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Dynamiques temporelles de I'assemblage des communautés de plantes adventices :
interactions entre pratiques agricoles et processus écologiques au cours des séquences
culturales

Mots clés : méta-communauté, dispersion temporelle, habitat éphémere, variations temporelles
Résumé :

Comprendre comment les pratiques agricoles affectent I'assemblage des communautés de
plantes adventices dans les parcelles de grandes cultures annuelles est un enjeu majeur en agro-écologie.
Les plantes adventices sont supposées partager certaines caractéristiques écologiques qui leur permettent
de se maintenir dans les parcelles cultivées malgré les contraintes environnementales exercées par les
pratiques agricoles. De plus, l'assemblage des communautés adventices est supposé dépendre
d'interactions entre des processus écologiques opérant pendant une année de culture (par exemple : filtre
abiotique) et a I'échelle de la succession des années de cultures (par exemple : dispersion temporelle). Les
travaux présentés dans cette thése ont pour but de tester ces deux hypotheses.

Premiérement, nous avons comparé les pools d’espéces adventices aux plantes non adventices
retrouvés dans les milieux ouverts et non cultivés sur la base de traits fonctionnels pour identifier les
caractéristiques écologiques propres aux adventices. Les résultats montrent que les plantes adventices
représentent un sous-échantillon des plantes retrouvées plus largement dans les milieux ouverts
principalement filtré par les perturbations type travail du sol. Deuxiemement, j'ai proposé des dynamiques
de type méta-communautés temporelles pour prédire les patrons de diversité attendus en fonction de
I'influence de la dispersion temporelle et des variations temporelles des conditions environnementales sur
I'assemblage des communautés. J'ai ensuite testé ces prédictions et quantifié la contribution relative des
processus écologiques contemporains et passés sur 'assemblage d’'une communauté. Pour ce faire, j'ai
utilisé le jeu de données Biovigilance flore qui est un suivi sur une décennie des communautés de plantes
adventices observées dans 1400 parcelles cultivées. Mes résultats montrent que I'assemblage d’une
communauté de plantes adventices dépend d'interactions entre la dispersion temporelle et les conditions
environnementales contemporaines de ladite communauté. De plus, mes travaux suggerent que les
risques d’extinctions des espéeces adventices augmentent pour des niveaux de variations temporelles des
conditions environnementales forts. Analyser directement la composition des banques de graines
adventices me permettrait de valider cette hypothése. Finalement, mes résultats confirment que
I’'assemblage des communautés adventices est largement imprévisible. Je propose donc un scénario basé
sur la théorie des dynamiques de patches et du priority effect pour expliquer ce phénomene.

En conclusion, les travaux présentés dans ce manuscrit nous permettent de mieux comprendre
comment les pratiques agricoles interagissent avec des processus écologiques a différentes échelles
spatiales et temporelles pour fagonner les communautés de plantes adventices.



Temporal dynamics of weed community assembly: interactions between farming practices and
ecological processes across crop sequences

Key words: meta-community, temporal dispersal, ephemeral habitat, temporal variations
Abstract:

Understanding how farming practices affect weed community assembly in arable fields is a core
challenge of agro-ecology. Weeds are supposed to share particular ecological characteristics that allow
them to colonize arable fields despite environmental constrains exert by farming practices. In addition,
interactions between ecological processes operating during a cropping season (eg: abiotic filtering) and at
the scale of crop succession (eg: temporal dispersal) are supposed to drive weed community assembly in
arable fields. These two hypotheses have been tested in my phD work.

First, we compared a pool of weed species to a pool of non-weed herbaceous plants based on several
functional traits to identify which functional traits and which strategies best characterized weeds. Our
result brought evidences that weeds are a subset of non-weed herbaceous plant principally filtered out in
arable fields by disturbances such as tillage. Second, | proposed different expected diversity patterns
according to the influence of temporal dispersal and temporal variation of environmental conditions
within temporal meta-community dynamics. Then | tested these predictions and quantified the respective
contribution of contemporary and past ecological processes on weed community assembly. To do so, |
used long term weed monitoring Biovigilance Flore dataset. Results showed that weed community
assembly relies on complex interactions between temporal dispersal and contemporary environmental
conditions. In addition, weed extinction risk seemed to increase for strong temporal variation of
environmental conditions. However weed seed bank analyses are needed to confirm this hypothesis.
Finally, my results confirmed that weed community assembly is largely unpredictable. | propose that patch
dynamics and priority effects may explain this phenomenon.

To conclude, the work presented here shade new lights on how farming practices interact with
ecological processes across temporal and spatial scales to drive weed community assembly in arable fields.
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l.  Introduction générale



1.1. Agro-écologie et flore adventice : définitions et enjeux

L’anthropocene marque une nouvelle époque de I'histoire de la Terre ou les activités humaines
affectent le fonctionnement des écosystémes, constituant ainsi une nouvelle «force géologique » (Crutzen
2002, Steffen et al. 2011). Une des conséquences du développement des activités humaines depuis la fin
du XVIIIE™e siécle est I'actuelle crise de la biodiversité qui est caractérisée, entre autre, par une
augmentation trés importante des taux d’extinction spécifique (Dirzo et al. 2014, Mc Gill et al. 2015,
Gonzalez et al. 2016). Cette crise de la biodiversité menace directement la production de services
écosystémiques essentiels au bien-étre humain (Tilman et al. 2002) puisque la capacité d’un écosysteme
a produire ces services dépend a la fois du nombre et de l'identité des espéces présentes dans cet

écosysteme (Hector et al. 1999, Loreau et al. 2001).

Un des principaux facteurs de la crise de la biodiversité actuelle est I'occupation des terres pour la
production agricole (Maxwell et al. 2016). En effet, 40% de la surface des terres émergées sont dédiées a
I'agriculture dont plus de 10% aux systemes de grandes cultures annuelles (Foley et al. 2011). Plusieurs
études ont révélé que I'agriculture intensive, basée sur I'utilisation massive d’intrants pétrochimiques,
était a 'origine de la crise de la biodiversité dans ces agroécosystemes (par exemple : Robinson et
Sutherland 2002, voir une synthese dans Stanton et al. 2018). Ainsi malgré les bénéfices que
I'intensification de I'agriculture a pu procurer au sortir de la seconde guerre mondiale, il est aujourd’hui

reconnu que l'agriculture intensive est économiquement et écologiquement non durable (Tittonell 2014).

1 Pratiques agricoles
é Ex: fertilisation, labour, semis,
désherbage

1§

Processus écologiques
Ex: compétition, dispersion

Figure 1: Les pratiques agricoles sont supposées
affecter les processus écologiques responsables de
|’'assemblage des communautés d’especes dans les
parcelles cultivées. Comprendre ces relations est
susceptible de nous permettre de prédire I'effet des
activités humaines sur le fonctionnement de ces
communautés et de maintenir les services
écosystémiques rendus par ces dernieres. Mes travaux
de thése s’inscrivent dans I'encadré en pointillé.

Patrons de diversité
Ex: richesse,
abondance relative

Fonctionnement des
communautés
Ex: Production de biomasse

¥

Production de services
écosystémiques
Ex: pollinisation




Une des alternatives a I'agriculture intensive est I'agro-écologie qui propose de développer de
nouvelles méthodes de production agricoles basées sur le fonctionnement écologique des
agroécosystemes (Altieri 2000, Gliessman et Tittonell 2015). Or le fonctionnement écologique des

agroécosystémes dépend de processus écologiques qui gouvernent |'assemblage des communautés

d’espéces non cultivées dans les parcelles cultivées. Comprendre comment les pratiques agricoles
affectent ces processus écologiques est donc une étape primordiale pour développer de nouvelles

méthodes de productions agro-écologiques (Figure 1).

1.1.1. Les processus écologiques a |'origine de I'assemblage des communautés

En écologie, 'ensemble des populations sympatriques (i.e. qui coexistent dans une localité et dans un

laps de temps donnés) et de méme niveau trophique forme une communauté (Hubbell 2001). Les
écologues reconnaissent depuis plusieurs années que I'assemblage de plusieurs espéces en communauté
repose sur des interactions complexes entre des processus évolutifs (spéciation, extinction, migration),
des processus régionaux (dispersion) et des processus locaux (conditions abiotiques x interactions
biotiques) (Ricklefs 1987, Leibold 2004, Gotzenberger et al. 2012). Les processus de spéciation et
d’extinction affectent la diversité de I'ensemble des espéces observées a sur Terre soit le pool d'espéce
global (Figure 2). De ce pool global, la migration des espéeces définies des pools d’espéces continentaux.
De ces pools, I'ensemble des espéces capables d'atteindre n'importe quelle localité d'une région («
mesoscale », Holt 1993 ou paysage, Biswas et Wagner 2012) via les processus de dispersion constitue un
pool régional d'espéeces (Figure 2). Parmi les espéces du pool régional, les conditions abiotiques locales
sélectionnent les espéces capables de s’établir dans une localité (pool local d’especes, Figure 2). Les pools

d’especes locaux sont donc définis en fonction de la niche écologique fondamentale des especes qui

représente la gamme des conditions abiotiques au sein de laquelle un individu peut survivre et se
reproduire (Hutchinson 1957). Finalement, les interactions biotiques telles que la compétition modulent
les patrons de diversité locaux pour définir la structure d'une communauté (Figure 2). Dans les

agroécosystemes, 'ensemble de ces processus peut étre affecté par les pratiques agricoles.
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;
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Figure 2 : L'assemblage des communautés résulte de I'interaction entre différents processus (en italique).

1.1.2. Les plantes adventices des cultures

Les plantes adventices des cultures sont les especes végétales retrouvées dans les parcelles cultivées
sans y avoir été semées (Godinho et al. 1984) bien que dans certains cas, les repousses d’especes semées

antérieurement puissent aussi étre considérées comme des plantes adventices.

1.1.2.1.  Origines

La présence des plantes adventices dans les parcelles cultivées est intimement liée au développement
de I'agriculture. En effet, I'adoption de pratiques agricoles il y a environ -12 000 ans comme le travail du
sol et la fertilisation, va permettre a des plantes sauvages pré-adaptées (apophytes) de s’installer dans les
milieux perturbés et riches que constituent les parcelles cultivées. Les fortes pressions de sélection
imposées a ces plantes dans ce nouvel habitat (exemples : tri des semences, désherbage) ont pu conduire
a la formation de néo-taxons qui n’existent pas dans les milieux naturels (Jauzein 2001). De plus,
I’extension du milieu cultural puis la diffusion des semences, souvent mal triées, permet aux espéces
messicoles (qui poussent avec la moisson) d'émigrer en dehors de leur aire de répartition d'origine et
d’élargir considérablement leur aire de répartition (Figure 3). La composition du cortége d'espéces
adventices se transforme ainsi au fil des différentes routes empruntées par la diffusion de I’agriculture du
Proche-Orient vers I'Europe de I'Ouest (Bouby 2012). Le long de chaque route, les espéces adventices
incapables de se maintenir dans les nouvelles zones géographiques disparaissent alors que des especes

locales capables de s’installer dans les parcelles cultivées enrichissent le corteége d'espéces adventices
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(Coward et al. 2008). Ces nouvelles espéces adventices semblent principalement venir de milieux ouverts
non cultivés comme des prairies nitrophiles ou calcaires puisque beaucoup d’especes adventices sont
encore rencontrées dans ces types d’habitats naturels (Munoz et al. soumis). Bien plus tard, des échanges
de semences avec le continent Américain ont également contribué a enrichir le pool d’especes adventices
européen (exemple : introduction d’Ambrosia artemisiifolia, Chauvel et al. 2006). Finalement en plus de
processus d'introduction d'especes, des études carpologiques nous révelent que certaines espéces
aujourd'hui considérées comme adventices étaient autrefois cultivées, comme Chenopodium album ou
encore Vaccaria hispanica et Camelina sativa subsp. sativa (Jauzein 2001). Certaines plantes adventices
comme la folle avoine (Avena fatua) seraient méme issue des cultures d’avoine par délétion
chromosomique (Aujas et Darmency 1984). Le développement de I'agriculture et les flux de populations
humaines ont donc progressivement faconné un pool de plantes adventices des cultures
extraordinairement riche puisque environ 1380 especes sont actuellement retrouvées en France, soit 23%

de la flore frangaise (Munoz et al. en préparation).

Rubané
(5500-5000 BC)

b Egée-Karanovo-Starcevo
: (7000-5300 BC)

Impressa lalie
(6000-5000 BC)

PPNBE Anatolie
(8500-7000 BC)

‘Orge deux rangs ﬁ*sngmin Blénu  Epeautre (@) pois ‘(:ase .Féve ‘Pavot
fto:ge six rangs g Amidonnier * Seigle () Lentille .Pois chiche ‘Ers ‘ Lin

o . Carte représentant la diffusion plantes domestiques
*Rble majeur | Rle secondaire  §ROle AnNEXe  a niompisarion d¢ Feurope ot leur emporiance rlatue s scin
des chrono-culturels. DAO L. Bouby, CNRS.

Figure 3 : Les différentes routes de diffusion de I'agriculture en Europe. Issu de Bouby, 2012



1.1.2.2.  La présence des especes cultivées dans les parcelles agricoles, un enjeu agro-
écologique majeur
Les plantes adventices représentent un compartiment clé du fonctionnement des agroécosystemes

de grandes cultures annuelles. Dans ces agroécosystemes, les plantes adventices sont en compétition pour
I'acceés aux ressources avec les espéces cultivées et peuvent donc induire des pertes de rendements
potentiellement importantes (de I'ordre de 8% dans le blé, Oerke et al. 2006). Les plantes adventices des
cultures font donc I'objet de mesures de gestion importantes, comme le démontre la quantité d’herbicides
utilisés (37% des pesticides utilisés dans le monde, Pretty 2008). L'intensification des pratiques agricoles
depuis les années 1950 a ainsi entrainé une diminution drastique de la diversité des espéces adventices,
notamment dans les agroécosystemes de grandes cultures annuelles (Meyer et al. 2013, Richner et al.
2015, Fried et al. 2016). Par exemple, la comparaison des flores adventices de Bourgogne entre les années
1970 et 2000 révele une diminution d'environ 46% de la diversité taxonomique adventice et 38% de la
diversité fonctionnelle (Fried et al. 2016). A I’échelle d’'une parcelle agricole, la diversité adventice a
diminué de pres de 65% en Allemagne au profit d'un faible nombre d'espéeces trés abondantes (Meyer et
al. 2013). L'intensification des pratiques agricoles favorise notamment les espéces ayant des stratégies
leur permettant d'échapper aux herbicides, par exemple en germant aprés les opérations de désherbage
(Fried et al. 2012), ou comportant des populations mutantes résistantes aux molécules herbicides (Delye
et al. 2013). Cependant dans les agroécosystémes de grandes cultures annuelles, les plantes adventices
sont également a la base des réseaux trophiques (Marshall et al. 2003) puisqu’elles fournissent des graines
pour de nombreux insectes et oiseaux granivores et du pollen et/ou du nectar pour des pollinisateurs. De
nombreuses études montrent ainsi que la raréfaction des plantes adventices altére la fourniture de
services écosystémiques comme la régulation des insectes ravageurs de cultures (DiTommaso et al. 2016)
ou encore la pollinisation (Nicholls et Altieri 2013, Bretagnolle et Gaba, 2015), menacant alors les
rendements des cultures dont la fécondation dépend pour partie des pollinisateurs, telles le colza

(Woodcock et al. 2016, Perrot et al. soumis) ou le tournesol (Carvalheiro et al. 2011).

Comprendre comment les pratiques agricoles affectent les processus responsables de I'assemblage
des communautés de plantes adventices dans les parcelles cultivées est donc un enjeu majeur pour

développer des méthodes de production agro-écologiques (Booth et Swanton 2002).



1.2. Les parcelles de grandes cultures annuelles : des habitats tres
spécifiques

Les parcelles cultivées constituent un habitat relativement unique puisque les niveaux de ressources
disponibles pour les plantes adventices dépendent principalement des pratiques agricoles (fertilisation,
irrigation) et de l'utilisation de ces ressources par l'espece cultivée. De plus, les parcelles cultivées
représentent des habitats fréquemment perturbés du fait des nombreuses opérations de travail du sol et
de désherbage. Finalement la succession des années de cultures au sein d’une parcelle entrainent des

dynamiques temporelles importantes dans I'habitat des plantes adventices.

1.2.1. Des habitats productifs et compétitifs

La productivité d'un site dépend de la quantité de ressources disponibles pour l'installation, la
croissance et la reproduction des individus tandis que la compétition définit la tendance des individus
voisins a utiliser les mémes portions de ressources que soi (pour les végétaux principalement la lumiére,

I'espace, I'eau, et les minéraux du sol ; Grime 1977, Grime et Pierce 2012).

1.2.1.1. Abondance de ressources souterraines

Dans les parcelles cultivées, la quantité d'azote, de phosphore et de potassium - principaux
éléments minéraux nécessaire a la croissance des végétaux - disponible pour les plantes adventices
dépend largement de la fertilisation et de I'utilisation de ces ressources par les plantes cultivées. En
agriculture conventionnelle, ces éléments sont principalement apportés sous la forme d'engrais chimiques
tandis qu'en agriculture biologique, la fertilisation est assurée par des apports de matiére organique
(exemple fumiers). L'aptitude d'une espéce a augmenter sa croissance quand la quantité d'azote
disponible augmente correspond a son degré de tolérance a I'azote ou degré de nitrophilie (Moreau et al.
2013). De nombreuses études montrent que |'apport d'azote diminue la richesse des adventices dans les
parcelles cultivées, les especes oligotrophes étant de plus en plus exclues des parcelles cultivées (par
exemple : Smart et al. 2003, Fried et al. 2009, Storkey et al. 2010, Wagner et al. 2017). En revanche l'apport
d'azote favorise les espéces nitrophiles connues pour allouer plus d'énergie a la croissance de leurs parties
aériennes que souterraines (Moreau et al. 2014). De la méme fagon, la fertilisation favorise le tallage des
especes cultivées (Aspinall 1961) et ce d’autant plus que la sélection variétale a produit des cultivars
adaptés a des doses d’azotes élevées. L'abondance de ressources souterraines dans les parcelles cultivées
est donc supposée augmenter la compétition pour I'acceés aux ressources aériennes, comme observé dans

les milieux prairiaux (Spasojevic et al. 2012). Finalement, le niveau de ressources disponibles pour les



plantes adventices peut aussi varier en fonction des conditions climatiques (i.e. précipitation et
température, Ding et al. 2016) et du type de sol, la quantité de matiére organique variant d’un type de sol

a 'autre (Lashermes et al. 2010).

1.2.1.2.  Acces alalumiere et a I'espace restreint

Dans les parcelles de grandes cultures annuelles, I'espace et la disponibilité de la lumiere sont
supposés étre les principaux facteurs limitant le développement des plantes adventices (Weiner 1990,
Weiner et al. 2010). Ces ressources sont en effet majoritairement captées par les espéces cultivées qui
sont trés densément semées (de 180 a 400 individus/m? pour le blé d'hiver). Les espéces cultivées exercent
donc des contraintes compétitives fortes sur les plantes adventices pour ces ressources. En effet la simple
présence de I'espéce cultivée (ici des céréales d'hiver) apparait étre le principal facteur agronomique qui
limite la biomasse, I'abondance et la diversité des communautés adventices (Gaba et al. en révision).
Comme la lumiere est une ressource unidirectionnelle, I'espéce cultivée y accéde d'autant plus qu'elle est
semée tot et se développe rapidement, ombrageant ainsi les jeunes pousses de plantes adventices
(compétition asymétrique, Weiner 1990, Weiner et al. 2010). L'irrigation (Liebman et Gallandt 1997) et la
fertilisation (Wagner et al. 2017, Gaba et al. en révision) contribue en plus a limiter I'acces a la lumiére et
a l'espace en favorisant le développement de la culture et des espéces adventices les plus nitrophiles.
Finalement, le niveau de disponibilité des ressources aériennes pour les adventices peut varier en fonction
de la hauteur et de I'étalement latéral des especes cultivées, ainsi que de I'écartement moyen des rangs

et de la densité de semis (Gunton et al. 2011, Fried et al. 2015).

1.2.2. Perturbations dans les parcelles de grandes cultures
1.2.2.1.  Des types de perturbations variés

Dans les parcelles cultivées, les plantes adventices font faces a deux principaux types de perturbations
(voir encadré 1) : les perturbations mécaniques liées aux opérations de travail du sol et les perturbations

chimiques liées a I'utilisation des herbicides.

Perturbations mécaniques. On distingue les opérations de travail du sol qui initient (préparation du semis)
et qui terminent (enfouissement des résidus aprés récolte) une année culturale, des opérations de
désherbage mécanique qui peuvent avoir lieu pendant une année de culture. En mode de travail du sol
conventionnel, l'initiation et la fin d'une année culturale sont associées a des opérations de labour (i.e.
retournement des mottes de terre) qui détruisent I'ensemble des especes végétales (adventices et

cultivées) précédemment installées (Gaba et al. 2014). Ces labours favorisent notamment les espéces



adventices ayant un cycle de vie annuel, qui forment des banques de graines dormantes (Zanin et al. 1997).
A contrario |'absence de labour tel que pratiqué en agriculture de conservation favorise les especes
bisannuelles ou pérennes. Le désherbage mécanique est assuré par des outils de travail du sol superficiels
(i.e. dents, absence de retournement des mottes de terre) et affecte plus particulierement les plantes
adventices annuelles (Froud-Williams et al. 1983, Armengot et al. 2016), les plantes disposant d’organes
de régénérations types rhizomes pouvant a contrario bénéficier de ces perturbations superficielles (Zanin
et al. 1997). Les conditions climatiques aprés une opération de désherbage mécanique affecte aussi son

efficacité (Jursik et al. 2013). Finalement, les caractéristiques du sol comme sa texture, sa structure et son

Encadré 1
Qu’est-ce qu’une perturbation ?

La plupart des écosystémes terrestres sont soumis a des perturbations. Cependant de nombreuses
définitions ont été proposées dans la littérature (White et Jentsch, 2001). Les définitions
« relatives » stipulent que tout évenement qui modifie le fonctionnement normal d'un écosysteme
(Odum 1979) ou l'équilibre d’une communauté (White 1979) constitue une perturbation. Ces
définitions posent problémes puisqu'il est trés difficile de définir ce qu'est le fonctionnement
normal d'un écosystéme ou I'équilibre d’une communauté dans des environnements sans cesse
changeants (White et Jentsch 2001). A l'inverse, les définitions "absolues" sont basées sur des
changements physiques abruptes mesurables tel que la biomasse (Grime 1977) ou la disponibilité
des ressources (Sousa 1984, Tilman 1982), que ces changements soient attendus ou non. Puisque
la destruction de biomasse s’accompagne de |‘augmentation des ressources disponibles
localement (donc d'une diminution de la compétition), Sommer (1993) définit plus largement une
perturbation comme tout événement qui cause une fluctuation dans la disponibilité des
ressources. Selon ces définitions « absolues », les perturbations sont caractérisées par leur type
(feu, labour), le moment ou elles arrivent - ou calendrier, leur intensité (pourcentage de biomasse
détruite), leur étendue (surface affectée), leur durée et la période de retour depuis la derniere
perturbation (Pickett et White 1985, White et Jentsch 2001). Dans cette thése, j'utiliserai le terme
de perturbations au sens de « destruction de biomasse ».

Les régimes de perturbations

La succession des perturbations au sein d'une localité définit un régime de perturbation
(Pickett et White 1985). Les régimes de perturbations sont décrits a partir des paramétres moyens
qui caractérisent chacune des perturbations (i.e. calendrier moyen, intensité moyenne, étendue
moyenne, durée moyenne, et fréquence de retour moyenne). De plus, les régimes de
perturbations different en fonction de la prévisibilité (i.e. auto-corrélation) des perturbations
(Sousa 1984, Pickett et White 1985, Garrison et al. 2012). Généralement, les perturbations peu
fréquentes sont considérées comme faiblement prévisibles tandis que les perturbations

fréquentes sont supposées largement prévisibles (Moloney et Levin 1996, White et Jentsch 2001).




humidité modulent I'ampleur des effets du travail du sol sur les communautés adventices (Roger-Estrade

et al. 2004).

Perturbations chimiques. Dans beaucoup de systemes agricoles, les espéeces adventices sont régulierement
détruites par I'application d'herbicides. Le spectre d'action des molécules herbicides utilisées détermine
les especes adventices ciblées. Certaines molécules herbicides ont un spectre d'action étroit, touchant un
nombre limité d'espéces adventices comme les inhibiteurs d'ACCase qui controlent principalement les
especes monocotylédones. A l'inverse, les inhibiteurs d'ALS sont des molécules a spectre d’action large et
des matieres actives comme le glyphosate sont efficaces sur I'ensemble des espéces adventices. La
sensibilité des espéces adventices aux molécules herbicides utilisées affectent notamment I'abondance de
ces especes pendant une année de culture (Fried et al. 2015). De plus, le taux de survie des espeéces
adventices apres application d'herbicide est plus fort pour les especes les plus fréquentes dans les
parcelles (Gaba et al. 2016). En plus du spectre d'action, I'intensité des perturbations chimiques peut varier
en fonction de la dose d'herbicide utilisée par les agriculteurs. L'indice de fréquence des traitements
herbicides (IFT) est une mesure classiquement utilisée pour mesurer l'intensité de ces perturbations
chimiques. Cet indice correspond a la somme des ratios de la dose appliquée sur la dose homologuée pour
chaque herbicide utilisé pendant une année de culture. L'intensité du désherbage chimique affecte
notamment I'abondance relative des especes spécialistes a une culture (ici le colza, Fried et al. 2015). Les
perturbations chimiques contraignent donc la diversité et la composition des communautés adventices
(Hyvonen et Salonen 2002). Finalement, les conditions climatiques (Jursik et al. 2013) et les types de sol
peuvent affecter I'effet du désherbage chimique sur les communautés adventices, les sols riches en

matiere organique adsorbant par exemple mieux les molécules herbicides solubles (Osgerby 1973).

1.2.2.2.  Des calendriers de perturbations variés

Pendant une année de culture, le calendrier des perturbations est intimement corrélé a la saison de
semis de l'espece cultivée (Figure 4). On distingue notamment les cultures annuelles semées a l'automne
(par exemple, les céréales d'hiver), a la sortie de I'hiver (par exemple, le pois de printemps) et au printemps
(par exemple, le mais ou le tournesol ; Gaba et al. 2014). Les travaux préparatoires du sol ont lieu quelques
semaines a quelques jours avant le semis tandis que la date de la récolte dépend de la longueur du cycle
de vie des espéces cultivées, elle-méme fonction de |la date de semis. Par exemple en France (Gunton et
al. 2011), les cultures d'automnes sont semées a I'automne et récoltées au début de I'été suivant. Le cycle
cultural des cultures de printemps est plus court puisque ces derniéres sont semées au printemps et

récoltées de la fin de I'été suivant a I'automne. Finalement, les opérations de désherbage sont appliquées
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guelques jours avant le semis et/ou quelques semaines apres. Le calendrier des perturbations est supposé
contraindre fortement |'assemblage des communautés de plantes adventices pendant une année de
culture (Crawley 2004, Cordeau et al. 2017), les espéces adventices les plus abondantes dans une
communauté étant celles qui germent rapidement aprés le semis de I'espece cultivée (Perronne et al.
2015). En fonction des périodes de germinations, on distingue notamment les adventices automnales (par
exemple : Adonis aestivalis), printanieres (par exemple : Ambrosia artemisifolia) ou indifférentes (par

exemple : Poa annua; Jauzein 1986).
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Figure 4 : La date de semis dicte le calendrier des perturbations pendant une année de culture. Ces
perturbations sont induites par les travaux du sol préparatoires au semis (éclair noir), a la récolte de I'espece
cultivée (éclair gris) et aux opérations de désherbage pendant I’'année de culture (éclair rouge).

1.2.3. Successions de cultures annuelles

Dans les parcelles de grandes cultures annuelles, les années de cultures se succédent les unes aux
autres. On distingue les monocultures, ol la méme espéce est cultivée année apres année, des successions
de cultures diversifiées. Ces derniéeres integrent des cultures annuelles dont les dates de semis et les
pratiques agricoles associées varient d’'une année a l‘autre (Cardina et al. 2002). Des cultures
pluriannuelles (par exemple : luzerne, Meiss et al. 2010) peuvent aussi étre intégrées dans les successions
de cultures mais les successions de cultures mixant cultures annuelles et cultures semi-permanentes sont
en nette régression depuis les années 1950 (Robinson et Sutherland 2002). Les rotations de cultures sont
un type de succession particulier ol un méme patron (par exemple colza-blé-orge) est répété dans le

temps.

1.2.3.1. Des conditions environnementales fluctuantes

La succession des années de cultures au sein d’'une parcelle cultivée provoque des dynamiques

temporelles importantes dans I'habitat des plantes adventices. Dans les monocultures, la principale source
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de variation des conditions environnementales entre années de cultures provient du climat et
potentiellement des changements de pratiques par I'agriculteur. A contrario, dans les successions de
cultures diversifiées, la variation des conditions environnementales d'une année a l'autre dépend des
fluctuations climatiques, de la diversité des espéces cultivées et des pratiques agricoles associées. En
fonction des especes successivement cultivées et des pratiques agricoles associées, le niveau de
ressources disponibles et les types, intensités et calendriers des perturbations varient d'une année a
I'autre. En favorisant différentes espéeces adventices d'une année de culture a l'autre, les rotations de
cultures différentes sont donc supposées favoriser la diversité des espéces adventices dans les parcelles
cultivées (Cardina et al. 2002). Ainsi, les banques de graines adventices dans des parcelles soumises a des
rotations de cultures diverses sont généralement plus riches que les banques de graines observées dans
des parcelles conduites en monocultures (Barberi et Lo Cascio 2000, Ruisi et al. 2015), méme si cet effet
semble dépendre des cultures mises en rotations (Légere et al. 2005). De plus, comme la banque de graines
adventices est supposée étre a la base de I'assemblage d'une communauté adventice (i.e. dispersion
temporelle ; détails dans la partie lll de cette thése), I'augmentation de la diversité de la banque de graines
adventice est supposée induire une augmentation de la diversité des communautés adventices (Koocheki
et al. 2009). Cependant, la comparaison avec des monocultures a montré que les rotations de culture
pouvaient avoir un effet positif (Légere et al. 2005), négatif (Blackshaw et al. 2001) ou nul (Santin-
Montanya et al. 2013) sur la diversité des communautés adventices, questionnant aussi bien la
caractérisation de la diversité des rotations que le sens (positif, négatif) et la magnitude du lien entre

rotation de cultures et diversité des communautés adventices.

1.2.3.2.  Des régimes de perturbations plus ou moins prévisibles

Les successions de cultures diversifiées induisent des régimes de perturbations plus ou moins

prévisibles (voir encadré 1). Le degré de prévisibilité des perturbations (i.e. variance de la fréquence de

retour d'une perturbation, Miller et al. 2011) dépend fortement de la diversité des dates de semis des
espéces successivement cultivées et de la diversité des types de perturbations (Garrison et al. 2014). Les
monocultures sont donc associées a des régimes de perturbations fortement prévisibles tandis que les
rotations de cultures aux dates de semis et aux spectres d'action des molécules herbicides variées a des
régimes de perturbations imprévisibles. Notons que ces régimes de perturbations contribuent a faire des
parcelles cultivées des habitats originaux puisque dans les écosystémes naturels, les perturbations sont
soit rares et imprévisibles soit fréquentes et prévisibles (Sousa 1984, Pickett et White 1985, encadré 1). Le

degré de prévisibilité des régimes de perturbations semble affecter I'abondance des espéces adventices
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puisque les banques de graines adventices et les communautés émergées sont généralement plus
abondantes dans les monocultures que dans les rotations de cultures (Liebman et Dyck 1993, Cardina et
al. 2002). A contrario, les rotations de cultures pourraient favoriser un nombre restreint d'espéces
adventices capables de se maintenir dans des habitats aux conditions environnementales imprévisibles

(Fried et al. 2012).

Les successions de cultures diversifiées entrainent donc des dynamiques temporelles importantes
de I'habitat des plantes adventices. La diversité des conditions environnementales d’une succession peut
favoriser la diversité des especes adventices dans les parcelles cultivée, tandis que les régimes de
perturbations peuvent diminuer I'abondance des espéces adventices et/ou sélectionner un nombre
restreint d’especes adaptées aux régimes de perturbations imprévisibles. Ces dynamiques sont
susceptibles d'affecter a la fois les banques de graines et, du fait de la dispersion temporelle des espéces

adventices, I'assemblage des communautés de plantes adventices pendant une année de culture.
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1.3. Objectifs et questions de recherche

Les parcelles cultivées constituent des habitats a fois trés productifs (ressources souterraines
importantes), trés compétitifs (acces a la lumiere et a I'espace restreint) et régulierement perturbés
(labour, désherbage). Ces caractéristiques sont relativement uniques puisque dans les écosystémes
naturels, les habitats fréquemment perturbés sont généralement productifs et moins compétitifs. Par
rapport aux especes retrouvées dans les milieux naturels, les plantes adventices sont donc supposées avoir

développées des stratégies écologiques particulieres pour se maintenir dans les parcelles cultivées.

De plus, au sein d'une parcelle, la succession des années culturales entraine des variations temporelles
des conditions environnementales potentiellement importantes (disponibilité des ressources, intensité,
type et calendrier de perturbations) et des régimes de perturbations plus ou moins prévisibles (diversité
des dates de semis et des types de perturbations). Ces dynamiques temporelles sont supposées exercer
des contraintes environnementales variées sur les communautés d'espéces adventices. Différents
processus écologiques (dispersion temporelle, différentiation de niche) semblent ainsi interagir au fil des
successions de cultures pour dicter la réponse des communautés de plantes adventices aux dynamiques

temporelles de leur habitat.

Les travaux de recherche présentés dans ma thése s’articulent donc autour de trois grands

objectifs, a savoir :

1. Identifier les caractéristique(s) écologiques que les espéces adventices ont développées pour

se maintenir dans les parcelles cultivées

Pour répondre a ce premier objectif, je présenterai dans I'introduction de la deuxiéme partie un
état de I'art des stratégies écologiques développées par les plantes pour se maintenir dans différents types
d’habitats. Je présenterai ensuite un article co-écrit avec le consortium du projet FRB CESAB DiscoWeed
dans lequel nous comparons le pool d’espéces adventices retrouvées en France au pool d’especes
végétales retrouvées dans des milieux herbacées ouverts et non cultivés sur la base de neuf traits
fonctionnels. Ce faisant, nous testons quel(s) traits et quelle(s) combinaisons de traits discriminent le

mieux les plantes adventices des autres espéces végétales.

