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Contexte de la convention :  
 
La convention signée entre la Direction des Infrastructures de Transport (DIT) au sein de la 
Direction générale des infrastructures, des transports et de la mer du Ministère de l’écologie, 
du développement durable et de l'énergie (MEDDE) et le Muséum national d’Histoire 
naturelle a pour but de mener des actions au titre du projet CarHAB (Cartographie des 
végétations de France). 
 
Ces actions s’organisent en deux axes : 
 

• Axe 1 : base de connaissance « Espèces/habitats » 
 
L'enjeu de cet axe est de pouvoir valoriser les données habitats en termes de présence 
potentielle d'espèces et réciproquement. Ceci permettrait d’optimiser l'exploitation de la 
connaissance disponible et de valoriser les informations issues de CarHAB pour 
l'aménagement du territoire. 
 
L’axe 1 comprend cinq actions et ce rapport s’intègre à la première, à savoir : Analyse 
bibliographique sur les relations écologiques entre habitats et espèces (caractères indicateurs 
de l'un vis-à-vis de l'autre, analyse de congruence...) : limites et pistes de mise en œuvre. 
 

• Axe 2 : Valorisation d’une donnée en fonction des échelles d’acquisition et de 
restitution 

 
L'enjeu de cet axe est de pouvoir valoriser les données habitats (CarHAB) en fonction des 
questions appliquées à la conservation et des échelles de restitution associées à ces questions. 
 
L’axe 2 comprend une action et ce rapport s’y intègre également : Analyse bibliographique 
sur changement d’échelle de cartographie d’habitat basée sur des données de terrain : pour la 
restitution cartographique, pour des indicateurs biodiversité. 
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Avant-propos 
 
Pourquoi un rapport s’intéressant aux relations entre espèces et habitats ? La notion d’habitat 
est une notion complexe mais qui, forte de sa praticité, est devenue aujourd’hui 
incontournable dans les différents domaines s’intéressant à la conservation de la biodiversité, 
qu’ils soient politiques ou scientifiques. Depuis la directive européenne dite « Directive 
Habitats » et la création du réseau Natura 2000, les habitats sont au cœur des politiques de 
conservation. Ils sont un substitut opérationnel important à la conservation espèces-centrée. 
L’urgence actuelle de la conservation de la biodiversité et l’inadéquation entre les 
financements et les enjeux impliquent de pouvoir réaliser un suivi précis et pragmatique de la 
biodiversité. L’étude des habitats est ainsi un enjeu majeur. Ils permettent d’appréhender 
concrètement, sur le terrain, les zones à protéger en donnant une vision appliquée, concise et 
objective des enjeux de conservation. 
 
Cependant, la définition des habitats, qu’elle soit théorique ou appliquée, reste très large et 
complexe et cela au sein même des différents acteurs de la conservation. De nombreux projets 
européens et nationaux tentent aujourd’hui d’harmoniser les différentes conceptions pour plus 
d’unicité, comme par exemple le projet européen EUNIS (European Union Nature 
Information System) pour la création d’une typologie hiérarchique unique des habitats à 
l’échelle européenne. En 2011, le gouvernement français a lancé le projet CarHAB, de 
cartographie des habitats naturels terrestres de la France. Il s’agit d’un projet phare de la 
stratégie nationale française pour la biodiversité et de la future Agence française pour la 
biodiversité (AFB). Le projet CarHAB vise à la création d’une cartographie exhaustive des 
milieux naturels et semi-naturels se basant sur une nomenclature finale phytosociologique à 
l’échelle 1:25000 et à l’horizon 2025. Cette cartographie devant servir ensuite comme un outil 
stratégique d'aménagement du territoire, pour suivre l’évolution des habitats naturels, analyser 
par exemple les infrastructures vertes, produire une liste rouge nationale des habitats et 
améliorer le réseau national d'aires protégées. Il s’agira aussi d’un outil important dans la 
réalisation des études d’impacts et en appui aux naturalistes dans la gestion des milieux 
naturels.  
 
Cependant, ces approches opérationnelles d’étude de l’habitat restent assez éloignées des 
différentes conceptions complexes de l’habitat que l’on retrouve dans la littérature 
scientifique. D’une simple association d’espèces à large échelle à une description complexe 
des variables biotiques et abiotiques de la localité précise d’une espèce, la caractérisation de 
l’habitat varie selon les études et selon les échelles auxquelles elles sont menées. A terme, 
améliorer la compréhension des relations entre les habitats et les espèces pourrait permettre 
d’évaluer la pertinence de stratégies de conservation des espèces basées sur une approche 
habitat. 
 
Il est donc aujourd’hui apparu important d’essayer de synthétiser les connaissances qui relient 
les espèces aux habitats décrits, en particulier, à partir de la végétation, en essayant de réunir 
les travaux menés dans une démarche « habitat » avec ceux issues d’une démarche « espèce ». 
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Le rapport s’intéressera d’abord à ces deux notions, présentant leurs complexités et leurs 
utilisations. Ensuite, nous verrons combien l’échelle est un facteur important dans l’étude des 
relations entre les espèces et les habitats. 
 
Une analyse quantitative de la littérature scientifique a été entreprise en se focalisant sur les 
études des relations entre l’habitat et la distribution des espèces en milieu terrestre pour 
entrevoir les méthodologies et les concepts communs d’analyses qui sont utilisés dans l’étude 
des relations entre espèces et habitats. Les paramètres influant sur ces relations sont ensuite 
abordés entre les groupes d’espèces à travers une analyse de la littérature permettant d’en tirer 
les concepts homogènes. 
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1. Introduction et concepts 

1.1. Définitions 
 

• Espèce : une définition unifiée, mais plusieurs critères de distinction des espèces 
 
La notion d’espèce fait référence en sciences biologiques et particulièrement en écologie à un 
niveau taxonomique. C’est même le niveau taxonomique standard de description et de 
représentation de la biodiversité. 
 
De nombreuses définitions de ce concept d’espèce ont jalonné l’histoire des sciences 
(Cracraft, 1989; Jolly, 2014; Mallet, 2008; Queiroz, 2007; Ruse, 1969; Simpson, 1951). La 
définition d’Ernst Mayr (1942), basée sur un concept biologique de la notion d’espèce, fait 
partie des plus connues. Elle statue qu’une espèce est une population ou un ensemble de 
populations, dont les individus peuvent effectivement ou potentiellement se reproduire entre 
eux et engendrer une descendance viable et féconde, dans des conditions naturelles. On parle 
alors d’un critère d’interfertilité. Cette définition de la notion d’espèce laisse un concept flou 
car au-delà de celle-ci, on remarque que certains taxons sont désignés comme espèce à part 
entière alors qu’ils ne répondent pas à cette définition biologique. Par exemple, elle ne permet 
pas de caractériser efficacement certains groupes taxonomiques comme les plantes, des taxons 
asexués, rares ou encore fossiles. 
 
Ainsi, d’autres concepts ont émergés, en particulier ceux basés sur l’étude de l’ADN qui 
s’intéressent à comparer les génotypes des espèces pour les différencier plutôt que 
simplement l’utilisation de leurs caractères phénotypiques, c’est-à-dire des caractères 
morphologiques directement visibles. Les différents concepts se recoupent généralement entre 
eux mais on peut par exemple avoir des cas ou des phénotypes sont très différents alors que 
l’étude des génotypes montre de grandes similarités et inversement (Pfennig et al., 2010). 
Une composante écologique a également été introduite dans la définition de Mayr via la 
théorie de la niche (Elton, 1927; Hutchinson, 1957; Mayr, 1963) qui propose de s’intéresser 
aux espèces selon leurs exigences écologiques, c’est-à-dire à l’ensemble des conditions 
permettant à une population d’être viable. On peut ainsi décrire des espèces en fonction de 
leur niche et dans une approche de taxonomie intégrative, considérer des espèces ayant des 
niches écologiques différentes comme deux espèces distinctives. 
 
Un consensus semble aujourd’hui se former autour d’une définition plus évolutive prenant en 
compte l’histoire évolutive des espèces par l’étude des lignées (Jolly, 2014; Mallet, 1995; 
Queiroz, 2005, 1998). Une espèce est ainsi définie comme un ensemble d’individus ou de 
populations ayant une histoire évolutive indépendante des autres groupes similaires. 
Cependant, il reste à définir les critères qui permettent de ségréger concrètement les unités 
évolutives indépendantes : interfertilité, divergence moléculaire, caractères morphologiques, 
niche écologique, biogéographie, etc. Le débat est encore aujourd’hui important au sein de la 
communauté scientifique autour de cette notion d’espèce et surtout autour des critères 
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applicables en pratique (Hey et al., 2003; Queiroz, 2007). La taxonomie intégrative utilise 
d’ailleurs un ensemble de ces critères pour réviser la phylogénie des taxons. 
 
Dans le cadre de ce rapport, une notion opérationnelle de l’espèce est indispensable. La 
complexité scientifique de la notion n’empêche pas de l’utiliser comme taxon de base de 
description de la biodiversité. Ainsi, la désignation d’espèce se basera ici sur les 
référentiels qui existent aujourd’hui au niveau mondial (Global Species Database (GSD)) et 
national (TAXREF ; Gargominy et al., 2013) et qui permettent d’harmoniser au mieux la 
désignation des espèces. C’est sur ce type de référentiel que se basent les documents généraux 
et les publications scientifiques telles que les listes rouges d’espèces (IUCN, 2001; Rodrigues 
et al., 2006; Stuart et al., 2010) qui font référence dans le domaine de la biologie de la 
conservation. Ainsi, nous utiliserons tout au long de ce rapport une approche opérationnelle 
de la notion d’espèce et laisserons ce débat scientifique de côté. 
 

• De la conservation des espèces à celle de l’habitat : traits, populations, 
communautés… 

 
La relation entre les espèces et leurs habitats peut s’aborder à différents niveau taxonomique. 
Par exemple, on peut décrire la relation observée entre l’habitat et la présence ou l’abondance 
d’une espèce mais aussi s’intéresser à des cortèges d’espèces, des populations ou à la richesse 
spécifique de manière plus générale. 
 
Que ce soit pour le public, les politiques ou les scientifiques, dans la pratique, la conservation 
de la biodiversité est concentrée sur la conservation des espèces (Mace, 2004). La description 
se fait majoritairement par des indices taxonomiques, qui se réfèrent à un décompte des 
espèces (on parle alors de richesse spécifique) avec parfois une composante d’abondance de 
ces espèces. Néanmoins, dans la majorité des cas et peut-être à tort, seule la présence/absence 
des espèces est utilisée principalement, car elle est plus simple à obtenir et à manipuler. 
L’espèce est ainsi le niveau privilégié d’étude de la biodiversité mais il n’est pas le seul. De 
plus en plus d’études tendent à s’affranchir de l’espèce et s’intéressent à décrire la 
biodiversité selon les traits communs entre espèces dans le but d’avoir une approche 
fonctionnelle de celle-ci (Ackerly and Cornwell, 2007). Par exemple, les capacités de 
dispersions des espèces sont un trait intéressant (Ozinga et al., 2009). Elles sont parfois un 
proxy commun à différentes espèces et permettent de décrire un paysage avec une approche 
multi-spécifique en s’intéressant à la fonctionnalité globale du paysage pour le déplacement 
d’ensembles d’espèces, plutôt qu’à une espèce en particulier. Ces approches par les traits des 
espèces sont performantes mais impossibles à mettre en œuvre sans une bonne connaissance 
préalable des espèces prises individuellement, ce qui demande du temps et des études 
onéreuses. 
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Les individus d’une même espèce, qui occupent la 
même localité géographique, forment des 
populations. Le vivant présente une structure 
emboîtée, dans laquelle ces populations sont 
l’échelon inférieur du niveau « espèce » (Figure 1). 
Ainsi, des populations de différentes espèces peuvent 
vivre en interaction dans une même localité 
géographique. Ces interactions, sur lesquelles repose 
le fonctionnement de l’écosystème, sont organisées 
par exemple en réseaux trophiques ou réseaux de 
pollinisations. Les interactions entre espèces peuvent 
aussi se traduire en assemblages spécifiques selon les 
conditions abiotiques (physiques). Ainsi, on peut 
observer des espèces qui se retrouvent ensemble de 
manière récurrente permettant de faire des inférences 
sur la présence d’une espèce à partir de celle d’une 
autre. 
 
 
 
 
 

 
En résumé, 
 
A partir des multiples définitions historiques de l’espèce, un consensus scientifique émerge 
avec la définition basée sur l’histoire évolutive des espèces par l’étude des lignées. Reste pour 
les scientifiques à déterminer les mécanismes sous-jacents à cette définition. 
 
L’espèce reste le taxon de base de description de la biodiversité et celui sur lequel s’appuient 
la plupart des politiques de conservation. Depuis une dizaine d’année, des réflexions 
s’opèrent chez les différents acteurs de la conservation pour compléter cette approche 
espèce-centrée en s’intéressant par exemple aux habitats ou aux traits communs entre 
espèces. 
 
Les relations entre les espèces et leurs habitats peuvent ainsi varier en fonction des 
définitions de l’espèce mais aussi en fonction du niveau taxonomique auquel on s’intéresse. 
 
 

 

Biosphère 

 Biome 

 Ecosystème
 

 Population
 

 Espèce
 

 Individu
 

 Cellule
 

Figure 1 : Représentation 
simplifiée de la structure emboîtée 
du vivant. Les habitats se situent 
entre les populations et les 
écosystèmes, au niveau des 
communautés d’espèces qui 
composent un écosystème. 
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• Habitats : des définitions écologiques et des définitions opérationnelles qui ne sont pas 
interchangeables 

 
La notion d’habitat est, comme la notion d’espèce, complexe dans sa définition (Boullet, 
2003). C’est un terme extrêmement courant aujourd’hui dans le langage scientifique ou 
technique. La Directive Européenne 92/43/CEE (European Commission, 1992), dite 
« Directive Habitats » a particulièrement popularisé ce terme auprès des acteurs des politiques 
de la conservation de la biodiversité. Cette directive a entraîné au sein de l’Union Européenne 
(UE) la création du réseau Natura 2000, l’un des plus grands et importants réseaux de 
conservation au monde (Lockwood, 2006), avec pour but la conservation des habitats 
naturels, de la faune et de la flore sauvages. En écologie scientifique, le terme « habitat » est 
ancien cependant (Carpenter, 1956; Yapp, 1922) mais tout aussi flou et il n’a reçu que peu 
d’attention sémantique du fait de sa grande complexité. 
 
Certains auteurs ont tout de même relevé le défi et ils ont tous, au minimum, pointé ce flou 
qui entoure le concept d’habitat et les confusions que cela engendre (Block and Brennan, 
1993; Gaillard et al., 2010; Udvardy, 1959). Tous ont également plaidé pour qu’une 
rationalisation des différentes définitions existantes soit entreprise (Davis, 1960; Hall et al., 
1997) ou encore appelé à une redéfinition du concept basé sur des approches différentes 
(Dennis et al., 2014, 2003). Le concept d’habitat reste ainsi l’un des paradigmes de l’écologie 
scientifique le plus fondamental mais aussi le moins discuté et le moins remis en question. 
Elton (1966) écrivait d’ailleurs à ce propos « Definitions of habitats, or rather lack of it, is 
one of the chief blind spots in Zoology ». Conserver une définition imprécise pour un concept  
aussi basique ne peut qu’apporter des discussions et conclusions ambiguës et des problèmes 
au sein des pratiques de conservation (Dennis et al., 2014; Mitchell, 2005). Dès 1991, Peters 
soutient qu’il faut opérationnaliser les concepts en écologie et cela en passant par une 
meilleure définition, en particulier de l’habitat. La même année, Murphy et Noon (1991), 
montrent par exemple que les termes « habitat » et « critique » n’ont jamais été défini 
précisément et indépendamment, ce qui a engendré des difficultés dans la détermination de ce 
qu’était un « habitat critique » pour la réalisation des listes d’espèces protégées (voir aussi 
Camaclang et al. (2014)). On retrouve ces mêmes problématiques aujourd’hui dans la récente 
réflexion sur la liste rouge des écosystèmes de l’IUCN où Boitani et al. (2014) questionnent 
les définitions d’ « écosystème » et d’ « effondrement » par rapport aux travaux de Keith et al. 
(2013) qui présentent l’effondrement des écosystèmes comme une analogie aux extinctions 
des espèces incluses dans la liste rouge des espèces de l’IUCN. La méthodologie proposée par 
Keith et al. (2013) a été définitivement adopté par l’IUCN en 2014 comme « norme mondiale 
officielle pour l’évaluation du risque pour les écosystèmes ». Depuis 2013, des exercices 
d’application de cette méthodologie sont mis en place en France, en particulier sur les habitats 
forestiers (voir le récent bilan de l’IUCN, 2014). On observe bien dans ces derniers travaux 
relatifs à une liste rouge des écosystèmes que la synonymie avec les habitats est largement 
utilisée, la méthodologie se basant par exemple sur une typologie d’habitats (EUNIS). 
 
Le débat autour de l’importance de la définition des notions d’habitats reste étonnamment 
restreint en écologie. Il existe assez peu de citations et donc peu d’émulations scientifiques 
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autour des travaux sur ces questions. Par exemple, les travaux de Hall et al. (1997) appelant à 
standardiser le concept d’habitat sont cités 219 fois (soit 13 citations par an environ) alors que 
les travaux de Guisan et Zimmermann (2000) synthétisant les recherches pré-2000 sur les 
modèles d’habitats sont cités 2419 fois (soit 173 citations par an environ). Le papier d’opinion 
de Mitchell (2005), qui appelle au débat sur le concept d’habitat, est cité seulement 27 fois et 
n’a jamais réussi à engendrer une remise à plat du concept. L’article fondateur de Southwood 
(1977) est lui un pilier important de l’écologie ; il est cité de nombreuses fois dans la 
littérature mais reste théorique, en lien avec des approches évolutives, qui ne sont pas axées 
sur la conservation. 
 

• L’habitat théorique 
 
De nombreuses définitions théoriques de l’habitat existent (e.g. Calow, 1999; Odum, 1963; 
Whittaker et al., 1973) mais elles sont difficilement utilisables dans les domaines appliqués et 
opérationnels pour l’amélioration des politiques de conservation (Hall et al., 1997; Mitchell, 
2005). 
 
Pourtant, il existe quelques idées maîtresses permettant d’appréhender cet habitat théorique : 

- une association avec les individus et/ou les communautés d’espèces, 
- un espace géographique, plus ou moins étendu, 
- des conditions de vie caractérisées et spécifiques, 
- un changement possible au cours du temps. 

 
Du point de vue de l’espèce, l’habitat correspond à la localité où celle-ci se développe, 
incluant notamment les conditions environnementales nécessaires à sa survie, sa croissance et 
sa reproduction. Cependant, cette simple description peut sembler facile à utiliser pour des 
espèces fixes (comme les plantes) mais devient nettement plus complexe à appliquer pour des 
espèces mobiles, migratrices ou qui ont des cycles de vies dans plusieurs localités. Par 
exemple, certains insectes ont besoin de différentes localités avec des conditions 
environnementales différentes pour le développement larvaire, la maturation et le nourrissage. 
L’habitat peut donc se voir comme un tout du point de vue d’une espèce alors qu’il 
représentera différents habitats pour une autre espèce. Cette caractérisation de l’habitat peut 
aussi changer en fonction de l’échelle. Par exemple, à large échelle, toutes les espèces peuvent 
être localisées dans une forêt sans distinction et dites forestières alors qu’à une échelle 
d’analyse plus fine, on peut séparer des espèces vivant en sous-bois, des espèces vivant dans 
la canopée ou dans des zones humides au sein des forêts. 
 
