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‘L’homme se trouve devant deux destins
possibles : périr dans son berceau de sa
propre main, de son propre génie, de sa
propre stupidité, ou s’élancer, pour
I’éternité du temps, vers l'infini de
I'espace, et y répandre la vie délivrée de
la nécessité de I'assassinat.
Le choix est pour demain.
Il est peut étre déja fait.’

R. Barjavel La faim du tigre, 1966






Avant-propos

Cette étude a été conduite au Laboratoire d"Ecologie Alpine de Grenoble (UMR 5553).
Elle a été financée par une bourse de these ministérielle AMX et grace a divers projets
francais et européens :

ANR Project QDiv: Quantifying the effects of global environmental change on terrestrial plant
diversity 2006-2008. Granted by the Agence Nationale pour la Recherche (ANR-CNRS) and
coordinated by Prof. Paul Leadley (Orsay University, France)

European project MACIS: Minimisation of and Adaptation to Climate change: Impacts on
biodiversity 2007-2008 granted by European Commission and leaded by Dr. I. Kuhn (Centre
for Environmental Research Leipzig-Halle, Germany)

ANR Project DIVERSITALP: Forecasting the impacts of global changes on French Alpine Flora:
distribution of specific, functional and phylogenetic diversities, simulations and conservation
strategies 2008-2011. Granted by the Agence Nationale pour la Recherche (ANR-CNRS) and
coordinated by Dr. Wilfried Thuiller (Grenoble, France)

LECA Interface project “Vertical Ecology”: Past and present distribution, dynamic and
functioning of high altitude biotic communities. Granted by the Laboratoire d’ecologie alpine &
le Centre National pour la Recherche Scientifique (LECA-CNRS) coordinated by Dr. Patrick
Saccone, Dr. S. Ibanez and C. Albert.

Ce document est une synthése en frangais des travaux de recherche effectués durant ma
these. Il se compose d'une introduction, de quatre chapitres et d'une conclusion. Les
publications issues ou en lien avec ce travail de these sont listées sur la page suivante, elles
sont citées dans la suite du document sous la forme « Article X ». Celles qui sont en lien
direct avec le manuscrit sont regroupées dans les Annexes.






Remerciements

Grenoble, le 9 Décembre 2009

Commencer 4 écrre ces Lgnes... Ces¢ une page qui se (oumrne, la concrélisation dun
7éve : « quand je serai grande je serai chercheuse », Iaboutissement des éfudes posi-bac :
9 ans déja /| Ia fin d'une aveniure scieniifigue dont vous pourres lire le récif au cours des
pages qui suivent ef cest aussi réaliser quune (hése n es¢ pas le produrf dun individa,
mazs blen également lo résuliat d une aventure humaine.

Cest pourquor en premier leu je soubaite remercier meés profésseurs de mgfeur éco-
sciences, Jacqueas Istas, Denis Couver & Plarre-Henzd Gouyon qui m ont 147 découvrdr
7 écologie e¢ m ong conseillée dans mes choix.

Quant & mes débuts en écologie, je soubaite également remercier vivement Sandra Lavorel
de m qvorr accepiée en stage do Master I - malgré une lotire de motivation qui pourraif
certainement sexvir d exemple 4 ne pas suivre -, puis de m avorr ordentée sur un sajet de
Master 2 passionnant ef de m avorr recommandée 4 Wilttded qui arravary alors au LECA

et enfin de m svoir encadrée, conseillée et encourdgée durany ma these.

De £il en aiguille, jar donc é(é amenée 4 (ravailler en Master 2 puis en (hése avec
Wilttied Ihuiller. Witided, je crois que je me souviendrar {ogours de la premiere fo4s que
J€ suzs entrée dans lon buresu pour (e parler d un papler de Levzne of 2/ sur los patrons
d Invasibilité que je devais commenter, dypourd bul ¢4 me parari compléjement incongru. . .
Fincadrer, conseiller, éfre disponible et 4 I écoute, encourdger (u as su - ou parfbis appris 4
- Jo fhire au Al des ans. Tt as aussi réussi 4 éire (rés exigent, mais pas (rop, l(oul en
¢ Ingquidtant parttis de voir que je (ravaillais peut-éire plus que jen avais lazr. [our 4
{our compagnon de course, « éleve » en escalade, collogue, modele ou chef, (u ¢eas adaplé
aux si(uations ef 4 réussi 4 (empérer los passqges houleux dune premicre année de
(errain difficile, (out en me fhisant confiance el en me considérant en égal. Mercs !/ Je
suis heureuse que (u m ales encadrée, davoir eu [honneur —et les inconvénients 7 ©O-
d é(re (4 premigre éludisnie et jo suis fere sussi dune certaine maniére d avorr « amené
sar le (errain » un grand modélisaleur comme (ot

Mes remerciements vont également aux membres du jury, Jérome Chave, David Mowillx,
Joan-Frangois Soussana & Niklous Zimmermann qui ont accepié de consacrer du (emps
4 Ia leciure et 4 I évaluation de ce manuscrif ef de sa présentation orale.

Un grand merci 4 {oufes les persopnes qui m on{ aidée de pré¢ ou de lon dans mon
(ravail do these ; en pargculior Paul Leadley, Antoine Guisan, Sébastien Lavergne,






Stetbn Dallinger, pour leur pargicipstion 4 mes comités de (hése ef leurs conseils;
également Gilles Nigel Yoccos pour son aide en statistique et pour son accuer! 4 Iromso,
[an davies, Georges Kunstler & Anng Dubuigs pour los nombreuses interactions que j a1 pu
avorr avec eux ; également lo Station alpine - ou KDFL 55- e en particulier Sezge
Auberg Rolland Douzet - aussi pour los soriias musigue, (héiire, ciné-, Kichard Hurstel,
Pruscal Salze, Karl Grigulis & Christophe Perrder pour leur aide botanique et la vie au
Lautaret ; également le Parc National des Fierins ef en pariiculier Kicksrd Beonnet, Hervé
Cortoy ot Plorre Salomes ; également (oute [équipe de soution du LECA, Ohvier Lontin,
Florence Sagnimorte, Kim Fla, Joslle (laustre, Gwenaille (lemens, Mario-Pyscale Colace,
Genevieve Girard, Brunmo Cowrchbaud., Je remercie sussi (oul particulicrement  los
personnes m ayani aidée sur lo (errain, du gréand besu (emps 4 la catastrophe météo.
&éc’j&[@m@zzé merci & Patrick Saccone sans qui mon (ravai de lerrain aurarf bien pu
8 qrréter (out dun coup aprés de (rop nombreuses journées dificiles... Mercs qussi 4 Alex
Soudan & Julien leard pour lour aide ef de m avoar 151 expérimenter lo dure réalifé
d ére chef! Merci 4 Amélie Saillard pour sa confisnce et son (ravail acharné. Merci 4
Flordan Boucker pour son amifis, son calme ef de grands momen(s de rigolade.

Au fir et & mesure que ma thése avancar, une nouvelle équipe s eS¢ consiituée du sein
du LECA et jo suis heureuse den faire pariie encore pour quelques temps e de pouvoir
collsborer avec vous Coutes (et (ous ...). Je remercie en particulicr Laure, lamars, Iss,
Crgstins, Mards, Marths & Fra pour lewr side et soutien e pour une vie Ayperaclive en
debors du labo. Merci ussi au buresu [l ancienne ef nouvelle générations : Ferrog, Nico
G -e¢ la TDR-, Flo, Flore, Fabrice - ...demmage que (u aies £l le bureau, jaimais bien
les ménages de printemps e les discussions bougons -, Abde, Aurélie I, Hannas, Jonath -
entin de refour ! i bien(o¢ dans le FD - Nico [,., Pénélops - heurcusement qu il étazt
grand ce Lt et que o voising du dessus n'a pas (4pé des pleds un matin de plas.... -
Mezrci 4 TDF, lréne, Joan-Christophe, Fhilippe, Fabion - ;2 jo- ot aux (arés du Lautaret
2005-2006-2007-2008-2009 ; Yobann, Sandra B., Kathm, Seb lo (rolle, David,
Mason & Ferre-Raphsél —Ia « taupe » (eam-, Fapny la chisstoquéte, Mardon Ienfomo,
Rémi L. -Kird-, Florent -Fif3-, Loe ~Louloa-, Mardks, Simon, Maxime, Séandidine, Manue,
FBriz, Coline, Harold - « cilin chalet » -, Lowgse B.. Mercs aussi 4 /ensemble du LECA et
ses docforants ef intermittents, Alice, Angélique, Babar, Béné, Guillsume I,., Guillsume
7!, Hamid, Lucis, Marco, Margot, Mickael, Osgqur, Rodelphe, Said, Sophis, Tarats, Iony,
6t fous ceux que /j’ozzé]z’@ 4

Merci les amis, (renobloss, Parisiens, grimpeurs, alpinistes, boxeurs... Adil, Alex C.,
Alexandrs, Bery, Caro, Christophe (., Claire C., Cyral, Florent, Frangos A., Frangos 1.,
Hezrvé, Jérémio - qui me racontart sa these i y a4 des années lors des séances dathlé 4
Charléty-, Jau, Jaea, Jaks, J.B., Koka Lok, Ludo, Marie, Manu, Maryam, Mike, MITF,
Putou, FPiarre M., FPerre-Marda, Rensud, Stndrs Io (Juébécoise de [romso, Sam 1., Seb,
Stm, Sonke, Vivi






L puis blen sur un grand merci § mes parents -qui m oni donné ceife chance de choisir
ma vie et ma vore et qui m ont appris que lon pouvarl concilier un (ravail passionnant
avec une vie de famille, du sport & de o culture-, 4 mes petits fréres Nicolas ot Sylvain
- quils (rouvent eux aussi lo chemin qui leur plarf-, 4 Mamie —qui m 5 151f lo plaisir de
venzr 4§ Grenoble pour ma thése -, 4 Xin ot aux Z albery ot Leguets.

Fnfin un (és grand merci § Kémi qui 4 supporté le pords de cefte these depuis (rois ans,
qui & é(é un soutien infhillible e un relecieur patient de ce manuscil ; e swout qui
m & permis de m évader, dans los mon{agnes, sur los fhlaises en [France et ailleurs et
avec qui s¢ construisent 4 chagque instant los 16ves et projats pour I avenir.

Loz d écrare celle page cest¢ aussi lo début dune nouvelle aventure, scientifigue e
personnelle, 1ol e ailleurs avec (ogjours plus d enthousiasme.

Sty F0F: Androsace helvétique au col
diz Galibrer (2600 m). Photo de 1o Station
Alping Joseph Fourier

[ ] [ ] [ ]
‘A mes professeurs de gymnastique, a
mes entraineurs, a mes guides de haute
montagne, qui m'ont appris a penser’

Michel Serre, philosophe & membre de
l'académie frangaise.
[ J [ J [ J






Liste des publications publiées et en préparation

Article 1

Albert C.H., Thuiller W., Lavorel S., Davies 1., Garbolino E., Land-use change and subalpine tree
dynamics: colonization of Larix decidua in French subalpine grasslands. Journal of Applied Ecology, 2008,
45: 659-669.

Article 2

Thuiller W., Albert C., Araujo M.B. , Berry P.M., Cabeza M., Guisan A., Hickler T., Midgley G. ,
Paterson J., Shurr F.M., Sykes M.T., Zimermann N.E., Predicting global change impacts on plant species’
distributions: Future challenges. Perspectives in Plant Ecology, Evolution and Systematic, 2008, 9 (3-
4):137-152.

Article 3
Albert C.H. & Thuiller W., Favourability functions versus probability of presence: advantages and misuses.
Ecography, 2008, 31: 417-422.

Article 4
Gross N., Robson, M.T. Lavorel, S., Albert C., Le Bagousse Pinguet Y., Guillemin R., Plant response
traits mediate the effects of subalpine grasslands on soil moisture. New phytologist, 2008, 180: 652-662.

Article 5

Midgley G. F., Davies I. D., Albert C. H., Altwegg R., Hannah L., Hughes G. O., Ries L. P. & Thuiller
W. BioMove - an integrated platform simulating the dynamic response of species to environmental change.
Sous presse a Ecography

Article 6
Thuiller W.*, Albert C.H.*, Dubuis A., Randin C., Guisan A., Variation in habitat suitability models does

not always relate to variation in species’ plant functional traits. Sous presse a Biology Letters:
doi:10.1098/rsbl.2009.0669). *Contributions équivalentes des deux premiers auteurs.

Article 7

Albert C.H., Thuiller W., Yoccoz N.G., Soudan A., Boucher F., Saccone P., Lavorel S. Intraspecific
functional variability: extent, structure and sources of variation within an alpine valley. (En revision mineure
a Journal of Ecology)

Article 8
Albert C.H., Thuiller W., Dubuis A., Guisan A., Yoccoz N.G., Aubert S., Douzet R., Lavorel S,
Intraspecific functional variability: on its relative importance in respect to interspecific variability. (Soumis a

Ecology)

Article 9
Albert C.H., Yoccoz N.G, Graham C., Edwards T., Zimmermann N.E., Thuiller W. Sampling in ecology
and evolution - integrating questions and designs. (Soumis a Ecography)

Article 10

Kunstler G., Albert C.H., Courbaud B., Lavergne S., Thuiller W., Vieilledent G., Zimmerman N.E,,
Coomes D.A., Variation of the intensity and the importance of tree-tree interaction along climatic gradients
across the French Alps and the Jura Mountains. (En préparation)

Article 11
Gallien L., Albert C.H., Boulangeat I., Muenkemueller T., Thuiller W., Modelling invasions: where are we
getting from there? (Soumis a Diversity & distributions)






Table des matiéres

Introduction. 19

Chapitre 1 - Echantillonnage : principes et applications

1. L’échantillonnage en écologie : vers une mise en ceuvre des concepts -------------43
1.1. Pourquoi échantillonner? Raisons et définitions 43
1.2. Estimation de courbes de réponse : problémes et solutions 45

2. Base de données Guisane 2080 : réalités de I'échantillonnage 47
2.1. Objectifs 47
2.2. Sites d’étude et choix des gradients 49
2.3. Seize espéces modeéles 53
2.4. Mise au point d’une stratégie d’échantillonnage 57
2.5. Mesures de terrain: La base Guisane 2080 65

Chapitre 2 - Variabilité fonctionnelle intraspécifique: quantification, structure,
sources et comparaison avec l'interspécifique

1. Contexte et objectifs 77

2. Variabilité dans le temps et date d’échantillonnage 79
3. Quantification et structure des variabilités fonctionnelles intra- et

interspécifique 85

3.1. Quelle est I'ampleur de la variabilité fonctionnelle intraspécifique ? 85

3.2. Quelle est la structure spatiale de la variabilité fonctionnelle intraspécifique au sein des espéces ?------- 89

3.3. La variabilité fonctionnelle intraspécifique est elle négligeable devant la variabilité interspécifique ? ---- 91

3.4. Qu’implique la variabilité fonctionnelle intraspécifique sur la définition des stratégies fonctionnelles ? 93

4. Role des gradients 97
4.1. Réle des gradients environnementaux dans la variabilité fonctionnelle 97
4.2. Modéle conceptuel 99

5. Conclusion & perspectives 103

Chapitre 3 - Signification des modéles d'habitat et lien avec les traits fonctionnels
et la performance

1. Les modeles statistiques d’habitat 109
1.1. Principe 109




1.2. Construire un modele d’habitat 109

1.3. Hypotheéses de construction 111
1.4. Algorithmes utilisés et sélection de modeéle 113
1.5. Utilisations des modeles d’habitat 117
1.6. Limites techniques et conceptuelles 117
1.7. Trouver un sens 119
2. Tests de la signification des modeles d’habitat 123
2.1. Les modeéles d’habitat comme une description fonctionnelle de la niche 123
2.2. Une relation distendue entre modeéles d’habitat et démographie : manipulation de germination et survie
129
2.3. Une relation distendue entre modeéles d’habitat et démographie : démographie des foréts des Alpes
frangaises 135
3. Conclusion 141
Chapitre 4 - Prise en compte de la variabilité fonctionnelle intraspécifique et
implications
1. Pourquoi et comment prendre en compte la variabilité fonctionnelle
intraspécifique? 151
1.1. Quoi faire changer ? 153
1.2. Comment faire pour une espece ? 153
1.3. Comment faire pour plusieurs espéces ? 155
1.4. Quel lien avec les modeles d’habitat ? 155
2. Implication dans 1’évaluation de la diversité fonctionnelle 157
2.1. Le concept de diversité fonctionnelle 157
2.2. Effet de la variabilité fonctionnelle intraspécifique, de sa structure et de ses sources sur la stabilité des
indices de diversité fonctionnelle 159
3. Implication dans la modélisation de la dynamique d’un paysage 169
3.1. Vers des modeéles « hybrides 169
3.2. L'exemple de Lamos/Biomove 171
4. Conclusion 185
Conclusion générale 189
Bibliographie 197

Annexes 210




l Introduction



Introduction

Ensemble des communauté végétales
et animales, de leur environnement
géologique, pédologique et
atmosphérique (bictope] et des
relations qui existent entre eux.

ECOSYSTEME

Ensemble de populations d’espéres
diffarentes vivant dans un endroit
déterming, dans des conditions de
milieu déterminées, & un moment
donné et qui présentent une
organisation spatiale et temporelle
ainsi que des interactions

COM M U NAUTE fonetionnelles structurantes.

Enzembles d'individus de la méme
espéee, se perpétuant dans un endroit
déterming, dans des conditions de

ﬁ * * * milieu déterminées, & un moment
[} donné.
“ *\% 3 En g&nétique des populations on
considéres que les échanges de génes

sont possibles au sein d’une
population et que deux populations

POPULATIONS différentes doivent étre

géographiquement isolées.

Organisme complet qui assure sa
croissance et sa reproduction et porte
une unique patrimoine génétique.
Zast 'unitéd éeologique de base.

Il est un représentant d'une espéce.

INDIVIDU

C'ast un concept flou qui permet de
distinguer les dilférents types
d’organismes wivants. Cest 'unité de
ESPECE base de la systématique constituée d'une
ou plusieurs populations dont les
individus peuvent effectivernent ou
potentiellement se reproduire entre sux
et engendrer une descendance vizble et
féconde, dans des conditions naturelles.

Encadré 0.1 Définitions écologiques des différents niveaux d’organisation des organismes vivants.
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Introduction

La biosphere : un systéme complexe

Sur notre planeéte, la Terre, tout est lié et participe a une méme dynamique, des cycles de
I'eau, de l'air et du carbone au cycle de la vie qui permet la régénération permanente du
vivant. Ce vivant qui persiste depuis plusieurs milliards d’année est un systéme d’une
grande complexité. Il est constitué de plusieurs millions d’espéces dont une grande partie
demeure inconnue, c’est la biodiversité a l’échelle spécifique. Plantes, champignons,
microbes, animaux vertébrés et non vertébrés cohabitent et interagissent dans tous les
milieux de la planeéte et sous des climats aussi bien désertiques que tropicaux, montagnards
ou tempérés pour former des populations, des communautés et des écosystemes (Encadré
0.1) tres diversifiés, c’est la biodiversité écosystémique. Ces especes ne sont pas des entités
figées. Elles sont issues de l’Evolution et continuent d’évoluer du fait de pressions de
sélection qui leur sont imposées par 1'environnement dans lequel elles vivent. De ce fait tous
les individus d’'une méme espece ne portent pas nécessairement exactement le méme
génome et n‘ont donc pas nécessairement les mémes «comportements» face a
I'environnement dans lequel ils vivent, c’est la biodiversité génétique. La diversité et la
complexité du monde vivant se retrouvent ainsi a différentes échelles spatiales imbriquées.

L'Homme a pris part au cycle de la vie et aux différents cycles biogéochimiques depuis
quelques 200 000 ans. Depuis le siecle dernier, 'impact de I'Homme sur son environnement
et sur ces cycles est sans précédent. Du fait d’'une augmentation incessante de la population
humaine (Fig. 0.1a), créant un besoin croissant en ressources et en énergie, 'Homme émet
des gaz a effet de serre dans l'atmosphére (Fig. 0.1b) -entrainant une hausse des
températures (IPCC 2007)-, rejette des produits polluants dans les eaux et dans l'air (Zvereva
et al. 2008), influence de maniere négative la nature sauvage (ex. extinction des grands
prédateurs : Treves & Karanth 2003, raréfaction des polinisateurs : Cox & Elmqvist 2000),
participe de maniere active a I’homogénéisation du vivant via des introductions d’espéces
exogenes aux quatre coins du globe (Mack ef al. 2000; Mooney & Hobbs 2000), modifie les
régimes naturels de perturbations (ex. feux, de Groot et al. 2003) et influence les habitats
naturels via la destruction (ex. déforestation massive : Wright & Muller-Landau 2006), la
fragmentation et les changements d’utilisation des terres. Ces bouleversements rapides
induits par I'Homme et ajoutés aux fluctuations naturelles des processus -dont 1'ensemble
constitue ce que I'on appelle les changements globaux- dégradent les cycles biogéochimiques
et alterent la diversité du monde vivant. Bien que la diversité du vivant ne puisse se résumer

au monde végétal seul, la suite du texte se focalisera exclusivement sur les plantes.
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Fig. 0.1. Démographie et dioxyde de carbone dans I’atimospheére.

(En  haut) Evolution de la démographie humaine au cours des millénaires  (source:
http://fr wikipedia.org/wiki/Population_mondiale);,(En bas) Evolution de la teneur atmosphérique en CO? au
cours des siecles, avec un zoom sur les derniers 150 ans (source :
http./facces.inrp.fr/acces/terre/CCCIC/activiteCycle/image/evolcar.jpg/image ).
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Introduction

L’écologie fonctionnelle : simplifier pour comprendre et prédire

La multiplicité des organismes vivants et des interactions se produisant entre eux et avec
leur milieu physico-chimique rend la tache des écologues qui les étudient laborieuse, les
amenant a se demander s'il existe réellement des lois universelles en écologie (Lawton 1999).
Face a cette complexité 1'écologie fonctionnelle propose de décrire les especes par leurs
caractéristiques biologiques et leurs fonctions au sein de leur environnement (abiotique et
biotique) au lieu de les décrire par leur identité taxonomique (Calow 1987). Plusieurs
espéeces distinctes sur le plan taxonomique peuvent ainsi avoir les mémes fonctions et
caractéristiques biologiques. Ce domaine conceptuel s’est fortement développé au cours des
vingt dernieres années, se dotant progressivement de définitions et de protocoles
standardisés (Weiher et al. 1999; Lavorel & Garnier 2002; Cornelissen et al. 2003; Violle et al.
2007). Elle repose en particulier sur la définition des traits fonctionnels végétaux qui sont
toute grandeur morpho-phéno-physiologique mesurable au niveau individuel et ayant un
impact indirect sur la valeur sélective de 1'individu par un effet sur sa survie, sa croissance
ou sa reproduction (Lavorel et al. 1997; Violle et al. 2007). Ces traits peuvent étre des
indicateurs de la réponse (traits de réponse) des individus aux variations du milieu,
favorisant la dominance de certaines espéces dans les communautés végétales et/ou
décrivent un effet (traits d’effet) des individus sur leur communauté ou le fonctionnement de
I"écosysteme auquel ils appartiennent (Lavorel & Garnier 2002 ; Garnier ef al. 2004 ; Article 4).
Mesurés sur des individus, ces traits peuvent étre moyennés au niveau de la population ou
de la communauté pour faire le lien entre plusieurs niveaux d’organisation (plante
individuelle, population, communauté, écosysteme, paysage, Encadré 0.1). La valeur (ou le
niveau) prise par un trait fonctionnel (attribut de trait) donne une indication sur une fonction
de la plante individuelle ou sur un aspect des composantes de sa valeur sélective : survie,
croissance, fécondité (Violle ¢f al. 2007). L’ensemble de ses valeurs (ou les niveaux) de traits
(syndrome de traits) résulte de compromis (Diaz & Cabido 1997) entre les différentes
fonctions de la plante et est nécessaire pour comprendre son role au sein de sa communauté.
Jusqu’a présent les traits fonctionnels ont principalement été utilisés sous forme de moyenne
a I'échelle des populations, des communautés et des espéces ; la mesure des valeurs prises
par quelques individus dans quelques populations permettant d’attribuer a chaque espece
une valeur moyenne de trait. La sélection d'un petit jeu de traits fonctionnels non-
redondants (Westoby 1998, Weiher et al. 1999 ; Lavorel & Garnier 2002) permet alors de
décrire et de regrouper les espéces ayant des syndromes moyens de traits similaires en
groupes fonctionnels (PFT pour « plant functional type », Lavorel ef al. 1997) et permet aussi
de rattacher chaque espéce étudiée a des stratégies fonctionnelles. La quéte de stratégies
fonctionnelles pour classifier les espéces et décrire des comportements généraux et contrastés
(comme par exemple le triangle de Grime, Grime 1977; Westoby 1998; Reich et al. 2003) a été

présentée tour a tour comme la
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Fig. 0.2. Ordination par analyse en composante principale (ACP) sur 640 espéces provenant
d’Argentine, Angleterre, Iran et Espagne, sur la base de 12 traits. Sont présentés les deux premiers axes de
VACP, les traits sont présentés d’autant plus pres des axes qu’ils leur sont corrélés. Les schémas indiquent les
formes de vie extrémes telles que aquatiques ou a larges feuilles a gauche de 'axe 1 (forte SLA) et les cactacées a
droite de cet axe 1 (faible SLA). Adaptée de Diaz et al. 2004 dans Journal of Vegetation Science.
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recherche d’un tableau périodique écologique (Steffen 1996) ou comme le Saint-Graal de
I"écologie fonctionnelle (Lavorel & Garnier 2002). L’espece reste cependant un concept flou et
complexe (ex : hybridations inter espéce fréquentes chez les plantes). De plus les individus
d’une méme espece ne sont chacun qu’une réalisation d’un potentiel génétique commun et
peuvent étre tres différents les uns des autres malgré des ressemblances (Bonnier 1887) du
fait des adaptations locales et/ou de la plasticité phénotypique (Byars ef al. 2007). Par
analogie avec l'espéce humaine, Westoby et al. (2002) a donc proposé de comparer les
stratégies fonctionnelles avec les typologies psychologiques. Les deux quétes en écologie et
psychologie sont similaires et passent par la définition d’axes de variabilité permettant de
décrire les grandes lignes des personnalités ou des fonctions des individus/especes et de
prédire leur comportement dans différentes situations. Les syndromes de traits attribués aux
individus /especes permettent alors d’exprimer la position de chacune le long des axes de
variabilité (Westoby ef al. 2002). Cela nécessite que les traits utilisés soient « robustes», c’est-
a-dire qu’ils varient plus entre espéces qu’au sein de chacune, permettant une classification
significative et pertinente des especes (Garnier ef /. 2001; Shipley 2003; Roche ef al. 2004; Al
Haj Khaled et al. 2005; McGill et al. 2006). En écologie fonctionnelle, un axe principal de
variabilité et de spécialisation décrivant la gestion des ressources par les plantes a été mis en
évidence a plusieurs reprises et a différentes échelles au niveau interspécifique (Grime ef al.
1997; Diaz et al. 2004; Gross et al. 2007; Pierce et al. 2007). Cet axe résulte d’un compromis (ici,
corrélation négative) entre la teneur des feuilles en matiere seche (LDMC, pour « leaf dry
matter content ») et la surface spécifique foliaire (SLA, pour «specific leaf area »). Les
especes ayant une forte SLA (faible LDMC) possedent des tissus foliaires peu denses, un taux
de photosynthéese élevé et une forte vitesse de croissance, entrainant une forte capacité
d’acquisition des ressources (Fig. 0.2). Ces especes dites « exploitatrices » dominent dans les
milieux fertiles (Grime ef al. 1997; Reich ef al. 1999). Au contraire les especes ayant une faible
SLA (forte LDMC) possedent des tissus foliaires denses et ont une croissance lente,
entrainant une forte capacité de conservation des ressources dans les tissus. Ces especes
dites « conservatrices » dominent dans les milieux peu fertiles. Jusqu’a présent la définition
des stratégies fonctionnelles et la recherche de compromis de traits et d’axes de variabilité
ont été menées essentiellement a 1'échelle interspécifique, alors que la définition des traits est

située a I’échelle individuelle.

Utilisations des traits fonctionnels

L’écologie fonctionnelle est donc un domaine conceptuel de I'écologie qui se veut intégrateur
et qui permet le passage d’un niveau d’organisation a un autre favorisant la compréhension

des propriétés de I'ensemble. Elle permet d"une part d’étudier la réponse du fonctionnement
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d’'un systeme végétal aux conditions environnementales et aux variations naturelles et
anthropiques de celles-ci. D’autre part elle permet d’analyser la maniere dont le
fonctionnement de chaque niveau d’organisation affecte les services rendus par les
écosystemes, c.a.d. 'ensemble des bénéfices que I'Homme retire de leur fonctionnement, tels
que l'alimentation, le recyclage de 'eau et de lair, la pollinisation, le tourisme (Schroter ef al.
2005; Tscharntke ef al. 2005; Diaz ef al. 2007). Pour ces raisons, 'approche fonctionnelle et les
traits fonctionnels ont été beaucoup utilisés sous forme de moyennes de traits -au niveau
population, espéce ou communauté- dans divers buts: comme des indicateurs de la
dynamique des communautés (Choler ef al. 2001); pour établir des classifications
fonctionnelles des organismes (Lavorel ¢f al. 1997) ; pour quantifier la diversité fonctionnelle
des communautés (de Bello ef al. 2009) ; pour décrire les relations a large échelle entre traits
fonctionnels (Wright ef al. 2004) ou entre traits et gradients environnementaux (Thuiller ef al.
2004) ; pour examiner les relations entre le fonctionnement des écosystemes et les biens et
services associés (Diaz ef al. 2007) ; et aussi pour paramétrer des groupes fonctionnels dans
des modéles de dynamique du paysage (Woodward & Diament 1991, Article 1, Article 2) ou
des individus dans des modeles de traits ou individu-centrés (Norberg ef al. 2001; Lehsten &
Kleyer 2007; Savage et al. 2007; Jeltsch et al. 2008).

Les traits fonctionnels dans l'environnement

L’'importance des gradients environnementaux pour expliquer les variations dans les
caractéristiques des plantes a été reconnue tres tot (Bonnier 1887). Cependant, si les
évolutionnistes admettent I'importance de la variabilité intraspécifique sur la valeur sélective
et la démographie (McGraw & Antonovics 1983), les « écologues savent que les traits sont
variables au sein des espéces, mais feignent souvent de ne pas le savoir » (Cianciaruso ef al.
2009). Etudier la variabilité des traits le long des gradients environnementaux de I'échelle
régionale a l’échelle du globe est une méthode de choix pour comprendre comment les
plantes répondent a des conditions environnementales contrastées. Il existe un grand
nombre d’études sur ce sujet traitant de la réponse des traits fonctionnels ou
écophysiologiques et des parametres démographiques aux gradients (Cordell ef al. 1998;
Reich et al. 1999; Ryser & Aeschlimann 1999; Wright ef al. 2004). Ces études sont le plus
souvent menées au niveau interspécifique (Reich ef al. 1999 ; Wright et al. 2004) et analysent
la maniere dont les moyennes de traits par especes sont agencées par des compromis de
traits généraux (Wright ef al. 2005) ou des gradients environnementaux (Thuiller ef al. 2004).
Dans ces études, les especes ou au mieux les populations sont considérées comme des entités
homogenes et décrites par des valeurs de trait moyen obtenues a partir de mesures faites sur

un nombre souvent restreint d'individus et de populations. Ces études ignorent
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Fig. 0.3. Niche d'un organisme dans un espace environnemental a trois dimensions.
Le dégradé de gris va du cceur de la niche en noir a la périphérie en blanc.
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fréquemment la variabilité intraspécifique des traits. D’autres études menées a I'échelle
intraspécifique visent a étudier la variabilité des traits fonctionnels ou des parametres
démographiques au sein de chaque espéece sans chercher a généraliser les patrons obtenus.
Ces études sont souvent menées sur une ou quelques especes (Woodward 1986; Cordell ef al.
1998; Ryser & Aeschlimann 1999; Dangasuk & Panetsos 2004; Milla et al. 2009), voire sur des
genres ou des formes de vie (Korner ef al. 1986; Korner 1989; Wegner ef al. 2003). Enfin
certaines études visent a comprendre et quantifier pour plusieurs especes la réponse
intraspécifique des traits a des conditions contrastées (Meziane & Shipley 1999; Shipley 2000;
Dyer et al. 2001). Cependant elles restent le plus souvent menées en conditions controlées et
les réponses des traits aux traitements y sont considérées par I'intermédiaire des moyennes
de traits par traitement, sans chercher a prendre en compte la variabilité individuelle. Les
traits fonctionnels restent donc relativement peu décrits a 1'échelle intraspécifique. L’étude
de la bibliographie ne permet actuellement pas de définir des courbes de réponse générales
des traits fonctionnels aux gradients environnementaux a 1’échelle intraspécifique, comme
elle le permet a I'échelle interspécifique (Reich ef al. 1999; Wright ef al. 2004). S'interroger sur
la réponse des traits de chaque espece aux gradients environnementaux, nécessite de
connaitre la distribution de I'espéce le long de ces gradients, afin d’étudier pour chacune les

portions de gradients appropriées.

Le concept de niche écologique

Le concept de Niche écologique semble avoir été inventé par J. Grinnell en 1917 (Grinnell
1917). 11 s’agissait alors d'une propriété de I'environnement abiotique, une niche
environnementale donnée pouvant accueillir une espéce ayant des exigences physiologiques
appropriées. En 1927, C. Elton propose une définition alternative en définissant la niche par
rapport a l'environnement biotique (Elton 1927), comme une profession pouvant étre
attribuée a une espece dans l'écosysteme. En 1957, G.E. Hutchinson définit la niche de
maniére abstraite, comme un hyper volume a n dimensions, ou chaque dimension est une
ressource ou une condition limitante de l'environnement (ex. eau, lumiere, nourriture). La
niche devient alors une propriété de l'occupant, étant 1'ensemble des conditions
environnementales nécessaires pour permettre a l'organisme d’exister indéfiniment
(Hutchinson 1957). Pour concilier les différentes approches historiques de la niche et le
principe d’exclusion compétitive (Gause 1934) - qui veut que deux espéces en compétition
pour une méme ressource ne peuvent cohabiter durablement dans un environnement stable-
G.E. Hutchinson distingue la niche fondamentale de la niche réalisée. La niche fondamentale
est I'ensemble des conditions environnementales dans lesquelles 1'espéce peut en théorie se

maintenir en "absence d’interactions biotiques, c.a.d. que les populations y ont des taux de
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Fig. 0.4. Passage de l'espace géographique a l'espace climatique et réciproquement.

La projection d’un espace dans un autre n’est pas une simple bijection. (A gauche) la distribution fictive d'un
organisme. Cette distribution géographique correspond a un certain type de conditions climatiques (Au milieu).
Ces conditions climatiques (Au milieu) correspondent a plus de localisations géographiques que la distribution
initiale (A droite). Les endroits climatiquement favorables ou ’organisme n’est pas présent sont des endroits de
distribution potentielle limités par la compétition et la dispersion.
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croissance net positifs. La niche réalisée est la partie de la niche fondamentale qui est
effectivement occupée par 'espéce une fois les interactions biotiques prises en compte, mais
aussi due a la limitation par la dispersion (des zones parfaitement adéquates peuvent se
trouver inaccessibles) et les relations sources-puits (une population pouvant étre en dehors
de la niche fondamentale mais se maintenir par l'apport constant d’individus d’une
population voisine avec un taux de croissance positif, Pulliam 2000).

En accord avec les redéfinitions récentes du concept (Pulliam 2000; Chase & Leibold 2003),
nous garderons finalement comme définition de la niche écologique: I'ensemble des
conditions environnementales dans lesquelles une espece peut avoir des populations a taux
de croissance positifs. Cette niche écologique, est donc réalisée et peut étre quantifiée d'une
part par une description quantitative des variables environnementales et d’autre part par
une quantification de la performance de I'organisme en termes de taux de croissance de ses
populations (Fig. 0.3). On peut alors distinguer le cceur de la niche, qui correspond aux
conditions optimales pour I'organisme et les zones périphériques qui correspondent a des
conditions viables mais sous-optimales (performance plus faible).

La distribution (géographique) d'une espece, reflete dans 1'espace géographique (ex.
longitude, latitude) sa niche écologique définie dans 1'espace environnemental (ex. climat,
sol, ressource), ainsi que sa capacité a disperser ses propagules et l'influence du milieu
biotique (ex. prédateurs, compétiteurs). Ainsi distribution et niche se refletent I'une l'autre
sans pour autant coincider (Fig. 0.4). Certaines aires géographiques peuvent en effet étre
adéquates en termes abiotiques sans pour autant que 1'espéce considérée y soit présente du
fait de la compétition ou d’une limitation par la dispersion. Au contraire celle-ci peut aussi
étre présente - sans pour autant former des populations a taux de croissance positifs - dans
certaines aires géographiques qui sont en dehors de sa niche écologique, comme dans le cas
des situations sources-puits.

Apreés une période d’oubli dans les années 80 au profit des concepts d’écologie des
communautés et des modeles mécanistes de compétition (Mac Arthur 1972), la niche
écologique est redevenue un concept et un outil a la mode dans le contexte des changements
globaux. Elle connait un essor en particulier en biogéographie prédictive pour expliquer et
prédire les relations entre végétation et environnement (Guisan & Thuiller 2005), mais aussi
en évolution avec I’'émergence du concept d’évolution de la niche (Wiens & Graham 2005;
Ackerly et al. 2006; Pearman et al. 2008) et en écologie des communautés a propos des
mécanismes de coexistence et d’assemblage (Keddy 1992; Chave 2004; Ackerly & Cornwell
2007). Ce nouvel essor du concept de niche s’est accompagné de la mise en place de modeles
de distribution statistiques, dits « modéles d’habitat » (Guisan & Thuiller 2005), et également
mécanistes (Chuine ef al. 1999; Kearney & Porter 2009) visant a quantifier la niche des

especes.
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Fig. 0.5. Origines de la variabilité fonctionnelle intraspécifique.