2. Caractériser les processus écologiques impliqués dans la réponse des communautés de

plantes adventices aux variations temporelles des conditions environnementales
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Pour répondre a ce deuxieme objectif, je décrierai dans une troisieme partie comment les
interactions entre la dispersion temporelle des espéces et les variations temporelles conditions
environnementales sont susceptible d'affecter l'assemblage des communautés dans les habitats
caractérisés par des dynamiques temporelle fortes. Pour ce faire je présenterai d’abord les différents
mécanismes par lesquels les variations temporelles des conditions environnementales peuvent affecter la
diversité spécifique, a savoir la différentiation temporelle de niche écologique et les risques d’extinctions
aléatoires. Ensuite, j'envisagerai une dynamique de méta-communauté temporelle pour décrire les
patrons de diversité attendus en fonction du réle de la variation temporelle des conditions

environnementales et de celui de la dispersion temporelle des espéces sur |'assemblage des

communautés. Ce chapitre théorique fera I'objet d’une publication scientifique ultérieurement.

3. Quantifier la contribution relative de la dispersion temporelle et de la variation temporelle des
conditions environnementales par rapport a celle des processus écologiques contemporains sur

I’'assemblage des communautés de plantes adventices.

Pour ce faire, je testerai les prédictions émises dans le cadre d’une dynamique en méta-communautés

temporelles dans les chapitres 4 et 5.

- Dans le chapitre 4, je quantifie I'influence relative des processus écologiques contemporains de
I’'assemblage d’une communauté (i.e. pendant une année de culture), passés (i.e. variations
temporelles des conditions environnementales et dispersion temporelles) et de leurs interactions
sur I'assemblage des communautés d’especes adventices. Ce chapitre a d’ores et déja été publié
dans la revue Oikos.

- Dans le chapitre 5, j’analyse la réponse des patrons de diversité adventices observés a |'échelle
d’une succession de cultures et d'une année de culture aux variations temporelles des conditions
environnementales. Suivant les prédictions émises dans le chapitre 3, je suggére la nature des
mécanismes par lesquels la variation temporelle des conditions environnementales affecte la
diversité adventice. Ce chapitre est rédigé sous la forme d’un article scientifique en vue d’'une

soumission a la revue Journal of Applied Ecology.
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Quelles stratégies ecologiques pour
les plantes adventices des cultures ?
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2.1. Introduction

Des générations de botanistes depuis la Grece antique (Théophraste) jusqu’a nos jours (Diaz et al.
2016) ont cherché a classer les plantes non pas en fonction de leur lien de parenté phylogénétique mais
en fonction de leurs caractéristiques biologiques et écologiques, plus a méme d’expliquer la réponse des
especes a leur environnements (Duckworth 2000). Dans cette optique, les écologues ont développé le

concept de « trait fonctionnel » définit comme une caractéristique morphologique, physiologique ou

phénologique mesurable a I’échelle d’un individu, de la cellule a 'organisme entier, sans faire référence a
I’environnement ou a toute sorte d’autre niveau d’organisation (Violle et al. 2007 Les stratégies
écologiques sont alors définies comme une combinaison de traits fonctionnels de réponse qui impactent
la valeur phénotypique (fitness) et la survie des individus (Pierce et al. 2017). Depuis quelques années, des
efforts considérables ont été réalisés pour mettre a jour des traits fonctionnels qui refletent le
fonctionnement des plantes dans leurs habitats (Westoby 1998, Cornelissen et al. 2003, Garnier et al.
2007). Caractériser les traits fonctionnels permettant aux plantes adventices de se maintenir dans les
parcelles cultivées est donc un moyen prometteur pour comprendre comment les pratiques agricoles

contraignent I'assemblage des communautés de plantes adventices (Perronne et al. 2015).

2.1.1. Le modele CSR

La théorie des stratégies végétales primaires ou modele CSR (Grime 1977) constitue un cadre
théorique majeur de I'écologie fonctionnelle. Ce modele stipule que les plantes peuvent étre classées en
trois groupes définis a partir d’'un gradient de perturbations et d’un gradient de disponibilité des
ressources (ou stress). Les plantes compétitives (C) survivent dans les environnements productifs et non
perturbés. Elles investissement leur énergie dans la croissance végétative continue et I'acquisition rapide
d’une taille importante pour maximiser leur capacité a préempter les ressources. Les plantes tolérantes
au stress (S) se maintiennent dans les environnements faiblement productif et non perturbés. Elles
possédent des traits fonctionnels qui leur permettent de maximiser |'utilisation des ressources et les
mécanismes de réparation cellulaires. Les plantes rudérales (R) s’établissent dans les environnements
productifs et perturbés. Ces plantes investissent dans la production d’un grand nombre de propagules qui
leurs permettent de recoloniser les habitats suite aux évenements de perturbations. Puisque les
organismes doivent répartir une quantité d’énergie finie aux différentes fonctions vitales que sont la
croissance, la reproduction et la survie (Cody 1966), 'augmentation des capacités de compétition, de

tolérance au stress ou aux perturbations s’accompagnent automatiquement d’une diminution du niveau
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des deux autres capacités (Grime 1977, Figure 5). Ainsi une espéce CS est moins bonne compétitrice

gu’une espece C et moins tolérante au stress qu’une espece S (Figure 5).
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2.1.2. Le modele LHS

Figure 5 : Triangle de Grime. Les trois stratégies
écologique primaires des végétaux (C - Compétitive, S -
Stress-tolérante et R — Rudérale). D’aprés Grime, 1977.

Le modele L-H-S (Westoby 1998) propose trois axes principaux pour discriminer les espéeces en

fonction de leurs réponses aux conditions environnementales. Le premier axe, principalement défini par

des traits foliaires (Leaf, exemple : surface foliaire spécifique) représente les stratégies d’acquisition et

d'utilisation des ressources par les plantes. Le deuxieme axe, défini notamment par des traits liés a

I'architecture des végétaux (Height, exemple : hauteur de la canopée), reflete les capacités compétitrices

des espéces. Finalement, le troisieme axe, appréhendé par les traits des graines (Seed, exemple : masse

des graines) refléte les capacités régénératives ou reproductives des espeéces. A la différence des stratégies

CSR, ces trois dimensions fonctionnelles sont facilement quantifiables et permettent donc de comparer

les réponses des espéces a différents gradients environnementaux (exemple : De Frenne et al. 2010, De

Bello et al. 2013, Loranger et al. 2016). Les variations de ces trois dimensions permettent en plus de classer

les plantes dans I'une des trois stratégies de Grime (1977). Par exemple, la surface foliaire spécifique (SLA)

discrimine les plantes compétitives capables de grandir rapidement (SLA fort) des plantes stress tolérantes

plus conservatives (SLA faible). La hauteur de la canopée a maturité reflete la capacité d’'une espéce a

terminer son cycle de vie pendant le laps de temps moyen entre deux perturbations ; une hauteur petite

suggere une stratégie rudérale ou stress tolérante. Finalement le nombre de graines produites,

inversement corrélé a la masse des graines, refléte les capacités d’'une espece a disperser dans le temps
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ou dans I'espace pour coloniser des habitats fraichement perturbés (Westoby 1998). Les espéces qui

produisent de nombreuses graines de masse faible sont donc associées aux espéces rudérales.

2.1.3. Application aux plantes adventices des cultures

Malgré la diversité de leurs origines biogéographiques (1.1.2.1.), les plantes adventices coexistent
aujourd’hui au sein des mémes parcelles cultivées. Ce dernier point suggere que les plantes adventices
partagent des caractéristiques écologiques communes qui leur permettent de s'établir dans les parcelles
cultivées. Par exemple, beaucoup d'espéces adventices sont des especes annuelles qui produisent un
nombre important de graines et possedent des taux de croissance rapides, donc des espéeces rudérales
(Perrins et al. 1992, Kuester et al. 2014). Cependant, toutes les especes annuelles ne sont pas des espéces
adventices (Perrins et al. 1992, Kuester et al. 2014). A contrario, de nombreuses espéces adventices
possédant ces traits sont également observées dans les milieux prairiaux non cultivés (Perrins et al. 1992).
Etre une espéce rudérale ne suffit donc pas pour classer a priori une espéce végétale dans le groupe des
plantes adventices des cultures, i.e. les plantes non-cultivées retrouvées dans les parcelles cultivées
(Godinho et al. 1984). En plus du caractére rudéral, les plantes adventices sont supposées avoir
développées des stratégies d’acquisition et d’utilisation des ressources particulieres puisque I'acces a la
lumiére et a I'espace pour ces plantes est rapidement restreint (i.e. stress fort) pendant une année de
culture du fait de la présence de I'espéce cultivée. Pour les plantes adventices, les agroécosystemes de
grandes cultures constituent donc des habitats caractérisés par des niveaux de perturbations ET de stress
pour la lumiére forts. Pour survivre dans ces habitats, les plantes adventices ont donc d{i développer une
ou des stratégie(s) différentes de celles des plantes uniquement rencontrées dans les habitats ouverts non
cultivées (i.e. especes non adventices). Dans le chapitre qui suit, nous cherchons donc a déterminer si les
plantes adventices possedent des caractéristiques fonctionnelles spécifiques qui leur conférent leur statut
d’adventice ou si les plantes adventices ne forment qu’un sous-échantillon des especes végétales
rencontrées dans les milieux prairiaux. De plus, nous cherchons quelles valeurs de trait(s) fonctionnel(s)

et quelle(s) combinaison(s) de traits permettent a ces especes de se maintenir dans les parcelles cultivées.
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2.2. What makes a weed a weed?

What makes a weed a weed? A large-scale evaluation of arable weeds through a functional lens

Bérenger Bourgeois, Francois Munoz, Guillaume Fried, Sabrina Gaba, Lucie Mahaut, Pierre
Denelle, Laura Armengot, Jonathan Storkey & Cyrille Violle

To be submitted in American Journal of Botany

Préambule
Cet article est issu d’une réflexion menée par le consortium du projet FRB CESAB Discoweed (2015

— 2019). Un premier travail consistant a établir la liste des espéces adventices recensées en grandes
cultures (Munoz et al. en préparation) a soulevé plusieurs questions sur les caractéristiques des espeéces
adventices. Ce travail a été mené par Bérenger Bourgeois (post-doctorat, FRB CESAB Disco-Weed) qui a
réalisé I'ensemble des analyses statistiques et a proposé une premiére version du manuscrit. J'ai participé
aux discussions lors des ateliers de travail au CESAB (Aix-en-Provence) et ai contribué a I'interprétation

des résultats ainsi qu’a la rédaction du manuscrit avec I'ensemble des co-auteurs.

Résumé de l'article
Chaque espéce possede un ensemble de caractéristiques biologiques et écologiques qui lui

permettent de s’établir, de se maintenir et de se reproduire dans un habitat. Connaitre les stratégies des
plantes adventices constitue une étape importante pour mieux comprendre les régles d’assemblages des
communautés d’especes adventices dans les parcelles cultivées d’aujourd’hui. Dans ce projet, nous avons
mobilisé le concept de « trait fonctionnel » (Violle et al. 2007) et nous avons cherché a identifier les traits
et les valeurs de ces traits qui permettent aux plantes adventices de se maintenir dans les parcelles de
grandes cultures annuelles. A I’échelle de la France, nous avons comparé les caractéristiques
fonctionnelles du pool d’espéces observées dans les champs cultivés (environ ~1380 espéces adventices,
Munoz et al. en préparation) a celles du pool d’espéces végétales uniquement observées dans les milieux
ouverts non cultivés, tels que les pelouses séches, les prairies mésophiles, et les ourlets mésophiles et
nitrophiles (~1000 espéces, Violle et al. 2015). Nous avons fait ce choix puisque prés de 70% des espéeces
adventices observées dans les agroécosystémes de grandes cultures en France et en Grande Bretagne se
retrouvent aussi dans ces milieux ouverts non cultivés (Munoz et al. en préparation). Nous avons comparé
les deux pools d’espéces sur la base de neuf traits fonctionnels connus pour refléter les stratégies
d’acquisition et d’utilisation des ressources, les capacités compétitrices des espéces ou les réponses
adaptatives des espéces aux perturbations. Deux analyses ont été menées : une analyse trait par trait et

une analyse de I'espace fonctionnel multidimensionnel (analyse hypervolume) occupé par I'ensemble des
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especes de chacun des deux pools. Une analyse a également été conduite afin de déterminer comment
varient les caractéristiques fonctionnelles des plantes adventices le long d’un gradient de fidélité aux
champs cultivés. Ce gradient de fidélité est calculé pour chaque espéce adventice commune aux parcelles
cultivées et aux milieux ouverts non cultivés a partir de la fréquence d’occurrence de cette espece dans
les relevés effectués dans les parcelles cultivées et dans les milieux ouverts non cultivés. Cette analyse
nous permet de tester indirectement I’hypotheése que les pratiques agricoles ont sélectionné des stratégies
fonctionnelles particulieres chez un ensemble d’espéces adventices et ce d’autant plus qu’elles sont

strictement inféodées aux parcelles cultivées.

Les résultats de I'analyse trait par trait montrent que les plantes adventices possedent des valeurs
moyennes de SLA, d’indices d’Ellenberg pour la lumiére et pour I'azote plus élevées que les espéces non
adventices. De plus, 60% des espéces adventices sont des espéces annuelles. Cette proportion atteint les
100% lorsque seules les plantes adventices les plus fidéles aux parcelles cultivées sont considérées,
suggérant que les perturbations sont le principal filtre abiotique contraignant I'assemblage des
communautés adventices dans les parcelles cultivées. De plus, nos analyses montrent que les espéces les
plus fideles aux parcelles cultivées tolérent des niveaux de disponibilité de lumiére plus faible que les
especes peu fideles. Ce dernier résultat suggére que les adventices les plus fideles aux parcelles cultivées
sont des espéces tolérantes au stress exercé par la présence de I'espéece cultivée pour I'acces a la lumiére.
En revanche, les résultats de I'analyse hyper-volume montrent que 98% de I'espace fonctionnel du pool
d'espéces adventices est compris dans le pool d’espéces non-adventices. Le volume de I'espace
fonctionnel occupé par les plantes adventices est en effet plus petit que celui du pool d'especes non
adventices et ce volume diminue le long du gradient de fidélité des espéces aux parcelles cultivées. En
revanche, la divergence entre les centroides des espaces fonctionnels des deux pools d'especes augmente
le long du gradient de fidélité. L'ensemble de ces résultats montrent (1) les plantes adventices des cultures
forment un sous-groupe fonctionnel du pool d'espéces végétales retrouvées dans les milieux ouverts et
non cultivés (2) qu’un nombre restreint de stratégies permettent aux plantes adventices de se maintenir
dans les parcelles cultivées et (3) que les especes adventices les plus fideles aux parcelles cultivées sont

aussi les plus fonctionnellement différentes des especes retrouvées dans les milieux non cultivés.

Nos analyses suggérent ainsi que les pratiques agricoles ont fagonné un pool d'espéeces adventices
aux cycles de vies adaptées aux perturbations et capables de supporter une augmentation de la
disponibilité en azote et la compétition pour la lumiére induite par |la présence de I'espece cultivée (plutot

que de I'éviter par une taille haute).
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Abstract
Premise of the study: the question “what makes a weed a weed?” is still unanswered despite long-term

efforts in searching for the determinants of weediness. Here, we investigated the specificities of arable
weeds, in comparison with plants that co-occur in open non-arable habitats but do not colonize fields,
over a large geographical scale using a trait-based approach in order to identify the ecological filters that

mold the pool of weed species.

Methods: two species pools were delineating from flora and botanical surveys conducted over the entire
French territory: plant species occurring in arable fields (weeds) and plant species occurring only in open
non-arable habitats (non-weeds). These pools were compared based on nine functional traits both for
single traits and for three types of functional space (LHS, reproductive and resource requirement
hypervolumes). The categorical analysis between weeds and non-weeds was supported by regression
models quantifying variance in traits along a continuum of ‘weediness’ within the weed species pool

defined as the degree of specialization to conventionally managed arable fields.

Key results: compared to non-weeds, weeds had higher Specific Leaf Area, earlier flowering onset, longer
flowering duration, and higher affinity for nutrient-rich soils, sunnier environments and drier conditions.
Weeds were also mostly therophytes, and non-weeds hemicryptophytes. When the pool of weeds was
gradually restricted to species with the highest affinity for arable fields, the breadth of their functional
spaces progressively decreased together with their overlap with non-weeds, in particular for the resource
requirement hypervolume indicating the direction of selection pressure under intensive agricultural

systems.

Conclusion: this study demonstrated from a large scale perspective that arable fields are characterized by
strong ecological filters that select for particular ecological strategies that determine the tolerance of
weeds to agricultural management, especially frequent disturbance and high inputs of fertilisers. Beyond
the optimum traits selected in arable fields under current crop management regimes, the large functional
space occupied by arable weed species suggest that there is a large reservoir of species that could rapidly

respond to any changes in management practices.
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2.2.1. Introduction

Trait-based plant ecology has recently emerged as a promising discipline to understand species
adaptation to local conditions and communities’ response to environmental variation (Grime, 1974;
Westoby and Wright, 2006; Garnier et al., 2016). Functional traits are morphological, physiological,
phenological and behavioral traits determining species survival and reproduction in a given environment
(Violle et al., 2007). Basic ecological strategies (sensu Grime, 1979) underlie species adaptation to specific
environmental conditions and define delimited hyper-volumes along multiple functional dimensions
(Blonder et al., 2014, 2017). The context of arable fields represents specific environmental constraints
selecting specific environmental strategies. Our aim is to characterize how these constraints determine
the limits of the hypervolume of weeds, based on functional traits related to resource acquisition,
competitive ability, resistance to disturbance and phenology.

Weeds are generally defined as plants that spontaneously grow on a land modified by humans
(Godinho, 1984; Radosevich et al., 2007), while arable weeds refer more specifically to non-cultivated
plants occurring in agricultural fields cultivated with annual crops. Despite previous efforts to define
weediness in terms of ecological strategies (Baker, 1965; Sutherland, 2004; van Kleunen et al., 2010;
Kuester et al., 2014), there is no definite answer to the question “what makes a weed a weed”. Defining
and delineating a pool of weeds is challenging because weeds represent a melting-pot of species with
different biogeographic backgrounds and ecological properties (Baker, 1974; Munoz et al., in prep). In
Europe, some arable weeds are native from open natural habitats such as riparian zones or dry grasslands,
which remain potential sources of weed species in current landscapes (Jauzein, 1995, 2001). Other species,
conversely, do not exist naturally in European natural habitats and have been accidentally introduced with
crop seeds (Coward et al., 2008). Some of these introduced weeds, so called archaeophytes, have a long
history of presence in crops since the beginning of agriculture (~ 10,000 BP) and their absence in natural
habitats today, even in areas of cereal domestication, suggest that agricultural-derived selection pressure
has resulted in the evolution of highly adapted ecotypes that mimic the crop life-cycle and morphological
characteristics (Neve et al., 2009). Arable weeds thus include species frequently observed in both arable
fields and open non-arable habitats (e.g., Galium aparine, Lapsana communis) and species confined to
arable fields, so called messicole species (i.e., weeds specialized to winter cereal fields like Agrostemma
githago, Bupleurum rotundifolium; Fried et al., 2010). Arable fields, therefore, represent both an extended
ecological niche for generalist or pre-adapted species present in natural habitats and as a specific

ecological niche for a specialist arable flora selected by particular agronomic constraints (Vigueira et al.,
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2013). Our objective is to decipher the contribution of such distinct strategies to the structure of the
functional hyper-volume of weeds.

Previous studies attempted to characterize weediness by analyzing qualitative lists of weeds and
non-weeds using the broadest definition of weeds (i.e., not only arable weeds and including ‘invasive
species’: Sutherland et al 2004; Kuester et al., 2014), leading to broad conclusions lacking specificity. In
addition, trait-based analyses have been limited by a lack of data on all but the commonly recorded
botanical traits such as life form. However, growing efforts to compile intensive databases on traits and
vegetation worldwide (e.g., Violle et al., 2014, 2015; Chytry et al., 2016) now allow more comprehensive
and quantitative assessment of the eco-physiological attributes of weeds at a large spatial scale. Our
objective is thus to perform a broad comparison of ecological attributes of arable weeds with the
attributes of plants restricted to open non-arable habitats. We further compare the structure of the
functional hypervolume at different levels of specificity of weeds to arable fields. Different outcomes are
possible: (i) weeds do not differ from non-weeds, so that all species, regardless of their characteristics, can
become weeds based on their ecological attributes, provided they can disperse into a crop field, (ii) weeds
have distinct trait values representing an adaptation to environmental constraints in arable fields, which
should help identify and predict the weed potential of autochthonous and exotic plants.

Arable weeds are likely to be characterized by specific functional traits ensuring persistence in
conditions of high disturbance and fertility imposed by agricultural practices. The ‘leaf (L)-height (H)-seed
(S)’ (LHS hereafter) scheme (Westoby, 1998) has been particularly successful in describing main functional
dimensions driving the plant responses to environmental constraints, namely the ability to grow (the L
dimension), compete (the H dimension), and reproduce and disperse (the S dimension; Diaz et al., 2016;
Loranger et al., 2016). This scheme has been mostly tested in non-cultivated contexts (but see Perronne
et al., 2015). Apart from LHS traits, the timing of farming practices and the level of soil disturbance
(conventional tillage, reduced tillage or no-tillage) should influence phenological traits and biological
types, respectively (Baker, 1974; Zanin et al., 1997; Gaba et al., 2017). In addition, agricultural practices
result in specific abiotic conditions filtering weeds depending on their resource acquisition strategy and
stress tolerance. Considering these strong ecological filters, one may expect that arable weeds occupy a
specific zone of the global plant functional space (i.e. the space defined by core and independent traits
related to species’ life history and ecology) (see e.g., Diaz et al., 2016; Loranger et al., 2016).

We first compared the functional characteristics of weeds and non-weeds over a large
geographical area with broad environmental variations. Secondly, within the weed flora, we quantified

the degree of ‘weediness’ by analyzing the level of specialization to arable fields (fidelity), and we analyzed
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the variation of the functional hypervolume for varying level of weed fidelity. Overall, we expected a
narrower spectrum of ecological strategies among weeds compared to non-weeds, and within the weeds
with higher fidelity to arable fields compared to the weeds with lower fidelity. Based on the observed
difference among species pools, we discussed the functional specificities of weeds in relation with the

ecological mechanisms likely to promote persistence in arable fields.

2.2.2. Material and methods

2.2.2.1.  Delineation of weed and non-weed species pools

We compiled data from several flora and field inventories conducted over the French national
territory, in order to exhaustively delineate (i) a pool of weed species, and (ii) a pool of non-weed species.
For this, we first compiled a list of plant species occurring in habitats cultivated with annual crops (see
Munoz et al., in prep), which included species retrieved from a comprehensive specialized flora of arable
fields (Jauzein, 1995), the Biovigilance Flore Network that sampled 1440 arable fields over France during
9 years (Fried et al., 2008), the survey of 3000 arable fields over 10 years in the LTSER Zone Atelier “Plaine
& Val de Sévre” (a 450-km? intensive farmland landscape in western France; Bretagnolle et al., in review),
and the governmental reference list of messicoles species (Cambecédes et al., 2012). We secondly defined
a list of plant species occurring in open non-arable habitats using the Divgrass database (Violle et al., 2015),
which encompassed 51,486 vegetation plots over France occurring mainly in grassland habitats for a total
of 5245 species (see Violle et al., 2015 for further information). The Divgrass database further assigned
habitat categories to these species, based on a global analysis of their co-occurrence yielding basic
vegetation types (Violle et al., 2015). Species present in both arable fields and open non-arable habitats
mainly belonged to four habitats, namely (i) dry calcareous grasslands, (ii) mesic grasslands, (iii) ruderal
and trampled grasslands, and (iv) mesophilous and nitrophilous fringes. We analyzed weeds and non-
weeds from these four basic habitats, and excluded herbaceous species of Divgrass specific to wetlands,
such as ponds or riparian zones. We also excluded phanerophytes, chamaephytes, hydrophytes or lianas,
and thus focused on non-climbing herbaceous species (i.e. therophytes, hemicryptophytes, and
geophytes). We attributed taxa names following the TaxRef v.10.0 nomenclature (Gargominy et al., 2016).

The selected plant taxa were then classified into two species pools: (i) plant species inventoried in
both arable fields and open non-arable habitats (hereafter, weeds; 1383 species), and (ii) plant species
only inventoried in open non-arable habitats (i.e. species only present in Divgrass; hereafter, non-weeds;

998 species).
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2.2.2.2. Functional trait data

We compiled data on nine functional traits (Table 1). Three traits represented plant ecological
strategies according to the Leaf-Height-Seed (LHS) scheme (Westoby, 1998), namely plant height, seed
mass and specific leaf area (SLA). Reproductive strategies (Bolmgren and Cowman, 2008; Du and Qi, 2010)
were evaluated using flowering onset and flowering duration (in months; flowering duration refers to the
period length during which a species — not an individual — is able to produce flowers). Species adaptive
strategies in response to stress and disturbances (Mclintyre et al., 1999) were assessed based on Raunkiaer
biological types, while species resource requirements were estimated from Ellenberg index for nitrogen
(EII-N), light (Ell-L) and moisture (Ell-F). The six latter traits were extracted from the Baseflor database
(Julve, 1998), whereas the three LHS traits were obtained from the BiolFlor (Klotz et al., 2002), Ecoflora
(Fitter and Peat, 1994), and LEDA databases (Kleyer et al., 2008). Plant taxa for which trait values were not

available in these databases (see Table 1) were excluded from statistical analyses.

Table 1: Synthetic description of the nine plant traits investigated, obtained from the Baseflor, BiolFlor, Ecoflora and LEDA
databases. Range corresponds to mean [min-max] for LHS traits (i.e., Specific Leaf Area, Plant height and Seed mass), and
to median [min-max] for flowering phenology traits and Ellenberg indices.

Nomber of weed Nomber of non-weeds

Trait Type Units Range/Level speciesinformed (over species informed
1383) (over 998)
Specificleaf  quantitative > 0 54 49[3.4871.27] 579 296
area (numeric)
titati
Plant Height q?:unrr']ea”.'c‘;e mm2/kg 0.50 [0.01-2.74] 732 403
quantitative
Seed Mass . g 4.19 [0.0008-99.17] 800 383
(numeric)
. . s therophyte -
Blolog;cal qt;gg[a;t;;fe - hemicryptophyte - 1365 968
typ geophyte
Flowering qu..anhtatwe month 5[1-12] 948 672
onset (integer)
FI i titati
owering  QUantitative . onth 7 [1-12] 948 672
duration (integer)
semi-
Ellenb .
oS quantitative . 6[19] 1022 707
g (interger)
semi-
Ellenb .
Sobe T quantitative . 8[1-9] 1025 719
g (interger)
semi-
;"sﬂ:::eg quantitative - 7[1-11] 1015 703
(interger)
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2.2.2.3.  Statistical analyses

First, we investigated functional differences between weeds and non-weeds by comparing trait
distributions between the two species pools for each trait separately. For the three LHS traits (quantitative
variables), we devised a randomization approach to specifically test whether functional overlap, measured
as the area common to both trait distributions (in %), was significantly lower than expected under a null
hypothesis of no functional difference between the two pools (Perronne et al., 2014). We simulated 1000
random distributions by permuting trait values between species pools (species pool sizes were kept
constant), and we derived the corresponding functional overlap. We then compared the simulated null
overlap values to the observed overlap, with a significance threshold of 0.05. Concerning the other six
traits (semi-qualitative and qualitative variables), differences in trait distributions between the two species
pools were quantified based on x? tests.

Second, we compared the hypervolumes of weeds and non-weeds for multiple traits. The
hypervolume method uses threshold kernel density estimation to calculate a multidimensional volume
approximating the functional space occupied, while acknowledging the presence of holes and potential
outliers in this volume (Blonder et al., 2014, 2017). Three types of hypervolumes were considered here to
investigate the importance of specific sets of traits: 1) an hypervolume based on LHS traits (plant height,
seed mass and SLA), 2) an hypervolume based on reproductive strategies (implemented from flowering
onset, flowering duration and seed mass), and 3) an hypervolume based on resource requirements,
calculated using Ellenberg indices for nitrogen, light and moisture. To control for the different numbers of
species in each pool, we applied a rarefaction approach: n weed species were subsampled 1000 times,
with n corresponding to the number of non-weed species (pool with the lower number of species). 1000
weed hypervolumes and one non-weed hypervolume were thus calculated for each of the three types of
hypervolumes. We tested the differences in ecological niche breadth between weeds and non-weeds by
calculating the p-value between the frequency distribution of the 1000 volumes of the weed hypervolumes
and the volume of the non-weed hypervolume. A p-value value inferior to 0.025 or superior to 0.975
(two-tailed exact test) indicated a non-weed hypervolume significantly smaller or larger than the weed
hypervolume, respectively. In addition, we assessed the extent of ecological niche overlap between weeds
and non-weeds by calculating the number of weed species included in the non-weed functional
hypervolume.

The pool of weeds could include some species that were accidentally recorded within arable
fields, while being more frequently encountered in other habitats. To differentiate the characteristics of

such ‘occasional weeds’ from those of weeds more specific to cultivated contexts, we calculated a fidelity
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value of each weed species for arable fields. We then assessed the variations of functional traits and
hypervolumes for varying levels of fidelity. In these analyses, only plant species inventoried in the
Biovigilance Flore Network or the Divgrass database were kept, as these two datasets included inventory
data and allowed calculating species fidelity at a national scale. The fidelity value of each species for arable
fields relative to open non-arable habitats was calculated for each species i using the ® index proposed by
Chytry et al. (2002), i.e.:
D= N Xn, — nXx N,
Jn X Np X (N —n) X (N — Nyp)

where N was the total number of botanical surveys in both Biovigilance Flore Network and Divgrass
database, N, the total number of botanical surveys in the Biovigilance Flore Network, n the number of
occurrences of the species i in both the Biovigilance Flore Network and the Divgrass database, and n,the
number of occurrences of the species i in the Biovigilance Flore Network. This index thus ranked
theoretically from -1 for species occurring only in open non-arable habitats (i.e. inventoried only in the
Divgrass database) to +1 for species occurring only in arable fields (i.e., inventoried only in the Biovigilance
Flore Network). Species were sorted by decreasing fidelity value for arable fields, and splitted into 9
subsets corresponding to fidelity deciles (i.e., first decile represented 10% of the species with the highest
@ index, and so on). We assessed the variation of the mean and variance of each of the nine selected
functional traits across the subsets. We hypothesized decreasing variance of functional traits with
increasing weed fidelity. To test the hypothesis, we calculated for each fidelity decile 1000 times the
variance of each functional trait using n species randomly selected among the overall species pool (with n
corresponding to the number of species in the decile), and calculated the P-value of observed variance as:

Y (null values < obs.value) + 2 (null valueszz obs. value)

npermutations +1

Hence, for each fidelity decile, a P-value superior to 0.975 indicated a trait variance significantly higher
than expected by chance, while a P-value lower to 0.025 a trait variance significantly smaller than expected

by chance.

We likewise expected decreasing ecological niche breadth and functional hypervolume with
increasing fidelity. A similar rarefaction procedure was designed to test the deviation of each of the three
types of hypervolumes from null along the fidelity gradient. Lastly, we assessed the distance of ecological

niches between weed and non-weed species, and its variation along the gradient of weed fidelity, by
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computing the distance between the centroids of non-weeds and weed hypervolume for each fidelity

decile and each type of hypervolume.

All analyses were conducted in R v.3.2.3 (R Development Core Team, 2016); the package

hypervolume (Blonder, 2017) was used for hypervolume analyses.

2.2.3. Results
2.2.3.1. Differences in functional traits between weeds and non-weeds

We found significant differences between weeds and non-weeds for most functional traits
(Figure 6, Appendix S1). Regarding LHS traits, weed species globally had higher SLA than non-weed species,
whereas plant height and seed mass did not significantly differ between the two pools. Regarding
Raunkiaer biological types, more than 60% of the weed species were therophytes while non-weed species
were mainly hemicryptophytes and geophytes (65% and 20%, respectively). In terms of flowering
phenology, weeds started to flower earlier (notably in March and April) and for a longer period (species
were able to produce flowers up to 9 to 10 moths; Figure 6; Appendix S1). Regarding Ellenberg indices,
weeds showed higher affinity for nitrogen-rich soils (Ellenberg-N), sunnier environments (Ellenberg-L) and

drier conditions compared to non-weeds (Ellenberg-F; Figure 6; Appendix S1).

2.2.3.2.  Differences in functional spaces between weeds and non-weeds

The functional spaces of weed and non-weed species differed for two of the three types of
hypervolumes. Weeds were characterized by a smaller LHS hypervolume than non-weeds (mean weed (xs
volume = 189; non-weed 1us volume =237.; P LHs volume difference < 0.0001; Figure 7a), as well as a smaller resource
requirement hypervolume (mean weed gienberg volume = 181; Non-weed giienberg volume = 192; P Ellenberg volume difference
< 0.0001; Figure 7b), thereby showing narrower ecological niche breadth among weeds for these two
functional spaces, for a same sample size. Despite these differences, the ecological niches of both species
pools broadly overlapped, as up to 98% of the weeds were included in the non-weeds LHS hypervolume
and 99% in the non-weed resource requirements hypervolume. Only the hypervolumes related to
reproductive strategies did not show significant volume differences between weeds and non-weeds (mean
weed reproductive strat. volume = 172; non-weed reproductive strat. volume = 175; P reproductive strat. volume difference = 0.3566;

Figure 7c), and more than 99% of the weed species were on average included in the hypervolume of

non-weeds.
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Figure 6 : Distribution of the nine plants traits investigated among the two species pools (red: weed species; green: species of
open non-cultivated habitats). P-values testing for differences in trait distribution between the two species pools were obtained

by a null model approach for LHS traits (quantitative variables) and using x? tests for the six other traits. Detailed results of the x2
tests are Appendix 1.
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Figure 7: Pairwise plots representing the hypervolumes of weed species (in red) and of species of open non-cultivated habitats (in
green) based on a) LHS traits, b) reproductive traits, and c) Ellenberg indices. Only one of the 1000 hypervolumes calculated by
resampling is shown for weed species. Colored lines corresponds to the contour lines of the hypervolumes, large color dots to
hypervolumes’ centroids, and small colored points to the uniformly random samples from the inferred hypervolumes.