Il existe donc un lien extrêmement fort entre la caractérisation de ce qu’est un habitat et la 
notion d’échelle (voir partie 1.4.). L’importance de l’échelle d’étude (spatiale et temporelle) 
est soulignée depuis de longues années par les chercheurs en écologie (Chase, 2014; Morrison 
et al., 2006; Wiens, 1989). Il semble aujourd’hui primordial de toujours présenter l’échelle de 
description des habitats (échelle typologique) et d’éviter les extrapolations de résultats au-delà 
de ces échelles d’études. 
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Aujourd’hui, les idées maîtresses de la notion d’habitat se retrouvent principalement dans 
trois approches permettant leur caractérisation : 

- approche « espèce-centrée » : en lien avec la niche écologique – habitats d’espèces ; 
- approche « communauté-centrée » : en lien avec la végétation dans le cadre de la 

phytosociologie – habitat « naturels » ; 
- approche « anthropocentrée » : en lien avec les modes d’usages des sols – grands 

milieux. 
 

• L’approche « espèce-centrée » : le sens écologique de l’habitat 
 
L’approche « espèce-centrée » s’intéresse à la théorie de la niche pour représenter les habitats 
des espèces. Le concept de « niche » est apparu pour la première fois dans les travaux de 
Grinnell (1917a) comme la place occupée par une espèce dans son assemblage (via des 
interactions biotiques mais aussi des variables abiotiques). Il a ensuite été réutilisé par Elton 
(1927) dans un sens proche et compatible avec l’approche de Grinnell mais redéfini sous le 
concept de niche fonctionnelle (Whittaker et al., 1973). Hutchinson (1957) a grandement 
popularisé et conceptualisé la niche écologique en représentant cette dernière sous la forme 
d’un hypervolume défini par les n variables environnementales affectant une espèce. Cette 
niche fondamentale représente l’entièreté des possibilités de présence d’une espèce définie par 
les variables environnementales. Cependant, du fait des interactions entre espèces 
(compétition par exemple), l’espèce peut être exclue de certaines parties de la niche 
fondamentale. La niche résultante est alors appelé la niche réalisée. 
 
L’utilisation de cette approche « espèce-centrée » s’explique facilement. L’accès à des 
données d’habitats catégoriel (voir partie 1.2) n’est pas toujours possible ou peu pertinent 
dans les études scientifiques selon les questions posées. Ainsi, l’habitat est assez largement 
décrit comme un ensemble de variables, soit relevées sur le terrain en même temps que les 
relevés des espèces, soit rassemblées à partir de mesures à large échelle. L’habitat peut ainsi 
être variablement décrit au niveau local comme une matrice complexe de variables. Cette 
matrice est pertinente principalement pour l’étude dans laquelle elle est utilisée ou plus 
globalement comme une formalisation simple de la niche écologique des espèces (en lien avec 
la définition de Hutchinson (1957) de la niche écologique). 
 

• L’approche « communautés », la végétation pour caractériser les habitats naturels 
 
En milieu terrestre, l’approche « communautés » se base sur les principes de la 
phytosociologie, qui vise à caractériser les assemblages d’espèces homogènes (groupements 
végétaux, notamment les associations végétales) pour in fine décrire les habitats naturels. 
Cette méthode trouve ses racines principalement en Europe de l’ouest (Chytrý et al., 2011). 
Les premiers travaux s’intéressant aux associations d’espèces végétales remontent au début du 
XXème siècle (Braun-Blanquet, 1928; Flahault and Schröter, 1910) jusqu’aux prémices de 
l’écologie en générale (Guinochet, 1973). 
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Depuis une quarantaine d’années, d’autres méthodes phytosociologiques se sont développées 
et en particulier les approches dites symphytosociologiques (ou phytosociologie paysagère ; 
Ansseau and Grandtner, 1990; Géhu, 2004; Meddour, 2011). Ces approches permettent de 
décrire le paysage végétal sur une base phytosociologique mais à l’échelle du paysage, 
permettant in fine d’avoir une description des habitats naturels à cette échelle. Cela nécessite 
cependant une connaissance précise de tous les groupements végétaux du paysage considéré. 
C’est donc une approche permettant d’étendre spatialement l’approche communauté 
(phytosociologique) par des regroupements plus cohérents à large échelle (voir Chalumeau et 
Bioret (2013) pour une synthèse bibliographique récente). 
 
La notion de micro-habitat relève également de ce concept en faisant le lien entre une 
structure de petite taille (par exemple une cavité) et une communauté d’espèces, souvent 
animale, qui lui est associée. 
 
Encadré 1 : Quelques exemples de définitions techniques et opérationnelles dans les 
législations 
 
Dans différentes législations, des définitions existent comme par exemple dans le contexte de 
la directive Habitats Faune Flore où les « habitats naturels » sont définis par Rameau (2001) 
comme « un espace homogène par ses conditions écologiques (compartiment stationnel avec 
ses conditions climatiques, son sol et matériau parental et leurs propriétés physico-
chimiques), par sa végétation (herbacée, arbustive et arborescente), hébergeant une certaine 
faune, avec des espèces ayant tout ou partie de leurs diverses activités vitales sur cet espace. 
Un habitat ne se réduit pas à la seule végétation. Mais celle-ci, par son caractère intégrateur 
(synthétisant les conditions de milieu et de fonctionnement du système) est considérée comme 
un bon indicateur et permet donc de déterminer l'habitat (par les unités de végétation du 
système phytosociologique) ». 
La définition d’habitat ici s’approche d’une définition d’écosystème puisque la définition 
englobe une biocénose et un biotope. On retrouve cette synonymie mais dans l’autre sens au 
sein des derniers documents s’intéressant à la liste rouge des écosystèmes de l’IUCN (IUCN, 
2014). Le programme CORINE Biotopes s’appuie aussi sur cette définition dans le sens où 
l’objectif était de produire un standard européen de description hiérarchisée des milieux 
naturels (ou en fait "habitats" au sens de la directive communautaire "Habitats-Faune-Flore"). 
 
Même si la classification EUNIS reste distincte de celle des habitats de l’Annexe I de la 
Directive « Habitats, Faune, Flore », elle fournit une définition dans la même ligne d’idée : 
« plant and animal communities as the characterising elements of the biotic environment, 
together with abiotic factors (soil, climate, water availability and quality, and others), 
operating together at a particular scale » (Moss, 2008). 
 
La gestion des espaces naturels en Europe s’appuie principalement sur les référentiels 
d’habitats basés sur les résultats d’études phytosociologiques (Blasi et al., 2005; Bredenkamp 
et al., 1998; Chytrý et al., 2011; Rekdal and Bryn, 2010). La catégorisation des habitats sur 
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une base phytosociologique à l’échelle européenne a commencé avec le référentiel CORINE 
biotope (Coordination of Information on the Environment, Devillers et al., 1991) pour 
aujourd’hui s’harmoniser au sein du programme EUNIS (European Union Nature Information 
System; Davies et al., 2004; Moss, 2005), qui s’appuie largement sur CORINE Biotopes. Ces 
deux typologies sont dites hiérarchiques dans le sens où l’on progresse dans la typologie en 
partant du niveau le plus élevé, qui représente les grandes formations végétales présentes sur 
le sol européen vers des types d'habitats de plus en plus précis jusqu'à aboutir au code de 
l'habitat que l'on observe (jusqu’à 8 niveaux de précision pour EUNIS par exemple, voir 
encadré 2). Les habitats ainsi décrits sont aujourd’hui devenus l’un des piliers des politiques 
européennes de conservation de la nature (Bunce et al., 2013b). Leur caractère 
potentiellement intégrateur de la présence des espèces pourrait permettre de les utiliser de 
manière pertinente pour surmonter l’obstacle que représente l’étude des espèces seules. 
 
Encadré 2  EUNIS : une classification hiérarchique des habitats, un exemple avec les 
forêts 
 
La classification EUNIS comprend 10 classes principales qui correspondent à de grands types 
de milieux comme les Habitats marins, les Habitats agricoles, les Prairies, etc. Pour plus 
d’informations, voir la traduction française du document européen (Louvel et al., 2013a). 
Nous donnons ici un exemple avec les forêts pour mieux comprendre la formation 
hiérarchique de cette classification : 
 
G. Boisements, forêts et autres habitats boisés 
 G1. Forêts de feuillus caducifoliés 
  G1.7. Forêts caducifoliées thermophiles 
   G1.71. Chênaies à Quercus pubescens occidentales et communautés 
   apparentées 
    G1.711 Chênaies à Quercus pubescens occidentales 
     G1.7112 Chênaies à Quercus pubescens septentrionales 
 
La classification EUNIS peut ainsi avoir jusqu’à sept niveaux inférieurs selon les types de 
milieux. On compte au total 5282 unités typologiques différentes dans la classification. 
 
Cette approche de la description des habitats est critiquée par certains auteurs à cause du 
raccourci qu’elle engendre entre « habitat » et « association végétale » ou « type de 
végétation ». Hall et al. (1997) soulignent clairement dans son article que les associations 
végétales et les habitats ne sont pas synonymes (voir encadré 3). En particulier, d’après son 
analyse, le terme « type d’habitat » est le plus incorrectement utilisé et est à 94% décrit à 
partir des associations végétales. Udvardy (1959) s’intéressant au terme « biotope » et 
constatant qu’il est utilisé comme synonyme de « habitat », propose qu’il soit réservé à la 
description des communautés d’espèces et pourrait donc être applicable pour définir les 
communautés végétales comme elles le sont d’ailleurs en partie dans la phytosociologie. Il 
précise qu’une espèce a un habitat mais ne peut pas avoir de biotope. Le biotope abritant 
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plutôt les communautés biotiques. De plus, Evans (2006) indique que la majorité des types 
d’habitats de la Directive « Habitats » européenne sont définis à partir de communautés 
végétales et il reconnait d’ailleurs que ces types d’habitats sont plus correctement 
définissables comme des biotopes ou des complexes de biotopes. Cependant, en français, le 
terme biotope n’a pas la même signification qu’en anglais. Il est en effet classiquement utilisé 
pour désigner la composante abiotique (sol, climat, etc.) d’un écosystème en complément de 
la composante biotique appelée la biocénose. Il ne nous semble alors pas cohérent de l’utiliser 
pour désigner les habitats des communautés d’espèces (Boullet, 2003). La notion 
d’écosystème introduite par Tansley (1935) rejoint ainsi la notion d’habitat dans sa 
forme communautés mais l'écosystème privilégie les aspects interrelationnels et les 
interactions entre individus et milieux. Cette dimension fonctionnelle est évidemment un 
trait distinctif important vis-à-vis de notions descriptives de l’habitat. Les relations entre 
les espèces et l’écosystème auquel elles sont rattachés est un autre champ d’investigation qu’il 
conviendrait de développer de manière plus approfondie mais qui n’est pas l’objet principal 
de ce rapport. En effet, les dimensions fonctionnelles de ces interactions en font un atout pour 
caractériser d’autres types de problématiques importantes en conservation en lien avec les 
questions touchant aux services écosystémiques et donc à la compensation fonctionnelle 
(Kremen, 2005). Cependant, aujourd’hui, des problématiques similaires à celles sur les 
relations entre les espèces et leurs habitats se posent concernant l’opérationnalité des services 
écosystémiques, en particulier en lien avec la sémantique des termes, la complexité 
typologiques des services écosystémiques et les jeux d’échelles spatiales (Koschke et al., 
2014). 
 

• L’approche « anthropocentrée », une caractérisation globale de l’habitat en lien avec la 
végétation 

 
L’approche « anthropocentrée » définit les habitats par l’usage des sols, souvent à l’échelle du 
paysage. Cependant, dans cette définition, on ne parle pas explicitement d’habitats mais bien 
de mode d’occupation du sol (« landuse »). Dans cette approche, la distinction sémantique est 
plus marquée. A partir de cartographie de modes d’occupation du sol (MOS) (Zonneveld, 
1989), les acteurs de la conservation (scientifiques, gestionnaires, etc.) cherchent à regrouper 
des zones homogènes (par exemple : Forêts, Prairies, Paysage ouvert, etc.). Ces classes de 
mode d’occupation ou d’usage du sol sont cohérentes à l’échelle du paysage et sont souvent 
définies pour une étude en particulier en justifiant les regroupements selon le modèle d’étude, 
la question posée ou les données disponibles. L’utilisation de ce type de données comme 
substitut de données d’habitats plus cohérentes se justifie aujourd’hui avec le besoin de 
données d’habitat à large échelle (nationale, continentale ou mondiale), qui ne sont tout 
simplement pas disponibles dans les deux autres approches. 
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Encadré 3 L’habitat n’est pas une association végétale : L’article de Hall et al. (1997), 
un plaidoyer pour une terminologie standard 
 
Dans cet article, Hall et ses co-auteurs s’intéressent au concept d’habitat dans la littérature. Ils 
passent ainsi en revue les utilisations et les définitions des termes relatifs à l’habitat. Ils 
montrent une utilisation peu constante des définitions et notent une confusion entre l’habitat et 
les associations végétales dans 89% des cas. 
 
En effet, selon leur définition de l’habitat, les associations végétales ne suffisent pas à les 
décrire. Ils prônent une définition de l’habitat fondée sur les ressources et les conditions 
environnementales, qui permettent l’occupation d’une zone par un organisme donné (en 
termes de survie et de reproduction). Ainsi, l’habitat est spécifique à un organisme et se 
rapporte à la présence d’une espèce, d’une population ou d’individus dans une zone ayant ses 
propres caractéristiques physiques et biologiques. On se rapproche donc de la définition d’un 
écosystème avec la présence d’un compartiment abiotique, physique dénommé le biotope et 
un compartiment biotique dénommé la biocénose. Pour les auteurs, cette définition de 
l’habitat intègre plus que la végétation, c’est la somme des ressources spécifiques qui sont 
nécessaires à un organisme pour survivre. On est donc très proche également de la définition 
espèce-centrée de l’habitat théorique retenue dans ce rapport. 
 
Les auteurs proposent donc que les types d’habitats, basés sur la végétation, ne soient pas 
utilisés pour discuter des relations espèces-habitats. Selon eux, il faut utiliser des termes 
comme « type de végétation » ou « association végétale » quand des auteurs réfèrent à 
l’utilisation par des animaux de la végétation. 
 
L’article conclut en mettant en garde les scientifiques face à cette dérive sémantique : « If we 
cannot operationalize our concepts and theories, and use habitat terms consistently, then we 
cannot blame lawyers, the media, and the public for being confused by our ambiguities. » 
 
 
Différents outils existent pour cartographier les modes d’occupation du sol (Ichter et al., 
2014). Certaines cartographies sont ainsi basées sur des analyses de photo-interprétation à 
partir d’orthophotographies aériennes (par exemple la base de données BD ORTHO de l’IGN 
(2012)). Des études de terrain sont menées conjointement pour valider les photo-
interprétations du mode d’occupation du sol. Les cartographies du MOS résultantes ont une 
typologie très différente de celles basées sur les approches par l’étude de la végétation mais 
ces typologies sont aussi hiérarchiques avec des emboîtements de catégories (voir Figure 2, 
l’exemple du MOS de l’IAURIF (2012)). Certaines classes hautes de la typologie, 
correspondant à des grands milieux ou grands écosystèmes, sont communes aux deux 
approches (par exemple : forêts, prairies, landes, etc.). A une échelle européenne, une base de 
données du MOS existe dans le cadre du programme Corine de l’Agence Européenne de 
l’Environnement. Il s’agit de la base de données géographique Corine Land Cover, dite CLC 
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(2006). Cette cartographie a mis en place un modèle de typologie par emboîtement 
hiérarchique des catégories sur lequel fonctionne aujourd’hui le MOS de l’IAURIF (Figure 2). 
 

 
Figure 2 : Aperçu de la nomenclature du mode d’occupation des sols (MOS) avec différents 
détails de typologie emboîtée. La nomenclature part de 11 classes qui comprennent de grands 
ensembles et termine à 81 classes différentes avec plus de détails. 
 
Un autre type d’outil passe par l’analyse de données d’images satellitaires (télédétection) et 
permet de s’intéresser à des échelles encore plus larges (Blaschke, 2010; Horning, 2010; Kerr 
and Ostrovsky, 2003; Pettorelli et al., 2014a; Recio et al., 2013). A partir de données 
satellitaires, les analyses permettent de regrouper des zones homogènes selon différentes 
variables. Par exemple, la réponse spectrale de la végétation permet aujourd’hui de 
caractériser des zones homogènes qui sont regroupées et reliées à des définitions d’habitats, 
produisant ainsi une nouvelle typologie associée à l’outil et à une carte. Un analyse et une 
application de ces travaux est en cours dans le cadre de CarHAB pour la constitution du fond 
blanc. Ces outils de télédétection sont particulièrement mis en avant aujourd’hui pour 
l’obtention de données d’habitat à large échelle (Pereira et al., 2013; Tuanmu and Jetz, 2014), 
par exemple dans les projets MODIS Global Land Cover (Friedl et al., 2002), GlobCover 
(Arino et al., 2008) et DISCover (Loveland and Belward, 1997). Cependant, l’exploitation des 
données de télédétection reste difficile pour les acteurs de la conservation, surtout d’un point 
de vue technique, principalement du fait d’un manque de dialogue avec la communauté 
scientifique de la télédétection, quand bien même ces données pourraient améliorer les suivis 
de la biodiversité et les cartographies d’habitats (Corbane et al., 2014; Vanden Borre et al., 
2011). 
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La phytosociologie de terrain et les données issues de la télédétection (images satellites ou 
orthophotographies aériennes) sont utilisés pour réaliser des cartographies d’habitats. Ces 
trois sources d’information se basent sur la végétation à divers niveaux de précision, seule 
l’approche phytosociologique prenant en compte directement la composition en espèces. Ceci 
pose très souvent un problème d’indépendance des données lorsque l’on veut analyser les 
relations entre les espèces végétales et l’habitat puisque l’habitat est lui-même décrit en 
fonction de la végétation. Les types habitats sont décrits dans tous les cas de manière 
hiérarchique. Comme nous le verrons par la suite, ces différentes typologies sont utilisées 
dans la littérature de manière indépendante et rarement combinées ou confrontées entre elles. 
 
Du fait qu’il existe un grand nombre de méthodes pour caractériser les habitats, mais aussi 
une variété d’objectifs et de contextes de travail, on retrouve de nombreuses typologies 
différentes. Les récents travaux du Service du Patrimoine Naturel (Gaudillat, 2014; Gaudillat 
et Louvel, 2013; Louvel et al., 2013b; Michez et al., 2012) ont mis en lumière cette diversité 
avec plus de 24 000 types d’habitats ou de végétation dénombrés au sein de 14 typologies 
différentes. La base de données HABREF recense ces classifications d’habitats ou de 
végétations et leurs correspondances. A l’image de TAXREF, elle permettra la mise en place 
d’un référentiel national sur les classifications des habitats et des végétations prenant en 
compte les correspondances entre les typologies et les synonymies. A termes, des espèces 
indicatrices d’habitats ou de végétations seront mises en lien avec la base de données 
TAXREF, permettant d’entrevoir une approche opérationnelle du lien « espèces-habitats ». 
 
En résumé, 
 
La notion d’habitat est complexe, polysémique et reste confuse au sein de la littérature, 
notamment car elle a reçu peu d’attention de la part des scientifiques. Trois approches 
semblent ressortir aujourd’hui pour définir cette notion : 

- approche « espèce-centrée » : en lien avec la niche écologique, 
- approche « communauté-centrée » : en lien généralement avec la phytosociologie, 

proche d’une notion d’écosystème prise sous un angle descriptif, 
- approche « anthropocentrée » : en lien avec les modes d’occupation des sols. 