A. Faible variabilité intraspécifique due a de faibles différences de traits moyens entre génotypes et a une faible
plasticité des différents génotypes; B. Forte variabilité intraspécifique due a de fortes différences de traits
moyens entre génotypes mais a une faible plasticité des différents génotypes ; C. Forte variabilité intraspécifique
due a une forte plasticité des différents génotypes mais a de faibles différences de traits moyens entre génotypes ;

D. Forte variabilité intraspécifique due a de fortes différences de traits moyens entre génotypes et a une forte
plasticité des différents génotypes.
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Objectifs généraux de la theése

La variabilité fonctionnelle intraspécifique

La variabilité fonctionnelle intraspécifique ou variabilité intraspécifique des traits exprime
I'étendue des valeurs prises par les traits d"une espece ainsi que la variabilité de ce qui est
fonctionnellement vécu par les individus d’une espece vivant dans différentes conditions
environnementales. Cette variabilité résulte a la fois de la diversité génétique de I'espéce et
de la plasticité phénotypique des différents génotypes (Fig. 0.5), les différences adaptatives et
plastiques pouvant étre complémentaires et non pas exclusives (Joshi ef al. 2001 ; Byars ef al.
2007). La diversité génétique d'une espece résultant d’adaptations locales entraine une
multiplicité des génotypes au sein de 'espece, ces différents génotypes pouvant avoir des
valeurs moyennes de trait différentes. La plasticité phénotypique est le potentiel de
production d’'une multitude de phénotypes a partir d'un unique génotype en fonction des
conditions environnementales biotiques et abiotiques rencontrées (DeWitt ef al. 1998). La
variabilité intraspécifique résultant indique le potentiel de I'espece a survivre, croitre et se
reproduire dans de nouvelles conditions environnementales (Joshi ef al. 2001 ; Byars ef al.
2007). Elle conditionne la réponse des populations et des especes aux changements
environnementaux et aux changements résultants dans les communautés et écosystemes.
C’est une sorte d’assurance-vie pour les especes, une espece peu diverse et/ou peu plastique
ayant peu de chance de se maintenir lors d'importants changements environnementaux. La
variabilité fonctionnelle intraspécifique peut étre considérée a différents niveaux, pouvant
provenir: (1) de différences entre moyenne de traits de populations vivant dans des
conditions différentes ; (2) de différences entre valeurs de traits d’individus d’une méme
population ; (3) de différences entre feuilles d'un méme individu (Shipley 1995).

Dans la suite de ce manuscrit je me suis intéressée a la variabilité fonctionnelle
intraspécifique dans son ensemble, sans chercher a distinguer les effets adaptatifs des effets
plastiques. Tout d’abord parce que cette variabilité résulte des deux phénomenes et donne
donc une idée de la capacité des especes a «s’adapter » -au sens large- a de nouvelles
conditions (Milla ef al. 2009). D’autre part parce que l'approche fonctionnelle s’intéresse
essentiellement a l'expression phénotypique et a ses conséquences sur les niveaux
d’organisation supérieurs. Il n’est pas nécessaire de savoir d’ou vient la variabilité pour
étudier ce qu’elle implique. Enfin le lecteur désirant en savoir plus sur cette partition de la
variabilité fonctionnelle entre effets génétiques et plastiques pourra lire la these de Fabrice
Grassein (Grassein 2009).

Des études récentes montrent que la variabilité fonctionnelle intraspécifique peut avoir des
effets significatifs sur le fonctionnement des écosystemes, incluant les cycles du carbone et de
I'azote (Lecerf & Chauvet 2008), la réponse a l'herbivorie (Boege & Dirzo 2004), la
disponibilité en lumiere sous couvert forestier (Vieilledent 2009). Par exemple, Lecerf &
Chauvet (2008) ont mis en évidence une forte variabilité intraspécifique des traits foliaires a

I"échelle continentale chez une espéce d’arbre riparienne. La variabilité des traits entrainait
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une forte variabilité des taux de décomposition, ceux-ci variant autant au sein des espéeces
qu’entre espéces. La variabilité intraspécifique commence aussi a étre prise en compte dans
les calculs de diversité fonctionnelle (Leps ¢f al. 2006; Cianciaruso ef al. 2009), méme siiln'y a
pour le moment pas de résultat général sur la nécessité de la prendre en compte ou non (ex.
Lake & Ostling 2009).

Les attentes
On sait donc que les traits fonctionnels varient au sein des espéces et que leur variabilité a
des conséquences dans différents types d’utilisation, cependant:
1) Dans la pratique, les traits sont le plus souvent mesurés sur des individus
(quelques) et moyennés a 1'échelle des populations ou des espéces selon les cas, la
variabilité intraspécifique étant négligée. On peut se demander si dans un environnement

hétérogene et changeant, 1'utilisation de traits moyens n’est pas un peu trop simpliste.

(2) A léchelle interspécifique, des compromis de traits et des stratégies
fonctionnelles ont été décelés a partir de traits moyens par especes. En effet, si 'on
retrouve plutot des especes a forte SLA (resp. faible) dans les milieux fertiles (resp. peu
fertiles), on pourrait s’attendre également au sein d'une espece a trouver des
individus/populations ayant une forte SLA (resp. faible) dans les milieux fertiles (resp.
peu fertiles). A ma connaissance, les stratégies fonctionnelles et les compromis de traits

ont peu été testés a 1'échelle individuelle au sein des espéces (Fonseca ef al. 2000).

3) L’utilisation des traits fonctionnels repose sur I’hypothése que ceux-ci varient
plus entre espéces qu’au sein de chacune («robustesse»). Cependant jusqu’a présent peu
d’études ont proposé une comparaison entre variabilités inter- et intraspécifique (Garnier
et al. 2001; Roche ef al. 2004 ; Wilson et al. 1999), c’est donc un présupposé qui demande a

étre vérifié.

4) Bien que les traits fonctionnels soient variables au sein des especes, on sait trés
peu de choses de cette variabilité, sa structure ou son importance. Il est trés difficile a
partir des études existantes dans la littérature de se faire une idée de la structure de la
variabilité entre especes, et au sein des especes : entre populations, entre individus d’une
méme population et au sein des individus d’une méme population. De plus il est
également difficile d’obtenir des comparaisons entre traits et entre especes et de

construire des courbes de réponse des traits aux gradients environnementaux.

®) Les modéles de dynamique de la végétation sont souvent construits de telle
sorte que les especes ou PFT sont caractérisés par des parametres fixes, les différentes
especes/PFT ayant des valeurs de traits différentes mais ces valeurs étant constantes au

sein des especes. Une mauvaise connaissance de la variabilité fonctionnelle
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intraspécifique entraine aussi une mauvaise connaissance de ses effets potentiels sur les

propriétés des communautés végétales et le fonctionnement des écosystémes.

Inclure la variabilité intraspécifique dans les théories écologiques et en particulier en écologie
fonctionnelle semble aujourd’hui essentiel pour affiner notre compréhension de la
biodiversité et du fonctionnement des écosystéemes et prédire leurs réponses aux
changements globaux. MgGill ef al. (2006) ont proposé d’utiliser les traits fonctionnels pour
faire de l’écologie une science plus quantitative, suggérant en particulier comme axe
prioritaire de recherche 1'étude de la réponse des traits fonctionnels aux gradients

environnementaux.

Les objectifs

A Taide d’approches de terrain et de modélisation, j'ai essayé dans cette these de combler un
certain nombre d’attentes quant a notre connaissance de la variabilité fonctionnelle
intraspécifique. Ce manuscrit présente mon travail comme une synthése constituée de

quatre chapitres complémentaires.

Chapitre 1. Echantillonnage : principes et applications

Ce chapitre comporte deux parties distinctes. Une premiere partie décrit un cadre théorique
permettant de mener a bien un échantillonnage prenant en compte les particularités des
questions et patrons écologiques impliqués. Ce cadre doit permettre de concilier les concepts
théoriques de I’échantillonnage avec les spécificités de I'écologie de terrain. Une deuxiéme
partie décrit I’échantillonnage concretement mis en place durant ma these pour étudier la

variabilité fonctionnelle intraspécifique et les données en résultant.

Chapitre 2. Variabilité fonctionnelle intraspécifique : quantification, structure et sources

Ce chapitre traite de deux questions essentielles quand a la variabilité fonctionnelle
intraspécifique. (i) Comment caractériser la variabilité fonctionnelle intraspécifique en termes
de quantification, structures et sources ? (ii) Quelle est I'importance relative de la variabilité

fonctionnelle par rapport a la variabilité interspécifique?

Chapitre 3. Sens des modéles d’habitat et lien avec les traits fonctionnels et la performance

L’utilisation des sorties des modeles d’habitat (biogéographie prédictive) sous leur forme
brute repose sur une hypothese forte qui est : les fortes fréquences de 1'espece correspondent
au coeur de la niche, c'est-a-dire aux conditions les plus adéquates pour cette espece donnant
lieu localement a de bonnes performances individuelles. Cette hypothése a été jusqu’ici tres
peu testée. Ce chapitre propose de tester cette hypothése en confrontant les valeurs des
modeles d’habitat décrivant la qualité de I'habitat (i) avec les données de traits collectées

durant ma thése (Chapitre 1) ; (ii) avec des données démographiques de germination et de
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survie ; (iii) avec des données de croissance d’arbres adultes récoltées durant ma these ; (iv)
avec des données de l'Inventaire Forestier National de croissance d’arbres adultes sur

I'ensemble des Alpes francgaises.

Chapitre 4. Prise en compte de la variabilité fonctionnelle intraspécifique et implications

Ce chapitre utilise les résultats des autres chapitres pour résumer les différentes questions
nécessaires a la prise en compte de la variabilité fonctionnelle intraspécifique et tester les
implications de sa prise en compte dans deux cas d’étude. Une premiére étude teste I'effet de
la variabilité intraspécifique et de sa structure sur le calcul d’indices de diversité
fonctionnelle sur des communautés de la vallée de la Guisane (site d’étude principal de ma
these). Une deuxiéme étude teste l'effet de la prise en compte de la variabilité fonctionnelle

intraspécifique dans un modele de paysage, par le couplage de celui-ci avec un modéle
d’habitat.

Une derniere partie intitulée synthése et perspectives conclu ce travail de these et apporte les

perspectives vers de futures recherches.
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Echantillonnage : principes et applications
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Fig. 1.1. Définitions des concepts d’échantillonnage
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1. L’échantillonnage en écologie : vers une mise en ceuvre des concepts

// Cette section correspond a 1’Article 9

1.1. Pourguoi échantillonner? Raisons et définitions

N

Répondre a une question écologique nécessite généralement de mesurer une variable
d’intérét (ex. diversité, abondance) sur des objets d’étude (ex. communautés végétales,
individus). Or il est le plus souvent impossible de mesurer cette variable pour tous les objets
auxquels la question se réfere; il faut alors définir un échantillon représentatif de ces objets -
appelés unités d’échantillonnage - dans l'ensemble des possibles - appelé cadre
d’échantillonnage (Fig. 1.1). La théorie de 1'échantillonnage offre aux écologues un cadre
théorique permettant de sélectionner un échantillon représentatif puis d’estimer des
parametres (ex. moyenne, variance) sur la variable biologique étudiée. La méthode de
sélection de l’échantillon est appelée stratégie (Fig. 1.1), il en existe deux grands types:
probabilistes et non-probabilistes, qui différent par leur fiabilité et par les méthodes
d’estimation associées. Dans une stratégie probabiliste, toutes les unités du cadre ont une
probabilité non nulle et connue d’étre échantillonnées, ce qui conduit a des estimations non
biaisées des parametres recherchés (ex. moyenne, variance). Au contraire les stratégies non
probabilistes portent des biais inconnus pouvant fausser les patrons mis en évidence. Le
choix d’une méthode d’échantillonnage influence fortement les patrons pouvant étre mis en
évidence, la fiabilité des estimateurs et la validité des extrapolations (Lemeshow & Levy
1999; Olser et al. 1999). L'importance de choisir une stratégie appropriée a la question posée a
été soulevée a plusieurs reprises dans la bibliographie écologique concernant des
recensements d’especes rares (ex. papillons, Haddad et al. 2008), des questions a retombées
économiques (ex. ressources halieutiques, Courbois ef al. 2008, Hughes & Peck 2008) ou
encore des questions de santé publique (ex. radioactivité, Scott ef al. 2008). Cependant ces
études restent centrées sur un type de probléme particulier et aucune d’entre elles ne semble
aborder des questions plus générales comme le choix de 'espace d’échantillonnage (ex.
géographique, climatique, Fig.1 dans Hutchinson 1957; Fig. 1.1 et Encadré 1.1).

Par ailleurs I’échantillonnage développé par les théoriciens et celui pratiqué sur le terrain par
les écologues se ressemblent tres peu. D'une part les écologues ne sont pas toujours trés au
fait des subtilités théoriques qui semblent de toute fagon incompatibles avec les nombreuses
contraintes logistiques rencontrées sur le terrain. De ceci résulte souvent des
échantillonnages par transect ou le long des routes (ex. US Breeding Bird Survey, Droege
1990; Peterjohn 1994; Bart ef al. 1995). D’autre part la théorie s’attache surtout a estimer des
parametres simples (ex. moyenne, variance) et ne donne pas les clés suffisantes pour estimer
sans biais des courbes de réponse ou des modeéles qui sont au cceur d'un grand nombre de

questions écologiques; par exemple sil'on veut - comme dans cette these - estimer la réponse
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Encadre 1.1. Espace d’échantillonnage

L'échantillonnage commence par la définition d'une liste d'objets a mesurer (Fig. 1.1).
L’échantillonnage aléatoire ne nécessite pas d'information supplémentaire. Par contre dés que
I'on veut par exemple stratifier, il faut rajouter des variables décrivant les objets a mesurer. Ces
variables peuvent étre de différents types: géographiques, cimatiques, biologiques... L’espace
d’échantillonnage est alors un espace multidimensionnel deéfini par plusieurs variables du
meme type: par exemple l'espace géographique défini par des gracdients de latitude et
longitude ou 1l'espace climatique cdéfini par les gradients de température, radiation,... Ces
espaces offrent differentes manieres de regarder un meme objet (Fig. ci-dessous: transtert d'un
espace a l'autre). Une zone d’étude définie dans l'espace geéographique (Fig. ci-dessous)
pourra étre projetée dans l'espace climatique; plusieurs points de l'espace géographique
pouvant se superposer dans l'espace climatique (Fig. ci-dessous: points rouges= transect
latitudinal). Au contraire un systéme d’étude défini dans une zone climatique pourra étre
projeté dans l'espace géographique; un meéme point de l'espace climatique pouvant
représenter plusieurs points de l'espace geéographique. Un transect latitudinal peut donc
donner un échantillonnage tres désequilibre clans I'espace climatique.

Géographique Topographique Climatique Biologique
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d’un trait fonctionnel a un gradient environnemental. Faire face a ces lacunes, a une époque
ou il devient tres facile d’engranger de grandes quantités de données tres rapidement sur de
larges échelles spatiales, doit étre une priorité. Cela permettrait d’améliorer la fiabilité des
estimations et la validité des extrapolations faites a partir des données de terrain; pour cela la

qualité doit primer sur la quantité (Bjorklund & Bergek 2009).

1.2. Estimation de courbes de réponse : problemes et solutions

La fiabilité des estimations de parametres ou de courbes de réponse peut souffrir d'une
mauvaise définition préalable de 1'espace et du cadre d’échantillonnage. Dans la pratique il
existe deux problémes majeurs liés a I'estimation de courbes de réponse: (1) Les gradients
indirects (ex. latitude, altitude) sensu Austin (1987) sont des combinaisons inconnues de
multiples gradients environnementaux directs ayant un impact direct sur la physiologie des
organismes (ex. température, photopériode). Leur utilisation est tres fréquente en écologie
(Cordell ef al. 1998, Wegner et al. 2003) alors qu’ils ne sont pas transférables dans le temps et
I'espace, par exemple une différence d’altitude de 1000 m n’a pas le méme impact sur les
conditions environnementales dans les Montagnes Rocheuses ou sur le Mont Kenya (Korner
2007; McCain 2009). Ils peuvent donc étre utilisés de maniere descriptive mais ne sont pas
des substituts pertinents des gradients directs. (2) Les gradients tronqués — La sélection de
I'ampleur et de l'intensité de 1’étude sont cruciales et doivent se faire de maniere a prendre
en compte I'ensemble de la courbe de réponse variable étudiée (Mohler 1983; Austin 1987),
car effectuer des estimations a partir de gradients tronqués peut conduire a des inférences
erronées (Van Horn 2002; Thuiller ef al. 2004a ; Fig. 2.13 A).

Ces différentes limitations nous ont amené a réfléchir dans 1’Article 9 a un cadre conceptuel
unifié pour l'échantillonnage dans les différents domaines de 1'écologie. Nous avons en
particulier mené une expérience semi-virtuelle illustrant sur un paysage réel les
conséquences de I"échantillonnage sur les inférences résultantes. Nous avons construit une
variable écologique (ex. taux de croissance, abondance) contrainte par deux gradients de
'espace climatique (températures et précipitations). Dans cette étude le but était (1) d’estimer
la moyenne de la variable dans la zone d’étude et (2) de tester I’estimation de I'optimum de
la variable par une mesure de distance entre les optima « vrai » et estimé (Encadré 1.2). Nous
avons testé en particulier cinq stratégies d’échantillonnage différentes: aléatoire simple,
suivant les routes principales, stratifiée par altitude, systématique dans 1'espace climatique,
basée sur modele. Pour cette derniére une premiere étape permettait de faire une estimation
préliminaire de I'optimum de la variable (Encadré 1.2) a 'aide d’un échantillonnage aléatoire
simple; une deuxiéme étape suivait une stratégie dérivée de la méthode des surfaces de
réponse (Encadré 1.3) centrée sur l'estimation préliminaire de l'optimum. Grace a cette

expérience semi-virtuelle, nous avons montré que I'efficacité de 1'échantillonnage sur la
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Encadré 1.2. Estimation d'une courbes de réponse ou de son optimum

En faisant I'hypothese qu'une variable ecologique répond de maniere unimodale le long de
deux gradients orthogonaux U et V, on peut l'estimer par le modele linéaire (Fig. a droite):

z~ct+azU+azzU?+ 512V +b2:V?2+d UV

Une fois estimeés les ditférents parametres (c, a1, az, b1, b2 et ab) du modele, on peut estimer la
position de l'optimum (conditions environnementale correspondant a la plus haute/basse
valeur de la variable) a partir des dérivées partielles en U et V (Fig. a gauche et a droite):

Optimum. U=(d"b1-2"b2"a1)/ (4" a2 b2-d?)
Optimum. V=(d*a1-2*az"b1)/ (4" a2"b2-d?)

Exemple de deux mesures de la qualité des estimations d’optimum et de courbe:

D1- La distance Euclidienne entre les optima “vrai” et estimé, illustrée ci-dessous a gauche sur
un unique gracient, donne une mesure de la précision et du biais de l'estimation de
I'optimum.

D2- La « distance » entre les courbes (resp. surface) de reponse « vraie » et estimee est la
surface (resp. volume) entre ces deux courbes (resp. surfaces). On peut I'estimer a I'aide d'une
somme de Riemann en approximant la surface (resp. volume) par une somme d’aires de
rectangles (resp. pavés) définis sur k intervalles:

A2 [courbe.vrai(min+k*A)- courbe estimée(min+k*A)]

, ottmin est le bas du gradient étudié et Alalargeur des k intervalles (fig. au milieu).

Optimum

—

« vVraie »

Estimée
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précision des estimations résultantes dépendait de la question posée et des parametres a
estimer. Un échantillonnage aléatoire permettait d’estimer avec une bonne précision la
moyenne de la variable; tandis que pour I'estimation de I'optimum de la variable, la stratégie
basée sur modele, dérivée de la méthode des surfaces de réponse était la plus appropriée
(Fig. 1.2). Il n’existe donc pas d’échantillonnage type et celui-ci doit donc étre construit en
fonction de la question posée. Les éléments de I'échantillonnage (unités, population cible,
cadre et espace d’échantillonnage) doivent en particulier étre définis et explicités avec soin
pour permettre la mise en ceuvre de la stratégie la plus appropriée.

De plus nous avons vu que pour estimer des relations entre une variable écologique et des
gradients environnementaux (ex. climatiques), il est nécessaire que le cadre
d’échantillonnage englobe 1'ensemble de la courbe de réponse pour éviter les erreurs liées
aux gradients tronqués (1.2). Ceci requiert une connaissance a priori du systéme d’étude et des
hypothéses fortes sur les résultats attendus pour mener a des inférences fiables et
généralisables. Une telle connaissance a priori peut se faire grace a des avis d’experts ou des
données de bibliographie, grace a un échantillonnage préliminaire (comme celui proposé
dans notre expérience virtuelle) ou grace a la construction d’expériences virtuelles
permettant de simuler différentes stratégies, leur cott, et leur impact sur les estimations
attendues. Pour le moment la mise en place de telles expériences virtuelles a été largement
sous-utilisée en écologie, elle n'a été mise en ceuvre que dans de rares cas d’utilisation de
modeles d’habitat (Chapitre 3) pour affiner une stratégie de rééchantillonnage (Brito ef al.
1999; Guisan et al. 2006).

2. Base de données Guisane 2080 : réalités de I'échantillonnage

Nous nous sommes servis de ces réflexions conceptuelles pour construire un échantillonnage
orienté sur la question posée et nous avons pris les principales décisions a 1'aide d’exemples
virtuels, comme proposé ci-dessus (voir 1.2).

Ici je parlerai de base de données par extension de vocabulaire pour parler de I'ensemble
complexe des données récoltées sur le terrain, mais ces données ne sont pas réellement
structurées comme une base de données. Elles seront intégrées par la suite dans la base de
traits de la végétation des Alpes (Androsace, qui regroupe les bases de données LEDA,
Knevel ef al. 2003 ; BioFlor, Kiithn ef al. 2004 ; VISTA, Garnier et al. 2007; Diversitalp, Thuiller
Unpublished).

2.1. Objectifs

L’'un des principaux objectifs de ma these était de quantifier et d’analyser la structure et les

vecteurs de la variabilité fonctionnelle intraspécifique (Chapitre 2) et de faire le lien entre
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Fig. 1.2. Effets de la stratégie d’échantillonnage et de la taille de I'échantillon sur la précision de
Uestimation des paramétres

Hllustration de Ueffet de la stratégie d’échantillonnage sur la précision et le biais des estimations de deux
parameétres biologiques: (a) la moyenne de la variable et (b) la distance D1 entre les optima « vrai » et estimé (cf
Encadré 1.2); l'optimum « vrai » correspondant aux conditions environnementales optimales pour la variables.
Les résultats sont donnés pour cing stratégies différentes: (i) aléatoire simple, (ii) le long des routes, (iii) stratifié
par altitude, (iv) systématique dans 'espace climatique et (v) basé sur modéle.

Les graphiques sont des boxplots des distributions des valeurs estimées pour 1000 simulations avec chaque taille
d’échantillon (50, 200, 1000) ; ils donnent en particulier la médiane et les premier et troisiemes quartiles des
distributions.

(a gauche)- Distribution des estimations de la moyenne de la variable sur la zone d’étude. La ligne grise
correspond a la vraie valeur sur l'ensemble de la zone d’étude. Cette moyenne est contingente d I'aire étudiée.

(a droite)- Distribution des distances D1 estimées entre les optima « vrai » et estimé. La ligne grise correspond a
0, la meilleure valeur attendue.
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cette variabilité, la performance des individus et la niche de l'espéce considérée (Chapitre 3).
Cet objectif nécessitait donc d’estimer des moyennes et variances de traits fonctionnels pour
différentes populations d’une méme espece, mais aussi des courbes de réponse des traits le
long des gradients environnementaux et le long de la niche de chaque espéce. Les données
de la bibliographie et des bases de données ne suffisant pas a mener de telles analyses
(Chapitre 2), il a été nécessaire de mettre en place un échantillonnage pour collecter de
nouvelles données.

L’idée était de mettre en place une stratégie unique permettant d’évaluer et de comparer les
courbes de réponse des traits aux gradients pour un nombre substantiel d’espéces (voir §
2. 3) structurantes des communautés végétales. Nous avons choisis d’effectuer notre étude en
milieu alpin. Les gradients alpins se prétaient particulierement bien a 1'étude de la variabilité
intraspécifique étant donné qu’ils offrent sur des distances courtes des conditions
environnementales tres contrastées contraignant l’expression phénotypique des especes
(Korner 1999). Nous avons fait I’hypothése que les traits pourraient répondre de maniere
unimodale aux gradients environnementaux. Cette hypothese repose sur le fait que de
nombreuses études en écologie ont mis en évidence des optima dans les relations entre
performance des especes et gradients (Austin 1987; Gaston 2003). Tester cette hypothése
permet implicitement de tester I’hypothese plus simple selon laquelle les traits pourraient
répondre de maniere linéaire aux gradients. Par contre cela ne permet pas de tester des
hypotheses plus complexes (ex. relations bimodales ou unimodale asymétrique) qui
nécessiteraient un échantillonnage plus complexe (Encadré 1.3). Un trait peut alors

s’exprimer le long de deux gradients G1 et G2 selon (Encadré 1.2):

Trait ~alx Gl+a2xG1> +blx G2+ b2xG2>+abxGlxG2+c (1)

ou c est la constante du modeéle, a; les parametres a estimer pour le gradient GI et b; pour le

gradient G2, ab étant le parametre a estimer pour l'interaction entre les deux gradients.

2.2. Sites d’étude et choix des gradients

2.2.1. Deux sites d’étude
Le site principal de la Guisane (6°21" a 6°40" E; 44°5" a 45°4’ N) est situé au cceur des Alpes
francaises (05) et s’étend de Briangon (1200 m) & Combe Roche Noire (2600 m, Fig 1.3). Ce site
a été choisi pour son hétérogénéité environnementale et sa proximité avec la Station Alpine

Joseph Fourier (http://sajf.ujf-grenoble.fr/), nécessaire au travail en laboratoire et

I'hébergement de longue durée. Ce site se caractérise par un climat trés hétérogene avec des
températures annuelles moyennes allant de 0°C a 6,3°C et des précipitations annuelles allant

de 600 mm a 1200 mm. Les principaux substrats y sont le calcaire et le schiste.

49



Chapitre 1 - Echantillonnage

Encadreé 1.3. Méthode des surfaces de réponse (RSM)

La methode des surfaces de reponse (RSM pour « Response Surface Methodology ») est une
methode d’échantillonnage utilisée pour évaluer la réponse dune variable a la variation
simultanée de plusieurs facteurs orthogonaux (Bex & Draper 1959, Menke 1973, Clancy &
King 1993). Partant du principe que 'etfort d’échantilonnage estlimité (temps, effort, budget),
cette méthode recouvre un large potentiel de plans expérimentaux pour trouver des conditions
optimales. Elle a été largement utilisée en physique (Menke 1973) et chimie (Adinarayana
2002)mais tres peu en écologie (Inouye 2001).

Cette méthode requiert une connaissance g prior: de la forme de la réponse (linéaire,
quadratique, cubique) et fait le postulat que deux niveaux de chaque facteur impliqué suffisent
a déterminer une réponse linéaire et trois pour déterminer une réponse quadratique. Le plan
d’échantillonnage classique pour déterminer une relation quadratique le long de deux facteurs
orthogonaux de type:

z~ct+arzsU+arz:U?+b51:V + b2:V2+ d UV %

T e
est le plan factoriel central composite, il comprend un i i 4
point central permettant de déterminer ¢ (rond), quatre 35 -
points axiaux permettant de determiner les effets propres a 3 bal "
chaque facteur (al, b1, a2 et b2; triangles) et quatre points % i
sur les bissectrices des facteurs permettant de determiner F 5T u ]
l'interaction entre les facteurs (d, carrés). L'exemple est =

0

donné avec U= Radiation solaire et V=Température.

2 -1 [ 1 2
4250MJm2 2300M Jrm=

Radiations solaire
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Ce site est le site principal et une grande majorité des explications et des exemples s’y
rapportent. Les mesures de terrain en Guisane devant aussi servir a la calibration d'un
modele de paysage sur la vallée et a la prédiction de 1'évolution future de ce paysage en
fonction de scénarii climatiques et d’utilisation des terres ébauchés jusqu’en 2080, le projet a
par conséquent été présenté aux collectivités locales sous le nom de : « Guisane 2080 ».

Par ailleurs dans le cadre d'une collaboration avec Antoine Guisan et Anne Dubuis
(Université de Lausanne) le travail de terrain a été répliqué sur un second site en Suisse
nommé Anzeindaz (6°60" a 7°10" E; 46°10" a 46°30" N) pour permettre de conforter les
résultats. Ce site se trouve dans la partie ouest des Alpes suisses au nord ouest de Lac Léman
et s’étage entre 1070 m et 2310 m. Le climat de ce site est lui aussi tres fortement hétérogene,
il s’étale dans la méme fourchette de températures annuelles moyennes que le site de la
Guisane (-3,5°C a 8°C) mais est nettement plus humide (précipitations annuelles : 1300 mm a
2300 mm). Le substrat y est principalement calcaire.

Les deux sites englobent des formations végétales variées comprenant des foréts de coniféres
(ex. Pinus sylvestris et P. uncinata, Larix decidua), des landes (ex. Rhododendron ferrugineum,
Vaccinium myrtillus et V. uliginosum), des prairies subalpines (ex. Festuca paniculata) et des
pelouses alpines (ex. Carex sempervirens, Nardus stricta). Les zones fortement anthropisées

(villes et villages) ont été retirées d’office des zones d’étude.

2.2.2. Caractériser les principaux gradients de la vallée de la Guisane
Afin de caractériser la vallée de la Guisane, nous avons collecté vingt-cinq variables
environnementales de source et de résolution différentes (Tableau 1.1): seize variables
topographiques et climatiques a une résolution de 50 x 50 m amicalement partagées par C.
Piedallu de 'ENGREF Nancy ; deux variables topographiques dérivées des premiéres avec
ArGIS® ; cinq variables topographiques et climatiques a une résolution de 200 x 200 m
amicalement partagées par Niklaus Zimmermann du WSL Zurich ; une variable grossiére de
texture du sol provenant de la base de données des sols d’Eurasie (Soil European bureau -
Joint Research Centre-Ispra) ; et une variable de couverture végétale dérivée de Corine Land

Cover a 100 x 100 m (http:/ /www.ifen.fr/donIndic/ Donnees/ corine).

A partir de ces données, nous avons cherché a stratifier les conditions environnementales de
la vallée. (1) Nous avons tenu a privilégier l'utilisation de gradients environnementaux
directs afin que les courbes de réponse trouvées soient comparables a d’autres et projetables
dans le temps et l'espace. (2) Nous avons privilégié les données climatiques et
topographiques fines comme étant potentiellement celles influant le plus sur la végétation en
milieu alpin. (3) Nous avons choisi de sélectionner uniquement deux gradients par souci de
simplicité et de faisabilité. (4) Nous avons orienté notre sélection vers deux gradients

orthogonaux.
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+ 4 — 100km

Combe
Roche noire

Coldu
Lautaret

Fig. 1.3.Site d’étude de la vallée de la Guisane

En haut : Localisation de la vallée par rapport a la France entiére (carré rouge), le dégradé de gris indique
Ualtitude au dessus du niveau de la mer : gris clair pour les basses altitudes et noir pour les hautes.

En bas : le zoom sur la vallée est une vue en 3D depuis I'Est. Le dégradé de gris indique les radiations solaires au
mois d’aout : gris clair pour les forts niveaux de radiation et gris foncé pour les faibles niveaux de radiation.
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L’orthogonalité des gradients étant en effet nécessaire pour rendre possible la discrimination
des effets des deux gradients et de leur interaction (Equation (1)).

Suivant ces quatre critéres, nous avons effectué une analyse en composante principale (ACP)
sur un jeu condensé de huit variables extraites avec ArcGIS® sur la zone d’étude a 50 x 50 m
(Fig. 1.4). Nous avons choisi les deux gradients les plus orthogonaux (pas nécessairement par
rapport a leur corrélation avec les axes) dans le premier plan de 'ACP (43 et 35 % de la
variabilité expliquée par les axes 1 et 2): la température minimale en hiver (Tminh) et les
radiations solaires du mois d’aotit (Rad8). La zone d’étude géographique (Fig. 1.3) a ensuite
été projetée dans I'espace climatique définit par Tminh et Rad8 (Fig. 1.7) ; les pixels de la zone
d’étude a 50 x 50 m n’y sont pas répartis de maniere uniforme, une grande majorité de ceux-ci
se trouve dans des conditions de fortes radiations solaires en aotit et de températures
intermédiaires.

Pour Anzeindaz, un cheminement similaire a conduit a la sélection de la température
moyenne en janvier et des radiations en aott a 25 x 25 m (Zimmermann & Kienast 1999)

pour stratifier le climat de la vallée.

2.3. Seize espéces modeles

2.3.1. Choix des especes
Le choix des especes modéles pour notre étude a reposé sur différents criteres biologiques et
logistiques. (1) Nous avons orienté notre choix pour obtenir une quinzaine d’especes
pérennes, ce qui nous semblait un bon compromis entre le fait d’avoir un grand nombre
d’espéces rendant les analyses plus robustes et la faisabilité sur le terrain. (2) Les espéces
devaient étre des especes communes, c.a.d. que 'on puisse trouver fréquemment dans la
vallée et dans des conditions contrastées. (3) Elles devaient aussi étre des especes
structurantes, c.a.d. avoir un effet sur la structure de la communauté végétale et du paysage
attenant, au moins sur une partie de leur distribution. Trois especes supplémentaires ont été
choisies en 2008 comme des especes communes et non structurantes afin de voir si cela
amenait a des résultats différents (*). (4) Afin de représenter les espéces structurantes des
différents types de végétation de montagne (foréts, landes, prairies, pelouses) et d’obtenir
des patrons généralisables (au final plus on représente de forme de vie, moins celles-ci sont
représentées, notre dispositif n’est donc pas puissant pour comparer les formes de vie), les
especes choisies devaient appartenir a différentes formes de vie : graminoides, herbacées,
légumineuse, ligneux hauts et bas, a aiguilles ou feuilles larges et décidus ou sempervirents.
(5) Les especes devaient différer par leurs exigences écologiques. Il est en effet possible de
penser a priori que des espéces que 1'on échantillonne par exemple dans des conditions plus

« froides » que leurs conditions optimales, ou au contraire plus « chaudes » ou encore autour
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Types Variables Résolution (m?) Catégoriel  Définition Sélection
Topographique X Latitude (m)
Y Longitude (m)
Mnt50 50x50 Modele digital d"altitude (métres au dessus du
niveau de la mer)
Slape50 50x50 Pente (degrés entre 0 et 90)
Asp50 50x50 Orientation (degrés sens des aiguilles d'une
montre depuis le Nord)
Flowdir 200x200 X Direction potentielle des flux d'eau de chaque
cellule vers ses voisines (degrés)
Flowacc 200x200 X Accumulation potentielle de I'eau dans chaque
cellule
Twi 200x200 Index topographique d’humidité X
Positopo 50x50 X Positions topographiques, vues sous I'angle du
ruissellement.
Toposcale 200x200 Exposition topographique (convexité, X
concavité)
Climatique Long-season 50x50 X Nombre de mois pendant lesquels
I"'évapotranspiration de Turc est positive
Radl 50x50 Radiations solaires en Janvier (kl.m 2 jour™)
Rad8 50x50 Radiations solaires en Aodt (kl.mZjour™) X
Dd5 200x200 Cumul sur I'année des températures
journaliéres au dela de 5.56°C
Stsup0 50x50 Cumul sur I'année des températures X
journaliéres au dela de 0°C
Frost e 200x200 Nombre de jours de gel
Tmoy8 50x50 Température moyenne en Aot (*C)
Tmoyl 50x50 Température moyenne en Janvier (*C)
Tminh 200x200 Température minimale en hiver (°C x 100) X
PPwinter 50x50 Somme des précipitations de Janvier a Mars
(mm)
PPsummer 50x50 Somme des précipitations de Juillet &
Septembre (mm)
Dhctu? 50x50 Déficit hydrique en Juillet X
Etptu7 50x50 Evapotranspiration de Turc en Juillet X
Gams 50x50 Indice de continentalité hydrique X
Demartone 50x50 Indice d'aridité
Sol & végétation CorinelC 100x100 X Types de couverture végétale
Soil 1000x1000 X Texture du sol

Tableau 1.1. Variables environnementales pour caractériser les principaux gradients de la vallée de la
Guisane
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de leurs conditions optimales ne vont pas répondre aux gradients de maniere similaire. Nous
avons donc choisi des espéces subalpines, alpines et d’autres plutdt de plaine. De plus les
especes choisies devaient aussi si possible (6) étre des espéces « connues » sur lesquelles il
existe déja une connaissance dans la bibliographie ou au laboratoire; (7) étre des especes
facilement reconnaissables pour éviter les ambiguités taxonomiques ; (8) étre des espéces le
plus possible non apétantes pour limiter les effets du paturage; (9) avoir des feuilles
«mesurables», c.a.d. pas des feuilles tres petites ou trés découpées afin de faciliter les
mesures de traits sur des dizaines d’individus. Nous avons aussi décidé de nous affranchir

du contexte phylogénétique en ayant 16 especes réparties dans 11 familles différentes.

Pour représenter les herbacées nous avons choisi, avec I'aide de Pierre Salomez (responsable
flore du Parc National des Ecrins) et Rolland Douzet (botaniste a la Station Alpine Joseph
Fourier), quatre graminoides : Festuca paniculata Schinz & Thell. (FP), Dactylis glomerata L.
(DG)*, Sesleria caerulea (L.) Ard (SC)*, Carex sempervirens Vill. (CS)*; quatre dicotylédones non
légumineuses: Polygonum viviparum L. (PV), Geum montanum L. (GM), Silene nutans L. (SN) et
Leucanthemum vulgare Lam. (LV); et une légumineuse : Trifolium alpinum L. (TA). Pour les
ligneux bas nous avons choisi deux arbustes nains alpins: Dryas octopetala L. (DO)* et Salix
herbacea L. (SH); deux ligneux bas subalpins sempervirents, un a larges feuilles: Rhododendron
ferrugineum L. (RF) et un conifere : Juniperus communis L. & sibirica Lodd. (J) et un ligneux bas
décidu a larges feuilles: Vaccinium myrtillus L. (VM)*. Pour les ligheux hauts, nous avons
sélectionné deux coniferes, un sempervirent : Pinus sylvestris L. & uncinata Ramond (P) et un
décidu : Larix decidua Mill. (LD). Toutes ces espéces ont été échantillonnées en Guisane et
seulement celles marquées d"un astérisque a Anzeindaz.

Nous avons utilisé deux agrégats taxonomiques (Juniperus et Pinus) a cause de l'apparente
hybridation des espéces dans la zone d’étude (comm. pers. Pierre Salomez). Nous avons
vérifié apres coup que les distributions des traits de ces agrégats étaient bien unimodales,
validant I'idée de continuums fonctionnels.