2.2.3.3.  Variation in weed functional traits with increasing fidelity to arable fields

We found changes in functional trait values with increasing fidelity of weeds for arable fields
(Figure 8): SLA, flowering duration and Ellenberg index for nitrogen increased in mean trait values while
Ellenberg index for light and flowering onset decreased. Species more confined to arable fields thus
flowered earlier, produced flowers over a longer period and had higher affinity for nitrogen-rich soils and
shady environments. Furthermore, the proportion of therophytes increased with weed fidelity while the
proportion of hemicryptophytes decreased (Figure 8). Ellenberg index for soil moisture showed a different
pattern along the fidelity gradient (following a positive parabola). Only plant height and seed mass did not
show significant variation in mean trait values along the fidelity gradient.

In addition, the variance of Ellenberg indices for nitrogen, light and moisture decreased with
increasing fidelity for arable fields and rapidly became lower than expected from random subsamples of

same size among the entire weed pool. A narrower range of resource requirements strategies thereby
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characterized weed species with higher fidelity for arable fields (Appendix S2). Conversely, we did not find

significant decrease in trait variance with increasing fidelity for the other traits.
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Figure 8 : Variation of the mean value of the functional trait investigated along a gradient of species fidelity for arable fields.
Species fidelity for arable fields ranges from -1 to 1 and correlates positively with the ratio of the frequency of the species
in arable fields to the frequency of the species in open non-cultivated habitats. On each plot x-axis, dots corresponds from
left to right to the first nine deciles of the weed species pool ranked by decreasing fidelity (e.g., the dot on the extreme left
of each plot refer to the hypervolume calculated using the 10% of the species among the weed pool with the highest fidelity
for arable fields). For Raunkiaer biological types only, the y-axis shows the proportion of each biological types along the
gradient of weed species fidelity for arable fields. Regression lines were obtained by AIC selection on linear and quadratic
models.

2.2.3.4.  Variations in weed functional spaces with increasing fidelity to arable fields
Among the three functional spaces investigated, only the hypervolume related to resource
requirements (i.e., based on Ellenberg indices), showed a volume that rapidly dropped and became

significantly smaller than expected from random subsamples of same size among the entire weed pool

(Figure 9). Along the fidelity gradient, weeds thus experienced an important narrowing in the breadth of
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their ecological niche related to resource requirements, as limited combinations of Ellenberg indices
characterized weeds with higher affinity for arable fields. Although the volume also decreased with fidelity
for the two other types of hypervolumes (LHS and reproductive hypervolumes), it did not became
significantly smaller than null even for the 10% of the weeds with highest fidelity. Furthermore, we found
increasing distance between the centroids of the weed and the non-weed hypervolumes when increasing
fidelity, for the three types of functional spaces, indicating a gradual decrease in ecological niche overlap

between weeds and non-weeds with fidelity (Appendix S3).
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Figure 9 : Variation in the p-value of the volume of the hypervolume based on a) LHS traits, b) reproductive traits, and c) Ellenberg
indices, along a gradient of weed species fidelity for arable fields. P-values obtained through resampling corresponds to the
probability of volume of the hypervolume to be significantly different than expected by chance; hence, a p-value inferior to 0.025
or superior to 0.975 corresponds to a hypervolume significantly smaller or larger than expected, respectively (dotted lines show
significance levels). Species fidelity for arable fields ranges from -1 to 1 and correlates positively with the ratio of the frequency
of the species in arable fields to the frequency of the species in open non-cultivated habitats. On each plot x-axis, dots corresponds
from left to right to the first nine deciles of the weed species pool ranked by decreasing fidelity (e.g., the dot on the extreme left
of each plot refer to the hypervolume calculated using the 10% of the species among the weed pool with the highest fidelity for

arable fields). Regression lines were obtained by AIC selection on linear and quadratic models.

2.2.4. Discussion

Characterizing the functional space of species occurring in a specific environmental context
allows better understanding the ecological mechanisms driving their persistence and coexistence. We here
investigated the functional characteristics of arable weeds (i) compared to herbaceous plants occurring in
non-arable habitats (non-weeds), and (ii) along a gradient of weed fidelity for arable fields. We found that
weeds, especially the weeds with highest fidelity for arable fields, were characterized by key functional
characteristics likely to promote their persistence despite the harsh abiotic and biotic constraints imposed
by agricultural management (Navas, 2012). Globally, agricultural management appeared to have selected
for specific functional strategies providing plants tolerance to arable field conditions, and thereby mold a
pool of weed species by filtering out less adapted species. Even though these ecological characteristics

have previously been observed locally or using a taxonomic approach (Booth and Swanton, 2002; Navas,
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2012), our trait-based approach provides new insights on the functional space of weeds, at a large spatial
scale and over a broad range of bioclimatic and agronomic situations.
Role of flowering phenology

Frequent disturbances in cultivated fields, associated with the succession of tillage and weeding
operations through annual crops succession, can select species able to avoid unfavorable conditions as
seeds (i.e. therophytes) (Zanin et al., 1997). Timing of tillage is correlated to crop sowing season (i.e. spring,
summer and winter sown crops; Gaba et al., 2014) and determines the assembly of weed communities in
arable fields depending on weed phenology (Crawley et al., 2004; Cordeau et al., 2017). Tillage season
favors early emerging annuals when conducted in spring (Smith, 2006). In addition, the timing of
disturbances in arable fields shows great inter-annual variability due to the rotation of crops with different
sowing season (Garrison et al., 2014). Therefore, longer flowering can confer greater tolerance to a low
predictability of the favorable reproductive period. Weeds with shorter flowering period are basically rare
species occurring in extensive agricultural systems (Pinke and Gunton, 2014).
Resource acquisition strategies

For weeds with highest fidelity to arable fields, high SLA and low Ellenberg index for light could
reflect their ability to better acquire resources while tolerating competition for light with dominant crops,
one of the main limiting resources in modern arable fields (Weiner et al., 2010). Our findings support a
physiological adaptation of weeds to lower light level in cultivated fields (Storkey, 2005). Lastly, high and
regular fertilizer applications can favor weeds able to develop in nutrient-rich environments, i.e., with
higher Ellenberg index for nitrogen. Plant species with high affinity to nutrient-rich soils are generally
selected over the long term through agricultural intensification (Fried et al., 2009; Storkey et al., 2010).
Although some weed species have low nitrogen requirements, they are currently rare because of
widespread fertilization (Pinke and Gunton, 2014; Wagner et al., 2017).
Functional hypervolume of weeds

Multi-dimensional functional spaces provide a more comprehensive characterization of
ecological strategies than single-trait comparisons (Diaz et al., 2016). Using an original hypervolume
approach, we found that weeds have narrower ecological niches relative to non-weeds, i.e., a narrower
spectrum of ecological strategies in the functional space of both LHS and Ellenberg variables. However,
the ecological niches of these two pools strongly overlapped, as most weeds were included in non-weed
hypervolumes. Nevertheless, the functional space of weeds was smaller and the distance between the
weed and non-weed centroids was larger, when considering weeds with higher affinity for arable fields.

These results indicate that while the ecological strategies allowing species to be present in arable fields
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are diverse and often similar to the ones selected in open non-arable habitats, the spectrum of ecological
strategies conferring higher fidelity for arable fields is highly reduced.

As for arable fields, the reduction in ecological niche breadth was also observed between
between Mediterranean woody ecosystems along aridity gradient (De La Riva et al., 2017). Here, the
shrinkage of favorable trait combinations with increasing fidelity for arable field conditions is likely to
reflect the major environmental filters of this particular habitat associated with the intensity of
disturbance and high soil fertility. Our results indicated that particularly resource availability, and hence
species resource requirement strategies, are the main processes determining weed tolerance to arable
field conditions as Ellenberg hypervolume showed significant ecological niche breadth reduction along the
fidelity gradient for arable fields. Indeed, when the pool of weeds was gradually restricted to the species
with higher fidelity for arable fields, its affinity for nutrient-rich soils and shady environment became more
and more pronounced. The other LHS, life form and reproductive traits showed consistent variations along
the weed fidelity gradient, i.e., decrease in flowering onset, increase in SLA, flowering duration and
therophyte proportion for trait mean, and general decrease in trait variance, but these patterns did not
translate into significant functional space reduction with the hypervolume approach. Therefore, the
strength of the ecological factors filtering LHS and phenological traits can be less pronounced than on
Ellenberg values. High similarity in LHS functional space could be explained by the fact that both cultivated
and non-cultivated habitats correspond to open habitats, in which only a restricted number of resource-
acquisition strategies may promote species persistence.

Limitations and perspectives

Previous studies have demonstrated that weed phenology generally mimics the crop with later
flowering onset and shorter flowering period in late-sowing crop (Gunton et al., 2011; Perronne et al.,
2015). We did not detect such filtering on reproductive strategies plausibly because the weed species pool
was defined here independently of crop types. Future studies should thus investigate the phenological
functional spaces of weeds associated with different crop types. In addition, weed trait measurements on
the field should be considered to refine our results by accounting for intraspecific trait variation, and, for
example, to test if phenotypic plasticity contributes to the definition of the weed species pool. Previous
studies have indeed showed that arable weed traits, and notably leaf traits, strongly vary depending on
ontogeny and local conditions such as crop sequence or position within a field (Storkey, 2005; Perronne et
al., 2014; Borgy et al., 2016). Despite these limitations, our study sheds new light on the ecological
strategies of weeds filtered by agricultural management.

Conclusion
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The trait-based comparative approach developed in this study is a promising framework to better
understand the ecological meaning of ‘weediness’. Weeds were globally quite similar to species restricted
to open non-arable habitats, but weeds with higher fidelity to arable field conditions showed a narrower
range of ecological strategies reflecting the influence of ecological constraints in cultivated fields. Such
shrinkage of ecological niche breadth appears predominantly related to the ecological filters induced by
agricultural practices, and notably heavy fertilization and asymmetric competition for light. From an
evolutionary perspective, the functional characteristics of weed species with highest fidelity to arable
fields constitute an interesting case of human niche construction (Laland et al., 1999). Taking into account
the multiple features that mold species pool is of great interest for future studies exploring ecological
strategies of plants or investigating invasiveness of alien species, including potentially new arable weeds.

While the term ‘weed’ is primarily an anthropogenic, rather than biological, construct (see
below) this new ecological understanding will be valuable for assessing the their contribution economically
(e.g., competition with crops; Oerke, 2006), ecologically (e.g., associated with key ecosystem services like
pollination; Bretagnolle and Gaba, 2015) and culturally (e.g., protection of endangered species; Gerowitt

et al., 2003) values.
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2.2.6. Supplementary materials

Appendix S1. Detailed results of y? tests presented on Figure 1: ¥*> components and observed versus expected (in brackets) number of

species.

BIOLOGICAL TYPES:

Geophyte Hemicryptophyte Therophyte
Chi2 component Species counts Chi2 component Species counts Chi2 component Species counts
Species of cultivated habitats 14 135 (186) 79 372 (587) 119 857 (591)
Species of non-cultivated habitats 20 183 (132) 111 631 (416) 168 154 (420)
FLOWERING ONSET:
January February March April

Chi2 component Species counts

Chi2 component Species counts

Chi2 component Species counts

Chi2 component Species counts

Species of cultivated habitats 2 1(4) <1 11 (11) 1 63 (55) 3 227 (203)
Species of non-cultivated habitats 3 6 (3) <1 8(8) 2 30 (38) 4 119 (143)
May June July August September
Chiz component Species counts Chi2 component Species counts Chi2 component Species counts Chi2 component Species counts Chi2 component Species counts

<1 315 (307) 4 201 (232) <1 111 (107) 3 16 (25) 1 2(4)

<1 208 (216) 6 195 (216) <1 71 (75) 4 26 (17) 2 5(3)
FLOWERING DURATION:

1 month 3 months 4 months 5 months

Chi2 component Species counts

Chiz component Species counts

Chi2z component Species counts

Chi2 component Species counts

Species of cultivated habitats 3 5(11) <1 2(4) <1 8(<1) <1l 61 (60)
Species of non-cultivated habitats 4 13 (7) <1 4(2) <1 9(<1) <1 42 (43)
6 months 7 months 8 months 9 months 10 months
Chiz component Species counts Chiz component Species counts Chi2 component Species counts Chiz component Species counts Chi2z component Species counts
<1 198 (195) <1 224 (229) 10 125 (167) 6 215 (181) 5 94 (75)
<1 136 (139) <1 167 (162) 15 160 (118) 9 94 (128) 7 34 (53)
11 months 12 months
Chi2 component Species counts Chi2 component Species counts
<1 13 (14) <1 2(2)
<1 11 (10) <1 2(2)
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ELLENBERG-NITROGEN:

1 2 3 4
Chi2 component Species counts Chi2 component Species counts Chi2 component Species counts Chi2 component Species counts
Species of cultivated habitats 7 1(9) 34 29 (82) 33 48 (108) 11 72 (106)
Species of non-cultivated habitats 10 14 (6) 49 109 (56) 48 134 (74) 16 107 (73)
5 6 7 8 9
Chi2 component Species counts Chi2 component Species counts Chi2 component Species counts Chi2 component Species counts Chi2 component Species counts
3 142 (134) 26 344 (262) 15 263 (207) 16 115 (79) <1 7(5)
4 135 (113) 37 99 (181) 22 88 (144) 23 19 (55) <1 24
ELLENBERG-LIGHT:
3 4 5 6
Chi2 component Species counts Chi2 component Species counts Chi2 component Species counts Chi2 component Species counts
Species of cultivated habitats 5 1(7) 10 15 (34) 5 41 (58) 5 54 (74)
Species of non-cultivated habitats 7 11 (5) 15 42 (23) 7 57 (40) 8 72 (52)
7 8 9
Chi2 component Species counts Chi2 component Species counts Chi2 component Species counts
13 315 (258) 4 493 (451) 10 104 (142)
18 124 (181) 6 274 (316) 14 137 (99)
ELLENBERG-MOISTURE:
2 3 4 5
Chi2 component Species counts Chi2 component Species counts Chi2 component Species counts Chi2 component Species counts
Species of cultivated habitats <1 13 (15) <1 92 (93) 5 411 (368) <1 297 (294)
Species of non-cultivated habitats <1 13 (11) <1 66 (65) 7 214 (257) <1 202 (205)
6 7 8 9
Chi2 component Species counts Chi2 component Species counts Chi2 component Species counts Chi2 component Species counts
3 51 (65) 3 85 (102) 3 45 (59) <1 13 (11)
4 59 (45) 4 88 (71) 5 55 (41) <1 6(8)
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Appendix S2. Variation in the p-value of the variance of the investigated functional traits along a
gradient of weed species fidelity for arable fields. P-values obtained through resampling
corresponds to the probability of trait variance to be significantly different than expected by chance;
hence, a p-value inferior to 0.025 or superior to 0.975 corresponds to a trait variance significantly
smaller or higher than expected, respectively (dotted lines show significance levels). Species
fidelity for arable fields ranges from -1 to 1 and correlates positively with the ratio of the frequency
of the species in arable fields to the frequency of the species in open non-cultivated habitats. On
each plot x-axis, dots corresponds from left to right to the first nine deciles of the weed species
pool ranked by decreasing fidelity (e.g., the dot on the extreme left of each plot refer to the 10% of
the species among the weed pool with the highest fidelity for arable fields). Regression lines were
obtained by AIC selection on linear and quadratic models.
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Appendix S3. Variations in the distance between the hypervolume centroid of weeds and the hypervolume centroid of species of open
non-cultivate habitat along a gradient of species fidelity for arable fields. Species fidelity for arable fields ranges from -1 to 1 and
correlates positively with the ratio of the frequency of the species in arable fields to the frequency of the species in open non-cultivated
habitats. On each plot x-axis, dots corresponds from left to right to the first nine deciles of the weed species pool ranked by decreasing
fidelity (e.g., the dot on the extreme left of each plot refer to the hypervolume calculated using the 10% of the species among the weed
pool with the highest fidelity for arable fields). Regression lines were obtained by AIC selection on linear and quadratic models.
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Ill.  Le role de la dispersion temporelle
et de |a variation temporelle des
conditions environnementales
dans ['assemblage des
communautes
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3.1. Introduction

Apres avoir analysé les caractéristiques fonctionnelles du pool d’especes adventices, je propose

maintenant d’appréhender le réle de la dispersion temporelle (voir encadré 2) et des variations

temporelles des conditions environnementales dans I'assemblage des communautés de plantes
adventices. En effet, les parcelles cultivées sont des habitats tres dynamiques dans le temps ou les
cultures se succédent les unes aux autres. Du fait de la destruction réguliere des plantes adventices
dans les parcelles cultivées par les nombreuses perturbations qui les affectent, les mécanismes de
dispersion sont supposés jouer un réle important dans I'assemblage des communautés de plantes
adventices. Si le réle de la dispersion spatiale des plantes adventices a déja étudié, celui de la

dispersion temporelle reste a élucider.

3.1.1. Dispersion spatiale

Nous avons vu dans le chapitre précédent que la plupart des espéces adventices se retrouvent a
la fois dans les parcelles cultivées et dans des habitats ouverts non cultivés. A I'échelle d'un paysage,
des mécanismes de dispersion spatiale entre habitats non-cultivées et parcelles cultivées sont donc
susceptible de maintenir la diversité des espéces adventices dans les parcelles cultivées. Des longueurs
de linéaires de bordures herbacées semi-naturelles importantes semblent ainsi favoriser la diversité
des communautés adventices dans les parcelles agricoles (Gaba et al. 2010, Petit et al. 2016). De
méme, des études suggerent que la dispersion spatiale de l'interface au centre des parcelles
contribuent a maintenir les espéces dans les parcelles (Gabriel et al. 2005, Poggio et al. 2012), les
interfaces constituant des habitats moins perturbés et moins compétitifs. Finalement, la richesse des
communautés adventices observées dans des blés d'hiver cultivés conventionnellement augmente
avec la proportion de parcelles agricoles en agriculture biologique présentes dans un rayon de un
kilomeétre, suggérant que les parcelles cultivées en agriculture biologique constituent un habitat source
pour les especes adventices (Henckel et al. 2015). L'ensemble de ces travaux soulignent I'importance
de considérer I'existence de mécanismes régionaux et locaux pour comprendre les patrons de diversité
observés a I'échelle des communautés de plantes adventices. Cependant, ces études ne tiennent
compte ni de I'effet de la variation temporelle des conditions environnementales au sein d’une
parcelle cultivée (exception dans Henckel et al. 2015) ni de la dispersion temporelle des espéces

adventices.

3.1.2. Dispersion temporelle

Nous avons vu dans le chapitre précédent que la majorité des especes adventices des cultures sont

des plantes annuelles (ou thérophytes ; Bourgois et al. en préparation). Cette stratégie est supposée
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avoir été favorisée par les perturbations fréquentes dans les parcelles de grandes cultures annuelles.
En effet les plantes annuelles produisent de nombreuses graines dormantes qui leur permettent de
recoloniser rapidement les patches d'habitat aprés un événement de perturbation (Westoby 1998).
De plus, la production de graines qui forment des banques de graines dans le sol des parcelles cultivées
permet aux especes adventices de disperser dans le temps (encadré 2). A chaque année culturale, les
conditions abiotiques (exemple : désherbage, climat) et la compétition avec I'espéce cultivée affectent
la structure des communautés adventices (voir 1.2). Sous cette hypothese, seules les espéces
adventices adaptées a ces conditions pourront terminer leur cycle de vie et produire de nouvelles
graines (Figure 10). En conséquence, la composition de la banque de graines observée a un instant t
dépend des conditions environnementales qui prévalaient dans le passé (Bohan et al. 2011).
L'ensemble des conditions environnementales passées, décrit par la variation temporelle de ces
conditions, peut alors affecter 'assemblage des communautés adventices suivantes du fait de la
dispersion temporelle des espéces adventices depuis les banques de graines. Par exemple, Ryan et al.
(2010) montrent que I'assemblage d’'une communauté adventice peut étre affecté par I'expansion
d’une population adventice ayant eu lieu plus de dix années avant I'année de culture considérée.
L'assemblage d'une communauté de plantes adventices est donc supposer dépendre d'interactions
entre la dispersion temporelle des espéces, la variation temporelle des conditions environnementales
et les conditions environnementales contemporaines de I'année de culture considérée (i.e. conditions
abiotiques et interaction biotiques). Cependant a ce jour, aucune étude n’a quantifié la contribution
du processus de dispersion temporelle sur I'assemblage des communautés adventices par rapport aux
conditions environnementales contemporaines. Plus généralement, comment les interactions entre
dispersion temporelle des especes, les variations temporelles des conditions environnementales et
conditions environnementales contemporaines affectent I'assemblage des communautés dans les

habitats tres dynamiques reste largement méconnu.
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Encadré 2 : La dispersion temporelle

La dispersion est le mouvement dans I'espace ou dans le temps des individus d’un site source
(site de naissance ou site ol se sont reproduits les parents) a un autre site ou ils peuvent s’établir
et se reproduire (Nathan et al. 2008).

La dispersion temporelle est souvent associée a la dormance dont la définition la plus large est
un « stade de vie pendant lequel le développement d’un individu est stoppé du fait d’un
métabolisme fortement ralenti » (hypo-métabolisme, Brendonck et De Meester 2003). La
dormance est une réponse adaptative qui permet aux espéces d’étre maintenues dans un site
malgré des périodes saisonniéres aux conditions environnementales défavorables au
développement des individus (Harper et McNaughton 1960). De nombreux animaux, plantes,
champignons ou bactéries peuvent ainsi disperser dans le temps (Mergeay et al. 2007). Les
modes de dispersion temporelle sont variés : certains organismes adultes peuvent entrer en
dormance pour survivre a une mauvaise période (exemple : insectes). Dans les foréts tropicales
et tempérées, les plantules de jeunes arbres peuvent disperser dans le temps en attendant une
perturbation qui leur permettra d’accéder a la lumiére. Autrement, de nombreux organismes
adultes produisent des propagules dormantes (exemple : ceuf de diapause, graines dormantes)
avant les périodes aux conditions environnementales défavorables pour assurer la survie de
I’espéce dans un site. Ces propagules forment des réservoirs de propagules (exemple : banque
de graines) principalement dans le sol des localités ou elles ont été formées méme si elles
peuvent aussi disperser dans I'espace et contribuer a la constitution des réservoirs de
propagules dans des sites voisins (Mergeay et al. 2011, Alexander et al. 2012, Falahati-Anbaran
et al. 2014).

En biologie végétale, on distingue la dormance de la quiescence des graines. La dormance des
graines correspond a leur incapacité a germer (reprise du développement) malgré des conditions
environnementales favorables tandis que la quiescence est une réponse immédiate a un facteur
limitant ; le métabolisme est rétabli aussi tot aprés que ce facteur limitant soit levé (Baskin et
Baskin 2004). En biologie animale, I'’équivalent de la dormance végétale est la « diapause » qui
définit un stade de dormance ou I'arrét du développement est induit par des facteurs internes
(Brendonck 1996).

Dans ce manuscrit, on considerera que la dispersion temporelle des especes réféere a la
production de propagules dormantes et a la germination (ou éclosion) de ces propagules apres
une période de temps au moins égal au temps moyen d’une génération de I'espéce considérée.
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Figure 10 : Succession de cultures au sein d’une parcelle cultivée et fonctionnement de la banque de graines adventices.
Haut : Succession des années culturales au sein d’une parcelle agricole de grandes cultures annuelles. Une année culturale
est délimitée par le semis et la récolte d’une espéce cultivée (période de disponibilité de I'habitat). La courbe en pointillé
représente la biomasse des espéeces cultivées. Le niveau de ressources disponibles pour les adventices est plus important au
début (couleurs claires) qu’a la fin (couleurs sombres) d’'une année de culture. Les périodes en gris sombres correspondent
aux périodes d’inter-cultures.

Bas : Fonctionnement de la banque de graines adventices. L'assemblage des communautés adventices pendant une année
culturale dépend de I’émergence des graines adventices depuis la banque de graines (fleches montantes). La composition de
la banque de graines dépend de la production des graines adventices pendant les années de cultures (fleches descendantes).
Les espéces qui germent pendant I'inter-culture (en noir) sont généralement détruites avant le semis de I'espéce cultivée.
Les espéces adventices qui germent pendant la période de disponibilité de I’habitat peuvent étre exclues de la communauté
avant d’avoir pu produire de nouvelles graines (en rouge). Seules les espéces capables de germer pendant la période de
disponibilité et de survivre aux conditions abiotiques et aux interactions biotiques (i.e. qualité de I’habitat) produiront de
nouvelles graines (en vert).

3.2. Quelles théories mobiliser ?

Pour comprendre comment des interactions entre la dispersion temporelle des espéces, la
variation temporelle des conditions environnementales et les conditions environnementales
contemporaines de I'année de culture considérée peuvent affecter I'assemblage des communautés, je
fais appel a trois cadres théoriques développés en écologie. Ces théories traitent respectivement du
role des interactions entre dispersion et conditions environnementales sur |'assemblage des
communautés (théorie des méta-communautés ; Leibold et al. 2004) ; des effets de la variation
temporelle des conditions environnementales sur les populations (modeéle de viabilité des populations;
Shaffer 1981, Boyce 1992) et des effets de la variation temporelle des conditions environnementales

sur la coexistence des espéces (storage effect ; Chesson 2000).
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3.2.1. Lathéorie des méta-communautes

La théorie des méta-communautés est le principal cadre théorique développé en écologie qui
integre explicitement le role des processus régionaux (i.e. dispersion spatiale) et locaux (conditions
abiotiques x interactions biotiques) sur I'assemblage des communautés (Hubbell 2001, Leibold et al.
2004, Holyoak et al. 2005). Une méta-communauté est un ensemble de communautés reliées par la
dispersion d'au moins une espece (Figure 11) ; elle correspond en cela a la définition du pool régional
d’espéces présenté dans l'introduction générale. En fonction du poids respectifs des processus locaux
et régionaux sur l'assemblage d’'une communauté, quatre principaux scénarios ont été envisagés.
L'analyse des différentes composantes de la diversité (encadré 3) est un moyen de dissocier ces

différents scénarios les uns des autres.

Méta-communauté

Communauté

A) Modéle Neutre  B) Patch dynamics  C) Species sorting D) Mass-effect

@ CHD

Figure 11 : Les modeles du cadre théorique des méta-communautés. Les communautés (petits cercles) reliées entre elles par
la dispersion d’au moins une espeéce (fleches noires) forment une méta-communauté (grand cercle). Les couleurs différentes
représentent les conditions abiotiques locales différentes.

Dans le modeéle neutre (Hubbell, 2001), I'ensemble des especes sont supposées
écologiquement équivalentes et les conditions environnementales homogenes (Figure 11A). La
diversité y- dépend ainsi uniqguement des taux de spéciation, tandis que la diversité a-dépend de la
dispersion des especes au sein du paysage considéré et des perturbations stochastiques génératrices
d’extinctions locales. La B-diversité est supposée augmenter avec la distance spatiale séparant deux

communautés comparées (Legendre 2008).

La perspective du patch-dynamic (Hastings 1980, Tilman 1994) envisage l'existence de

multiples patchs aux conditions abiotiques équivalentes mais compris dans une matrice inhospitaliere
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(figure 11B). Des extinctions régulieres, résultant soit de phénomenes démographiques aléatoires, soit
de perturbations (Lande 1993), entraine le réassemblage régulier des communautés. Cependant a la
différence du modeéle neutre, les especes different en fonction d'un compromis entre capacité
compétitrice et capacité de dispersion. L'a-diversité dépend donc principalement du taux de
colonisation du patch considéré qui varie en fonction des espéeces. Ce taux de colonisation est
également supposé augmenter avec le périmetre du patch (target area hypothesis, Lomolino 1990) et
avec la connectivité entre les différents patches (Biswas et Wagner 2012). La B-diversité est donc
supposée diminuer avec la connectivité de |'habitat entre les différents patches (Economo et Weitt
2010). Finalement, la y-diversité résulte des dynamiques de spéciation et d’extinction des espéces

propres a chaque patch (Leibold et al. 2004).

La perspective du species sorting (Figure 11C) fait suite aux théories fondées sur I'observation
de changement d'especes le long de gradients environnementaux en considérant les effets des
conditions abiotiques locales sur la démographie des populations et les interactions interspécifiques
(Chase et Leibold 2003). La dispersion des espéces au sein de la méta-communauté permet aux
especes de suivre I'hétérogénéité spatiale des conditions abiotiques de facon a ce que le lien entre
conditions abiotiques locales et nature des espéces présentes soit préservé. Dans cette perspective,
I'a-diversité dépend donc principalement des conditions environnementales au sein du patch
considérée. La PB-diversité est supposée augmenter avec I'hétérogénéité des conditions
environnementales au sein du paysage (Legendre et al2008) tout comme la y-diversité (Stein et al.
2014). Cependant, si I'nétérogénéité des conditions environnementales est trop forte au sein d'un
paysage, la quantité d'habitats disponibles pour une espéce peut diminuer si fortement que le risque
d'extinction de cette espéce augmente, entrainant une diminution des diversités a et y (Kadmon et

Allouche 2007, Allouche et al. 2012, Laanisto et al. 2013).

Finalement le modéle du mass effect (figure 11D), envisage des taux de dispersion entre patchs
si important que le lien entre niche écologique des espéces et conditions environnementales locales
peut en étre altéré (Holt 1996, Mouquet et Loreau 2002). Les espéces peuvent émigrer d'habitats
sources (oU leur croissance démographique est positive) vers des habitats puits (ou leur taux de
croissance démographique est négatif). Dans cette optique, la diversité a dépend des conditions
environnementales locales mais aussi des taux de dispersion entre les différents patches, alors corrélés
a la distance spatiale séparant les communautés comparées. La béta-diversité est supposée étre plus
faible que sous I'hypothése du species sorting puisque la dispersion des especes homogénéise la
composition des différentes communautés communauté (Minkemdller et al. 2012). La y- diversité est

supposée augmenter avec I'hétérogénéité des conditions environnementales sauf si des taux de
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dispersion importants favorisent un nombre d'espéces restreints (par exemple des prédateurs ou des

especes généralistes ; Leibold et al. 2004).

Encadré 3 : Les différentes composantes de la diversité

En 1972, Whittaker propose de décomposer les patrons de diversité observés a
différentes échelles spatiales de fagcon a dissocier le poids des processus écologiques sous-jacents
I'assemblage d'une communauté. L'ensemble des especes observées a I'échelle de la méta-
communauté est appelée y-diversité tandis que I'ensemble des especes observées a I'échelle
d’une communauté est appelée a-diversité (Figure 11). Finalement, la B-diversité est le rapport
entre diversité locale et régionale (Whittaker 1972). La méthode de partitionnement de la
diversité selon Whittaker est donc une méthode multiplicative. A contrario, Lande (1996) propose
une approche additive du partitionnement de la diversité ou la diversité B correspond a la
différence entre les diversités y et a. Finalement, le concept de B-diversité est aussi fréquemment
associé a une mesure du degré de similarité (ou de dis-similarité) de la composition de deux ou
plusieurs communautés (Anderson et al. 2011). Les indices de Jaccard et de Bray-Curtis sont deux
indices qui mesurent le degré de dis-similarité de la composition de deux communautés basés
respectivement sur la présence et |'abondance relative des espéces. Bien que les concepts
différent un peu, le degré de dis-similarité de la composition de deux communautés est tres
corrélé a la diversité B calculée selon Whittaker (1972) (Anderson et al. 2011).

Dans mes travaux de these, j'emploie le terme de B-diversité en référence a la dis-
similarité de composition entre deux communautés dans le chapitre 4. A contrario dans le
chapitre 5, j'emploie le terme de B-diversité au sens de Whittaker (1972).

3.2.2. Les modeles de viabilité des populations

Les modeles de viabilité des populations sont des modeles de dynamique des populations qui
déterminent la probabilité qu'une population s'éteigne dans un nombre d'années donné (Shaffer
1981). Cette probabilité dépend des variations aléatoires des conditions environnementales au cours
du temps qui affectent les traits des espéces et de la stochasticité démographique. La stochasticité
démographique réfere au caractere aléatoire de la naissance et de la mort d'un individu (Gravel et al.
2011). Selon ces modeles de dynamique des populations, le risque d'extinction d'une espéce augmente
avec la variation temporelle aléatoire des conditions environnementales et ce d'autant plus que la
taille des populations est petite (Boyce 1992). A contrario, la production de structures de dispersion
temporelle comme les graines dormantes diminue le risque d'extinction d'une espéece avec la variation

temporelle des conditions environnementale (Gravel et al. 2011).
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3.2.3. Le "storage effect" temporel

La théorie du storage effect stipule que la variation temporelle des conditions environnementales
peut promouvoir la coexistence de différentes espéces au sein d'une localité. Pour ce faire, trois
prérogatives sont nécessaires a savoir : 1) les capacités de compétition des especes qui coexistent
varient avec la fluctuation des conditions environnementales, 2) les espéces répondent différemment
aux fluctuations des conditions environnementales (différentiation temporelle de niche) et 3) les
espéces disposent de structures leur permettant de "tamponner" les taux de croissance négatifs
pendant les périodes ol les conditions environnementales leurs sont défavorables (Chesson 2000). La
formation de réservoirs de propagules dormantes (exemple : ceufs de diapause, banque de graines)
qui permet aux espéces de disperser dans le temps est un tel mécanisme (Cacéres 1997, Mergeay et

al. 2007).

3.2.4. Les limites de ces théories

Chacune des théories présentées apporte des éléments pour comprendre comment les
interactions entre la dispersion temporelle des espéces et les conditions environnementales passés et
contemporaines peuvent affecter I'assemblage des communautés. Premiérement, le cadre théorique
des méta-communautés permet de comprendre comment les interactions entre la dispersion spatiale
et les conditions environnementales locales peuvent affecter I'assemblage d'une communauté.
Cependant les modéles des méta-communautés ont été développés dans des paysages statiques et ne
considerent donc pas le role des variations temporelles des conditions environnementales (Logue et
al. 2011, Datry et al. 2016). De plus, son application aux cas des organismes capables de disperser dans
le temps a été discutée (Alexander et al. 2012) puisque I'observation d'une espéce dans une
communauté peut résulter de la dispersion spatiale ou de la dispersion temporelle de cette espece.
Deuxiemement, les modéles de viabilités des populations montrent que la variation temporelle des
conditions environnementales peut entrainer I'extinction d'une espéece d'une localité (Gravel et al.
2011). Notons cependant que ces modeles ne considerent pas |'existence d'interactions biotiques
puisqu'ils décrivent la démographie d'une seule espece. Troisiemement, la théorie du storage effect
stipule que la production de propagules dormantes est un mécanisme qui permet la coexistence de
différentes espéces dans les localités ol les conditions environnementales fluctuent. Toutefois dans
cette théorie, seule la compétition, qui varie avec les conditions environnementales, affecte les
patrons de diversités observés. Finalement, Adler et Drake (2008) proposent un modeéle théorique ou
ils intégrent a la fois les risques d’extinction et la compétition comme mécanismes expliquant la
coexistence des espéces dans les environnements ol les conditions environnementales varient au

cours du temps. lls montrent que pour des amplitudes de variations relativement faibles des conditions
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environnementales, la compétition favorise la coexistence des especes sur le long terme tandis que le
risque d’extinction, qui augmente de fagon non linéaire avec I'amplitude des variations
environnementales, diminue la période temps pendant laquelle les espéeces coexistent. Cependant,
aucun de ces modeles ne considerent comment la dispersion temporelle des espéces et les variations
temporelles des conditions environnementales affectent I'assemblage des communautés dans les

habitats aux conditions environnementales fluctuantes.