 
L’intensification de l’utilisation du terme habitat dans les politiques publiques (Directive 
Habitats, 1992; Cahiers d’habitats, 2001-2005; Lawton et al., 2010), au sens d’un écosystème 
caractérisé par les unités de végétation a généralisé l’approche phytosociologique pour 
représenter l’habitat. L’utilisation de cette méthode s’est imposée principalement du fait de 
l’obligation juridique européenne faite aux états membres de cartographier et d’évaluer les 
habitats défini par leur communauté végétale (Annexe I de la directive Habitats). Il ne s’agit 
cependant pas de la seule méthode permettant de caractériser les habitats, d’autres 
classifications, basées sur des données de télédétection ou des photos aériennes, existant. De 
nombreux auteurs ont tenté depuis longtemps de formaliser plus clairement le concept 
théorique d’habitat dans le but d’éviter les ambiguïtés qui pourraient apparaître entre toutes 
ces classifications et nuire aux objectifs de conservation. Cependant, aucune remise à plat n’a 
permis à un consensus scientifique de s’installer durablement sur la notion d’habitat. 
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Malgré la complexité de la notion et les nombreuses critiques qui l’entourent, le but de ce 
rapport n’est pas de réformer l’utilisation du terme « habitat », que ce soit dans les 
documents techniques ou dans le domaine de la recherche. Mais cela permet d’alerter le 
lecteur sur l’importance de bien le définir sous peine d’amener de la confusion dans les 
messages et les actions cruciales qui sont dès à présent nécessaires pour la conservation de la 
biodiversité. L’utilisation traditionnelle du terme habitat, en fait sans réelle définition mais 
que tout le monde s’accorde à comprendre, a clairement ses avantages pour, par exemple, 
simplifier la communication (jusqu’à une certaine limite) et faire adhérer à un concept mais 
aussi et surtout, c’est un terme qui reste important, pour la conservation des espèces de par la 
Directive Habitats européenne (Maes et al., 2013). 
 
Enfin, même si les associations végétales ne peuvent pas être assimilées aux habitats des 
espèces dans le cas général (voir encadré 3), il peut exister des corrélations entre 
associations végétales et présence d’espèces pour plusieurs raisons, qui sont détaillées dans 
la suite de ce rapport. De telles corrélations peuvent être exploitées pour des outils pratiques 
de caractérisation, d’évaluation ou de gestion intégrée de la biodiversité. 
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Encadré 4 L’habitat, un concept au sein de l’histoire des sciences : L’exemple des 
travaux de Charles S. Elton 
 

 

 
Charles Sutherland Elton est un écologue et zoologiste britannique né en 1900, 
qui a marqué l’histoire de l’écologie scientifique par ses travaux. Dans son livre 
« The pattern of animal communities » en 1966, il s’intéresse à la 
problématique de la classification des habitats (p. 62). 
 
Dans son introduction, il considère la classification et même la définition 

d’habitat comme un problème très complexe et de première importance. La multiplication des 
types d’habitats mis en lumière dans ses travaux et leurs mises en perspectives avec la grande 
diversité d’espèces, qui existe, lui semble engendrer une grande complexité avec laquelle il 
faut travailler. 
 
Il présente alors les méthodes des scientifiques pour traiter ce problème de la complexité des 
habitats. Le plus communément, ils l’ignorent simplement. Elton écrira ainsi “Definitions of 
habitats, or rather lack of it, is one of the chief blind spots in Zoology.” Il avertit d’ailleurs 
qu’une telle ignorance pourrait amener à des erreurs de jugements. 
 
Deuxièmement, il avance qu’il y a la conviction chez certains écologues que ces questions 
pourraient être laissées aux géographes. Cependant, il réfute largement cette idée en précisant 
que la géographie s’intéresse à des classifications larges, principalement au rapport de 
l’homme au paysage et qu’il ne s’agit pas de la discipline adéquate pour caractériser les 
habitats des espèces (qui peuvent être très petits ou particuliers. Il prend l’exemple des 
parasites). 
 
Enfin, il soulève le fait qu’à travers l’étude des associations végétales (donc la 
phytosociologie), les botanistes auraient déjà réalisé une partie du travail de la classification 
des habitats. En particulier du fait que les plantes sont à la base des chaînes alimentaires et 
qu’elles structurent l’habitat à travers les successions (symphytosociologie). Cependant, tout 
en n’omettant pas l’importance de la végétation, il rejette cette approche en arguant que ces 
classifications sont difficilement applicables, en particulier dans l’étude des habitats des 
animaux. 
 
Il est frappant de constater combien ces écrits de 1966 sont en adéquation avec les 
questions et les problématiques que l’on se pose toujours aujourd’hui et qui sont 
soulevées dans ce rapport. Entre l’ignorance, parfois délibérée, de la complexité du concept 
d’habitat et les questions autour des aspects phytosociologiques de la caractérisation des 
habitats qui perdurent encore, Charles Sutherland Elton avait bien compris l’importance de la 
complexité de cette notion. Malheureusement, trop peu de réflexions sur ces problématiques 
ont été entreprises depuis ces travaux fondateurs. 
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1.2. Les mécanismes explicatifs possibles des relations « espèces-habitats » 
 
L’écologie scientifique s’est depuis longtemps intéressée aux relations entre les espèces et les 
habitats. On a assisté au cours du XXème siècle à un essor de ces études, qui montre le réel 
intérêt des naturalistes et des scientifiques pour ces questions (Figure 3). En effet, aux Etats-
Unis, l’étude de la « wildlife » a été largement soutenue par les sociétés savantes (par exemple 
la Wildlife Conservation Society) et les politiques. Ce courant naturaliste, s’intéressant 
explicitement à la faune, a entrepris des études spécifiques sur les relations entre les habitats 
(au sens d’habitat « espèce-centrée ») et la « wildlife », qui forme un champ à part entière de 
l’écologie nord-américaine (Morrison et al., 2006). La littérature grise et la littérature 
scientifique se sont intéressées à ces questions à travers notamment les « wildlife-habitat-
relationships models » (Block et al., 1994). En Europe, cette notion de « wildlife » n’était pas 
utilisée mais les relations « espèces-habitats » ont été largement abordées en particulier dans 
les écoles de la phytosociologie. La phytosociologie vise en effet à caractériser les 
assemblages d’espèces végétales et à les relier aux caractéristiques abiotiques, contribuant 
ainsi à définir des habitats. La détermination d’espèces diagnostic des communautés végétales 
et donc permettant de caractériser un habitat est toujours un sujet actif de recherche 
aujourd’hui en science végétale (Bruelheide, 2000; Cáceres et al., 2008; Chytrý et al., 2002; 
Willner et al., 2009). 
 

 
Figure 3 : Nombre de citations en fonction des années d’une sélection de publications (n = 
189, voir annexe) traitant des relations entre espèces et habitats. 
 

 22 



• Habitat écologique et habitat catégoriel 
 
Les définitions des relations entre espèces et habitats se réfèrent souvent à une typologie ou à 
une définition particulière de l’habitat et il s’agit de la principale divergence que l’on observe 
entre une conception théorique de l’habitat, favorable intrinsèquement à l’espèce (un habitat 
étant théoriquement défini en fonction d’une espèce l’habitant, il lui est donc favorable) et 
l’application d’une des définitions du concept, suivant une typologie, souvent catégorielle, 
dont on peut se demander quelles classes de la typologie sont favorables à l’espèce, ou tout du 
moins pourront le mieux décrire son habitat précis. Ceci complexifie grandement les 
généralisations de ce type d’approche et peut entraîner des problèmes importants dans les 
conclusions des études. Par exemple, une espèce spécialiste des forêts (typologie d’habitat 
large) peut être spécialiste des souches (typologie d’habitat fine, on parlerait ici de micro-
habitat) et ainsi la relation de l’espèce avec ces deux typologies d’habitats n’est pas la même 
alors que l’une des typologies englobe l’autre. 
 
On distinguera ainsi dans ce rapport deux types de relations : 

- les relations entre les espèces et l’habitat écologique (au sens de la niche), 
- les relations entre les espèces et l’habitat catégoriel (ces catégories étant issues de 

typologies basées sur la phytosociologie et la télédétection, donc globalement sur 
la végétation, voir partie 1.1) 

 
Dans leurs travaux, Bunce et al. (2013a) donnent quelques exemples comme suit : 
 

- espèce généraliste sans relations avec un habitat catégoriel particulier, par exemple : 
Pie bavarde (Pica pica), Tourterelle turque (Streptopelia decaocto) qui n'ont pas 
d'exigences très fortes vis à vis des forêts, espaces urbains ou agricoles ; 

- espèce liée à quelques types d’habitats catégoriels, par exemple : Pigeon ramier 
(Columba palumbus), Tamier commun (Dioscorea communis) principalement en 
forêts ; 

- espèce présente dans un type d’habitat catégoriel dans différentes zones 
environnementales (les zones environnementales sont des zones géographiques 
homogènes en termes de climat, altitude, latitude (durée du jour) et influence de 
l’océan, Jongman et al., 2006 et Metzger et al., 2005), par exemple : Bernache 
nonnette (Branta leucopsis) inféodée aux toundras, Cirse acaule (Cirsium acaule) des 
pelouses calcaires ; 

- espèce présente dans un type d’habitat catégoriel mais dans une seule zone 
environnementale, par exemple : Pin de montagne (Pinus mugo), Sapin d’Espagne 
(Abies pinsapo) inféodés aux habitats de montagnes ; 

- espèce dépendante d’autres espèces comme ressource et dont la présence peut être 
prédite à partir de la présence de ces espèces. Par exemple : L’azuré du serpolet 
(Maculinea arion) dont les trois premiers stades du développement larvaire se passent 
dans les inflorescences des plantes hôtes comme le Thym (Thymus spp). Le dernier 
stade larvaire se déroule dans une fourmilière (Myrmica spp) à partir de la fin de l’été ; 
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- espèce qui nécessite un type particulier d’habitat de très bonne qualité, par exemple : 
certaines Sphaignes (Sphagnum spp) ne sont présentes que dans des tourbières 
protégées de tout impact anthropique. Dans certaines typologies, ce sont même ces 
espèces qui définissent le type de l’habitat (par exemple : Type habitat EUNIS 
D1.11114 Buttes à Sphagnum rubellum comprennent toujours l’espèce Sphagnum 
rubellum)  

 
Encadré 5 : Les insectes phytophages, spécialistes de l’habitat comme des plantes hôtes : 
l’exemple des travaux de Müller et al. (2011) 
 

Dans ces travaux, les auteurs s’intéressent aux facteurs qui contrôlent les assemblages des 
communautés d’insectes phytophages, principalement des papillons nocturnes (820 espèces). 
Le but étant de voir la part des facteurs environnementaux locaux et/ou de la composition en 
espèces de la végétation dans la prédiction de la composition de ces assemblages. Les auteurs 
distinguent et comparent dans leurs analyses les espèces spécialistes par le fait que leurs 
larves se nourrissent exclusivement d’un seul genre de plantes, des espèces généralistes qui 
peuvent croître en utilisant comme support différents genres. Ainsi, ces travaux peuvent 
déterminer un lien entre le généralisme des espèces et la présence ou l’absence de plantes 
hôtes dont se nourrissent les larves à travers l’étude de la composition en espèces de la 
végétation. On peut rapprocher ces compositions en espèces végétales d’une approche 
communauté-centrée de l’habitat à travers la végétation (voir partie 1.1) tout comme on peut 
rapprocher les conditions environnementales décrites par les auteurs (principalement le climat 
et les conditions locales du sol) comme une approche espèce-centrée de l’habitat, à travers le 
concept de la niche écologique. 
 

Les auteurs révèlent grâce à leurs analyses que la prédiction des communautés de papillons 
nocturnes phytophages est meilleure pour les spécialistes de plantes hôtes que pour les 
généralistes en utilisant aussi bien les facteurs environnementaux que la composition de la 
végétation locale, estimée grâce à des données de relevés phytosociologiques. De plus, pour 
les spécialistes de plantes hôtes, la composition de la végétation locale est un meilleur 
prédicteur que les facteurs environnementaux, ce qui semble logique puisque ces espèces de 
papillons ont besoin de certaines plantes bien précises pour leurs croissances. Cependant, en 
examinant les compositions en espèces de la végétation, les auteurs ont découvert que 
l’occurrence des plantes hôtes n’expliquait pas la différence observée avec les facteurs 
environnementaux. 
 
Dans le cadre de ce rapport, cette étude montre que deux approches de l’habitat (communauté 
centrée par la végétation ou espèce-centrée par les variables environnementales) peuvent être 
complémentaires pour expliquer la présence ou l’absence de certaines espèces ou de groupes 
d’espèces. En effet, ces deux approches expliquent bien les compositions des espèces de 
papillons mais l’approche phytosociologique et communauté-centrée de l’habitat par la 
composition en espèce de la végétation permet d’apporter des informations supplémentaires 
sur la présence d’espèces spécialistes de certaines plantes hôtes sans que toutefois celles-ci 
n’expliquent cette amélioration. La composition en espèce de la végétation, indépendamment 
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de la présence de plantes-hôtes, pourrait donc être simplement une description plus fine de 
l’habitat que les variations des conditions environnementales pour ces espèces de papillons 
spécialistes de plantes hôtes. On aurait donc intérêt à utiliser cette approche de caractérisation 
de l’habitat pour l’étude de ces espèces. 
 

• Conditions pour la présence d'une espèce sur un site 
 
La probabilité de présence d’une espèce localement dépend principalement de quatre 
paramètres (Figure 4, Keddy, 1992; Weiher et Keddy, 2001; Diaz et al. 1998) : 

- le pool régional d’espèces : les habitats et donc les assemblages d’espèces qu’ils 
contiennent sont implantés dans un contexte régional qui détermine quelles espèces 
peuvent être présentes localement ; 

- la connectivité de l’habitat : pour accueillir une espèce, l’habitat doit être connecté à 
d’autres habitats similaires occupés par cette espèce, ce qui dépend à la fois de la 
structure du paysage et des capacités de colonisation propres à chaque espèce (Hanski, 
1998; Leibold et al., 2004) ; 

- les filtres locaux environnementaux : seules les espèces capables de faire face aux 
conditions environnementales locales pourront s’installer (Balmford, 1996; Ricklefs, 
1987). C’est à ce niveau que l’habitat catégoriel intervient, c’est-à-dire que l’habitat 
catégoriel ou la mosaïque d’habitats catégoriels doit correspondre à la niche 
fondamentale de l’espèce (l’habitat écologique doit être inclus dans la mosaïque 
d’habitats catégoriels) ; 

- les interactions biotiques locales : par interactions, on fait référence par exemple aux 
réseaux trophiques (interactions plantes-phytophages, proie-prédateur), aux 
interactions mutualistes (telles les interactions plantes-animales de pollinisation) ou 
encore aux phénomènes de compétition (Howeth and Leibold, 2010; Ricklefs, 1987; 
Wisz et al., 2013). Les interactions à effets négatifs (compétition, prédation) peuvent 
causer l’exclusion d’une espèce de son habitat, alors que les interactions à effets 
bénéfiques peuvent assurer le maintien d’une espèce sur un site où les conditions 
environnementales lui seraient défavorables en l’absence des espèces mutualistes 
(facilitation, Bruno et al., 2003). 

 
La distribution d’une espèce dépendra intrinsèquement de la distribution de son habitat 
écologique. Cependant, les espèces ne seront donc pas toujours présentes dans leur habitat 
écologique. Comme montré dans les exemples de Bunce et al. (2013a), l'habitat écologique 
basé sur la niche écologique d'une espèce peut exister dans différentes zones 
environnementales mais l'espèce peut être absente de certaines zones environnementales. 
C'est donc le pool régional d'espèce, lui-même dépendant de facteurs macro-climatiques et de 
l’histoire biogéographique, qui dans un premier temps va contraindre la présence ou non d'une 
espèce dans son habitat écologique. 
 
Ensuite, même si l’espèce est présente dans le pool régional, l’habitat écologique ne sera pas 
forcément colonisé en raison d'une connectivité insuffisante entre les patchs de cet habitat. En 
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effet, un patch d’habitat écologique d’une espèce isolé dans une matrice infranchissable pour 
celle-ci (due à une capacité de dispersion trop faible par exemple) ne sera pas colonisé. 
 
Une distinction entre habitat écologique et habitat catégoriel s'observe sur les deux derniers 
paramètres : les filtres locaux environnementaux et les interactions biotiques. L'habitat 
catégoriel correspond à des conditions abiotiques et biotiques d'interactions particulières 
définies principalement par la physionomie de la végétation ou sa composition (voir partie 
1.1). Ainsi, pour qu'une espèce soit présente dans un habitat catégoriel, elle doit avoir une 
niche écologique en adéquation avec la niche représentée par l’habitat catégoriel. 
 

• Variabilité des réponses selon les taxons 
 
Selon les taxons, les différents filtres n’auront pas le même impact sur leur probabilité de 
présence dans l’habitat (Figure 4). Par exemple, les amphibiens ont une sensibilité à la 
connectivité de l’habitat plus importante que les oiseaux et c’est ce paramètre qui influence le 
plus leurs probabilités de présence dans leurs habitats. 

 
Figure 4 : Importance relative de quatre filtres sur la probabilité de présence d’une espèce 
dans un habitat catégoriel. Illustration théorique sur trois groupes animaux : Amphibiens, 
Papillons et Oiseaux. 
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Encadré 6 La spécialisation des espèces à l’habitat : une approche fonctionnelle des 
relations 
 
Les exigences des espèces envers les habitats sont diverses. Dans un même groupe 
taxonomique (par exemple, les oiseaux), on peut retrouver des espèces dites spécialistes, 
c’est-à-dire qu’elles se retrouvent plus particulièrement dans un type d’habitat. A contrario, 
les espèces dites généralistes ont des exigences écologiques moindres leur permettant de 
croître et de se reproduire dans plusieurs types d’habitats (Devictor et al., 2010; Morris, 
1996). Ces types d’habitats sont déterminés a priori en fonction des habitats des espèces 
spécialistes (au sens des modes d’occupation du sol dans cet exemple des oiseaux) mais 
l’habitat des espèces généralistes est la somme des types d’habitats des espèces spécialistes, 
qui leurs sont favorables (Figure 5). 

 
 
 
Figure 5 : Les habitats des 
espèces généralistes englobent 
différents types d’habitats 
d’espèces spécialistes. Dans 
cet exemple l’habitat 
écologique (niche) est défini 
vis-à-vis de grandes 
catégories d’habitats de type 
occupation du sol, liant ainsi 
deux niveaux du concept 
d’habitat. 
 
 
 
 

Les espèces spécialistes souffrent de la disparation et de l’altération de leurs habitats, en 
particulier au profit des espèces généralistes comme le montrent par exemple les résultats du 
Suivi Temporel des Oiseaux Communs (STOC; Jiguet, 2013). De récents travaux théoriques 
ont également montré que l’altération des habitats des espèces spécialistes étaient la 
principale cause de l’homogénéisation des communautés d’espèces au profits des espèces 
généralistes (Teyssèdre et Robert, 2014). La spécialisation des espèces à un type d’habitat 
peut s’expliquer par la nécessité de trouver une ressource particulière dans l’habitat visé. On 
peut par exemple observer des espèces spécialistes de certains habitats principalement, car 
elles y retrouvent une autre espèce nécessaire à leur cycle de vie. C’est le cas de nombreuses 
espèces de papillons, qui sont dépendantes de la présence d’une ou de quelques espèces 
végétales hôtes pour la ponte et le développement de la larve (Dennis et al., 2004). 
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En résumé, 
 
Les scientifiques et les gestionnaires s’intéressent depuis longtemps à décrypter les relations 
entre les espèces et les habitats. C’est même l’une des principales bases de l’écologie. 
 