Bien évidemment cette liste finale (Tableau 1.2) est loin d’étre parfaite et certaines especes
comme D. glomerata ou V. myrtillus semblent présenter des écotypes. Cependant cette liste
combine au mieux les différents criteres ci-dessus pour pouvoir permettre de remplir nos
objectifs. De plus les treize especes non-arborées font partie des cent quinze espeéces qui
représentent la majorité (plus de 80% en couverture) de la biomasse des prairies et landes en
Guisane.

Pour chacune des especes sélectionnées, 'ensemble des populations existant en vallée de la
Guisane constitue la population-cible de I’échantillonnage. Dans la suite nous appellerons
« population » (sens biologique) I'ensemble des individus d"une méme espeéce présents dans
les stations étudiées (Fig. 0.1), méme si ce n’est pas sensu stricto une population au sens de la

génétique des populations.
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Fig. 1.4. Cercle de corrélation de ’ACP sur 8 données environnementales.
Les deux gradients directs les plus orthogonaux sont Tminh et Rad8.
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2.3.2. Données de présence et cadre d’échantillonnage
Afin de ne pas mener notre échantillonnage au hasard, nous nous sommes appuyés sur des
données phyto-sociologiques pour répertorier pour chaque espece sélectionnée les stations
de présences connues. En Guisane, nous avons utilisé les 500 relevés exhaustifs de végétation
(10 x 10 m) géo-référencées (a 100 m pres) du Conservatoire Botanique National Alpin
(CBNA). La nomenclature de ces relevés suit 'index synonymique de la flore de France
proposé par Kergélen (1993). A Anzeindaz, nous avons utilisé une base de 550 relevés de
végétation (8 x 8 m) choisies selon une stratégie aléatoire-stratifiée hors foréts. Ces listes de

présences connues pour chaque espece définissent le « cadre » de notre échantillonnage.

2.4. Mise au point d'une stratégie d'échantillonnage

2.4.1. Effort d’échantillonnage: étude virtuelle préliminaire

Principe

Cette premiere étude avait pour but de tester 'influence de I'effort d’échantillonnage sur la
précision des patrons estimés. Le systeme d’étude virtuel a été construit pour simuler la
réponse quadratique d’un trait (ex. la hauteur végétative H) a un gradient de température (T)
s’échelonnant de 3 a 15°C. Construire un tel systeme défini par une fonction H(T) nécessite
de faire une hypothése sur la forme de la réponse (ici quadratique avec un optimum a
11,25°C) et son ampleur (hauteur entre 30 et 50 cm), mais aussi sur la variabilité du trait au
sein des populations (ici distribution normale de moyenne H(T) et d’écart-type sd= 0,5, 2 ou
4). Simuler l’échantillonnage de ce systeme nécessite ensuite de choisir un nombre de
populations (p de 5 a 50) a échantillonner, qui se décompose en nombre de niveaux de
température (t) et nombre de répétitions pour chaque niveau (r ici 1) et un nombre
d’individus (i de 3 a 30) a mesurer dans chaque populations. Les parametres p et i
constituent I'effort d’échantillonnage, c.a.d. le nombre de mesures qui vont étre effectuées (p
x i). Il faut ensuite décider de la maniére de répartir cet effort, c.a.d. choisir une stratégie
d’échantillonnage (ici un transect de température). A chaque échantillonnage virtuel, nous
avons estimé avec un modele linéaire (H~T+T?) la réponse de la hauteur a la température.
Afin d’évaluer I'efficacité des différents efforts d’échantillonnage sur la précision des patrons
estimés, nous avons choisi deux mesures: la distance entre les optima estimé et vrai, c.a.d.
'écart de température entre les deux (D1, Fig. 1.6) et la distance entre les courbes de réponse
estimée et vraie, c.a.d. la surface entre ces deux courbes (D2) (Encadré 1.2). Chaque type
d’échantillonnage a été répliqué cent fois.

Résultats & discussion

Augmenter la précision des patrons estimés nécessite d’augmenter le nombre de populations

échantillonnées (p) ou le nombre d’individus mesuré par population (i) (Fig. 1.5). Pour avoir
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Species Label Family Life Form  Sites  Individuals  Leaves LXNC Nichel Nichel  Sampling Spe  Envir I requirements and Sampling
Carex sempervirens Il Cs gperaceas G 12 108 1 SP 897 1990 809 054 |
Dacrylis glomerata L. DG poacea G 10 90 1 1 1448 1073 624 0.62 |
Dryas octopetala L DO rasaceas B 15 135 10 1 77 2040 878 052 I
Festuca paniculata (L) FP poacea G 16 144 1 1 605 2040 831 048 |
Schinz & Thell
Geum montanum L. GM rozaceae H 17 153 1 I 781 2308 760 046 ]
Juniperus communiz L I cupressaceas 5 14 126 10 SP 1597 1504 1156 0.60 |
sibirica Lodd. Ex Burgsd
Larix decidua Mill. LD pingaceae T 18 162 10 I 870 1883 747 0.62 I
Leicanthemum vulgare LV asteracead H 12 108 1 SP 1385 1278 920 053 I
Lam. *
Pinus sylvestris L/ P pineaceas T 9 81 10 SP 1329 1221 720 059 |
uncinata Ramond ex. DC
Polygomum vivipaum L* Py poligonaceas H 12 108 1 SP 770 2247 525 057 |
[Rhododendron RF ericaceas s 7 63 10 1 737 1981 626 055 |
Jerruginenum L
Salix herbacea L SH salicaceae g 7 63 10 SP 402 2471 320 045 |
Sesleria caerulea (L) drd ~ SC poacea G 11 99 1 SP 1456 1748 916 0.61 |
Silene nutans L * SN canvopinllaceae H 12 108 1 SP 1386 1621 805 0.58 I
Trifolium alpinum L TA fabaceae H 13 117 1 SP 585 2279 871 043 I
Vaccicium myvtillus L. VM ericaceae s 14 126 10 1 1004 1683 719 0.60 I
Toral 16 11 4 199 1701 8505 1179 Taan0

Tableau 1. 2. Caractéristiques des seize espéces étudiées

Pour chacune des espéces : leur nom (les especes ont été échantillonnées en 2007, excepté celles avec un
astérisque qui ont été échantillonnées en 2008), leur code, leur famille, leur forme de vie (G : graminoides, H :
autres herbacées, S : ligneux bas, T= arbre), le nombre de populations échantillonnées, le nombre d'individus
mesurés, le nombre de feuilles mesurées par individu (1 ou 10), la maniére dont la teneur des feuilles en azote
(LNC) a été mesurée (SP : regroupement par sous-plot, 1 : individuelle) ;

Nichel : amplitude altitudinale de la distribution de l'espece (intervalle inter-quantiles 10-90%), d’aprés les
données de 2.3.2.; Niche 2 : I'altitude optimale de l'espece (mode de la distribution altitudinale des populations
connues, données de 2.3.2.) ; Sampling : l'amplitude altitudinale échantillonnée, Spe : l'indice de spécialisation
de Fridley.

Les “préférences environnementales” décrivent la distribution de I’espéce entre 0 et 4000 m :

(1) les rectangles blancs indiquent la distribution altitudinale totale de I'espece d’apres les données de 2.3.2. (2)
les rectangles hachurés indiquent la limite inter-quantiles 10-90 % de la distribution altitudinale; (3) les
rectangles noirs indiquent la zone échantillonnée.
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une précision de +/- 0,2°C sur l'estimation de 'optimum de température (D1), la solution la
moins cotiteuse en termes d’effort d’échantillonnage (sd=4) est d’échantillonner une dizaine
de populations représentées par une dizaine d’individus (Fig. 1.5 et correspond a D2<5). Plus
le trait est variable au sein des populations, moins la précision est grande ; ce méme effort
d’échantillonnage donnera en moyenne une précision de +/- 0,1°C sur D1 pour sd=2. Il est
toutefois important de noter que cette évaluation dépend certainement fortement de la forme
de la réponse et surtout de la position de I'optimum le long du gradient (Fig. 1.6), comme
suggéré par Mohler (1983). Nous avons orienté notre échantillonnage afin de mesurer une
dizaine de populations par espece et une dizaine d’individus par population, ce qui semblait

étre un compromis acceptable entre faisabilité et précision.

2.4.2. Choix d'une stratégie: test sur une surface semi-virtuelle

Principe

Cette étude virtuelle avait pour but de tester I'influence de la stratégie d’échantillonnage sur
la précision des patrons estimés. Le systeme d’étude virtuel a été construit pour simuler la
réponse quadratique d'un trait (ex. la hauteur végétative H) aux deux gradients
d’échantillonnage normalisés (voir 2.2.2): Tminh s’étale de -3 a +3 écarts types autour de la
moyenne et Rad8 de -4,6 a 1,6. Nous avons choisi une réponse du trait (de 20 a 50)
quadratique le long des deux gradients (optimum au point (+0,5; +0,5)). Au sein de chaque
population le trait suit une distribution normale de moyenne H (Rad8, Tminh) et d’écart type
sd=4. Comme nous avons montré que la méthode des surfaces de réponse était appropriée a
I'étude de courbes de réponse et d’optimum (voir 1.2), nous avons testé douze stratégies
dérivant de cette méthode et différant par le nombre de populations échantillonnées et la
répartition de celles-ci dans 'espace climatique (Rad8, Tminh, Fig. 1.7). Chaque stratégie a
été simulée cent fois avec dix individus mesurés par population. A chaque échantillonnage
virtuel, nous avons estimé avec un modeéle linéaire (H~Tminh+Tminh?>+Rad8+Rad8?) la
réponse de la hauteur aux gradients. Afin d’évaluer I'efficacité des différentes stratégies sur
la précision des patrons estimés, nous avons utilisé les mémes mesures que précédemment :
la distance D1 entre les optima estimé et vrai et le volume D2 séparant les surfaces de

réponse estimée et vraie (Encadré 1.2).

Résultats & discussion

Les différentes stratégies que nous avons testées sont centrées sur le point (0; 0), c.a.d. les
conditions moyennes (ex. E1->E8) ou sur (0,5 ; 0,5) qui correspond a I'optimum (ex. E9->E12);
elles s’étalent autour du centre jusqu'a +/- 1 écart-type autour de la moyenne (ex. E1), ou
plus largement (ex. E12); elles se contentent des neuf points nécessaires a la méthode des
surfaces de réponse (Encadré 1.3 ; ex. E1) ou tentent de couvrir d’avantage d’hétérogénéité

environnementale en échantillonnant plus de populations (ex. E4, E8 ; Fig. 1.7).
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Fig. 1.5. Influence de 'effort d’échantillonnage sur la précision des estimations de courbes de réponse
et d’optimum.

Cette figure présente les résultats d'une expérience virtuelle le long d'un gradient unique de température. Le
trait a échantillonner suit une réponse unimodale au gradient de température et les résultats donnés ici sont
pour un écart-type intra-population de sd= 4.

En haut sont représentées les estimations moyennes de D1 (distance entre les optima « vrai » et estimé, voir
Encadré 1.2) et D2 (Surface entre les deux courbes de réponse « vraie » et estimée) pour 100 simulations de
chaque niveau d’effort d’échantillonnage, c.da.d. un nombre de populations (entre 3 et 50) et un nombre
d’individus (entre 1 et 30). Les croix rouges correspondent a un échantillonnage de 10 populations et 10
individus par population.

En bas sont représentés des cas de simulations d’échantillonnage obtenues avec (a gauche) 5 populations et 3
individus par population et (a droite) 13 populations et 10 individus par population. Dans chaque cas sont
représentées les distances D1 et D2 entre les courbes de réponse vraies et estimées.
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Toutes ces stratégies ameénent a des distances entre optima (D1) équivalentes, ou en tous cas
D1 ne permet pas de mettre en évidence une stratégie beaucoup plus efficace que les autres
(Fig. 1.8) certainement parce que I'optimum « vrai » tel que nous l’avons choisi se situe au
cceur de I'espace climatique assez proche des conditions climatiques moyennes (ex. Fig. 1.6 &
1.7). Par contre toutes les stratégies ne sont pas équivalentes pour la distance entre les
surfaces de réponse «vraie» et estimée (D2). Les stratégies les plus efficaces sont
E8>E4>E7>E12>E6>E3; ce classement de précision est assez logique puisque E8 est la
stratégie oul le plus gros effort d’échantillonnage est mis en place avec une large couverture
de I'hétérogénéité. La stratégie E4 donne un bon compromis entre I'effort d’échantillonnage
(p=12 pour E4 contre p=20 pour E8) et précision de la surface estimée (Fig. 1.8). Cette étude
virtuelle n’est bien entendu pas source de vérité, elle ne fait que donner des indications sur
les choix a faire, tout en supposant que les hypotheses posées sont les bonnes. Nous avons ici
choisi de supposer que la variabilité au sein des populations était de sd=4, c.a.d. relativement
forte (Fig. 1.5) et aussi que I'optimum de hauteur se situait au cceur de la zone d’étude, ce qui
risque de ne pas étre le cas pour toutes les espéces, puisque nous avons choisi des espeéces
ayant des exigences écologiques différentes (voir 2.3). Cela pourrait entrainer entre les
différentes especes des différences d’efficacité de 1'échantillonnage pour mettre en évidence
des courbes de réponse des traits aux gradients. En connaissance de cause, nous avons donc

choisi de suivre la stratégie E4 et d’échantillonner une dizaine d'individus par population.

2.4.3. Choix des populations: intersection entre théorie et données de présence
Pour chaque espéce nous disposions de cent a cinq cents populations référencées (voir 2.3.2).
Pour chacune des especes nous avons donc adapté I'échantillonnage théorique E4 a ces
présences connues. Les points théoriques trop loin (dans l'espace climatique) de toute
population connue ont été supprimés et certains points théoriques ont été ajoutés dans le cas
de populations présentes dans des conditions climatiques particulieres. Nous avons ensuite
sélectionné les populations référencées les plus proches (+/- 0,2 écart-type en général) des
points théoriques dans l'espace climatique. Un point théorique était le plus souvent proche
de plusieurs populations référencées, il a donc fallu sélectionner parmi ces populations, une
unique représentante de chaque point théorique. Nous avons d’abord pris soin d’éliminer les
points trop difficile d’accés et nous avons ensuite sélectionné au hasard parmi les
possibilités. Il y a eu, toutes espéces confondues, cent quatre vingt dix neuf populations
échantillonnées sur le terrain (Tableau 1.2 et Fig. 1.11). Ces populations échantillonnées ne
correspondent finalement pas exactement a celles sélectionnées sur le papier; en effet,
certaines populations n’ont pas été retrouvées, certaines se sont révélées inaccessibles, des
groupements ont parfois été effectués afin de mesurer plusieurs espeéces sur une méme
placette et des populations ont été ajoutées selon les opportunités. Notre échantillonnage

réalisé s’est donc appuyé sur une stratégie théorique complexe, mais reste un
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Fig. 1.6. Réponse virtuelle d'un trait le long de deux
gradients environnementaux : radiation et température
normalisées. . Ce trait répond de maniére unimodale le long
de chacun des gradients (grande valeurs en bleu et petites en
vert). Le triangle jaune est le vrai optimum de la surface. Les

Tminh normalisé

points rouges sont les optima estimés lors des 100
échantillonnages avec la stratégie E4 (Fig. 1.7)
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Fig. 1.7. Les douze stratégies testées virtuellement

Ces stratégies sont dérivées de la méthode des surfaces de réponse (Encadré 1.3) ; elles sont centrées sur (0,0),
c.a.d. les conditions moyennes (ex. E1->E8) ou sur (0.5, 0.5) qui correspond a l'optimum (ex. E9->E12); elles
s’étalent autour du centre jusqu’a +/- 1 écart-type autour de la moyenne (ex. E1), ou plus largement (ex. E12);
elles se contentent des neuf points nécessaires a la méthode des surfaces de réponse (ex. E1) ou tentent de
couvrir d’avantage d’hétérogénéité environnementale en échantillonnant plus de populations (ex. E4, E8)
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échantillonnage de terrain, avec toute la complexité et les imprévus que cela implique. 11 est
difficile de quantifier I'écart des stratégies réalisées par rapport a la stratégie théorique, nous
avons donc utilisé plusieurs critéeres pour déterminer 1'éloignement du réalisé au théorique
(Fig. 1.10). En moyenne sur les seize espéces nous avons échantillonné 12,4 populations par
espéce, 67% de la I'amplitude théorique sur I'axe des radiations et 72% sur l'axe des
températures. La distance moyenne entre les populations dans I'espace climatique était en
moyenne 67% de la distance entre les populations théoriques. On voit donc qu’en moyenne
on a échantillonné plus de populations que prévu (moins dans certains cas comme S.
herbacea, R. ferrugineum) et que ces populations sont un peu moins étalées que prévu sur les
axes de radiations et températures. Méme si notre échantillonnage empirique s’est éloigné de
I"échantillonnage théorique prévu, les études théoriques préliminaires ont permis: (1)
d’ajuster notre échantillonnage en termes d’effort d’échantillonnage (nombre de populations
et d'individus et répartition dans I'espace climatique) ; (2) d’échantillonner 1"hétérogénéité

environnementale au mieux en fonction des présences des especes.

2.4.4. Une stratégie hiérarchisée
Afin de déterminer la structure spatiale de la variabilité fonctionnelle intraspécifique, nous
avons affiné notre stratégie pour la rendre hiérarchique (Fig. 3.4). Comme nous venons de le
voir, nous avons sélectionné entre 6 et 18 populations (Tableau 1.2) de chaque espéce le long
de deux gradients orthogonaux. Chaque population a été délimitée dans une zone de 50 x 50
m autour du point géo-référencé afin d’étre cohérent avec les données climatiques a 50 x 50
m. Au sein de chacune de ces populations, nous avons sélectionné -si possible au hasard, par
tirage aléatoire de coordonnées- trois sous-populations (50 x 50 cm ou 1 x 1 m pour les
herbacées et les ligneux bas et 10 x 10 m pour les ligneux hauts). La taille de ces sous-
populations dépendait de la taille des individus de l'espéce étudiée, car le but était d’avoir
des sous-populations rencontrant des environnements homogenes pour que les différences
entre sous-populations integrent les micro-hétérogénéités. Dans chaque sous-population,
nous avons sélectionné - si possible au hasard - trois individus matures définis selon les
especes comme des touffes ou comme des ramets. Cette définition des individus était parfois
problématique, nous avons donc pris le parti d’avoir différentes définitions des individus
tout en restant cohérent au sein d’'une méme espece. Pour des raisons de disponibilité, nous
avons prélevé une feuille par individu chez les espéeces herbacées et dix feuilles par individu
chez les especes ligneuses; ces feuilles étaient bien développées, non sénescentes et non

paturées.
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Fig. 1.8. Distributions des estimations des distances D1 et D2 en fonction des douze stratégies testées
(Fig. 1.7 et Encadré 1.2).

Cette figure est représentée sous la forme de graphique en violons qui sont une combinaison d'une boite a
moustache et d’un kernel de densité. lls présentent (i) la densité des données estimée par une méthode de kernel
(en gris) (ii) la médiane des valeurs (tirets noirs) (iii) I'amplitude interquartiles entre le 1° et le 3° (segments
verticaux noirs).

(En haut)- estimations de la distance D1, distance entre les optima « vrai » et estimé

(En bas)- estimations de la distance D2, distance (volume) entre les surfaces « vraie» et estimée.
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2.5. Mesures de terrain: La base Guisane 2080

2.5.1. Mesures individuelles
Sur chaque individu sélectionné, nous avons effectué différentes mesures de traits
fonctionnels (Chapitre 2) décrivant différents aspects de la fonction de l'individu dans sa

communauté et de sa réponse a I'environnement et différentes étapes du cycle de vie.

2.5.1.1. Traits morphologiques
(1)La hauteur maximale végétative (Hmax) est la distance entre le sommet des tissus
photosynthétiques et le sol en centimetres; elle est associée a la capacité compétitive de la
plante et tend a étre corrélée allométriquement a la biomasse aérienne (Cornelissen ef al.
2003).
(2) L’étalement latéral a été estimé ici comme la surface projetée de la plante au sol ; elle a été
calculée pour les herbacées en simplifiant selon les cas la surface par un rectangle défini par
le plus grand diametre et le diametre orthogonal correspondant ou par un disque défini par
le diametre de l'individu. Cette mesure donne une autre estimation de la capacité
compétitive de la plante. Ce trait n'ayant été mesuré que sur quelques especes et a des
niveaux différents (individu, talle) il n’a pas été inclus dans les analyses.
(3) Le diametre des arbres (DBH pour « diameter at breast height ») est le diamétre de 1'arbre
par-dessus 1'écorce a environ 1,37 m au dessus du sol du c6té amont de I'arbre. Ce diametre
dépend évidement de 1'age de l'arbre, mais il dépend aussi de sa croissance qui résulte
d’effets environnementaux et d’effets individuels propres.
(4) La biomasse aérienne est la masse de tissus aériens, nous avons mesuré cette biomasse
comme la masse des individus entiers ou comme la masse d’une talle ou d’un ramet dans le
cas de certaines espéeces clonales pour lesquels I'individu était particulierement difficile a
définir (ex. C. sempervirens, T. alpinum) ; pour les espéces ligneuses basses, la biomasse a été
mesurée par quadrat de 10 x 10 cm pour les especes les plus basses (ex. S. herbacea, D.
octopetala) ou de 50 x 50 cm pour les especes plus hautes (ex. V. myrtillus, R. ferrugineum). Ce
trait nayant été mesuré que sur quelques especes et selon des protocoles différant entre

especes il n'a pas été inclus dans les analyses.

2.5.1.2. Traits foliaires
(1) La teneur en matiére seche (LDMC pour «leaf dry matter content ») est la masse de la
feuille séchée en étuve divisée par la masse fraiche saturée en eau (Cornelissen ef al. 2003), ici
exprimée en mg.g1. C'est un trait considéré comme peu variable et robuste (Roche e al. 2004)
qui est souvent négativement corrélé au taux de croissance relatif (RGR pour «relative
growth rate », Weiher ef al. 1999). La LDMC a été ici mesurée en suivant la méthode de
réhydratation partielle de Vaieretti et al. (2007).
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Fig. 1.9. Ecart entre populations échantillonnées et points définis théoriquement : cas de Festuca
paniculata.

L’ensemble des points de la zone géographique étudiée (Guisane) est représenté en gris clair. Seuls les points
noirs (a gauche) sont des populations connues de Festuca paniculata. Nous avons donc adapté les points
théoriques de la stratégie E4 a ces populations connues (Gros points gris). Nous avons ensuite sélectionné les
populations connues les plus proches des points théoriques (carrés rouges). Les populations finalement
échantillonnées (points noirs a droite) sont différentes de celles choisies en théorie mais recouvrent quand
méme I'ensemble de I'hétérogénéité climatique oui l'espeéce est présente.
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(2) La surface spécifique foliaire (SLA pour « specific leaf area ») est la surface d'un coté
d’une feuille fraiche divisée par la masse de cette méme feuille séchée en étude, en m2.kg?;
la SLA est généralement corrélée positivement au RGR et négativement a la LDMC
(Cornelissen et al. 2003).

(2) La teneur en azote (LNC pour «leaf nitrogen content») est la quantité totale d’azote par
unité de masse seche, en mg.g! (resp. par unité de surface, en mg.mm-2?) ; cette grandeur est
reliée a la capacité photosynthétique par unité de masse (resp. de surface) (Cornelissen ef al.
2003).

(3)La teneur en carbone (LCC pour «leaf carbon content») est la quantité totale de carbone
par unité de masse seche, en mg.g, elle est reliée a ’assimilation de la plante en carbone.
LNC et LCC ont été mesurées sur des échantillons de feuilles séchées et broyées (3-5 mg)
avec un analyseur FlashEA 1112 elemental analyzer (Thermo Fisher Scientific Inc. made in
Milan, Italia). Ces mesures ont été effectuées au niveau individuel ou en regroupant les trois
individus d"un méme sous-plot dans le cas d’espéces a petites feuilles (C. sempervirens, L.

vulgare, P. viviparum, S. herbacea, S. caerulea, S. nutans, T. alpinum).

2.5.1.3. Traits reproducteurs
Nous avions comme premiere idée de mesurer la masse des graines qui est liée a I'allocation
des individus a la reproduction et au succes de recrutement des plantules apres germination
(Weiher et al. 1999). Ce trait nous aurait permis d’avoir les trois traits recommandés par
Westoby (1998) pour sa méthode LHS (pour « leaf, height, seed ») permettant de déterminer
les grandes stratégies fonctionnelles végétales. Cependant cette mesure aurait demandé de
retourner plusieurs fois sur chaque site et nous avons donc abandonné. A défaut, nous avons
mesuré des indicateurs de fertilité comme le nombre d’inflorescences (ex. F. paniculata), le
nombre de fleurs par inflorescences (ex. T. alpinum), le nombre de cones jeunes et matures, la
taille des inflorescences (ex. pour L. vulgare qui est une composée), et la hauteur des
inflorescences. Mais ces traits ne sont pas comparables entre especes et leurs valeurs suivent
pour la plupart des distributions de poisson tres fortement asymétriques vers zéro; le
nombre de données que nous avons n’a donc pas permis d’en tirer des résultats intéressants,
il aurait certainement fallu mesurer plus d’individus sur moins de populations pour pouvoir

traiter ces données. De plus il faudrait aussi réaliser des allométries avec la fécondité réelle.

2.5.1.4. Age des arbres
Tous les arbres échantillonnés durant la campagne Guisane 2080 ont été carottés a cceur a
environ 1,30m a l'aide d’une tariére de Pressler de 5 mm de diameétre intérieur. Les carottes
ont été poncées et scannées. Le décompte des cernes nous a donné I'dge approximatif des

arbres.
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Fig. 1.10. Ecart des échantillonnages réalisés a l'échantillonnage théorique. Pour chacune des seize
especes étudiées, de gauche a droite (du plus foncé au plus clair) et en pourcentage de ce qui était prévu avec la
stratégie E4 : 'amplitude échantillonnée sur 'axe Rad8, I'amplitude échantillonnée sur l'axe Temp, le nombre de
populations mesurées, la distance moyenne entre les populations échantillonnées dans le plan (Rad8, Temp).
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2.5.2. Mesures de I'environnement au niveau population ou sous-population

2.5.2.1. Caractérisation du sol
Au niveau de chaque sous-population, nous avons collecté des échantillons de sol dans les
premiers horizons (jusqu'a 10 cm). Sur ces échantillons nous avons mesuré le pH par
dilution dans l’eau (protocole standard: Robertson ef al. 1999). Nous avons également
mesuré la teneur en matiere organique par perte au feu a 550°C sur les échantillons groupés
par population (protocole standard : Robertson ef al. 1999). La texture du sol a été déterminée
(fraction de sable, argile et limons) par le Laboratoire d’Analyses des Sols d’Arras

(http:/ /www.arras.inra.fr/index.htm).

Des analyses en composantes principales (ACP, Rao 1964) inter et intra-groupes (Encadré
2.4) sur 'ensemble de ces données de sol ont montré que la structure entre espéces n’était pas
négligeable (ratio=0,16), c.a.d. que les seize espéces sélectionnées n’avaient pas les mémes
exigences édaphiques. Nous avons donc effectué des ACP pour les caractéristiques de sol de
chaque espece et nous avons gardé les deux premiers axes de chaque ACP pour caractériser

les sols.

2.5.2.2. Perturbations anthropiques
Comme la vallée de la Guisane présente une forte diversité de perturbations anthropiques
(ex. urbanisation, paturage, fauche, gestion des foréts), nous avons essayé de décrire de
maniére synthétique les perturbations anthropiques subies par les populations
échantillonnées. Un jeu de données du Parc National des Ecrins (PNE, Delphine) décrit les
perturbations en prairies de type fauche et paturage. La fauche est décrite selon trois
niveaux : jamais, biennale, annuelle. Le paturage est décrit selon quatre niveaux: absence,
léger, fort, surpaturage. Nous avons agrégé ces informations en (0) pas de perturbation et (1)
fauche ou paturage. Ces perturbations n’affectent pas les arbres adultes (nous n’avons pas

d’information sur les perturbations de type exploitation/ gestion forestiere).

2.5.2.3. Compétition
Nous avons choisi des especes communes et structurantes (sauf pour S. nutans, L. vulgare et
P. viviparum), c.a.d. des especes qui dominent dans les milieux correspondant pour elles a
des conditions environnementales favorables. Elles représentaient ainsi une grande partie de
la biomasse et la hauteur moyenne des communautés était donc largement influencée par la
hauteur des espeéces étudiées et n’était donc pas un bon indicateur de la compétition subie
par ces especes. Nous avons donc estimé visuellement des taux de fermeture du milieu a
trois niveaux : fermeture basse au niveau de la strate herbacée, fermeture intermédiaire au
niveau de la strate des ligneux bas et fermeture haute pour la strate arborée. Pour une espece

donnée, nous avons donc considéré que la compétition résultait de la fermeture des strates
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supérieures (ex. pour D. glomerata nous avons considéré les strates intermédiaire et haute).
La somme des fermetures des niveaux supérieurs a ensuite été transformée en (0) absence de
compétition et (1) compétition si la somme est supérieure a 25%.

Pour les trois especes non structurantes d’apres les relevés de végétation (voir 2.5.2.4) : S.
nutans, L. vulgare et P. viviparum, la compétition a été prise en compte comme la hauteur
moyenne de la végétation environnante (dans chaque sous-population).

Pour les arbres (L. decidua et Pinus sp.) nous avons considéré deux indices de compétition.
Comme indicateur de la compétition racinaire nous avons considéré le nombre d’arbres, plus
grands ou plus petits que I’arbre mesuré, présents dans un cercle de 2,5 m autour de 'arbre
mesuré. Comme indicateur de la compétition aérienne, nous avons considéré le nombre de
« cOtés » de I'arbre mesuré ayant accés a la pleine lumiere. Nous avons admis pour cela que
I'arbre avait quatre coté et que chacun pouvait étre occulté par un ou plusieurs arbres
dominants. Cet indice était donc a quatre niveaux (0; 0,50; 0,75; 1), 1 étant caractéristique

d’un arbre isolé.

2.5.2.4. Biodiversité

Des relevés de végétation (10 x 10 m) ont été effectués en Guisane par Gilles Pellet (en 2007)
sur cent soixante quatorze placettes correspondant a des populations échantillonnées (442
especes différentes relevées). Ces relevés utilisent l'indice de couverture de Braun-Blanquet
et al. (1952) a six niveaux: 5 = >75%, 4= 50-75%, 3 = 25-50%, 2 = 10-25%, 1= 1-10%, +=<1%.
Nous avons agrégé les niveaux 1 et + ensemble. Cette couverture représente la surface
occupée (a une hauteur donnée) par I'espece dans la communauté. La somme de toutes les
couvertures peut donc étre supérieure a 100% étant donné que toutes les espéces ne vivent
pas a la méme hauteur.

Pour une étude du Chapitre 4, nous avons sélectionné les relevés correspondant a des
prairies ou landes (sans arbres) et pour lesquels les données de la base de traits Androsace
permettaient de décrire plus de 80% de I"abondance pour Hmax et LDMC. Or I'hypothése du
ratio de biomasse (Grime 1998) propose en effet que le fonctionnement des écosystemes est
essentiellement déterminé par les especes dominantes et leurs caractéristiques. Nous avons
donc obtenu au final un sous jeu de quarante et un relevés utilisés dans le Chapitre 4 pour

tester les implications de la variabilité fonctionnelle sur le calcul d’indices de diversité.

2.5.2.5. Modéles d’habitat
Pour chacune des seize espéces étudiées, nous avons calibré des modéles d’habitat (Guisan &
Thuiller 2005; Chapitre 3) a partir des 500 relevés de végétation issue de la base du
Conservatoire Botanique National Alpin dans la vallée de la Guisane (cf 2.3.2). Il y avait pour
chacune des espéces entre 37 et 180 présences. Nous avons utilisé la méthode de moyennage
des modeles (Encadré 2.2) sur des GAM construits sur trois variables explicatives: les

précipitations annuelles, les degrés jour a 5°C et les radiations solaires du mois d’aout
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Fig. 1.12. Projection des modéles d’habitat des seize espéces étudiées en vallée de la Guisane.
Les lignes du haut donnent les projections pour les espéces de basse altitude (espéces de plaine et subalpines),

celles du bas pour les espéces plus fréquentes en haute altitude (espéces subalpines et alpines). Les projections
sont données pour les sorties brutes des modeéles d’habitat.
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(Tableau 1.1). La projection de ces modeles dans la vallée (Fig. 1.12) montre que toutes les
espéces n‘ont pas les mémes exigences écologiques, certaines étant des especes de basse
altitude (D. glomerata, L. vulgare), d’autres des especes subalpines (F.paniculata, L.decidua) et

d’autres des especes alpines (C. sempervirens, S. herbacen).
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Hmax LDMC LNC
Espéces Inter-pop Intra-pop Inter-pop Intra-pop Inter-pop Intra-pop
Carex sempervirens 17/0.63 04 38/0.08 0.04 14/0.12
Dactylis glomerata 0.6 0.06
Dactylis (Ryser 1999) 25/0.11
Dryas octopetala 6/0.43 0.46 32/0.22 0.05
Festuca paniculata 54/0.35 0.24
Larix decidua 29/0.05 0.06
Leucanthemum vulgare 26/0.67 13/0.15
Pinus 30/0.39
Polygonum viviparum 10/0.47 0.25 23/0.07 0.09
Sesleria caerulea 18/0.56 0.36 39/0.02 0.05
Salix herbacea 4.2/0.48
Gilene nutans 32/0.58
Vaccinium myrtillus 40/0.76 0.6 1.88/0.29
Vaccinium (Gerdol 2005) 1.92/0.09

Tableau 2.1. Moyennes et coefficients de variation issus de 'analyse des bases de données et de la
bibliographie (issu de I’Article 7). Les moyennes et coefficients de variation ont été calculés pour trois
traits:Hmax, LDMC et LNC. Entre populations (Inter-pop): les moyennes et variances ont été calculées i
partir des moyennes des populations/relevés disponibles dans la bibliographie et les bases de données. Les
coefficients de variation entre populations en découlent : CV= écart-type/moyenne. Les résultats sont donnés
sous la forme moyenne/CV. Au sein des populations (Intra-pop): on peut calculer un coefficient de variation
pour chacune des populations/relevé pour lesquelles on dispose de données de variabilité (variance, écart-type)
avec CV=écart-type/moyenne. Le CV intra-pop donné ici est la moyenne des CV obtenus pour chaque
population.

Leaf nitrogen content intraspecific variability along an altitudinal gradient

3007 mmol.m-2 mg.g'[°®
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Fig. 2.1. Variation de LNC en réponse a l'altitude: méta-analyse (issue de I’Article 7). Données de la
bibliographie sur la variabilité de la teneur des feuilles en azote le long d'un gradient d’altitude. Selon la source
les données sont en mmol.m"-2 ou en mg.g! et sont au niveau intra ou interspécifique: 1(Hultine & Marshall,
2000), 2(Kérner, 1989), 3(Sparks & Ehleringer, 1997), 4(Cordell et al., 1998), 5(Reich et al., 1999), 6(Bowman
, 1995), 7(He et al., 2006), 8(Luo et al., 2005), 9(Wegner et al., 2003), 10(Craine, 2003). Les différentes
courbes données pour une méme référence correspondent a différentes espéces ou groupes d’especes.
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1. Contexte et objectifs

Comme nous 'avons vu précédemment les traits fonctionnels végétaux - comme la surface
spécifique foliaire (SLA) ou la teneur des feuilles en matiere seche (LDMC) - sont de plus en
plus utilisés a différentes fins. Ces traits sont variables entre les différentes especes et au sein
de celles-ci du fait d’adaptations locales et de la plasticité (Byars et al. 2007). Les différences
de valeurs de traits entre espéces ont été largement étudiées notamment en termes de
réponse aux gradients, de compromis de traits et de stratégies fonctionnelles (Reich ef al.
2003 ; Diaz et al. 2004; Thuiller et al. 2004b ; Wright ef al. 2005). Toutefois, la variabilité
intraspécifique demeure mal connue alors que plusieurs études récentes montrent qu’elle
peut avoir une grande influence sur le fonctionnement des écosystémes (Boege & Dirzo 2004;
Lecerf & Chauvet 2008). Prendre en compte une telle variabilité intraspécifique - aussi bien
dans les études théoriques qu’empiriques - semble aujourd’hui indispensable pour affiner
notre connaissance de la biodiversité, notre compréhension du fonctionnement des
écosystemes et pour étre a méme de prédire leur réponse aux changements
environnementaux a venir (McGill ef al. 2006). 11 est donc indispensable de bien connaitre
cette variabilité : son ampleur, sa structure et la maniére dont les traits varient dans
'environnement.

Un regroupement des données de Hmax, LDMC et LNC provenant de la base Androsace, et
de la bibliographie (Welker ef al. 1997; Ryser & Aeschlimann 1999; Reich et al. 2003; Gerdol
2005; Peratoner et al. 2007; Thomas et al. 2007) pour les seize especes étudiées permet de voir
que tous les traits ne sont pas autant représentés, les traits les plus complexes et les plus
onéreux a mesurer (comme LNC) étant les moins décrits. Ces données montrent aussi que
peu d’information est disponible sur la variabilité des traits en elle-méme. Le calcul des
coefficients de variation entre populations et de la moyenne des coefficients de variation au
sein des populations indique la encore que les informations disponibles sur la variabilité sont
fortement incompleétes (Tableau 2.1). I est souvent possible d’estimer des coefficients de
variation entre populations (des que plusieurs moyennes de traits sont enregistrées pour une
méme espeéce), mais il est plus rarement possible d’avoir une idée de la variabilité des traits
fonctionnels au sein de populations collectées dans des conditions différentes.