J'ai donc entrepris de proposer des prédictions sur les patrons de diversité observés au sein
d’une localité a différentes échelles temporelles attendus en fonction du réle des processus
contemporains (conditions abiotiques et interactions biotiques) et passés (variations temporelles des
conditions environnementales et dispersion temporelle) dans un cadre de dynamique de méta-
communauté temporelle. On appellera par la suite une méta-communauté temporelle comme
I’ensemble des communautés reliées entre elles par la dispersion temporelle d’au moins une espéce.
Dans ces dynamiques, la variation temporelle des conditions environnementales est supposée
augmenter le risque d’extinction des espéces et/ou promouvoir la différentiation temporelle des
niches écologiques. La dispersion temporelle des especes est supposée affecter 'ampleur de ces deux

mécanismes sur I'assemblage des communautés.

3.3. Le concept de méta-communauté temporelle

Nous définissons une méta-communauté temporelle comme I'ensemble des communautés qui se
sont assemblées a un pas de temps donné dans une localité et qui sont reliées par la dispersion
temporelle d’au moins une espéce (Tableau 2, Figure 12). La dispersion temporelle des espéces est
qguant a elle supposée étre le processus de dispersion dominant dans l'assemblage des communautés.
En effet, de nombreuses études suggérent que les especes qui dispersent dans le temps empéchent
I'installation des espéces qui dispersent dans I'espace en monopolisant les ressources les premieres
(priority effect ; Shurin 2000, Mergeay et al. 2011, Lopes et al. 2016). L'observation d'une espece
capable de disperser dans le temps dans une communauté résulte donc plus probablement de
I'émergence d'une propagule enterrée dans le sol (dispersion temporelle) que de la dispersion spatiale
de cette espece (Alexander et al. 2012, Falahati-Anbarran et al. 2014). Ainsi, j'ai choisi de négliger le
role de la dispersion spatiale de facon a émettre une suite d’attendus théoriques sous le seul réle de

la dispersion temporelle des especes.
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(a) Modeéle méta-communauté (b) Modéle méta-communauté temporelle
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--——p Dispersion temporelle des
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Figure 12 : Une méta-communauté est un ensemble de communautés reliées par la dispersion, normalement spatiale, d’au
moins d’une espéece (a). Nous étendons ici cette définition de fagon a intégrer le role de la dispersion temporelle :
I’ensemble des communautés reliées entre elles par la dispersion temporelle d’au moins une espéce forme une méta-
communauté temporelle (b). Dans les deux cas, on dissocie la diversité observée a I’échelle d’une communauté (diversité-
a), la diversité observée a I'échelle de la méta-communauté (la diversité-y) et le changement d’espéces entre deux
communautés (B-diversité). La B-diversité correspond aussi au rapport entre diversité y et diversité-a (Anderson et al.
2011).

3.3.1. Quels systemes s’apparentent a une méta-communauté temporelle ?
Les habitats éphémeéres sont caractérisés par des variations temporelles des conditions

environnementales tellement importantes que I'habitat pour un groupe d’espéces peut disparaitre
provisoirement d'une localité donnée (Tableau 2). Du fait de ces variations temporelles extrémes, la
plupart des espéces retrouvées dans les habitats éphémeéres sont des espéces capables de disperser
dans le temps (Mergeay et al. 2007). Le cadre conceptuel de méta-communauté temporelle est donc
spécialement adapté pour comprendre les regles d'assemblages des communautés dans ces habitats
éphémeéres. Les déserts ou de rares évenements de précipitations induisent I'assemblage de
communautés de plantes annuelles via la germination de leur graines dormantes jusqu’a I'épuisement
des ressources hydriques sont un exemple de tels habitats. De méme, dans les mares temporaires
I'assemblage des communautés de micro-organismes via I'émergence d’ceufs de diapause est
fortement contraint par la disponibilité en eau (O’Neil 2016). Finalement, les agroécosystemes de
grandes cultures annuelles ou les plantes adventices peuvent s’assembler en communautés entre deux
opérations de labours constituent également des habitats éphémeéres pour les adventices (voir

chapitre 4, Mahaut et al. 2018).
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Table 2: Définition des termes liés au concept de méta-communauté temporelle

Terme Définition dans Leibold et al. (2004) I Application au cas d'une méta-communauté temporelle
Niveau d'organisation
Population Tous les individus d'une espéce occupant un patch Tous les individus d'une espéce occupant un patch, propagule dormantes comprises
Communauté Les individus de toutes les espéces qui coexistent et interagissent | Les individus actifs (i.e. non dormants) de I'ensemble des espéces qui coexistent et

Méta-communauté

potentiellement au sein d'un patch

Ensemble de communautés reliées par la dispersion d'au moins une
espéce

interagissent dans un patch éphémere

Un ensemble de communautés reliées par la dispersion temporelle d'au moins une
espéces

Patch

Localité

Région

Echelle

Portion restreinte de I'espace définie par des conditions
environnementales relativement homogeénes (patch d'habitat).
Analogue de localité, qui peut contenir une communauté

Portion de I'espace défini par des conditions environnementales
relativement homogénes. Analogue de patch

Une protion de I'espace contenant plusieurs localités et capable de
contenir une méta-communauté

Portion restreinte de I'espace et du temps définie par des conditions
environnementales relativement homogénes (patch d'habitat éphémeére). La période
de temps peut étre délimitée par des événements de perturbations qui détruisent
I'ensemble des individus précédemment installés ou par la disparition ponctuelle de
I'habitat du fait de fluctuations fortes des conditions environnementales

Une portion de I'espace ou se succédent plusieurs patches éphémeéres

A l'échelle d'une localité, une période de temps suffisamment large pour contenir
une méta-comunauté temporelle c'est a dire une succession de plusieurs patches
éphéméres.

Source-puits

Dynamiques

Dynamique spatiale par laquelle une population locale peut étre
maintenue dans une localité non favorable 3 |a survie de ses
individus (localité puits) via la dispersion des individus depuis des
habitats sources ol les taux de croissance de cette population sont
positifs

Une dynamique spatiale par laguelle une population s'établie dans

Dynamique temporelle par laquelle une population peut &tre observée dans un patch
d'habitat éphémeére aux conditions non favorables a la survie de ses individus grace la
dispersion temporelle des individus depuis les réservoirs de propagules.

Une dynamique temporelle par laquelle une espéce s'établie dans un patch

Colonisation une localité dont elle était absente via la dispersion de ses individus éphémeére dont elle était préa\ablemen.t ak?sgnce grace ala dispersion temporelle de
ses individus.
Un mécanisme par lequel une population préalablement établie
Extinction dans une localité di_sparal't du ffai_t de processus déterministes (par | Un mécanisme par lequel une population_efst exclue d'un _habt\'tat éphémeére par des
exemple : exclusion compétitive) ou aléatoire (par exemple : processus déterministes ou aléatoires
perturbation).
Processus
Un processus correspondant a I'émergence d'un individu dans un patch éphémeére

Dispersion Un processus opérant a I'échelle de |a région correspondant au alors que la propagule a I'origine de cet individu a été produite dans un patch

mouvement des individus d'un patch a un autre éphémeére précédent. Dépend du réservoir de propagule local qui se construit au fur
et a mesure que les propagules sont produites
Un processus opérant a I'échelle d'un patch et basé sur la Un processus opérant a I'échelle d'un patch d'habitat éphémeére et basé sur la
Filtrage différentiation de niche écologique des espéces, comprenant 1) les différentiation temporelle de niche écologique, comprenant 1) les effets des

environnemental

effets des conditions abiotiques locales et 2) les effets des
interactions biotiques.

conditions abiotiques contemporaines et 2) les effets des interactions biotiques
contemporaines.




La période d’existence (ou période de disponibilité) des patches d’habitats éphémeéres est restreinte
du fait de perturbations qui détruisent régulierement I'ensemble des individus installés localement
(exemple : le labour dans les parcelles de grandes cultures annuelles) et/ou de la disparition rapide des
ressources initialement disponibles (exemple : disponibilité en eau dans les mares temporaires). De
plus, la qualité (i.e. conditions abiotiques et interactions biotiques) peut varier pendant la période de
disponibilité d’'un patch éphémeére (O’Neil 2016) et entre les patches éphémeéres qui se succédent au
sein d’'une méme localité (Jeffries 2008, 2011). Par exemple, si on prend le cas d’une mare temporaire,
la période de disponibilité de I’habitat représente la période de temps pendant laquelle la mare est en
eau. Pendant cette période, la qualité de I’habitat pour les espéces peut varier par exemple en fonction
de la température. De plus, si la mare est mise en eau une année n et une année n+1, la qualité de
I’habitat peut varier entre ces deux périodes de disponibilité en fonction des conditions climatiques
contemporaines de chacune de ces périodes. La variation temporelle des conditions
environnementales dans les habitats éphéméres correspond donc a la variation des périodes de

disponibilité et de qualité des patches.

3.3.2. Dispersion temporelle entre patches d'habitats éphémeres

Les communautés précédemment assemblées au sein d’une localité peuvent contribuer a
|"'assemblage des communautés suivantes via la dispersion temporelle des espéces. Ce modele est
donc proche des modéles spatiaux dans lesquels les espéces dispersent dans une direction particuliere
(dispersion asymétrique, Salomon et al. 2010) du fait de vecteurs de dispersion orientés le long de
corridors écologiques tels les routes (Meunier et Lavoie 2012) ou les cours d’eau (Altermatt et al. 2011,
Bourgeois et al. 2016). Cependant, a la différence d’une méta-communauté classique, le pool régional
d’espece correspond ici au réservoir de propagules dont la dynamique est plus complexe que celle du

pool régional.

3.3.2.1.  Composition et structure du réservoir de propagules

La composition du réservoir de propagules reflete les dynamiques de productions et de disparition
des propagules précédemment produites par les espéces installées dans la localité. La production des
propagules dépend de la période de disponibilité et de la qualité de I’habitat éphémeére dans lequel
elles sont formées (Ferreira et al. 2015, O’Neil 2016). La structure du réservoir de propagule dépend
de la distribution des propagules dans les différents horizons du sol. La structure du réservoir de
propagule peut refléter I'ordre dans lequel les propagules ont été formées (Figure 13). Cependant, de
nombreux mouvements verticaux d’origines naturelles (exemple : suspension des sédiments par le
vent dans les milieux aquatiques, Verschuren 1999) ou anthropiques (exemple : labour dans une

parcelle cultivée, Bevenutti 2007) affectent cet ordre et homogénéisent la distribution des propagules
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dans les différents horizons du sol. Ces mouvements verticaux permettent ainsi a des propagules
produites de nombreuses années auparavant de remonter dans les couches plus superficielles du sol
de telle sorte que ces propagules se trouvent dans des conditions favorables a leur
germination/éclosion (Figure 13). La dispersion temporelle de ces propagules leur permet alors de
contribuer a I'assemblage des communautés plusieurs années aprés leur formation (Mergeay et al.

2007).

Réservoir de propagules structuré

r

»>
temps
Réservoir de propagules non structuré

e
s
e

—_» Germination
——— Dépdt de propagules

------- » Dispersion temporelle des propagules dormantes

Figure 13: Assemblage des communautés dans les habitats éphémeéres. Les fleches rouges et noires représentent la dispersion
temporelle de deux especes différentes. Les cercles représentent des patches d’habitats éphémeres de période de
disponibilité courte alors que les ovales représentent des patches d’habitats éphémeéres de période de disponibilité plus
longue. La couleur de ces formes représente la qualité des patches pendant les périodes de disponibilité de I'habitat. Les
rectangles rouges et noires représentent les réservoirs de propagules dont la structure peut étre homogeéne (réservoir
structuré, haut) ou stratifiée (réservoir non structuré, bas).

3.3.2.2.  Emergence des propagules

La capacité des especes a émerger depuis le réservoir de propagules dépend de la distribution des
propagules dans les différents horizons du sol et des conditions environnementales permettant
I'installation des individus issus des propagules (par levée de dormance, germination, reprise d’activité
aprés une période de diapause). Les conditions environnementales qui affectent I'installation des
propagules sont principalement des facteurs climatiques saisonniers tels que la température, la
luminosité ou I’humidité du sol (Tauber et al. 1982, Baskin et Baskin 1985, 2004). En effet, la plupart
des especes de zooplancton émergent au printemps (Caceres et al. 1998) bien que certaines espéces
soient également susceptibles d’émerger préférentiellement a I'automne (Hairston et al. 2000). Ces

distinctions sont plus marquées chez les plantes annuelles ou I'on connait des espéeces a germination
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printaniere, estivale ou automnale et inversement, des especes capables d’émerger tout au long de
I’année quelles que soient les conditions environnementales (Jauzein 1986, Baskin et Baskin 2004). En
conséquence, la période de I'année pendant laquelle I’habitat est disponible détermine I'identité des
espéces dont les propagules peuvent émerger et donc l'identité des especes potentiellement

observées dans une communauté pendant cette période.

Puisque les conditions environnementales affectent a la fois la production et I'émergence des
propagules dormantes depuis les réservoirs de propagules, la variation temporelle des conditions
environnementales et la dispersion temporelle des espéces sont supposées affecter I'assemblage des

communautés dans les patches d’habitats éphémeres.

3.3.3. Quels patrons de diversités attendus dans une méta-communauté temporelle ?

Pour dissocier le réle de la variation temporelle des conditions environnementales et de la
dispersion temporelle sur I'assemblage des communautés, je propose de transposer les méthodes de
partitionnement de diversité (encadré 3) a I’échelle temporelle. Dans cette perspective, I'a-diversité
correspond a la diversité observée a I'échelle d’'une communauté a un temps t et la y-diversité a
I’ensemble des espéces observées dans une localité pendant une portion de temps donnée (Figure 12).
Le changement d’espéces entre deux communautés observées au sein d’'une méme localité a
différents moments est une mesure de la B-diversité temporelle. Ces méthodes de partitionnement
temporel de la diversité sont de plus en plus employées pour décrire les effets de la variation
temporelle des conditions environnementales dans un contexte de méta-communauté spatiale (Jones
et al. 2012, Stegen et al. 2013, Petsch et al. 2015, Huttunen et al. 2017, Tonkin et al. 2017, Van Allen
et al. 2017). Cependant, aucune de ces études ne considere le réle de la dispersion temporelle des
especes. Ici, jenvisage donc les relations attendues entre les composantes temporelles de la diversité
et la variation temporelle des conditions environnementales en fonction du réle de ces variations (i.e.
différentiation de niche et risque d’extinctions) et de celui de la dispersion temporelle des espéces sur

I"'assemblage des communautés (Figure 14).

3.3.3.1.  Différentiation de niche temporelle et dispersion temporelle

Sous I’hypothése ou les variations temporelles des conditions environnementales promeuvent la
différentiation temporelle de niche écologique (i.e. species sorting temporel), différentes especes sont
censées étre observées au fil du temps. En conséquence, la y-diversité temporelle est supposée
augmenter le long d’un gradient de variation temporelle des conditions environnementales jusqu’a ce
qgue I'ensemble des espéces présentes régionalement ait été observées (Figure 14A). De méme, si les
especes changent d’un patch éphémeére a I'autre du fait de conditions environnementales différentes,

la B-diversité temporelle est supposée augmenter le long du gradient de variation temporelle des

61



conditions environnementales (Figure 14B). En revanche, sous cette hypothese de species sorting
temporel, I'a-diversité est supposée dépendre des conditions environnementales contemporaines du

moment ou elle est observée plus que de la variation temporelle de ces conditions (Figure 14C).

Cependant, la dispersion temporelle est supposée jouer un réle déterminant dans
I"'assemblage des communautés dans les habitats éphémeres. Autrement dit, des taux de dispersion
temporels importants peuvent permettre I'émergence d’espéeces présentes dans le réservoir de
propagules dans un patch d’habitat éphémeére aux conditions environnementales a priori défavorables
pour ces espéces (i.e. mass effect temporel). On peut alors supposer que les espéces dont les taux de
dispersion temporelle sont les plus importants (par exemple : plus de propagules produites ou plages
d’émergence plus grandes), sont favorisées par la variation temporelle des conditions
environnementales par rapport aux especes plus spécialistes d’une niche temporelle donnée. En
conséquence, I'augmentation de la y-diversité temporelle le long du gradient de variation temporelle
des conditions environnementales peut donc étre diminuée par la variation temporelle des conditions
environnementales (Figure 14A). De plus, la dispersion temporelle des especes d’un patch éphémere
a l'autre est supposée homogénéiser la composition des communautés observées chacun de ces
patches. En conséquence la dispersion temporelle peut diminuer I'augmentation de la B-diversité
temporelle le long du gradient de variation temporelle des conditions environnementales (Figure 14B).
Finalement, si la diversité du réservoir de propagules augmente avec la variation temporelle des
conditions environnementales, I'a-diversité peut aussi augmenter avec la variation temporelle des

conditions environnementales du fait de la dispersion temporelle des espéces (Figure 14C).

3.3.3.2.  Risque d’extinction et dispersion temporelle

Sous I’hypothése ou la variation temporelle des conditions environnementales augmente le risque
d’extinction des especes (i.e. patch dynamics temporel) et qu’aucun phénomeéne de colonisation
spatial n’existe, le nombre d’especes observées dans une localité est supposé diminuer le long d’un
gradient de variation temporelle des conditions environnementales. En conséquence, la y-diversité
temporelle et la diversité a sont supposées diminuer le long d’un gradient de variation temporelle des
conditions environnementales (Figures 14D et 14F). De plus, si une espéce disparait d’une localité du
fait de la variation temporelle des conditions environnementales, alors la B-diversité temporelle est
supposée augmenter le long du gradient de variation temporelle des conditions environnementales

(Figure 14E).

Cependant, I'existence d’un réservoir de propagules est supposée réduire le risque d’extinction
des espéces dans les habitats aux conditions environnementales fluctuantes (Chesson 2000). La

dispersion temporelle des espéces peut donc atténuer la diminution des diversités y-temporelle et a
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ainsi que l'augmentation de la B-diversité temporelle le long du gradient de variation temporelle des

conditions environnementales.

y-diversité B-diversité

temporelle temporelle a-diversité
B

Différentiation A

temporelle de niche

Différentiation de niche
x Dispersion temporelle

C
F
Risque d’extinction

D
Risque d’extinction \

x Dispersion temporelle

Différentiation de niche G H

x Risque d’extinction
Différentiation de niche
x Risque d’extinction x

Dispersion temporelle

Variations temporelles des conditions environnementales

Figure 14 : Différents patrons de diversité attendus en fonction du rdle des variations temporelles et de la dispersion
temporelle des espeéces. Les variations temporelles des conditions environnementales peuvent affecter les patrons de
diversité via deux mécanismes distincts, a savoir la différentiation temporelle de niche ou I'augmentation du risque
d’extinction des espeéces. Les courbes en couleur correspondent aux relations attendues entre diversité et variation
temporelle des conditions environnementales sous I’hypothése ou la dispersion temporelle n’affecte pas les patrons de
diversité observés. A I'inverse, les courbes en noires représentent les relations attendues sous I’"hypothése ou la dispersion
temporelle des espéces affecte 'assemblage des communautés.

3.3.3.3.  Variation de I'importance de la différentiation temporelle et du risque
d’extinction

Un modele théorique prédit que la différentiation de niche temporelle promeut la coexistence des
especes pour des niveaux de variations temporelles faibles a moyens tandis que le risque d’extinction
des especes augmente pour des niveaux de variations temporelles moyens a forts (Adler et Drake
2008). Dans ce cas, des relations non linéaires sont attendues entre a- ou y-diversité temporelle et
variations temporelles des conditions environnementales. La y-diversité temporelle est en effet
supposée augmenter pour des niveaux de variations temporelles faibles a moyens (du fait de la
différentiation temporelle de niche) puis diminuer pour des niveaux de variations temporelles moyens
a forts (du fait de 'augmentation des phénomeénes d’extinctions, Figure 14G). La dispersion temporelle

des espéces peut atténuer cette diminution en atténuant le risque d’extinction des especes. De méme,
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dans le cas ou la différentiation temporelle de niche et les risques d’extinctions dominent pour des
niveaux de variations temporelles différents, la diversité a est supposée étre d’abord indépendante de
la variation temporelle des conditions environnementales (car principalement affectée par les
conditions environnementales contemporaines) puis, du fait de I'augmentation du nombre de
phénomeénes d’extinctions, diminuer pour des niveaux de variations temporelles plus forts (Figure 141).
La dispersion temporelle peut modifier ces relations en promouvant la diversité a pour des niveaux de
variations temporelles faibles a moyens (du fait de la dispersion temporelle) puis en atténuant la
diminution de la diversité a pour des niveaux de variations temporelles moyens a forts (du fait de la
réduction des risques d’extinctions). Dans cette optique, la B-diversité temporelle est supposée
augmenter le long du gradient de variation temporelle des conditions environnementales puisque a la
fois la différentiation temporelle de niche et I'extinction aléatoire des espéces sont supposées se

traduire par une augmentation de la B-diversité temporelle (Figure 14H).

3.3.4. Conclusion

Dans ce chapitre, nous avons proposé des dynamiques de méta-communautés temporelles pour
prédire comment la dispersion temporelle des espéces et les variations temporelles des conditions
environnementales peuvent affecter I'assemblage des communautés dans les habitats éphémeéres. Ces
hypotheses méritent maintenant d’étre testées via des travaux empiriques. Notons que pour étre
testées, ces hypothéses ne nécessitent pas d’analyser la composition des réservoirs de propagules,
opérations souvent chronophage et onéreuse. En revanche, pour tester ces hypothéses nous avons
besoin de connaitre les conditions environnementales et la composition des communautés assemblées
dans différentes localités a I'échelle de plusieurs patches éphémeéres successifs. Cependant, si on
observe par exemple une diminution de la y-diversité temporelle avec les variations temporelles des
conditions environnementales, on pourra seulement suggérer I’extinction locale d’'une espece, cette
espece pouvant demeurer présente sous forme de propagules dormantes. L’analyse des réservoirs de
propagules demeurent donc nécessaire pour confirmer une I’hypothése d’une augmentation du risque

d’extinction avec les variations temporelles des conditions environnementales.

Les travaux présentés dans ce chapitre montrent qu’en intégrant explicitement les dynamiques
temporelles dans le cadre théorique des méta-communautés (Leibold et al. 2004), ce dernier peut étre
appliqué aux cas des communautés d’organismes capables de disperser dans le temps. Plutét que de
tester l'influence de processus locaux et régionaux, on testera alors l'influence de processus
contemporains et antérieurs a la communauté observée. Cependant, a I'instar du modele théorique
des méta-communautés proposé par Leibold et al. (2004) quiignore le réle de la dispersion temporelle,

j’ai choisi d’ignorer le réle de la dispersion spatiale afin de me concentrer sur le réle de la seule
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dispersion temporelle. Cette hypothese forte méritera cependant d’étre reldchée dans de futurs
travaux de recherches afin d’analyser le réle conjoint de ces deux processus de dispersion. En effet, la
dispersion spatiale peut permettre a de nouvelles espéces ou a des individus d’une espece
préalablement présente dans une localité de (re)coloniser cette localité. Les phénomeénes d’extinctions
locales envisagés ici pourraient alors étre contrebalancés par la colonisation d’une localité par des
individus provenant d’une autre localité. De plus en fonction des caractéristiques écologiques de ces
nouvelles especes (capacité de compétition, nombre de propagules produites), la réponse des
communautés aux variations temporelles des conditions environnementales pourrait également étre

affectée.
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V. Quelle est la contribution des
processus ecologiques passes par
rapport aux processus ecologiques

contemporains sur I'assemblage
d'une communauté de plantes
adventices ?
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4.1. Présentation du chapitre

Patch dynamics and temporal dispersal partly shape annual plant communities in
ephemeral habitat patches

Lucie Mahaut, Guillaume Fried et Sabrina Gaba
Published in Oikos, 127: 147-159, 2018. doi: 10.1111/0ik.04415

Sous I'hypothése d’un fonctionnement en méta-communauté temporelle, I'assemblage des
communautés d’organismes dans un patch d’habitat éphémeére est supposé résulter de lI'interaction
entre des processus écologiques passés (dispersion temporelle des especes et variation temporelle
des conditions environnementales) et contemporains (période de disponibilité et qualité du patch
d’habitat éphémere). Cette hypothése est testée dans ce chapitre en utilisant les communautés de

plantes adventices comme modéle d’étude.

Pour ce faire, nous utilisons le jeu de données Biovigilance Flore dans lequel la flore adventice a
été suivie dans 1400 parcelles en France entre 2002 et 2010 (Fried et al. 2008). Nous comparons la
composition des communautés de plantes adventices observées au sein d’'une méme parcelle cultivée
a des années de cultures différentes (B-diversité temporelle). En utilisant une approche de sélection
de modeéles, nous testons si la B-diversité temporelle augmente avec (i) les différences de période de
disponibilité et de qualité des patches d’habitats comparés, (ii) la variation temporelle des périodes de
disponibilité et de qualité des patches d’habitats et (iii) la distance temporelle séparant ces deux
patches d’habitats éphémeres. Deux mesures de B-diversité temporelle sont utilisées pour dissocier le
role des processus contemporains et passés sur la diversité adventice : une mesure tenant compte de
la présence-absence des espéces (indice de Jaccard) et une mesure intégrant I’labondance des espéces
(indice de Bray-Curtis). Les deux indices de B-diversité sont calculés en présence et en absence
d’application d’herbicides, et au début et au milieu des années culturales afin de tester si la
contribution relative des processus contemporains et passés changent i) en fonction de I'application

d’herbicide et ii) au fil d’'une année de culture.

Nos résultats montrent que la composition des communautés adventices qui se succédent au sein
d’une méme parcelle cultivée change fortement d’une année de culture a I'autre (en moyenne, 0.78
et 0.84 respectivement pour l'indice de Jaccard de Bray-Curtis). La différence des périodes de
disponibilité des habitats (représentée par les différences de dates de semis) est le principal facteur
affectant les deux indices de B-diversité temporelle, suggérant que les dynamiques temporelles
d’apparition et de disparition des patches sont les principaux moteurs de |'assemblage des
communautés de plantes adventices. De plus, la variation temporelle des conditions

environnementales et la distance temporelle ont des effets plus prononcé sur les deux indices de B-
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diversité temporelle au début de I'année de culture tandis que le poids de la qualité du patch augmente
entre le début et le milieu de I'année de culture. Ces résultats suggerent que le réle de la dispersion

temporelle est important au début de I'année de culture tandis que le filtrage environnemental,

notamment la compétition avec I'espéce cultivée, augmente au cours d’une année de culture. La
dispersion temporelle des espéces pourraient donc promouvoir des dynamiques sources-puits entre
la banque de graines et les années de cultures. Finalement, nos modéles n’expliquent qu’une part tres
faible de la variance des deux indices de B-diversité temporelle. Un effet fondateur ou la dispersion
spatiale des espéces pourraient expliquer ce résultat. Cette hypothése reste cependant a tester dans

de futures études.
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4.2. Patch dynamics and temporal dispersal partly shape plant
community assembly in ephemeral habitat patches

Summary

Most organisms in ephemeral habitat patches have resting stages which form a local species pool in
response to temporal variations in the patch’s availability and suitability. Temporal dispersal from the
local species pool may, therefore, be an important process shaping the community assembly,
particularly soon after patch creation, and possibly interacting with environmental filtering. As the
temporal variation of the environmental conditions has a major effect on the composition of the local
species pool, we investigated how well contemporary conditions (both patch availability and patch
suitability) and temporal dispersal (approximated by environmental temporal variation and temporal
distance) explain the changes in community composition in a given locality through successive
ephemeral habitat cycles. We used arable weeds in annual crops as models. We calculated temporal
weed community dissimilarity indices between weed communities surveyed in cropping seasons at
intervals of two to eight years within a given field. The weeds were surveyed twice each cropping
season to account for any changes in the relative contributions of temporal dispersal and
contemporary conditions during the season. Patch availability explained most of the temporal weed
dissimilarity, suggesting that patch dynamics have the greatest effect on weed community assembly.
Temporal distance and temporal variation of the environmental conditions had more effect at the start
of the cropping season than later, while patch suitability had more effect in the middle of the season.
These results suggest that temporal dispersal drives the weed community assembly when ephemeral
habitat patches are created. These assemblies are further shaped by environmental filtering. This is
consistent with a temporal source-sink dynamic mechanism where the seed bank acts as the main
weed source. However, a large part of temporal weed dissimilarity remains unexplained, suggesting
that other ecological processes such as spatial dispersal and founder effect may also shape the weed

community.

4.2.1. Introduction

In recent years, community ecology has improved the understanding of species assemblies by
recognizing the combined role of local and regional processes in spatially and temporally
heterogeneous environments. Much emphasis has been put in disentangling the role of local and
regional factors within a metacommunity framework (Leibold et al. 2004). While local factors refer to
the characteristics of the local habitat, such as abiotic conditions or biotic interactions, regional factors
generally refer to the spatial characteristics of the region that may affect local communities such as

connectedness, abundance of source habitats, or characteristics of the regional species pool. However,
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temporal characteristics may also affect local communities, since most landscapes are dynamic,
resulting in changes in habitat availability and suitability with time (“harlequin landscape”, Horn and

MacArthur 1972; Leibold and Loeuille 2015).

High temporal variations in the habitat patch’s availability and suitability are notably found in
temporary ponds, which are ephemeral habitat patches’ (Jeffries 2008; Ferreira et al. 2015), or in
deserts (Venable 2007) and agricultural landscapes (Reigada et al. 2015), both sheltering ephemeral
habitats patches where environmental conditions allowing species to establish and successfully
reproduce have restricted limited period of existence. Ephemeral habitat patches are characterized by
a high proportion of species with resting stages, such as resting eggs for some planktonic crustaceans
(Jeffries 2011) or dormant seeds for annual plants (Venable et al., 2007), which form a local species
pool (e.g. seed bank of dormant seeds) and avoid unsuitable environmental conditions through
delayed emergence (temporal dispersal). Since community assemblies in ephemeral habitats depend
on patch colonization (Reigada et al. 2015) and because the role of temporal dispersal via a local
reservoir of propagules may be more important than spatial dispersal, as in ruderal plant population
dynamics (Falahati-Anbaran et al. 2014), temporal dispersal is expected to be a main driver of
community assembly in ephemeral habitats. Moreover, the limited period for which individual patches
are available for species establishment and development, as well as the timing of the appearance of
new suitable patches, are major factors shaping communities in ephemeral habitat. Indeed, the
synchrony between patch availability and life cycle (both timing of dispersal and life cycle duration) of
the species present in the local species pool are important factors shaping communities (Kim and
DeWreede 1996). Additionally, the habitat patch suitability, both in terms of abiotic environmental
factors and biotic interactions, such as competition, may further shape community assembly in these
habitats either by favoring or being less suitable for species. The effect of patch suitability on
community assemblies may increase with the duration for which the patch is available (Ferreira et al.
2015). As a result, the temporal variation of patch availability and patch suitability directly affects the
composition of the propagule reservoir (Jeffries 2008; Jeffries 2011), which, in turn, may affect the
contemporary community assembly. The community assembly in ephemeral habitats may, therefore,
result from the interaction between contemporary factors (patch availability and patch suitability) and

temporal dispersal (temporal variation of environmental conditions and temporal distance).

In this study, we assessed the respective contribution of contemporary factors and temporal
dispersal in shaping the community assembly in ephemeral habitat patches, using arable weeds as
models. Weeds are an ideal system since they are predominantly annual species producing dormant
seeds in a seed bank (Lewis 1973). A weed community is here defined as all the weed species present

during a cropping season in an arable field while local weed species pool refers to the arable field seed

70



bank. We consider that a cropping season (i.e. the growing period of the crop) is an ephemeral habitat
patch for weeds, which can only develop between crop sowing date (i.e. the patch creation date) and
crop harvesting date (i.e. the patch destruction date). Indeed, crop sowing and harvest represent major
disturbances of the habitat; crop sowing being associated with soil tillage and harvest by biomass
removal. In other words, we define ephemeral habitat as the period when crops are planted which

delineates the timing during which weeds can grow and produce seeds in an arable field.

Decay of similarity (Nekola and White, 1999) in community composition with geographic and
environmental distances has been widely used to disentangle the relative contribution of local factors
and spatial dispersal. We therefore analyzed the dissimilarity of weed community composition
between weed communities present in the same arable field, but at different times (i.e. different
cropping seasons) along the crop sequence, the “temporal weed community dissimilarity” (Fig. 15a),

and tested the following hypotheses:

- Patch availability, both the timing of patch creation and duration for which weeds can develop,
is expected to be the main driver of the weed community assembly. Crop sowing date, a proxy
for patch creation and duration (Gunton et al. 2011), has often been shown to be the most
important driver of weed community assemblies in arable fields (Fried et al. 2008; Perronne
et al. 2015; Seifert et al. 2015).

- The importance of patch suitability in shaping the weed community may increase during the
cropping season, reducing the dominant effect of patch availability. During the cropping
season, patch suitability for weed species depends on the use of tillage and herbicides
(Hyvonen and Salonen 2002), and resource depletion induced by the growth of crop plants
(Weiner et al. 2010). These interact with the climatic conditions, precipitation and
temperature, which affect both herbicide efficiency (Jursik et al. 2013) and plant growth which,
in turn affects resource competition (Ding et al. 2016).

- Temporal weed community dissimilarity increases with the temporal distance (i.e. number of
cropping seasons) and the temporal variation of environmental conditions throughout the
interval between the two surveys. The seed bank composition depends on the seed production
of the previous season (Ryan et al. 2010) and its diversity is expected to increase with the
temporal variation of the environmental conditions across cropping seasons (Anderson et al.