D’un point de vue théorique, l’habitat « écologique » est l’ensemble des conditions 
environnementales permettant la survie et la reproduction d’une espèce ; il est spécifique à 
chaque espèce. Les principaux mécanismes influençant la présence de l’espèce dans un tel 
habitat sont donc liés uniquement aux possibilités de colonisation des sites : 

- la présence de l’espèce dans le pool régional, 
- la connectivité de l’habitat. 

 
De façon opérationnelle, l’habitat est souvent décrit à partir des unités de végétation (via la 
phytosociologie mais aussi à travers des données de télédétection et/ou de mode d’occupation 
du sol). Ces classifications ou typologies catégorisent l’environnement en différentes classes, 
qui ne représentent plus toujours une entité optimale pour une espèce. On parle alors 
d’habitat catégoriel. Outre les possibilités de colonisation, les mécanismes importants qui 
influencent la présence d’une espèce dans ces habitats catégoriels sont : 

- les filtres locaux environnementaux : la végétation et l’espèce cible partagent-elles les 
mêmes optimums physico-chimiques et climatiques? 

- les interactions biotiques locales : la végétation héberge-t-elle une ou plusieurs 
espèces indispensables de façon directe ou indirecte à la survie ou la reproduction de 
l’espèce cible ? 

 

1.3. Les aspects de « surrogacy » en planification de la conservation 
 
Au-delà des questions théoriques qui entourent les relations entre les espèces et leurs habitats, 
la question cruciale pour la conservation qui se pose aujourd’hui est donc de savoir quelles 
caractérisations de l’habitat, donc quelles typologies de l’habitat catégoriel permettent de 
prédire la présence d’une espèce donnée. En particulier, il reste à déterminer comment les 
méthodes fondées sur des données de végétation en particulier peuvent retranscrire l’habitat 
des espèces animales. Cela s’avère important car réaliser un suivi dans le temps d’une espèce 
ou d’un petit groupe d’espèces pour décrire l’habitat (i.e. la végétation) est beaucoup moins 
onéreux que de le faire pour toutes les espèces de l’habitat visé. Cependant, le risque de biais 
est élevé si le proxy indicateur choisi (une espèce ou un habitat, par exemple) ne représente 
pas suffisamment les autres espèces de l’habitat. 
 
Ceci pose donc deux questions appliquées : 
(1) Est-ce que la répartition de la biodiversité (ou d’un groupe taxonomique) est reflétée par 
celle de son proxy indicateur (dans notre cas, les habitats naturels) et à quelle échelle ? 
(2) Est-ce que l’évolution temporelle du proxy (habitat) traduit celle de la biodiversité en 
général (ou de certains groupes d’espèces) ? 
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Les deux propriétés ci-dessus ne sont pas forcément liées, sauf s’il existe une relation forte, 
mécaniste, entre le proxy et la biodiversité visée. La littérature est assez riche sur le premier 
aspect, plus pauvre sur le second faute de données pour l’étudier empiriquement. 
 
Ce concept de « surrogacy » dans la littérature scientifique reste très divers (Caro, 2010; 
Lawler and White, 2008; Noon et al., 2008) incluant par exemples les concepts d’espèces clés 
de voûte dans les réseaux trophiques (Sergio et al., 2008), celui des espèces parapluies, dont 
la protection permet d’englober des habitats à forte biodiversité ou encore les espèces 
ingénieurs en lien avec les fonctions écologiques de l’habitat. Les études traitant de l’habitat 
comme « surrogate » sont encore assez rare et donnent des résultats parfois contradictoires 
selon les groupes taxonomiques étudiés (Barton et al., 2014; Fleishman and Murphy, 2009; 
Gollan et al., 2009; Lindenmayer et al., 2014; Myšák and Horsák, 2014) et ce résultat 
s’observe également plus généralement dans les études s’intéressant aux relations de 
congruence entre les espèces (voir la récente synthèse bibliographique de Westgate et al., 
2014), avec un fort effet du grain de l’étude (Eglington et al., 2012). L’étude de Barton et al. 
(2014) présente bien le problème. En s’intéressant aux attributs de la végétation définis 
comme des « surrogates » d’habitats (i.e. diversité spécifique, pourcentage de couverture, 
stratification), ils démontrent que le potentiel pouvoir de « surrogacy » semble fonctionner 
pour les oiseaux mais reste peu concluant pour les mammifères et les reptiles. 
 
Dans leur évaluation d’une approche habitat et espèce de la « surrogacy », Lindenmayer et al. 
(2014) concluent que leur approche de l’habitat basé sur la disponibilité en ressource semble 
plus adéquate et 10 fois moins coûteuse en temps (et donc en financement) qu’une approche 
espèce-centrée. Cependant, ils restent très prudents sur la généralité de leurs résultats autant 
d’un point de vue taxonomique, que spatial et temporel. Sur ce dernier point, ils observent par 
exemple que la force de la relation de « surrogacy » entre les habitats et certaines espèces 
n’est pas stable au cours des 30 ans de leur étude. Dans leur revue systématique, Rodrigues & 
Brooks (2007) concluent que les sites importants pour la conservation d’un taxon sont mieux 
prédits par un autre groupe taxonomique (dont la végétation) que par des variables abiotiques 
de l’habitat. D’autres, à l’inverse, trouvent qu’une stratégie fondée sur la recherche des 
conditions abiotiques les plus complémentaires permet de représenter plus efficacement la 
biodiversité d’un ensemble de taxons et de milieux (Juutinen et al., 2008). A noter que dans 
cette étude, les auteurs utilisent la végétation comme indicateur des différences de conditions 
environnementales, via les différences de composition spécifique. Mais selon l’étude de 
Gollan et al. (2009), l’utilisation de variables environnementales comme « surrogate » de 
l’abondance et de la diversité des invertébrés ne semble pas pertinent, les relations étant 
faibles et peu constantes entre les différents groupes taxonomiques étudiés. Pour finir, dans 
une récente étude, prenant en compte notamment les types de végétation issues de relevés 
phytosociologiques (Chytrý, 2008), Di Minin et Moilanen (2014) montrent que la sélection 
d’aires protégées est nettement améliorée pour les invertébrés et la flore. Enfin et tout 
récemment, Stephens et al. (2014) questionnent, dans leur éditorial, l’utilisation de proxy pour 
la gestion et en écologie appliquée. Ils s’intéressent notamment aux indices qui servent de 
proxy à la qualité des habitats et présentent les difficultés qu’il y a à utiliser ce genre 
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d’approches du fait d’un manque général de données pour lier les habitats à leur qualité. En 
effet, la définition d’une qualité d’habitat doit s’appuyer sur des mesures démographiques et 
de ressources, qui permettent la présence d’une espèce donnée (Hall et al., 1997; Morrison et 
al., 2006), la variation de ces mesures définissant la qualité. Or, aujourd’hui, il est très 
complexe d’obtenir ces mesures. Les auteurs avancent donc le potentiel d’approches 
méthodologiques comme les modèles de distribution d’espèces (voir partie 2.1), qui 
pourraient donner des valeurs proxy de qualité de l’habitat (voir par exemple Martin et al. 
(2012), Monnet et al. (2014)). Cependant, ils mettent en garde sur le fait qu’une utilisation 
correcte des proxy dépend de manière générale des buts de ces mesures et de leurs échelles 
d’utilisations (qu’elles soient temporelles ou spatiales). Ils prennent en exemple l’étude de 
Bean et al. (2014) qui montrent entre autres que la résolution spatiale et l’étendue d’une étude 
(voir partie 1.4) sont deux paramètres corrélées, qui vont influer sur la pertinence des 
évaluations de la qualité des habitats. 
 
L’impact des mesures de « surrogacy » reste mal étudié de manière empirique dans la 
littérature (Cushman et al., 2010). La récente étude de Norvell et al. (2014), qui s’intéresse 
aux mesures de gestion en lien avec la « surrogacy » (surrogacy de gestion) d’une espèce, ne 
montre aucun effet des mesures de gestions sur neuf autres espèces non directement ciblés. 
Les auteurs concluent que l’absence d’effet des mesures de gestion pour l’espèce cible de la 
« surrogacy » pourrait vouloir dire qu’elles ne sont pas compatibles avec toutes les espèces de 
la zone affectée. 
 
En résumé, 
 
Les concepts liés à la congruence spatiale des espèces et des habitats ou encore à la 
« surrogacy » dans la littérature semblent donner aujourd’hui des résultats peu clairs, sans 
réel consensus. Ces résultats scientifiques rendent difficiles l’acception de facto que l’habitat 
catégoriel pourrait servir d’intégrateur de la diversité des espèces ou de leurs distributions 
sans plus de compréhension de leurs relations et des échelles pertinentes. 
 

1.4. Echelles et habitats 
 

• Préambule historique : 
 
Les écologues ont mis longtemps avant de s'approprier la notion d'échelle dans toute sa 
complexité. Wiens mentionne dans son article « Spatial Scaling in Ecology » (1989), le 
caractère anthropocentrique des échelles alors couramment utilisées, c'est-à-dire une approche 
relativement intuitive des échelles d'analyse, compréhensibles et perceptibles par l'homme. Il 
précise aussi l'existence d'une certaine redondance des échelles utilisées d'une étude à l'autre, 
soit par habitude, soit par souci de comparaison. Mais aussi et surtout, il avance l'absence, à 
cette époque, de moyen technique permettant de multiplier les échelles considérées. 
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Aujourd'hui, la notion d'échelle spatiale est devenue récurrente dans les études en écologie et 
la bonne articulation de cette notion avec les phénomènes et processus écologiques étudiés est 
un enjeu scientifique majeur. 
 
Encadré 7 Mise au point sémantique : petite ou grande échelle ? 
 
Une échelle spatiale se comprend dans la plupart des disciplines scientifiques comme un 
rapport mathématique entre la taille d'un objet réel et sa taille représentée. Ainsi, une petite 
échelle correspond à un petit rapport mathématique, où les objets représentés sont « petits » et 
les surfaces représentées plutôt grandes (ce qui correspond par exemple à une vue de loin, vue 
d'avion), et inversement, une grande échelle correspond à un grand rapport où les objets réels 
sont grands et les surfaces représentées petites (vue de près, effet de zoom). 
 
En écologie, étonnamment, la définition est inversée. Initialement pour les écologues, une 
échelle spatiale désigne la taille de l'unité d'observation, ou autrement dit, le grain (O’Neill et 
al., 1989). On parle alors de fine ou petite échelle pour un grain fin, et de grande ou large 
échelle pour un grain plus grossier. 
 
Or, du fait probablement de contraintes techniques limitant le travail sur de grandes surfaces 
avec un grain fin (consommateur en données, ressources humaines, temps, énergie, espaces 
virtuel, mémoire informatique, etc.), les études en écologie ont été amenées progressivement à 
travailler soit sur de petites surfaces lorsque le grain était petit, soit sur de plus grandes 
surfaces lorsque le grain était plus grand. Un glissement sémantique s'est alors créé, associant 
d'une part, fine échelle (grain fin) et petite surface d'étude, et d'autre part, large échelle (gros 
grain) et grande surface d'étude. Ainsi l'usage de la notion d'échelle s'est trouvé inversé dans 
les sciences écologiques par rapport aux autres sciences, une petite échelle désignant une 
petite étendue et une grande échelle désignant une grande étendue. 
 
Dans ce rapport, nous emploierons pour la notion d’échelle la terminologie des écologues 
avec cette contrainte telle que la taille de l’étendue soit techniquement liée à celle du grain, 
petite et grande échelles désignant respectivement petite et grande étendues. 
 
Une manière de s'affranchir de cette difficulté sémantique consiste à "nommer" tant que 
possible l'échelle de travail: échelle locale, régionale, nationale, continentale ou globale. 
Notons que ces échelles peuvent être associées à des résolutions métriques en cartographie 
classique, tout en gardant à l'esprit que cette sémantique n'a rien de réglementaire (Girard et 
Girard, 2010) et peut même différer d’un continent à l’autre (Bailey, 2009) :  
 

Echelle Locale:  1/10 000  ou  supérieur 
Echelle Régionale:  1/10 000  à  1/50 000 
Echelle Nationale:  1/50 000  à  1/250 000 
Echelle Continentale:  1/250 000  à  1/1 000 000 
Echelle Globale:  1/1 000 000  ou  inférieur 
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Encadré 7, suite Notions d’ « upscaling » et de « downscaling » 
 
Tout comme la notion d'échelle, les notions d’« upscaling » et de « downscaling » sont 
"inversées" dans leur usage. « Downscaling » signifie littéralement « mise à l'échelle 
descendante ». Il s'agit donc de passer d'un rapport mathématique au résultat élevé à un 
rapport mathématique au résultat plus petit (par exemple, passer du 1/25 000e au 1/50 000e). 
Spatialement cela se traduit par l'action de dé-zoomer, de prendre du recul et d'agréger ou 
régionaliser l'information. En écologie, « downscaling » est en général utilisé pour désigner la 
situation inverse, à savoir zoomer sur la donnée, zoomer sur l'étendue. Logiquement, la même 
inversion se retrouve pour la notion d'« upscaling ».  
Dans ce rapport, nous utiliserons les notions de « downscaling » et d'« upscaling » 
conformément à leur usage en écologie. 
 
Plusieurs travaux ont exploré ces questions de mise à l’échelle. De façon très simplifiée, 
l'upscaling ne pose a priori qu'une question d'opération mathématique alors que le 
downscaling impose un enrichissement de la donnée par une donnée extérieure.  
 
 

• La notion d’échelle 
 
La notion d'échelle spatiale se définit principalement par trois composantes : le grain, 
l'étendue et la résolution. Le grain correspond à l'unité d'observation. Celle-ci peut être de 
forme standard, comme un pixel, ou de forme variable, telle une entité administrative 
(commune), un objet physique (cours d'eau, marais, forêt,...) mais aussi un groupe d'entités 
(communauté de communes). Plus le grain est petit, plus l'information est détaillée et plus le 
grain est grand, plus l'information est grossière. L'étendue correspond à la surface retenue 
pour l’étude, l’analyse, parfois aussi appelée, emprise spatiale. La résolution correspond au 
rapport du grain sur l’étendue. 
 
C'est en jouant sur la taille du grain et l'étendue spatiale que les études actuelles cherchent à 
mieux comprendre les relations existantes entre l'échelle d'analyse et l'observation des 
phénomènes écologiques. D'un point de vue purement théorique, il s'agit de réduire ou 
agrandir la taille du grain et celle de l'étendue, soit dans le but d'observer le comportement 
d'un même phénomène à plusieurs échelles d'analyse, soit dans le but de trouver la meilleure 
échelle d'analyse pour un phénomène étudié. 
 
Cependant, pour des raisons techniques évidentes, lorsque l'étendue prise en compte est 
augmentée, la taille du grain l'est en général aussi, du fait des contraintes inhérentes à la 
collecte de données en écologie. Il s’agit d’un compromis permanent à faire entre la finesse de 
l’information récoltée et la taille de l’échantillonnage pour des raisons purement techniques, 
matérielles et logistiques. Il serait évidemment le plus souvent souhaitable de pouvoir utiliser 
un grain fin quelle que soit la surface considérée afin de conserver le maximum 
d'informations sur une grande surface. 
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L'hétérogénéité spatiale de l'information est directement dépendante du rapport entre grain et 
étendue. Pour une taille de grain fixe, un accroissement de l'étendue spatiale apportera une 
plus grande hétérogénéité spatiale à la donnée étudiée, de même que pour une étendue fixe et 
un grain rétrécissant (Wiens, 1989). 
 

• Changements d'échelles : 
 

o Généralités 
 
Les progrès technologiques impliquent de plus en plus de prendre en compte les différentes 
échelles spatiales d’analyse dans les travaux d’écologie. Il est en effet possible aujourd'hui de 
traiter des jeux de données conséquents et de réaliser sur ces données des opérations 
permettant de changer d'échelle d'analyse. Ces opérations dites de « scaling » (de mise à 
l’échelle, ou de changement d’échelles) consistent simplement à transférer une information 
d’une échelle à une autre (Turner et al., 1989b). Dans un sens, on peut avoir besoin d'affiner 
une information initialement trop grossière (souvent à partir d'un enrichissement ponctuel 
d'informations), et à l'inverse, on peut chercher à agréger de l'information afin de mettre en 
avant des tendances plus globales. Ce sont là les notions respectives de downscaling et 
d’upscaling (Finke and Bierkens, 2002). 
 
Modifier la résolution spatiale des données en jouant sur le grain ou l'étendue est une 
opération qui fait l'objet de nombreuses recherches actuellement. La difficulté est bien 
évidemment de réaliser ces opérations sans détériorer ou trahir l'information initiale. De 
nombreuses publications préfèrent d'ailleurs proposer des outils et indicateurs permettant de 
choisir l’échelle d’analyse la plus pertinente pour une donnée spatialisée (Andersson and 
Musterd, 2010; Borcard et al., 2004; Penone et al., 2012; Rahbek and Graves, 2001) plutôt 
que de développer des méthodes pour modifier correctement l’échelle spatiale des données, 
bien que les avancées dans ces deux champs s’influencent considérablement l’une et l’autre 
(Wu and Li, 2006). 
 
Plusieurs auteurs suggèrent cependant que cette recherche d'optimisation spatiale reste 
empreinte de subjectivité quant au lien que nous faisons entre hétérogénéité spatiale (ou 
variance locale) d’un patron et processus écologique potentiellement sous-jacent 
(Fotheringham and Wong, 1991; Jelinski and Wu, 1996). Ces derniers proposent comme 
solution d'élaborer un cadre conceptuel basé sur la théorie hiérarchique des systèmes 
écologiques que nous aborderons rapidement plus loin. 
  

o Upscaling 
 
Concernant plus particulièrement la généralisation de l'information (« upscaling »), de 
nombreuses méthodes existent. Il s'agit, en passant d'une échelle à une autre, de trouver un 
seuil de valeur permettant de regrouper les entités déjà existantes en cherchant à maximiser 
les variations interzonales et à minimiser les variations intrazonales (Jelinski and Wu, 1996). 
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Des indicateurs de variance locale, d'hétérogénéité et d'auto-corrélation spatiale sont souvent 
proposés afin de trouver l'échelle optimale d'analyse (Woodcock and Strahler, 1987). 
Si des valeurs numériques caractérisent les unités, celles-ci peuvent être utilisées pour 
synthétiser l'information via des opérations mathématiques simples (regroupement par la 
moyenne, le mode, etc.). Mais si les unités sont structurées en thématiques non ordonnées, 
alors une nouvelle interprétation doit être réalisée sur ces objets, faisant appel à des 
connaissances scientifiques fines permettant d'opérer un regroupement cohérent (Guillobez 
and Bertrand, 1995).  
Un exemple intéressant de regroupement à partir de valeurs numériques est présenté par Hay 
et al. (2001) qui proposent une approche-objet basée sur le calcul et l'association de trois 
paramètres simples : (i) la moyenne des valeurs de pixels calculée au sein d'une fenêtre 
glissante de 3 pixels sur 3, (ii) la variance inter-pixels, et (iii) la plus grande surface de pixels 
de même valeur. L'image finale dégradée étant une combinaison de ces trois résultats. Cette 
méthode permet de synthétiser l'information en évitant en grande partie les flous ou 
incohérences habituels à l'issue de chacun de ces processus tout en conservant l'individuation 
des objets présents. 
Plus récemment des travaux vont plus loin et proposent des méthodes plus complexes 
d'upscaling permettant de mettre en relation la répartition spatiale des espèces avec 
l'abondance et la diversité bêta (mesure de structuration spatiale de la diversité des 
communautés) (Grilli et al., 2012).  
 

o Downscaling 
 
Les méthodes de « downscaling » sont d'une certaine manière beaucoup plus complexes à 
mettre en œuvre en ce sens qu'elles font le plus souvent appel à des données supplémentaires 
sans lesquelles l'opération ne peut être réalisée (Girard et Girard, 2010). Ensuite, l'opération 
proprement dite dépend bien évidemment du type de données complémentaires mobilisées. 
Par exemple, à partir d'une information grossière d'habitat (par exemple premier niveau de 
CLC), il est possible d'affiner la cartographie grâce à des informations de niches écologiques 
(par exemple, préférence d’habitat pour une espèce donnée ; Azaele et al., 2012).  
 