Les données actuelles des bases de connaissance et de la bibliographie ne suffisent donc pas
pour quantifier la variabilité fonctionnelle intraspécifique en quantité et structure. Elles ne
suffisent pas non plus a dégager des courbes de réponse génériques entre traits et gradients
au niveau intraspécifique, comme c’est le cas pour la réponse de la LNC a I'altitude (Fig. 2.1).
Cela pourrait étre du a une absence de patron, a I'idiosyncrasie des courbes de réponse ou au
fait que les études existantes ne peuvent pas véritablement étre comparées. En effet les
études qui traitent de la variabilité fonctionnelle intraspécifique sont souvent menées le long

de gradients indirects tels que l'altitude (Chapitre 1), qui ne sont pas comparables d"une
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Fig. 2.2. Données de température de la Station météorologique de Villar d’Aréne (Météo France
05181002 : 45°01°54"N 6°21'42"E, 1665 métres altitude) pour les années 2007 et 2008. Pour chaque année sont
données les courbes des moyennes de températures maximales et minimales pour chaque mois. Les dates sont en
jours Juliens (1 Janvier =1).
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Fig. 2.3. Variation des traits fonctionnels au cours de la saison de végétation. La variation des traits
dans le temps est donnée par rapport aux dates en jours juliens (1=premier janvier). Les résultats sont donnés ici
pour deux espéces représentatives : une herbacée Sesleria caerulea et une espéce de ligneux bas Vaccinium
myrtillus.
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zone d’étude a une autre. D’autre part ces études n’utilisent pas toutes les mémes méthodes
d’échantillonnage.

Deux grandes questions permettent de résumer la quéte de quantification de la variabilité
intraspécifique : (i) Comment caractériser la variabilité fonctionnelle intraspécifique en
termes de quantification, structures et sources ? (ii) Quelle est 'importance relative de la
variabilité fonctionnelle intraspécifique par rapport a celle interspécifique? Afin de répondre
a ces questions et d’améliorer notre compréhension de la variabilité intraspécifique, ce
chapitre propose une analyse détaillée de la variabilité fonctionnelle. Les données récoltées
sur seize especes d'une vallée alpine selon une unique stratégie hiérarchique stratifiée
(Chapitre 1) devraient permettre de mettre en évidence des patrons de variabilité s’il y en a
et de comparer les especes et formes de vie. L’analyse de la variabilité fonctionnelle qui suit
se présente en trois parties: (1) tout d’abord je présente une analyse préliminaire sur la
variabilité des traits fonctionnels dans le temps. Cette analyse doit permettre de quantifier la
variabilité des traits au cours de la saison de végétation et de repérer une éventuelle date
d’échantillonnage optimale ; (2) puis suit une analyse précise de la structure de la variabilité
intraspécifique et une comparaison des variabilités inter- et intraspécifique. Cette analyse
doit apporter des réponses aux deux questions posées ; (3) enfin la variabilité observée est
remise dans un contexte d’environnements hétérogenes par 1'étude des courbes de réponse

des traits aux gradients.

2. Variabilité dans le temps et date d’échantillonnage

Objectifs
Les traits fonctionnels des plantes et en particulier les traits foliaires varient au cours de la
saison de végétation (Garnier ef al. 2001, Al Haj Khaled ef al. 2005) et au cours de la durée de
vie des feuilles (ex. R. ferrugineum : Pornon & Lamaze 2007). Garnier et al. (2001) conseillent
‘échantillonner les especes herbacées en mai et les ligneux en juillet en milieu
méditerranéen. Or nous voulons échantillonner pour chaque espéce étudiée une dizaine de
populations dans des conditions contrastées (Chapitre 1). Pour étre certain que les
différences de traits entre les populations sont dues aux conditions environnementales et non
a la date d’échantillonnage, il faut déja avoir une idée de la variabilité des traits dans le
temps. Deux facteurs interagissent quant a notre échantillonnage sur le terrain: (1) il n’est
pas possible de tout échantillonner en méme temps ; aller sur les sites de populations et faire
les mesures en laboratoire prend du temps et nécessite d’étaler la campagne de trait dans la
saison ; (2) les différentes populations que 1'on veut échantillonner pour une méme espéce ne
sont pas toutes autant avancées de la méme maniere dans la saison de végétation. Sur les
sites de basse altitude, les individus pourrons avoir déja fleuri et fané mi-juillet alors que sur
les sites de haute altitude le déneigement (et donc le début de la saison de végétation)

viendra seulement d’avoir lieu. Cette étude préliminaire vise donc a déterminer quelle est la
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Fig. 2.5. Distances fonctionnelles entre les populations de couples d’espéces a différentes dates.
FP.SC= Festuca paniculata. Sesleria caerulea (pente=+0.13, p<0.05, R?=0.96), DG.TA=Dactylis glomerata.
Trifolium alpinum (pente=+0.24, p<0.05, R?=0.89), CS.SC= Carex sempervirens. Sesleria caerulea (pente =0),
SC.TA = Sesleria caerulea. Trifolium alpinum (pente=0). Le temps est donné en jours juliens (1=premier
janvier). Les distances sont des distances de Mahalanobis (Encadré 2.3).
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bonne date d’échantillonnage, si les traits varient de la méme maniere pour toutes les espéeces
et si les stratégies fonctionnelles des différentes espéces changent au cours de la saison de

végétation.

Principe

Nous avons effectué un suivi temporel de trois traits fonctionnels: Hmax (uniquement
herbacées, les ligneux n’ayant pas une croissance significative d'une semaine a l'autre),
LDMC et LNC (moyenné par population) pour quatre especes de la base Guisane 2080 en
2007 (F. paniculata, D. glomerata, S. caerulea, D. octopetala) et dix especes en 2008 (F. paniculata,
D. glomerata, S. caerulea, T. alpinum, G. montanum, V. myrtillus, L. decidua, R. ferrugineum, D.
octopetala, |. sempervirens). Ces suivis ont été menés sur une population de chaque espéce, ces
populations étaient toutes situées vers 2000 m dans les environs de la Station Alpine Joseph
Fourier. Pour chacune des populations, nous avons mesuré les traits toutes les deux
semaines, soit quatre a six fois durant 1'été avant le passage des moutons (Fig. 2.2); les
mesures étaient effectuées sur quinze individus différents a chaque fois. Nous avons analysé
la variabilité des traits moyens des différentes populations a 1'aide de régressions linéaires
sur les moyennes par date. Nous avons également mesuré les distances fonctionnelles
(Encadré 2.3) entre les individus des espéces herbacées a la fois au sein d'une méme

population entre dates et aussi pour chaque date entre especes.

Résultats

Comme attendu, une forte variabilité des traits a été observée au cours de la saison. De plus
nous avons observé une forte hétérogénéité de cette variabilité entre les especes. (1) Nous
avons observé une augmentation de Hmax durant la saison (Fig. 2.3) : rapidement pour les
especes a stratégie « exploitatrice » comme D. glomerata (+0,93 cm/jour, p<10-3) et moins
rapidement pour les espéeces a stratégie « conservatrice » comme F. paniculata (+0,4 cm/j,
p<103). (2) Nous avons également observé une augmentation significative de la LDMC (Fig.
2.3) au cours de la saison (+0,13 a +0,27 unité/j) et la formation d'un plateau correspondant
probablement a la maturité des feuilles (nous n’avons pas cherché a quantifier les criteres
officiels de maturité tels que la fin d’extension du limbe ou I'apparition d"une ligule chez les
graminées). (3) Nous avons finalement observé une diminution significative de la LNC au
cours du temps (Fig. 2.3). Excepté pour D. glomerata (-0,07 u/j, p<103), cette diminution était
assez faible (-0,01 u/j) voire nulle pour les espéces sempervirentes Juniperus sp. et R.
ferrugineum. (4) La comparaison entre les suivis temporels des populations de 2007 et 2008
révele un certain décalage temporel entre les deux saisons, 2007 étant plus précoce que 2008
(Fig. 2.3). Ce résultat concorde avec les données météo des années correspondantes, 1'été
2007 ayant été précocement chaud (Fig. 2.2). (5) L’analyse des distances fonctionnelles entre
individus montre que les individus d’'une méme espece s’éloignent significativement au

cours du temps des individus mesurés a la premiere date, la vitesse d’éloignement est trés
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Fig. 2.6. Ampleur de la variabilité fonctionnelle intraspécifique

Les graphiques en violons sont une combinaison d'une boite a moustache et d'un kernel de densité. Ils présentent
(i) la densité des données estimée par une méthode de kernel (en gris) (ii) la médiane des valeurs (tirets noirs)
(iii) U'amplitude inter-quartiles entre le 1° et le 3° (segments verticaux noirs). Les figures représentent I'ampleur
de la variabilité intraspécifique pour (de haut en bas et de gauche a droite) la hauteur végétative (cm),
Uexposition de l'inflorescence en hauteur (Hauteurlnflo-Hmax)/Hmax, la teneur des feuilles en azote (%), la
teneur des feuilles en carbone (%), la teneur des feuilles en matiére séche (%) et la surface spécifique foliaire
(mm%mg) pour chaque espéce.

Pour chaque trait, les résultats sont ordonnés par les valeurs moyennes de chaque espéce. Pour chaque trait et
chaque espeéce les coefficients de variation sont donnés en dessous de chaque violon (ex. 0.2 pour la LDMC de ]).
Les astérisques représentent les valeurs de traits provenant de la bibliographie et des bases de données existantes
(LEDA, Androsace).
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différente entre les especes (+0,024 a +0,35 u/j) (Fig. 2.4), sauf pour D. octopetala qui est
sempervirent et dont les traits moyens de population changent peu au cours de la saison.
D’autre part les distances entre especes augmentent significativement (p<0,05; Fig. 2.5)
comme entre F. paniculata et S. caerulea ou restent identiques pour des especes
fonctionnellement tres différentes (S. caerulea et T. alpinum) ou pour des especes

fonctionnellement similaires (S. caerulea et C. sempervirens).

Discussion

Nous avons observé une forte variabilité des traits au cours de la saison de végétation mais
peu entre années pour les quatre especes qui ont été suivies en 2007 et 2008, ce qui est en
accord avec la bibliographie (Garnier ef al. 2001, Al Haj Khaled ef al. 2005). Les traits foliaires
des herbacées étaient plus variables que ceux des ligneux caducifoliés et plus variables que
ceux des sempervirents, ce qui peut s’expliquer par un turnover plus rapide des ressources
dans les feuilles ayant une durée de vie plus courte. La variabilité des traits pour les especes
ayant des feuilles a longue durée de vie étant visible sur de plus longues périodes
d’observation (Pornon & Lamaze 2007).

En milieu alpin, I'évolution des traits au cours de la saison est probablement gouvernée par
la date de déneigement et la somme des degrés-jours, ce sont ces variables qui influencent
notamment la phénologie des espéces (Rome 2009). Les populations d’'une méme espece
devraient donc voir leurs traits évoluer de la méme maniere au cours de la saison, mais avec
des départs différés par les dates de déneigement. Comme nous n’avons suivi I'évolution des
traits que pour une population de chaque espéece nous n’avons pas pu faire le lien entre la
variabilité des traits et les mesures de degrés-jours. Finalement nous avons échantillonné en
suivant au mieux I'avancée de la saison de végétation en prenant la floraison comme repére
et avec un échantillonnage des espéces herbacées en juillet et des especes ligneuses en aofit.
Les résultats présentés ici n'ont pas été pris en compte quantitativement pour apporter une
éventuelle correction aux traits mesurés ou pour quantifier la variabilité due a la durée de
’échantillonnage pour chaque espéce. Il aurait fallu pour cela: (1) effectuer pour chaque
espece des suivis temporels de traits sur plusieurs populations situées dans des
environnements contrastés. (2) faire des mesures locales de température au sol (par exemple
avec des iButtons) pour connaitre la date de déneigement réel subie par chaque population.
Le déneigement local n’est en effet pas uniquement lié aux gradients régionaux et dépend
tres fortement de la microtopographie et de la micro-orientation des sites.

Il est intéressant de noter que dans les données présentées ici (Fig. 2.3), il existe une forte
variabilité individuelle des traits. Nous avons utilisé ici les moyennes de traits au niveau
population afin de voir I'évolution générale des populations. Cependant a une date donnée,
les mesures individuelles sont largement dispersées autour de la moyenne de la population
(la quantification de cette variabilité individuelle est étudiée dans la section suivante). Cela

est probablement du a divers facteurs : adaptation locale, plasticité, ontogénie, phénologie.
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Fig. 2.7. Décomposition de la
variance (issue de UArticle 7).
Décomposition de la variance relative
des traits aux niveaux des individus, des
sous-populations et des populations pour
(a) la hauteur végétative (14 espéces) ;
(b) la teneur des feuilles en matiére séche
(16 espeéces) et (c) la teneur des feuilles
en azote (16 espéces). Les espéces sont
classées par ordre alphabétique. Les
seuils 4 33% et 66 % sont donnés par les
lignes pointillées.
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Cela ajoute de la complexité a la définition d"une date optimale d’échantillonnage pour une
population d’une espéece donnée.

‘évolution temporelle simultanée des différents traits fonctionnels (augmentation de Hmax
et LDMC et diminution de LNC) entraine un « glissement » des espéces dans l'espace des
traits (Fig. 24 & 2.5) et une modification des stratégies fonctionnelles moyennes des
populations (éloignement d’elle-méme et des autres dans 1'espace des traits). La distance
entre les populations de deux especes dans cet espace des traits reste constante ou augmente
avec l'avancement de la saison ce qui entraine une conservation de la classification
fonctionnelle des especes au cours de la saison en accord avec la bibliographie (Garnier ef al.

2001, Al Haj Khaled et al. 2005 ; Fig. 2.5).

// Les sections 3 & 4 correspondent aux Articles 7 & 8, pour cette raison je n’y détaillerai

pas les méthodes utilisées.

3. Quantification et structure des variabilités fonctionnelles intra- et interspécifique

J'ai orienté l'étude de la variabilité fonctionnelle intraspécifique en suivant quatre
questions/ objectifs principaux :

1. Quelle est 'ampleur de cette variabilité ?

2. Quelle est la structure spatiale de cette variabilité au sein des especes ?

3. Cette variabilité est elle négligeable devant la variabilité interspécifique ?

4. Qu'implique-t-elle sur la définition des stratégies fonctionnelles ?

3.1. Quelle est 'ampleur de la variabilité fonctionnelle intraspécifique ?

Pour répondre a cette premiere question nous avons calculé les coefficients de variation pour
la hauteur végétative (Hmax), la teneur en matiere seche des feuilles (LDMC), la teneur en
azote (LNC) et en carbone (LCC) des feuilles, la surface spécifique foliaire (SLA) et
I"exposition de l'inflorescence (Expllnflo) pour les seize especes échantillonnées en vallée de
la Guisane. Pour chacune de ces espéces entre six et dix huit populations ont été
échantillonnées en maximisant 1’hétérogénéité des conditions environnementales prises en
compte (Chapitre 1). Grace a notre stratégie d’échantillonnage, nous avons réussi a
échantillonner pour chaque espéce une part relativement large de sa distribution altitudinale
(Tableau 1.2). Cette quantification a aussi permis de comparer la variabilité des différentes
formes de vie (graminoides, herbacées, ligneux bas et haut), des especes ayant des exigences
écologiques différentes (amplitude de leur distribution altitudinale dans les Alpes francaises,
altitude moyenne de cette distribution, amplitude altitudinale échantillonnée, degré de

spécialisation Tableau 1.2).
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Fig. 2.8. Distributions de la teneur en matiére séche des feuilles entre et au sein des espéces (issue de
I'Article 8) L'estimation par densité de kernel est une méthode non paramétrique pour estimer la densité de
probabilité d'une variable aléatoire. Ici elle donne I'estimation de la distribution de la teneur des feuilles en
matiére seche pour les 13 espéces étudiées.
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Fig. 2.9. Décomposition de la variance en contributions inter- et intraspécifique pour chaque trait
(issue de I'Article 8). Pour quatre traits (LNC= teneur des feuilles en azote, Hmax= Hauteur végétative,
LDMC= teneur des feuilles en matiére séche et SLA= Surface spécifique foliaire) la figure donne la
décomposition de la variance en pourcentages dus aux différents niveaux: espéce, entre populations et au sein des
populations (niveaux de gris). La décomposition est donnée pour chaque site d’étude (Gui pour Guisane et Anz
pour Anzeindaz) et pour toutes les espéces (T) ou seulement les espéces herbacées (H). Les barres noires
indiquent la variance observée relativement a la variance la plus élevée observée dans les données pour chaque
trait : par exemple pour SLA, la variance de toutes les espéces observées dans Anzeindaz est la plus forte et se
voit donc affecter 100%, les autres variances étant calculées comme un pourcentage de cette variance.
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Les six traits mesurés se sont révélés fortement variables, aussi bien entre espéces (LDMC
moyen entre 142mg.g! a 518 mg.g?l), qu'au sein de chaque espece. Hmax était
particuliérement variable au sein des especes (CV de 0,19 a 0,49); SLA était également assez
fortement variable (CV de 0,13 a 0,32), plus que LNC (CV de 0,09 a 0,29) et que LDMC (CV
de 0,07 a 0,24). Ces différences de variabilité entre traits corroborent les résultats de Garnier
et al. (2001), Roche et al. (2004) et Wilson et al. (1999) qui pronent l"utilisation de la LDMC
comme trait le plus robuste pour localiser les espéces sur un axe d’acquisition/conservation
des ressources (Fig. 2.6).

Toutes les especes ne se sont pas montrées autant variables et tous les traits mesurés pour
une méme espece n’étaient pas toujours autant variables. Par exemple T. alpinum était
I'espece la plus variable pour Hmax (CV=0,46) et la moins variable pour LNC (CV=0,09). La
question de la variabilité doit donc se poser non pas a l'échelle de l'espece mais plutot a
'échelle du trait. D’ailleurs nous n’avons trouvé aucun patron de variabilité par rapport aux
formes de vie, aux exigences écologiques ou a I'ampleur de I'échantillonnage effectué pour
chaque espece (analyses non présentées). Cette absence de patron pourrait étre due au
caractere idiosyncratique de la variabilité intraspécifique, cependant notre dispositif n’est
pas tres puissant pour montrer des différences entre formes de vie par exemple (une seule
légumineuse).

La forte variabilité fonctionnelle intraspécifique que nous avons observée et dont I’ampleur
dépendait a la fois des traits et des especes suggere que 1'utilisation de moyennes de traits
pour décrire une espéce est une approche tres restrictive de la réalité. Il est évident que la
variabilité que nous avons mesurée sur le terrain résulte d’un trés grand nombre de facteurs
et processus environnementaux, biologiques et écologiques comme : I'dge des individus
(impossible a connaitre pour les especes herbacées) et des feuilles (normalement standardisé
par le protocole de mesure: c’est la derniere feuille mature qui doit étre mesurée); les
conditions abiotiques, les conditions biotiques, les perturbations et les différences
d’avancement phénologique entre individus. Comme nous l'avons déja évoqué dans la
section précédente, les possibles différences d’avancement phénologiques entre individus et
entre populations sont une limite évidente de cette étude. En effet ces différences ne sont pas
facilement mesurables et sont donc inclues implicitement dans nos mesures de terrain, du
fait de la nécessité pour notre étude de couvrir beaucoup de populations en une saison.
Cependant nous avons procédé comme cela est fait usuellement dans les études reposant sur
des traits fonctionnels en suivant les protocoles établis (Garnier ef al. 2001 ; Cornelissen ef al.
2003 ; Garnier et al. 2001), nous avons donc des erreurs de mesures qui doivent étre du méme

ordre de grandeur que celles existant dans la littérature et les bases de données.
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Fig. 2.10. Structure fonctionnelle multidimensionnelle et compromise de traits a I'échelle
interspécifique (issue de I'Article 8). Cercles de corrélation entre les 5 traits mesurés (LNC= teneur des
feuilles en azote, Hmax= Hauteur végétative, LDMC= teneur des feuilles en matiere seche; SLA= Surface
spécifique foliaire et LCC= teneur des feuilles en carbone), obtenus a partir d’ACP inter-groupes.

Fig. 2.11. Dispersion des différents
niveaux d’organisation étudiés: espéces,
populations et individus dans I'espace des
traits (issue de I’Article 8).

Les ellipsoides d’inertie englobent 65% des
données individuelles de chaque espéce, pour
une question de lisibilité. On retrouve Ia
projection des centres de gravité de chaque
espece et celle des individus (étoiles grises)
définie a partie d’ACP inter-groupe. (A)
Projection des centres de gravité (moyennes)
des especes et des populations dans le plan de
Uespace des traits défini par les axes 1 et 2 de
U'ACP inter-groupe. Les traits moyens de
chaque population étudiée sont représentés par
des points dont la couleur correspond a la
température (Tminh) de la population. Les
points les plus foncés (resp. clairs)
correspondent aux populations les plus froides
(resp. chaudes). (B) Projection des centres de
gravité des especes et de tous les individus
dans l'espace des traits défini par les deux
premiers axes de I'’ACP inter-groupe. Les
demi-cercles gris montrent l'agencement des
différentes formes de vie dans I'espace des
traits
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3.2. Quelle est la structure spatiale de la variabilité fonctionnelle intraspécifique au sein des

especes ?

Etant donnée 'ampleur de la variabilité observée au paragraphe précédent, nous avons
cherché a comprendre comment celle-ci était structurée spatialement (individu, sous-
population, population et gradient). Nous avons décomposé la variabilité en différents
niveaux grace a des modeles mixtes, adaptés a 1'analyse de données hiérarchisées (Encadré
2.1).

En moyenne, une grande part de la variabilité était due aux différences entre populations
(Hmax: 47%, LDMC: 35% et LNC: 50%) résultant potentiellement de différences génétiques
et des conditions environnementales contrastées (Fig. 2.7). Etonnement une grande partie de
la variabilité restante était due aux différences entre individus au sein d’une sous-population
(en moyenne 53% pour LDMC) et une trés faible part de la variabilité était due aux sous-
populations en elles-mémes (environ 10%). En sélectionnant des individus dans de petites
sous-populations contrastées on s’attendait au contraire (1) a ce que les sous-populations
intégrent une large partie de la micro-hétérogénéité de I'environnement et (2) a ce que les
individus d’'une méme sous-population soient génétiquement liés et phénotypiquement plus
similaires. D’autant plus que pour certaines espéces chez lesquelles il est difficile d’identifier
les individus (Dryas octopetala, Salix herbacea, Vaccinium myrtillus and Trifolium alpinum) nous
avons mesuré des ramets, plusieurs ramets d’'une méme sous-population provenant donc
potentiellement d'un méme individu génétique. Cela signifie donc qu’il existe une tres forte
variabilité phénotypique au sein d’'un méme individu, comme cela a déja été montré chez les
arbres (Maguire & Bennett 1996).

Au final il y a donc peu de structuration spatiale de la variabilité fonctionnelle, ce qui
pourrait résulter (i) soit d'un fort flux de genes qui ferait que des individus proches
spatialement ne sont pas nécessairement apparentés; (ii) soit d’une forte plasticité des
génotypes en réponse a des conditions micro-environnementales tres hétérogénes (iii) soit
d’un manque de puissance de notre dispositif (seulement trois individus mesurés dans
chaque sous-population) pour montrer cette structuration au sein des populations. De plus
comme nous l'avons dit en introduction, notre étude ne permet pas de trancher entre
adaptations locales et plasticité car la variabilité fonctionnelle est une mesure de la variabilité
phénotypique et résulte des deux mécanismes (Byars ef al. 2007). Déterminer 1'importance
relative des contributions génétiques et environnementales dans la réponse des especes aux
gradients environnementaux reste un probléme non résolu (Byars ef al. 2007), d’autant plus
que tous les traits fonctionnels ne sont probablement pas déterminés par les mémes
mécanismes (Woodward 1986, Cordell ef al. 1998), et que le degré de plasticité et
d’adaptation pourrait dépendre des especes (Hovenden & Vander Schoor 2003). Nos
résultats vont dans ce sens puisque la décomposition de la variabilité intraspécifique s’est

révélée tres différente entre traits et entre especes (Fig. 2.7). Pour la plupart des espéces, la
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Fig. 2.12. Distances fonctionnelles entre individus (issue de I’Article 8). L'estimation par densité de kernel
est une méthode non paramétrique pour estimer la densité de probabilité d’une variable aléatoire. Ici I'estimation
est faite pour la distance de Mahalanobis entre les individus dans l'espace des traits. On a représenté
uniquement la distance des individus de chaque espéce aux individus de Carex sempervivens.

90



Chapitre 2 - Variabilité fonctionnelle intraspécifique

décomposition de la variabilité des traits était notamment tres différente, par exemple pour
T. alpinum 50% de la variabilité de Hmax était due aux différences entre populations, contre
12% pour LNC et LDMC.

Encore une fois nous n’avons trouvé aucun patron de décomposition de la variabilité par
rapport aux formes de vie, aux exigences écologiques ou a 'ampleur de 1'échantillonnage

effectué pour chaque espece.

3.3. La variabilité fonctionnelle intraspécifique est elle négligeable devant la variabilité

interspécifique ?

N

Afin de répondre a cette question, nous avons comparé les variabilités inter et
intraspécifiques des traits fonctionnels collectés dans la base Guisane 2080 pour les deux
vallées d’étude : Guisane et Anzeindaz (Chapitre 1). D’'une part l'analyse a été menée sur
chaque trait séparément en décomposant leur variance en composantes inter et
intraspécifique a 1'aide de modeles mixtes (Encadré 2.1). D’autre part, afin de savoir si
plusieurs traits considérés simultanément permettaient de mieux représenter les différences
entre especes, la décomposition a été effectuée dans un espace multidimensionnel de traits
(Hmax, LDMC, SLA, LNC et LCC) a I'aide d"ACP inter et intra-groupes (Encadré 2.4).

La variabilité intraspécifique provoque un recouvrement des attributs de traits entre especes,
résultant en un continuum fonctionnel a 1'échelle interspécifique (Fig. 2.8). Malgré ce fort
recouvrement une grande partie de la variabilité (en moyenne 70%) reste due aux différences
entre especes (Fig. 2.9). Des partitions similaires ont été obtenues pour les données de
Guisane réduites aux especes herbacées (Fig. 2.9). Par contre nous avons observé moins de
variabilité interspécifique pour les données de Anzeindaz du fait que moins d’espéces (et des
especes moins contrastées) y ont été échantillonnées. L'approche multidimensionnelle a
donné la méme décomposition: 70% d’inter et 30% d’intra. Ces décompositions dépendent
naturellement beaucoup du choix des espéces, cependant nous avons tenté de maximiser la
variabilité interspécifique (en Guisane) en choisissant au sein des différentes formes de vie
des especes connues pour leurs stratégies fonctionnelles différentes (ex. D. glomerata, F.

paniculata et S. caerulea voir Gross et al. 2007).

L’hypothese clé sur laquelle repose 1"utilisation des traits fonctionnels est que ces traits sont
plus variables entre qu’au sein des especes, voire que la variabilité intraspécifique est
négligeable devant l'interspécifique (Garnier ef al. 2001; Shipley 2003; Roche et al. 2004; Al
Haj Khaled et al. 2005; McGill ef al. 2006). Nos résultats ne sont pas completement en accord
avec cette hypothese. La variabilité intraspécifique demeure généralement plus faible que la
variabilité inter-, mais les analyses uni- et multi-variées que nous avons menées permettent

toutes deux d’identifier une composante intraspécifique forte dans la variabilité (autour de
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Species / Trait
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Leucanthemum vuigare

Hmax

10 (10)
78 (100)
72 (76)
0 (0)
65 (100)
79 (98)

13 (13)

0 (0)
0(0)
49 (95)
20 (20)
40 (40)
0 (0)
49 (81)

LDMC
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11 (17)
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0(17)
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Tableau 2.2. R? des modéles mixtes (issu
de I'Article 7). Partie de la variance entre
population expliquée par les gradients de
radiation et température. Entre parentheése,
les R? des meilleurs modeles calibrés parmi
les différents modeles incluant les gradients,
le sol, la perturbation et la compétition.

Vaccimium myrtillis

Fig. 2.13. Surfaces de réponse des traits le long des gradients (issue de I’Article 7).

Deux exemples de surfaces de réponse sont donnés pour chaque trait mesuré. Ces surfaces résultent des modeles
linéaires avec les traits comme variable de réponse et des termes linéaires et quadratiques et interaction des
gradients comme variables explicatives. Polygonum viviparum et Trifolium alpinum ont été mesurées au milieu
de leur distribution altitudinale. Leucanthemum vulgare, Sesleria caerulea et Vaccinium myrtillus ont été

mesurées dans la partie supérieure de leur distribution altitudinale.
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30%). L'importance relative des parts inter- et intraspécifique de la variabilité dépend
évidemment des especes considérées, cependant dans cette étude nous avons pris soin de
choisir des espeéces particulierement contrastées au sein de la flore alpine dans le but de
maximiser la variabilité interspécifique. Admettre ou non que la variabilité intraspécifique
est négligeable va donc fortement dépendre du systéeme étudié et des traits et especes
sélectionnés. Il faudrait maintenant tester les implications d'une telle variabilité
intraspécifique sur les utilisations (ex. indices de diversité fonctionnelle) des traits afin de
décider au cas par cas si I'hypothése de robustesse est applicable ou non, c’est ce que nous
ferons dans le Chapitre 4.

De plus il est essentiel de noter que les mesures de traits individuelles (par opposition avec
les traits moyennés par population) ont un réle considérable dans nos résultats. En effet les
partitions de variance recalculées a partir de données moyennées par population donnent en
moyenne 85% de variance inter et 15% de variance intraspécifique. Soit 15% d’intraspécifique
de moins qu’avec les données individuelles. La variabilité intraspécifique est donc largement
sous-estimée lorsque les traits sont moyennés au niveau de la population. Or ces mesures
moyennées par populations sont ce qu’il y a de plus courant dans les études fonctionnelles
(ex. Shipley 2000; Garnier et al. 2001; Roche et al. 2004). Nos résultats préconisent donc
l"utilisation de mesures individuelles de traits et 'analyse des syndromes de traits a I'échelle
individuelle (Fonseca ef al. 2000; Vile ef al. 2006; Kattge et al. in prep), plutdt qu’a I'échelle de
la population ou de l'espece (Wright ef al. 2004, Diaz et al. 2004). Du moins il serait
intéressant de disposer de données sur les syndromes de traits des individus dans les bases
de données (Kattge ef al. in prep, Madin et al. 2007) pour permettre de faire des analyses a
différents niveaux, les études au niveau individuel et au niveau des populations ou des
especes étant différentes et complémentaires. Les données stockées au niveau individuel

peuvent toujours étre moyennées par la suite.

3.4. Qu'implique la variabilité fonctionnelle intraspécifique sur la définition des stratégies

fonctionnelles ?

La variabilité fonctionnelle intraspécifique ne semble pas négligeable a priori. Nous avons
donc cherché a savoir comment se répartissent, dans I'espace des traits (Hmax, LDMC, SLA,
LNC et LCC), les individus autour des moyennes par espéce et ce quimplique cette
répartition des individus sur la définition des stratégies fonctionnelles. Afin de déterminer
les principaux axes de variabilité structurant le jeu de données, nous avons utilisé des ACP
inter et intra-groupes (Encadré 2.4). Nous avons également exécuté des ACP simples sur les
données individuelles, les données moyennées par plot et les données moyennées par espece
afin de tester la robustesse des axes de variabilité aux différents niveaux de résolution.
D’autre part nous avons calculé les distances fonctionnelles (Encadré 2.3) entre tous les

individus mesurés.
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Fig. 2.14. Réponse des traits le long des gradients aux échelles inter- et intraspécifique: modele
conceptuel (issue de I'Article 7).

(A) Forme générique supposée de la courbe de réponse d’'un trait le d'un gradient pour l'ensemble de la
distribution d’une espéce le long de celui-ci. Le trait suit une courbe unimodale, atteignant une valeur maximale
de trait pour les conditions environnementales optimales pour l'espece considérée et décroissant de part et
d’autre vers les extrémités de la distribution. Le trait peut-étre mesuré sur le terrain dans la partie « basse »
(low), «intermédiaire» (middle) ou supérieure (high) de sa distribution le long du gradient, conduisant a
observer des courbes de réponse entre trait et gradient différentes.

(B) Analyse théorique multi-espéces. Trois especes hypothétiques sont échantillonnées le long du gradient.
L’espece 1 (Species 1) est échantillonnée sur la partie basse de sa distribution, l'espéce 2 (Species 2) est
échantillonnée sur la partie intermédiaire de sa distribution et I'espéce 3 (Species 3) sur la partie haute de sa
distribution. A l'échelle intraspécifique, les relations trait-gradient semblent donc idiosyncratiques. De plus la
relation trait-gradient a 'échelle interspécifique est tres différente de la relation générique intraspécifique (A).
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Le jeu de données individuelles était structuré par un premier axe expliquant 53% de la
variance et fortement corrélé a la LDMC (positivement) et a la SLA (négativement) et un
deuxieme axe expliquant 29% de la variance et principalement corrélé a Hmax (Fig. 9). Les
structures obtenues avec des données individuelles, moyennées par population et par
especes étaient similaires, de méme que les structures obtenues avec les données
d’Anzeindaz ou avec des jeux de données réduits aux especes herbacées ou aux ligneux bas.
Ces résultats corroborent les résultats classiques sur les compromis de traits liés a la
dynamique des ressources et exprimés par la corrélation négative entre SLA et LDMC
(Grime ef al. 1997; Diaz et al. 2004; Gross et al. 2007; Pierce et al. 2007). Ces résultats montrent
que la définition des compromis de traits et des stratégies fonctionnelles selon 1'axe de
dynamique des ressources est robuste aux mesures individuelles et donc a la variabilité
intraspécifique. On retrouve dans l'espace des traits (Fig. 2.11) un regroupement des centres
de gravité des especes par formes de vie: graminoides, autres herbacées et ligneux bas ; et
une séparation des espéces a stratégie « exploitatrice » (forte SLA et faible LDMC comme D.
glomerata. et L. vulgare) et des especes a stratégie « conservatrice » (faible SLA et forte LDMC
comme F. paniculata et C. sempervirens). Par contre au niveau intraspécifique, les compromis
de traits semblent moins forts avec seulement 30% de la variance expliquée par l'axe de

dynamique des ressources ; ils sont de plus variables entre especes.

L’inclusion des mesures individuelles ne modifie pas les axes de variations, et donc les
grandes stratégies, mais ajoute un bruit aux patrons observés et conduit au recouvrement
des nuages d’individus de chaque espéce dans I'espace des traits (ellipse=65% des individus
inclus). De la méme maniére qu’avec un seul trait (Fig. 2.8 & 2.11) on retrouve donc un
continuum fonctionnel plutét qu'une distribution discrete d’attributs de traits avec des
especes différenciées. L’analyse des distances fonctionnelles entre individus confirme
I'existence de ce continuum. Les individus d’'une espece ayant des attributs de traits
particuliérement marginaux peuvent étre fonctionnellement plus proches d’individus
d’autres espéces que des individus de sa propre espece (Fig. 2.12). Il ne semble donc pas
évident d’attribuer une stratégie donnée a une espece. Il peut par conséquent sembler
grossier de décrire les especes par des moyennes de trait. Il serait peut-étre plus réaliste de
considérer les traits de chaque espece non plus comme des valeurs moyennes, mais comme
des distributions de traits autour des valeurs moyennes, comme cela a été suggéré par
Lavorel et al. (2007) et Kattge et al. (2009). Cependant trancher entre les études empiriques et
théoriques pour lesquelles il suffit d’utiliser des moyennes et celles pour lesquelles il faudrait
plutodt utiliser des distributions est certainement une question d’échelle d’observation. Nous

reviendrons sur ce point.
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Fig. 2.15. Réponse des traits le long des gradients aux échelles inter- et intraspécifique : applications
aux observations des trois traits étudiés (issue de I'Article 7).

(A) Variation intraspécifique générique supposée de Hmax, LDMC et LNC (ligne grise), et superposition
avec les observations pour les deux especes de la Fig. 2.12 (fléches noires) le long de leur distribution.

(B) Variation interspécifique de Hmax, LDMC et LNC (fleches grises) exprimée comme la superposition des
réponses intraspécifiques de trois espéces hypothétiques le long d'un gradient de température (décroissant).
Agréger les réponses intraspécifiques le long de la distribution de chaque espéce peut conduire a des patrons
interspécifiques tres différents des patrons génériques intraspécifiques.
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4. Role des gradients

Nous avons vu a la section précédente qu'il existait une forte variabilité intraspécifique et
qu’une partie variable de celle-ci était due aux différences entre populations. Cette nouvelle
section vise a expliquer cette variabilité entre populations par les gradients

environnementaux régionaux et les conditions locales.

4.1. Réle des gradients environnementaux dans la variabilité fonctionnelle

J'ai cherché a répondre a trois questions:

1. Pour chaque espece et chaque trait, quelle est la part de la variance entre populations
expliquée par les gradients régionaux ?

2. Des variables locales de sol, compétition et perturbations améliorent-elles la part de
variance expliquée ?

3. Comment les différents traits répondent-ils aux gradients en termes de courbes de

réponse ?

Nous avons fondé notre échantillonnage sur deux gradients directs orthogonaux, un
gradient de température et un gradient de radiation (Chapitre 1), en faisant 'hypothese que
les traits suivraient une réponse linéaire (dans le cas d’un gradient fortement limitant) ou
une courbe en cloche (exprimant un optimum de trait le long du gradient). L'équation
suivante pourrait donc décrire la variation des traits le long des gradients :

Trait ~ Température + Température? + Radiation + Radiation? + Température* Radiation
Nous avons utilisé des modeles mixtes - avec 'équation ci-dessus comme partie fixe et les
niveaux de variabilité (population, sous-population, individu) comme partie aléatoire - pour
tester cette hypothese et déterminer la part de variance entre populations due aux gradients
(Encadré 2.1). Nous avons également testé 1'inclusion de facteurs locaux dans les modeles:

caractéristiques du sol, perturbation anthropique, compétition (Chapitre 1).

Les différents modeles calibrés convergeaient et avaient des effets significatifs. (1) La part de
variance entre populations expliquée par les gradients (R?) était en moyenne plus importante
pour Hmax (30%) et LDMC (26%) que pour LNC (21%). Il y avait encore une fois de larges
différences entre especes, différences non expliquées par les formes de vie ou les exigences
écologiques des espéces (Tableau 2.2 et voir 3.1). (2) Inclure des variables locales comme le
sol ou la perturbation anthropique dans les modeles a fortement accru la part de variance
expliquée pour certains traits et certaines especes (43% pour Hmax et LDMC; Tableau 2.2).
Des patrons attendus sont ressortis comme par exemple une sensibilité de F. paniculata a la
perturbation (Jouglet 1999). (3) La majorité des surfaces de réponse obtenues étaient a
tendance quadratique avec de forts effets interactifs entre gradients (Fig. 2.13). Aucun patron

général n’est pour autant ressorti. Ces surfaces semblaient fortement idiosyncratiques et
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Fig. 2.16. Variation des traits et classement des espéces.