2007).
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Figure 15: A) Schematic representation of a four-year crop sequence in a field. The crop sequence consists in four annual
crops, oilseed rape, winter cereals and two maize. These crops are characterized by environmental and agricultural conditions
(the patch suitability) and by cropping season start date and duration (colored arrows, the patch availability) which starts
with sowing and ends with the harvest. During the cropping season, two weed surveys were performed, one at the beginning
of cropping season (T1) and one at the middle of cropping season (T2) in two plots: a sprayed plot in which herbicides are
sprayed and a control plot in which no herbicides are sprayed. During the cropping season, weeds from the seed bank are
reestablished, and successful weeds produce seeds that refill the seed bank. B) Components of the analysis. For each pair of
cropping season (here surrounded in bold), the dissimilarity in weed composition_ (1), the difference in environmental (mean
annual temperature and total annual precipitation) and agricultural conditions (crop sowing date, tillage system, herbicide
spectrum and crop height) _ (2) are calculated by calculating the distances for each parameter between the two cropping
seasons compared. The temporal distance_ (3) is assessed as the number of cropping seasons separating the two cropping
seasons compared. Lastly, temporal variation of environmental and agricultural conditions_(4) are calculated as the mean of
each environmental and agricultural distance calculating between each successive cropping season separating the two
cropping seasons compared (i.e (d1+d2+d3)/3; d1, d2 and d3 being calculated for each environmental and agricultural factor;
more details in Supplementary materials Appendix 1).

4.2.2. Material and methods
42.2.1. Data set

Data was taken from the long term French monitoring program Biovigilance Flore in which 1440
fields were monitored across France (761km North-South, 696km East-West) between 2002 and 2010.
The fields were selected to represent the diversity of agricultural practices and environmental
conditions in France (Fried et al. 2008) covering twenty major crop species (Gunton et al. 2011). Weed
species were surveyed twice a year in 2000m? plots subject to contemporary land management
practices (“sprayed plots”) and in ~140m? plots with the same practices but excluding herbicides
(“control plots”). Survey dates were adapted to the crop species: the first survey (T1) was carried out
one month after sowing the crop, before post-emergence herbicide treatment, and the second survey
(T2) was carried out in March-April for winter-sown crops and in July-August for spring and summer-
sown crops after the last herbicide treatment. Species abundances were recorded using a semi-
guantitative scale (“+” found once in the plot; “1” less than 1 ind/m?; “2” 1-2 ind/m?; “3” 3-20 ind/m?;

“4” 21-50 ind/m?; “5” more than 50 ind/m?2). For each cropping season, crop species as well as
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management practices such as herbicide treatments and tillage operations were recorded. A total of

348 weed species were recorded.

4.2.2.2. Data selection

Analyses were performed separately for the first and the second surveys of control plots (“T1

IM

control” and “T2 control”), and for the second survey only in sprayed plots (“T2 sprayed”) to ensure
that the plots had been sprayed with herbicide. For each field, pairs of cropping seasons along the crop
sequence were selected to take the temporal variation into account. Pairs were separated by at least
one cropping season. The mean number of cropping seasons per field was 5.22(+1.39; n=472), 5.01
(£1.44; n=457) and 4.97(+1.41; n=424) for T1 control, T2 control, and T2 sprayed plots, respectively. A
total of 1834, 1661 and 1400 pairs of cropping seasons were analyzed in the T1 control, T2 control,

and T2 sprayed sub-datasets respectively.

4.2.2.3.  Temporal weed community compositional dissimilarity

To disentangle the roles of contemporary factors and temporal dispersal on the weed community
assemblies, we calculated the temporal distance decay (Nekola and White 1999) in weed community
composition by calculating temporal dissimilarity indices between weed communities observed in each
of the cropping seasons of the pair selected along the crop sequence in a field (Fig. 15b). We used the
Jaccard dissimilarity index (based on presence absence data), and Bray-Curtis dissimilarity (based on
species abundance) to calculate the weed temporal dissimilarity indices using “designdist” from the

vegan R library (Oksanen et al. 2015).

4.2.2.4.  Patch availability

The crop sowing date controls both the timing of patch creation and the length of the crop life
cycle: crops sown in autumn generally have a long life cycle of about ten months, while crops sown in
spring have shorter life cycle of about five months in France (Gunton et al. 2011). We therefore used
crop sowing date as a proxy for both the timing of patch creation and patch duration to describe patch
availability. The distances between crop sowing dates for each pair of cropping seasons in a crop
sequence represented the differences in patch availability between pairs of cropping seasons (Fig. 15b;
details in Supplementary material Appendix 1). To allow for the circularity of the dates, the day of the
year was transformed into radians so that each day of the year could be represented as the cosine and
sine of the day where the 1st of January was cos=0 and sin=1. A Euclidian distance matrix was then
calculated between each cropping season of a pair using both the cosine and sine of the sowing day of

year (Table 3).
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Table 3: Mean and standard deviation of the covariates used in the three competing models in control plots at the beginning and in the middle of the cropping season (T1 control and T2 control plots) and in the
middle of cropping season in herbicide sprayed plots (T2 sprayed plots).

Factors Group Covariates Description of the value N1 control N2 control N2 sprayed references
Euclidean dist: bet t i based BioVigil
Patch availability Sowing date ucligeandistance bEtween two CroppIngyearsRasedon o/ 0.81) 0.82(+/-0.81) 0.82(+/-0.81) — .8 ance
cosinus and sinus of the sowing day Flore
Herbicide treatment HRAC Jaccard index between two croppingyears 0.75(+/-0.31) Head 2006
- Euclidean distance between two cropping years baed on mean Guntonet
Height crop height (m) 0.36 (+/-0.46) 0.35(+/-0.46) 0.35(+/-0.45) al,, 2011
Patch suitability Euclidean distance between two croppingyears based on )
Current factors Temperature mean annualtemperature per administrative regions (°C) 0.67(+/-0.52)  0.67(+/-0.50) 0.67(+/-0.50) ~ AgroClim
Precipitati Euclidean distance between two croppingyears based on total 127.80 129.30 131.70 AgroCli
recipitation annual precipitation per administrative region (mm) (+/-135.81) (+/-140.68) (+/-141.36) grotim
CTCT:796 CTCT:712 CTCT:579
Tillage System Conventional Tillage (CTCT), Minimum Tillage (MTMT) or MTMT: 510 MTMT: 473 MTMT: 425 BioVigilance
ge >y Mixed Tillage (CTMT) CTMT:313 CTMT: 277 CTMT: 222 Flore
MTCT: 215 MTCT: 199 MTCT:174
Temporal distance Number of seasons betweenthe two number of years 3.00 (+/-1.12) 3.00(+/-1.07) 2.91(+/-1.04) BioVigilance
cropping seasons Flore
Sowing date Mean euclidean distance bet.weensuccesswe season of the 1.04(+/-0.65) 1.02 (+/-0.65) 1.03(+/-0.65) BioVigilance
sowing day Flore
Herbicide treatment Mean HRAC Jaccard index between successive seasons 0.01(+/-0.07) 0.01(+/-0.07) 0.02(+/-0.07) Head 2006
Temporal Height Mean euclidean distance betweensuccesswe season of the 0.47 (+/-0.36) 0.45(+/-0.36) 0.45(+/-0.36) Guntonet
factors Temporal crop height (m) al., 2011
) Mean euclidean distance between successive season of the
het . -0. . -0. . -0. i
eterogeneity Temperature mean annualtemperature per administrative region (°c) 0.59 (+/-0.36) 0.60(+/-0.36) 0.61(+/-0.36) AgroClim
Precipitation Mean euclidean distance between successive season of the 156.16 156.9 157.10 AgroClim
P total annual precipitation per administrative region (mm) (+/-117) (+/-119) (+/-115) g
Tillage System Number of tillage system changes between successiveyears  0.19 (+/-0.29) 0.19(+/-0.29) 0.18(+/-0.29) Blo\;;i\:nce
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4.2.2.5.  Patch suitability

As the response variables are temporal dissimilarity indices between weed communities at two
dates, patch suitability was characterized by the temporal difference in the main farming practices
used for weed control (herbicide application and tillage system), climate conditions (precipitation and
temperature), and the competitive ability of the crop species. The difference in the main target species
of herbicide applications (i.e., herbicide spectra) between the two cropping seasons of a pair was
analyzed using the Herbicides Resistance Action Committee (HRAC) classification
(http://hracglobal.com/tools/classification-lookup visited on August 2015) which groups active
ingredients according to their site(s) of action. In total 108 different active ingredients corresponding
to 20 HRAC groups were recorded in the Biovigilance Flore dataset (Supplementary material Appendix
2, Table A2-1). We calculated a HRAC group distance matrix based on the Jaccard index to account for
herbicide spectrum dissimilarity between the two cropping seasons of each pair. Tillage intensity, was

IM

classified as i) “conventional” for moldboard plowing where seeds from the previous season were
buried (inversion tillage) and ii) “minimum” for no-till or reduced tillage where previously produced
seeds were not buried. Differences in tillage system between the cropping seasons of a pair were
represented by one of the four combinations: conventional-conventional (“conv-conv”), conventional-
minimum (“conv-min”), minimum-conventional (“min-conv”) and minimum-minimum (“min-min”
with the first term corresponding to the earlier cropping season of the pair and the second term to the
later cropping season of the pair. Differences in climatic conditions were calculated using Euclidean
distances between the mean annual temperature and total annual precipitation for each French
administrative region (n=21), for each of the nine years of Biovigilance Flore monitoring, using data
from the INRA AgroClim application (https://intranet.inra.fr/climatik visited on August 2015). Finally,
crop height was used to represent the crop species competitive ability. Indeed, plant height can be
considered as a proxy for plant species competitive ability for light (Violle et al. 2009). We used average
values of crop height from Gunton et al. (2011) and calculated the Euclidean distance between the
heights of the crops grown in each cropping season of the pair (Fig. 15b). An example of all the metrics

calculation is given in Supplementary material Appendix 1.

4.2.2.6. Temporal distance and temporal variation

We calculated the number of cropping seasons separating the two cropping seasons in a pair to
take the temporal distance into account. Then, temporal variation of patch availability and patch
suitability were calculated to take into account the temporal variation of the environmental conditions
throughout the interval between the two cropping seasons in a pair. Temporal variation of patch

availability was calculated as the mean distance between sowing dates for each pair of successive
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cropping seasons in the crop sequence delimited by the two cropping seasons (Fig. 15b). Temporal
variation in patch suitability was calculated as the mean distance between the crop heights, herbicide
spectra precipitations and temperatures, for each pair of successive cropping seasons in the crop
sequence delimited by the two cropping seasons, and as the number of changes in tillage practices
(conventional tillage or minimum tillage) between the two cropping seasons, normalized by the

temporal distance.

4.2.2.7. Analysis

We investigated the effect of contemporary factors (patch habitat availability and patch suitability)
and temporal dispersal (temporal distance and temporal variation) on temporal weed dissimilarity
indices (Jaccard and Bray-Curtis indices) using linear mixed models (Imer, R library 'ImerTest’,
Kuznetsovat et al. 2015) to take account of the non-independence between observations with the field
as a random effect (several pairs of cropping seasons per field). Models were run separately for T1

control, T2 control and T2 sprayed plots.

We used an Akaike Information Criterion (AIC) multi-model selection framework (Garamszegi
2011) to evaluate the extent to which the data supported three competing models of increasingly
complexity. The model selection procedure was based on minimizing the AIC, starting with all two-way
interactions and main effects. All retained covariates of the lower-level models were included in the
more complex models. The first model included the effects of patch availability (distance between crop
sowing dates) and patch suitability (i.e. distances between herbicide spectra, crop heights, mean
annual temperatures, total annual precipitations and tillage practices). Herbicide distances were only
considered for T2 sprayed plots as there was no herbicide application in T1 and T2 control plots. In the
second model, temporal distance was added to the variables selected for the first model in order to
test whether weed community temporal dissimilarity increased with the temporal distance between
the two cropping seasons. The third model was used to investigate the relative importance of the roles
of temporal variation (variation of crop sowing date, herbicide spectrum, crop height, tillage system
and climatic conditions) and patch availability, patch suitability and temporal distance. We
standardized all variables before analysis. Before each selection procedure, the parameters were
tested for multicollinearity as this can significantly increase the variance of the parameter estimates
(O'Brien 2007). We calculated the variance inflation factor (VIF) using the “vif.mer” function
(https://raw.githubusercontent.com/aufrank/R-hacks/master/mer-utils.R)  to detect  severe
multicollinearity (Belsley et al. 1980). For a value of VIF less than 10, the collinearity is negligible. We
did not find severe collinearity for any of the models (VIF < 8.66 in all cases). After the selection

procedure, we calculated marginal and conditional R%s to estimate the fraction of the variance
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explained by the fixed effect only and by the fixed plus random effects (Nakagawa and Schielzeth
2013). We used the sum of the square of each explicative variable given by the Anova (type Ill) function
from the car R library (Fox and Weisberg, 2011) to evaluate the contribution of each covariate selected

(Ginot et al. 2006).

As a given cropping season may have been used in several pairs of cropping season, we further
guantified the bias induced by such a non-independence by computing the standardized effect size of
the relative contribution of each covariate selected from the model selection procedure (Gurevitch et
al. 1992; Gotelli and MacCabe, 2002). The standardized effect size measures the number of standard
deviations that the observed metric is above or below the mean metric, the mean and standard
deviation being computed from simulated data (Gotelli and MacCabe, 2002). To do so, we used a
bootstrap resampling technique: we generated 2000 sub-datasets by randomly selected 500 cropping
season pair-wises with replacement among the 1834, 1661 and 1400 pair-wises respectively for T1
control, T2 control and T2 sprayed. We ran all previously selected models on every random sub-
datasets and computed the standardized effect size of each covariate relative contribution (details in
Supplementary material, Appendix 3). We tested the null hypothesis that is the average standardized
effect size is zero by calculating the SES 95% non-parametric confidence interval (DiCiccio & Efron,
1996; Davison & Kuonen, 2002): if the latter doesn’t include zero, therefore we observed a significant
bias in the relative contribution of the focus covariate. No significant bias were detected by the
standardized effect size analysis (Supplementary material Appendix 3 Fig. A3-1 to A3-6). All analyses

were conducted in R version 3.2.3 (R Development Core Team, 2015).

4.2.3. Results

Mean weed richness for control plots at the beginning of cropping season (T1 control), at the
middle of the cropping season (T2 control) and for sprayed plots at the middle of the cropping season
(T2 sprayed) were 7.31 (+4.97), 8.87 (£5.11), and 5.63 (+4.04), respectively. Mean Jaccard indices were
0.797 (+0.16), 0.780 (+0.15), and 0.839 (+0.16), respectively and mean Bray-Curtis indices were 0.834
(x0.15), 0.819 (+0.14), and 0.877 (+0.14) respectively. Both temporal weed community dissimilarity
indices were significantly higher for T2 sprayed plots then for T1 control and minimum in T2 control
plots (Post-hoc test on Kruskal test; x*=153.09, df=2, p < 0.0001 for Jaccard index and x?=188.16, df=2,
p<0.0001 for Bray-Curtis index).
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Figure 16: Relative contribution of contemporary factors (patch availability and patch suitability), temporal distance and
temporal variation to the temporal dissimilarity of the weed community assemblies based on presence-absence data (Jaccard
index) and species relative abundance data (Bray-Curtis index) for weed surveys conducted at the beginning of the cropping
season (T1) and at the middle of the cropping season (T2) in control and sprayed plots. The relative contribution of each
selected covariate is the percentage of the total sums of square of the model for each selected covariate. This is represented
by the different colors in each bar, with blue for contemporary factors and pink for temporal factors. The total variance
explained by fixed effects (marginal R?) and the variance explained by the complete model (conditional R?), with both fixed
and random effects, are presented at the top of the bar. As an example, at the beginning of cropping season in control plot
(T1 control) the difference in patch availability (in dark blue) accounted for nearly 68% of the total percentage of variance
explained by the fixed effect of the model (marginal R? = 0.14 for the Jaccard index (presence-absence).

4.2.3.1.  Major role of crop sowing dates in shaping the weed community soon after
patch creation

At the beginning of cropping season (T1 control plots), the third model had the lowest AIC score
(Supplementary material Appendix 2, Table A2-2), indicating that this model was the most
parsimonious model for both presence-absence (Jaccard) and abundance (Bray-Curtis) indices. The
fixed effects from this model explained 14.0% of the Jaccard index variance and 15.5% of Bray-Curtis
index variance (see marginal R? in Fig. 16). When field identity (random factor) was taken into account,
the explicative power increased markedly; for example, for the Jaccard index, field identity explained
about 22% of the explained variance (see the difference between marginal R? and conditional R? in Fig.

16).

Firstly, the distance in crop sowing dates, the proxy of patch availability, was by far the main factor
affecting both the Jaccard and the Bray-Curtis dissimilarity indices (Fig. 16). The higher the distance in
crop sowing dates, the higher the dissimilarity indices (Fig. 17). Secondly, the difference in tillage
intensity had a marked effect on both dissimilarity indices (about 10% of the explained variance, Fig.
16). Conv-min, min-conv and min-min systems had greater values of temporal weed community
dissimilarity than conv-conv tillage systems (Table 4 and Table 5). No other covariates used to

characterize the patch suitability were retained as significant in the model selection procedure for the
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Jaccard index (Table 4) while the distance in temperature slightly affected the Bray Curtis index which
decreased as the distance mean annual temperature increased (Table 5). For the Jaccard index, there
was a significant positive interaction between crop sowing date and annual precipitation and between
crop sowing date and crop height (Table 4). For the Bray-Curtis index there was significant interaction
between tillage and sowing date and between tillage and temperature with conv-min, min-conv and
min-min tillage reducing the effect of the crop sowing date while increasing the effect of distance in
temperature (Table 5). The temporal distance had a significant effect on the Jaccard and Bray-Curtis
indices (about 3% of the explained variance for the Jaccard index and about 5% for the Bray-Curtis
index, Fig. 16). Both indices increased with temporal distance (Figs. 17). Temporal variation of
environmental conditions also affected both dissimilarity indices (Fig. 16). This was largely due to a
negative interaction between the temporal variation of crop sowing date and the temporal variation
of crop height (Table 4 and Table 5). Nevertheless, the temporal factors explained a much lower
fraction of the explained variance than the contemporary factors: 12.09% versus 84.73% for the
Jaccard index and slightly less at 9.40% versus 82.65% for the Bray-Curtis index (Fig. 16). Finally,
interactions between contemporary factors and temporal variation explained about 3% of the

explained variability of the Jaccard index and about 8% of the Bray-Curtis index (Table 4 and Table 5).

Table 4 : Model outputs for temporal weed community dissimilarity calculated using presence-absence data (Jaccard index)
for control plots at the beginning of the cropping season (T1 control). Estimated values and standard deviations. Bold p-values
are less than 0.05.

Factor Group Covariate Estimate p-value
Patch availability Sowing date 0.047 £ 0.004 <0.001

Crop height 0.001 + 0.005 0.801

Precipitation -0.002 + 0.004 0.61

Contemporary Patch suitability Conv-Min 0.021 £ 0.001 0.039
Min-Conv 0.043 +£0.001 <0.001

Min-Min 0.029 + 0.001 0.005

Patch availability x Patch Sowing date x Precipitation 0.010 +0.003 0.003

suitability Sowing date x Crop height 0.010 + 0.004 0.019

Temporal distance Temporal distance 0.007 £ 0.003 0.022

Variation of sowing date -0.005 £ 0.005 0.364

Variation of crop height 0.008 + 0.006 0.174

Variation of temperature 0.001 £ 0.004 0.925

Temporal Temporal variation Variation of precipitation -0.002 + 0.005 0.638
VC;'S;ﬁgnOZ:ng;igiagtﬁtx -0.013 +0.004 0.003

Temporaex Temponl g el omso0ms oons

Contemporary x  Patch suitability x Temporal Crop height x Variation of 0.009 + 0.004 0.017

Temporal

variation

temperature
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Table 5 : Model outputs for temporal weed community dissimilarity calculated using abundance data (Bray-Curtis index) for
control plots at the beginning of the cropping season (T1 control). Estimated values and standard deviations. Bold p-values
are less than 0.05.

Factor Group Covariate Estimate + SD p-value
Patch availability Sowing date 0.061 + 0.005 <0.001
Temperature -0.014 £ 0.005 0.01
Conv-Min 0.036 £ 0.009 <0.001
Min-Conv 0.033 £0.003 0.004
Patch suitability Min-Min 0.035 +0.005 <0.001
Contemporary Temperature x Conv-Min 0.004 +0.009 0.619
Temperature x Min-Conv 0.012 £0.010 0.285
Temperature x Min-Min 0.021 £ 0.008 0.005
L Sowing date x Conv-Min -0.028 £ 0.009 0.001
P:tact:::f:?tztt))lilllitt‘\l/x Sowing date x Min-Conv -0.013 £ 0.009 0.203
Sowing date x Min-Min -0.018 £ 0.008 0.023
Temporal distance Temporal Distance 0.007 £0.003 0.02
Variation of sowing date -0.004 £ 0.005 0.501
Variation of crop height 0.007 +0.005 0.175
Temporal
Temporal variation Variation of precipitation 0.001 +0.004 0.806
Variation of sowing date x
Variation of cropgheight -0.010:+0.004 0.02
Sowing datfa x Variation of 0.009 + 0.004 0.029
Contemporary Patch availability x sowing date
x Temporal Temporal variation Sowing dat'e x Va.|riation of 0.014 + 0.004 <0.001
precipitation
4.2.3.2.  Changing relative contribution of patch suitability and temporal factors at the

middle of cropping season
For the middle of the cropping season in the control plots (T2 control plots), the third model also had

lowest AIC score (Table A2), with the temporal weed community dissimilarity at the middle of cropping
season explained by contemporary factors, temporal distance and temporal variation. The covariates
selected for the third model explained more of the temporal weed community dissimilarity than for
T1 control plots with 19.8% of Jaccard index variance and 19.6% of Bray-Curtis index variance explained

for T2 control plots (see R? marginal in Fig. 16).

Distance in crop sowing date remained the principal factor shaping weed community assembly
(Fig. 16). Distance in crop sowing date had a stronger effect on the Jaccard index distance than for T1
control plots (0.072 + 0.005, p <0.001, Fig. 17a, Supplementary material Appendix 2, Table A2-3) while
the effect was weaker for the Bray-Curtis index (0.068+0.005, p <0.001, Supplementary material
Appendix 2, Table A2-4, Fig. 17). Conversely, the effect of patch suitability, on the Bray-Curtis index
was much greater for T2 control plots (Fig. 16). Furthermore, total annual precipitation had a positive
effect on both indices (0.011  0.004, p=0.004 for Jaccard and 0.008+ 0.004, p=0.031 for Bray-Curtis,

Table A3 and Table A4). A positive interaction between crop height and crop sowing date also affected
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the Bray-Curtis index. Taken together, the relative contributions of contemporary factors (81.54% for
the Jaccard index and 85.59 % for the Bray-Curtis index) were similar to those for T1 control plots. Also,
the relative contribution of temporal factors to the explained variance of the Jaccard index was much
lower (about 6%, Fig. 16) than for the T1 control plots, while for the Bray-Curtis index the contribution
was similar (about 8%, Fig. 16). The contribution of temporal distance was no longer significant for the
Jaccard index (Fig. 16). The contribution of temporal variation for the Jaccard and Bray-Curtis indices
for T2 control plots was mostly due to the temporal variation of the herbicide spectra with both indices
increasing with the temporal variation of the herbicide spectra (0.006 + 0.003, p=0.063 for the Jaccard
index and 0.007% 0.003, p= 0.029 for the Bray-Curtis index, Tables A3 and A4). Finally, there was an
increase in interactions between contemporary and temporal factors for the Jaccard index (about 12%,
Fig. 16). This was notably due to a positive interaction between tillage intensity and temporal distance,
the positive effect of temporal distance on the Jaccard index being greater for conv-min (0.017+ 0.008,

p=0.038, Table A3) and min-min (0.028+ 0.007, p<0.001, Table A3) than for conv-conv tillage.
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Figure 17 : Relationships between temporal weed community dissimilarity based on species presence-absence (Jaccard index)
and species relative abundance (Bray-Curtis index) and the difference in crop sowing date (patch availability) (A, B) and
temporal distance (C, D). Grey points represent data from the T1 control plots. Blue lines are relationships for control plots
at the beginning of the cropping season, green lines are relationships for control plots in the middle of the cropping season
and red lines are relationships for herbicide sprayed plots in the middle of the cropping season.
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4.2.3.3.  Herbicide spray strongly reduced the effect of contemporary and temporal
factors

We assessed the effect of herbicide sprays on temporal weed community dissimilarity by
investigating the effect of contemporary factors, temporal distance, and temporal variation on plots
sprayed in the middle of the cropping season (T2 sprayed). The third model had the lowest AIC score
for the Jaccard index. However, for the Bray Curtis index, there was no improvement in the AIC score
between the second model and the third model (Table A2). This indicated that adding temporal
variation to the model with contemporary factors and temporal distance did not increase the
goodness-of-fit for the Bray-Curtis index. Moreover, the covariates selected had very little effect on
the indices, explaining only 9.87% and 6.86% of the explained variance for the Jaccard and Bray-Curtis

indices respectively (see marginal R? in Fig. 16).

Distances in crop sowing dates remained the major factor affecting both Jaccard and Bray-Curtis
indexes. For the Jaccard index its contribution was much lower than for T2 control plots, while for the
Bray Curtis index it was higher (Fig. 16). As expected, contemporary factors describing patch suitability
had a higher relative effect than for T2 control plots for both indices (Fig. 16). Surprisingly, herbicide
spectrum did not have a significant effect on either the Jaccard index (0.003 + 0.004, p=0.455, Table
A3) or the Bray-Curtis index (0.005 + 0.004, p=0.231, Table A4) although there was a positive
interaction between distance in herbicide spectrum and distance in total annual precipitation (0.010 +
0.004, p=0.015 for the Jaccard index and 0.013 + 0.004, p=0.0007 for the Bray-Curtis index, Table A3
and Table A4). Furthermore, herbicide application removed the effect of tillage intensity on both
indices (Table A3 and Table A4). It did, on the other hand, introduce an interaction between tillage
intensity and crop height for the Jaccard index (Fig. 16), the positive effect of distance in crop height
being higher for conv-min (0.031 + 0.014 p=0.025, Table A3) and min-min (0.031 + 0.014, p=0.026,
Table A3) than for conv-conv. Overall, contemporary factors had a lower contribution to the Jaccard
index (about 74%) than for T2 control plots while the contribution was similar for the Bray-Curtis index
(84.20%). The contribution of temporal distance remained non-significant for the Jaccard index, while
its contribution to the Bray-Curtis index was higher than for the T2 control plots (Fig. 16). Finally,
herbicide application introduced an interaction between tillage intensity and temporal distance for the
Jaccard index, the positive effect of temporal distance being higher for min-min (0.029 + 0.009,
p=0.002, Table A3). It also introduced an interaction between temporal distance and crop sowing date
for the Bray-Curtis index, the distance in crop sowing date having less effect as the temporal distance

increased (-0.009 * 0.003, p=0.006, Table A4).
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4.2.4. Discussion

In this study, we aimed at identifying the relative contribution of contemporary and temporal
factors in shaping weed communities in arable fields. Although we considered the major contemporary
and temporal factors, a large part of variance in the temporal weed community dissimilarity (Jaccard
and Bray-Curtis indices) were not explained by these (fixed) effects taken into account, suggesting that
other processes can be important in shaping annual weed community assemblies (discussed below).
Within the part of explained variance, our results demonstrated that the effect of contemporary
factors is about four times higher than the effect of temporal factors. Among contemporary factors,
sowing date, which is related to patch availability, had the strongest effect on the weed community
assemblies. In the absence of herbicide, the tillage intensity also exerted strong influence on the weed
community assemblies, being involved in complex interactions with other factors. Surprisingly, patch
suitability covariates, temporal distance and temporal variation individually had a much lower effect
on the weed community assemblies. The marginal effect of temporal distance (maximum 5% with
R?=0.19) suggests that temporal dispersal limitations had little effect on the composition of weed
communities, reflecting the ability of many weeds to remain highly persistent in the seed bank, at least
over periods up to eight years as covered by the present study. Similarly, past conditions (temporal
variation) only had a major effect on the weed community composition at the beginning of the
cropping season, suggesting that the main effect of temporal dispersal was to shape weed
communities for a short period after patch creation. Additionally, significant two-way interactions
between contemporary factors and temporal environmental variation supported the hypothesis that

contemporary and temporal processes interact in shaping weed community assemblies.
Weed community assemblies are shaped by patch dynamics and temporal dispersal

By dissociating contemporary factors into patch availability and patch suitability, our results
highlight that the difference in patch availability (crop sowing date) is the principal factor explaining
weed community temporal dissimilarity. Previous studies have already reported the dominant effect
of crop sowing date on weed community taxonomic (Fried et al. 2008; Siefert et al. 2015) and
functional (Gunton et al. 2011; Fried et al. 2015; Perronne et al. 2015) composition, invoking the
existence of spring, summer, autumn or season-indifferent weed germinating species (Crawley 2004).
The high contribution of the crop sowing date to explaining temporal weed community dissimilarity
supports studies showing that patch dynamics are important in shaping community assemblages in
ephemeral habitat (White and Pickett 1985; Leibold et al. 2004). Also, the decreasing effect of
temporal variation and temporal distance through the cropping season support studies showing that

community assemblies in ephemeral habitats depend strongly on species colonization at the time the
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patch is created (Kim and DeWreede 1996). Dispersal processes may therefore dominate immediately
after a disturbance to allow newly created habitats to be colonized (Connell 1978). The increase in the
model explanatory power (marginal R?) between the beginning and the middle of the cropping season
support this theoretical expectation. Moreover, the temporal distance decays in weed communities
growing in the same field in different cropping seasons were weak. This shows that, for the study
period (up to eight years), weed community assembly was weakly limited by temporal dispersal, which
is consistent with long weed seed persistence in the soil, which is often up to 20 years (Lewis 1973).
The effect of the difference in patch suitability on the Bray-Curtis index increased through the cropping
season, notably mediated by an interaction between crop height and annual climatic conditions. Since
plant height is known to be a proxy of plant species competitive ability for light (Violle et al. 2009), this
suggests an increase in competition between crop and weeds over the cropping season, mediated by
climatic conditions. This is in agreement with a previous study investigating macrophyte community
assemblies in temporary ponds, which showed that interspecific competition was a fundamental
ecological driver which interacted with environmental filtering to shape the community assembly over
time (Ferreira et al. 2015). After the initial colonization, environmental filtering and biotic interaction
should become gradually more important and drive the relative abundance of the species (Boulangeat
et al. 2014). We suggest that weed community assemblies are shaped by interaction between the
patch dynamics and environmental filtering. The mechanisms affecting weed community assemblies
in a given cropping season may be result in a kind of a temporal source-sink dynamics (Holt 1993)
acting at the temporal metacommunity scale with the seed bank acting as a source of weed species

for weed communities.
Management practices decrease the importance of ecological drivers in structuring weed assembly

In this study, we investigated the effects of two major agricultural practices on weed species
assemblies: tillage and herbicide application. Our results revealed different types of effects for these
two factors: herbicide application was shown to directly affect weed diversity during cropping season,
while tillage notably modified the importance of patch availability and temporal factors (both temporal
distance and temporal variation). These findings suggest that herbicides tend to modify weed species
assembly during the cropping season, while tillage affects the structure and composition of the seed

bank (i.e. availability of species in the local species pool).

Tillage was the main patch suitability factor affecting the weed community temporal
dissimilarity. There was a higher effect on weed temporal dissimilarity as well as stronger temporal
distance decay for the weed community assembly when minimum tillage was used in both cropping

seasons. This agrees with current knowledge of the effect of tillage systems on the soil structure.
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Minimum tillage does not modify the structure of the soil and so newly produced seeds remain in the
upper layer of the topsoil. Moldboard plowing, however, strongly modifies the soil structure by
shearing and displacing the soil (Roger-Estrade et al. 2004). Consequently, old and newly produced
seeds are mixed in the topsoil (Colbach et al. 2014) and the soil layers do not represent the temporal
history of the crop sequence, buffering the effect of temporal distance. Furthermore, the contribution
of patch availability decreased with low-till or no-till practices. Since the tillage date is closely related
to the crop sowing date, this suggests that the intensity of a disturbance (tillage depth and soil
inversion) when a patch is created may change the effect of patch availability on weed community

assemblies.