Dans le cas d'une information sous forme de pixels, il est possible, dans une certaine mesure 
et de façon très circonscrite de subdiviser ces pixels. C'est-à-dire qu'il est possible de 
décomposer un pixel chevauchant spatialement deux unités distinctes (par exemple deux 
habitats catégoriels différents). Ces pixels sont appelés des « mixels » en ce sens qu’ils 
mélangent les informations de deux types d'unités. 
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Figure 6 : Représentation théorique de pixels et mixels. Les 
polygones de couleur représentent des unités paysagères 
théoriques, la grille représente le découpage de la donnée 
numérique. Chaque carré de la grille représente un pixel, avec 
l’information suivante : M=Mixel ; P=Pixel.Un mixel chevauche 
deux unités « paysagères » distinctes alors qu’un pixel ne 
concerne qu’un type homogène de paysage. 

 
Il est alors dans un premier temps possible de détecter ces mixels (en comparant leurs 
caractéristiques intrinsèques avec celles des cœurs d'unités reconnus), puis de retrouver les 
aires des surfaces occupées par les différents types d'unités au sein de chaque mixels. Dans un 
objectif de cartographie vectorielle, il est ensuite possible de découper le mixel selon la 
proportion de surface occupée par chaque élément du paysage. 
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Figure 7 : Trois pixels sont sélectionnés : un pixel représentant le 
cœur de l’unité paysagère verte, un autre représentant le cœur de 
l’unité paysagère rouge, et un mixel, composé pour 50% de 
l’information de l’unité paysagère verte et pour 50% de l’unité 
paysagère rouge. 

 
Dans le cas de données issues d’images satellites, l’information du pixel est une information 
spectrale. Il est probable que plusieurs bandes spectrales soient utilisées pour caractériser 
chaque pixel. Ces différentes bandes spectrales seront utilisées pour identifier l’hétérogénéité 
spectrale des mixels, qui les distinguent des pixels de cœur d’unité. A défaut de ne pouvoir 
correctement les réaffecter à un type de paysage, il sera utile au moins de les identifier afin de 
cerner dans l’analyse par télédétection les cœurs de paysage des bordures. Cependant, une 
grande marge d'erreur est reconnue dans ce processus. Les erreurs de quantification peuvent 
atteindre 75% selon les types de milieux (Himmler Gregoire, 1995). De plus, le processus, 
déjà imparfait est extrêmement chronophage. C'est donc un enjeu de recherche futur mais 
dont il faut se prévenir pour des exercices d'application.  
 

• Relation entre échelle spatiale, niveau taxonomique et typologie d'habitat 
 
Les jeux d'échelles dans les relations entre les espèces et leurs habitats affectent aussi bien le 
niveau taxonomique que la typologie d’habitat. Les opérations de mise à l’échelle doivent 
donc être appréhendées selon ces deux plans. L'échelle influe sur les typologies d'habitat 
d’une manière relativement attendue, c'est-à-dire que plus la typologie est grossière, plus 
l'échelle permettant l’élaboration, l’analyse ou la lecture de cette typologie sera grossière 
également. A l'inverse, une typologie détaillée (par exemple basée sur des méthodes 
phytosociologiques) fera appel à une échelle d'analyse plus fine. D’une manière plutôt 
attendue, l’échelle d’analyse pertinente sera fonction du niveau de détail de la typologie 
étudiée : les premiers niveaux d’une typologie pourront être analysés à larges échelles alors 
que les plus petits niveaux d’une typologie (les niveaux les plus détaillées) pourront être 
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analysés à petite échelle. De même, lors de la construction d’une typologie, le niveau de détail 
de celle-ci sera fonction de l’échelle initiale choisie pour la construire.  
 
C’est finalement le même principe qui s’observe dans la relation entre échelle d’analyse et 
niveau de classification taxonomique (espèce, genre, famille, etc.). Cependant la relation n’est 
pas toujours si évidente et peut dépendre d’autres facteurs. L’exemple suivant explique 
comment à partir de ce jeu d’échelle des phénomènes propres aux différents niveaux 
taxonomiques ont pu être mis en évidence. 
Anderson et al. (2005) mettent en avant la relation particulièrement forte entre les échelles 
spatiales d’analyse et la résolution taxonomique des espèces. Ils s'appuient sur l'exemple de 
l’abondance relative (nombre d’individus relatif des taxons) et la composition taxonomique 
(nature de l’assemblage des taxons) de la faune des crampons de l’algue Ecklonia radiata 
entre différents sites. Ils démontrent notamment que les plus grandes variations dans le détail 
de la composition taxonomique s’observent paradoxalement à large échelle spatiale. C’est-à-
dire que la présence/absence d’individus identifiés à des échelles taxonomiques fines 
(espèces, genre, etc.) serait plutôt fonction de phénomènes à large échelle (centaines de 
kilomètres). A l’inverse, les plus grandes variations de l’abondance relative entre les sites 
s’observent à l’échelle des sites (quelques centaines de mètres). Les auteurs suggèrent que les 
grands processus de transport océaniques ou climatiques sont parmi les facteurs les plus 
déterminants de la composition alors que les variations topographiques locales ou l’exposition 
conditionnent plutôt l’abondance relative d’une espèce (ou genre, ou famille,…).  
 
Ce type d’observation est souvent relié à la théorie de la hiérarchie (Allen and Starr, 1982) en 
vertu de laquelle de petites entités emboîtées dans de plus grandes (par ex. les niveaux 
taxonomiques espèce, genre, famille) vont généralement dépendre d’échelles spatio-
temporelles plus petites que celles des entités hiérarchiquement supérieures. Bien que cette 
relation ne soit pas toujours avérée (Lidicker, 2008), tout processus écologique présente des 
échelles de fonctionnement qui lui sont propres (Turner et al., 1989a).  
 

• Le Modifiable Areal Unit Problem (MAUP) 

Le MAUP est un concept depuis longtemps discuté, souvent qualifié de "problème", même 
s’il n’est pas nécessairement considéré comme tel par de nombreux auteurs (Grasland et 
Madelin, 2006). Le MAUP traduit le principe suivant: lorsqu'un même phénomène est analysé 
ou représenté avec une résolution des entités élémentaires spatiales différentes, alors les 
résultats d'analyse ou de représentation cartographique seront différents (Figure 8). La chose 
peut effectivement être un problème pour le gestionnaire d'un espace, d'un territoire, dans le 
cas de politiques publiques. D'un point de vue scientifique, il s'agit simplement d'un 
phénomène révélant des organisations multi-scalaires. 

C'est un concept récurrent dans la littérature sur les changements d'échelles. C'est souvent 
dans le cas de changements de résolution spatiale sur image satellite que se pose la question 
du MAUP ; plus précisément, la question de l'impact de ce changement de résolution sur 
l'analyse ou la représentation cartographique. 
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Figure 8 : Représentation graphique du MAUP. 

Le MAUP doit surtout être compris comme une mise en 
garde contre les erreurs d’interprétation. En effet, sachant 
que les résultats d'une analyse dépendent en partie de la 
résolution spatiale des données d'origine ou du zonage 
utilisés, il faut, autant que possible, choisir la résolution ou 
le zonage les plus pertinents au regard des objectifs de 
l’analyse. Mais c'est évidemment là une gageure, car la 
donnée utilisée est le plus souvent récupérée auprès d'un 
tiers et donc déjà formatée selon une résolution ou un 
zonage existant. Le MAUP nous rappelle alors 
systématiquement à cette question: la donnée utilisée offre-
t-elle un découpage et une résolution en adéquation avec le 
phénomène observé ? La réponse se trouve généralement 
par une analyse comparative de la variance inter-unités 
spatiales (qui doit être élevée) à la variance intra-unité 
spatiale (qui doit être faible). Pour calculer cette variance, 
libre à l’auteur de choisir l’indicateur de dispersion, qui lui 
semble le plus approprié (Figure 9). 

Cette mise en garde est particulièrement vraie dans le cas de la comparaison d'un même 
phénomène sur un même territoire mais avec des données d'une résolution ou d'un zonage 
différents. L'exemple typique est celui d'une analyse multi-scalaire s'appuyant sur des images 
satellites à faible résolution spatiale et des images du même site à forte résolution spatiale. 
Les différences observées entre les deux analyses sont supposées liées à un comportement 
écologique ou biologique cohérent avec la résolution spatiale étudiée. En réalité, si, sur au 
moins l'un des deux jeux de données, la variance inter-unités est faible par rapport à une 
variance intra-unité forte, alors il est probable que les différences observées dans l'analyse 
soient artificielles. 

Figure 9 : Pourcentage de 
diplômés selon un zonage C (cf. 
figure 8), minimisant l’écart 
entre les valeurs à l’intérieur de 
chaque zone et maximisant 
l’écart entre les zones. D’autres 
zonages sont possibles selon 
l’indice de dispersion choisi. 
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• Défis d’échelles en écologie 
 
Jusque-là, nous avons principalement évoqué les défis d’écologie associés à la notion 
d’échelle spatiale, mais les mêmes questions se posent également pour les échelles 
temporelles. Des approches multi-scalaires prenant en compte à la fois ces deux dimensions 
permettront d’améliorer la qualité des prédictions en écologie. De plus, un approfondissement 
des études basées sur les traits écologiques des espèces en lien avec leur habitat est nécessaire 
pour mieux comprendre les relations entre échelles et processus. 
 
La théorie de la hiérarchie, par ses niveaux discrets emboîtés, est fort utile pour identifier des 
groupes d’échelles a priori pertinents pour l’étude d’un problème écologique donné 
(Jeliazkov et al., 2013). Or, de nouvelles méthodes permettent d’appréhender les patrons 
spatialisés de façon plus continue et de quantifier finement leurs échelles de fonctionnement 
(par exemple Borcard et al., 2004). De telles avancées orienteront le choix d’échelles 
pertinentes pour la représentation des associations espèces-habitat. Qui plus est, cette théorie 
permettant de mettre en exergue un système d’emboîtement de fonctionnements écologiques, 
il est alors possible de considérer un territoire à ces différents niveaux d’emboîtement et donc 
aux différentes échelles correspondantes. Cela peut être fort utile dans le cadre des grands 
travaux d’urbanisme et principalement pour les travaux d’aménagements ou de création du 
réseau ferroviaire. En effet, lors de l’élaboration de ces projets d’aménagement du territoire, 
les échelles utilisées peuvent être contraignantes car dépendantes de l’envergure du projet 
(petite échelle pour la création de petites routes, ou grande échelle pour des projets 
d’autoroutes ou de lignes TGV). Si une information sur les différents niveaux de 
fonctionnements écologiques a été préalablement réalisée selon la théorie de la hiérarchie, 
alors celle-ci pourra être plus facilement mise en regard de ces projets d’aménagements. Dans 
le cas contraire, il sera important de travailler en amont sur la compatibilité entre le zonage et 
la résolution de l’échelle écologique et le zonage et l’échelle des travaux d’aménagements, et 
ceci, afin d’éviter le MAUP. Celle-ci ne correspondra que rarement au zonage administratif 
délimitant le projet. Il faudra probablement souvent impliquer des zones administrées par 
d’autres entités administratives. C’est ici un détail qui peut avoir toute son importance. 
 
En résumé,  
 
Nous avons vu ici aussi bien les principes de bases définissant ce qu'est la notion d'échelle 
que la difficulté d'aborder le changement d'échelle dit down et upscaling. Les deux 
paramètres principaux, sur lesquels il est possible d'avoir une influence, sont le grain et 
l'étendue. L'un et l'autre sont étroitement liés dans la définition d'une échelle spatiale. 
 
Les recherches se confrontent aujourd'hui à la difficulté de transformer une information 
spatiale afin d'analyser un phénomène écologique à différentes échelles spatiales. A l'issue de 
ces transformations d'up et downscaling, l'utilisateur se confronte aussi à la difficulté 
d'interpréter les résultats (le MAUP). 
Dans cette recherche, des pistes sont ouvertes sur le lien entre échelles spatiales et échelle 
taxonomiques et en allant plus loin, sur la théorie de la hiérarchie, qui associe aux jeux des 
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échelles spatiales, les échelles fonctionnelles offrant ainsi une approche plus souple pour les 
gestionnaires ayant le soucis de mettre en cohérence spatiale les questions d’ordres 
écologiques et les objectifs d’aménagements. 
 

1.5. Cadre bibliographique 
 
La complexité des notions d’espèce et d’habitat ainsi que de leurs relations tend à rendre 
difficile l’appréciation globale des relations « espèces-habitats ». Ainsi, dans ce rapport, nous 
prenons le parti de présenter des résultats d’études scientifiques pour avancer certains points, 
qui semblent clés dans la compréhension des relations entre les espèces et les habitats. 
L’importance des effets d’échelles dans la définition et les typologies d’habitat sera également 
étudiée au sein de la bibliographie. 
 
Répondre à un aspect quantitatif sur un sujet aussi vaste est très difficile (Mitchell, 2005). 
Pour obtenir des résultats fiables sur des approches quantitatives de la bibliographie, il faut 
standardiser les recherches selon un protocole précis. Dans certains cas (voir annexe), nous 
avons utilisé cette méthode pour présenter des résultats particuliers. Ces résultats sont ainsi 
issus uniquement du moteur de recherche et de la base de données Web of Science (Thomson 
Reuters) et standardisés à travers des équations « booléennes » de recherche de type : 
 
TOPIC: ("species distribution model*" AND "vegetation") NOT TOPIC: (fish* OR 
freshwater* OR marine* OR water* OR ocean* OR wetland* OR stream*) 
 
Cette équation se traduisant par une recherche dans tous les sujets de la structure précise 
« species distribution model » en rejetant tous les articles ayant un lien avec les milieux 
aquatiques cités (qui ne sont pas ciblés dans cette synthèse bibliographique). L’astérisque tient 
lieu de « joker » pour la complétion des mots (les pluriels par exemple). 
 
Ces recherches standardisées (voir annexe) permettent de comparer les résultats entre 
différentes méthodes ou taxons par exemple sans qu’il y ait de biais important. Sans cela, la 
part explicative plus importante d’un paramètre dans les résultats peut simplement être 
imputée au temps passé à la recherche bibliographique sur ce paramètre ou encore plus 
simplement aux affinités des auteurs de l’étude pour certains groupes taxonomiques, certaines 
méthodologies ou encore à leurs connaissances préalables des sujets. 
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2. Les approches méthodologiques des relations « espèces-habitats » 

 
Les approches méthodologiques des relations « espèces-habitats » sont nombreuses en 
écologie scientifique. Parmi les premières applications de ces études, les travaux de Grinnell 
sur le Moqueur de Californie (Toxostoma redivivum), qui remontent au début du XXème 
siècle, sont particulièrement intéressants. Son étude se penche en effet sur les facteurs limitant 
la distribution de l’espèce, dont en particulier l’habitat (Grinnell, 1917b). Il s’est ainsi 
intéressé aux relations spécifiques de l’espèce avec son habitat. 
 
En Europe, c’est principalement par l’étude de la géographie des plantes dans un premier 
temps (De Candolle, 1855; Nicolson, 1996; von Humboldt et Bonpland, 1807; Warming, 
1895; Warming et Vahl, 1909) puis par la phytosociologie que des méthodes d’études des 
relations entre les espèces et les habitats se sont développées (Braun-Blanquet, 1928, 1915; 
Guinochet, 1973; Thurmann, 1849). 
 
L’une des bases de l’écologie scientifique étant d’étudier les relations entre les espèces et 
leurs habitats, de nombreuses méthodes d’analyses de ces relations ont été développées au 
cours du temps. Il est ainsi difficile d’être exhaustif et précis sur toutes les méthodes et 
approches sachant que la littérature associée, pour quelques classes d’organismes que ce 
soient, est immense (Mitchell, 2005). 

2.1. Quelles approches méthodologiques et statistiques ? 
 
L’étude des relations « espèces-habitats » étant complexe, il existe de nombreuses approches 
méthodologiques et statistiques pour les étudier. 
 
Avant les méthodes statistiques, l’une des méthodologies souvent utilisée dans l’étude des 
relations « espèce-habitats » est le « dire d’expert ». En effet, les relations espèces habitats 
sont parfois validées seulement par ce dire d’expert, c’est-à-dire que l’on se base sur l’avis de 
connaisseurs de certains groupes d’espèces, par exemple des naturalistes qui ont réalisé 
l’inventaire, pour faire des inférences sur leurs relations avec un type d’habitats particulier (T. 
G. Martin et al., 2012). De nombreux guides et ouvrages naturalistes indiquent d’ailleurs pour 
chaque espèce traité, le type d’habitat (milieu abiotique, unité de végétation, ou décrit plus ou 
moins finement selon le type d’organisme). On retrouve particulièrement les avis d’expert 
dans les études de connectivité basées sur le concept de trame verte et bleue (en lien avec la 
connectivité des habitats, (Taylor et al., 1993), ou encore à la base d’études sur la distribution 
d’espèces (Clevenger et al., 2002; Johnson et Gillingham, 2004; Murray et al., 2009). Il faut 
cependant rester prudent avec ce type d’approche (McBride et al., 2012) car l’expertise locale 
par exemple ne peut parfois pas se généraliser à plus grande échelle (Murray et al., 2009) ou 
car les avis peuvent être biaisés par des manques de connaissance des experts sur certains 
milieux ou zones géographiques plutôt que d’autres. 
 

 41 



D’un point de vue des approches plus statistiques, les travaux s’intéressant à la co-occurrence 
des espèces se sont développés à partir des travaux de Jaccard (1902) et ensuite régulièrement 
repris et amélioré au cours du temps (Bray, 1956). Ces travaux forment la base 
méthodologique de l’étude des relations entre les espèces et leurs habitats. Les analyses, qui 
en découlent, sont dites « multivariées », c’est-à-dire que l’on s’intéresse à l’analyse conjointe 
de plusieurs variables (par exemple, la présence d’une espèce et d’une autre espèce). Il existe 
deux grands types d’analyses multivariées : 

- les méthodes descriptives, qui visent à structurer et résumer l’information, 
- les méthodes explicatives, qui visent à expliquer une ou des variables dites 

« dépendantes » (variables à expliquer) par un ensemble de variables dites 
« indépendantes » (variables explicatives). 

 
Dans l’étude des relations « espèces-habitats », on retrouve ces deux méthodologies sous 
différentes formes : 
 
Méthodes « descriptives » : 
 

- Comparaison d’abondance ou de fréquence : La méthode consiste simplement à 
comparer les abondances (ou les fréquences) des espèces dans les habitats pour en tirer 
des conclusions. Ce type d’approche est fortement échelle dépendant (Grenyer et al., 
2006). La création d’indicateurs de spécialisation des espèces est par exemple basée 
sur des comparaisons d’abondance relative d’espèces dans les habitats (Devictor et al., 
2008). 