Panneau central (adapté de Garnier 2001): Variation hypothétique des valeurs de traits de deux especes (une
noire une blanche) poussant dans différentes conditions environnementales (A et B). Les variations représentées
dans les panneaux a a d menent a des classements des especes similaires dans les deux types de conditions. Les
cas présentés dans les panneaux e et f montrent des situations pour lesquelles le classement n’est pas conservé.

Autour : pour chaque cas du panneau central, la méme situation est montrée en deux dimensions. Les
distributions des valeurs de traits prises par une espéce sont représentées par des ellipses (grise pour ’espéce noir
et blanche pour 'espéce blanche). Les valeurs de traits des populations vivant dans les conditions A et B sont
données par les disques noirs et blancs, marqués d'un A ou d’un B selon les conditions. Cas a : pas de variation
des traits entre les environnements A et B; Cas b : les deux espéces ont la méme réponse (méme sens et méme
force) au changement de conditions; Cas c : les deux espéces répondent dans le méme sens mais pas avec la
méme force, la différence des forces de réponse n’est pas assez forte pour amener a une modification du
classement des deux espéces ; Cas d : les deux especes ne répondent pas dans le méme sens, les réponses ne sont
pas suffisamment fortes pour amener a une modification du classement des deux espéce; Cas e : les deux especes
répondent dans le méme sens mais pas avec la méme force, la différence des forces de réponse est pas assez forte
pour amener d une modification du classement des deux espece ; Cas f : les deux espéces ne répondent pas dans le
méme sens, les réponses sont suffisamment fortes pour amener a une modification du classement des deux espece;
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aucun rapprochement n’a pu étre effectué entre especes d’'une méme forme de vie ou ayant
des exigences écologiques similaires par exemple (Tableau 1.2).

Nous avons vu au paragraphe 3.2 que les différences de traits entre populations d’'une méme
espece pouvaient résulter a la fois d’adaptations génétiques locales et de plasticité
phénotypique. Le manque de patron général dans les courbes de réponse pourrait étre du a
la présence de différents génotypes ayant des réponses différentes a 1'environnement.
Cependant F. Grassein (2009) a montré que différents génotypes au sein d"une espéce (ex: F.
paniculata et D. glomerata) pouvaient avoir des réponses similaires (force et direction) aux
changements environnementaux. Cette unicité de réponse serait accompagnée d’une large
part de variabilité intraspécifique due aux conditions environnementales avec 70% d’effets
environnementaux contre 30% d’effets génétiques. Dans ce cas, connaitre les courbes de
réponses des especes dans leur globalité (c.a.d. incluant les différents génotypes) serait
pertinent en soi et le caractere idiosyncratique des courbes de réponse aurait donc une autre

origine.

La section suivante est destinée a la description d’'un modele conceptuel visant a expliquer le

patchwork complexe et partiellement inexpliqué de nos résultats.

4.2. Modele conceptuel

Malgré les efforts particuliers que nous avons faits pour avoir un dispositif d’échantillonnage
comparable entre les différentes especes étudiées, nous n'avons pas obtenu plus de patron
général qu’avec I'étude des données des bases de traits et de la littérature: I'apparente
complexité et incohérence des résultats n’est donc pas due a des problémes de comparabilité
des données. De plus des patrons ont déja été mis en évidence entre traits et gradients a
I’échelle interspécifique (Reich ef al. 1999; Wright et al. 2005).

Nous proposons donc un modéle conceptuel (Fig. 2.14 et 2.15) pour expliquer nos résultats.
Supposons qu’au sein d’une espece, les traits aient —-en absence d’interactions biotiques- une
réponse générique aux gradients, suivant par exemple une courbe en cloche, avec des
parametres différant entre espéces, avec par exemple un extremum de trait dans les
conditions optimales pour l'espece (Fig. 2.14-A). Ainsi a l’échelle intraspécifique, si 'on
échantillonne uniquement la partie basse du gradient on obtiendra une relation positive
entre trait et gradient; tandis que si 'on échantillonne la partie haute on obtiendra une
relation négative et si 'on échantillonne la partie intermédiaire on obtiendra une relation
quadratique (Fig. 2.14-A). En fonction de la partie du gradient qui est échantillonnée et des
exigences écologiques des especes étudiées (largeur et optimum de niche, Chapitre 3), les
relations observées entre trait et gradient pourront donc étre trés différentes et apparaitre
incohérentes et idiosyncratiques (Fig. 2.14-B), alors que le patron de réponse générique est
unique (Fig. 2.14-A). D’'un c6té, appréhender la relation trait-gradient dans l'espace

écologique (c.a.d. le long la niche) en recombinant les différents « morceaux » de courbes
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Encadre 2.1. Modeles linéaires mixtes

librarie F: nlme - foncton: lme()
Principe (Pinheiro & Bates, 2000)
Ce sont des modeles linéaires contenant des effets fixes (valeurs fixées) et des effets aléatoires
(valeurs issues de la realisation d'une loi gaussienne de variance inconnue). Ils permettent en
particulier d’analyser une structure hiérarchique dans les données qui induit une non-
indépendance des unités observées au méme niveau, rendant 1'hypothese d'indépendance
simple (faite dans un modele linéaire classique) inappropriee. Un modlele mixte avec un etfet
fixe et un eftet aleatoire peut s’ecrire:

Yoy~ pu+Fi+Aitey

, ot p est la moyenne des observations, F un effet fixe , A un effet aléatoire dont les niveaux
(A1,.. Ai) suivent une loi normale N(0,622) avec 62 inconnue, les résidus eij suivent une loi
normale N(0, &2) avec 67 inconnme. Yj suit donc une loi normale N(u+Fj, sz+e2).

Décomposition de la variance (Xu, 2003)

A partir des estimations des parametres 62 et 62 (maximisation de la vraisemblance restreinte
REML) on peut donc décomposer la variance en ses composantes aux ditférents niveaux
hiérarchiques (ex. entre et au sein des populations). Dans notre exemple la part de variance
due aux ditférences entre niveaux est donnée par c=2/(6=+6% et celle au sein des niveaux par
62(Ga2+G2).

Part de variabilité expliquée par un facteur fixe 5 o?
Omn peut déterminer cette part en calculant: R =1- aa,?

, ou 6a est la variance du facteur aleatoire dans l'exemple ci-dessus et 6ar® la variance du
facteur aléatoire du méme modele sans facteur fixe.
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observés pour chaque espece dans les parties basse, intermédiaire ou haute du gradient (par
rapport a 'optimum) conduira a la réponse générique comme sur la Figure 2.14. D’un autre
coOté, appréhender la relation trait-gradient dans l’espace environnemental (ex. climatique) en
replagant chaque espece le long du gradient en fonction de ses exigences écologiques
conduira a un patron interspécifique pouvant étre tres différent de la réponse générique (Fig.
2.14, Thuiller et al. 2004b).

Recombiner les courbes de réponse obtenues pour chaque trait en suivant ce modele
conceptuel nous a permis d’avoir une nouvelle interprétation de nos résultats. (1) Nous
avons obtenu une courbe uni-modale pour Hmax le long du gradient de température avec
une hauteur maximale obtenue pour des températures intermédiaires plus favorables (Fig.
2.15). Pour certaines espéces (D. glomerata, S. caerulea) Hmax augmentait avec la température
du fait de conditions plus favorables et probablement d’une forte compétition pour la
lumiére (Woodward 1986). A 1'échelle interspécifique, Hmax augmentait avec la température
(R?=17%) et nous n’avons pas trouvé de relation avec la radiation (Fig. 2.15). (2) La
reconstruction conceptuelle pour LDMC a conduit a une cloche inversée, donnant des
valeurs de LDMC plus faibles - correspondant a un taux de croissance plus élevé chez les
herbacées (Weiher ef al. 1999)-dans les conditions environnementales les plus adéquates au
cceur de la niche (Fig. 2.15). LDMC augmentait ou suivait une courbe en cloche avec la
radiation comme dans Shipley (2003). A I’échelle interspécifique, la bibliographie fait état de
relations positives (Roche ef al. 2004) ou négatives (Reich ef al. 1999) entre LDMC et altitude,
nous n’avons trouvé aucune réponse de LDMC aux gradients. (3) A I'échelle intraspécifique,
LNC était décroissant le long du gradient de température (Fig. 2.15) avec un patron plus clair
pour la teneur en azote surfacique (mmol.m?2) que pour la teneur massique (mg.g?). Ce
résultat est en accord avec la bibliographie éco-physiologique a 1’échelle de I'espece ou de la
forme de vie (Woodward 1986; Korner 1989; Cordell ef al. 1998). La réponse de la teneur en
azote aux gradients a été largement étudiée dans le passé puisque 1'azote est un élément clé
dans de nombreuses fonctions métaboliques liées a la capacité photosynthétique des
individus (Reich et al. 1997). A 1'échelle interspécifique, LNC (mg.g?) était décroissant le long
du gradient de température (R>=10%), contrairement a ce qui a été trouvé a plus large échelle
(Craine 2003).

Ainsi les patrons interspécifiques peuvent cacher des patrons intraspécifiques tres différents
(Fig. 2.15), comme cela a été conceptualisé par Shea & Chesson (2002) pour la relation entre
nombre d’invasions réussies et richesse spécifique (voir aussi Austin 2007).

Redéfinir les relations trait-gradient par l'intermédiaire des exigences écologiques des
especes nous a permis d’expliquer le caractére idiosyncratique des courbes et surfaces de
réponse trait-gradient et de concilier des relations trait-gradients différant aux échelles inter
et intraspécifiques. Ce modéle demande a étre testé avec une quantification des « exigences

écologiques » des especes, c’est ce que nous ferons au Chapitre 3.
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Encadré 2.2. Méthode du moyennage de modeles librarie R: Biomod

GLM ef GAM (McCullagh & Nelder 1989, Hastie & Tibslirani, 1990)

Les modeles linéaires généralisés (GLM) permettent de modeliser des relations paramétriques
complexes entre une variable de réponse (ex. trait fonctionnel, présence d’espece) et des
variables explicatives (ex. variables de milieu) a l'aide de la distribution de la variable de
réponse (ex. binomial, poisson) et d'une fonction de lien (ex. identité, logit). Les modéles
additifs généralises (GAM) permettent de modéliser des relations non parameétriques entre
variables de réponse et explicatives et d’établir des courbes de réponse précises. Les fonctions
des variables explicatives y sont des fonctions de lissage, par exemple de type «spline»
cubique qui sont des enchainements continus et dérivables de polynomes de dégré 3 au
maximum deéfinis sur de petits intervalles.

AIC ef sélection de modéle
Le critéere d'information d’ Akaike (AIC, Akaike 1974) permet de sélectionner le modele le plus
etficace et de ne garder que les variables ayant un effet explicatif significatif.

La méthode du moyennage de modeéles (Burnham & Anderson 2002; Link & Barker 2006)
Plus robsute que la sélection de modeles, cette méthode propose de moyenner les 2rmodeles
possibles a partir d'un jeu de n variables explicatives, chaque modéle étant pondéré par son
poids d'évidence: 1
I _ & exp(- 3 4) _

P:E w,P, wpmg——— A, = AIC. —min AIC

oy 2

, ou i correspond au iz modele, Pi est la probabilité d’occurence en résultant, wi son poids

d’évidence d’Aikaike, AIC: son AIC et minAIC la plus petite valeur d’AIC obtenue. Plus AIC:
est grand moins le modele est plausible.
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5. Conclusion & perspectives

Le but de ce chapitre était de quantifier 'ampleur et la structure de la variabilité
fonctionnelle intraspécifique et de tester I'hypothése principale sur laquelle repose
l"utilisation des traits fonctionnels, c.a.d. que ceux-ci varient plus entre especes qu’au sein de
chacune. Malgré le fait que nous n’avons trouvé aucun facteur expliquant les différences de
variabilité et de structure de variabilité entre les différentes especes, notre étude donne un
cadre quantitatif nouveau pour pouvoir tester plus avant les effets de la variabilité
fonctionnelle dans diverses applications des traits fonctionnels. Il est en effet essentiel pour
faire ces tests d’avoir des idées claires des ordres de grandeur impliqués (Chapitre 4). Il serait
par la suite utile d’avoir ce genre de quantifications pour d’autres systemes que les systémes
alpins. Cette premiere quantification nous a déja permis de mettre en évidence (1) que
I'hypothése de robustesse des traits -variabilité intraspécifique négligeable devant la
variabilité interspécifique- ne devait pas étre supposée a priori ; (2) que la détermination des
stratégies fonctionnelles et I’axe majeur de dynamique des ressource demeuraient valides a
I’échelle individuelle ; (3) mais que la classification des individus des différentes especes au
sein de ces stratégies ne 1'était vraisemblablement pas.

Dans notre étude, les populations se dispersent dans 1'espace des traits autour des moyennes
d’espéce (Fig. 2.11-A) et les individus se dispersent autour des moyennes de populations,
conduisant a un recouvrement des nuages de points définis par les individus de chaque
espece. Comme nous l'avons déja évoqué, cette étude ne permet pas de répondre a la
question de l'origine de la dispersion des individus autour des moyennes de populations,
cela aurait nécessité de mettre en ceuvre des analyses génétiques pour départager les effets
des adaptations locales et de la plasticité. Nous avons par contre montré que la dispersion
des populations autour des moyennes d’espece n’était pas directement structurée par les
gradients environnementaux (Fig. 2.11-A), mais certainement plus par les exigences
environnementales des espéces (modele conceptuel et Chapitre 3). Par conséquent une étude
menée dans des conditions environnementales données (ex. basses températures) ne
conduira probablement pas exactement a la méme classification des especes dans 1'espace
des traits qu'une étude menée dans des conditions environnementales différentes (ex. hautes
températures, Fig. 2.11 & Fig 2.16). Ces modifications potentielles de classification des
especes dans l'espace des traits pourraient conduire a des modifications de classement des
especes le long d’un unique gradient de trait. On pourrait alors se retrouver dans les cas e ou
f suggérés par Garnier et al. (2001) (Fig. 2.16). Ces observations vont a I’encontre d’études sur
le classement des espéces selon un unique trait (Meziane & Shipley 1999; Garnier et al. 2001;
Roche et al. 2004). Elles suggerent que les classifications d’especes devraient étre établis pour
chaque type de conditions environnementales et non pas en utilisant des moyennes de traits
provenant de mesures sur des populations vivant dans des conditions complétement

différentes. Par contre nous avons vu -lors du suivi temporel des traits- que dans des

103



Chapitre 2 - Variabilité fonctionnelle intraspécifique

Encadré 2.3. Espace des traits et distances fonctionnelles

L ‘etude des syndromes de traits peut se faire par I'imtermediaire d'un espace des traits, defini
comune un espace multidimensionnel (Fig.) organisé le long de gradients de traits fonctionnels
(ex. SLA, LDMC, LNC, Hmax...). Dans cet espace, on peut placer les movennes d’espéce
corresponclant aux points détinit par les moyennes de 1'espece pour chacun des traits, des
moyennes de populations dune espece dans des conditions particuliere, ou encore des
individus.

o i i ;i ; ; Trait 2

Entre les individus ainsi positionnés (Fig.), on
peut calculer une distance fonctionnelle donnant
la distance entre les individus (ou especes, ou ® ®e
populations) par rapport a leurs syndromes de Espéce? \ °
traits. Afin de d'intégrer dans cette mesure de : 2 i
distance les corrélations entre traits, nous avons (Y )

choisi de calculer des distances de Mahalanobis
pour évaluer cette distance fonctionnelle

(Mahalanobis, 1936). On peut calculer cette ﬁ’fV o
distance entre individus d'une méme espéece ou SGencR

entre des individus de ditférentes espéces.

Trait 1
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conditions environnementales fixées, les espéces s’éloignaient ou restaient & méme distance
fonctionnelle au cours de la saison de végétation. Cela suggere que sous des conditions
environnementales fixées, la classification des espéces (et donc le classement le long d'un
unique gradient de trait) pourrait étre conservée dans le temps (Fig. 2.16 cas a a d). Ceci est
en accord avec la bibliographie (Garnier ef al. 2001; Al Haj Khaled ef al. 2005).

L’ensemble de nos résultats montre donc que trancher entre les études pour lesquelles il est
satisfaisant d’utiliser des moyennes traits - ignorant alors la variabilité intraspécifique - et
celles lesquelles il faudrait plutot utiliser des distributions de traits - prenant en compte la
variabilité intraspécifique - est une question d’échelle d’observation. En effet, pour décrire
des contrastes forts entre stratégies fonctionnelles comme c’est le cas dans les grandes études
interspécifiques a I'échelle du globe (Reich ef al. 1999; Wright et al. 2004; Wright et al. 2005), il
n’est pas nécessaire de prendre en compte la variabilité intraspécifique. Par contre 1'étude de
la position fine des especes ou populations le long d’axes de variation fonctionnelle a
‘échelle locale peut conduire a des recouvrements (les individus n’étant pas toujours
fonctionnellement différents entre espéces proches) et nécessite de prendre en compte la
variabilité intraspécifique, aussi bien celle induite par l'environnement (différences entre

populations) que la variabilité individuelle.

Ces considérations théoriques ont des implications directes sur 1'utilisation des traits
fonctionnels. (1) La forte variabilité des traits que nous avons observée et ce qu’elle implique
sur la classification fonctionnelle des espéces pourrait soulever des inquiétudes quant a
l"utilisation de bases de données de traits ne donnant que des valeurs uniques (souvent une
moyenne) par espece. Cependant je ne pense pas que nos résultats aillent a I'encontre d’une
utilisation massive de grandes bases de traits (Weiher ef al. 1999; Garnier ef al. 2001) mais
plutdt qu’ils soulignent la nécessité de donner une grande importance a la qualité et a la
nature des données présentes dans ces bases. Il est en effet indispensable que les mesures de
traits en tant que telles soient accompagnées d’informations sur la localisation,
I'environnement, le protocole de mesure et si possible la variabilité des mesures (Garnier ef
al. 2007; Madin et al. 2008; Lavorel ef al. 2009; Kattge ef al. in prep). Parallelement il est aussi
essentiel d’étre vigilant lors de I'utilisation de telles bases et de ne comparer que des
grandeurs comparables. (2) Comme nous l'avons évoqué au paragraphe 3.3 il semblerait
plus adéquat d’utiliser dorénavant des mesures de traits et des syndromes de traits au
niveau des individus et non plus des populations ou especes (ex. Fonseca ef al. 2000;
Westoby et al. 2002; Vile et al. 2006), c’est de toute facon a ce niveau qu’elles sont mesurées
sur le terrain, il faut ensuite conserver l'information par individu, en particulier dans les
bases de données. (3) Enfin ces considérations peuvent avoir des implications importantes
sur la maniere d’inclure les espéces et mesures de traits dans les modeles de dynamique de la
végétation, que ce soit a l'échelle des grands biomes ou a celle des individus. Je

développerais ce point au Chapitre 4.
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Encadré 2.4. Analyses en composantes principales (ACP) inter et intra-groupes
library: ade4

(Benzécri, 1983; Dodélec & Chessel, 1991)
Ce sont des types particuliers d’ACP incluant 1'eftet d'un vecteur catégoriel unique sur une
matrice de variables continues.

1. L’ACP inter-groupes separe au mieux deux ou plusieurs groupes par rapport aux niveaux
du vecteur catégoriel; elle revient a faire une ACP sur les moyennes par groupe. Elle est
basée sur la maximisation de la «variance entre groupes». Les éléments des groupes sont
ensuite traités comme des eéléments supplémentaires pour étre projetés dans 1'espace cles
variables.

12

L’ACP intra-groupes décrit la structure commune des corrélations au sein des groupes; elle
revient a faire une ACP surles données centrées sur les movennes par groupe.

Ces deux analyses permettent de décomposer la variance totale dans un espace
multidimensionnel. L’inertie calculée dans chacune de ces analyses représente la part de
variance due respectivement aux niveaux inter et intra groupes.
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Signification des modeles d’habitat et lien
avec les traits fonctionnels et la performance
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1. Données d'occurence

3. Choix de l'algorithme

Fig. 3.1. Construire un modele d’habitat : les grandes étapes

4. Calibration
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1. Les modéles statistiques d’habitat

1.1. Principe

Un des principaux objectifs de la biogéographie est de décrire et d’expliquer la distribution
des étres vivants a la surface du Globe. Aujourd’hui cet objectif est accompagné d’une
volonté de prédire les modifications potentielles de ces distributions sous l'influence de
variables de forcage (ex : changement climatique). Cette biogéographie prédictive, admet que
la distribution des especes est déterminée -au moins en partie- par les variables
environnementales et que des approximations raisonnables de ces variables peuvent étre
estimées (Austin 2007). Elle propose par conséquent de caractériser les conditions
environnementales adéquates a 'occurrence d"une espéce a I'aide de modeles de distribution
statistiques et corrélatifs (Guisan & Thuiller 2005) ou mécanistes (Chuine ef al. 1999;
Kearney & Porter 2009). La disponibilité de données d’occurrence spatialement explicites
pour un grand nombre d’espéces a conduit a une utilisation massive des modeles corrélatifs
sous les noms d’enveloppe bioclimatique, modele d’habitat, modele de niche ou basé sur la
niche, modele de distribution des espéeces, modele d’adéquation de 1'habitat (Austin ef al.
1990; Westman 1991; Guisan & Thuiller 2005). Ces modeles visent a formuler le lien entre
distribution actuelle d"un organisme (espéce, PFT, biome) et conditions environnementales,
et permettent de prédire sa distribution géographique potentielle et également de
comprendre et quantifier les facteurs impliqués (Rushton ef al. 2004). Kearney (2006) a donné
une définition précise de ces modeles que jappellerai modéles d’habitat. Par la suite
jappellerai aussi les sorties brutes de ces modéles, qui sont statistiquement parlant des
probabilités de présence, «qualité de l'habitat » comme une traduction de «habitat
suitability ». Il s’agit de tout modele qui rapproche de maniere purement descriptive la
nature physique d"une région a la distribution d"une espece, sans lien mécaniste entre les
variables environnementales et I'espece. Au cours des dix derniéres années, une large variété
de techniques de modélisation ont émergé et de nombreuses études ont décrit ces modeles :
leurs principes, leurs avantages, leurs inconvénients et les dangers dus a une mauvaise
utilisation (Guisan & Zimmermann 2000; Guisan & Thuiller 2005; Austin 2007; Article 2,
Article 3).

1.2. Construire un modele d’habitat

Mettre en ceuvre un modele d’habitat passe par plusieurs étapes indispensables (Fig. 3.1). Il
faut tout d’abord disposer d’informations représentatives (Chapitre 1) sur la distribution
actuelle d'un organisme (1) sous la forme de relevés géo-référencés d’abondance, de
présence et / ou d’absence. Il faut également disposer de mesures ou d’estimations des

variables environnementales appropriées en ces points géographiques (2). Les variables
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Fig. 3.2. Niche et modéles d’habitat: que modélisons nous?

La Niche écologique (vert) est le concept théorique de base, elle établi un lien entre fitness des
individus/populations et gradients de ressource (A). Souvent on considere que les variables climatiques sont un
estimateur des gradients de ressource (a) et que les paramétres démographiques, les traits fonctionnels et
I'abondance sont des estimateurs de la fitness (b). On considere de plus par extension que la fréquence
d’occurrence est une estimation elle aussi de cette fitness (c).

Les modeles d’habitat (violet) établissent un lien entre gradients climatique et fréquence d’occurrence (B).
Mettant en lien un estimateur des gradients de ressources et un estimateur de la fitness, ils sont censés
représenter la niche écologique (Y, orange). De la méme maniere (B) on peut construire des modeéles d’abondance
liant climat et abondance ou des courbes de réponse liant climat et traits fonctionnels ou paramétres
démographiques. Tous ces modeéles (B) peuvent donc étre vus comme des estimateurs de la niche (Y, orange). Les
liens existants entre parametres démographiques, traits fonctionnels et abondance sont complexes et encore mal
connus (X, bleu).

Sous le terme « climat » peuvent parfois étre utilisés d’autres types de variables tels que des variables de
couverture végétale ou d'utilisation des terres.
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choisies doivent avoir une influence sur la physiologie de 'organisme étudié. Elles sont
souvent des descripteurs de l'environnement climatique (température, précipitations) et
physique (type de sol) et parfois biologique (ex. interactions biotiques: Araujo & Luoto
2007). Puis il faut choisir un algorithme (3) ou formuler le modele permettant de lier ces
deux types d’information en fonction de leur nature (présence/absence ou présences seules,
variables environnementales continues ou catégorielles). Cela passe par exemple par le choix
des formes de relations autorisées (ex. linéaire, quadratique, cubique). Austin (2007) proéne
l'utilisation de courbes unimodales asymétriques. L’algorithme est ensuite calibré dans
I'espace écologique (4). Ceci correspond écologiquement a identifier les conditions
environnementales associées a la présence de l'espece et statistiquement a estimer les
parametres - du moins dans le cas d’algorithmes paramétriques- décrivant au mieux le lien
entre distribution et environnement. La calibration d"un modele passe par exemple par une
mesure de réduction de la variance (ou de la déviance) ou de maximisation de la
vraisemblance. Le modele doit ensuite étre évalué (5) pour déterminer ses pouvoirs explicatif
(ex. R?) et prédictif (ex. Kappa, AUC, Encadré 3.2, Fielding & Bell 1997; Pearce & Ferrier 2000;
Allouche et al. 2006). L’évaluation du pouvoir prédictif passe par 'utilisation d'un jeu de
données d’occurrences indépendant de celui utilisé pour la calibration. Comme il est rare de
disposer de jeux de données indépendants on utilise souvent une partie aléatoire du jeu de
données d’origine (ex. 70%) pour calibrer le modele et la partie restante (ex. 30%) pour
I'évaluer. Ceci pouvant étre répété plusieurs fois pour mesurer la sensibilité du modele aux
conditions initiales (validation croisée, Thuiller ef al. 2009). D’autre part, comme la plupart
des algorithmes utilisés fournissent des résultats sous forme d"une distribution continue de
valeurs de qualité de I'habitat (entre 0 et 1), il faut convertir ces sorties de modele sous forme
binaire pour pouvoir les comparer aux données observées. Cette conversion se fait a 'aide
d’un seuil -on considere l'organisme comme présent (resp. absent) au dessus (resp. en
dessous) de ce seuil- dont le choix est délicat (Liu ef al. 2005). Si son pouvoir prédictif est
satisfaisant (Encadré 3.2), le modele peut finalement étre projeté dans 1'espace géographique
sur I'ensemble de la zone d’étude (distribution potentielle) ou par extrapolation sur un
nouveau jeu de données correspondant a des conditions environnementales futures ou

d’aires inconnues.

1.3. Hypotheéses de construction

La construction d’'un modéele d’habitat repose sur deux hypothéses fondamentales. D’une
part, l'utilisation de la distribution actuelle d"une espece (ou organisme) pour décrire sa
niche écologique nécessite de supposer que celle-ci est en quasi-équilibre avec son
environnement. C’est-a-dire que l'espeéce occupe l'ensemble des conditions écologiques
adéquates pour elle et qu’elle n'occupe pas des conditions non adéquates. En réalité, les

espéces sont peu probablement a I'équilibre et on considere donc qu’il suffit qu’elles soient
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en pseudo-équilibre (Guisan & Thuiller 2005) avec I'environnement, c.a.d. que 1'ensemble du
jeu de données d’occurrences reflete la distribution comme si elle était a 1'équilibre. Le degré
d’équilibre d’une espéce avec I'environnement dépend des interactions biotiques (exclusion
compétitive, facilitation, Araujo & Luoto 2007) et de sa capacité de dispersion (Pulliam 2000;
Soberon 2007). Les espéeces ayant une plus grande facilité a disperser sont donc supposées
étre d’avantage a I'équilibre (Aratjo & Pearson 2005). D’autre part les données d’occurrence
utilisées pour l'espece étudiée doivent représenter I’'ensemble de sa niche (cceur, périphérie
et extérieur), sans omettre des parties de gradients (Chapitre 1, Thuiller ef al. 2004a; Randin ef
al. 2006; Strauss & Biedermann 2007). Cette bonne représentation du volume occupé par
I'espece dans l'espace environnemental (ex. climatique) est essentielle pour pouvoir prédire
correctement la distribution potentielle de I'espéce dans les zones de I'espace géographique
ou elle n’a pas été étudiée. Extrapoler, c.a.d. utiliser des modéles pour faire des prédictions
hors de I'étendue des données utilisées pour la calibration peut conduire a des prédictions
tres incertaines, voire fausses (Thuiller ef al. 2004a; Elith & Graham 2009). 11 faut en
particulier étre vigilant a 1'effort et a la stratégie d’échantillonnage mis en ceuvre pour
récolter ou rassembler les données d’occurrence (Chapitre 1, Graham ef al. 2004) et a la
qualité des données, surtout pour des espeéces a faible probabilité de détection (Mackenzie ef
al. 2004). Enfin l'utilisation des modéles d’habitat repose sur un certain nombre de
simplifications implicites et de limites (Hampe 2004). Premiérement, les interactions
biotiques (compétition et facilitation) n'y sont pas prises en comptes explicitement, mais elles
sont incluses de maniere implicite par l'intermédiaire des données de distribution actuelle
résultant entre autre de leur impact. Deuxiémement, la projection des modeles d’habitat
dans le temps (passé et futur) nécessite d’admettre que la relation entre distribution et
environnement est figée, c'est-a-dire que ces relations sont les bonnes et ne seront pas

modifiées, et qu'il n'y a pas d’adaptation génétique rapide des espéces.

1.4. Algorithmes utilisés et sélection de modele

Il existe aujourd’hui une grande diversité d’algorithmes plus ou moins complexes qui
peuvent étre utilisés pour construire des modeles d’habitat et donner les probabilités de
présence de l'espece comme une fonction d'un jeu de variables environnementales. Ces
algorithmes permettent d'identifier des relations potentiellement complexes et non-linéaires
dans un espace multidimensionnel. Il existe entre autres des méthodes statistiques de type
régression (modele linéaire/additif généralisé: GLM; GAM; lissage de régression
multivariée : MARS, Friedman 1991), classification (arbre de classification : Breiman ef al.
1984 ; arbre de classification renforcés par les méthodes de « boosting » : Ridgeway 1999 ; ou
de « bagging », random forest : Breiman 2001), analyses multivariées (Analyses des facteurs
de niche écologique: ENFA, Hirzel ef al. 2002), techniques d’apprentissage (entropie

maximale : Maxent, Phillips ef al. 2006 ; réseaux de neurones : Pearson ¢f al. 2002 ; algorithme
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génétique : Garp, Stockwell & Peters 1999). De nombreuses différences existent entre ces
divers algorithmes. L'une des différences clé est probablement le type de données qu’ils
requierent. La plupart nécessitent en effet des données d’absence pour établir des contrastes
entre les conditions dans lesquelles 1'espece est présente et celle dans lesquelles elle est
absente. D’autres comme ENFA n’ont besoin que de données de présence pour modéliser les
conditions ou est 'espeéce est présente. Afin de pallier au manque de données d’absence
fiables, certaines méthodes proposent aussi de sélectionner des pseudo-absences permettant
d’établir des contrastes entre les conditions dans lesquelles 1'espece est présente et celles
dans lesquelles on suppose qu’elle ne 'est pas. La sélection des pseudo-absences : quantité,
localisation, distance aux présences est I'objet de nombreux travaux (Engler ef al. 2004;
VanDerWal et al. 2009).

De nombreuses études détaillent les avantages et inconvénients de ces différents algorithmes
et comparent leur capacité afin de déterminer le meilleur modele (Segurado & Aratjo 2004;
Elith et al. 2006; Lawler ef al. 2006). Il en ressort des différences substantielles mais aucune
réponse-type, car le choix du modele dépend entre autre des données disponibles et de la
question posée. De plus une fois l'algorithme choisi, il faut encore choisir la forme du
modele, comme par exemple les relations linéaires ou quadratiques dans un GLM, le degré
de lissage dans un GAM ou encore le nombre d’arbre dans un random forest. La sélection du
meilleur algorithme et du meilleur modéle se fait souvent par des procédures automatisées
comme par exemple la régression pas a pas basée sur des critéres d’information comme le
critere d’information d’Akaike (AIC, Akaike 1974). Une autre approche, plus récente,
consiste a moyenner les modéles en les pondérant par leur pertinence (Encadré 2.2, Burnham
& Anderson 2004; Rushton ef al. 2004). Cette méthode permet également de connaitre
I'importance d’une variable environnementale dans la distribution d’une espéece en
considérant la pertinence (poids d’évidence) des modéles dans laquelle elle apparait. Quoi
qu’il arrive le choix d’un algorithme donné ne fait pas tout, aussi complexe soit il, car il ne
faut pas oublier que la démarche de modélisation est une recherche du modeéle le plus
parcimonieux possible. De plus il n’est pas judicieux de choisir un algorithme/modeéle sur
des critéres purement statistiques -tels que le pouvoir prédictif- qui ne suffisent pas a
estimer sa qualité, il faudrait pouvoir également tester son réalisme écologique (Austin 2007).
En particulier certains algorithme complexes (Maxent, random forest) sont des méthodes
purement prédictives et non descriptives et ne permettent pas de comprendre les pourquoi
et comment des distributions observées. La plateforme de modélisation multi-méthodes

Biomod (https:/ /r-forge.r-project.org/projects/biomod/) permet a un utilisateur avisé de

choisir ou de moyenner différents algorithmes/modeles selon différentes méthodes et
criteres (Thuiller ef al. 2009), son utilisation permet de pallier aux inconvénients de n’utiliser

qu'une unique méthode.
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1.5. Utilisations des modéles d’habitat

Les modeles d’habitat se sont peu a peu révélés performants pour générer de I'information
biogéographique pouvant étre utilisée dans de nombreux domaines théoriques et appliqués
de I'écologie. On les retrouve en particulier utilisés comme aide a la décision en biologie de
la conservation: pour identifier et sélectionner de nouvelles aires de protection (Aratjo &
Williams 2000), guider la gestion des especes sauvages (Milsom et al. 2000), trouver de
nouvelles stations d’especes rares ou menacées (Guisan ef al. 2006) ou encore identifier des
sites vulnérables a I'extinction locale (Gates & Donald 2000). Ils sont aussi utilisés en biologie
de la restauration pour identifier des aires de réintroduction d’espéces en danger (Debeljak ef
al. 2001) ou encore en biologie des invasions pour identifier des sites vulnérables aux
invasions biologiques (Higgins ef al. 1999; Lopez-Darias et al. 2008). Ils sont largement utilisés
pour explorer les conséquences potentielles des changements climatiques sur la distribution
des espéces (Heikkinen ef al. 2006; Thuiller et al. 2006), le risque d’émergence des maladies
(Peterson ef al. 2006) ou encore les impacts économiques (Perrings 2003). Les modeéles
d’habitat sont également employés en paléo-écologie pour étudier les extinctions passées et
faire le lien entre distributions actuelles et passées des especes (Martinez-Mevyer ef al. 2004) ;
ou encore pour explorer le conservatisme de la niche écologique (Wiens & Graham 2005;
Pearman ef al. 2008) et les mécanismes de la spéciation (Kozak & Wiens 2006). Enfin ils
peuvent étre une aide a I’échantillonnage (Article 9; Chapitre 1) pour trouver des nouvelles
populations d"une espece connue (Engler ef al. 2004) ou aider a la découverte de nouvelles

espéces (Raxworthy et al. 2004).

1.6. Limites techniques et conceptuelles

Malgré un engouement croissant pour ces modeles d’habitat, il existe encore un certain
nombre de problemes techniques et conceptuels liés a leur utilisation et pour lesquels aucun
consensus n’a jusqu’a présent été trouvé (Araujo & Guisan 2006; Austin 2007 ; Article 2). Les
problémes techniques qui mettent en cause la fiabilité des modéles d’habitat sont en grande
partie liés a I’échantillonnage (Chapitre 1). Se posent entre autres des questions telles que :
faut-il prendre en compte l'auto-corrélation spatiale dans les modeles d’habitat, sachant
qu’elle peut modifier voire inverser les patrons trouvés (Dormann ef al. 2007) ? Comment
prendre en compte une mauvaise détectabilité des présences (Mackenzie ef al. 2004)? Quelle
étendue des données prendre et a quelle échelle (Stockwell & Peterson 2002)? Et en
particulier dans le cas de la sélection des pseudo-absences (VanDerWal ef al. 2009)? La
plupart de ces questions tournent autour d'une question centrale : qu’est-ce qu’'un bon jeu de
données pour modéliser la qualité de 1'habitat et quels sont les biais qui peuvent exister
(Araujo & Guisan 2006)? Cette question est cruciale étant donné que ce qui sort des modeles

refléte ce qui y rentre, c.a.d. si les données initiales comportent des biais et ne
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représentent pas correctement la distribution, les sorties du modele seront erronées, voire
fausses (Phillips et al. 2009). Le probleme est que I'on ne connait ni la distribution vraie de
I'espéce, ni sa niche fondamentale, on ne connait que ce que I'on en a échantillonné. Dans
I"Article 3 nous nous sommes intéressés a la question de la prévalence du jeu de données,
c.a.d. le nombre de présences sur le nombre de données (Encadré 3.1). Dans le cas d'une
modélisation par modele linéaire généralisé binomial, la prévalence (nombre total de
présence sur nombre total de site) du jeu de données influe directement sur la valeur
moyenne des sorties du modele, rendant les comparaisons entre modeles compliquées et peu
pertinentes. Ainsi, les especes modélisées avec peu de données de présence tendent a avoir
des valeurs de probabilités de présence plus faibles que les autres, ce qui peut étre
problématique pour comparer les sorties des modeles entre espéces (qualité de 1’habitat).
Cela est d’autant plus problématique que les probabilités de présence obtenues pour une
méme espece apreés calibration d'un GLM sur deux jeux de données différant par leur
prévalence peuvent étre tres différentes (Article 3). Des palliatifs mathématiques ont émergé
pour faire face a ce probleme, comme le rééchantillonnage arbitraire ou la pondération des
jeux de données visant a obtenir une prévalence de 0,5 (Teixeira ef al. 2001) ou encore la
formule proposée par Real et al. (2006) et maintenant (Real ef al. 2009), mais il est difficile de
trouver a ces palliatifs un sens biologique (Austin 2007).