Herbicide application directly affects the weed community by killing weeds and indirectly
modifies the weed community assemblies in the seed bank by promoting the species able to resist the
herbicide pressure (species not covered by herbicide spectrum or whose life cycle enables them to
escape the treatment), as suggested by the major effect of the temporal variation of the herbicide
spectra in both control and sprayed plots. Both temporal weed community dissimilarity indices
increased with the temporal variation of the herbicide spectra, suggesting that alternating different
herbicidal active ingredients during the cropping season may promote higher weed diversity (Doucet
et al. 1999). However, the direct impact of the herbicide spectrum was only detected as an interaction
with climatic conditions. This would suggest that herbicide efficiency varies strongly with climatic
conditions, in particularly precipitation (Jursik et al. 2013). Moreover, in sprayed plots, herbicide
application increased the effect of temporal distance, particularly on the Bray-Curtis index, and
decreased the explanatory power of the model (marginal R? = 0.069 in T2 sprayed and marginal R? =
0.20 in T2 control). By releasing space and resources, herbicide applications may increase the
opportunity for weed species to recolonize after a treatment, increasing the contribution of dispersal-

based processes on weed community assembly (Fried et al. 2012).
Spatial dispersal and founder effects may affect weed assembly

Our findings suggest that weed species assemblies at field scale are shaped by interaction
between patch dynamics and environmental filtering. However, a large part of the variance (between
93% and 80%) in the temporal weed community dissimilarity remained unexplained by the fixed effects
taken into account. A non-negligible part of this variance (about 20%) was explained by random effects
in our models showing that idiosyncratic field characters such as farmer’s behavior, the long term
history of the field (legacy effect) or both, are important in shaping community assemblies. Indeed,
Ryan et al. (2010) reported that the signal of a past weed expansion was detected ten years later,

suggesting that the local species pool confers a strong inertia to weed assemblies. Nevertheless, about

85



sixty percent of variance in temporal weed community dissimilarity remains unexplained, suggesting
that other processes can be important in shaping annual weed community assemblies. Although quite
surprising, low explanatory power seems frequent when analyzing weed communities using large scale
datasets (e.g. from 60% to 80% unexplained variance in Pysek et al. 2006; 75% in Pinke et al. 2012). In
this study, we assumed that the persistence of weed species in highly dynamic and ephemeral habitats
relies on a single strategy based on temporal dispersal, i.e. long persistence in the seed bank. However,
the persistence of weed species may be the result of two different strategies, both relying on storage
effect (Chesson 2000), as recently proposed by Henckel et al. (2015). The first, as assumed here is a
temporal storage effect where species with long persistence in the seed bank can respond to temporal
variations in habitats. The second is spatial storage effect which relies on the ability of species to
disperse spatially to cope with spatial environmental variations. It is, therefore, very likely that part of
the unexplained variance observed here is partly due to spatial colonization from adjacent fields.
Another explanation would be that part of this variance is due to differential founder effects across
the crop sequence (Levin 1974). These differential founder effects may occur either because not all
species reach suitable habitats, or because the sequence of species arrival may have a strong effect on
the community composition (priority effects, Fukami 2015). Therefore, the respective roles of
temporal dispersal, within and between cropping seasons, as well as spatial dispersal must be
disentangled to understand weed assemblies in ephemeral habitat patch mosaics such as agricultural

land.
Conclusions

Our analysis emphasizes the critical importance of patch dynamics, environmental filtering and
temporal dispersal in shaping the weed community assembly in ephemeral habitats, such as
agricultural land. We have shown that temporal dispersal between communities through a crop
sequence can allow species persistence through a source-sink effect. In this temporal metacommunity,
the seed bank acts as a source of propagules from which weed species having a synchronous life cycle
with the patch availability may colonize this ephemeral patch. After colonization, some of these weed
species are filtered out regarding to patch suitability making cropping season a sink compartment.
Disturbance caused by tillage and herbicide application modify ecological processes by affecting the
seed bank structure and composition and by favoring species colonization. However, others processes
such as spatial dispersal and founder effects may also profoundly contribute to weed community

assembly.
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4.2.6. Supplementary materials

Appendix 1: Environmental and temporal distances calculation

To illustrate how to compute the environmental and temporal distances, we use a crop sequence of
four successive cropping seasons (i.e. oilseed rape, winter cereal, maize and maize grown, Figure S1)
in a field of the Aquitaine French administrative region. Environmental data are presented Table S1.

Oilseed rape Winter cereal Maize Maize
Cropping
season
—
2003 2004 2005 2006

Figure Al: An example of a four cropping season length crop sequence

Three cropping season pairs can be computed since two cropping seasons must be separated by at
least one cropping season. This yields to the following cropping season pairs: oilseed rape (2003) —
maize (2005); oilseed rape (2003) — maize (2006) and winter cereal (2004) — maize (2006).

Table Al: Environmental data of the four cropping seasons of the case study.

Field Year Crop Sowing Herbicide active Crop Mean annual Total annual
date ingredient height temperature precipitation
(Julian (HRAC classes) (cm) (T°C) (mm)
day)
AQO01 2003 oilseed 242 K3 160 14.5 712.8
rape
AQO001 2004 winter 285 A;O 85 13.4 693.4
cereal
AQO01 2005 maize 120 C1;E-F3;F1;F2 220 13.4 595.8
AQO01 2006 maize 122 E-F3; F1; F2 220 14.1 821.5

If we consider the pair of cropping seasons “oilseed rape (2003) — maize (2006)”, environmental and
temporal distances can be computed as described below.

Distance in crop sowing date (2003, 2006):

1. Transform Julian day of each cropping season into radian as follows:
day (radian) = (Julian day x 365/ 369) xm /180
Y

Julian day in dearee  Degree in radian

Therefore, for oilseed rape (2003) crop sowing date in radian is:
= (242 x365/360) x 1/ 180 = 4.28 radian

and for maize (2006), crop sowing date in radian is:
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= (122 x365/360) x 1t/ 180 = 2.16 radian

2. Compute sowing date distance (oilseed rape (2003) — maize (2006)) as the Euclidean distance
between oilseed rape and maize cosinus and sinus:

Y1 (x; — ¥i)? =+/(cos(4.28) — sin(4.28) ) + (cos(2.16) — sin(2.16) )? =1.36

Distance in herbicide HRAC classes (2003, 2006):

Ccompute the HRAC - Jaccard index based on the HRAC classes of oilseed rape (2003) and maize
(2006):

Jaccard (A,B)=1-(|AnB|/|AUB|)=1-0=1
with A the HRAC classes in oilseed rape (2003) and B the HRAC classes in maize (2006).

Distance in crop height

The distance in crop height is the absolute value of the difference in height of the crops of the pair:
Crop height “oilseed rape (2003)” — crop height “maize (2006)” = | 160 - 220| = 60

Distance in mean annual temperature

The distance in mean annual temperature is the absolute value of the difference in mean annual
temperature of the cropping seasons of the pair:

| Mean annual temperature (2003) — mean annual temperature (2006)| = |14.5-14.1| =0.4
Distance in total annual precipitation

The distance in total annual precipitation is the absolute value of the difference in total annual
precipitation of the cropping seasons of the pair:

| Total annual precipitation (2003) — total annual precipitation (2006)| = |712.8 —821.5| =108.7

Temporal distance
The temporal distance is the number of year separating the two cropping seasons of the pair wise:
Temporal distance = 2006 — 2003 = 3

Heterogeneity of crop sowing date
Heterogeneity of the crop sowing date is the mean of crop sowing date distance (2003,2004), crop

sowing date distance (2004,2005) and crop sowing date distance (2005,2006)

Heterogeneity of crop sowing date (2003, 2006) = (0.74 + 1.36 + 0.02) / 3=0.71

Heterogeneity of herbicide HRAC classes
Heterogeneity of herbicide HRAC classes is the mean of HRAC - Jaccard index (2003, 2004), HRAC -
Jaccard index (2004 , 2005) and HRAC - Jaccard index (2005, 2006).

Heterogeneity of herbicide HRAC (2003, 2006) = (1.0 + 1.0+ 0.25) /3 =0.75

Heterogeneity of crop height
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Heterogeneity of crop height is the mean of crop height distance (2003,2004), crop height distance
(2004,2005) and crop height distance (2005,2006)

Heterogeneity of crop height (2003, 2006) = (75 + 135+ 0.0) /3 =70

Heterogeneity of temperature
Heterogeneity of temperature is the mean of temperature distance (2003, 2004), temperature
distance (2004, 2005) and temperature distance (2005, 2006)

Heterogeneity of temperature (2003, 2006) = (1.1 + 0.0 +0.7) /3 =0.6
Heterogeneity of precipitation
Heterogeneity of precipitation is the mean of precipitation distance (2003, 2004), precipitation
distance (2004, 2005) and precipitation distance (2005, 2006)

Heterogeneity of precipitation (2003, 2006) = (19.4 + 97.8 + 225.7) / 3= 114.3
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Appendix 2: Supplementary Tables

Table A2-1: Groups of herbicide active ingredients in the BioVigilance France data set
from the "Herbicide Resistance Action Committee "(HRAC) classification

HRAC
site of action HRAC class site of action
class
Inhibition of acetyl CoA Inhibition of carotenoid
A F3 . .
carboxylase biosynthesis (unknown target)
Inhibition of acetolactate s
B synthase ALS G Inhibition of EPSP synthase
Inhibition of s .
c1 photosynthesis at H Inh|b|t;o:tﬁ£§;:zam|ne
photosystem Il (triazine) 4
Inhibition °,f Inhibition of DHP
2 photosynthesis at I (dihydropteroate) synthase
photosystem Il (urea) ydrop ¥
Inhibition of
C3 photosynthesis at K1 Microtubule assembly inhibition
photosystem Il (nitrile)
Inhibition of
photosynthesis at s o
C3 M photosystem Il (nitrile)+ K2 !nh|b|t|on of m|t95|s/
. microtubule organisation
Uncoupling (Membrane
disruption)
D Photosysftemtl—electron K3 Inhibition of VLCFAs (cell division)
diversion
Inhibition of
£ protoporphyrinogen L Inhibition of cell wall (cellulose)
- oxidase + carotenoid synthesis
biosynthesis
Inhibition of carotenoid
F1 biosynthesis at the N Inhibition of lipid synthesis - not
phytoene desaturase ACCase inhibition
step (PDS)
Inhibition of 4-
F2 hydroxyphenyl-pyruvate- 0 Action like indole acetic acid

dioxygenase (4-HPPD)
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Table A2-2: Akaike Information Criterion for the three competing models of increasing

complexity
(Model 1 "Current conditions", Model 2 "Temporal distance" and Model 3 "Temporal
variation")
Dissimilarity Date of AIC
Plot
Index Survey Model 1 Model 2 Model 3
T1 Control -1983 -1988 -1995
Jaccard Control -2224 -2244 -2266
T2 Sprayed -1343 -1360 -1363
T1 Control -2176 -2181 -2187
Bray-Curtis T2 Control -2294 -2304 -2314
Sprayed -1667 -1678 -1678
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Table A2-3: Model ouputs for temporal weed community temporal dissimilarity calculated using presence-absence data (Jaccard index) in the middle (T2) of the
cropping season in both control and sprayed plots. The p-values were calculated using the Imer function in the ImerTest library and are in bold if significant.
Estimates are qualified by their standard deviations. Conv-Min, Min-Conv and Min-Min are respectively conventional-conventional, minimum-conventional and
minimum-minimum tillage, the first corresponding to the tillage intensity of the older season of cropping season pairs.

Plot type Factor Group Covariates Estimate + SD p-value
Patch availability Sowing date 0.072 +0.004 <0.001

Precipitation 0.011 +0.004 0.004

Conv-Min 0.024 + 0.009 0.014

Patch suitability
Min-Conv 0.04 £0.010 <0.001
contemporary

Min-Min 0.028 +£0.010 0.003

Sowing date x Conv-Min -0.031 £ 0.008 <0.001

Patch availability x Patch suitability Sowing date x Min-Conv -0.015 £ 0.010 0.128

Sowing date x Min-Min -0.020 £ 0.007 0.007

Temporal distance Temporal distance 0.001 +0.004 0.728

variation of crop height -0.001 + 0.004 0.963

variation of herbicide spectrum 0.006 +0.003 0.063

variation of precipitation -0.008 £ 0.004 0.097

T2 Control Temporal variation
Temporal variation of temperature -0.001 £ 0.005 0.913
variation of herblcnde. s.pec.trum X variation of 0.008 + 0.003 0.016
precipitation
Temporal distance x Temporal variation Temporal distance x variation of crop height 0.008 + 0.003 0.009
Sowing date x variation of herbicides spectrum 0.007 £ 0.003 0.021
Patch availability x Temporal variation

Sowing date x variation of precipitation 0.013 £ 0.004 <0.001

conTt;e::sz::;'y X Patch suitability x Temporal variation Precipitation x variation of temperature -0.008 + 0.003 0.014
Conv-Min x Temporal distance 0.017 £ 0.008 0.038

Patch suitability x Temporal distance Min-Conv x Temporal distance 0.004 +0.010 0.682

Min-Min x Temporal distance 0.028 + 0.007 <0.001
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Plot type Factor Group Covariates Estimate + SD p-value
Patch availability Sowing date 0.058 + 0.008 <0.001

Crop height -0.012 £ 0.009 0.158

Herbicide spectrum 0.003 +0.004 0.455

Precipitation 0.009 £ 0.004 0.042

Herbicide spectrum x Precipitation 0.01 £ 0.004 0.015

Patch suitability Conv-Min -0.003 £0.013 0.963

contemporary Min-Conv 0.001£0.014 0.768
Min-Min 0.003 £ 0.012 0.751

Crop height x Conv-Min 0.031+0.014 0.025

Crop height x Min-Conv 0.004 +0.016 0.806

T2 Sprayed Crop height x Min-Min 0.031+0.014 0.026
Sowing date x Conv-Min -0.035+0.014 0.015

Patch availability x Patch suitability Sowing date x Min-Conv -0.015 £ 0.016 0.373

Sowing date x Min-Min -0.031 £0.013 0.016

Temporal Temporal distance Temporal distance -0.002 + 0.006 0.751
Temporal variation variation of crop height -0.001 £ 0.005 0.815

Patch availability x Temporal distance Sowing date x Temporal distance -0.011 £ 0.004 0.004

Conv-Min x Temporal distance 0.021 +0.011 0.063

con;:msg::lry X Patch suitaiblity x Temporal distance Min-Conv x Temporal distance -0.003 + 0.013 0.835
Min-Min x Temporal distance 0.029 + 0.010 0.002

Crop height x variation of crop height 0.011 +0.005 0.017

Patch suitability x Temporal variation
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Table A2-4: Model ouputs for temporal weed community temporal dissimilarity calculated using abundance data (Bray-Curtis index) in the middle (T2) of the cropping season
in both control and sprayed plots.The p-values were calculated using the Imer function in the ImerTest library and are in bold if significant. Estimates are qualified by their
standard deviations. Conv-Min, Min-Conv and Min-Min are respectively conventional-conventional, minimum-conventional and minimum-minimum tillage, the first
corresponding to the tillage intensity of the older season of cropping season pairs.

Plot Type Factor Group Covariates Estimate p-value
Patch availability Sowing date 0.068 + 0.005 <0.001
Temperature -0.013 £ 0.005 0.009
Precipitation 0.008 + 0.004 0.031
Crop height -0.003 + 0.004 0.479
Conv-Min 0.030 £ 0.010 0.001
Patch suitability Min-Conv 0.051+0.011 <0.001
Min-Min 0.038 +0.010 <0.001
Current :
Temperature x Conv-Min 0.009 £ 0.008 0.249
Temperature x Min-Conv 0.008 +0.010 0.391
Temperature x Min-Min 0.024 £ 0.007 0.001
T2 Control Sowing date x Crop height 0.009 + 0.004 0.015
L o Sowing date x Conv-Min -0.027 £ 0.008 <0.001
Patch availability x Patch suitability . ]
Sowing date x Min-Conv -0.022 +0.010 0.021
Sowing date x Min-Min -0.022 £ 0.007 0.003
Temporal distance Temporal distance 0.011 +0.003 <0.001
variation of herbicide spectrum 0.007 £ 0.003 0.029
Temporal . +
P Temporal variation variation of temperature 0 08%%19 0.983
variation of precipitation 0.005 + 0.005 0.277
Patch availabilityx temporal variation Sowing date x variation of precipitation 0.011 + 0.004 0.001
Current x Temporal . . . .
Patch suitabilityx temporal variation Precipitation x variation of temperature -0.009 £ 0.003 0.007
Patch availability Sowing date 0.032 +0.005 <0.001
Herbicide 0.005 +0.004 0.231
Current o
Patch suitability Precipitation 0.003 + 0.004 0.382
T2 Sprayed . o
Herbicide x Precipitation 0.013 £ 0.004 0.001
Temporal Temporal distance Temporal distance 0.010+0.003 0.005
Current x Temporal Patch availability x Temporal distance Sowing date x Temporal distance -0.009 + 0.003 0.006
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Appendix 3: Estimating bias in the relative contribution of selected covariates caused by non-
independence in the datasets by Standardized Effect Size

As a given cropping season may have been used in several pairs of cropping season, we quantified the
bias induced by such a non-independence by computing the Standardized Effect Size (SES) of the
relative contribution (i.e. sums of square from Anova type lll) of each covariate selected from the
model selection procedure.

The SES measures the number of standard deviations that the observed metric is above or below the
mean metric, the mean and standard deviation being computed from simulated data (Gurevitch et al.
1992; Gotelli and MacCabe, 2002). Mean and standard deviation of each relative contribution’s
covariates were computed from bootstrap resampling technique (DiCiccio and Efron, 1996; Davison &
Kuonen, 2002).

We first generated 2000 sub-datasets by randomly selected 500 cropping season pair-wises with
replacement among the 1834, 1661 and 1400 pair-wises respectively for T1 control, T2 control and T2
sprayed. Second, we ran all previously selected models on every random sub-datasets and calculated
the relative contribution of each selected covariate. Third, we computed the SES of the relative
contribution of each selected covariate as follow:

;Zzioz‘io(Obserbed relative contribution j — Simulated relative contribution ;)
SESJ — 2000 i

standard deviation (Simualted relative contributionj)

j referring to the selected covariate and i to the i among the 2000 randomly generated subdatasets.
Finally, to test whether SES; reflected significant bias in our analysis, we computed non-parametric 95%
confidence interval from the 0.025 and 0.975 percentiles of the
Observed relative contribution I Simulated relative contribution j distribution (DiCiccio

and Efron, 1996; Davison & Kuonen, 2002). If the latter didn’t include zero, therefore we concluded to
a significant bias in the relative contribution of the focus covariate.

Results from this bootstrap analysis are presented in the following Figures A3-1 to A3-6. y-axis are the
selected covariates from the model selection procedure for both dissimilarity indices (i.e, Jaccard and
Bray-Curtis) in T1 control, T2 control and T2 sprayed. x-axis represent the mean standardized effect
size (SES) of each selected covariate (red point) with its 95% non-parametric confidence interval (black
error bars). Significant bias were observed if the 95% non-parametric confidence interval did not
include zero. Globally, we did not face severe bias in our analysis excepted.

References:

e Davison, A. C. & Kuonen, D. 2002. An introduction to the bootstrap with applications in R.
Statistical Computing and Graphics. 13: 6-11.

e DiCiccio, T. J. & Efron, B. 1993. Bootstrap confidence intervals. Statistical Science. 11: 189-212

e Gotelli, N. J. and MacCabe, D. J., 2002. Species co-occurrence: a meta-analysis of J.M.
Diamond’s assembly rules model. Ecology. 83: 2091-2096.

e Gurevitch, J. L. L. et al., 1992. A meta-analysis of field experiment on competition. Amer. Nat.
140: 539-572.
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Height x Temperature Variation &

Temporal Distancex x Prec.Var.

Sowing DateVar. x HeightVar.

Precipitation Variation
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Height Variation

Sowing Date Variation

Temporal Distance
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Sowing Date x Crop Height
Sowing Date x Precipitation
Sol

Precipitation

Crop Height

Sowing Date

Figure A3-1: Results from the bootstrap analysis conducted for Jaccard index in T1 control plot. SES are red points while non
parametric 95% confidence interval are black error lines. Since all confidence intervals include zero, we concluded to an
absence of significant bias.
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Sowing Date Variation x Crop Height Variation |

Sowing Date x Sol | - |

Temperature x Sol | b |
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Figure A3-2: Results from the bootstrap analysis conducted for Bray-Curtis index in T1 control plot. SES are red points while
non parametric 95% confidence interval are black error lines. Since all confidence intervals include zero, we concluded to an
absence of significant bias.
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Sol x Temporal Distance I — I
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Sowing Date x Precipitation Var. | . |

Sowing Date x Herbicide Var. | * |
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»
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° | ]
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Sowing Date I * |
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Mean SES

Figure A3-3: Results from the bootstrap analysis conducted for Jaccard index in T2 control plot. SES are red points while non
parametric 95% confidence interval are black error lines. Since all confidence intervals include zero, we concluded to an
absence of significant bias.
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Figure A3-4: Results from the bootstrap analysis conducted for Bray-Curtis index in T2 control plot. SES are red points while
non parametric 95% confidence interval are black error lines. Since all confidence intervals include zero, we concluded to an
absence of significant bias.
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Figure A3-5: Results from the bootstrap analysis conducted for Jaccard index in T2 sprayed plot. SES are red points while
non parametric 95% confidence interval are black error lines. Since all confidence intervals include zero, we concluded to an

absence of significant bias.
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Herbicide x Precipitation
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Figure A3-6: Results from the bootstrap analysis conducted for Bray-Curtis index in T2 sprayed plot. SES are red points while
non parametric 95% confidence interval are black error lines. Since all confidence intervals include zero, we concluded to an
absence of significant bias.
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V. Comment la variation temporelle
des conditions environnementales
affecte la diversité des especes
adventices dans les parcelles
cultivées ?
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5.1. Présentation du chapitre

Disentangling the effect of temporal niche partitioning and extinction risk arising from crop
succession on weed community assembly in arable fields

Lucie Mahaut, Sabrina Gaba et Guillaume Fried

To be submitted in Journal of Applied Ecology

Dans les parcelles cultivées, la succession des années de cultures les unes aux autres et des
pratiques agricoles associées entraine des variations temporelles des conditions environnementales
(Vasseur et al. 2013). La variation temporelle des conditions environnementales est supposée
contraindre fortement la composition et la diversité de la banque de graines adventices des parcelles
cultivées (Cardina et al. 2002, Murphy et al. 2006, Ruisi et al. 2015). Puisque la banque de graine est
supposée étre a la base de I'assemblage des communautés de plantes adventices dans les parcelles
cultivées, la variation temporelle des conditions environnementales au fil des successions de cultures
est également supposée contraindre I'assemblage des communautés adventices pendant une année
de culture (Smith and Gross 2007, Ryan et al. 2010) et plus particulierement lorsque la dose
d’herbicides utilisée est faible (Barberi et Bonari 1997). Cependant, I'absence de résultats convergents
guant aux effets des successions de cultures sur la diversité des communautés adventices (voir par
exemple (Santin-Montanya et al. 2013 et Rotches Ribalta et al. 2015) refléte qu’a ce jour nous ne
comprenons toujours pas les mécanismes sous-jacents la réponse des communautés adventices aux

variations temporelles des conditions environnementales.

Dans ce chapitre, nous avons donc cherché a comprendre comment la variation temporelle
des conditions environnementales et la dispersion temporelle des espéces affecte les patrons de
diversité de plantes adventices observés a I'échelle d’'une séquence de six années de cultures
successives (y-diversité temporelle), d’'une année de culture (a-diversité) en présence et absence de
traitement herbicides et entre année de cultures (B-diversité temporelle). De plus, nous testons si les
effets de la variation temporelle des conditions environnementales sur ces patrons de diversité
changent en fonction de l'intensité de la gestion des plantes adventices dans les parcelles cultivées.
Pour quantifier la variation temporelle des conditions environnementales dans les parcelles cultivées,
nous calculons deux gradients de diversité des successions de cultures. Le premier est basé sur la
diversité des dates de semis, un proxy de la variation temporelle des périodes de disponibilité de
I'habitat des adventices (Chapitre 4). Le deuxiéme est basé sur la diversité des formes de croissance
des especes cultivées, un proxy de la variation temporelle de la qualité de I'habitat des adventices

(Chapitre 4).
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En fonction du réle des variations temporelles et de la dispersion temporelle des espéces

adventices (Chapitre 3.3), nous envisageons trois scénarios distincts.

1)

Du fait de la différentiation temporelle des niches des espéces adventices (i.e. espéeces a
germination printaniéres et automnales) et de la dispersion temporelle des espéces adventices
depuis la banque de graines, la diversité des especes adventices observées a I'échelle d'une
succession de culture (y-diversité temporelle) et pendant une année de culture (a-diversité)
sont supposées augmenter le long du gradient de diversité des périodes de disponibilité de
I’habitat. De méme, la B-diversité temporelle est supposée augmenter le long de ce gradient
du fait du remplacement des espéces adventices d’une année de culture a I'autre.

Du fait de I'augmentation du risque d'extinction aléatoire des espéces avec la variation
temporelle des conditions environnementales, la diversité des espéces adventices observées
a l'échelle d'une succession de culture (y-diversité temporelle) et pendant une année de
culture (a-diversité) sont supposées diminuer le long des gradients de diversité des
successions. En revanche, la B-diversité temporelle est supposée augmenter le long de ces
gradients puisque des especes préalablement observées peuvent disparaitre localement du
fait des variations temporelles.

Si de faibles niveaux de variations temporelles des conditions environnementales promeuvent
la différentiation temporelle de niche des espéces et que le risque d'extinction aléatoire des
especes augmente exponentiellement avec la variation temporelle des conditions
environnementales, alors on s’attend a ce que la y-diversité temporelle augmente puis
diminue le long d'un gradient de diversité des successions. Si la dispersion temporelle des
especes adventices affecte I'assemblage des communautés, alors de la méme maniére on
s’attend a ce que l'a-diversité augmente puis diminue le long d'un gradient de diversité des

successions.

Nos résultats montrent que lorsque la période de disponibilité et la qualité de I'habitat des espéces

adventices varient au fil d'une succession de culture, la y-diversité temporelle et I'a-diversité

diminuent alors que la B-diversité temporelle augmente. A contrario si seule la période de disponibilité

de I'habitat varie (qualité de I’habitat constante d’une année a 'autre), alors une relation uni-modale

entre la y-diversité temporelle et la variation temporelle des conditions environnementales est

observée. Ce résultat suggére que la différentiation temporelle de niche écologique peut favoriser la

diversité des espéces adventices observées au sein d’'une parcelle pour de faibles variations

temporelles des périodes de disponibilités. En revanche, le risque d’extinction des espéces adventices

semble augmenter avec la variation temporelle des périodes de disponibilité. De plus, I'a-diversité

mesurée dans des zones traitées (applications d'herbicides) suit une relation uni-modale avec la
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diversité des formes de croissance des espéces successivement cultivées. Ce résultat suggere que la
pulvérisation d'herbicides, en détruisant des individus préalablement installés, pourrait stimuler
I’émergence de nouvelles espéces adventices a partir de la banque de graines. Finalement,
I"augmentation de B-diversité temporelle avec la variation temporelle des périodes de disponibilités
est amplifiée par l'intensification des méthodes de gestions adventices. Ce dernier résultat suggere
que la variation temporelle des périodes de disponibilité couplée a I'utilisation importante d’herbicide

augmente le risque d’extinction des espéeces adventices d’une parcelle cultivée.

La diversité des successions de cultures est fréquemment mentionnée comme un facteur important
pour favoriser la diversité des plantes adventices dans les parcelles de grandes cultures annuelles.
Cependant, nos résultats suggérent que les successions de cultures contemporaines, couplées a
I'usage important d’herbicides, pourraient contribuer au déclin de la diversité des plantes adventices

dans ces parcelles cultivées observées dans d’autres études.
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5.2. Disentangling the effect of temporal niche partitioning and

extinction risk on weed community assembly

Summary

1.

Weeds in arable field sustain crop pollination and contribute to animal pest regulation.
Designing cropping systems that enhance weed diversity is therefore a milestone to council
the provisioning of multiple ecosystem services in arable fields. Although sequential cropping
systems have high potential for controlling weed density, how temporal variations of
environmental conditions arising from crop sequence affect weed diversity is poorly known.
Temporal variations of environmental conditions may promote species coexistence as a result
of temporal niche partitioning or increase the risk of species extinction. Using an information-
theory approach, we tested how weed diversity observed at different temporal scale varied
along two continuous gradients of crop succession diversity. For 560 crop sequences of six
consecutive cropping seasons, we computed the diversity of crop sowing season, a proxy of
disturbance timing, and the diversity of crop growth form, a proxy of habitat suitability for
weeds. We considered the diversity of weeds observed during six consecutive cropping
seasons (temporal y-diversity), temporal weed turnover (B-diversity) and weed diversity in the
latest cropping season (a-diversity). We further accounted for weed management intensity
since it may alter crop sequence effect on weed diversity.

Weed temporal y-diversity followed a hump-shaped relationship along an increasing gradient
of crop sowing season diversity. Crop sowing season diversity also promoted weed temporal
B-diversity while it decreased weed a-diversity. Taking together, these results suggest that
temporal niche partitioning promotes weed coexistence for low to medium temporal variation
of crop sowing season (i.e. from 1 to 2 sowing seasons) while extinction risk dominates at high
level of crop sowing season temporal variation (3 sowing seasons).

In addition, crop sowing season and crop growth form diversity negatively interacted in all the
models. This result suggest that varying both habitat availability (i.e. disturbance timing) and
suitability (i.e. herbicides spectra) through crop succession increase the risk of weed local
extinction.

Synthesis and applications. Our study highlights that varying both disturbance timings and
habitat through crop sequence negatively affect weed diversity. Further empirical researches
would be needed to develop sequential cropping systems that may simultaneously control

weed density and promote weed diversity.
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5.2.1. Introduction

In the last fifty years, weed diversity in arable fields have hugely declined as a result of farming
intensification (Meyer et al. 2013, Richner et al. 2015, Fried et al. 2016). Since weeds are a main source
of food for seed-eating and pollinating species (Marshall et al. 2003), their rarefaction in arable fields
alter the provision of ecosystems services such as crop pollination (Nicholls and Altieri 2013,
Bretagnolle and Gaba, 2015, Woodcock et al. 2016) or pest regulation (DiTommaso et al. 2016).
However weeds may also be considered as pests since they may cause important crop yield losses
(Oerke et al. 2006). As a consequence, designing cropping systems that may simultaneously enhance
weed diversity and decrease weed density is a milestone to council the provisioning of multiple
ecosystem services in arable fields. Sequential cropping systems, the succession of different crop
species within a field is expected to be such a cropping system (Gaba et al. 2015). Indeed, the
succession of farming practices across crop sequences induces important temporal variations in
environmental conditions within arable fields (Vasseur et al. 2013). By introducing greater variability
in the type and timing of soil disturbance and weed management practices (for example herbicides
actives ingredients), diverse crop sequences thus offer more opportunities of weed mortality events
than monocultures (Cardina et al. 2002). As a consequence, weed seedbank density maybe lower in
arable fields where different crop species are rotated compared to monoculture (Liebman & Dyck
1993, Koocheki et al. 2009, Ruisi et al. 2015). However, the diversity of environmental conditions
resulting from diverse crop sequence may also be an opportunity for the emergence of a higher
number of weed species along the crop sequence (Cardina et al. 2002). As a consequence, weed seed
bank diversity may be higher in arable fields undergoing diverse crop sequence compared to
monoculture (Barberi et al. 1997, Barberi and Lo Cascio 2000, Murphy et al. 2006, Ruisi et al. 2015)
although the reverse pattern has also been observed (Légére et al. 2005). Finally, because weed
community assembly relies on the emergence of weeds from seedbank, crop sequence diversification
should also affect weed community assembly (Smith and Gross 2007, Ryan et al. 2010). However, crop
sequence may have positive (Légére et al. 2005, Murphy et al. 2006, Ulber et al. 2009, Rotches Ribalta
et al. 2015), low (Doucet et al. 1999, Smith and Gross 2007) or even null (Santin-Montanya et al. 2013)
effects on weed community diversity. Some authors have suggested that crop sequence effect is
confounded by weed chemical management which may constrain weed community assembly more
than crop rotation per se (Doucet et al. 1999). In addition, the effects of crop sequence on weed
community assembly have mostly been analysed through experimental studies that compared weed
seedbank or weed community diversity in monoculture (i.e low temporal environmental variations)
and in crop rotation (i.e high temporal environmental variations) (Liebman & Dyck 1993, Cardina et al.

2002, Smith and Gross 2007, Koocheki et al. 2009, Ruisi et al. 2015 but see Rotches Ribalta et al. 2015).
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However, depending on the diversity of crop species being successively cultivated within a field (here
after crop succession diversity), weeds face various levels of temporal environmental variations in
arable fields. Therefore to this date, we still do not understand how weed communities respond to the

temporal variations of environmental conditions that arise from crop sequence.

Ecological theories predict that temporal variations of environmental conditions exert two opposing
forces on the coexistence of species in communities (Adler et Drake 2008). First, temporal variations
of environmental conditions may promote temporal niche partitioning (i.e. species share similar
resources requirement but differ in the time they use the resources) and prevent competitive exclusion
because species differ in their response to changing conditions over time (Chesson 2000). In this case,
temporal variation of environmental conditions may promote the diversity of species observed within
a locality (Shurin et al. 2010). Conversely, temporal variations in environmental conditions may
increase the risk of species extinctions, particularly when population size are low, by promoting
ecological drift (i.e. large changes in reproduction and survival, Boyce 1992). Therefore, depending on
the number of species that are respectively facilitated and excluded by temporal variations of
environmental conditions, species diversity may either increase or decrease with the temporal
variations of environmental conditions (Shurin et al. 2010). Furthermore, extinction risk increases non-
linearly with the temporal variation of environmental conditions due to the combined effect of
demographic and environmental stochasticity (Adler and Drake 2008). A unimodal relationship
between species coexistence time and temporal variation of environmental conditions is thus
expected (Adler and Drake 2008). In terms of species diversity, the latter result might suggest a
unimodal relationship between the diversity of species observed within a locality and temporal
variations of environmental conditions (Letten et al. 2013). Finally if species diversity strongly
fluctuates through time, we may fail to capture a relationship between species diversity and temporal
variations of environmental conditions by a snapshot of species diversity (Datry et al. 2016). Therefore
to properly disentangle the effect of temporal variations of environmental conditions on community
assembly, one have to analyse how species diversity observed at different time scales within a locality

would change along a continuous gradient of temporal variations of environmental conditions.

In this study, we aimed at testing how the temporal variations of environmental conditions
that arise from crop sequences affect weed community in arable fields. Using the long term weed
monitoring Biovigilance flore data set (Fried et al. 2008), we computed continuous gradients of crop
succession diversity based on 560 crop successions of six consecutive cropping. Since crop successions
may simultaneously induce particular disturbance regimes and affect the diversity of environmental
conditions within a field (Cardina et al. 2002), we computed both the temporal diversity of crop sowing

season, which dictates disturbance timings during a cropping season, from the temporal diversity of
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crop growth form, a proxy of habitat suitability for weeds (Mahaut et al. 2018). Then, depending on
the role of temporal environmental variations and weed temporal dispersal, we considered three

distinct scenarios.

- First, if temporal environmental variations promote weed temporal niche partitioning, we
expected that the diversity of weed species observed across six consecutive cropping seasons
within a field (i.e. temporal y-diversity) would increase along continuous crop succession
diversity gradients. Following this scenario, the diversity of weed species observed during a
cropping season (i.e. a-diversity) might increase with preceding crop succession diversity if
weed temporal dispersal rates from weed seed bank are high enough (e.g. temporal mass
effect). In addition, weed turnover between successive cropping seasons (i.e. temporal B-
diversity) should also increase along crop succession diversity gradients since different species
would be promoted at different cropping seasons.

- Second, if temporal environmental variations rather promotes weed extinction, we expected
that temporal weed y-diversity would decrease along increasing gradients of crop succession
diversity. Weed a-diversity may similarly decrease with crop succession diversity as only a few
number of species would locally persist while temporal B-diversity should increase since a
species may go extinct between two consecutive cropping seasons. Such a scenario is notably
expected in fields where weeds are intensively managed since the size of weed populations
targeted by herbicide active ingredients decrease when weed chemical management intensity
increases (Fernandez-Moreno et al. 2017).