- Méthodes d’ordination : Il s’agit d’analyse de données multivariées. Il existe de très 
nombreuses méthodes d’ordination, qui visent à interpréter les patrons dans les 
compositions d’espèces : 

o Analyse en composantes principales (ACP), , analyse canonique des 
correspondances (CCA) et autres : Ces méthodes se sont développées à partir 
des années 1950 et particulièrement en science végétale (Whittaker, 1967) pour 
ensuite s’ouvrir à tous les champs de l’écologie. Austin (1968) a utilisé la 
corrélation canonique pour évaluer les relations entre les plantes et 
l’environnement dans ce qui pourrait être le premier exemple d'analyse 
multivariée de gradient directe dans l'écologie. Aujourd’hui, la méthode la plus 
utilisée est sans doute la CCA développée par Ter Braak (1986) et qui a permis 
de coupler les analyse des correspondances avec les méthodes de régression 
permettant ainsi d’intégrer des tests d'hypothèses, qui ne sont pas possibles 
avec d’autres approches. Ter Braak (1988) a développé un logiciel (CANOCO) 
qui permet d’utiliser des méthodes d’explorations et d’analyses multivariées de 
manière simplifiée. 

o Analyse de Co-correspondance : Une méthode récente d’ordination développée 
dans des travaux de Ter Braak et Schaffers (2004) déjà à l’origine des CCA. 
Actuellement peu utilisée, cela reste tout de même une méthode prometteuse 
dans le cadre de l’étude des relations espèces-habitats. L’intérêt principal de 
cette nouvelle méthode est qu’elle permet la comparaison directe entre deux 
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communautés d’espèces plutôt que la comparaison entre une communauté 
d’espèces et des variables environnementales, avec des implications directes 
pour étudier les relations entre communautés végétales et animales. 

- ANOSIM et SIMPER : Les analyses de similarités (Analysis of Similarity (ANOSIM) 
et Similarity Percentages (SIMPER)) permettent de discriminer les espèces en groupes 
distincts (Clarke, 1993). Il faut cependant rester prudent dans l'utilisation de ces 
méthodes, car elles peuvent amener à des erreurs d’interprétations (Warton et al., 
2012) en particulier dans l'utilisation de données d'abondance qui peuvent poser un 
problème d’indépendance statistique . 

- IndVal : Le principe de la méthode IndVal est simple. Il repose sur la définition du 
caractère indicateur d'une espèce : une espèce est considérée comme indicatrice si elle 
est typique d'un groupe de relevés (elle est absente des autres groupes) et si elle est 
présente dans tous les relevés de ce groupe. Pour prendre en compte cette dualité, un 
nouvel indice en lien avec les méthodes d’ordination a été développé (voir Dufrêne et 
Legendre, 1997; Podani et Csányi, 2010). Il réagit à la fois à la fréquence et à 
l’abondance dans l’habitat par rapport aux autres. Il vise à caractériser la spécificité à 
l’habitat et peut se calculer à différents niveau d’une typologie d’habitat, permettant de 
voir quel niveau typologique à l’association « habitat-espèce » est le plus fort. De fait, 
cette méthode est particulière adaptée à l’étude des relations espèce-habitats. 

- Analyses hiérarchiques : Les analyses hiérarchiques visent à regrouper des ensembles 
homogènes en fonction des distances de différenciation que l’on observe entre chaque 
individu. De nombreux indices existent pour calculer ces distances (Legendre et 
Legendre, 2012). Des algorithmes, eux aussi nombreux, permettent ensuite de 
regrouper les individus de manière homogène (Carteron et al., 2012; Mérigot et al., 
2010). 

 
Méthodes « explicatives » : 
 

- ANOVA/MANOVA : L’analyse de la variance est un test permettant de vérifier que 
plusieurs échantillons sont issus d'un même ensemble homogène. On peut ainsi 
déterminer par exemple si l’abondance d’une espèce est égale dans différents types 
d’habitats. 

- Régression : Les régressions regroupent de nombreux types d’analyses, qui cherchent 
à étudier la relation d’une variable (par exemple, la présence/absence d’une espèce) 
avec une ou plusieurs autres variables (par exemple, des variables climatiques). 

- Modèles de distribution d’espèces : Les modèles de distribution d’espèces (« Species 
Distribution Models » (SDM)) sont aujourd’hui omniprésents dans la recherche en 
écologie et en conservation de la biodiversité (Guisan et al., 2013). Ils se sont 
développés très rapidement au cours des 10 dernières années après des premiers 
travaux dans les années 1980 (Figure 10) (Guisan et Thuiller, 2005; Guisan et 
Zimmermann, 2000). Ces modèles mettent en relation des données de distribution 
d’espèces connues avec des variables environnementales de leurs habitats écologiques 
(niche) par le biais de modèles statistiques (régression, « machine learning », etc.). La 
figure 11 résume les étapes de ce type de modélisation. Le choix des variables dépend 
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largement de l’échelle d’étude (Scott, 2002; Thuiller et al., 2004). A large échelle 
(continent, monde), des variables bioclimatiques et physiques sont principalement 
utilisées (par exemple : température, précipitation, topographie). 

 

 
Figure 10 : Nombre de publication traitant des modèles de distribution d’espèces au cours du 
temps (n = 1490, voir annexe).  
 

 
Figure 11 : Schématisation du concept théorique des modèles de distribution d’espèces. 
 
Toutes ces méthodologies statistiques permettent de statuer sur la significativité des relations 
entre les espèces et les habitats. Cependant, il faut faire la différence entre une relation 
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significative et la « force » de la relation. En effet, une relation significative d’un point de vue 
statistique entre un habitat et une espèce peut être faible. Il faut donc bien prendre en compte, 
en plus de la significativité de la relation, sa quantification. Par exemple, imaginons qu’un 
papillon est significativement plus fréquent dans une prairie de fauche que dans une prairie 
mésophile. Si la différence de fréquence porte sur 44 % contre 38 %, ceci ne s’interprète pas 
de la même manière que 44 % contre 10 %, d’un point de vue biologique et pour la 
conservation alors que ces différences peuvent toutes les deux être très significatives d’un 
point de vue statistique. 
 

 
Figure 12 : Pourcentage de publication 
(n=73) utilisant la méthode INDVAL 
(Dufrêne et Legendre, 1997) en fonction du 
domaine de recherche. Certaines 
publications pouvant représenter plusieurs 
domaines de recherches, elles sont 
comptées plusieurs fois. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figure 13 : Pourcentage de publication 
(n=110) utilisant le logiciel CANOCO 
(Braak, 1988) en fonction du domaine de 
recherche. Certaines publications pouvant 
représenter plusieurs domaines de 
recherches, elles sont comptées plusieurs 
fois. 
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Certaines méthodes d’analyses sont plus appropriées à des questions de conservation que 
d’autres. La méthode IndVal se retrouve en grande majorité dans des études traitant 
d’écologie en général mais aussi plus particulièrement de conservation (Figure 12). On ne 
retrouve pas le même patron d’utilisation pour toutes les méthodes ou les outils. L’utilisation 
du logiciel CANOCO s’effectue par exemple surtout pour des études de végétation (Figure 
13). Certaines méthodes ont une utilisation trop répandue pour pouvoir en tirer des tendances 
à travers l’étude des relations « espèces-habitats ». De plus, les méthodes les plus simples 
restent difficiles à détecter car elles sont parfois utilisées en amont d’autres méthodes plus 
complexes ou alors seulement pour explorer et synthétiser l’information des données. 
 
D’autres méthodes, plus complexes, mais traduisant bien le concept de relations entre espèces 
et habitats sont par contre abordables dans le cadre d’une analyse poussée de la bibliographie. 
Ainsi, les modèles de distribution d’espèces sont des outils aujourd’hui très représentés en 
écologie et en conservation. Il semblait donc important de les aborder de manière plus 
approfondie. Des synthèses bibliographiques existent sur ces méthodes (voir Guisan et 
Zimmermann, 2000; Elith et Leathwick, 2009 ou encore Austin, 2007) mais ici nous avons 
traité un panel de 154 publications de manière quantitative sur les questions d’échelle 
d’utilisation de ces méthodes, de groupes taxonomiques étudiés et de données 
environnementales utilisées (voir partie 2.2). La même approche d’analyse quantitative a été 
entreprise sur la méthode IndVal mais sur un pool de publications plus restreints (n = 31), 
cette méthode restant moins utilisée. 
 
Au-delà d’une distinction méthodologique entre méthodes descriptives et méthodes 
explicatives, une autre différence s’observe entre les méthodes s’intéressant aux communautés 
d’espèces dans leurs ensembles (par exemple : ANOSIM, NMDS, CCA, PCA, etc.) et les 
méthodes qui font le lien entre une espèce et les variables de l’habitat (SDM, IndVal, 
SIMPER, etc.). Les méthodes sur les communautés d’espèces donnent des résultats, non pas 
par espèce, mais cherchent plutôt à voir si le turnover de composition des communautés 
étudiés peut être relié à une variable de l’habitat donnant ainsi un caractère intégré aux 
résultats alors que les méthodes espèce-centrée sont plus intéressantes pour obtenir des 
informations sur une espèce et donc par exemple dans l’optique d’une base de données des 
relations entre les espèces et leurs habitats. 
 
En résumé, 
 
La longue histoire scientifique de l’étude des relations entre les espèces et leurs habitats, à 
travers le développement de l’écologie, a permis la création de très nombreuses 
méthodologies statistiques, tant descriptives qu’explicatives. 
 
Récemment, les modèles de distribution d’espèces se sont imposés comme un outil puissant, 
tant pour la compréhension théorique des relations entre les espèces et leurs environnements 
que pour des actions et des mises en place de politiques de conservation. Ils permettent 
d’approfondir nos connaissances entre la distribution des espèces et les variables de 
l’environnement, à différentes échelles spatiales et avec des données de sources différentes, 
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dont des données atlas, jusqu’ici difficilement ou peu exploitées. Reste que le champ 
d’investigation entourant l’apport des cartographies d’habitat ou plus simplement des 
données relatives à l’habitat dans ce type de modélisation est encore largement sous étudié et 
pourrait à terme donc révéler l’intérêt de ces données pour la conservation des espèces. 
 
La méthode IndVal semble aussi un outil intéressant pour caractériser le lien d’association 
« espèce-habitats » de manière quantitative et pourrait être la valeur indicatrice à privilégier 
dans le cadre de la création d’une base de données résumant ces relations. 
 

2.2.  Les modèles d’études biologiques et de données de l’habitat 
 

• Groupes taxonomiques 
 
L’étude des relations entre les espèces et les habitats s’effectue sur tous les groupes 
taxonomiques sans réelles distinctions. L’étude des plantes reste largement en avance, en 
particulier sur les descriptions des assemblages d’espèces, si l’on prend en compte les 
publications de phytosociologie et de phyto-écologie. Cependant, ce type d’approche 
(l’habitat associé à une communauté d’espèces) se retrouve aussi pour certains autres groupes 
comme les insectes (Bazelet et Samways, 2011; Hein et al., 2007; Poniatowski et Fartmann, 
2008; Puissant, 2002). 
 
Les invertébrés, en particulier les insectes, restent, de manière globale, sous-étudiés en 
écologie et en conservation (Cardoso et al., 2011; Fontaine et al., 2007; Hadfield, 1993; 
McKinney, 1999) alors qu’ils représentent une part importante de la biodiversité (Dunn, 2005; 
Stuart et al., 2010). On retrouve cette disparité paradoxale dans la liste des espèces de la 
Directive Habitats (Cardoso, 2012). En effet, dans les directives européennes, les invertébrés 
sont sous-représentés alors que les vertébrés, en particulier, les oiseaux et les mammifères 
sont surreprésentés (Hochkirch et al., 2013). Un décalage net s’observe entre les statuts des 
espèces dans les dernières études sur les listes rouges des papillons (van Swaay et al., 2011) et 
des libellules (Kalkman et al., 2010) et leurs représentations dans la liste d’espèce de la 
Directive Habitats : seul 34% et 19% respectivement des espèces menacées en Europe sont 
cités dans les annexes de la Directive Habitats. Pourtant, les invertébrés représentent une 
opportunité importante de compréhension des relations entre les espèces et les habitats, se 
trouvant à la frontière entre la végétation et les taxons « supérieurs » comme les oiseaux et les 
mammifères et l’un des piliers des processus fonctionnels au sein des écosystèmes (Kim, 
1993). Ils pourraient représenter de bons indicateurs des mécanismes tant sur les aspects de 
connectivités que sur les aspects de filtres locaux environnementaux et d’interactions 
biotiques. 
 
Le principal facteur limitant les études sur certains groupes taxonomiques, et en particulier les 
invertébrés, est le manque de données disponibles. Une qualité d’échantillonnage insuffisante 
peut aussi complexifier l’utilisation de données même si ce type de problématique tend à 
diminuer avec le développement de nouvelles méthodes statistiques (Elith et al., 2006). Il y a 
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donc toujours un besoin important d’amasser des données sur la distribution des espèces et si 
possible de manière standardisée pour simplifier leurs utilisations et augmenter leur pouvoir 
prédicteur. 
 

• Résultats quantitatifs sur les modèles de distribution d’espèces et la méthode 
IndVal pour les groupes taxonomiques 

 
Une étude quantitative de la bibliographie a été entreprise sur les modèles de distribution 
d’espèces et la méthode IndVal, qui sont des outils importants en écologie aujourd’hui et en 
particulier dans la compréhension des relations entre les espèces et les habitats. 
 
Cette étude quantitative, portant sur 154 publications pour les modèles de distribution 
d’espèces, a permis de faire ressortir la prépondérance des études portant sur les plantes 
(Figure 14). Principalement étudiées à une échelle large ou régionale, les plantes sont 
intégrées dans 88 publications, c’est-à-dire plus de la moitié du pool réunis (57%). Ensuite, 
viennent les oiseaux et les mammifères avec 31 (20%) et 18 (12%) études respectivement. Les 
invertébrés et l’herpétofaune (reptiles et amphibiens) sont à la traîne avec respectivement 12 
et 11 publications utilisant des données sur ces taxons (environ 7% chacun), les invertébrés 
étant majoritairement représentés par les insectes (9 publications). A noter que seulement 5% 
des études comprennent des analyses multi-taxonomiques, où les invertébrés sont souvent 
rassemblés, de même pour les amphibiens et les reptiles. Les plantes sont principalement 
étudiées avec des données sur les oiseaux, les mammifères ayant peu d’analyses communes 
avec d’autres groupes. 
 
On remarque dans ces données que relativement, les plantes, oiseaux et mammifères sont plus 
majoritairement étudiés à des échelles régionales ou locales que les invertébrés même s’il 
reste difficile de conclure vu le faible nombre d’études portant sur les invertébrés (Figure 14). 
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Figure 14 : Nombre de publications utilisant des modèles de distribution d’espèces selon 
différents groupes taxonomiques et échelles d’étude spatiale. A noter que certaines 
publications peuvent intégrer des données de plusieurs groupes taxonomiques. 
 
Pour faire le lien avec les données de l’habitat, dans cette étude quantitative, les types de 
données d’habitats ont aussi été récupérées selon quatre grandes typologies, trois faisant 
référence plutôt à l’habitat catégoriel : données de mode d’occupation du sol, données d’unité 
de végétation et des données de télédétection et le dernier faisant plus référence à l’habitat 
écologique, basé sur la niche écologique via les données bio-topo-climatiques, c’est-à-dire les 
données topographiques et climatiques en relation avec les organismes étudiés. 
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Figure 15 : Nombre de publications utilisant des modèles de distribution d’espèces selon 
différents groupes taxonomiques et données de l’habitat. A noter que certaines publications 
peuvent intégrer des données de plusieurs groupes taxonomiques. 
 
Les résultats montrent que les données bio-topo-climatiques sont les plus utilisées dans ce 
type de modélisation de la distribution des espèces (Figure 15). Ces modèles étant basés sur le 
concept de la niche écologique, il paraît logique que la description de l’habitat s’appuie sur 
l’approche de l’habitat écologique représenté par la niche des espèces. 
 
De façon relative (voir Figure 19, annexe), les données de description de l’habitat semblent 
réparties de manière similaire entre les groupes taxonomiques. A la suite des données bio-
topo-climatiques, les données s’appuyant sur des unités de végétation sont les plus 
importantes alors que les données de télédétection restent sous-utilisées malgré leur potentiel 
(voir ci-dessus, Figure 15). 
 
Pour la méthode IndVal, le pool de publications obtenu par la même méthode quantitative de 
recherche bibliographique est beaucoup plus restreint (n=31, voir partie 2.1). Ce pool restreint 
s’explique par le fait que l’on recherche ici les études utilisant la méthode IndVal et faisant 
explicitement un lien avec l’habitat. Ces études portent alors massivement sur les invertébrés 
(81%) et en particulier les insectes (71%), le reste étant partagées entre les plantes et les autres 
des groupes taxonomiques. Encore une fois, peu d’études (10%) utilisent des données multi-
taxonomiques. 

 50 



 
• Données d’habitat 

 
L’étude bibliographique portant sur près de 500 articles montre que les données d’habitat 
utilisées sont extrêmement dépendantes de chaque étude et en particulier des informations 
disponibles de façon spatialisées. En effet, la plupart des travaux s’appuient sur des données 
d’habitat catégoriel provenant de typologies existantes (Corine Land Cover, EUNIS, etc.) 
mais ils ne les utilisent que partiellement dans le sens où les classes d’habitats sont redéfinies 
en fonction de la question de recherche. Les typologies d’habitat obtenues sont donc 
contextuelles mais basées sur des typologies connues. Les regroupements de classes d’habitat 
à partir des classes des typologies existantes se fait la plupart du temps a priori, en fonction 
des questions des scientifiques et donc à dire d’expert. 
 
L’utilisation des typologies d’habitat catégoriel déjà existantes reste cependant assez 
marginale. Une simple recherche bibliographique avec comme mots-clés « EUNIS » ressort 
peu de résultats (n = 43). Dans ces publications, douze sont en lien avec l’écologie terrestre et 
parmi elles, plus de la moitié s’intéressent à la part des plantes invasives dans les habitats 
européens, ces habitats étant définis sous la typologie EUNIS (voir par exemple Chytry et al. 
2008, 2005). Le reste des publications est soit sans relation avec l’écologie, soit s’intéresse 
aux systèmes aquatiques (marins principalement). On retrouve ainsi une dizaine de 
publications supplémentaires utilisant EUNIS sur les habitats aquatiques. Cela reflète l’une 

des particularités et innovation de cette 
typologie qui intègre bien ces habitats 
au contraire des autres typologies 
comme CORINE Biotopes et Corine 
Land Cover. Il est cependant 
intéressant de noter que dans ce cadre, 
la typologie EUNIS est testée dans les 
travaux de Barbera et al. (2012) où les 
auteurs concluent que la typologie 
EUNIS ne semble pas convenir pour 
classer des habitats tels que perçus 
entre autres à partir des compositions 
des communautés d’algues. Les classes 
EUNIS, très structurées, semblent ainsi 
contenir une mosaïque d’habitats avec 
beaucoup d’écotones. Les auteurs 
remarquent d’ailleurs que pour la 
création de cartographie d’habitats à 
large échelle, l’utilisation des mêmes 
méthodes que celles utilisées pour leur 
travail est répandue et qu’ainsi la 
typologie EUNIS ne serait pas efficace 
pour en rendre compte. 

Figure 16 : Pourcentage de publications (n= 285) 
utilisant des données de cartographie d’usage des 
sols en fonction du domaine de recherche, 
certaines études pouvant être citées plusieurs fois 
par domaine. 
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L’utilisation de la base de données Corine Land Cover est beaucoup plus répandue, à l’image 
des données utilisant une cartographie d’usage des sols (Figure 17). Une recherche simple 
avec pour mots-clés « Corine Land Cover » permet d’obtenir 256 publications. Cela 
s’explique facilement par le fait que ce n’est surtout pas simplement une typologie mais 
également une base de données de cartographie d’utilisation du sol, c’est-à-dire un outil 
stratégique et utilisable directement dans les études comme source de données même si cette 
cartographie montre ses limites notamment au niveau de la précision du grain. 
 