En termes conceptuels, les modeles d’habitat soulevent aussi des débats puisque personne
n’est véritablement d’accord sur ce qu’ils représentent (Fig. 3.2) : habitat vs niche (Kearney
2006), niche fondamentale vs réalisée (Soberon 2007), distributions réalisées vs distributions
potentielles (Soberon 2007). Les modéles d’habitat sont des modéles simples, corrélatifs,
statiques, d'un coté ils ne prennent pas en compte les processus écologiques directement
(dispersion, interactions biotiques, perturbation) et d"un autre c6té ils les prennent en compte
indirectement en se basant sur la distribution actuelle des espéces qui résulte de tous ces
processus (Article 2). Ces modeles tentent en quelque sorte d’expliquer la niche réalisée par
des variables caractérisant la niche fondamentale, ils ne représentent ni vraiment la niche
fondamentale ni la niche réalisée, mais plutdt quelque chose d’intermédiaire qui dépend de
la portion de la niche qui est représentée par les données. De plus les modeéles d’habitat
reposent sur la distribution en présence d'une espéce et sur la quantité de présences
observées dans des conditions environnementales données, alors que le concept de niche
comme nous 'avons vu est défini a partir du taux de croissance des populations. Il n’est
donc pas simple de rattacher ces modeles d’habitat aux concepts écologiques et le débat sur

leur signification est loin d’étre clos.

1.7. Trouver un sens

En pratique, les résultats des modeles d’habitat (donnés entre 0 et 1) peuvent étre interprétés

de trois maniéres différentes: (1) soit les résultats sont transformés en sorties binaires a I'aide
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d’un seuil (Liu et al 2005), un bon modele étant alors un modéle permettant de bien
discriminer entre présence et absence et donnant par exemple une bonne mesure d’AUC
(Encadré 3.2). Dans ce cas une qualité de 1'habitat de 0,4 est adéquate si 0,4>=seuil et non
adéquate dans le cas contraire (2) soit les résultats sont utilisés de maniere ordinale, comme
une mesure de la qualité relative de I'habitat. Dans ce cas une qualité de 1'habitat de 0,4 est
meilleure qu'une qualité de 0,3 et moins bonne qu'une de 0,5. On peut dans ce cas
rééchelonner les sorties entre 0 et 1, en fonction de la qualité la plus haute obtenue ; (3) soit
les résultats sont interprétés comme une mesure absolue de la qualité de I'habitat et peuvent
étre comparées entre especes. Dans ce cas une qualité de 0,4 est une qualité légérement
inférieure a la qualité moyenne. Dans ce dernier cas les modéles doivent étre validés a 1'aide
d’un graphique de calibration (Pearce & Ferrier 2000, Encadré 3.2), ce sont les valeurs de
sortie en elles mémes qui comptent et non plus le pouvoir discriminant des modeles. Le
premier cas (1) est le plus logique, il vise a utiliser les modeles en rapport avec la maniére
dont ils ont été construits, c'est-a-dire a partir de présence et de fréquence d’occurrence. Les
deux cas suivants (2) et surtout (3) sont plus problématiques par rapport a ce que nous avons
vu précédemment, ils supposent que les valeurs de sorties sont fiables (en particulier pour
les valeurs intermédiaires voir I’Article 3 Fig. 3) et reposent sur une hypothese forte qui est :
les fortes fréquences d’occurrence de l'espece -donnant de fortes valeurs de qualité de
I'habitat- correspondent au cceur de la niche, c.a.d. aux conditions les plus adéquates pour
cette espece donnant lieu localement a de bonnes performances (fort taux de croissance des
populations, forte valeur sélective individuelle). Cette simplification est demeurée jusqu’a
présent une hypothese de travail peu testée. Il faudrait pouvoir confronter les sorties des
modeles d’habitat avec des mesures de performance des individus ou populations.
Cependant il n’est pas facile de mesurer in situ la performance des espéces sur de larges
gradients (Pulliam 2000, Violle & Jiang 2009) et il est donc encore moins facile de quantifier la
niche d’'une espece (Fig. 3.2). La quantifier par l'intermédiaire des fréquences d’occurrence
(ou probabilité de présence) est une solution de substitution qui s’est imposée du fait de sa
facilité d’exécution (Article 2). Pulliam (2000) avait déja suggéré de mesurer les parametres
démographiques de populations vivant en conditions contrastées pour quantifier la niche,
Violle et al. (2009) ont suggéré récemment que cela pouvait étre fait directement a partir des
traits fonctionnels. En effet, chez les plantes, la performance est souvent évaluée par
I'intermédiaire de mesures individuelle des composantes de la valeur sélective: survie,
biomasse ou croissance et capacité reproductive (Violle ef al. 2007 ; Violle & Jiang 2009). Or
les traits fonctionnels sont des substituts a ces mesures des composantes de la valeur
sélective. Des liens ont par exemple été établis entre SLA et croissance (Weiher ef al. 1999 ;
Wright & Westoby 2001; Poorter & Bongers 2006) ou entre Hmax et biomasse (dans nos
données R? autour de 20-30% pour 8 especes pour lesquelles on a la mesure de biomasse
fraiche individuelle) ou encore entre le syndrome de trait dans son ensemble et la valeur

sélective (Milla et al. 2009). Des études sont également menées sur les liens entre traits et
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Fig.3.3. Principe de I'analyse : construction d'un modeéle d’habitat et échantillonnage hiérarchique conduisant
d la confrontation de deux mesures de la niche. Issue de I’Article 6.
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parametres démographiques (Poorter ef al. 2008) ou sur les relations avec l’abondance
(McGill et al. 2006). Dans ce chapitre, 1'objectif est donc de confronter deux mesures
différentes de la niche, 'une donnée par les modeles d’habitat dérivés des fréquences
d’occurrence et l'autre donnée par des traits fonctionnels ou des parametres
démographiques ou de croissance sensés caractériser la valeur sélective des individus. Cette
confrontation doit mener a une éventuelle validation écologique de 1'hypothése selon
laquelle les plus fortes fréquences d’occurrence sont obtenues au coeur de la niche. Nous
allons mener trois confrontations différentes et complémentaires entre sorties des modeles
d’habitat et: (1) trois traits fonctionnels (Hmax, LDMC et LNC) mesurés in situ lors de la
campagne Guisane 2080; (2) deux parametres démographiques (taux de germination et taux
de survie des plantules) supposés limiter la régénération et mesurés sur lors d’une
expérimentation en vallée de la Guisane; (3) 'accroissement radial d’arbres adultes dans

I'ensemble des Alpes frangaises.

2. Tests de la signification des modéles d’habitat

2.1. Les modeles d’habitat comme une description fonctionnelle de la niche

// Cette section correspond a 1’Article 6

2.1.1. Objectifs
Comme décrit ci-dessus, les traits fonctionnels des plantes étant supposés étre une premiere
approximation de la performance des individus (Violle ef al. 2007, Poorter et al. 2008) et
devraient donc permettre de quantifier la niche de I'espéce (Violle & Jiang 2009). Nous avons
donc confronté deux mesures différentes de la niche afin de voir s’il existait une signification
fonctionnelle a la mesure de la niche (ou qualité de I'habitat) donnée par les modeles
d’habitat. Dans ce cas la variabilité intraspécifique des traits fonctionnels devrait étre

expliquée par des différences de qualité de 'habitat.

2.1..2. Principe

‘étude a été menée sur les 16 especes pérennes de la base Guisane 2080 et sur les deux sites

"étude (Chapitre 1). Nous nous somme intéressés a trois traits fonctionnels connus pour étre
en lien avec la stratégie fonctionnelle des espéeces (Westoby ef al. 2002) : la hauteur végétative
(Hmax) supposée étre liée a la biomasse et a la croissance, la teneur des feuilles en matiére
séche (LDMC) supposée étre liée a l'exploitation des ressources et indirectement a la
croissance et la teneur des feuilles en azote (LNC) supposée étre liée a la croissance et au taux
photosynthétique. Ces traits ont été collectés selon la stratégie hiérarchique décrite au
Chapitre 1 (Fig. 3.3).
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Pour chaque espéce et dans chaque site, nous avons également calibré des modeles d"habitat
de type modeles additifs généralisés avec la méthode du moyennage de modéles (Encadré
2.2). En Guisane les modeles ont été paramétrés avec les variables a 50 x 50m de : pente,
position topographique, degrés-jours, indice d’humidité, température minimale en hiver et
radiations solaires provenant du modéle météorologique Aurelhy (Benichou & Le Breton
1987). A Anzeindaz ils ont été paramétrés avec les variables a 25 x 25 m de : pente, position
topographique, température annuelle moyenne, radiations solaires annuelles et indice
d’humidité (Zimmermann & Kienast 1999). Ces modeles ont ensuite été projetés sur les
points de mesure des traits fonctionnels (Fig. 3.3). Pour chacun des modeles nous avons

calculé son pouvoir prédictif a 'aide de ’AUC (Encadré 3.2).

La relation entre traits et qualité de 1'habitat a été établie a l'aide de modeles mixtes qui
permettent de prendre en compte la structure hiérarchique de 1’échantillonnage (Encadré 2.1,

Fig. 3.1). Ces modéles suivaient la formule :

Trait = fixe (Qualité.de.l.habitat), aléatoire (Population/Sous.population).

Nous avons mesuré la part de variabilité des traits expliquée (R?) par la qualité de 1'habitat
(Encadreé 2.1).

2.1.3. Résultats
Les modeles calibrés pour chaque espece dans chaque site avaient un bon pouvoir prédictif
(AUC entre 0,79 et 0,96) et avaient de bons graphiques de calibration (résultats non
présentés). D’autre part comme nous l'avons vu au Chapitre 2, les traits fonctionnels
mesurés in situ étaient trés variables du fait de différences de moyennes de traits entre
stations et d"une forte variabilité individuelle. Hmax était particulierement variable avec des
coefficients de variation (CV) entre 0,19 et 0,49 et LDMC et LNC I'étaient moins avec
respectivement des CV entre 0,08-0,25 et 0,09-0,29.
Dans 'ensemble, le lien entre qualité de 1'habitat et traits fonctionnels dépendait de 1'espece
et du trait considéré en termes de force (R?> dans 0-100%) et de sens (relation positive ou
négative, Tableau 3.1). Le lien entre Hmax et la qualité de I'habitat était le plus souvent
positif (Fig. 3.4 et Tableau 3.1) et assez forte (9 R? >20% parmi les 21 relations testées), le lien
entre LDMC (4 R >20%) ou LNC (11 R>20%) et qualité de I'habitat étaient trés variables
(Tableau 3.1). Les liens observés n’étaient pas similaires entre les deux sites d’étude, avec par
exemple une corrélation positive entre Hmax et la qualité de 1'habitat pour V. myrtillus en
Guisane et négative a Anzeindaz. Pour certaines espéeces aucun trait ne présentait de lien
avec la qualité de I'habitat.

La force des liens obtenus ne dépend pas de la qualité prédictive des modeles (p>0,05).
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Guisane /Anzeindaz
species LDMC IMNC Hoae
C. sempervirens  69.6 34.1 [+]/— —/18 [+]
[-1/—
D, glomerata —— 3.7 -1/ ——
48.8 [-]
Dwyas octopetala —|— 428 [+]/— —/45.3 [4]
F paniculata — — —
Geum 21.5 [+] — 233 [+]
Montanion
Funiperus sp. 13 [+] — 20,9 [+]
Larix deciduas — 45 [—] 33.8 [+]
L. vudgare — 64 [+] 58.5 [+]
Pinus sp. 37.4 [-] — 31.0 [+]
P viviparum — 62.1 [+] —
R. ferrugineum — — — —
Sesleria caerulea —/— 41.7 [+]/— —/33.7 []
Salix herbacea 5.1 [+] 100 [+] 18.8 []
Stlene nutans — 8.5[-] 9.7 [+]
Trifolivem — 495 [—] —
alpinwm
I myriillus —/60.2 [+] —/25.4[-] 63.1[+]
/513 [-]

Tableau 3.1. R? et signes des relations (modeles linéaires mixtes) entre qualité de I’habitat et traits fonctionnels
(Seulement les R*> 5% sont données). Issue de I’Article 6.
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2.1.4. Discussion
Malgré de fortes inégalités entre especes et traits, dans certains cas les modeles d’habitat
décrivent relativement bien la variabilité des traits (24 R>>20% sur les 63 testés). Cela laisse
penser que, modele d’habitat et traits fonctionnelles peuvent donner une méme
quantification de la niche pour l'espéce considérée. Dans la plupart des cas, nous avons
trouvé des relations positives entre Hmax et la qualité de 1'habitat, indiquant qu’une
meilleure qualité de 'habitat correspond a une plus forte croissance et une plus grande
capacité compétitrice des individus. Cela est en accord avec le modele conceptuel présenté
au Chapitre 2. Les relations obtenues étaient plus contrastées pour les deux autres traits. En
particulier, la variabilité de LDMC n’était pas souvent bien prédite par la qualité de I’habitat.
La seule forte relation obtenue entre LDMC et qualité de I'habitat pour les espéeces herbacées
(C. sempervirens) était négative conformément au compromis de traits sur 1’axe d’acquisition
vs conservation des ressources et au modele conceptuel du Chapitre 2. Dans un site
caractérisé par une forte qualité d’habitat, les individus tendraient a exploiter les ressources
(faible LDMC) au lieu de les conserver. Mais cela n’est pas confirmé par les résultats obtenus
pour les autres espéeces. Pour LNC on se serait attendu a obtenir comme pour Hmax une
relation positive avec la qualité de I'habitat, puisque LNC est lié a la capacité
photosynthétique et a la croissance des individus. Cependant cette relation positive n’a été
obtenue que dans la moitié des cas (ex. P. viviparum).
Bien que certaines fortes relations aient été trouvées et soient en accord avec ce que 1'on
attendait, les résultats restent mitigés et ne permettent pas de valider complétement la
confrontation entre modeles d’habitat et traits fonctionnels, ni le modele conceptuel décrit
au Chapitre 2.
Il pourrait y avoir plusieurs explications possibles a ces résultats :
Du point de vue des modeles d’habitat, (i) il se pourrait que les modeles ne soient pas assez
représentatifs de la niche. En effet ils sont calibrés sur une vallée dans laquelle les especes ne
sont peut-étre (surement?) pas a 1'équilibre, en particulier les espéces ligneuses dont la
distribution actuelle est en deca de la limite altitudinale supposée des arbres (vers 2600 m
dans les Alpes). (ii) Les modeles d’habitat que nous avons construits sont établis a partir de
données régionales et non locales. Or la performance des individus pourrait étre d’avantage
influencée par des facteurs environnementaux locaux. L’ajout de variables de sol (pH, teneur
en matiere organique) ne nous a pas permis d’améliorer la part de variance expliquée, mais
nous n‘avons pas testé d’autres variables telles que la disponibilité locale réelle (et non
estimée) en eau et en lumiére. (iii) Les modéles d’habitat ne prennent pas en compte les
interactions biotiques qui jouent un role clé dans la performance locale des individus
(Harper 1964).
D’'un point de vue écologique : (i) LNC et Hmax qui sont le mieux décrits par la qualité de
I'habitat en termes de force du lien sont peut-étre plus directement liés a la performance que

LDMC qui y est lié¢ de maniére indirecte par des corrélations avec LNC et SLA. (ii) La
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Altitude
A / Température
| | | | [ |
2soom | RiT3 | R2T3 R3T3 A:\"e.(‘
3 ' végétation
| | I | I I | | : voisine
| | | !
AINGE RIng ; R2T2 | Granpn
i | | | | Hiit; Sans
végétation
! voisine
7oom |, E Pont de Granon
Garditte I'Alpe, Bas
> Radiation
Nord Sud

Solaire

A 4

Fig. 3.5. Dispositif expérimental. Organisation des sites le long des deux axes de stratification : trois niveaux
de température hivernale (moyenne de la vallée et moyenne +/-1sd) et trois niveaux de radiations solaires
estivales (moyenne de la vallée et moyenne +/-1sd).

Dans chaque site deux placettes sont installées : 'un sans végétation (blanc) et I’autre avec végétation (gris).

Fig. 3.6. Dispositif expérimental. Photo du site Granon Bas en Novembre 2007 (Photo P. Saccone). Gros plan
sur les plantules émergeant apres la germination en Juillet 2008.
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variation dans la valeur sélective des individus dépend des variations correspondantes et
simultanées pour de multiples traits (Milla ef al. 2009). Pour cette raison, la variation d'un
seul trait ne permet peut-étre pas une bonne description de la niche et c’est le syndrome dans

son ensemble qu’il faudrait considérer.

2.2. Une relation distendue entre modeéles d’habitat et démographie : manipulation de

germination et survie

2.2.1. Objectifs
Pour aller plus loin que I'étude précédente, nous avons tenté, comme suggéré par Pulliam
(2000) de quantifier la niche a I'aide de taux démographiques. Nous avons choisi de suivre
deux parametres démographiques clé : la germination et la survie des plantules a I'échelle de
la vallée de la Guisane. Ce sont deux étapes cruciales et limitantes du cycle de vie des plantes
et du processus de régénération (Baskin & Baskin 1998), car les graines et plantules sont des
stades vulnérables aux facteurs biotiques et abiotiques (Kitijama & Fenner 2000; Harper
1977). De plus ces étapes influencent fortement la dynamique des populations et la
composition des communautés (Harper 1977). L'objectif était de confronter les taux de
germination et de survie dans des sites environnementalement contrastées avec la qualité de

I'habitat de ces sites.

2.2.2. Principe
Nous avons choisi pour cette manipulation les deux especes d’arbre du projet Guisane 2080 :
L. decidua et P. uncinata. Nous avons sélectionné dans la vallée de la Guisane neuf sites
expérimentaux avec des conditions environnementales contrastées censées représenter
différents niveaux de qualité de 'habitat pour chacune des deux especes (Fig. 3.5 & 3.6). Ils
ont été choisis suivant une double stratification: trois niveaux de température hivernale
(moyenne de la vallée et moyenne +/-1sd) et trois niveaux de radiations solaires estivales
(idem, voir Chapitre 1 et Fig. 3.5 & 3.7). Dans chaque site nous avons choisi la placette de
maniére a avoir la pente la plus faible possible et nous y avons aménagé des exclos de 60 cm
de coté et 50 cm de hauteur afin d’éviter au maximum I"herbivorie et la prédation des graines
(Fig. 3.6). Afin de tester 'influence des conditions biotiques sur la description de la niche par
les parametres démographiques, nous avons mis en place dans chacun des neufs sites une
placette sans modification de la végétation locale et une placette sans végétation. Dans
chaque placette nous avons planté pour chaque espece 50 graines et 20 plantules. Les graines
(Office National des Foréts, faculté germinative évaluée a 77%) et les plantules &agées de 2
ans (pépiniere d’altitude Puthod, 74) provenaient des Alpes internes Nord. Durant 1'été
2008, nous avons compté le nombre de succés de germination et de survie. Nous avons aussi
mesuré des variables locales: pH, taux de matiére organique et texture du sol, teneur

volumétrique en eau du sol (Time Domain Reflectometry, miniTRASE system 1, Soil
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Lauzet

Monétier
Granon Haut

Granon Bas

Briangon

Fig. 3.7. Dispositif expérimental. Répartition des sites expérimentaux dans la vallée de la Guisane. Le fond de
carte est une stratification par altitude (niveaux de gris) : les basses altitudes sont en noir et les hautes altitudes
en blanc. La localisation des sites est indiquée par un hexagone. Les trois sites correspondant aux plus fortes
températures sont notés en rose ; les trois sites intermédiaires en jaunes et les trois sites correspondant aux plus
faibles températures en bleu. L’orientation des sites peut-étre lue sur la carte, celle-ci étant orientée vers le Nord.
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moisture equipment corporation, Santa Barbara, CA, USA), température du sol (mesures
toutes les heures sur une année ; iButton Temperature loggers, Maxim Integrated Products,
Sunnyvale, CA, USA), hauteur de végétation, relevés botaniques et nombre d’espéces
présentes, quantité de sol nu, durée d’ensoleillement en aott (horizontoscope, Tonne 1954).
Les données ont été traitées a I'aide de modeéles linéaires généralisés sur famille binomiale.
Les modeles d"habitat pour les deux espéces étaient les mémes que dans I’analyse précédente
(1.2).

2.2.3. Résultats
Pour les deux espéces nous avons observé (Fig. 3.8) des taux de germination (entre 0 et 70%)
et des taux de survie (entre 0 et 100%) trés variables entre les placettes (test du X2? tous
largement significatifs). Les deux espéces ont des réponses similaires aussi bien en termes de
germination qu’en termes de survie des plantules (comparaison des colonnes de la Fig. 3.8).
Les deux parametres démographiques ont des réponses différentes (comparaison des lignes
de la Fig. 3.8). Pour les deux espéces la survie a été plus importante dans les sites caractérisés
par une saison de végétation courte, c.a.d. un enneigement plus long caractérisé par une
température au sol nulle (R?=0,37 pour le méleze et 0,38 pour le pin). Par contre aucun des
facteurs mesurés (température, humidité du sol, pH du sol, matiere organique, texture du
sol, température) n'a permis d’expliquer la variabilité des taux de germination entre sites
(p>0,5). Dans le site central R2T2, un névé persistant pourrait avoir provoqué un glissement
des graines hors de la placette, ce qui expliquerait les tres faibles taux de germination et
peut-étre I’absence de facteur explicatif.
Pour ce qui est de I'effet de I'environnement biotique (avec vs sans végétation), on a observé
en moyenne moins de germination et de survie sous couvert (effets négatifs significatifs
p<10-), mais les effets étaient contrastés entre les sites.
Excepté pour la survie de L. decidua sans végétation (R? =36%) nous n’avons trouvé que des
liens assez faibles entre les variables démographiques et la qualité de I'habitat donnée par les
modeles d’habitat des deux especes (Tableau 3.2). La tendance était a des effets négatifs de la
qualité de I'habitat sur la germination et positifs sur la survie.
Il est intéressant de noter qu'une caractérisation post-échantillonnage des sites d’études a
I'aide d’une ACP sur les données mesurées in situ modifie fortement la typologie initiale des
sites. Certains sites choisis pour différer uniquement par leur température (Tminh) comme
R3T3 et Granon-Haut se sont révélés avoir des sols (humidité et teneur en sable) et des
végétations tres différents (Fig. 3.9). Or ces facteurs locaux sont susceptibles d’influencer plus
les taux de germination et de survie des plantules que les facteurs régionaux. Cela souligne
encore une fois I'importance de I'échantillonnage par rapport a la question posée et met en
évidence l'importance des données indisponibles avant étude comme les données de sol
(Chapitre 1).
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Fig. 3.8. Taux de Survie et taux de germination obtenus en 2008. La premiére ligne donne les taux de survie
en % ; la deuxiéme ligne les taux de germination en %. La colonne de gauche donne les résultats de L. decidua et
celle de droite ceux de P. uncinata. Dans chaque panneau, les 9 sites sont présentés selon les axes de radiation/
orientation (Nord a gauche et Sud a droite) en abscisse et température/altitude en ordonnée (Basses températures
en haut et hautes températures en bas), comme dans la Fig. 3.5. Pour chaque site sont donnés les résultats avec
(vert, a gauche) et sans (gris, a droite) végétation.
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2.2.4. Discussion

Les résultats obtenus ici sont encore une fois tres complexes et contrastés. Pour la
germination il est possible que les résultats soient corrompus par la présence du névé
persistant comme je 'ai dit. Cependant nous avons mis en évidence une relation forte
(R?=36%) positive entre qualité de 'habitat et survie des plantules de L. decidua. Ce résultat
va dans le sens de travaux précédents ayant testé le lien entre qualité de I'habitat et taux de
recrutement (Wright ef al. 2006) et qualité de I'habitat et fécondité (Elmendorf & Moore 2008).
Du point de vue des modeles d’habitat, I’absence de résultats plus clairs pourrait ici étre du
au fait (i) que l'échantillonnage a été mené sur deux gradients régionaux. Ces gradients
régionaux sont relativement bien représentatifs des gros contrastes environnementaux. Nous
avons trouvé des corrélations fortes entre Tminh (extrapolation régionale) et la température
moyenne du mois de juillet 2008 mesurée (R?>=76%) et entre Rad8 (extrapolation régionale) et
I'ensoleillement estimé localement (R?=71%). Cependant ces gradients régionaux ne
résument pas les différences de sol, de végétation et autres facteurs locaux et sont des
moyennes sur plusieurs dizaines d’années qui ne représentent pas les variations saisonnieres
(ex. les différences entre les années 2007 et 2008, Fig. 2.2). (ii) Le choix des sites est plus
adapté a obtenir de bons résultats pour L. decidua que pour P. uncinata, car les sites
représentent des habitats de bonne, moyenne et mauvaise qualité pour L. decidua, mais
surtout des sites de moyenne et mauvaise qualité pour P. uncinata. Nous avons
volontairement choisi deux especes n’ayant pas les mémes exigences climatiques, ou du
moins pas la méme distribution actuelle. L. decidua est présent a des altitudes plus élevées
que P. uncinata. 11 aurait donc fallu mettre en place plus de sites ou des sites différents pour
les deux espeéces, pour obtenir des habitats de bonne qualité pour P. uncinata. Cela montre
que ce genre de manipulation est difficile a mettre en place pour de nombreuses espéces
ayant des exigences environnementales contrastées.

D’un point de vue écologique : (i) Ontogénie - germination et survie des plantules ne sont pas
influencées de la méme maniere par les facteurs environnementaux et sont probablement
influencés encore différemment de la croissance et du succeés reproducteur des arbres
adultes. Cela laisse penser qu’étudier les parametres démographiques de maniere
indépendante n’est pas un bon estimateur de la performance (Violle ef al. 2007 ; Milla et al.
2009), mais aussi que les conditions environnementales requises par l'espece peuvent
changer au cours de la vie des individus (ontogénie, Eriksson 2002; Cornelissen et al. 2003a).
Il n’est donc peut-étre pas approprié d’essayer de lier les modéles d’habitat établis a partir de
la distribution d’arbres adultes et les processus démographiques des arbres juvéniles. Il
faudrait donc peut-étre réfléchir ici a une autre maniere de quantifier la niche, qu’a partir des
données de distribution des adultes. (ii) Interactions biotiques - 1l est intéressant de noter que

la plus forte relation (R? de 36% entre survie de L. decidua et qualité de I'habitat) a été obtenue
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Taux Espece Sans Végétation  Avec Végétation
Germination L. decidua 15 (-) 14 (-)

P. uncinata 2 () 8(-)
Survie L. decidua 36 (+) 6 (+)

P. uncinata 1(+) 5(+)

Tableau 3.2. R? et signe des relations entre qualité de I’habitat et paramétres démographiques.

Les résultats sont données pour les deux parameétres démographiques mesurés : taux de germination et taux de
survie des plantules ; pour les deux espéces étudiées : L. decidua et P. uncinata et pour les deux traitements :
avec et sans végétation. Toutes les pentes étaient significativement non nulles (p<0,05).

. o
d=1 Axe 2: 27%
Granon Bas
LY Gardette
R3T3
Lauzet
R2T2
R2T3 | Granon Haut
R1T3

Fig. 3.9. Caractérisation des neufs sites expérimentaux.

La figure représente les deux premiers axes de I’ACP effectuée sur huit variables environnementales mesurées in
situ : la température moyenne du mois de Septembre, la longueur de la saison de végétation (nombre de jours oul
la température du sol est supérieure a 0°C), la durée de I'ensoleillement évalué a I’horizontoscope et les taux de
sable, de limons, de matieére organique, d’eau du sol ainsi que son pH (en gris). Les deux premiers axes
représentent respectivement 48 et 27% de la variance. Les stations sont localisées par les boites grises.
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sans végétation, la relation avec végétation étant quasi inexistante (R?=6%). Cela est cohérent
puisque les modeles d’habitat ne prennent pas directement en compte ces interactions

biotiques. A l'inverse Elmendorf & Moore (2008) ont montré que la prise en compte de ces
interactions dans les modeles (modeles de co-occurrence) permettait également d’améliorer
le lien entre fécondité et qualité de I'habitat. Pour ce qui est des interactions biotiques en tant
que telles, nous attendions des effets plus contrastés avec éventuellement un inversement
des effets depuis des effets négatifs (compétition) dans les conditions les moins stressantes
(ex : hautes températures) vers des effets positifs (facilitation) dans les conditions les plus
stressantes (ex : basses températures, review Brooker ef al. 2008). Nos résultats ne montrent
pas de tels effets par rapports aux gradients Tminh et Rad8. (iii) Etape limitante - Il est
surprenant de voir les forts taux de survie qui ont eu lieu dans les sites froids, en bordure de
la limite naturelle des foréts (~2300 m dans les Alpes). Ces forts taux de survie se retrouvent
encore a la fin de la deuxiéeme année (été 2009, résultats non présentés). Ces sites
climatiquement extrémes sont certainement assez favorables a une survie des plantules car la
saison y est courte : durant les périodes critiques de gelées -au printemps et a 1'automne-
elles sont protégées par le manteau neigeux et durant 1'été la chaleur et la sécheresse y sont
moins marqués (en juillet en moyenne 30% d’humidité du sol et 30°C de température
maximale au sol sous végétation dans les sites de haute altitude contre 20% et 40°C dans les
sites de basse altitude). Ces résultats obtenus aussi bien avec et sans végétation vont dans le
sens de I'hypothése de C. Korner qui propose que la limite altitudinale des foréts est due a la
stratégie « grande taille » des arbres, qui nécessite une capacité a produire de la structure
incompatible avec les basses températures (Korner 1998, 1999). Ceux-ci ne pourraient
survivre que tant qu’ils ne dépassent pas la hauteur des herbacées (stratégie basse adéquate).
Cela signifierait que 1'étape limitant 1'établissement des arbres dans les conditions étudiées
ne serait pas les taux de germination ou de survie des plantules, mais plutdt 1'émergence
hors du couvert herbacé. Il faudrait donc plutot étudier cette étape pour quantifier la niche
des especes étudiées par des parametres démographiques, puisque 1'étape limitante

influence le taux de croissance des populations.

2.3. Une relation distendue entre modeles d'habitat et démographie : démographie des foréts des

Alpes francaises

2.3.1. Objectifs

L’une des limitations de 1'étude précédente étant les éventuelles modifications des exigences

climatiques des individus au cours de leur vie, nous nous sommes ici intéressés a des arbres
adultes en accord avec les données d’occurrence d’arbres adultes utilisées dans les modeles
d’habitat. La croissance est le phénoméne biologique d’augmentation de la taille dans le
temps qui implique la formation de nouveaux tissus. L’accroissement (ex. accroissement

radial) est 'ampleur de 'augmentation de la taille (ex. diametre) sur une période donnée du
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Fig. 3.10. Carte des points de données de I'IEN (a gauche) et distribution (présences) de Picea abies (au
centre) et de Fagus silvatica (a droite).
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fait de la croissance. Chez les arbres, il est possible d’évaluer un tel accroissement en
mesurant la largeur des cernes annuels de croissance sur des carottes de bois prélevées a 1,30
m a l'aide d’une tariere de Pressler. Ces largeurs de cernes sont des intégrateurs complexes
de multiples signaux (espece, génotype, age, taille, climat régional, conditions stationnelles,
perturbations régionales, variabilité individuelle, hétérogénéité des ressources)
correspondant aux caractéristiques intrinseques de l'arbre et aux conditions
environnementales dans lesquelles il croit. Il est connu que la croissance des arbres en foréts
naturelles est extrémement variable (Canham ef al. 2004). Comprendre les variations de cette
croissance est essentiel en écologie forestiere puisque c’est un facteur clé structurant les
foréts. De plus la croissance des individus -responsable de l’accroissement de biomasse- est
I"'une des composantes de leur fitness (Violle et al. 2007). On pourrait s’attendre d'une part a
ce que la croissance et donc les accroissements radiaux des individus décroissent avec
l'altitude (basses températures, courte saison de végétation, exposition croissante aux vents)
et d’autre part a ce que les meilleurs taux de croissance soient observés au cceur de la niche,
dans les habitats prédits de bonne qualité par les modeles d’habitat.

Etant données les limites des études locales (peu de données, non équilibre probable des
especes avec leur environnement) nous avons ici changé d’échelle d’étude pour passer a
I'échelle des Alpes francaises. L'objectif était de confronter les accroissements radiaux

d’arbres individuels avec la qualité de 'habitat.

2.3.2. Principe
Les données de I'inventaire forestier national (IFN) dans les Alpes comptent quelques 14 741
relevés (Fig. 3.10). Ces relevés contiennent les données individuelles d’accroissement radial
(en m) sur les cinq dernieres années (année en cours exclue, mesures effectuées entre 1992 et
2002) des arbres présents dans une placette circulaire de 15 m de rayon. Ne sont présentés ici
que les résultats concernant Picea abies et Fagus silvatica qui sont les espéces les mieux
représentées avec plus de 25 000 individus dans plus de 3 000 placettes de la zone d’étude
(Fig. 3.10). Pour les deux espéces nous avons calibré des modeles d"habitat de type modeles
additifs généralisés avec la méthode du moyennage de modéles (Encadré 2.2) sur les
données en présence/absence des placettes IFN et les données environnementales a 100 x
100 m (Zimmermann & Kienast 1999): degré-jours a 5°C, radiation solaire annuelle, humidité
relative et précipitations annuelles. Afin d’établir la part de variabilité des croissances
individuelles expliquée par les sorties de modéles d’habitat, nous avons utilisé des modeéles

mixtes (Encadré 2.1) qui permettent de prendre en compte la structure hiérarchique de

I'échantillonnage: Croissance = fixe (Qualité.de.l habitat), aléatoire (Placette).

Ces modeles nous ont permis de déterminer les parts de variabilité dues aux différences
entre placettes et aux différences entre individus au sein des placettes et aussi par une
comparaison avec le modele sans effet fixe de déterminer la part de la variabilité (R?) entre

placettes due a la qualité de I'habitat (Encadré 2.1).
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Fig. 3.11. Modéles d’habitat et confrontation avec les accroissements radiaux pour P. abies et F.
silvatica.

Prédictions= Qualité de I'habitat prédite par les modeéles d’habitat. Pour chaque espéce, (en haut a gauche)
graphique de calibration (voir Encadré 3.2); (en haut a droite) nombre de points échantillonnés nombre de
présence et prévalence en fonction des valeurs prédites; (en bas) confrontation de 'accroissement radial des
individus en fonction de la qualité de I’habitat prédite dans le site ou ils poussent. Les lignes rouges sont les
régressions quantiles a 0.8, 0.9 et 0.95%. Seule la régression a 95% pour P. abies est significativement (p<0,05)
négative.
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2.3.3. Résultats

Les modeles d’habitat calibrés avaient des pouvoirs prédictifs corrects (AUC hétre : 0,82 et
épicéa: 0,91) ils étaient aussi correctement calibrés sauf pour les valeurs les plus hautes (Fig.
3.11). Pour le hétre (resp. I'épicéa) il y avait 65% (resp. 52%) de la variabilité des croissances
individuelles due aux différences entre placettes, le reste étant des différences entre les
individus d’'une méme placette.

Cependant ces différences entre placettes n’étaient sont pas expliquées par les gradients
environnementaux a l'échelle des Alpes (degré-jours, radiation solaire, humidité relative,
R?=0), ni par la qualité de 'habitat donnée par les modeles (R?=0). La méme analyse sur les

données de chaque année (celles récoltées en 1999 p. ex.) donne la méme absence de relation.

2.3.4. Discussion
L’absence de résultats pour cette étude n’est peut-étre pas si surprenante. Paulsen ef al. (2000)
ont montré que, contrairement a la hauteur qui diminue lorsque l'on se rapproche de la
limite altitudinale des foréts, la largeur des cernes de croissances était d’avantage influencée
par la variabilité climatique interannuelle. De plus les 45000 arbres étudiés ont des
croissances tres différentes, mais également trés faibles. Pour F. silvatica, 1’accroissement
moyen sur 5 ans est de 5,8 mm, avec un maximum de 5,1 cm et un quantile a 75% de 8 mm.
Pour P. abies, I'accroissement moyen sur 5 ans est de 1,1 cm, avec un maximum de 7,4 cm et
un quantile a 75% de 1,5 cm. Seuls quelques individus, peut-étre plus jeunes (pas de données
d’age) ou vivant dans des conditions vraiment particuliéres, présentent de forts
accroissements. Il existe donc peu de contrastes dans les données. Par ailleurs diverses
limites techniques n’ont pas pu étre résolues pour le moment. (i) En utilisant un large jeu de
données, nous pensions pouvoir mettre en évidence (en considérant les meilleures
croissances dans chaque type de conditions) une éventuelle courbe potentielle de croissance.
Différentes tentatives avec des régressions quantiles (Fig. 3.11) ou des calculs de moyenne,
de quantile, de maximum sur des classes d’environnements n’ont rien donné (aucunes
relations significatives). Cela pourrait étre du a la répartition largement biaisée des données
du fait d’un échantillonnage inapproprié a notre étude (Chapitre 1), car les données IFN sont
des données de stations forestieres et ne prennent donc que tres peu en compte les arbres
poussant en bordure haute de leur distribution. De ce fait en termes de degré-jours, 60% des
données représentent le tiers central du gradient, les deux tiers correspondant aux sites a
faibles et a fort degré-jours sont largement sous représentés (Fig. 3.12). (ii) D’autre part il
n’est pas évident a priori de choisir les informations a prendre en compte dans cette analyse,
car l'accroissement radial serait susceptible de changer avec les conditions
environnementales, mais on pourrait également s’attendre a ce que 1'dge, la hauteur, la
circonférence (dBh) et les relations entre ces différentes grandeurs interdépendantes

changent dans I'environnement. (iii) Enfin comme précédemment, les modeles d’habitat ne
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Fig. 3.12. Distribution des degré-jours a 5°C sur I'ensemble des placettes IFN étudiées
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prennent pas en compte les interactions biotiques qui sont connues pour avoir une influence
sur la croissance des arbres, voire pour modifier les relations entre croissance et taille
(Coomes & Allen 2007).

Le point positif de cette étude concerne les modeles d’habitat. Ceux-ci sont calibrés sur des
jeux de données tres complets (plus de 3000 présences), décrivant vraisemblablement assez
correctement la distribution actuelle des especes. Les deux modeles ont de bons pouvoirs
prédictifs et de bonnes courbes de calibration (Encadré 3.2). De plus sur 1'ensemble des
placettes de présence, on retrouve aussi bien des sites caractérisés par une mauvaise qualité
de I'habitat, que par une moyenne, bonne ou tres bonne qualité (Fig. 3.11), contrairement a ce
que l'on avait obtenu pour le modeéle de P. uncinata dans l'étude précédente. Cette
représentation compléte du gradient de qualité de 1'habitat est un point clé a rechercher dans
ce genre d'étude pour étre a méme de mettre en évidence des relations.