- Finally, if weed stochastic extinction risk exponentially increases with environmental
heterogeneity (Adler and Drake 2008), weed temporal y-diversity would first increase along
crop succession diversity as a result of temporal niche partitioning and then decrease as the
number of weed species going extinct increases. Similarly, weed a-diversity may face a
unimodal relationship with crop succession diversity since it would increase with crop
succession diversity as a result of weed temporal dispersal until the number of weed extinction

caused by temporal environmental variations becomes too high.

5.2.2. Materials and Methods
5.2.2.1. Data set

Data were taken from the long term French monitoring program Biovigilance Flore in which 1440
fields were monitored across France (761km North-South, 696km East-West) between 2002 and 2010.
The fields were selected to represent the diversity of agricultural practices and environmental

conditions in France (Fried et al. 2008) covering twenty major crop species (Gunton et al. 2011). Weed
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species were surveyed twice a year in 2000m? plots subject to contemporary land management
practices (sprayed plots) and in ~140m? plots with the same practices but excluding herbicides (control
plots). Survey dates were adapted to the crop species: the first survey (T1) was carried out one month
after sowing the crop, before post-emergence herbicide treatment, and the second survey (T2) was
carried out after the last herbicide treatment. Species abundances were recorded using a semi-
guantitative scale (“+” found once in the plot; “1” less than 1 ind/m?; “2” 1-2 ind/m?; “3” 3-20 ind/m?;
“4” 21-50 ind/m?; “5” more than 50 ind/m?). For each cropping season, crop species as well as
management practices such as herbicide treatments operations were recorded. A total of 348 weed
species were recorded. To analyzed weed diversity responses to the temporal variations of
environmental conditions, we selected arable fields where both weeds and farming practices were
recorded during at least six consecutives cropping seasons. A total of 300 arable fields and 560 crop
sequences made of six consecutive cropping seasons were retained, which corresponded to 3366

cropping seasons.

5.2.2.2.  Crop succession diversity gradient

To quantify temporal variations of environmental conditions in arable fields during six consecutive
cropping seasons, we computed two gradients of crop succession diversity. The first gradient
accounted for the temporal variations in crop sowing season, a proxy of habitat’s availability periods
which dictates disturbance timings during a cropping season (Mahaut et al. 2018). Indeed, disturbance
timings are known to deeply affect weed community diversity during a cropping season (Crawley 2004,
Cordeau et al. 2017). The second gradient accounted for the temporal variations in crop growth form,
a proxy of habitat suitability for weeds (Mahaut et al. 2018) which reflected both the main farming
practices affecting weed community, including herbicide target, and crop architecture. Following Gaba
et al. (2014) we classified crop sowing season according to the three main sowing periods observed in
France, i.e. spring sown crops (sown between March and June), autumn sown crops (sown between
August and November) and late winter sown crops (sown between December and February). We
classified crop growth form as cereals, leguminous, root crops and oleaginous crops (Gaba et al. 2014).
We recorded 23 crop species among the 560x6 cropping seasons and each of them were classified in
one crop sowing season types and one crop growth form type (see details in Supplementary Materials
Table S1). Then, we computed Shannon diversity indices based either on crop sowing season type or

on crop growth form type to assess crop succession diversity across the 560 crop sequences (Table 9).
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Table 6 : Crop succession diversity gradients, weed management intensity, years and contemporary crop types in the three
sub data-sets used in this study

Temporal y-diversity a-diversity in Control a-diversity in Sprayed

and B-diversity plot plot
Crop sowing season diversity
Minimal 1 1 1
Maximal 3 3 3
Mean £ sd 1.78+0.54 1.75+0.53 1.73+0.52
Crop growth form diversity
Minimal 1 1 1
Maximal 3.46 3.46 3.46
Mean £ sd 1.76+0.60 1.75+0.55 1.64+0.54
Mean TFI
Minimal 0 0 0
Maximal 3.34 3.34 3.34
Mean £ sd 1.25+0.54 1.31+0.48 1.31+0.51
Year
2007 58 59 56
2008 120 121 119
2009 85 95 85
2010 45 48 44
Contemporary Crop Type
Autumn cereals - 230 214
Spring cereals - 93 20

5.2.2.3.  Temporal diversity partitioning

To test how temporal niche partitioning, temporal dispersal and stochastic extinction shape
species diversity-temporal environmental variations patterns, we computed weed diversity at three
temporal scales, i.e. weed diversity across six consecutive cropping seasons (temporal y-diversity),
weed turnover between six consecutive cropping seasons (temporal B-diversity) and weed diversity

observed during the last cropping season (a-diversity).

To compute weed temporal y-diversity and temporal B-diversity, we selected crop sequences for
which weeds were recorded for each consecutive cropping seasons. To assume constant sampling
effort between cropping seasons (i.e. same number of weed surveys in same plot across years),we
focused on weeds surveys in T2 control plots since they harboured the highest weed richness in
BioVigilance Flore data set (Fried, 2007). A total of 308 crop sequences of six consecutives cropping
seasons, belonging to 175 different arable fields, were selected among the 560 previously selected
crop sequences (Table 9). Weed temporal y-diversity was then computed as the overall number of

weed species observed across six consecutive cropping seasons while weed temporal B-diversity was
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computed as the ratio between temporal y-diversity and the mean number of species observed during

each cropping season (Whittaker 1972, Anderson 2011).

Finally, we computed weed a-diversity as the total number of weed species observed either in T2
control plots or in T2 sprayed plots during the last cropping season. Since contemporary crop sowing
season and crop growth form are expected to affect weed community composition (Fried et al. 2008,
Perronne et al. 2015), we focused on weed a-diversity measured in autumn cereals and spring cereals
cropping seasons since they were the most representative crop type in our dataset (details in
Supplementary Materials Table S1). Weed a-diversity was computed separately for the second survey
in control and sprayed plots to test whether herbicide application would affect the effect of temporal
environmental variations on weed a-diversity. Weed a-diversity was computed for 323 T2 control and

304 T2 sprayed plots in four different years (Table 9).

5.2.2.4.  Weed management intensity gradient

In conventional farming systems such as those monitoring in Biovigilance flore, herbicides represent
the main weed management tool. We therefore choose to assess weed management intensity using
herbicides Treatment-Frequency Index (TFI). TFI corresponds to the sum of the ratio of the applied
dose to the recommended dose of all the herbicide applied in a cropping season. We computed mean
weed management intensity per crop sequence as the mean of Treatment-Frequency Index over the

six consecutive cropping seasons (here after mean TFI; Table 9).

5.2.2.5.  Analysis

We investigated how temporal niche partitioning, temporal dispersal and extinction risk affect
weed diversity responses to the temporal variations of environmental conditions using Poisson
regression in generalized linear mixed models for both temporal y- and a-weed diversity and linear
mixed models for weed temporal B-diversity (respectively glmer and Imer functions, R library
‘ImerTest”, Kuznetsovat et al. 2017). Apart this difference, the same analytical procedure was applied
for temporal y-diversity, temporal B-diversity and a-diversity in control or sprayed plots. We used an
information-theoretic approach (Grueber et al. 2011) to evaluate the extent to which the data
supported three competing models of increasingly complexity. The model selection procedure was
based on minimizing the Akaike Information Criterion (AIC), starting with all two-way interactions and
main effects. All retained covariates of the lower-level models were included in the more complex

models.

First, we built a null model (M1) to account for confounding effects of year, longitudinal and

latitudinal gradients which are known to affect weed diversity patterns in Biovigilance Flore dataset
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(Fried et al. 2008). This null model only included a “year” random factor (4 levels) corresponding to the
year of the last cropping season for each crop sequences analysed. We then tested whether the
residuals of this model were spatially autocorrelated using Moran’s | correlogram computed with
“gearymoran” function from ade4 R library (Dray et al. 2017). This function computed Moran’s | values
by a test statistic (Moran’s | standard deviate) which indicates whether spatial autocorrelation in
model’s residuals significantly deviates from 0 through a randomization procedure. Moran’s | was
significant for weed temporal y-diversity (p<0.001), weed temporal B-diversity (p<0.001) as well as for
weed temporal a-diversity in T2 control (p-value=0.001) and T2 sprayed (p-value=0.001) plots,
indicating significant spatial autocorrelation in the residuals of every tested models. We therefore
added a random effect accounting for each arable field's spatial position in France - a factor named
"region" with nineteen levels (see details in Supplementary Materials Table S2 and Figure S1). Including
this random effect removed spatial autocorrelation (respectively for temporal y-diversity, temporal B-
diversity and a-diversity in T2 control and T2 sprayed, p-value = 0.474, p-value=0.971, p-value=0.444

and p-value = 0.143). This model structure was therefore conserved in the following models.

The second model (M2) accounted for the effect of crop succession diversity and mean weed
intensity management by including both Shannon index of crop sowing season types and Shannon
index of crop growth form types as well as mean TFl. We also added the contemporary crop (i.e.
autumn cereals or spring cereals) in the a-diversity model. Since mean Shannon index for crop sowing
season and mean Shannon index for crop growth form were correlated (for temporal y- and temporal
B- diversity rho=0.49, p-value<0.001; for a- diversity in T2 control rho = 0.42, p-value<0.001; for a-
diversity in T2 sprayed plot rho = 0.40, p-value <0.001), the parameters were tested for
multicollinearity as this can significantly increase the variance of the parameter estimates (Freckleton
2010). We calculated the variance inflation factor (VIF) using the “vif.mer” function
(https://raw.githubusercontent.com/aufrank/R-hacks/master/mer-utils.R) to  detect severe
multicollinearity (Belsley et al. 1980). For a value of VIF less than 10, the collinearity is negligible. We
did not find severe collinearity for any of the models (VIF < 1.89 in all cases). Finally, the third model
(M3) investigated nonlinear relationships between weed diversity and crop succession diversity. To do
so, we added squared term of both crop sowing season diversity and crop growth form diversity

(Chocron et al. 2015).

Model selection was run using “dredge” function (MuMIn R library, Barton 2017). We standardized all
variables before analysis. After the selection procedure, we calculated marginal and conditional R%s to
estimate the fraction of the variance explained by the fixed effect only and by the fixed plus random

effects (Nakagawa and Schielzeth 2013). We used the r.squaredGLMM function (MuMIn R library).
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5.2.3. Results

Mean weed temporal y-diversity was 22.15 (+7.73) and mean weed temporal B--diversity was 3.34

(£0.59), while mean a-diversity was respectively 6.30 (+4.08) and 4.23 (+3.84) for control and sprayed

plots.
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Figure 18 : Relationship between crop succession diversity and temporal component of weed diversity. A, E and G : black lines
correspond to minimal crop growth form diversity, blue lines to mean crop growth form diversity and red lines to maximal
crop growth form diversity. B, F and H: black lines correspond to minimal crop sowing season diversity, blue lines to mean
crop sowing season diversity and red lines to maximal crop sowing season diversity. C: black lines correspond to minimal
weed intensity management, blue lines to mean weed intensity management and red lines to maximal weed intensity
management. D: no significant relationship between temporal diversity and crop growth form diversity.
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Interactions between crop sowing season and crop growth form diversities affect temporal weed y-

diversity

Model selection procedure indicated that the model accounting for nonlinear relationship
between temporal weed y-diversity and crop succession diversity (M3) was the best model explaining
weed temporal y-diversity (AIC value in Supplementary Materials Table S3). Although the quadratic
term of crop growth form diversity was not retained (Table 7), the selected model predicted a hump-
shaped relationship between weed temporal y-diversity and the diversity of crop sowing season
(Figure 2A). We also reported a significant negative interaction terms between crop sowing season
diversity and crop growth form diversity (Table 7). For low level of crop growth form diversity, weed
temporal y-diversity increased with the diversity of crop sowing season until an inflexion point of 2
above which weed temporal y-diversity decreased (Figure 18A). Conversely, weed temporal y-diversity
decreased with crop sowing season diversity for maximal crop growth form diversity (Figure 2A).
Similarly, while crop growth form diversity slightly promoted weed temporal y-diversity at low level of
crop sowing season diversity, weed temporal y-y-diversity decreased with crop growth form diversity
at high level of crop sowing season diversity (Figure 18B). Although not significant, weed management
intensity was retained by the model selection procedure; it had a negative effect on weed temporal y-
diversity but it did not interact with crop succession diversity (Table 7). Finally, the fixed effects from
this model explained 5.4% of temporal weed y-diversity while fixed plus random terms (i.e. conditional

r2) explained 48.2%.
Temporal 8-diversity increased with crop sowing season diversity and weed management intensity

Model selection procedure indicated that model accounting for linear relationship between temporal
weed B-diversity and crop succession diversity (M2) was the best model explaining weed temporal -
diversity (AIC value in Supplementary Materials Table S3). Although temporal weed B-diversity was not
affected by crop growth form diversity, temporal weed B-diversity significantly increased with crop
sowing season diversity and weed management intensity (Table 7, Figure 18C and 18D). In addition,
significant positive interaction was found between crop sowing season diversity and weed
management intensity (Table 7). Temporal weed B-diversity importantly increased with crop sowing
season diversity at high level of weed intensity management (i.e. mean TFI = 3.3, Figure 18C). Finally,
the fixed effects from this model explained 20.2% of temporal weed B-diversity while fixed plus

random terms (i.e. conditional r?) explained 40.9%.
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Table 7 : Models output for weed temporal y-diversity, temporal B-diversity and a-diversity in control and sprayed plots

Estimate p-value
Temporal y-diversity
Sowing Season Diversity 0.017 (x0.017) 0.308
Growth Form Diversity -0.019 (+0.017) 0.283
Herbicides Intensity -0.025 (+0.014) 0.067
Sowing Season DiversityA2 -0.027 (+0.015) 0.064
Sowing Season Diversity x Growth Form
Diversity -0.052 (+0.018) 0.005
Temporal 8-diversity
Sowing Season Diversity 0.081 (+0.009) <0.001
Herbicides Intensity 0.016 (+0.009) 0.065
Sowing Season Diversity x Herbicides Intensity ~ 0.024 (+0.008) 0.003
a-diversity in control plot
Spring Cereals 0.375 (x0.062) <0.001
Sowing Season Diversity -0.060 (+0.029) 0.038
Growth Form Diversity 0.043 (+0.033) 0.189
Herbicides Intensity -0.046 (+0.026) 0.083
Sowing Season Diversity x Growth Form
Diversity -0.101(+0.028)  <0.001
Sowing Season Diversity x Herbicides Intensity ~ -0.044 (+0.023) 0.058
o-diversity in sprayed plot
Sowing Season Diversity -0.046 (+0.034) 0.170
Growth Form Diversity 0.075 (+0.039) 0.053
Growth Form DiversityA2 -0.083 (+0.032) 0.009
Sowing Season Diversity x Growth Form
Diversity -0.087 (+0.038) 0.023

Different effects of crop succession diversity on weed a-diversity in control and sprayed plots

Model selection procedure indicated that model accounting for linear relationship between
weed a-a-diversity and crop succession diversity (M2) was the best model explaining weed a-diversity
in the control plots (AIC value in Supplementary Materials Table S3). However the third model was
selected for weed a-diversity in sprayed plots, indicating a better fit for the nonlinear relationship
between weed a-diversity and crop succession diversity in presence of herbicides (Supplementary

Materials Table S3).

In the absence of herbicides, weed a-diversity significantly decreased with the diversity of crop
sowing season (Table 7). This negative effect was re-enforced by crop growth form diversity (Figure
18E) and by weed management intensity, as indicated by significant negative interaction terms (Table
7). In addition, weed a-diversity in control plot decreased with crop growth form diversity for medium

to high level of crop sowing season diversity (Figure 18F). Although weed a-diversity was higher in
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spring cereals than in autumn cereals, contemporary crop type did not impact the relationship

between weed a- diversity and crop succession diversity (Table 7).

Weed a-diversity in sprayed plots was mostly affected by crop growth form diversity (Table 7).
Indeed the selected model predicted a hump-shaped relationship between crop growth form diversity
and weed a-diversity (Table 7). Once again, crop sowing season diversity and crop growth form
diversity negatively interacted with each other (Table 7). At low level of crop sowing season diversity,
weed a-diversity in sprayed plot tended to increase for crop growth form diversity ranging from 1 to
2.5 and then decreased (Figure 18H). However at high level of crop sowing season diversity, a-diversity
decreased with crop growth form diversity. Conversely for low to medium level of crop growth form
diversity, weed a-diversity in sprayed plot tended to increase with the diversity of crop sowing date
while the diversity of crop sowing diversity had almost no effect on weed a-diversity for high level of
crop growth form diversity (Figure 18G). Neither contemporary crop type nor weed intensity

management affect weed a-diversity in the sprayed plots (Table 7).

Finally, fixed effects from these models respectively explained 9.6% and 2.3% of weed a--
diversity in control and sprayed plots while fixed plus random terms respectively explained 31.6% and

21.3% of weed a--diversity in control and sprayed plots.

5.2.4. Discussion
In this study, we analysed how temporal environmental variations in crop sowing season (a proxy

of habitat availability) and in crop growth form (a proxy of habitat suitability) would affect weed
species diversity in arable fields at different temporal scales. Globally the diversity of crop sowing
season and the diversity of crop growth form interacted negatively and crop succession including crop
types that differs both in sowing season and in associated practices have negative effect on weed
diversity. Furthermore, at the scale of the crop succession (6-years), our results showed that the
relationship between the diversity of habitat availability and the (observed) y-diversity of weed
communities is hump-shaped with the highest diversity observed at intermediate levels of habitat
availability temporal variations. At the scale of a cropping season, our results indicated that herbicides
application affected the response of a-diversity to both contemporary crop types (autumn versus

spring crops) and temporal variations of environmental conditions.

Our results showed that temporal variation of habitat availability negatively affects weed a-
diversity in control plots while it promotes temporal B-diversity. In addition, weed temporal y-diversity
follows a hump-shaped relationship with temporal variations of habitat availability. Taking all together,
these results suggest that for low temporal variations in habitat period of availability, different weed

species are promoted each growing season (increase of both B- and y- diversity), which promote weed
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coexistence at the crop succession scale (temporal niche partitioning hypothesis, Chesson 2000).
Indeed, weed species differ in their germination periods, spring, summer and autumn germinating
weeds coexisting in the seedbanks of arable fields (Jauzein 1986, Crawley 2004). During a cropping
season, weeds germinating soon after crop sowing season dominates weed community (Milberg et al.
2001, Perronne et al. 2015). The difference in weed germinating periods thus reflect temporal niches
differentiation in arable weeds, which is an underlying process of the storage effect (Chesson 2000).
Conversely, high temporal variations in habitat availability periods were associated with a further
increase in B-diversity but a decrease of both a- and y-diversity, suggesting an increase of weed
extinction risk (Adler and Drake 2008). Our study is therefore the first to suggest that temporal niche
partitioning in arable fields may be counterbalanced by stochastic species extinction as temporal

environmental variations in habitat availability increased.

Furthermore, we reported consistent negative interactions between temporal variations of habitat
availability and habitat suitability on weed temporal y-diversity and weed a-diversity. Both weed
diversity indices tend to decrease when habitat availability and habitat suitability vary across crop
succession. These results strongly suggest that the succession of annual cropping seasons that differ
both in terms of disturbance timings (i.e. habitat availability) and herbicides active ingredient spectrum
(i.e. habitat suitability) increase weed species extinctions risk. This result is consistent with those of
Gross and Smith (2007) who analysed weed communities along a gradient from monoculture to 3-year
rotation and found that weed abundance and diversity were lowest in the two highest crop diversity
treatments. Conversely, numerous studies have previously reported positive effect of crop rotation on
weed seedbank and weed community diversity (eg. Liebman et Dyck 1993, Murphy et al. 2006, Ulber
et al. 2009, Ruisi et al. 2014). We may suppose that the crop rotations analysed in these studies fall in
the first part of our continuous gradients of habitat availability temporal variation, i.e. diversity
increases when switching from monoculture to a simple crop rotation with two crops differing in their
sowing season period. The added-value of our approach is to consider longer crop successions (not
just monoculture versus crop rotation) by using a continuous measure of variations in both crop sowing
season and crop growth form. Therefore, if crop sequence may be a successful weed management
tools (Liebman et Dyck 1993, Doucet et al. 1999, Bellinder et al. 2004, Koocheki et al. 2009, Ruisi et al.
2015), our result also suggest that contemporary crop sequences contribute to the global decline of

arable weeds diversity (Meyer et al. 2013, Richner et al. 2015, Fried et al. 2016).

Although not significant, weed a-diversity in control plots and weed temporal y-diversity tend to
decrease with increasing weed management intensity. While several studies previously found that
weed community’s diversity was primarily due to weed management intensity rather than crop

rotation (Barberi et al. 1997, Doucet et al. 1999), our results suggest that weed management intensity
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is less influential on weed community diversity than the diversity of crop sowing season and crop
growth form. It should be kept in mind that the diversity of crop growth is strongly correlated to the
diversity of herbicides applied which may illustrate the effect associated to the opportunities to vary
the method of weed control in diversified crop rotation (herbicide spectrum). This result therefore
suggests that the intensity of herbicides use can be reduced without risk of increased number of weed
species (and density) provided that diversified crop sequence are implemented, confirming their

importance in agroecological weed management (Tittonell et al. 2014).

In addition, while contemporary period of habitat availability markedly influence weed a-diversity
in control plots, we show that contemporary habitat availability period has no more influence on weed
a-diversity in herbicide sprayed plots. Moreover, weed a-diversity in herbicide sprayed plots followed
a unimodal relationship with habitat suitability diversity. The later results suggest that contemporary
herbicide sprayed, by killing previously established individuals, may promote weed emergence from
the weed seed bank (i.e. weed temporal dispersal). However further studies should be conducted to
analyse how weed temporal turnover within a cropping season and between cropping seasons may

affect weed diversity patterns within arable fields.

By highlighting the existence of multiple ecological processes that shape weed diversity
responses to temporal environmental variations in arable fields, our study brings novel tracks to design
crop successions that effectively promote weed diversity within arable fields. Since the succession of
annual cropping season that varied both in availability periods and suitability for weeds promote weed
extinction rather weed temporal niche partitioning, we recommend for future studies to test how the
succession of annual crops that varied either in sowing season or in crop growth form would affect
weed diversity. Otherwise, since weed community composition deeply change between semi-
perennial crops (such as alfalfa or clover) and annual crops (Meiss et al. 2010), incorporating semi-
perennial crops within crop sequence may also be a good alternative to promote weed diversity in
arable fields. Finally, since herbicide management may change the responses of weed community to
crop succession diversity, we might expect that the sequences that effectively promote weed diversity
while reducing weed density would differ between conventionally managed arable fields and organic
fields. Future study should therefore test how temporal weed diversity components change along

continuous gradients of crop succession diversity in organic farming systems.
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5.2.6. Supplementary materials

Table S1: Classification of crop species regarding to their sowing season and growth form.

Type of sowing season

Late-Winter Spring (March-June) Autumn
(December - February) (August-November)
Barley (8) Alfalfa (5) Barley (224)
Field bean (35) Bean (5) Einkorn (7)
Oats (18) Clover (3) Lupin (1)
Onion (2) Endive (3) Oil seed rape (253)
Pea (117) Field bean (6) Rye (1)
Wheat (32) Flax (22) Ryegrass (4)
Maize (695) Triticale (28)
Potatoes (37) Wheat (1389)

Ryegrass (10)
Sorghum (61)

Soya (52)
Sugarbeet (107)
Sunflower (241)
Type of growth form
Cereals Legumes Root crop Oleaginous
Barley (232) Alfalfa (5) Endive (3) Flax (22)
Einkorn (7) Bean (5) Onion (2) Oil seed rape (253)
Maize (695) Clover (3) Potatoes (37) Sunflower (241)
Oats (18) Field bean (41) Sugarbeet (107)
Sorghum (61) Lupin (1)
Triticale (28) Pea (117)
Rye (1) Soya (52)
Ryegrass (14)
Wheat (1421)
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Table S2: French administrative regions used to classified arable fields according to their spatial position in
French national territory

Temporal y-diversity a-diversity in a-diversity in

and B-diversity control plots sprayed plots
Alsace 23 24 21
Auvergne 7 8 8
Basse-Normandie 17 16 14
Bourgogne 15 12 14
Bretagne 4 6 6
Champagne Ardennes 0 2 1
Centre 16 12 12
Franche-Comté 4 13 8
Ile de France 22 22 21
Limousin 4 4 5
Lorraine 1 1 2
Languedoc-Roussillon 74 58 53
Midi-Pyrénées 53 40 37
Nord Pas de Calais 8 24 20
Provence Alpes Cotes d'Azur 0 6 9
Poitou-Charente 7 8 7
Picardie 4 8 6
Pays de la Loire 32 39 40
Rhones-Alpes 17 20 20

Figure S1: Map of French administrative regions
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Table S3: AIC values of the three competing model of increasingly complexity. M1: null model; M2 : linear

effect of crop succession diversity and weed management intensity; M3 : non-linear effect of crop succession

diversity

M1 M2 M3
y-diversity 1996.3 1973.2 1971.7
B-diversity -228.97 -291.26 -291.26
a-diversity in control plot 1770.6 17231 17231
a-diversity in sprayed plot 1647.5 1635.5 1631.4
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VI. Discussion Générale
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L'ensemble de mes travaux de thése s'articulent autour de trois objectifs principaux : i)
identifier les caractéristique(s) écologiques qui permettent aux especes adventices de se maintenir
dans les parcelles cultivées, ii) caractériser les processus écologiques impliqués dans la réponse des
communautés de plantes adventices aux variations temporelles des conditions environnementales et
iii) quantifier leurs contributions relatives par rapport aux processus écologiques contemporains de
I'assemblage d’'une communauté. Pour répondre a ces objectifs, plusieurs approches ont été suivies :
i) une comparaison des pools d’especes adventices et d’espéeces végétales herbacées non adventices
sur la base de traits fonctionnels, ii) la définition d’'une dynamique de type méta-communauté
temporelle pour prédire des patrons de diversité spécifique dans les habitats éphémeéres et iii) le test
de ces prédictions pour dissocier les effets de processus écologiques contemporains et passés sur

I"'assemblage des communautés de plantes adventices dans les parcelles de grandes cultures annuelles.

6.1. Les plantes adventices, sous-groupe fonctionnel des
plantes des milieux ouverts et non cultives

L'approche fonctionnelle utilisée dans le chapitre 2 a permis de révéler que les espéces
adventices sont un sous-groupe fonctionnel des espéces rencontrées plus largement dans les milieux
ouverts et non cultivés tels que les prairies nitrophiles ou calcaires. En effet, plus de 98% du volume
de I'espace fonctionnel occupé par les plantes adventices est contenu dans celui occupé par les plantes
non adventices retrouvées dans ces milieux (chapitre 2). Ce résultat refléete trés probablement le fait
que les plantes adventices des cultures sont, dans la grande majorité des cas, des especes qui
occupaient des habitats naturels avant le développement de I'agriculture (Jauzein 2001, Corward et al.
2008, Bouby 2012). Cependant, les espéces végétales capables de coloniser les parcelles cultivées ont
un nombre plus limité de stratégies écologiques (au sens de combinaison de traits fonctionnels, Pierce
2017) que les especes retrouvées dans les habitats ouverts et non cultivés (chapitre 2). Ce résultat
suggere donc fortement que les pratiques agricoles développées par les humains contraignent
I'assemblage des plantes dans les parcelles cultivées. L’étude plus approfondie des différences de
caractéristiques fonctionnelles entre les pools d’espéces adventices et non adventices nous révele
alors comment ces pratiques agricoles ont affecté I'assemblage des communautés végétales dans les

parcelles cultivées.

6.1.1. Role des perturbations liées aux pratiques agricoles

Nous montrons que 60% des espéces adventices sont dans espéces thérophytes (i.e.
annuelles) contre seulement 20% chez les plantes non-adventices. De plus, les 10% des espéces

adventices les plus fideles aux parcelles cultivées sont dans 100% des cas des especes thérophytes
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(chapitre 2). Ces résultats suggerent donc que les perturbations liées aux pratiques agricoles (par
exemple : travail du sol) sont le principal filtre abiotique qui affecte 'assemblage des communautés
d’espéces dans les parcelles de grandes cultures annuelles. En effet, le caractere annuel d’une espece
lui permet de terminer rapidement son cycle de vie et de recoloniser rapidement I’habitat suite aux
perturbations, les plantes annuelles produisant un grand nombre de graines capables de disperser
dans I'espace et dans le temps (Grime 1977, Westoby 1998). A contrario, les espéces thérophytes
peuvent étre défavorisées dans les milieux moins fréquemment perturbés ou elles sont moins
compétitives que les especes disposant d’organes de réserves comme les especes géophytes ou les
especes capables de croitre rapidement a la sortie de I’hiver comme les espéces hémi-cryptophytes.
L’existence de plantes thérophytes dans les milieux ouverts et non cultivés est en revanche une forme
d’adaptation de ces espéces a des stress environnementaux (sensu Grime 1977) tels que les épisodes
de sécheresse (Ludlow 1989, Funk et al. 2016). Le labour du sol, qui est supposé étre la premiére
pratique agricole inventée par les humains vers I'an -12 000 (Asouti et Fuller 2013), a donc

certainement favorisé l'installation de ces espéces thérophytes dans les parcelles cultivées.

6.1.2. La compétition pour I'acces a la lumiere

Les espéces adventices ont une capacité a augmenter leur production de biomasse suite aux
apports d’azote plus grande que les non-adventices (indice d’Ellenberg pour I'azote plus fort, chapitre
2). De plus, les adventices sont plus héliophiles que les especes non-adventices (indice d’Ellenberg pour
la lumiére plus fort, chapitre 2). Ces résultats suggérent que la compétition pour I'acces a la lumiere
est un processus qui contraint fortement I'assemblage des communautés végétales dans les parcelles
cultivées (Weiner 1990, Weiner et al. 2010). En effet, la fermeture rapide du couvert végétal pendant
une année de culture induit une diminution importante de la quantité de lumiére disponible et ce
d’autant plus que la densité de semis des especes cultivées est importante (Wagner et al. 2017). De
plus dans les milieux naturels, la compétition pour I'acces aux ressources aériennes comme la lumiere
et I'espace augmente avec la quantité d’azote disponible dans les sols tandis que la compétition pour
I’acceés aux ressources du sol augmente quand leur quantité diminue (Spasojevic et Suding 2012). La
fertilisation augmenterait donc I'influence de la compétition pour I’acces a la lumiéere sur I'assemblage
des communautés végétales dans les parcelles cultivées (Moreau et al. 2013, Wagner et al. 2017).
Cependant, ces caractéristiques biologiques (indices d’Ellenberg pour la lumiére et pour I'azote forts)
sont également partagées par I'ensemble des espéces rudérales (Cerabolini et al. 2010). Les
différences observées entre les pools d’especes adventices et non adventices sur la base de ces
caractéristiques fonctionnelles pourraient donc aussi traduire le fait que les perturbations sont le

principal facteur contraignant I'assemblage des communautés d’espéces dans les parcelles cultivées.
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6.1.3. Des especes subordonnées

Nos résultats montrent que les espéces adventices les plus fideéles aux parcelles cultivées sont
plus tolérantes a 'ombre que I'ensemble des especes adventices (indice d’Ellenberg pour la lumiére
plus faible, SLA élevée, chapitre 2). L'existence de stratégies de tolérance a I'ombre chez les plantes
adventices des cultures a déja été révélée mais la majorité des plantes adventices semblent plut6t
disposer de stratégie d’évitement de 'ombre (i.e. SLA plus faible, hauteur de canopée importante ;
Storkey et al. 2005). A contrario, dans les écosystémes méditerranéens, la présence des espéces
invasives Amorpha fructicosa et Artemisia verlotiorum favorisent les espéces thérophytes tolérantes a
I'ombre (Fried et al. 2014). Ces résultats confirment donc qu’en présence d’une espéce végétale tres
dominante (dans notre cas l'espéce cultivée), les espéces subordonnées (i.e. qui co-occurrent
systématiqguement avec I'espéce dominante, Grime 1998) sont des espéces capables de maximiser
I'utilisation des faibles niveaux de lumiére disponibles plutot que des espéces qui entrent en
compétition pour la lumiere avec I'espéce dominante en déployant par exemple une hauteur de
canopée plus haute (Grime 1998). A contrario, les nombreuses espéces adventices communes aux
parcelles cultivées et aux milieux ouverts et non-cultivés seraient des espéces occasionnelles (i.e. qui
ne sont pas associées a une espece dominante en particulier, Grime 1998) dont la présence dans les
parcelles cultivées pourrait témoigner de processus de dispersion entre les différents éléments d’'un
paysage agricole. Ces espéces communes pourraient finalement étre caractérisées par des niches
écologiques plus larges leur permettant de coloniser ces deux types de milieux. Analyser la variation
intra-spécifique des caractéristiques fonctionnelles des espéces adventices (voir Perronne et al. 2014)

par rapport a celle des espéces non-adventices nous permettrait de tester cette derniére hypothese.

Finalement, le fait que les especes adventices soient un sous-groupe des plantes observées
dans les milieux ouverts faconné par les pratiques agricoles suggerent qu’en fonction de I'évolution de
ces pratiques, de nouvelles especes végétales sont susceptibles de coloniser les parcelles cultivées. De
plus, si les pratiques agricoles ont favorisé les espéces végétales possédant certaines caractéristiques
fonctionnelles, les pratiques agricoles sont également susceptibles d'affecter les processus
écologiques a l'origine de I'assemblage des communautés de plantes adventices dans les parcelles

cultivées.

6.2. L"assemblage des communautés adventice dépend de
I'interaction entre des processus contemporains et passés

A ma connaissance, les travaux présentés dans les chapitres 4 et 5 sont les premiers a tester

I’hypothése selon laquelle I'assemblage des communautés de plantes adventices résulte de
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I'interaction entre des processus opérant aux échelles temporelles contemporaines et antérieures de
I'assemblage des communautés considérées. En effet jusqu’a présent, les études conduites sur les

regles d’assemblage des communautés adventices ont testé soit

1) l'influence des processus contemporains (i.e. contraintes abiotiques, compétition avec
I'espece cultivée, par exemple : Lososova et al. 2004, Pysek et al. 2006, Fried et al. 2008, Pinke et al.

2012, Perronne et al. 2015)

2) l'influence des rotations de cultures sur les patrons de diversité adventice observés a
I’échelle des communautés ou des banques de graines adventices (par exemple : Liebman & Dyck 1993,

Légere et al. 2005, Murphy et al. 2006, Ulber et al. 2009, Rotches Ribalta et al. 2015)

3) linfluence de la dispersion spatiale et des conditions environnementales locales (par

exemple : Gabriel et al. 2005, Gaba et al. 2010, Poggio et al. 2012, Henckel et al. 2015).