 
Figure 17 : Pourcentage de publications (relatif aux sommes du nombre de publications par 
échelle spatiale) utilisant des modèles de distribution d’espèces selon différentes données de 
l’habitat et échelles spatiales d’étude. A noter que certaines publications peuvent intégrer des 
données de plusieurs types de données de l’habitat. 
 
L’analyse quantitative sur les modèles de distribution d’espèces permet de confronter 
l’utilisation des données de l’habitat avec l’échelle spatiale à laquelle l’étude a été menée 
(Figure 17). On remarque des patrons d’utilisation similaires entre les différentes échelles 
spatiales avec une utilisation importante des données bio-topo-climatiques quelle que soit 
l’échelle spatiale considérée. De manière intéressante, les données de télédétection semblent 
tout autant utilisées à une échelle globale qu’à l’échelle locale, tout comme les données 
d’occupation du sol. Ces dernières sont souvent la seule source d’information disponible pour 
les chercheurs, expliquant ce patron d’utilisation de ces données. Au contraire, l’utilisation de 
manière plus rare des données de télédétection (dans 29% des études contre 55% pour les 
données d’occupation du sol) peut s’expliquer par la nouveauté de ce type de données 
(Pettorelli et al., 2014a). 
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Les résultats pour la méthode IndVal montrent qu’elle est principalement utilisée dans des 
études à une échelle spatiale locale (84%), le reste étant à une échelle régionale au mieux. 
Plus de la moitié des auteurs de ces études définissent l’habitat a priori et de manière centrée 
sur l’étude sans tenir compte de typologies existantes. Par exemple, Caballero et Léon-Cortés 
(2012) utilisent dans leur étude des types d’habitat via des unités de végétation qu’ils 
définissent eux-mêmes à partir d’aspects fonctionnels (fragmentation par exemple) et 
spécifiques (présence d’une ou plusieurs espèces) mais sans s’appuyer sur une typologie 
préexistante. Dans l’utilisation de la méthode IndVal, l’habitat catégoriel est principalement 
utilisé via les unités de végétation (30%) et un peu par les données de modes d’occupations du 
sol (13%). Aucun étude n’utilise des données de télédétection brute ou des données liées à 
l’habitat écologique (bio-topo-climatiques). 
 
Dans le cas d’études à large échelle, l’utilisation des typologies dans leurs formes originales 
s’accroît même si les données restent modifiées, ceci pour entrer en cohérence avec les 
données biologiques (distribution des espèces, abondance, etc.) souvent plus complexes à 
obtenir. Thuiller et al. (2004) s’intéressent par exemple à l’importance des données 
d’utilisation des sols dans les modèles de distribution d’espèces à l’échelle de l’Europe. 
L’étude se base ainsi sur le projet PELCOM, une base de données d’utilisation du sol à 1km 
de résolution obtenue à partir de données de télédétection principalement. Les données sont 
agrégées en fonction de la résolution des données biologiques et climatiques mais la typologie 
initiale de la base de données (PELCOM website, 2000) est conservée dans l’étude. 
 
L’utilisation des données de télédétection semble être une importante innovation et va 
croissant dans les études. Utilisées jusqu’ici comme données d’entrée pour caractériser par 
exemple des habitats en mode d’occupation du sol, elles sont maintenant utilisées sous leurs 
formes continues, offrant une alternative intéressante aux données catégorielles (comme les 
modes d’occupation du sol) (Pettorelli et al., 2014b; Sheeren et al., 2014; Shirley et al., 2013; 
St-Louis et al., 2014; Verburg et al., 2011). Ces données de télédétection sont principalement 
basées sur la végétation comme le « Normalized Difference Vegetation Index (NDVI) » ou le 
« Enhanced vegetation index (EVI) », qui sont parmi les deux indices standardisés les plus 
connus et utilisés aujourd’hui (Jiang et al., 2008; Pettorelli et al., 2011; Warren et al., 2014). 
 
En résumé, 
 
Les relations entre les espèces et les habitats sont étudiés sur de nombreux groupes 
taxonomiques avec un biais important en faveur des plantes, oiseaux et mammifères. Les 
invertébrés, et en particulier les insectes, qui pourraient présenter de nettes relations à 
l’habitat (communauté végétale), sont sous-étudiés dans la littérature, en partie du fait d’un 
manque de données disponibles. On observe généralement peu d’études multi-taxonomiques 
malgré les atouts qu’apportent ces approches (voir Di Minin et Moilanen (2014) par 
exemple). 
 
Les données de l’habitat sont diverses également et leurs utilisations ou leurs types sont très 
dépendants de chaque étude et de l’échelle spatiale considérée. L’habitat catégoriel est 
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souvent utilisé dans sa forme brute et re-catégorisé par les auteurs de l’étude pour mieux 
répondre à des questions spécifiques. Peu de données d’habitat sont comparables entre les 
études. Il n’existe pas de standardisation générale de ces données mais les données continues 
issues de la télédétection pourraient être une manière de palier à ce problème. 
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3. Les paramètres influençant les relations « espèces-habitats » 

3.1.  Echelle spatiale 
 
L’étude bibliographique montre une augmentation de la part des variables environnementales 
locales (dont l’habitat) dans l’explication des patrons d’assemblages des espèces quand 
l’emprise spatiale d’une étude diminue (Mykrä et al., 2007; Reif et al., 2008; Storch et al., 
2003). Cependant ces patrons restent difficiles à généraliser car ils sont comme souvent 
dépendants du contexte de l’étude en écologie (Cushman et McGarigal, 2004; de Knegt et al., 
2010; Luoto et al., 2007). Pearson et al. (2004), dans une étude s’intéressant à l’incorporation 
de données d’occupation du sol dans les modèles de distribution d’espèces, relèvent 
également que l’intérêt de l’ajout de ces données est fortement dépendant de l’échelle. 
 
Le faible nombre d’études s’intéressant explicitement à ces questions est principalement dû à 
un manque de ressources en données. Pour l’étude de Divíšek et al. (2014), voir encadré 8, il 
faut bien prendre en compte le contexte scientifique et politique, avec fort investissement sur 
les aspects de caractérisation des habitats naturels et d’obtention de données cartographiques 
des habitats sur tout le territoire dans la République tchèque (Ichter et al., 2012). Dans cette 
étude, l’influence de l’échelle est mise en avant. Par exemple, mise à part pour les oiseaux, 
pour tous les autres groupes taxonomiques étudiés, la variation spatiale de la distribution des 
espèces explique plus la variation générale observée dans les assemblages des groupes 
taxonomiques que les variables environnementales (climat, « habitats naturels » et occupation 
du sol, voir l’encadré 8). 
 
Encadré 8 L’exemple d’une étude récente : Natural habitats matter : Determinants of 
spatial pattern in the composition of animal assemblages of the Czech Republic, Divíšek 
et al. (2014) 
 
Dans ces travaux, publiés dans la revue internationale d’écologie 
Acta Oecologica, Divíšek et ses collaborateurs ont évalué le 
caractère explicatif relatif des habitats naturels définis à partir de 
données phytosociologiques, des données de mode d’occupation 
du sol et des variables climatiques sur les assemblages d’espèces 
de cinq groupes taxonomiques : mammifères, oiseaux, reptiles, 
amphibiens et papillons. 
 
Les principaux résultats de cette étude montrent que les 
assemblages d’espèces des différents groupes taxonomiques, sauf 
pour les oiseaux, sont globalement mieux expliqué par des patrons 
d’assemblages spatiaux indépendamment des variations des 
paramètres environnementaux considérées (habitats naturels, 
occupation du sol, climatiques). Cependant, la quantité de la 
variation de ces paramètres, qui n’est pas structurée dans l’espace, même si faible, reste très 
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significative. L’impact d’une typologie précise comme celle des habitats naturels utilisé dans 
l’étude est lui aussi significatif et se révèle même être le paramètre environnemental 
expliquant le mieux les assemblages d’espèces (hors patrons spatiaux) et cela pour tous les 
groupes taxonomiques. Les auteurs concluent que les habitats naturels (selon leur définition 
fondée sur des données phytosociologiques) sont important pour expliquer les patrons de 
distribution des espèces parce qu’ils permettent d’obtenir de meilleurs résultats que ceux 
basés sur une description des habitats via la télédétection. 
 
Les résultats de cette étude, parfaitement en adéquation avec les questions soulevées dans ce 
rapport, restent tout de même relativement restreints, tant en termes de diffusion (publication 
dans une revue spécialisée) que de zone géographique couverte. La République Tchèque est 
en effet l’un des états de l’UE le plus engagés dans les approches de classification de l’habitat 
sur la base de relevés phytosociologiques, ceci favorisant les recherches sur le territoire 
tchèque mais il conviendrait d’engager des études similaires sur d’autres zones 
géographiques. 
 

3.2.  L’influence des typologies 
 
Comme présenté dans la partie 2.2., la diversité des méthodes pour rendre compte de l’habitat 
et l’utilisation contextuelle des typologies dans les études rend difficile l’interprétation de la 
bibliographie. Il est ainsi difficile d’en sortir un message clair sur l’influence que cette 
typologie peut avoir sur les relations entre les espèces et les habitats. 
 
De plus, peu d’études s’intéressent directement à l’influence des typologies (voir encadré 8 
tout de même). En fait, la question ne se pose pas réellement car les données de typologies 
d’habitats sont trop rares pour que le choix entre différentes données typologiques de 
l’habitat soit une problématique importante. Les études s’intéressant à l’influence des 
types d’habitats sur la diversité d’un groupe taxonomique utilisent la donnée disponible 
à l’échelle spatiale correspondante. Carré et al. (2009) par exemple se basent sur la 
typologie Corine Land Cover pour étudier l’impact des types d’habitats sur les pollinisateurs. 
Au sein même de ce groupe, ils concluent que les types d’habitats ayant un impact sur la 
diversité sont différents selon les groupes taxonomiques de pollinisateurs et leurs résultats ne 
sont pas concordants avec la littérature associée pour certains des groupes. Pour expliquer ces 
différences, les auteurs précisent bien qu’ils ont utilisé une typologie et donc une définition de 
l’habitat différente des autres études (en l’occurrence plutôt basée sur une cartographie directe 
a priori de certains types d’habitats). Dans l’étude de Divíšek et al. (2014), les auteurs 
démontrent que pour la plupart des groupes taxonomiques, le type de typologie est important. 
En comparant leurs travaux avec ceux de Luoto et al. (2006) et ceux de Storch et al. (2003) 
qui trouvent que la distribution des papillons est majoritairement expliquée par des variables 
climatiques, Divíšek et al. (2014) considèrent que c’est la qualité de la description des 
habitats, donc la qualité de précision de la typologie qui explique l’inconsistance de leurs 
résultats avec ceux de ces deux études, où des données de description de l’habitat de moindre 
précision sont utilisées. 
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Dans une synthèse bibliographique s’intéressant à la modélisation des habitats d’espèce à 
partir de données d’utilisation des sols, Schlossberg et King (2009) montrent les limites d’une 
telle approche et pointent quatre raisons principales : (i) l’avis d’expert des études, qui est 
inclus dans 97% des études de la synthèse, montre une grande variabilité sur une même 
question, (ii) les modèles ignorent les dynamiques des populations entraînant une 
surestimation de l’aire d’occupation des habitats, (iii) l’habitat n’est pas synonyme 
d’occupation du sol et (iv) la sur-simplification des patrons d’utilisation de l’habitat : les 
préférences à l’habitat des espèces varient de manière continue et pas de façon discrète 
comme les catégories des modes d’occupations du sol le font dans ces modèles. Dans leur 
introduction, Gaillard et al. (2010) appellent cela la définition structurelle de l’habitat. Ils 
pointent de la même manière les limites d’une telle définition en précisant que selon chaque 
typologie ou classification, des variables continues (de ressources ou de conditions 
environnementales) deviennent des catégories discrètes et qu’ainsi, l’habitat, qui en résulte, 
n’est plus spécifique à une espèce et donc difficile à relier à celle-ci. 

 

Figure 18 : Exemple d’utilisation des données LiDAR dans l’étude de la structure de la 
végétation (a) vertical, (b) à large échelle et (c) facilement extractible à différentes tailles de 
grain en fonction des groupes taxonomiques étudiés. Adapté de Simonson et al. (2014). 
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Ainsi, l’arrivée de nouvelles méthodes basées sur la télédétection permet d’entrevoir 
aujourd’hui les faiblesses d’une approche catégorielle de l’habitat (Cord and Rödder, 2011; 
Gillespie et al., 2008). Cord et al., (2014), dans une étude récente, avancent que les variations 
locales des conditions environnementales ne peuvent pas être représentées par des données 
catégorielles d’utilisation du sol. Cependant, les données continues de télédétection peuvent 
outrepasser ce problème. Rocchini (2013) montre également à travers l’étude de Jiang et al. 
(2013) les perspectives d’utilisation des données de télédétection. De manière concrète, les 
données de télédétection, utilisées dans un format brut, pourraient permettre de mieux prédire 
la distribution de nombreuses espèces dont celles difficiles à détecter (comme dans l’étude de 
Jiang et al., 2013) pour un coût financier et un temps bien moindre que les méthodes 
conventionnelles d’échantillonnages via des inventaires par exemple (Shirley et al., 2013). 
Les cartographies associées à ces études seraient des outils et des bases performantes pour 
ensuite par exemple orienter des échantillonnages et permettre ainsi d’optimiser les faibles 
ressources allouées à la conservation. De plus, dans une récente synthèse bibliographique, 
Simonson et al. (2014) rappellent les opportunités offertes par les données de télédétection de 
type LiDAR (Figure 18) qui permettent de mesurer de manière effective une sélection 
d’indicateurs de structure de la végétation (choisis dans la littérature et parmi les plus utilisés) 
offrant des données plus facilement accessibles, standardisées et non dépendantes de 
l’observateur ou de l’étude (voir aussi les perspectives de la méthode LiDAR dans le récent 
article de Davies et Asner (2014)). Cependant, il faut relativiser ces approches par la 
télédétection car les données brutes issues des satellites ne sont pas forcément facilement 
manipulables par les acteurs opérationnels. En effet, les variables brutes, même si elles 
expliquent mieux les relations « espèces-habitats », ne sont pas facilement interprétables par 
les scientifiques et les acteurs sur le terrain. On passe d’une vision catégorielle de l’habitat qui 
correspond bien à une optique opérationnelle, à une vision continue de l’habitat via des 
variables pratiques, informatives et précises pour les modélisations mais pas forcément très 
interprétables pour la mise en place des actions de conservation. Un test intéressant 
consisterait à comparer la qualité de modèles de distribution d’espèce utilisant des 
informations sur les habitats catégoriels (décrits par la végétation, avec diverses approches 
possibles selon le grain d’analyse) avec des données de télédétection, en faisant varier les 
groupes taxonomiques et les grains d’analyse. Malheureusement, nous n’avons pu identifier 
aucune étude de ce type dans la littérature. 
 
Dans l’approche « espèce-centrée » de l’habitat par la niche (habitat écologique), la question 
des ressources pour l’espèce est essentielle. Dennis et al., (2014) ont récemment synthétisé et 
repris les travaux des dix dernières années sur les « Resource-based Habitats (RBH) » 
appliqués aux cas des papillons (Dennis et al., 2006, 2003). Ces travaux montrent encore que 
la description simple de l’habitat par la végétation échoue à décrire le « vrai » habitat des 
espèces et en particulier à une échelle utile pour l’aménagement (Dennis, 2010). Cependant, 
même si les besoins en ressources d’une espèce et ses exigences écologiques sont bien 
connus, réussir à récupérer et analyser ces variables reste extrêmement complexe dans 
certains cas et la solution simple et pragmatique reste donc de décrire l’habitat comme une 
unité de végétation. On retrouve ici un peu la même problématique qu’au-dessus avec 
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l’utilisation des données issues de la télédétection, c’est-à-dire un écart entre la théorie et la 
pratique dictée par les données disponible et la capacité à les interpréter. 
 
En ouvrant les recherches bibliographiques et en s’intéressant au milieu marin, on remarque 
que les difficultés sont les mêmes pour ce qui est de la mise en place d’une typologie d’habitat 
commune dans ce milieu. Fraschetti et al. (2008) comparent dans leurs travaux un ensemble 
de dix typologies existantes des habitats marins et montrent que ces classifications sont soit 
trop vagues, soit trop précises. D’un côté, certaines classifications sont basées uniquement sur 
des communautés d’espèces marines et demandent des résolutions taxonomiques trop 
précises, mettant en avant des changements à trop fine échelle spatiale, compliquant leur 
utilisation en termes d’habitat opérationnel. D’autre part, les classifications trop peu précises 
rassemblent des assemblages d’espèces complètement différents et faussent la lecture des 
variations environnementales intra-classes, rendant difficile l’interprétation. 

3.3.  Homogénéité et hétérogénéité des réponses 
 

L’étude de la bibliographie portant sur les relations entre les espèces et leurs habitats laisse 
entrevoir peu d’homogénéité dans les réponses. D’une part, il est difficile d’obtenir une vision 
objective de ces relations car leur définition est très large et s’appuie sur deux notions qui sont 
encore aujourd’hui floues et discutées au sein de la communauté scientifique (voir partie 1.1). 
Ainsi, la pertinence d’un ensemble de publications traitant de ces relations, extraites de 
l’immense domaine scientifique qu’est l’écologie aujourd’hui est très difficile à déterminer. 
La principale homogénéité, qui ressort de la bibliographie, pose le constat que l’étude de 
ces relations est principalement limitée par les données disponibles, que ce soit des 
données de distribution des espèces (et cela pour différents groupes taxonomiques) ou 
pour les données décrivant l’habitat. Ces résultats concordent avec la récente synthèse 
bibliographique de Camaclang et al. (2014) sur les pratiques d’identification des habitats 
critiques pour les espèces menacées, c’est-à-dire l’habitat résiduel de l’espèce essentiel à sa 
survie et à sa restauration. 
 

• L’influence des méthodes ? Le cas de l’avis d’expert 
 
L’avis d’expert est utilisé pour pallier le manque de données et d’études observées dans la 
littérature. C’est une méthode rapide d’évaluation des relations entre les espèces et leurs 
habitats mais qui peut comporter des biais importants (McBride et al., 2012). Ainsi, Reif et al. 
(2010) proposent que l’avis d’expert soit réservé au cas où les données pour effectuer des 
mesures quantitatives ne sont pas disponibles. Quand elles le sont, les méthodes statistiques 
sont à privilégier pour déterminer les associations entre des espèces et l’habitat considéré. Par 
exemple, Chytrý et al. (2002) montrent que leur mesure de la fidélité des espèces à des unités 
de végétation est plus efficace pour déterminer des espèces diagnostics que les avis d’expert. 
L’avis d’expert est un exemple de plus où l’on observe peu d’homogénéité dans les réponses. 
Cette méthodologie offre des perspectives intéressantes dans certains cas mais échoue dans 
d’autres et aucune généralité ne semble pouvoir en être tiré. Ce cas trivial reflète néanmoins 
ce que l’on observe pour la plupart des méthodologies mais principalement du fait d’un 
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manque de moyens et de données pour empiriquement pouvoir faire des conclusions plus 
large. 
 

• Habitat catégoriel : phytosociologique vs. occupation du sol ?  
 
Dans l’étude de Divíšek et al. (2014), pour expliquer la variation de la composition des 
assemblages d’espèces de différents groupes taxonomiques, les auteurs confrontent en 
particulier des données d’habitat catégoriel. Ils définissent les habitats naturels comme étant 
ceux définis à partir de données phytosociologiques et les données issues de CLC pour le 
mode d’occupation du sol (voir encadré 8). 
 