Je pense que pour pouvoir poursuivre cette étude il serait nécessaire de procéder a un ré-
échantillonnage des données par rapport aux conditions environnementales -qui sont mal
représentées par le jeu de données initiales- et également par rapport aux caractéristiques
intrinséques des individus (dBh) et aux interactions biotiques (présence ou abondance

d’autres especes dans la placette).

3. Conclusion

Le but de ce chapitre était de tester la principale question existant derriére une utilisation
étendue des modeles d’habitat : «la qualité de 1'habitat donnée par les modéles d’habitat
basés sur la fréquence d’occurrence des espéces explique-t-elle les variations de performance
de cette espéce ? ». Les trois tests que nous avons menés pour répondre a cette question
visaient a confronter la qualité de 1'habitat -donnée par les modéles d’habitat- avec des
estimateurs supposés de la performance (traits fonctionnels, parametres démographiques,
croissance). Ils ont donné des résultats tres inégaux mais encourageants, et en accord avec
ceux des deux seules études que nous avons trouvées dans la bibliographie sur le test de
cette hypothese (Wright ef al. 2006; Elmendorf & Moore 2008). Elmendorf & Moore (2008) ont
montré dans une zone d’étude tres hétérogene mais tres petite (0.33 km?, Guisane ~200 km?)
un lien positif plus ou moins marqué entre qualité de 1'habitat et fitness pour quatre espéces
annuelles (R?=30%, 25%, 14% et 3%). Ces études qui traitent d’especes annuelles restent
cependant tres différentes des notres qui traitent d’especes pérennes. Pour les espéeces
pérennes (plus de 90% de la végétation alpine) potentiellement sujettes a des modifications
ontogéniques de la niche la question de lien qualité de I'habitat-performance peut-étre
comme nous l'avons vu plus difficile a tester. L'ensemble de ces résultats reste insuffisant

mais prometteur quand a la validation de ce lien.

Dans un sens il est évident que les modeles d’habitat par construction sont faits pour donner

la probabilité de présence d’une espéce dans des conditions environnementales données.
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Encadreé 3.1. Prévalence et sorties des régressions logistiques
Albert CH. & Thuiller W, , Favourahility functions versus probahility of presence: advantages and misuses, Ecography 2008, 31:417-422

Countexte et problématique

Les GLM (logit) sont tres utilisés en biogéographie prédictive sous forme de résultats binaires
(transformation avec un seuil) ou de probabilités (valeurs plus fortes dans les sites les plus
favorables). Mais ces probabilités dépendent de la prévalence (nombre de présences /nombre
de données) du jeu de données de calibration (une grande prévalence implique de fortes
probabilités), ce qui les rend incomparables entre espéces et entre modéles pour une méme
espece. Pour corriger ce biais d’échantillonnage, nous avons testé deux méthodes de re-
echelonnage des probabilites, I'une considérant un jen comme biaisé s'il a une prevalence
différente de 50%,1'autre s'il a une prévalence différente de la vraie.

Meéthodes et résultats

A partir d'un gradient de température virtuel, nous avons construit 3 espéces virtuelles
dittérant par leurs « vraies » prévalences (20, 50, 30% ). Pour chacune nous avons échantillonné
aleatoirement de sorte 4 avoir des jeux de données de prévalences 20, 50 et 80%, puis nous
avons calibré des GLM sur chacun des jeux et surl'ensemble des données. Nous avons ensuite
appliqué les formules de ré-échelonnage correspondant aux deux types de biais (R50 et RV).
RV donne les sorties les plus coherentes, avec des valeurs équivalentes pour les modeles
calibrés pour une meéme especes sur des jeux de prévalences différentes; c’est aussi RV qui
ameéliore le mieux les prédictions quelle que soitla prévalence d’échantillonnage.

Conclusion

Une prévalence basse dans un jeu de données peu représenter une réalité ou un Dbiais
d’échantillonnage. Il n'y a pas de maniere simple de corriger les sorties dans des cas réels, c’est
pourquoi il faut avoir de bons échantillons au deépart (Chapitre 1). L'utilisation cdes
probabilites brutes doit etre faite avec prudence plutot de maniere relative qu’absolue.
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Cependant comme nous l'avons vu dans la premiére partie de ce chapitre, ces modeles sont
souvent utilisés d'une maniere plus large pour décrire une qualité de 'habitat ou la niche
d’une espece. Comme nous l'avons également vu, il n'existe pour le moment pas de
consensus sur la signification « étendue » de ces modéles et c’est d’ailleurs la raison d’étre de
ce chapitre. Il n’est donc pas utile de rediscuter plus avant des limitations des modéles
d’habitat en eux-mémes. D’autres modeles plus complexes pourraient d’ailleurs étre plus
appropriés que les modeles d’habitat pour décrire la performance des espéces; Elmendorf &
Moore (2008) ont montré que les modéles de co-occurrences d’espéces qui intégrent facteurs
abiotiques et biotiques (Leathwick & Austin 2001) expliquaient mieux la fitness et
I’abondance des espéces que les modeles d’habitat. On pourrait aussi penser a des modeles
de types modeéles statistiques d’abondance (Pearce & Boyce 2006; Potts & Elith 2006) ou
encore modeles mécanistes physiologiques (Chuine ¢f al. 1999; Kearney & Porter 2009). Mais
ces modeles moins simplistes sont aussi beaucoup plus difficiles a calibrer. N'oublions pas
que l'avantage premier des modeles d’habitat est qu’ils sont simples a utiliser (au moins en
apparence) et qu’ils requierent des données (occurrence) qui sont les plus disponibles (ex.
atlas, relevés botaniques) et les plus faciles a collecter.

I existe cependant une limitation qui est en lien direct avec notre question. Cette limitation
est plus une limitation de 1'usage que I'on fait des modeles que des modeles en eux-mémes.
Il s’agit du choix des variables environnementales. Le plus souvent ces variables sont des
variables climatiques moyennes (ex. sur la période 1970-1999) extrapolées a partir de
modeles météorologiques et de relevés satellites et réduites a des résolutions de quelques
kilomeétres ou centaines de metres. Ces données sont donc grossiéres et comportent de fortes
incertitudes (Seo ef al. 2009). Trois problemes peuvent survenir du choix de ce type de
variables. (1) Il peut y avoir une incompatibilité des échelles temporelles. En effet les mesures
in situ de traits fonctionnels ou de taux de germination refletent les conditions climatiques de
I'année de la mesure et non la moyenne des dix voire trente années passées. (2) Il peut y
avoir une incompatibilité des échelles spatiales. En effet les données climatiques régionales
dérivent de données a tres larges échelles et ne refletent pas les conditions locales qui
affectent directement la croissance, la germination et les traits fonctionnels. Cela souléve
d’ailleurs aussi une question de compromis entre échelle de 1'étude et qualité des modeles
d’habitat mis en ceuvre. Dans leur étude Elmendorf & Moore (2008) ont calibrés les modéeles
d’habitat a partir de variables tres fines (sol, radiation) mesurées localement. Il est vrai que
cela semble donner des résultats satisfaisants et que cette approche est intéressante, mais elle
n’est pas vraiment généralisable a 1'échelle de la distribution entiére d'une espece. De plus
dans notre site d’étude nous avons montré que les données régionales semblent bien refléter
les gros contrastes climatiques en termes de température et radiation. (3) C’est alors peut-étre
le type de données wutilisées qui ne reflete pas completement les conditions
environnementales locales qui ne se résument pas aux températures et radiations. Des

données de sol par exemple (ex. pH, texture) ou de ressource (ex. lumiére, humidité, Fig. 3.2
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Encadré 3.2. Evaluation des modeéles d"habitat (Pearce & Ferrier 2001)

Discrimnination (Swets 1988)

Les probabilités issues des modeles d’habitat peuvent étre converties en prédiction binaires a
l'aide d'un seuil (présence au dessus du seuil et absence en dessous), un seuil optimal
Ppermettant de discriminer au mieux présences et absences. Le pouvoir prédictit (discriminant)
du modele peut-étre évaluer grace a laire sous la courbe ROC («receiver operating
characteristic »), '’AUC («area under the curve») qui représente le pourcentage de présences
correctement prédites contre le pourcentage d’absences incorrectement préeclites calculés pour
différents seuils (Fig. gauche). Classiquement il est consideéré quun modele ayant une AUC
entre 0.9 et 1 est excellent, entre 0.8 et 0.9 est bon, entre 0.7 et 0.8 est correcte, entre 0.6 et 0.7 est
mauvais et entre 0.5 et 0.6 est trées mauvais (équivalent a un modele aléatoire). Il existe d’autres
methodes telles que celle du Kappa (Cohen, 1960).

Calibration

La calibration décrit 1'accord entre les
probabilites predites et la proportion de .
sites occupés correspondant a chaque
classe de prédictions (Fig. droite). Elle se
décompose en biais et étalement; le biais
décrit une surestimation ou sous-
estimation systématique des probabilités
d’occurrence de lespece tandis que
I'étalement décrit 1'éloignement de la N e
courbe de calibration a la bissectrice.

Figures de Pearce & Ferrier 2001
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lien a) pourraient permettre d’améliorer la pertinence des modeles et les rapprocher d’une
caractérisation des conditions subies localement par les individus (Coudun & Gegout 2007 ;
Elmendorf & Moore 2008) et donc de leur performance. Mais pour le moment ces données ne

sont pas disponibles a large échelle.

5. Perspectives

Confronter directement la qualité de 1'habitat donnée par les modeles d’habitat avec la
réponse des estimateurs de la performance (parametres démographiques, traits fonctionnels)
aux gradients n’était finalement peut-étre pas la meilleure maniere de procéder (Fig. 3.2). En
choisissant cette démarche, nous avons comparé deux estimateurs différents de la niche (une
en fréquence d’occurrence et une fonctionnelle) et une absence de résultat ne permet pas
trancher entre la défaillance de I'un ou l'autre des estimateurs. Je pense que pour poursuivre
I'évaluation du sens écologique des modeles d’habitat il serait désormais nécessaire de se
pencher d’avantage sur deux aspects complémentaires :

Aspects écologiques - Cela concerne la partie droite de la Fig. 3.2, c.a.d. comment estimer la
fitness ? Et quels sont les liens existants entre les différents estimateurs de cette fitness ? Il
serait essentiel en effet de comprendre comment sont liés fréquences d’occurrence,
abondance, traits fonctionnels, parametres démographiques et fitness aux niveaux inter- et
intraspécifique. A l'échelle interspécifique, Poorter (2006 & 2008) ont par exemple montré
que les traits foliaires étaient de bons estimateurs des parametres démographiques

(Croissance liée a la SLA, a la densité du bois et a Hmax et Survie liée a la durée de vie des
feuilles) ; Cingolani et al. (2007) ont montré que ce n’était pas les mémes traits qui influaient
sur les patrons locaux de présence et d’abondance. ElImendorf & Moore (2008) rapportent
aussi que des relations positives, négatives ou inexistantes ont été décrites entre abondance
et fitness au sein d'une espece. Maintenant il faudrait continuer d’améliorer notre
connaissance de ces relations, en particulier au niveau intraspécifique. Cela passe par la
recherche de traits fonctionnels, d’ensemble de traits ou d’un indice synthétique de ces traits
(vision de type stratégie fonctionnelle dans un espace multidimensionnel de traits, voir
Chapitre 2) représentant les différents aspects de la performance et donnant une
quantification fonctionnelle de la niche, comme suggéré par Violle (2009). D’autre part il
faudrait aussi se pencher sur la question particuliére de la fréquence d’occurrence et de ce
qu’elle représente. Pour cela je pense qu’il serait nécessaire de revenir en arriere et d'utiliser
des modeles simples purement descriptifs (et non prédictifs), pour estimer la fréquence
d’occurrence. Cela permettrait de comparer réellement les patrons d’occurrence connus avec
des patrons d’abondance ou des courbes de réponse de traits. S'il s’avere alors que la
fréquence d’occurrence n’est pas liée a la fitness ou a ses estimateurs, alors il n'y aura plus de
raison de penser que les modeles d’habitat (qui font le lien entre fréquence d’occurrence et

environnement) sont une estimation de la niche (qui fait le lien entre fitness et gradients de
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Fig. 3.13. Qualité de I'habitat donnée pour P. abies par différents algorithmes.
Ces modeles ont été calibrés sur 14741 relevés contenant 3098 présences. Les qualités de I’habitat données par les
différents algorithmes sont présentés en fonction des qualités de I'habitat données par la méthode du moyennage
de modele appliquée a un GAM, d’AUC=0.91 (Encadré 2.2). Pour chaque algorithme est donné son AUC ainsi
que sa courbe de calibration (Encadré 3.2) ainsi que le seuil optimal de prédiction binaire (ligne rouge).
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ressources). Par contre, s'il s’avere que la fréquence d’occurrence est liée a la fitness ou a ses
estimateurs, alors il faudra trouver des modeles d’habitat efficaces qui permettent de

conserver ce lien et de quantifier la niche des especes.

Modélisation de I’habitat - Comme nous l'avons vu en introduction de ce Chapitre, les modéles
d’habitat ont fait I'objet de nombreuses études comparatives (Elith ef al. 2006) et de bricolage
statistique (Real ef al. 2006 vs Article 3). Austin (2007) avait critiqué une telle accumulation
d’information sur ces modeles (et les divers algorithmes disponibles) sans réflexion
écologique préalable et sans test de compatibilité avec la théorie écologique. Il avait
également soulevé la question de l’évaluation des modeéles d’habitat qui repose sur des
méthodes purement statistiques et non pas sur leur réalisme écologique. Une étude tres
récente s’est enfin penchée sur le pourquoi des différences observées entre modeles (Elith &
Graham 2009). Cette étude montre en particulier des différences flagrantes entre les courbes
de réponse estimées par les différents modeles et les conséquences sur la projection des
distributions dans I'espace géographique. Je pense en effet que ce genre d’études cherchant a
comprendre le fonctionnement fin des modeles devrait se généraliser et qu’il faudrait
également mettre au point des méthodes d’évaluation des modeles en lien avec les grandeurs
écologiques qu’ils sont censés représenter. Comme nous l'avions suggéré dans 1’Article 3 et
illustré dans la Fig. 3.13 et dans la Fig. 5 d’Elith (2009), il est particuliérement étrange de
constater que différents algorithmes calibrés sur un méme jeu de données produisent des
valeurs de qualité d’habitat tres différentes. Ces algorithmes (Fig. 3.13) sont pourtant tous
bien calibrés et ont un bon pouvoir prédictif (Encadré 3.2), cela signifie que les valeurs hautes
(resp. basses) de qualité de I'habitat représentent plutot bien les présences (resp. absences).
Cependant s’ils sont censés donner une mesure de la méme grandeur (la niche ?), lequel
croire ? Et pourquoi ? A l'origine, les modeles d’habitat ont été pensés pour décrire des
distributions et prédire des présences potentielles sous une forme binaire. Dans ce contexte,
des algorithmes ayant une bonne capacité a discriminer les conditions environnementales
correspondant plutot a des présences ou a des absences et des méthodes d’évaluations de ce
pouvoir de discrimination de type AUC (Encadré 3.2) étaient appropriées. Aujourd’hui, si
I'on souhaite réellement obtenir de bons modeles quantifiant la niche il faudrait rechercher
les algorithmes les plus appropriés et ayant un bon pouvoir de quantification et non plus de
calibration. C’est 8 mon sens un pré-requis a 1'utilisation des sorties de ces modeéles sous leur
forme brute (probabilités de présence). Sans un effort particulier dans ce sens, il faut
simplement admettre que les modeles d’habitat sont en fait de simples modeles de

distribution et les utiliser en transformant leurs sorties sous forme binaires.
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Prise en compte de la variabilite
fonctionnelle intraspécifique et implications
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Fig. 4.1. Les différents types de variabilité intraspécifique pour une espéce unique.

A. Sans variabilité ; B. avec une variabilité uniquement aléatoire suivant une loi normale de moyenne= trait
moyen et d'écart-type=CV*trait moyen ; C. avec une variabilité uniquement contingente a l’environnement,
c'est-a-dire qui a la forme d'une fonction de I'environnement; D. avec une combinaison des deux types de
variabilité : contingente a l'environnement et aléatoire. NB : Notons que ce que j'appelle ici de la « variabilité
aléatoire » n’est pas réellement aléatoire. C'est la wvariabilité qui n’est pas expliquée directement par
U'environnement. Cette variabilité peut étre due par exemple a la micro-hétérogénéité ou a la stochasticité de
I'environnement, aux interactions biotiques, a I'dge des individus, a la diversité génétique (Chapitre 2). Comme
on ne connait pas 'ensemble des facteurs qui la gouverne ni leurs influences respectives on ne pourra la
représenter ici que sous une forme aléatoire.
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Fig. 4.2. Les différents types de variabilité intraspécifique pour deux espéces.

A. Les deux espéces présentent une variabilité aléatoire, mais leurs distributions ne se chevauchent pas ; B. Les
deux espéces présentent une variabilité contingente et les fonctions décrivant le lien entre trait et environnement
ne se croisent pas ; C. Les deux espéces présentent une variabilité aléatoire et leurs distributions se chevauchent ;
D. Les deux espéces présentent une variabilité contingente et les fonctions décrivant le lien entre trait et
environnement se croisent. NB : voir légende de la Fig. 4.1.
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Chapitre 4 - Prise en compte de la variabilité

1. Pourquoi et comment prendre en compte la variabilité fonctionnelle intraspécifique?

Comme je I'ai déja évoqué, une grande partie des utilisations des traits fonctionnels se fait a
partir de moyennes de traits définies sur quelques individus d"une ou plusieurs populations,
entrainant une classification fixe des especes dans le temps et dans 'espace. Or nous avons
montré au Chapitre 2 qu’il existait une variabilité fonctionnelle intraspécifique non
négligeable. Nous avons également montré que cette variabilité pouvait entrainer des
modifications de classifications lorsque les distances fonctionnelles entre espéces étaient
faibles. De plus quelques études récentes ont pointé du doigt I'importance de la variabilité
fonctionnelle intraspécifique dans divers domaines de I'écologie. Par exemple concernant le
fonctionnement des écosystemes, Lecerf (2008) a mis en évidence une forte variabilité des
traits foliaires d’Alnus glutinosa a 1'échelle Européenne. Cette variabilité, due aux conditions
environnementales trés contrastées d'un bout a I'autre de la distribution de 1'espece, entraine
de fortes variations du taux de décomposition des feuilles et par conséquent joue un role sur
les cycles de l'azote et du carbone. Il y aurait donc autant de variabilit¢ du taux de
décomposition des feuilles au sein d"une espece qu’entre especes. Il a aussi été montré que la
variabilité intraspécifique des traits foliaires pouvait avoir un fort impact sur la résistance a
I'herbivorie (Boege & Dirzo 2004). D’autres études concernant I'évaluation de la diversité
fonctionnelle (Leps ef al. 2006; Cianciaruso et al. 2009) ou encore la modélisation de la
végétation (Kleidon ef al. 2007; Savage ef al. 2007 ; Article 1) pronent aussi une prise en
compte de la variabilité fonctionnelle intraspécifique. Par conséquent il apparait aujourd hui
essentiel de tester les effets de I'inclusion de cette variabilité dans les modeles écologiques et
les études empiriques. Cela pourrait nous permettre d’affiner notre compréhension de la
biodiversité et du fonctionnement des écosystemes notamment pour prédire leur réponse
aux changements globaux (McGill ef al. 2006). Si cela n’a pas été fait jusqu’a présent c’est que
(i) les données sur la variabilité fonctionnelle intraspécifique manquent (Chapitre 2) et que
(ii) collecter des données permettant de tester son impact dans tous les domaines
d’utilisation des traits fonctionnels n’est ni réaliste, ni compatible avec les moyens humains
et financiers généralement disponibles (Chapitre 1). Il est cependant possible de tester 1'effet
de la variabilité fonctionnelle intraspécifique, sans mesurer tout et partout, en faisant de
I’écologie virtuelle, c.a.d. en utilisant nos connaissances sur cette variabilité, pour la simuler
dans les jeux de données existants et les modéles. Mettre en place des simulations réalistes de
sa prise en compte nécessite de disposer d'un cadre conceptuel et quantitatif permettant de
déterminer 'ampleur, la structure, les vecteurs de la variabilité fonctionnelle intraspécifique,
ainsi que les proportions de variabilité inter- et intraspécifique dans le systeme étudié. C’est
ce que nous avons tenté d’apporter dans les Chapitres 2 et 3. Le cadre quantitatif ne fait pas

tout et simuler de la variabilité fonctionnelle intraspécifique dans
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Fig. 4.3. Qualité de 'habitat (issue des modeéles d’habitat) et fonctions de lien par rapport a celle-ci.

A. Qualité de I'habitat sous forme binaire apres conversion a l'aide d'un seuil. Ici on a pris arbitrairement un
seuil correspondant au quantile a 80% des sorties pour chacune des espéces, soit 0.26 pour K. myosuroides, 0.16
pour L. hispidus et 0.06 pour A. minor ; B. Qualité de I'habitat sous forme relative, c'est-a-dire rééchelonnées
entre 0 et 1 pour chacune des espéces; C. Sorties des modeles sous leur forme brute; D. Les courbes 1 a 4
représentent différentes fonction de lien possible permettant de contraindre des parametres de modeéles ou des
valeurs de traits par la qualité de I'habitat.

Hmax LDMC
Espéce Moyenne SD cv Moyenne sSD cv
Ccs 11.2 3.9 0,35 & o 5,2 0,14
DG 44,3 16,2 0,37 26,7 5,2 0,19
Do 5.5 1.7 0,31 41,2 6,7 0,16
FP 42,7 8,2 0,19 34,1 4,3 0,13
G 6,1 2,6 0,43 272 3.9 0,14
] 48,6 7.4 0,15
LD 44,1 6.7 0,15
LV 25,6 9,1 0,36 14,3 2k 0,15
p 51,8 4,1 0,08
P 12,5 6,1 0,49 21,6 2,9 0,13
RF S 13 0,36 46,6 1) 0,12
5C 12,2 3.8 0,31 36,3 9 0,25
SH 2,4 0,7 0,27 36.3 51 0,14
5N 22,5 7.5 0,33 18,3 2.8 0,15
TA 5 2,3 0,46 28,5 2,9 0,1
VIV 17,3 5,4 0,31 42 5;3 0,13
Moyenne 18,7 65,2 0,35 34,7 4.9 0,14
5D 14,4 4,6 0,08 L 5] 0,04

Tableau 4.1. Variabilité des traits pour les espéces de la base Guisane 2080 par espéce.

Ici sont donnés les moyennes, écart-type (SD) et coefficients de variation (CV) de Hmax et LDMC pour
chacune des 16 espéces de la base Guisane 2080 (Chapitres 1 & 2). Les deux derniéres lignes donnent les
moyennes et écart-type (SD) de chaque colonne. Le CV résulte ici directement du rapport des deux colonnes
précédentes : CV=SD/Moyenne
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Chapitre 4 - Prise en compte de la variabilité

un jeu de données, par exemple pour étudier I'impact de celle-ci sur des calculs de diversité

fonctionnelle, souléve un certain nombre de questions.

1.1. Quoi faire changer ?

Tout d’abord il est essentiel de se demander quels traits fonctionnels ou parametres
démographiques faire varier (dans un modéle on pourra se poser la méme question sur les
parametres de celui-ci). Doit-on les faire varier tous ? Tous autant? Tous de la méme
maniére ? Quels traits sont variables au sein d'une espéce? Les traits liés a la fécondité (ex.
nombre de graine) ou au succes d’installation (ex. masse des graines, taux de germination),
ceux liés a la croissance (ex. taux de croissance) et a la morphologie (ex. hauteur), ceux liés a
la réponse aux perturbations (ex. résistance vs tolérance a l'herbivorie) ou encore les
parametres démographiques (ex. taux de croissance de la population) ? Nos résultats
(Chapitres 2 et 3) ne permettent de répondre a ces questions que partiellement, les traits
fonctionnels que nous avons mesurés sont variables, mais n’ont pas tous la méme amplitude
de variation; les parametres démographiques semblent eux aussi variables mais nous

n’avons pas trouvé de loi quand a cette variabilité.

1.2. Comment faire pour une espéce ?

Il est ensuite nécessaire de se demander comment inclure la variabilité des traits fonctionnels
pour une espéce donnée. Quels sont I'ampleur, la structure, les vecteurs de celle-ci ? Faut-il
remplacer les valeurs fixes (Fig. 1.1-A) et uniques par des distributions (décrivant une
variabilité aléatoire, Fig. 1.1-B), par une fonction de I’environnement (décrivant la
contingence des traits aux conditions environnementales, Fig. 1.1-C), ou par les deux et en
quelles proportions (Fig. 1.1-D) ? Dans le dernier cas la variabilité aléatoire au sein des
populations est-elle constante dans 1’environnement ? Notons que ce que jappelle ici de la
« variabilité aléatoire » n’est pas réellement aléatoire. C'est la variabilité qui n’est pas
expliquée directement par les grands gradients environnementaux. Cette variabilité peut étre
due par exemple a la micro-hétérogénéité ou a la stochasticité de I'environnement, aux
interactions biotiques, a 1'dge des individus ou encore a la diversité génétique (Chapitre 2).
Comme on ne connait pas l'ensemble des facteurs qui la gouverne ni leurs influences
respectives on ne pourra la représenter ici que sous une forme aléatoire. Nos résultats
donnent de nombreuses indications permettant de répondre a ces questions; ils vont dans le
sens d'une combinaison des deux types de variabilité (contingence a l’environnement et
variabilité aléatoire au sein des populations), la proportion des deux étant dépendante des
traits (Chapitre 2); de plus nous n’avons pas observé de variation de la variabilité le long des

gradients (Tables 4.1 et 4.2, analyses non présentées).
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Trait Hmax LomcC
Population Moyenne sD cv Moyenne sD cv

Espéce  moyenne sD moyenne sD moyenne sD moyenne sD moyenne sD moyenne sD
cs 11,2 3,2 2,4 0,8 0,22 0,07 37,5 3,4 3,7 2,2 0,1 0,06
DG 44,3 13,8 9,5 3.1 0,22 0,07 26,7 31 4,2 1,7 0,16 0,07
DO 5.5 14 1 0,4 0,18 0,04 41,2 3.8 34 2.8 0,08 0,05
FP 41,1 5,2 6,8 1,8 0,17 0,04 341 31 3.1 1 0,09 0,03
] 80,5 78,5 32,5 29,7 04 0,14 48,5 3,9 34 1.4 0,07 0,03
GM 5.9 1,7 2 0,7 0,35 0,1 27,2 2.3 29 1.9 0,1 0,06
LD 84 3,7 1,6 0,6 0,21 0,07 43,9 3.8 31 1.8 0,07 0,04
LV 25,6 6,7 6,4 2,2 0,26 0,08 14,3 1.1 1.8 0,6 0,13 0,05
P 7.6 2 32 1.4 0,41 0,11 51.8 13 i ) 0,9 0,03 0,02
PV 12,5 5.3 3,1 1.4 0,26 0,09 21,6 21 2 0,6 0,09 0,03
RF 355 7 10,6 5,5 0,3 0,15 46,6 3.2 2,8 1.4 0,06 0,03
SC 12,2 2.8 2,6 1,2 0,21 0,07 36,3 7.3 5.3 2,5 0,14 0,05
SH 2,6 0,6 0,7 0,5 0,24 0,12 36,1 3,6 24 0.8 0,07 0,02
SN 22,5 4,5 6,2 1.8 0,28 0,06 18,3 1,7 24 0,6 0,13 0,04
TA 5.3 1,9 1.6 0,7 0,29 0,06 28,5 1.5 26 0,6 0,09 0,02
VM 17,3 4,2 3,5 1,4 0,2 0,06 42 2,2 3 A5 0,07 0,03
Moyenne 21,13 891 5,86 3,33 0,26 0,08 34,66 2,99 2,99 1,39 0,09 0,04

Table 4.2. Variabilité des traits pour les espeéces de la base Guisane 2080 par population.
Ici sont donnés les moyennes et écart-types (SD) des moyennes, écart-types (SD) et coefficients de variation
(CV) obtenus dans les différentes populations mesurées pour chaque espéce pour Hmax et LDMC.
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1.3. Comment faire pour plusieurs espéces ?

Lorsque plusieurs especes sont considérées en méme temps, il est enfin indispensable de se
demander comment s’organise la variation simultanée des traits des différentes especes dans
I'environnement. Toutes les espéces sont-elles autant variables? Ont-elles les mémes
proportions de variabilité contingente a I'environnement et aléatoire au sein des
populations? Les distributions ou courbes de réponse des traits des différentes especes
peuvent-elles ou doivent-elles se superposer ou se croiser en fonction des conditions
environnementales (Fig. 4.2) ? Nous n’avons pas trouvé de patron de variabilité entre les
différentes especes, par rapport a leurs formes de vie ou a leurs exigences
environnementales. Par contre, nous avons montré que la classification des espéces dans
I'espace des traits pouvait ne pas étre conservée dans certains cas et que les traits

répondaient certainement aux gradients environnementaux en fonction des exigences

environnementales des espeéces.

1.4. Quel lien avec les modeéles d’habitat ?

Nos résultats suggerent 1'utilisation des modeles d’habitat pour simuler la variabilité
contingente a I’environnement. Demeurent alors les questions évoquées au chapitre 3; faut-il
prendre en compte les sorties des modeles d’habitat sous une forme binaire (indiquant
simplement une présence ou absence de I'espéce et donc du parametre, Fig. 4.3-A) ? Sous
une forme relative (indiquant si les conditions sont plus ou moins favorables, Fig. 4.3-B)
s’accompagnant d'un ré-échelonnage des sorties entre 0 et 1 pour l'ensemble des espéces ?
Ou encore sous forme brute (Fig. 4.3-C), avec tous les problémes qui y sont liés (Chapitre 3)?
Quelle fonction de lien (Fig. 4.3-D) doit étre utilisée pour relier le trait fonctionnel a la qualité
de I'habitat?

Dans la suite de ce chapitre, nous avons utilisé le cadre conceptuel et quantitatif développé
dans les Chapitres 2 & 3 et ci-dessus afin de tester les effets d’une inclusion de la variabilité
fonctionnelle intraspécifique dans deux grands domaines d’utilisation des traits fonctionnels.
Dans une premiére partie je développerais une étude sur la prise en compte la variabilité
fonctionnelle intraspécifique dans les calculs d’indices de diversité fonctionnelle, qui est
I'une des utilisations majeurs des traits fonctionnels, permettant de lier diversité et
fonctionnement des écosystemes. Dans une deuxiéme partie je développerais une étude sur
la prise en compte de la variabilité fonctionnelle intraspécifique dans un modele de

dynamique du paysage.
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Sans variabilité intraspecifique

f @ I Communauté 1

Communauté 2

Abondance
=
3
3

Trait
BN

*  Gradient Trait

Avec variabilite intraspecifique

}-\ ] . Communaute 1
N _
g N

Trait
Abondance
=
3
3

¥ Gradient Communauté 2

Communauté 1 2 Trait

Fig. 4.4. Effet de la prise en compte de la variabilité fonctionnelle intraspécifique sur la diversité
fonctionnelle.

Considérons une communauté végétale constituée de deux espéces (mauve et grise), I'espéce mauve étant deux
fois plus représentée que la grise. 1. (en haut) Sans variabilité intraspécifique, la composition fonctionnelle de la
communauté sera la méme dans différentes conditions environnementales. 2. (en bas) Avec de la variabilité
intraspécifique contingente a 'environnement, la composition fonctionnelle de la communauté pourra étre trés
différente selon les conditions environnementales dans lesquelles elle se trouve.
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2. Implication dans I’évaluation de la diversité fonctionnelle

2.1. Le concept de diversité fonctionnelle

Historiquement, la diversité des systemes biologiques était donnée par le nombre d’espéeces
différentes qui les constituaient, toutes les espéeces étant considérées comme équivalentes. De
nombreuses études se sont attelées a montrer que cette diversité spécifique influait
positivement sur les processus écosystémiques tels que la productivité ou la résistance aux
invasions (Loreau ef al. 2001; Hooper ef al. 2005), mais ces résultats sont restés controversés
du fait d'un possible effet confondant de l'identité des especes, appelé «effet
d’échantillonnage» (Aarssen 1997; Hector et al. 2002). Le concept de diversité fonctionnelle
s'est développé plus récemment, permettant de lier I'environnement, la structure des
communautés et les processus écosystémiques tout en considérant l'identité des especes
(Diaz & Cabido 2001; Tilman 2001); de nombreuses études ont mis en évidence un lien entre
diversité fonctionnelle et fonctionnement des écosystemes (Hooper et al. 2005 ; Naeem &
Wright 2003), en particulier en ce qui concerne les cycles biogéochimiques (Diaz ef al. 2007a)
ou les régimes de perturbations (Lavorel & Garnier 2002). 11 est donc essentiel de quantifier
la diversité fonctionnelle pour comprendre le lien entre diversité et fonctionnement des
écosystemes, mais aussi pour comprendre la réponse de la diversité végétale aux gradients et
aux changements environnementaux (Leps ef al. 2006). Pourtant il n’existe pas réellement de
consensus sur la maniere de définir cette diversité fonctionnelle et encore moins sur la
maniere de I'évaluer (Petchey & Gaston 2006).

Mason et al. (2005) ont proposé de définir la diversité fonctionnelle d’'une communauté
comme la distribution des valeurs de traits et des abondances associées et de 1'évaluer selon
trois composantes orthogonales: (a) la richesse correspond a I'espace fonctionnel (gamme de
trait en une dimension) occupé par la communauté, plus l'espace est grand plus la
communauté est riche; (b) la régularité décrit la régularité de la distribution des abondances
dans l'espace fonctionnel (la gamme de trait), plus les abondances sont similaires et les
valeurs de traits équidistantes dans 1'espace fonctionnel plus la régularité est grande; (c) la
divergence caractérise la dispersion des valeurs de traits et les abondances associées autour
de la valeur moyenne des traits dans la communauté, plus les espéces ayant des valeurs de
traits extrémes sont abondantes plus la divergence est forte (Villéger ef al. 2008).

Les dernieres années ont vu se mettre en place de nombreuses avancées conceptuelles et
méthodologiques, la mise en place de criteres pour sélectionner des indices efficaces (Mason
et al. 2003) et le développement d'indices intégrant simultanément plusieurs traits (Petchey &
Gaston 2002 ; Botta-Dukat 2005). Cependant de nombreuses questions se posent encore et
en particulier il reste a définir quelles méthodes sont adaptées a quelles questions de

recherche et dans quel contexte. Faut-il ou non prendre en compte les abondances des
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Encadré 4.1. Propriétés des communautés et diversité fonctionnelle

1. Movenne pondérée d'un trait au niveau de la communauté, avec p;1’abondance relative

del’espece i et x;la valeur moyenne de trait de 'espece i dans la communauté
S
Moyenne.pondeérée = Z P.X
=1

2. Richesse fonctionnelle relative de la communaute j par rapport a I'ensemble des
communautes etudiees , avec Max; (resp. Miny) la valeur maximale (resp. minimale) du trait
dansla communauté j, et Max (resp. Min) la valeur maximale (resp. minimale) du trait observé

dansl'ensemble des communautés étudiées
Max o Min s

Max— Min

Richesse =

3. Entropie quadratique de Rao de la communauté, c’est une moyenne des dissimilarités (d
entre les especes i etj, pondérée parles abondances relatives des deux especes (p, et Py

F-1 5

Entropie .Rao =) _ dg p:P;

i=1 j=

158



Chapitre 4 - Prise en compte de la variabilité

espéeces suivant ’hypothése du ratio de biomasse (Grime 1998; Petchey & Gaston 2006)?
Faut-il calculer les distances ou dissimilarités fonctionnelles entre les especes comme la
somme des longueurs des branches d'un dendrogramme établi sur les différences
fonctionnelles (Petchey & Gaston 2002), comme la surface de non recouvrement des
distributions de traits de deux espeéces (Leps e¢f al. 2006), ou encore comme une distance
Euclidienne ou de Mahalanobis dans l'espace des traits (Botta-Dukat 2005; Podani &
Schmera 2006) ? Combien de traits prendre en compte et lesquels (Petchey & Gaston 2006 ;
Villéger et al. 2008) ? Faut-il prendre en compte la variabilité intraspécifique (Mason ef al.
2005; Leps et al. 2006) et comment (Cianciaruso ef al. 2009) ?

C’est a ce dernier point que nous nous sommes intéressés. L’analyse suivante propose (1)
d’étudier la stabilité des indices de diversité fonctionnelle a la prise en compte de la
variabilité fonctionnelle intraspécifique et (2) d’analyser les effets de sa structure et de ses
sources (aléatoire, contingente, Fig. 4.1) sur cette stabilité. Evaluer la diversité fonctionnelle
des communautés fait en effet partie des nombreuses applications des traits fonctionnels et a
été jusqu’a présent essentiellement menée a I'aide de moyennes de traits par espece, méme si
la question de la prise en compte de la variabilité intraspécifique a été soulevée a plusieurs
reprises (Mason ef al. 2005 ; mais voir Leps ef al. 2006 pour une premiere prise en compte
effective). D'une communauté a une autre on s’attend en effet a ce que la diversité
fonctionnelle soit modifiée du fait de plusieurs composantes changeant simultanément : la
composition spécifique, 'abondance des différentes espéces (quant elle est prise en compte),
mais aussi la variabilité des traits de chaque espéce dans l'environnement; deux
communautés ayant la méme composition en termes d’espéces et d’abondance pouvant ainsi

avoir des diversités fonctionnelles tres différentes (Fig. 4.4).

2.2. Effet de la variabilité fonctionnelle intraspécifique, de sa structure et de ses sources sur la

stabilité des indices de diversité fonctionnelle

2.2.1. Principe
Encore une fois nous avons utilisé une expérience semi-virtuelle (Chapitre 1). L’étude a été
menée sur les 41 communautés (prairies et landes, 115 especes) de la vallée de la Guisane
décrites au Chapitre 1 (voir 2.5.2.4). Ces communautés se situent entre 1800 et 2800 m et
comportent entre 22 et 50 especes. Comme nous avons vu au Chapitre 2 que les différents
traits n’avaient ni la méme ampleur, ni la méme structure de variabilité, nous nous sommes
restreints a des indices calculés sur un unique trait et nous avons testé deux traits différents:
Hmax et LDMC (Chapitre 1, 2.5). Nous avons calculé trois indices décrivant les propriétés et
la diversité des communautés (Encadré 4.1): (i) une moyenne des valeurs de traits de la
communauté, pondérée par les abondances relatives de chaque espece (CWM pour

«community weighted mean», Violle ¢f al. 2007). Elle représente la valeur de trait moyen
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Fig. 4.6. Exemples de distributions de
Hmax  obtenues  pour  quatre
communautés avec une variabilité
intraspécifique de type « Identique»
et un CV de 045 (la plus grande
variabilité) .