Plus précisément, je montre dans mes travaux que la différence de composition entre des
communautés de plantes adventices assemblées au sein d’une méme parcelle cultivée augmente avec
le nombre d’années séparant ces communautés et ce d’autant plus que la profondeur du travail du sol
est faible (chapitre 4). De plus, la variation temporelle des conditions environnementales affecte la
composition et la diversité des communautés adventices (chapitres 4 et 5). L'ensemble de ces résultats
suggerent que I'assemblage d’une communauté de plantes adventices pendant une année de culture
est affecté par la disponibilité des graines au sein des banques de graines, donc par la dispersion
temporelle des espéces adventices. Cependant la distance temporelle et les variations temporelles
n’expliquent qu’une faible part de la composition des communautés adventices (environ 10%),
suggérant qu’a I'échelle temporelle considérée (8 années), la dispersion temporelle des espéces
adventices ne n'est pas limitée (chapitre 4). Ce résultat est cohérent avec les nombreuses études
relatant des capacités de dispersion temporelle des espéces adventices supérieures a 10 années (par

exemple Lewis 1970, Ryan et al. 2010).

6.2.1. Facteurs affectant le role de la dispersion temporelle

Nos résultats montrent que l'influence de la dispersion temporelle sur I'assemblage des
communautés de plantes adventices dépend d’un ensemble de facteurs contemporains de cette
communauté (chapitre 4 et 5). Premiérement, le réle de la dispersion temporelle semble étre accentué
par la pulvérisation d’herbicides pendant une année de culture (Chapitres 4 et 5). En détruisant des
individus préalablement installés, la pulvérisation d’herbicides est susceptible d’augmenter
ponctuellement le niveau de ressources disponibles. Ce faisant, I'utilisation d’herbicides pourrait

stimuler 'émergence de nouveaux individus adventices, une hypothése déja émise par Perronne et al.
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(2015). Deuxiemement, la dispersion temporelle des especes adventices semble étre plus limitée en
absence de labour. En effet, la différence de composition entre deux communautés augmente plus
fortement avec la distance temporelle en absence de labour (chapitre 4). Ce résultat est cohérent avec
une autre étude qui montre que I'effet des rotations de cultures sur la diversité des communautés
adventices est plus fort en absence de labour (Murphy et al. 2006). Le labour permet a des graines
produites de nombreuses années auparavant de remonter a la surface du sol (Colbach et al. 2014) et
donc de disperser dans le temps. L'absence de labour pourrait donc contraindre I'assemblage des
communautés adventices aux seules graines produites I'année (ou les quelques années) précédente(s).
Autrement dit, I'effet « précédent cultural » (Fried et al. 2008) est susceptible d’étre plus important en
absence de labour. Finalement, nos résultats suggerent que I'influence de la dispersion temporelle est
plus grande au début d’'une année de culture qu’au milieu tandis que I'influence de la compétition avec
I’espéce cultivée augmente entre le début et le milieu d’'une année de culture (chapitre 4). L’hypothése
des perturbations intermédiaires (intermediate disturbance hypothesis, Connell 1978) développée en
écologie des communautés stipulent de la méme maniére que le role de la dispersion spatiale des
espéces est trés important juste aprées une perturbation tandis que le réle de la compétition augmente

au cours du temps.

6.2.2. Les variations temporelles des conditions environnementales

Les especes dispersent dans le temps depuis un réservoir de propagules, ici la banque de
graines, elle-méme sujette a des dynamiques temporelles importantes (Ryan et al. 2010). En effet, la
composition des banques de graines adventices change en fonction des conditions environnementales
qui prévalaient dans le passé (par exemple : date de semis des espéces cultivées, spectre d’action des
molécules herbicides ; Bohan et al. 2011). Ainsi pour comprendre les effets de la dispersion temporelle
des especes sur I'assemblage des communautés adventices, il est important de tester comment la
variation temporelle des conditions environnementales affecte les patrons de diversité adventices

observés dans les parcelles cultivées (chapitre 3).

Alors que de nombreux travaux montrent que la diversité des adventices observées a I'échelle
des banques de graines (par exemple : Barberi et Lo Cascio 2000, Murphy et al. 2006, Ruisi et al. 2015)
ou des communautés (par exemple : Légere et al. 2005, Murphy et al. 2006, Ulber et al. 2009) est plus
grande dans les rotations de cultures que dans les monocultures, mes travaux suggerent que pour des
niveaux de variations temporelles des conditions environnementales forts, les risques d’extinctions
des espéces adventices augmentent (chapitre 5). En effet, la diversité des espéces adventices observée
pendant une année de culture (a-diversité) et pendant six années consécutives (y-diversité temporelle)

diminue lorsque la période de disponibilité et la qualité de I’habitat varient fortement au sein d’une
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séquence culturale (chapitre 5). Seul de faibles variations temporelles de la période de disponibilité
favorisent la y-diversité temporelle tandis que de faibles variations de la qualité de I'habitat favorisent
I'a-diversité en présence d’herbicides (chapitre 5). Notons que d’autres auteurs ont détecté un effet
nul des rotations de cultures sur la diversité des communautés adventices (Santin-Montanya et al.
2013) voire méme négatif sur la diversité des banques de graines (Légére et al. 2005). De plus, les
agronomes reconnaissent depuis longtemps que les rotations de cultures peuvent induire des régimes
de perturbations augmentant la mortalité des espéces adventices (i.e. risque d’extinction, chapitre 3)
ou au contraire, favoriser I'installation d’un plus grand nombre d’espéces adventices dans une parcelle
cultivée du fait de la diversité des conditions environnementales (i.e. différentiation temporelle de
niche, chapitre 3) (Cardina et al. 2002). En caractérisant des gradients continus de variations
temporelles des périodes de disponibilité (i.e. régime de perturbation) et de qualité (i.e. diversité des
conditions environnementales), mes résultats permettent donc de dissocier l'influence de la
différentiation temporelle de niche et du risque d’extinction des especes sur I'assemblage des

communautés de plantes adventices (chapitre 5).

Cependant, plusieurs études montrent que la corrélation entre la composition d’une
communauté adventice et la banque de graines est relativement faible (coefficient de corrélation de
0.09 a 0.28 Dessaint et al. 1997 ; de 0.02 a 0.37, Ryan et al. 2010). La non-observation des espéces
adventices pendant une ou six années de culture ne veut donc pas nécessairement dire que ces
especes ont disparu de la parcelle considérée. Une analyse directe des changements de composition
et de diversité des banques de graines adventices le long de gradients continus de variations

temporelles des conditions environnementales nous permettrait de valider cette hypothése.

6.2.3. Une hypothese généralisable

De laméme maniere que les processus locaux et la dispersion spatiale interagissent pour dicter
|"'assemblage d’'une communauté (Leibold et al. 2004), nos résultats suggérent que des interactions
entre la dispersion temporelle des espéces et les processus contemporains dictent I'assemblage des
communautés dans les habitats éphémeéres (chapitres 4 et 5). Cette hypothése mériterait d’étre testée
dans d’autres écosystémes que les parcelles cultivées, notamment dans les écosystemes abritant des
habitats éphémeéres comme les mares temporaires (O’Neil et al. 2016) ou les déserts (Venable 2007).
De plus, si plusieurs théories stipulent que I'assemblage des communautés dépend d’interactions
entre des processus opérant a différentes échelles temporelles (par exemple : cadre théorique des
méta-communautés, Leibold et al. 2004 ; écologie évolutive, Thuiller et al. 2013), les différentes
échelles temporelles sous entendues sont 1) les pas de temps évolutifs et 2) les pas de temps

écologiques. Or dans mes analyses, je montre qu’au sein méme des laps de temps écologiques, des

138



processus opérant a différentes échelles temporelles (contemporaine et antérieure a I'assemblage
d’'une communauté) interagissent pour affecter 'assemblage des communautés. Tester le role des
interactions entre dispersion temporelle et conditions environnementales dans d’autres écosystémes
permettrait ainsi certainement de réduire la grande part de variance souvent non expliquée dans les

études écologiques empiriques (Moller et Jennions 2002).

6.3. L"assemblage des communautés adventice est faiblement
prévisible

Malgré la diversité des métriques utilisées pour caractériser I’habitat des plantes adventices
et la variation temporelle des conditions environnementales, les modeles que j'ai développés
n’expliquent qu’une faible part de la variance des indices de diversité temporelle analysés (de 5% a
22%, chapitres 4 et 5). De méme, plusieurs études ont rapporté que la composition et/ou la diversité
des communautés adventices étaient faiblement prévisibles (par exemple : Pysek et al. 2006, Pinke et

al. 2012, Perronne et al. 2015).

6.3.1. Plusieurs hypotheses

Plusieurs hypothéses peuvent étre émises pour expliquer le fait que I'assemblage des

communautés de plantes adventices soit faiblement prévisible, a savoir :

i) Les jeux de données utilisés, souvent des réseaux nationaux impliquant de nombreux
acteurs qui ne collectent potentiellement pas tous les données de la méme fagon.

ii) Pour une méme technique agricole (par exemple : travail du sol), la variation de ses
effets sur les adventices d’une parcelle a I'autre en fonction des pratiques propre a un
agriculteur (par exemple : type de tracteur) et du contexte pédoclimatique de la
parcelle.

iii) L'intensification des pratiques agricoles depuis les années 1950 qui favorisent les
especes généralistes (Fried et al. 2010). Or, l'assemblage des communautés
constituées d’especes majoritairement généralistes est plus fortement affecté par les
processus écologiques aléatoires comme la dispersion des espéces tandis que
I'assemblage des communautés constituées d’espéces spécialistes dépend plus
fortement des conditions environnementales locales (Pandit et al. 2009).

iv) Le role de la dispersion spatiale des especes qui peut altérer la relation entre les
conditions environnementales locales et la niche écologique des especes (i.e. mass

effect, Leibold et al. 2004).
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v) La dispersion temporelle des especes, et plus précisément les effets historiques «
extrémes » telle que I'expansion d’une population plusieurs années auparavant due a
une pratique ou a des conditions climatiques exceptionnelles dont les effets via le

stock se répercutent encore (par exemple : Ryan et al. 2010).

Si je ne peux pas quantifier la part du bruit inhérente au jeu de données utilisé, je peux
cependant écarter I’hypotheése (ii) selon laquelle la variation des pratiques agricoles d’une parcelle
expliquerait le faible degré de prévisibilité des patrons de diversité adventices puisque les analyses
présentées dans les chapitres 4 et 5 se concentrent sur des communautés adventices assemblées au
sein d’'une méme parcelle agricole. En revanche, en croisant les hypothéses (iii), (iv) et (v) avec les
différents résultats présentés dans ce manuscrit, je propose un scénario pour expliquer le faible degré
de prévisibilité de I'assemblage des communautés adventices basé sur la théorie des dynamiques de

patch (Leibold et al. 2004) et du mécanisme de priority effect (Lewontin 1969).

6.3.2. Dynamiques des patches et priority effect

Dans les modeles des dynamiques de patches, la coexistence des espéces au sein des méta-
communautés (spatiales) repose sur les dynamiques de colonisation et d’extinction propre a chaque
patch (Leibold et al. 2004). Selon ce modele, les espéces qui coexistent dans la méta-communauté
different en fonction d’'un compromis entre capacité de colonisation et de compétition (Leibold et al.
2004). Alternativement, I'ordre d’arrivée des espéeces dans un habitat, alors fonction du hasard de la
dispersion entre les patches, peut dicter la nature des interactions dans les modeles de dynamique des
patches (Shurin et al. 2004). Selon cette hypothése, les espéces qui recolonisent I’habitat les premieres
suite aux perturbations, empéchent I'installation d’espéces qui arriveraient plus tardivement du fait
de la préemption des ressources disponibles localement (i.e. priority effect, Lewontin 1969, Shurin et

al. 2000).

Ici, le role fort de la période de disponibilité de I’'habitat au début et au milieu d’'une année
culturale (chapitre 4), ainsi que I'importance de la compétition pour I'accés a la lumiére dans les
parcelles cultivées (chapitre 2), pourraient suggérer I'existence d’'un mécanisme de type priority effect
dans I'assemblage des communautés adventices. En effet, les especes adventices capables de germer
tot dans la saison de culture possédent un avantage compétitif pour I'acces a la lumiére par rapport
aux espeéces adventices a germination plus tardive, puisque l'accés a la lumiere est rapidement
restreint pendant une année du fait du développement de I'espéece cultivée (Perry et al. 2003, Weiner
et al. 2010). Cette hypothese est également soutenue par le fait que les espéces adventices
dominantes pendant une année de culture sont généralement celles capables de germer peu de temps

apres le semis de I'espéce cultivée (Milberg et al. 2001, Perronne et al. 2015).
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De plus, en fonction de la saison favorable a la germination des espéces adventices et de la
durée de leur cycle de vie, on distingue au moins quatre groupes fonctionnels chez les plantes

adventices (Figure 19).
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Figure 19 : Classification des espéces adventices du blé en fonction de leur phénologie

Ainsi, si a I'échelle d’'une parcelle cultivée, plusieurs especes adventices sont en capacité de
germer au début d’une saison de culture, I'identité des especes qui colonisent les premieres I'habitat
éphémere (i.e. année de culture) est relativement aléatoire. En effet, 'identité de ces especes dépend
en partie de la position de leurs graines dans les différents horizons du sol de la parcelle considérée.
Or, de nombreux mouvements verticaux imprévisibles d’origine anthropique (par exemple : travail du
sol) ou animal (par exemple : passage d’un vers de terre, Benvennuti 2007) affectent la position des
graines dans les différents horizons du sol. De plus, ces espéces peuvent provenir de parcelles voisines
via la dispersion spatiale de leurs graines (Henckel et al. 2015). Or, la dispersion spatiale des espéces
adventices revét également un caractere aléatoire puisqu’elle dépend de vecteurs de dispersion

comme le vent ou encore les engins agricoles (Benvennuti 2007, Petit et al. 2013.

En conclusion, le fait que I’'assemblage d’'une communauté d’espéces adventices dépende de
mécanismes de type priority effect pourrait expliquer pourquoi les patrons de diversité adventice
observés dans les parcelles cultivées soient difficilement prévisibles. De futures expérimentations

doivent étre mises en place pour tester empiriquement cette hypothése. Par exemple dans des
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placettes expérimentales, on pourrait semer différentes espéces adventices capables de germer a la
méme saison a des intervalles de temps relativement courts. Si au fil de la saison de culture les espéces
dominantes sont toujours celles semées les premiéres, alors nos résultats démontreraient I'existence
du priority effect. Pour tester si cet effet résulte de la présence de I'espece cultivée, on pourrait
également tester si les especes semées les premieres demeurent les especes dominantes en absence

de I'espéce cultivée (voir par exemple Helsen et al. 2016).

6.4. Les interactions entre pratiques agricoles et processus
naturels au coeur de I'assemblage des communautés de plantes
adventices

L'ensemble des travaux présentés dans ce manuscrit nous permet de mieux comprendre
comment les pratiques agricoles interagissent avec des processus écologiques a différentes échelles

spatiales et temporelles pour faconner les communautés de plantes adventices (Figure 20).
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Figure 20 : Des interactions entre processus écologiques (en italique) et pratiques agricoles a différentes échelles
spatiales et temporelles affectent I'assemblage des communautés de plantes adventices dans les parcelles de grandes
cultures annuelles. Les rectangles noirs représentent des facteurs naturels, les rectangles rouges des pratiques agricoles.
Les cercles représentent différents pools d’especes adventices. Dans cette thése j’ai plus particulierement mis a jour le
role de la dispersion temporelle sur I'assemblage des communautés adventices (fleches rouges).

A I’échelle des temps évolutifs et des continents, la diffusion de I'agriculture depuis les
différents centres de domestication des espéces cultivées au Néolithique (entre 14 et 20 centres dans

le monde, Larson et al. 2014) a permis a certaines espéces végétales de migrer en dehors de leur aire
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de répartition d’origine (par exemple : plantes archéophytes en Europe, Jauzein 2001, Pysek et al.
2007). A I'échelle des paysages, la diffusion de I'agriculture, en interaction avec les grands gradients
pédoclimatiques (Lososova et al. 2004, Fried et al. 2008), a donc contribué a fagconner les pools
régionaux d’espéces (chapitre 2). Au sein des paysages agricoles, la dispersion spatiale des espéces
végétales, qui peut étre facilitée par la circulation des engins agricoles (Petit et al. 2013), contribue a
enrichir les banques de graines adventices des parcelles cultivées (Henckel et al. 2015). A I'échelle
d’une parcelle agricole, les conditions abiotiques locales (par exemple : type de sol), déterminent en
partie la nature des espéces adventices capables de survivre dans une parcelle (Fried et al. 2008). Au
sein d’une parcelle et a I’échelle d’'une année de culture, la date de labour et les conditions climatiques
déterminent l'identité des espéces capables de germer pendant la période de disponibilité de I’'habitat
(Crawley 2004, chapitres 4 et 5). De plus, le semis de I'espece cultivée et les opérations de fertilisation
induisent une augmentation forte de la compétition pour |'accés aux ressources aériennes pendant
une année de culture (Wagner et al. 2017, Gaba et al. en révision). En conséquence, les espéces
adventices ayant germé les premieres dominent les communautés de plantes adventices pendant une
année de culture (Milberg et al. 2001, Perronne et al. 2015). L’identité de ces espéces dépend, en plus
de leur période de germination, de leur présence dans les banques de graines, donc de la dispersion
spatiale et temporelle (chapitres 4 et 5) de ces espéces. Pendant une année de culture, I'application
d’herbicides détruit des individus préalablement installés et pourrait promouvoir I'émergence de
nouvelles espéces adventices (chapitre 4 et 5). Finalement, les graines produites pendant une année
de culture pourront contribuer a I'assemblage des communautés de plantes adventices suivantes : les
communautés de plantes adventices successivement assemblées au sein d’une parcelle cultivée

forment donc une méta-communauté temporelle (chapitre 3).

L'assemblage des communautés de plantes adventices dans les parcelles de grandes cultures
annuelles résultent donc d’interactions entre les processus écologiques, les pratiques agricoles
(contemporaines et passées) et I'organisation spatiale des paysages agricoles. Ces interactions opérent
a des échelles spatio-temporelles trés variées, des régions aux parcelles cultivées et des pas de temps

évolutifs a la dynamique des communautés intra-année culturale.

6.5. Limites et perspectives

Comprendre comment les pratiques agricoles affectent les processus responsables de
I’'assemblage des communautés de plantes adventices dans les parcelles cultivées est donc un enjeu
majeur pour développer des méthodes de production agro-écologiques et notamment des méthodes

de gestion de la flore adventices (Booth et Swanton 2002).
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Dans les travaux présentés ici, je me suis concentrée sur I'étude des processus affectant la
composition (chapitre 4) et la richesse (chapitre 5) des plantes adventices observées a différentes
échelles temporelles au sein d’une parcelle cultivée. Cependant, la gestion des plantes adventices doit
également - et pour les agriculteurs doit surtout - permettre de gérer I'abondance et la biomasse des
espéces adventices dans les parcelles cultivées. En effet, la compétition entre les plantes est plus
fonction de I'abondance totale des espéces au sein d’'une communauté que de la richesse des
communautés (Boulangeat et al. 2012). Ainsi, les pertes de rendements occasionnées par les especes
adventices sont susceptibles d’augmenter avec I'abondance des espéeces adventices plus qu’avec leur
richesse. La suite directe des travaux présentés ici est donc d’intégrer des mesures d’abondance totale
des plantes adventices afin de quantifier le réle des différents processus écologiques et des pratiques
agricoles sur ces patrons d’abondance. Une étude menée sur la diversité fonctionnelle des
communautés adventices dans les colzas suggere que les différences d’abondances entre le début et
le milieu d’'une année de culture dépendent de la fermeture de la canopée de la culture, donc de la
compétition pour I'accés a la lumiére (Fried et al. 2015). De plus, 'abondance des espéces adventices
est plus faible dans les parcelles ou plusieurs cultures se succédent que dans les monocultures
(Liebman et Dyck 1993, Anderson et Beck 2007, Ruisi et al. 2015). Il est donc probable que I'abondance
totale des plantes adventices dépende plus fortement des variations temporelles des conditions
environnementales et de la compétition avec I'espéece cultivéeque la richesse ou la composition des

communautés.

De plus, dans mes travaux de thése, j’ai considéré le réle de la dispersion temporelle des espéces,
celui des variations temporelles des conditions environnementales et celui des conditions
environnementales contemporaines sur I'assemblage des communautés de plantes adventices.
Cependant, d’autres processus écologiques sont susceptibles d’intervenir dans I'assemblage des
communautés de plantes adventices. Par exemple, la prédation des graines adventices est un
processus susceptible de contraindre I'assemblage des communautés adventices, notamment dans les
systemes de non labour du sol. En effet, les graines adventices non germées et proches de la surface
du sol sont susceptibles d’étre consommées par les oiseaux (Eraud et al. 2015), les micromammiféres
(Berl et al. 2017), les carabes (Labruyere et al. 2016, Petit et al. 2017) ou encore les fourmis (Evans et
Gleeson 2016). Comment la prédation des graines adventices affecte les patrons de diversités observés
a I’échelle des communautés reste a ce jour inconnu. De plus, dans mes travaux de thése je n’ai pas
tenu compte du réle de la dispersion spatiale des espéces. Or, il se peut que la dispersion des especes
adventices soit spatio-temporelle, c’est-a-dire qu’une fraction des graines produites dans une parcelle
disperse vers une autre pour ne germer que plusieurs années aprés. Dans cette perspective, il serait

intéressant de quantifier comment les variations spatio-temporelles des conditions
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environnementales dans les paysages agricoles affectent I'assemblage des communautés de plantes
adventices dans les parcelles cultivées (« paysage arlequin », Horn and MacArthur 1972; Leibold and

Loeuille 2015).

Finalement, en mettant a jour le réle de la dispersion temporelle et des variations temporelles des
conditions environnementales sur I'assemblage des communautés de plantes adventices, mes travaux
confirment I'importance des séquences culturales comme outils de gestion intégré des plantes
adventices (Liebman et Dyck 1993, Lechenet et al. 2014). Du fait de l'inertie potentiellement
importante des banques de graines (i.e. dispersion temporelle sur de grandes échelles temporelles),
les séquences culturales doivent donc étre planifiées plusieurs années a I'avance. Cependant, les
agriculteurs choisissent aussi les especes qu’ils vont cultiver en fonction du prix des marchés, prix
susceptibles de changer sur des échelles temporelles trés courtes et donc incompatible avec une
planification a long terme des séquences. De plus, puisque I'assemblage des communautés de plantes
adventices dans les parcelles cultivées dépend de la dispersion spatiale (Henckel et al. 2015) et
temporelle (chapitres 4 et 5) des plantes adventices, il pourrait étre intéressant de réfléchir a la gestion
des especes adventices a I'échelle du paysage et sur plusieurs années. Augmenter la collaboration

entre les différents agriculteurs d’'une méme région permettrait alors de planifier une séquence

culturale a I’échelle d’une parcelle en fonction des séquences culturales des autres parcelles cultivées.
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Glossaire

e Adventices : Plantes non semées retrouvées dans les parcelles cultivées (Godihno 1984).

e Agro-écologie : Ecologie des systéemes de productions agricoles dont le but explicite est de
transformer ces systémes pour qu’ils soient durables de facon a trouver un équilibre entre la sireté
écologique, la viabilité économique et la justice social (Gliessman 2015).

e Assemblage des communautés : la construction et le maintien des communautés locales grace a
I'arrivée séquentielle de colonisateurs dans I'habitat a partir d'un pool plus large d'especes
(Warren et al. 2003, Fukami 2010).

e Communauté : I'ensemble des populations de méme niveau trophique coexistant dans une portion
d’espace et de temps donnée (Hubbell 2001).

e Compétition : tendance des organismes voisins a utiliser les mémes ressources (Grime 1977, Grime
et Pierce 2012).

e Dispersion temporelle : production de propagules dormantes et germination/éclosion de ces
propagules aprés une période de temps au moins égal au temps moyen d’une génération de
I’espéce considérée.

e Habitat : Gamme des conditions abiotiques et physiques dans lesquelles une espéce peut étre
retrouvée (Whittaker 1973).

e Filtrage environnemental : interactions entre conditions abiotiques locales et interactions
biotiques qui contraignent I'assemblage d'une communauté (Kraft et al. 2015).

e Localité : voir patch.

e Méta-communauté : ensemble de communautés reliées par la dispersion d'au moins une espece
(Leibold et al. 2004).

e Niche écologique : La niche fondamentale (ou niche grinnellienne) représente la gamme des
conditions abiotiques au sein de laquelle un individu peut survivre et se reproduire (Hutchinson
1957). La niche écologique réalisée (ou eltonienne) tient en plus compte du niveau de ressources
disponibles qui varient en fonction du taux de préemption de ces ressources par les especes co-
existantes.

e Patch : portion d’espace d’un certain habitat capable d’abriter une communauté d’espece,
analogue a une localité (Leibold et al. 2004).

e Paysage : voir région.

e Perturbation : destruction de biomasse (Grime 1977).

e Pool d’espéces : ensemble d’especes retrouvés dans une méme portion d’espace et de temps
(Zobel 1997) ou dans un méme type d’habitat (De Bello et al. 2012).

e Prévisibilité des perturbations : autocorrélation spatiale ou temporelle entre différents
événements de perturbations (White et Pickett 1985).

e Propagules : structures assurant la dispersion d’une espéce (par exemple : graines).

e Région : Une large portion de I'espace qui contient plusieurs patch d’habitats et capable d’abriter
une méta-communauté (Leibold et al. 2004). Correspond aux concepts de « mesoscale » (Holt
1993) et de paysage (Biswas et Wagner 2012).

e Régime de perturbation : Répétition des évenements de perturbations en un méme endroit (White
et Pickett 1985).

e Stratégie écologique : combinaison de traits fonctionnels qui impactent la fitness et la survie des
individus (Pierce et al. 2017).

e Trait fonctionnel : une caractéristique morphologique, physiologique ou phénologique mesurable
a I'échelle d’un individu, de la cellule a I'organisme entier, sans faire référence a I'environnement
ou a toute sorte d’autre niveau d’organisation (Violle et al. 2007).
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Annexe 1 : Présentation du jeu de données Biovigilance Flore
Les analyses conduites dans les chapitres 4 et 5 de cette thése ont été réalisées a partir du jeu

de données issu du réseau national Biovigilance Flore décrit par Fried et al. (2007).

Ce réseau a été mis en place par le Ministére de I’Agriculture en 2002 et a été congu dans un
premier temps pour analyser la réponse des communautés adventices a I’évolution des méthodes de

gestions de la flore adventice, et plus particulierement au suivi post-homologation des herbicides.

Dans ce contexte, 1449 parcelles agricoles de grandes cultures réparties sur I'ensemble de la
France métropolitaine et choisies pour représenter la diversité des situations de productions ont été

suivies entre 2002 et 2010 (carte S1 ; Tableau S1).
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Carte S1 : Répartition des parcelles du réseau national Biovigilance Flore

Type de Culture Nombre Campagne Nombre
Autre 13 2002 268
Betterave 162 2003 621
Céréales d'hiver 2548 2004 814
Céréales de 197 2005 774
printemps
Colza 467 2006 796
Culture maraichere 12 2007 791
Culture fourragere 60 2008 575
Lin 26 2009 470
Mais 1152 2010 319
Pomme de Terre 54
Protéagineux 215
Soja 62
Sorgho 59
Tournesol 336

Table S 1 : Présentation synthétique du jeu de données Biovigilance Flore



Dans chaque parcelle, la flore adventice a été observée dans un quadrat d’environ 2000m? dit
« herbicide » ou I'ensemble des pratiques agricoles ont été appliquées et dans un quadrat d’environ
120m? dit « témoin » ou aucun herbicide n’a été appliqué. Au sein d’une parcelle, la position du

quadrat témoin peut changer d’une année de culture a I'autre pour éviter les effets cumulatifs.

Deux relevés floristiques par année de culture ont été effectués : le premier quelque semaines
apres le semis de I'espéce cultivée (T1) et le deuxieme aprés que les herbicides post-levée aient été
pulvérisés (T2). Les dates de relevés changent donc en fonction des types de cultures dans lequel ils
ont été effectués. Ainsi, les relevés T1 ont lieu environ 40 jours aprés les semis pour les cultures d’hiver
et 25 a 30 jours apres le semis pour les cultures de printemps. Le relevé T2 s’effectue environ 140 jours

apres le semis dans les cultures d’hiver et 45 a 55 jours apres le semis pour les cultures de printemps.

Le suivi des adventices est réalisé sur toute la surface des zones témoins. Le suivi des
adventices dans la zone traité se fait pendant 30 minutes maximum durant lesquelles I'observateur se
déplacent en zigzag et notent la présence des especes adventices. Un coefficient d’abondance

représente la densité de chaque espéce adventice au metre carré :

« +» =vue 1 fois sur I'aire d'observation (espéce rare)
«1»=d<1m-?
«2»=1<d<3m-?
«3»=3<d<20m-2
«4»=20<d<50m-2
«5»=d2>50m-2
Ces données semi-quantitatives peuvent étre transformées de facon a rendre compte de la
densité moyenne des especes. Pour se faire, on considere la médiane de classe de chaque classe
d’abondance :
«+»:0.0005
«1»:0.1
«2»:15
«3»:115
«4»:355
«5»:75
Au total, plus de 19000 relevés floristiques ont été effectués répertoriant 348 espéces
adventices.
En plus des relevés floristiques, les techniques culturales de chaque année culturale et les

conditions physico-chimiques du sol de chaque parcelle ont été décrites. Les techniques culturales
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inventoriées correspondent sont : la nature de I'espece cultivée, les opérations de travail du sol (date,
type d’outils, profondeur), la date de semis, le programme de désherbage chimique (date, produits
herbicides, dose, volume) et la gestion de linterculture (culture intermédiaire, déchaumage
mécanique ou chimique). Les conditions physico-chimiques du sol sont : la texture, le pH et le taux de
matiére organique. Finalement, les coordonnées de chaque parcelle ont été géoréférencées a l'aide

d’un GPS.

Référence : Fried, G., Reboud, X., Gasquez, J. et Delos, M. (2007). Le réseau « Biovigilance flore » :

Présentation du dispositif et synthése des premiers résultats. AFPP — vingtieme conférence du Columa.

Journées internationales sur la lutte contre les mauvaises herbes. Dijon — 11 et 12 décembre 2007
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Résumé :

Comprendre comment les pratiques agricoles affectent I'assemblage des communautés de plantes adventices
dans les parcelles de grandes cultures annuelles est un enjeu majeur en agro-écologie. Les adventices sont supposées
partager des caractéristiques écologiques qui leur permettent de se maintenir dans les parcelles cultivées malgré les
contraintes environnementales exercées par les pratiques agricoles. De plus, 'assemblage des communautés
adventices est supposé dépendre d'interactions entre des processus écologiques opérant pendant une année de
culture (par exemple : filtre abiotique) et a I'échelle de la succession des années de cultures (par exemple : dispersion
temporelle). Les travaux présentés dans cette theése ont pour but de tester ces deux hypothéses.

Premiérement, nous avons comparé les pools d’especes adventices aux plantes non adventices retrouvés dans
les milieux ouverts et non cultivés sur la base de traits fonctionnels pour identifier les caractéristiques écologiques
propres aux adventices. Les résultats montrent que les plantes adventices représentent un sous-échantillon des
plantes retrouvées plus largement dans les milieux ouverts principalement filtré par les perturbations type travail
du sol. Deuxiemement, j'ai proposé des dynamiques de type méta-communautés temporelles pour prédire les
patrons de diversité attendus en fonction de l'influence de la dispersion temporelle et des variations temporelles
des conditions environnementales sur I'assemblage des communautés. J'ai ensuite testé ces prédictions et quantifié
la contribution relative des processus écologiques contemporains et passés sur I'assemblage d’une communauté.
Pour ce faire, j'ai utilisé le jeu de données Biovigilance flore qui est un suivi sur une décennie des communautés de
plantes adventices observées dans 1400 parcelles cultivées. Mes résultats montrent que I'assemblage d’une
communauté de plantes adventices dépend d'interactions entre la dispersion temporelle et les conditions
environnementales contemporaines de ladite communauté. De plus, mes travaux suggerent que les risques
d’extinctions des espéces adventices augmentent pour des niveaux de variations temporelles des conditions
environnementales forts. Analyser directement la composition des banques de graines adventices me permettrait
de valider cette hypothese. Finalement, mes résultats confirment que I'assemblage des communautés adventices
est largement imprévisible. Je propose donc un scénario basé sur la théorie des dynamiques de patches et du priority
effect pour expliquer ce phénoméne.

En conclusion, les travaux présentés dans ce manuscrit nous permettent de mieux comprendre comment les
pratiques agricoles interagissent avec des processus écologiques a différentes échelles spatiales et temporelles pour
faconner les communautés de plantes adventices.

Mots clés : méta-communauté, dispersion temporelle, habitat éphémere, variations temporelles

Abstract:

Understanding how farming practices affect weed community assembly in arable fields is a core challenge of
agro-ecology. Weeds are supposed to share particular ecological characteristics that allow them to colonize arable
fields despite environmental constrains exert by farming practices. In addition, interactions between ecological
processes operating during a cropping season (eg: abiotic filtering) and at the scale of crop succession (eg: temporal
dispersal) are supposed to drive weed community assembly in arable fields. These two hypotheses have been tested
in my phD work.

First, we compared a pool of weed species to a pool of non-weed herbaceous plants based on several functional
traits to identify which functional traits and which strategies best characterized weeds. Our result brought evidences
that weeds are a subset of non-weed herbaceous plant principally filtered out in arable fields by disturbances such
as tillage. Second, | proposed different expected diversity patterns according to the influence of temporal dispersal
and temporal variation of environmental conditions within temporal meta-community dynamics. Then | tested these
predictions and quantified the respective contribution of contemporary and past ecological processes on weed
community assembly. To do so, | used long term weed monitoring Biovigilance Flore dataset. Results showed that
weed community assembly relies on complex interactions between temporal dispersal and contemporary
environmental conditions. In addition, weed extinction risk seemed to increase for strong temporal variation of
environmental conditions. However weed seed bank analyses are needed to confirm this hypothesis. Finally, my
results confirmed that weed community assembly is largely unpredictable. | propose that patch dynamics and
priority effects may explain this phenomenon.

To conclude, the work presented here shade new lights on how farming practices interact with ecological
processes across temporal and spatial scales to drive weed community assembly in arable fields.

Key words: meta-community, temporal dispersal, ephemeral habitat, temporal variations
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