Les résultats de cette étude montrent que, pour tous les groupes taxonomiques, la contribution 
des seuls habitats naturels dans l’explication des variations de la composition des assemblages 
d’espèces est relativement faible mais reste la principale variable environnementale 
expliquant les patrons, devant les données bioclimatiques et le mode d’occupation du sol. On 
observe donc dans cette étude une certaine homogénéité des réponses vis-à-vis de l’habitat 
catégoriel décrit à partir de la phytosociologie. L’utilisation de ces données précises d’habitats 
catégoriels semble donc être un atout précieux pour expliquer les patrons de distribution des 
espèces. 
 
En résumé, 
 
D’après l’étude bibliographique, l’échelle spatiale d’étude est l’un des paramètres les plus 
importants à prendre en compte dans le cadre des relations entre les espèces et leurs habitats. 
En effet, l’importance des autres variables expliquant ces relations va être dépendante de 
l’échelle spatiale d’étude. 
 
La compréhension de l’influence des typologies ou des types de catégorisations de l’habitat 
est très largement limitée par les données disponibles. La plupart des études utilisent les 
données disponibles pour leur zone d’étude et il n’y a souvent pas le choix ou la possibilité de 
comparer entre différentes approches. Quand cela est tout de même possible, peu 
d’homogénéité semble ressortir lorsque l’on compare des données issues de différents types 
de catégorisations de l’habitat, même lorsqu’elle s’appuie sur l’avis d’expert qui doit être 
utilisé avec parcimonie. L’une des possibilités pour outrepasser ce problème pourrait être 
d’utiliser d’autres approches comme les données brutes issues de la télédétection ou des 
aspects en lien avec les ressources des habitats. Cependant, ces méthodes se heurtent 
fortement à des difficultés d’interprétations des résultats et met donc en doute leurs 
possibilités d’opérationnalisation pour les acteurs de la conservation. 
 
Le développement de nouvelles données de cartographies des habitats (en particulier 
phytosociologique) et la consolidation des données de distribution des espèces semblent des 
points essentielles à maintenir pour permettre de meilleure évaluation des relations espèces-
habitats. 
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4. Conclusion et limites : 

4.1.  Complexité des notions et influence de l’échelle spatiale 
 
La complexité des notions d’espèces et d’habitats rendent difficile une synthèse sur les 
relations entre les espèces et leurs habitats. Ces deux termes ont des applications très fortes 
dans le domaine de la conservation de la biodiversité mais ils n’ont que peu de bases 
théoriques transposables de façon simple dans la pratique. Ce décalage entre théorie et 
applications met en évidence le fossé qui existe parfois entre les sciences fondamentales et les 
sciences appliquées et complique encore plus le dialogue entre sciences et politiques. 
Pourtant, l’importance du dialogue entre les acteurs scientifiques et politiques pour permettre 
l’amélioration des actions de conservation est mis en avant dans la littérature (Young et al., 
2014). Il appartient donc aux scientifiques et politiques d’améliorer les définitions de ces 
concepts pour les rendre réellement opérationnels permettant l’appropriation des outils et des 
données de caractérisation de l’habitat par tous les acteurs de la conservation de la 
biodiversité. 
 
Chase (2014) a très justement résumé dans son article l’influence de l’échelle dans les 
concepts les plus vieux de l’écologie, en l’occurrence, le débat entre la théorie de la niche 
(déterministe) et la théorie neutre (stochastique) dans l’explication de la distribution des 
espèces. Il montre ainsi que les échelles spatiales d’observation sont le facteur principal, qui 
explique que l’on observe un patron plutôt qu’un autre. Il en est de même pour les relations 
entre les espèces et leurs habitats. A une échelle locale, une typologie fine d’habitats 
permettra certainement d’expliquer de manière déterministe la distribution des espèces. 
Cependant, si on augmente l’échelle d’observation pour se placer à large échelle et que l’on 
conserve cette même typologie fine d’habitats, la distribution des espèces pourrait s’expliquer 
seulement par des effets stochastiques. Il faut donc repenser les études en changeant la 
résolution spatiale des typologies selon les échelles d’étude sous peine d’expliquer les 
processus simplement par des effets d’échelles. Cette question d’échelle intervient également 
dans l’écart entre science et pratique. Les gestionnaires et aménageurs souhaitent 
essentiellement des informations sur des enjeux précis avec un grain fin, de quelques hectares 
maximum, pouvant permettre de spatialiser les mesures à prendre. Les travaux scientifiques, 
portés sur l’étude des mécanismes explicatifs et contraint par la disponibilité des données sur 
de large surface, sont plus nombreux à des grains plus larges. 
 
Baguette et Mennechez (2004), en réponse aux critiques de Dennis et al. (2003) sur la 
conception d’habitat, pointent l’influence de l’échelle dans la théorie de Dennis et al. (qui se 
base sur une approche par la ressource de l’habitat, voir partie 1.1) et résument leurs critiques 
à une simple question d’échelle. Ce débat entre spécialistes d’un même domaine en écologie 
montre combien l’influence de l’échelle est importante dans la définition de l’habitat et donc 
de leurs relations avec les espèces. 
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4.2.  Pistes de recherche 
 
Prédire la distribution des espèces et décrire leurs interactions est l’un des nombreux défis de 
l’écologie, particulièrement important pour la biologie de la conservation. Les interactions 
biotiques influencent grandement les relations entre les espèces et leurs habitats et l’impact 
des échelles d’études reste encore mal connu (Wisz et al., 2013). L’intégration des 
interactions biotiques et des relations entre les espèces et leurs habitats dans les modélisations 
de distribution des espèces semble être une piste de recherche prometteuse. Améliorer les 
scénarios futurs de distribution des espèces face au changement d’usage des sols et au 
changement climatique est primordial pour la conservation de la biodiversité. 
 
De plus, l’utilisation de cartographies d’habitats comme « surrogate » à l’étude onéreuse des 
espèces, qui les composent, pourrait être l’un des enjeux pour l’accélération de la mise en 
œuvre de politiques de conservation (Murphy et Weiland, 2014). Cependant, l’utilisation de 
« surrogate » dans l’aménagement et la conduite de politiques de conservation montre ses 
limites (Murphy et al., 2011). Sur les nombreuses études s’intéressant à la co-occurrence des 
espèces, peu d’entre-elles ont réellement pu faire le lien entre la présence d’une espèce et 
l’état de conservation d’une ou d’autres espèces (Austin et al., 1990; Banks et al., 2010; 
Fleishman et Murphy, 2009). Récemment, suite à une méta-analyse des travaux traitant de la 
congruence spatiale entre espèces, Westgate et al. (2014) ont conclu qu’il n’y avait pas de 
résultats clairs prônant qu’un sous-ensemble de taxons pouvait être représentatif de la 
biodiversité mais des résultats prometteurs existent, en particulier les travaux d’Arponen et al. 
(2008) où ils concluent qu’une approche au niveau des communautés (donc d’habitat dans le 
sens végétation), basée sur les patrons de richesse spécifique et de « turnover » de la 
composition des communautés seraient des proxys efficaces pour les zones à priorité de 
conservation (voir aussi à ce sujet les travaux de Heikinheimo et al. (2012) à l’échelle de 
l’Europe). De plus, Di Minin et Moilanen (2014) ont récemment montré qu’une stratégie de 
« surrogacy » basée sur une approche multi-taxons de groupes taxonomiques relativement 
bien connus (dans leur cas, les oiseaux, amphibiens et reptiles) couplée à l’utilisation de 
données d’habitats permettrait d’améliorer les prédictions de la « surrogacy ». Il reste 
cependant à étudier dans quels cas et à quelles échelles ce principe de substitution pourrait 
réellement s’appliquer aux habitats. Les récents travaux de Barton et al. (2014) sur 
l’utilisation des habitats comme « surrogate » à la diversité animale laisse penser qu’il est 
également difficile de trouver des réponses communes entre les groupes d’animaux et une 
seule caractérisation de l’habitat. 
 
Une démarche plus approfondie sur ces questions permettrait d’appuyer ou de relativiser les 
actions de conservation aujourd’hui entreprises sur les habitats. Il est urgent de rendre 
opérationnel ce concept au-delà des définitions théoriques en améliorant le dialogue entre 
politiques et scientifiques à travers des processus transdisciplinaires. 
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4.3.  Base de connaissance des relations espèces-habitats 
 
La mise en place d’une base de connaissance entre les espèces et les habitats est aujourd’hui 
une nécessité dans un contexte où la notion d’habitat a pris une importance de premier ordre 
en conservation de la biodiversité. 
 
Le travail réalisé dans le cadre de ce rapport permet de mieux appréhender la complexité des 
notions et met aussi en évidence la difficulté à sortir un message clair à travers l’imposante 
bibliographie que représente cette question des relations entre espèces et habitats. Dans ces 
questions, l’importance des effets échelle est indéniable et risque de complexifier la 
généralisation d’une approche plutôt qu’une autre et donc la création d’une base de 
connaissance unique. 
 
De plus, la création d’une telle base de connaissance ne pourra se réaliser concrètement qu’en 
s’appuyant fortement sur la connaissance des experts de chaque groupe taxonomique, car il 
n’est pas envisageable d’obtenir des résultats empiriques pour toutes les espèces. En outre, les 
résultats empiriques existant aujourd’hui sont très divers, sans réel consensus et parfois 
difficiles à identifier. Ainsi, pour qu’une telle base de connaissance ait une efficacité 
opérationnelle, il semble nécessaire d’étudier l’impact de l’avis d’expert sur la compréhension 
des relations espèces-habitats. Il s’agit d’une question de plus en plus abordée au sein de la 
bibliographie (voir partie 2.1) mais qui demande encore à être approfondie. Cependant, le 
recours à l’avis d’expert, surtout vu les potentielles limites (voir partie 3.3) ne doit pas 
occulter l’importance de continuer à récolter des données précises de distribution des espèces 
et des habitats pour essayer de mieux comprendre de manière empirique les relations entre les 
espèces et leurs habitats. 
 
Le développement du lien entre la base de données TAXREF et la future base de données 
HABREF est l’étape principale de la création d’une base de connaissance des relations entre 
les espèces et leurs habitats. Cependant, il reste à pouvoir caractériser ce lien et après l’étude 
de la bibliographie, il semble difficile de trouver un consensus à travers la diversité des 
approches de l’habitat, des échelles spatiales, des méthodologies d’études des relations ou 
encore entre les groupes taxonomiques. 
 
D’un point de vue opérationnel, un cas idéal de caractérisation du lien entre espèce et habitat 
catégoriel serait d’effectuer un échantillonnage des communautés d’espèces dans tous les 
habitats catégoriel au niveau le plus fin de la typologie visée (par exemple dans la typologie 
EUNIS). L’intérêt de réaliser cet échantillonnage au niveau le plus fin de la typologie est que 
l’on peut ensuite remonter dans la hiérarchie et donc travailler sur toute la stratification de la 
typologie. Suite à cet échantillonnage, il est possible d’utiliser la méthode IndVal, qui semble 
pertinente pour rendre compte du lien (voir partie 2.1) et permet de déterminer par espèce, le 
niveau typologique dans la hiérarchie où IndVal est maximisé. On obtiendrait ainsi une valeur 
continue de spécialisation de l’espèce au niveau typologique. En définissant une valeur seuil 
de spécialisation, on pourrait déterminer si l’espèce est généraliste ou réellement spécialiste 
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de ce niveau typologique de l’habitat catégoriel. Il serait alors possible de qualifier les espèces 
selon leur degré de sténoécie à l’habitat : sténoèce, oligoèce ou euryèce. 
 
Cependant, dans la pratique, l’état des bases de données actuelles et les échantillonnages pour 
récolter une quantité de données nécessaire à la mise en œuvre de ce cas idéal semblent 
difficile à réaliser. C’est pourquoi l’avis d’expert aura une place de facto importante dans la 
création de la base de connaissance. Le présent rapport a permis d’identifier leur importance 
dans la littérature et des premières pistes de réflexions mais il faudrait aller plus loin pour 
identifier les risques associés aux avis d’expert. Les experts naturalistes sont un atout 
indéniable et peuvent faire des inférences fortes dans la caractérisation du lien entre les 
espèces et l’habitat, tant de manière quantitative que discrète (exclusif, quasi-exclusif, 
préférentiel, etc.). Les futurs projets doivent cependant se concentrer autant que possible sur 
des approches probabilistes et statistiques du lien entre espèce et habitat, que ce soit par 
l’utilisation d’indice comme IndVal ou de modélisation avec l’utilisation des modèles de 
distribution d’espèces. 
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6. Annexes : 
 

• Equation booléenne de la recherche bibliographique effectuée dans Web of Science ® 
pour la Figure 3 : 

 
TS=("species-habitat* relationship*" OR "species-habitat* association*" OR "species-
habitat* link*" OR "species-environment* relationship*" OR "species-environment* 
association*" OR "species-environment* link*" OR "wildlife-habitat* relationship*" OR 
"wildlife-habitat* association*" OR "wildlife-habitat* link*" OR "wildlife-environment* 
relationship*" OR "wildlife-environment* association*" OR "wildlife-environment* link*") 
AND SU=(Agriculture OR Behavioral Science OR Biodiversity & Conservation OR 
Entomology OR Environmental Science & Ecology OR Forestry OR Mycology OR Plant 
sciences OR Zoology) NOT TS=(fish* OR freshwater* OR marine* OR water* OR ocean* 
OR wetland* OR stream*) 
 

• Equation booléenne de la recherche bibliographique effectuée dans Web of Science ® 
pour la Figure 10 : 

 
TS=(“species distribution model*”) NOT TS=(fish* OR freshwater* OR marine* OR water* 
OR ocean* OR wetland* OR stream* OR lagoon*) 
 

• Equation booléenne de recherche bibliographique effectuée dans Web of Science pour 
l’analyse quantitative sur les modèles de distribution d’espèce : 

 
TS=(“species distribution model*” AND vegetation) 
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• Figure 19 complémentaire sur les résultats quantitatifs sur les modèles de distribution 

d’espèce, partie 2.2 
 

 
Figure 19 : Pourcentage relatif du nombre de publications aux sommes du nombre de 
publication par groupe taxonomique utilisant des modèles de distribution d’espèce selon 
différents groupes taxonomiques et données de l’habitat. 
 

• Equation booléenne de recherche bibliographique effectuée dans Web of Science pour 
l’analyse quantitative sur la méthode IndVal : 

 
TS=(indval AND habitat*) 
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7. Glossaire : 
 
Biotope : Un biotope est un type de lieu de vie (stricto sensu) défini par des caractéristiques 

physiques et chimiques déterminées et relativement uniformes. Le biotope accueille 
une biocénose composée un ensemble de formes de vie. Biotope et biocénose 
forment à eux deux un écosystème. 

 
Écotone : L’écotone correspond à la zone de transition écologique entre deux écosystèmes. 

Par exemple, entre une rivière et le milieu terrestre, les berges sont un exemple 
simple et caricatural d’écotone. On retrouve dans ces écotones des végétations 
particulières qui permettent de les caractériser. 

 
Fond blanc : Le fond blanc est défini comme un pré-découpage des milieux semi-naturels du 

territoire selon une approche environnementale et physionomique. Il se présente 
sous la forme d’une ou plusieurs couches d’information géographique. L’objectif du 
fond blanc est d’offrir un support cartographique pour le recueil de l’information 
phytosociologique sur le terrain (Ichter et al., 2012). 

 
Habitat : L’habitat en écologie est un terme polysémique (voir page 11). Il désigne 

généralement l’endroit et/ou ses caractéristiques où vivent des espèces ou une 
espèce. L’habitat est intrinsèquement favorable à l’espèce pour laquelle il a été 
défini. 

 
Habitat catégoriel : L’habitat catégoriel va désigner dans ce rapport les habitats décris selon 

une typologie discrète. On parle alors de types d’habitats (par exemple : forêt, 
prairie, tourbières, etc.). 

 
Habitat écologique : L’habitat écologique s’appuie sur la définition de la niche écologique et 

représente l’ensemble des variables nécessaires à la survie et à la reproduction 
d’une espèce dans un espace donné. 

 
Niche (écologique) : La niche écologique représente l’ensemble des conditions nécessaires à 

une population viable d’une espèce donnée. Une niche écologiques se définie à 
partir de variables environnementales (physico-chimiques) mais aussi à partir de 
variables biologiques (comme les interactions entre les espèces). 

 
Patron : Le terme patron (« pattern ») sert à décrire des structures (écologiques, spatiales ou 

temporelles) récurrentes ou qui évoluent sous l'influence de processus écologique 
(interactions entre espèces, perturbations, etc.). 

 
Phytosociologie : La phytosociologie est une discipline issue de la botanique, qui s’attache à 

étudier les communautés d’espèces végétales en se basant sur des relevés exhaustifs 
des espèces présentes et de leurs abondances. 

 
Réponse spectrale : La réponse spectrale correspond au résultat de l’interaction entre un objet 

(en fonction de ses propriétés physiques) avec le rayonnement (en fonction de sa 
longueur d’onde) qui le cible. 

 
Spécialisation (des espèces) : voir encadré 6, page 27. 
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Sténoécie : La sténoécie ou les espèces sténoèces désignent les êtres vivants qui présentent 
une niche écologique étroite avec une faible capacité d'adaptation lors de variations 
de facteurs écologique propre à leurs habitats. On parle donc ici d’une espèce 
spécialiste quand une espèce euryèce est plutôt généraliste. 

 
Stochastique : Des effets stochastiques sont des effets aléatoires. Par exemple, lorsque que 

l’on regarde la distribution d’une espèce dans l’espace, le fait qu’elle apparaisse 
plus dans un habitat est-il le fait du hasard (stochastique) ou cela est-il déterminé 
par une préférence écologique ? Il convient donc d’analyser ces effets stochastiques. 

 
Surrogacy (surrogate) : Les termes anglais « surrogacy » et « surrogate » désignent des 

approches en conservation où une entité écologique (une espèce, un habitat, un 
groupe d’espèce) protégée/conservée va permettre la conservation de tout un 
cortège d’espèce en lien plus ou moins direct avec elle. Par exemple, les espèces 
dites « clés de voute » ont une importance capitale dans l’équilibre des réseaux 
trophiques et leur raréfaction ou leur disparition entrainerait celle de nombreuses 
autres espèces au sein du même écosystème. 

 
Symphytosociologie : La phytosociologie dynamique ou sériale, ou symphytosociologie 

s’intéresse aux relations dynamiques qui lient les associations au sein d’unités 
spatiales homogènes. Elle étudie la succession d’associations matures, de 
substitution, pionnières ou anthropiques retrouvées au sein d’une unité spatiale 
appelée tessela. Ces différents stades dynamiques caractérisent la série de 
végétation (ou sigmétum ou synassociation), unité fondamentale de la 
symphytosociologie (Biondi, 2011; Géhu, 2006). 

 
Télédétection : La télédétection désigne au sens large la mesure ou l'acquisition 

d'informations sur un objet par l'intermédiaire d'un instrument de mesure n'ayant 
pas de contact avec l'objet étudié. Par exemple : l’obtention de photographie 
aérienne d’un paysage relève de la télédétection. L’utilisation de satellite est très 
importante en télédétection pour acquérir des informations sur l’environnement via 
des instruments divers (lasers, radars, etc.). 

 
Traits (d’espèces) : Les traits des espèces représentent des descripteurs biologiques, 

écologiques et comportementaux quantitatifs (type d’alimentation, place dans la 
chaine alimentaire, reproduction, préférences écologiques (température, pH, etc.), 
croissance, etc.). 
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