Pour chacune des communautés sont
donnés son altitude, le nombre d’espéces
qu’elle contient, sa moyenne de trait
pondérée (CWM), son entropie de Rao et
sa richesse. Dans chacune on a indiqué le
nom des espéces les plus abondantes.
Dans les deux communautés du haut, F.
paniculata présente une hauteur de
lVordre de 60 cm, dans la troisieme
communauté en partant du haut, cette
méme espece présente une hauteur de
plus de 200 cm, conduisant a de fortes
valeurs des indices de diversité (CWM,
Entropie de Rao et Richesse). 1l est a
noter qu'une telle hauteur pour cette
espece est peu réaliste, mais nous avons
utilisé ce cas de wvariabilité extréme
(CV=0.45), assez peu réaliste au vu des
données de terrain (CV moyen observé de
0.35) dans un but d’illustration.
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Fig. 4.5. Fonctions de lien choisies pour Hmax
et LDMC dans le cas d'une wvariabilité
intraspécifique de type « Niche ».

Conformément aux résultats des Chapitres 2 & 3,
Hmax (resp. LDMC) suit une fonction de lien
linéaire croissante (resp. décroissante), donnant des
valeurs de Hmax maximales (resp. LDMC
minimales) dans les zones d’habitat favorable et des
valeurs de Hmax minimales (resp. LDMC
maximales) dans les zones d’habitat peu favorable.
Les valeurs de Hmax et LDMC varient de deux
écart-types autour de la moyenne pour que les
résultats soient comparables au cas d’une variabilité
de type «Identique».
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attendue lors d"un échantillonnage aléatoire dans cette communauté (Leps ef al. 2006). Selon
I'hypothese du ratio de biomasse (Grime 1998) -qui propose que le fonctionnement des
écosystemes est essentiellement déterminé par les espéces dominantes et leurs
caractéristiques- les processus écosystémiques devraient étre prédictibles a 'aide des CWM
de traits (Garnier ef al. 2004; Hooper ef al. 2005; Garnier ef al. 2007). Par exemple dans les
communautés herbacées, la CWM de la teneur des feuilles en azote est fortement corrélée a
la productivité primaire (Garnier ef al. 2004). (ii) un indice de richesse, donné par la gamme
relative de trait de chaque communautés par rapport a l'ensemble des communautés
étudiées (Mason et al. 2005). (iii) I'entropie quadratique de Rao (Rao 1982; Botta-Dukat 2005)
qui caractérise la dissimilarité fonctionnelle moyenne des espéces de la communauté ; elle
représente la divergence de la communauté.

A partir de ces données réelles, nous avons fait varier « artificiellement » les valeurs de traits
autour des moyennes des espéces, les présences et abondances des espéces étant données par
les observations in situ et variant donc « naturellement » entre les différentes communautés.
Nous avons simulé de la variabilité intraspécifique pour les 115 espéces présentes dans les
communautés selon trois structures: (a) Identique: toutes les espéces ont le méme coefficient
de variation (CV), celui-ci variant par pas de 0,05 entre 0 et 0,45 (Fig. 2.6). La valeur moyenne
de trait pour 'espéce i dans la communauté j est donc une réalisation de la loi normale de
moyenne trait moyen de 'espece i et d’écart-type CV x trait moyen de I'espéce i (Fig. 4.6). (b)
Espece: chaque espéce a son propre coefficient de variation, invariant entre les communautés
(CVi). Ces coefficients de variation sont établis a partir des données du Chapitre 2 (Tableau
4.1), ils suivent pour Hmax une loi normale de moyenne 0,35 et d’écart type 0,08, se
retrouvant donc entre 0,2 et 0,55 ; et pour LDMC ils suivent une loi normale de moyenne 0,14
et d’écart-type 0,04, se situant donc entre 0,05 et 0,22. La valeur moyenne de trait pour
I'espece i dans la communauté j est donc une réalisation de la loi normale de moyenne trait
moyen de 'espéce i et d’écart-type CVi x trait moyen de l'espéce i. (c) Niche: I'ampleur de la
variabilité est donnée par un coefficient de variation unique pour toutes les especes (CV)
variant par pas de 0,05 entre 0 et 0,45 et les valeurs de traits sont contraintes par les modeles
d’habitat (HS) projetés pour chaque espéce dans chaque communauté (Article 6). En accord
avec les résultats des Chapitres 2 et 3, Hmax (resp. LDMC) suit une fonction monotone
croissante (resp. décroissante) de HS, la valeur moyenne du trait étant obtenue pour HS5=0,5.
Nous avons choisi des fonctions de lien linéaires (Fig. 4.5) et nous avons déterminé les
parametres de celles-ci (pente et ordonnée a l'origine) de maniere a avoir des variabilités
similaires au cas (a) a CV donné ; c.a.d. des valeurs étalées jusqu’a plus ou moins deux écart-
types autour de la moyenne de I'espece (Fig. 4.5). La valeur moyenne de trait pour I'espéce i

dans la communauté j (Trait;) est donc donnée par :
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Fig. 4.7. Distributions de Hmax et LDMC dans les communautés.
(En haut) Les histogrammes blancs donnent les distributions des deux traits dans 'ensemble des communautés,
chaque espéce étant comptée autant de fois qu’elle est présente au sein de celles-ci. En gris clair, on a limité le
comptage aux especes ayant une abondance supérieure a 0,05 (40% des occurrences) et en gris clair a celles
ayant une abondance supérieure a 0,1 (10% des occurrences). (En bas) Relations entre les traits et les
abondances relatives de chaque espéce dans toutes les communautés. Les droites représentent les régressions
linéaire entre les deux, mais ces relations n’ont aucun pouvoir explicatif (R?=0), elles ne font qu’indiquer des
tendances : décroissante pour Hmax, les espéces les plus abondantes sont les plus petites et croissante pour
LDMCG, les especes les plus abondantes ont les plus fortes LDMC.
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Trait, , = Trait.moyen.espéce; x(1-2xCV(1+2x HS,,)), avec HS;j la valeur du modele

d’habitat de I'espece i dans la communauté j (Fig. 4.5).

Pour les cas (a) et (b), cent simulations ont été effectuées. Afin de mesurer l'effet de la
variabilité intraspécifique simulée, nous avons comparé les indices calculés dans chaque cas
a ceux calculés sans variabilité (appelés indices moyens) ; le R? de la régression linéaire entre
les indices calculés avec la variabilité et les indices moyens donne le pourcentage
d’information donné par les indices moyens par rapport aux indices calculés avec la
variabilité. Les abondances des especes dans chaque communauté sont celles enregistrées sur

le terrain (Chapitre 1) et n’ont donc pas été modifiées dans les simulations.

2.2.2. Résultats

Afin de s’assurer que le calcul des indices de diversité fonctionnelle n’est pas biaisé par
"utilisation d’abondances relatives des espéces en classes de Braun-Blanquet (1952) nous
avons vérifié que les indices mesurés étaient similaires a ceux calculés avec les médianes de
classes de couverture (+: 1%, 1: 5%, 2: 17%, 3: 37%, 4: 62%, 5: 87%) : R?=0,96 entre CWM avec
les classes vs avec les médianes.

Au sein des communautés, la moyenne pondérée (CWM) pour Hmax avait tendance a
décroitre avec l'altitude (r=-0,5) et la moyenne pondérée pour LDMC avait tendance a
augmenter avec l'altitude (r=0,24). Les deux traits n’avaient pas la méme distribution, avec
une plus grande représentation des espéces ayant une petite Hmax et une distribution de
LDMC centrée (Fig. 4.7). De plus les deux traits n’avaient pas la méme répartition dans les
communautés: les espéces dominantes avaient plutét des LDMC fortes et elles avaient
également plutot des Hmax basses (Fig. 4.7), ce qui est une caractéristique des communautés
végétales de montagne.

Les trois indices de diversité fonctionnelle se sont révélés sensibles a la prise en compte
d’une variabilité fonctionnelle intraspécifique avec un éloignement par rapport aux indices
moyens d’autant plus grand que la variabilité incluse (CV) était forte (Fig. 4.8 & 4.9). Les
indices calculés sur les deux traits n’avaient pas la méme sensibilit¢é a la variabilité
intraspécifique. Les indices calculés pour LDMC étaient beaucoup plus sensibles (R?
descendant jusqu’'a 0,1 pour les moyennes pondérées) que ceux calculés pour Hmax (R?
descendant a 0,8 pour les moyennes pondérées). Cela peut s’interpréter a I'aide des résultats
ci-dessus sur les distributions et répartitions des traits. Les espéces dominantes ayant des
LDMC fortes, leurs valeurs de LDMC étaient tres variables entre les communautés, puisque
la variabilité de chaque espéce était une fonction de sa moyenne de trait (moyenne x CV).
Cela a entrainé une forte modification des distributions de valeurs de LDMC au sein des

communautés et donc des indices. Au contraire les especes dominantes ayant des Hmax
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Fig. 4.8. Indices de diversité fonctionnelle calculés avec et sans variabilité fonctionnelle
intraspécifique (type «Identique »). (En haut) les moyennes des traits pondérées, (Au milieu) la richesse des
communautés, (En bas) I'Entropie de Rao. Chacun des indices est calculé pour Hmax (ligne du haut) et pour
LDMC (ligne du bas) avec des variabilités intraspécifiques correspondant a des CV de 0.1, 0.2 et 0.4 (de gauche
a droite). Dans chaque graphique, chacun des points représente une communauté ; ces graphiques donnent les
indices calculés avec de la variabilité intraspécifique en fonction des indices calculés sans cette variabilité, c'est-
a-dire sur les traits moyens. La droite représente la bissectrice du plan. Le R? est celui de la régression linéaire
entre les indices avec et sans variabilité.
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faibles, elles étaient peu variables en valeur absolue, entrainant de faibles modifications des
distributions de Hmax et donc des indices.

Les trois indices se sont comportés de maniere assez similaire face a la prise en compte de la
variabilité intraspécifique en termes d’éloignement aux indices moyens (Fig. 4.9); le caractere
informatif des indices moyens diminuant légerement moins vite face a 'augmentation de la
variabilité pour les moyennes pondérées que pour les deux autres indices, sauf pour la
variabilité de type Niche. Il est par contre a noter une différence intéressante entre ces trois
indices (Fig. 4.8): les moyennes pondérées avaient tendance a se disperser autour des valeurs
des indices moyens, les entropies de Rao avaient tendance a étre plus grands que les indices
moyens avec la variabilité et les indices de richesse avaient tendance a étre plus petits que les
indices moyens avec la variabilité (Encadré 4.2).

Nos résultats indiquent également que la structure de la variabilité pourrait avoir un role
dans le caractere informatif des indices moyens. En effet il n'y a pas de différence significative
pour Hmax entre les indices calculés selon la méthode Identiqgue (CV=0,35) et la méthode
Espece. Par contre pour LDMC les R? sont plus forts (p<0,05; Fig. 4.9) pour la moyenne
pondérée et I'entropie de Rao selon la méthode Espéce que selon la méthode Identigue. Pour
ce qui est de la méthode Niche, elle donne des R? plus bas (en dessous du quantile 0,1) que la
méthode identique, sauf pour Rao sur Hmax et richesse sur LDMC (Fig. 4.9).

Sur le terrain, nous avons trouvé des CV moyens de 0,14 pour LDMC et 0,35 pour Hmax
(Tableau 4.1). Dans cette tranche de variabilité, les moyennes pondérées de Hmax présentent
avec les trois structures différentes des R? supérieurs a 0,8, ce qui veut dire que les indices
moyens apportent déja en eux-mémes plus de 80% de l'information sur la diversité
fonctionnelle (Fig. 4.9). Les moyennes pondérées de LDMC montrent elles des R? entre 0,6 et
0,9 (0,75 en moyenne) et seulement 0,35 pour la structure Niche. Par contre pour les deux

autres indices, les R? restent autour de 0,8 pour Hmax, mais sont en dessous de 0,65 pour
LDMC (Fig. 4.9).

2.2.3. Discussion & perspectives
Nos résultats montrent qu’il y a un fort effet de 'ampleur de variabilité intraspécifique et de
sa structure sur le calcul des indices de diversité fonctionnelle. Evaluer I'importance de cet
effet, c’est-a dire décider que I'on peut se contenter des indices moyens et ne pas prendre en
compte la variabilité intraspécifique ne peut pas se décider a priori. Cela dépend du trait
étudié (distribution, répartition par rapport aux abondances), de sa variabilité, de la
structure de celle-ci et de I'indice calculé et du but de 'analyse. Par exemple, dans notre cas
en admettant que 80% d’information nous suffisent, on pourrait négliger la variabilité
intraspécifique dans les calculs de moyennes pondérées sur Hmax (CWM), mais pas dans les

autres calculs.
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Fig. 4.9. Effet de la variabilité intraspécifique sur le calcul des indices de diversité fonctionnelle.

Ici sont présentés les résultats pour les trois indices, de gauche a droite : les moyennes de trait pondérées, la
richesse fonctionnelle et l'entropie de Rao et pour les deux traits : Hmax les carrés et LDMC les ronds. Chaque
graphique donne les R? des régressions linéaires entre les indices calculés avec de la variabilité intraspécifique et
sans en fonction de la quantité de variabilité intraspécifique caractérisée par les coefficients de variation (CV). Le
R? de la régression linéaire entre les indices calculés avec la variabilité et les « indices moyens » donne le
pourcentage d’information donné par les « indices moyens » par rapport aux indices calculés avec la variabilité.
En Noir sont donnés les résultats correspondant a la variabilité intraspécifique de type « Niche », il y a un
unique calcul par niveau de variabilité. En gris foncé sont donnés les résultats correspondant a la variabilité de
type « Identique» pour lequel toutes les especes ont la méme variabilité : on a fait dans ce cas 100 simulations
pour chaque niveau de variabilité. En gris clair sont donnés les résultats correspondant a la variabilité de type
« Espece », chaque espéce ayant son propre niveau de variabilité, donné par une loi normale de moyenne 0,35
pour Hmax et 0,15 pour LDMC et d’écart-type 0,02 pour Hmax et 0,03 pour LDMC, correspondant aux valeurs
observées sur le terrain. Les fleches grises (resp. noires) au niveau des axes des abscisses indiguent 0,15 (resp.
0,35), le CV moyen observé pour LDMC (resp. Hmax) sur le terrain.
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Nous avons bien fait ici de nous contenter d’indices calculés a partir d'un unique trait. En
effet les deux traits étudiés donnent des résultats tres différents et leur combinaison
résulterait probablement en un résultat également différent. De plus tester une telle
combinaison de traits demanderait dans notre cas de combiner deux traits qui ne varient pas
de la méme maniere in situ (CV de 0,14 et 0,35, Table 4.1), ce qui risque de compliquer les
calculs et les interprétations.

Il est intéressant de noter que la structure Niche donne les plus mauvais résultats (R? faibles,
Fig. 4.9). Cela pourrait étre du a une interaction entre les effets des changements de
composition spécifique (changements naturels de présence et d’abondance) entre les
communautés et les effets de la variabilité (artificielle) des traits. En effet dans la structure
Niche la valeur des traits suit la qualité de I'habitat des especes (ex. Hmax plus faible dans un
habitat moins adéquate), c.a.d. varie de maniére systématique et non plus aléatoire comme
dans les autres cas; or la distribution et 'abondance des especes dans les communautés
pourraient aussi dépendre de cette qualité de l'habitat (Chapitre 3). Ainsi la variation
simultanée de ces deux grandeurs (variation naturelle de 'abondance et artificielle des traits)
le long des gradients environnementaux pourrait étre responsable de la forte baisse du
pouvoir informatif des indices moyens, cela reste a tester. De plus l'effet de cette structure
Niche dépend de la fonction de lien (résultats non montrés), il faudrait donc tester différentes

possibilités.

Cette étude va a 'encontre des résultats présentés par Cianciaruso et al. (2009) qui annoncent
un effet treés faible de la variabilité intraspécifique sur le calcul du FD de Petchey et Gaston
(2002). Une partie des résultats présentés dans cette étude (Cianciaruso ef al. 2009) sont émis
a partir de communautés purement virtuelles et de distributions virtuelles de traits
standardisées (loi normales de moyenne 0 et d’écart-type zéro), tous les traits variant
aléatoirement avec la méme amplitude (CV fixé). Ces choix sont peu réalistes et moins
propices a ce genre de simulations que des communautés et des distributions de traits
réelles, en particulier a cause des interactions qui peuvent exister comme nous 'avons dit
entre les changements dans la composition des espeéces, les abondances et la variabilité des
traits d'une communauté a une autre. De plus il est a noter que les coefficients de variations
qu’ils utilisent se situent entre 0 et 5, alors que nous n’avons observé sur le terrain des
coefficients de variation qu’entre 0 et 0,5 tous traits confondus. Cela montre qu'un cadre
quantitatif comme celui que nous avons mis au point dans les Chapitres 2 et 3 est
véritablement nécessaire a la mise en place de telles simulations, afin que celles-ci soient
réalistes et utiles en termes d’aide a la décision (la variabilité intraspécifique a-t-elle ou non
un effet dans mon cas d’étude ?). Il faut cependant noter que l'indice FD est tres différent de
ceux que nous avons calculés ici et qu’il serait intéressant de reproduire notre analyse sur cet

indice particulier, c’est en cours.
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Encadré 4.2. Effet de la variabilité intraspécifique sur la dispersion des valeurs de traits

Supposons que la variabilité intraspécifique est aléatoire (Fig. 4.1) et identique pour toutes les
especes et que la valeur de trait d'une espéece dans une communaute est une réalisation de la loi
normale de moyvenne M égale a la moyenne de trait de 1'espece et d’écart-type SD=CVxM, o
CV est la variabilité intraspécifique du trait. Observons ce qui se passe a l'extrémité haute de la
distribution des valeurs de trait dans une communaute.

a. Une seule espece treés différente des autres, I'espéce noire (cas de gauche) de parametres M1 &
CV, est a I'extrémité de la distribution. Il v a alors une chance sur deux que la valeur de trait
observee dans la communauté (Tmax) soit plus grande que la valeur moyenne de trait MI:
Pr(Tmax>M1)=0.5.

b. Deux especes se situent a 'extrémité de la distribution (cas du milieu et de droite), 1'espece
noire et 1'espece grise de parametres M2 et CV. Dans une loi normale Pr(M+ /-4x5D)~1. Pour
avoir plus d'une chance sur deux d’avoir Tmax>M1, il faut qu'une partie de la distribution de
I'espece grise soit plus grande que M1, cad. qu'il faut 4xCVxM2>|MI-M2| (1). On pose
A=|MI1-M2],1a condition (1) devient: 4xCVXMI1-4xCVxA>A, puis 4xCVxM1/ (1+4xCV)>A.

Pour Hmax, avec un CV de 0.1 on remplit la condition (1) dans 16 des 41 communautes, pour un
CV de 0.2 on la remplit pour 27 communautes et pour un CV de 0.3 pour 32 d’entre elles.

Pour LDMC, avec un CV de 0.1 on remplit la condition (1) dans 35 des 41 communautés, pour
une CV de 0.2 on la remplit pour 40 communautés et pour un CV de 0.3 pour toutes.

» Lorsquil y a de la variabilite intraspecitique, la plupart des communautes etudiees sont donc
telles que Pr(Tmax>M1)>0.5.

» Ce raisonnement tient pour l'extremite inférieure de la distribution. Pour Hmax (resp LDMC)
avec un CV de 0.3 seulement 14 (resp 28) des communauteés valident la condition (1) et donc
Pr(Tmin<m1)>0.5.

» Pour 32 des 42 comm, des CV de 0.35 pour Hmax et 0.15 pour LDMC, correspondant aux
moyennes de CV observes i situ sutfisent a remplir la condition (1) aux deux extrémites de la
distribution.

» Lorsque l'on observe la distribution de l'ensemble des traits, toutes communautés
confondues, pour Hmax il sutfit d'avoir CV=0.11 (resp. CV=0.37) pour que la condition (1) soit
validee a 1'extremite haute (resp. basse) et pour LDMC il sutfit d’avoir CV =0.09 (resp. CV=0.15)
pour que la condition (1) soit validée a l'extrémité haute (resp. basse). Par rapport aux valeurs
de CV observée i1 stfu, cela implique que la condition (1) est toujours remplie. I1 v a donc plus
d'une chance sur deux que 'amplitude de la distribution augmente a chaque extrémité quand
onintroduit la variabilité intraspécifique.

P Au final dans la plupart des communautés, la Richesse absolue calculée avec de la variabilite
intra (Tmax-Tmin) est plus grande que la Richesse absolue calculée sans (M1-m1). Cela entraine:
(1) une dissimilarité moyenne entre les espéces plus grande avec de la variabilité intra que sans
et donc une augmentation de I'entropie de Rao quand on prend en compte la variabilité intra;
(2) une Richesse absolue qui augmente avec la variabilite intra, mais moins et moins souvent
que 'amplitude de la distribution de traits surl’ensemble des communautés; et donc la Richesse
relative des communautés qui est le rapport entre la Richesse absolue et l'amplitude de la
distribution totale diminue quand on prend en compte la variabilité intra
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Dans l'analyse présentée ci-dessus, nous n’avons pris en compte que de la variabilité entre
populations (aléatoire dans le cas Identiqgue ou contingente dans le cas Niche, Fig. 4.1), mais
pas de variabilité au sein des populations. Comme nous avons vu qu’il existait une forte
variabilité des traits au sein des populations (Chapitre 2), il serait intéressant de la prendre
en compte dans les calculs d’indices de diversité fonctionnelle ; cela nécessiterait cependant
des calculs plus complexes et plus nombreux; en effet dans ce cas on ne peut plus se
contenter de calculer des distances (ex. Euclidienne) entre les moyennes des especes dans
chaque condition pour évaluer par exemple I'entropie de Rao, il faut utiliser la méthode des
« recouvrements » proposée par Leps et al. (2006) pour calculer les dissimilarités entre
espeéces ; de plus il faudrait tester différents niveaux de variabilité au sein des populations (in
situ: moyenne des CV par population entre 0,15 et 0,45 pour Hmax et 0,05 et 0,16 pour LDMC
selon les especes) pour chaque niveau de variabilité entre populations et chaque type de
structure. Cela est une prochaine étape indispensable pour comprendre 'importance de la

variabilité intraspécifique dans les utilisations des traits fonctionnels.

3. Implication dans la modélisation de la dynamique d’un paysage

3.1. Vers des modeles « hybrides »

Il existe aujourd’hui de nombreux modeles permettant d’étudier la dynamique de la
végétation. Ces modeles sont implémentés a I'échelle des individus (ex. modeles basés sur
les individus, DeAngelis & Mooij 2005), des populations (Jeltsch ef al. 2008), des
peuplements forestiers (ex. modéles de trouée, Bugmann 2001), des paysages (Baker 1985),
des régions (ex. modeles d’habitat, Guisan & Thuiller 2005), des biomes ou de la planete
entiére (ex. DGVM, Sitch et al. 2003). Tous sont des simplifications volontaires et orientées de
la réalité, c'est-a-dire que dans chacun l’accent est mis sur un (ou quelques) processus ou
patron d’intérét qui est décrit en détail, tandis que les autres sont simplifiés au maximum ou
exclus. Par exemple, les modéles d’habitat (Chapitre 3) décrivent des patrons de distribution
sans prendre en compte explicitement les processus biologiques liés a la dynamique des
populations, la dispersion ou la compétition. Ces modeéles sont donc simplistes et
critiquables (Heikkinen ef al. 2006) mais permettent de caractériser la qualité de 1'habitat
pour de trés nombreuses especes a de larges échelles spatiales (Thuiller ef al. 2005). En
contrepartie, les modéles de paysage (Baker 1985) décrivent le plus souvent les grands types
de végétation ou groupes fonctionnels (PFT) qui structurent le paysage. Ils s’attachent a
prendre en compte explicitement les processus de dispersion et de perturbation tout en
incluant des représentations simplifiées de la démographie et des interactions biotiques. Ils
supposent que la qualité de 'habitat constante est influengable par les perturbations et la

charge utile, mais non directement par le climat.
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L’une des solutions envisagée aujourd hui pour améliorer la qualité des prédictions faites en
modélisation de la végétation est de coupler différents modeles déja existant afin de tirer le
meilleur parti des points forts de chaque modéle et de pallier au mieux leurs limites
respectives (Keith ef al. 2008 ; Article 1, Article 2, Article 11). Cela permettrait en particulier

de combiner des processus n’ayant pas lieu a la méme échelle.

Envisager une telle hybridation pourrait en particulier permettre d’inclure de la variabilité
intraspécifique et de pallier au fait que nombre de modeles décrivent encore la végétation
sous forme de PFT grossiers (ex. herbacées, arbres décidus, arbres sempervirents) et
uniformes, tous les individus, cohortes, populations d'un PFT donné étant considérés comme
similaires (méme fécondité, stature, croissance, taux de recrutement...). Dans certains
modeles (Treemig, modéle de trouée, Lischke ef al. 2006), la croissance des individus ou
cohortes est déja affectée par la qualité de I'habitat a travers une fonction reliant la croissance
potentielle & trois variables directes (disponibilité en eau, lumiere, énergie thermique,
Liebig's “Law of the Minimum”). Cependant paramétrer ces courbes de croissance
potentielle nécessite une grande quantité de données de terrain (données de croissance dans
différentes conditions) et ne peut se faire que sur les espéces arborées. Utiliser des modéles
d’habitat pour décrire la qualité de I'habitat et contraindre la performance des espéces, en
accord avec les résultats du Chapitre 3, pourrait permettre d’inclure facilement
(techniquement parlant) de la variabilité intraspécifique dans les modeles de paysage pour
de nombreuses espéces ou PFT. Cela est d’autant plus intéressant a tester que trouver une
maniére plus réaliste (que des traits moyens) de paramétrer especes et groupes fonctionnels
est aujourd’hui au cceur d"un débat actif (Lavorel ef al. 2007). Ces avancées sont désormais la
clé qui permettra de lier la dynamique des individus, especes, groupes fonctionnels et
communautés végétales au fonctionnement des écosystémes (ex. cycles biogéochimiques,

boucles de rétroaction sol-biosphere-atmosphere, Suding ef al. 2008).

3.2. L’exemple de Lamos/Biomove

Le workshop intitulé “Simulating the dynamic response of species to environmental change?
Lamos, a hybrid platform”, organisé par W. Thuiller avec entre autres I. Davies (Australian
National University, Australie), G. Midgley (South African National Biodiversity Institute,
Afrique du Sud) & L. Hannah (Conservation International, Etats-Unis), s’est tenu a Grenoble
du 4 au 8 Février 2008. Au cours de celui-ci j'ai participé a la finalisation des aspects
conceptuels d'un couplage entre un modele de dynamique de succession végétale (FATE) et
de qualité de 'habitat (Modele d"habitat) nommé Biomove. Le développement de ce modele
hybride en tant que tel est mené par Ian Davies et est implémenté au sein de la plateforme
de modélisation LAMOS. L’ Article 5 est issu de ce workshop.
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Fig. 4.10. Diagrammne des principales routines de Biomouve.
Les fléches verticales indiquent 'ordre d’appel des différentes routines et les fleches horizontales indiquent les
principales entrées et sorties de chacune de ces routines. (Figure issue de I’Article 5)
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3.2.1. Lamos, une plateforme de modélisation

Lamos (pour «LAndscape MOdelling Shell ») est une plateforme de modélisation
spatialement et temporellement explicite qui inclut les processus basiques de la dynamique
de végétation résultant des interactions entre PFT ou espeéces, des perturbations et des
patrons spatiaux (Lavorel 2001, Fig. 4.10). Cette plateforme propose de décrire la végétation
sous forme de PFT (ou especes structurantes) et son utilisation suppose que les conditions
abiotiques sont adéquates pour chaque PFT implémenté dans la zone étudiée (ex: pas
d’influence du climat). Au sein de Lamos, le paysage est décrit comme une grille de pixels,
dans laquelle la dynamique de la végétation est modélisée par trois modules
interdépendants (Fig. 4.10): (1) un modele de succession gouverne la dynamique de la
succession végétale a I'intérieur de chaque pixel et a chaque pas de temps ; (2) un modéle de
dispersion simule la dispersion des graines a travers le paysage. Le patron de distribution
des graines peut suivre (i) une loi exponentielle négative non directionnelle par rapport au
pixel d’origine de la graine, (ii) une distribution locale, les graines restant dans leur pixel
d’origine, ou (iii) une dispersion uniforme dans le paysage. Cette dispersion initiale peut étre
couplée a un modele de dispersion longue distance; une partie limitée des graines est alors
dispersée jusqu’a une distance maximale (L) de maniere inversement proportionnelle a la
distance a 'origine. (3) un modéle de perturbation établi a partir des sorties du modéle de
succession et pour chaque PFT en fonction de sa sensibilité, la part de biomasse (abondance)
détruite (mort) ou perturbée (régénération). Il peut s’agir de différents types de perturbations

tels que des feux, de la fauche ou du paturage.

3.2.2. Biomove : un modeéle de succession hybride implémenté dans Lamos.

Biomove a été congu comme un modele de succession au sein de la plateforme Lamos. C’est
un modéle novateur qui permet de modéliser simultanément la dynamique des PFT
déterminant la structure de la végétation, et la démographie d"une espece particuliere au sein
de cette végétation. De plus, ces deux dynamiques couplées dépendent de la qualité de
I'habitat pour chaque espece/PFT impliqué (ex : issue d'un modele d’habitat), cette qualité
de I'habitat pouvant étre spatialement hétérogene et pouvant changer dans le temps. La
maniére dont la dynamique de la végétation est implémentée dans Biomove dérive du
modele de succession FATE (Moore & Noble 1990). Cela donne un modele de succession
semi-quantitatif reposant sur la compétition pour la lumiere et assez simple a paramétrer
avec des connaissances de terrains ou des données bibliographiques ou de bases de données.
Les PFT sont représentés par des cohortes d’age et d’abondance données. En fonction de son
age, chaque cohorte se situe dans une strate de hauteur donnée (basse, intermédiaire ou
haute) et en fonction de son abondance, chacune opeére une interception partielle de la

lumiére, limitant la lumiere disponible dans les strates inférieures (niveau de lumiére faible,
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Traits de vie

Duree de vie

Age de maturite

Durée de vie du pool de grainesactives
Strate de hauteur des immatures
Strate de hauteur des matures

Abondance maximale
Fecondite potentielle
Tolérance des différents dges aux différents niveaux de lumiere
disponible:
Germinants
Juvéniles
Matures
Taux de germination pour les différents niveaux de lumiére
disponible:
Faible lumiare
Lumigre interm édiaire
Forte lumiére
Parametres de dispersion
Dispersion longue distance
Fraction de graines concernées
Distance moyenne de dispersion (kernel)
Distance maximale de dispersion {longue distance)

Table 4.3. Principales valeurs de parameétres utilisées pour les simulations sous Biomouve.

200 ans
30 ans
5ans

Intermédiaire

Haute

1300 arbres/ha extinction intermeéadiaire de

lumiare

20 000 graines/ pixel /an

Intermédiaire
Fort
Fort

Fort
Intermédiaire
Intermédiaire

oui
0.001
400 métres
1.8 kilometre
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intermédiaire ou fort). Le recrutement et la survie d’autres cohortes dans les strates

inférieures du méme pixel dépendent de la tolérance des différents PFT & I’'ombrage.

Ce qui rend Biomove novateur c’est le couplage qu’il propose entre la dynamique des PFT
dominants, déterminant la structure de la végétation, et la démographie d'une espece
particuliére (par ex. une espéce rare a forte valeur patrimoniale ou une espeéce menacée). Ce
couplage est unidirectionnel (effet des PFT sur I'espece) et suppose que 1'espece particuliére
reste non dominante et n’affecte pas ou peu son environnement. Il permet d’inclure 1'effet
des interactions biotiques sur la dynamique d’'une espece particuliere dont on connait la
démographie, sans pour autant mettre en place des modeles démographiques complexes
pour l'ensemble de la végétation. La dynamique de l'espéce est donnée par un modéle
démographique mélangeant les approches par age et par stade. Les étapes juvéniles sont
décrites par des ages (entre 0 et I’Age de maturité) et les étapes adultes par des stades (par ex.
mature, sénescent), le passage d'un stade a l'autre étant caractérisé dans une matrice de
transition. Paramétrer ce modele nécessite de connaitre les taux démographiques clés de
I'espéce, ainsi que la durée de vie des individus, I'age de leur maturité, la réponse des
différents stades a la perturbation et la capacité de dispersion de l'espece. 11 est aussi
nécessaire de connaitre la tolérance a I'ombrage pour différentes étapes de la vie des
individus (germinant, immature, mature), la disponibilit¢ en lumiere résultant de la
dynamique du paysage et étant incorporée dans le modele démographique pour induire de
la compétition pour la lumiere. Je ne parlerai plus ci-apres de ce couplage qui est assez
éloigné de mon propos.

Ce qui rend Biomove novateur, c’est également son couplage avec un modele d’habitat, qui
permet de répercuter la qualité de I'habitat sur la performance des cohortes (variabilité
intraspécifique contingente a I'environnement, Chapitre 3 et Fig. 4.1) et donc de simuler
I'influence des changements environnementaux (par ex. réchauffement climatique) sur la
structure de la végétation. La calibration, validation et projection des modeles d"habitat pour
chaque PFT/espéce sur l'aire étudiée, se font de maniere indépendante a Lamos, par
exemple a I'aide de Biomod (Thuiller ef al. 2009); il est essentiel que I'utilisateur choisisse
sciemment la méthode qu’il utilise (Chapitre 3). L’hétérogénéité de la qualité de 1'habitat
dans l'espace est donnée par la projection des modeles d’habitat sur I'ensemble de la zone
traitée dans Biomove. La modification de la qualité de I'habitat dans le temps est donnée par
la projection des modeles d’habitat dans le futur grace aux scénarii climatiques futurs
disponibles (IPCC 2007). Ces projections peuvent étre effectuées de maniéres annuelles ou
pluriannuelles (ex : tous les dix ans). Une fois importées dans Biomove, les projections des
modeles d’habitat sont utilisées pour pondérer les processus démographiques (recrutement,
fécondité) et ont pour effet d’exclure le recrutement des PFT et de I'espece dans les habitats

non favorables (Keith ¢f al. 2008). Le choix des parametres devant étre pondérés par
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Fig. 4.11. Dynamique de la distribution de Larix decidua dans la vallée de la Guisane.
Les résultats représentent ici l'abondance mature de Larix decidua (niveau de vert). (En haut a gauche) les
conditions initiales en 2000. Puis de gauche a droite les distributions en 2080, 2100 et 2200. De haut en bas les
dynamiques observées lors des simulations sans effet de la qualité de 'habitat (ligne du haut), avec un effet de la
qualité de I'habitat par une fonction de lien binaire (ligne du milieu) et avec un effet de la qualité de I’habitat par
une fonction de lien linéaire croissante (ligne du bas).
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I'environnement et les choix des fonctions de lien (Fig. 4.3) entre le modele d’habitat et les

parametres doivent étre décidés avant de mettre en place les simulations avec Biomove.

3.2.3. Cas d’étude: dynamique de Larix decidua dans la vallée de la Guisane

Principe

Afin d'illustrer le couplage entre modéle de succession et modéle d’habitat dans Biomove,
jai mené quelques simulations simples visant a décrire la dynamique de Larix decidua Mill
seul (sans compétition) dans la vallée de la Guisane entre 2000 et 2080. Le méleéze d’Europe
est une espéce arborée sub-alpine pionniére et héliophile, son installation est souvent suivie
de celle d’autres arbres tels que Pinus cembro ou P. uncinata. Les individus de cette espece
atteignent la maturité vers 20-30 ans et peuvent vivre jusqu’'a 400 ans (200 ans dans les
simulations). Les individus matures produisent plusieurs milliers de graines mais pas tous
les ans (~10 ans), c’est le phénomene de masting ; ces graines ont une durée de vie de 3 a 7
ans. Pour simplifier, les arbres produisent ici des graines tous les ans avec une fécondité
maximale de 10¢ graines par pixel. Comme modele de dispersion, jai utilis¢é une loi
exponentielle négative (distance moyenne de dispersion=400 m, elle est exagérée ici et
devrait plutot étre de 200, la largeur des pixels), couplée a une dispersion aléatoire longue
distance (distance max=1,8 km) pour 0,1% des graines. L’ensemble des parametres de cette
espéece, modélisée dans Biomove comme un PFT est donné dans le Tableau 4.3. J'ai utilisé les
données de couverture végétale (Corine land cover a 200 x 200 m, Tableau 1.1) en Guisane
pour définir la répartition actuelle des arbres dans la vallée et jai admis que la grande
majorité des boisements étaient des mélézins. Comme modele d’habitat j'ai choisi d’utiliser
un modele linéaire généralisé de famille binomiale (GLM, Encadré 2.2) liant la présence du
méleze a la Température minimale en hiver (« Température »), selon la formule :

Présence Méléze ~ Température + Température” .

Pour simuler un réchauffement climatique entre 2000 et 2080, j'ai augmenté la température
uniformément de 0,5 °C tous les dix ans, soit une augmentation totale de 4°C. Jai ensuite
projeté le modele d’habitat sur ces données de température modifiées afin d’obtenir une
carte de qualité de 1'habitat tous les dix ans. J'ai ensuite effectué trois types de simulations
(sans inclure de perturbation): (1) sans effet de la qualité de 'habitat ; (2) avec un effet binaire
de la qualité de 'habitat (seuil arbitraire a 0,6, il faudrait par la suite en tester d’autres) sur le
taux de recrutement et (3) avec une fonction de lien linéaire entre qualité de 1'habitat et taux
de recrutement (recrutement nul dans les sites non favorables et maximal dans les sites de
qualité de I'habitat maximal). ]’ai également regardé 1'évolution des simulations jusqu’a 2100
et 2200 (la qualité de I'habitat restant identique a celle de 2070), 2200 étant la date a laquelle

les arbres de la distribution initiale (2000) meurent de mort « naturelle ».
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Résultats

La distribution initiale du méleze est globalement limitée aux altitudes en dessous de 2500 m
avec une abondance moyenne de l'ordre de 500 arbres/ha (Fig. 4.11). L'évolution de la
distribution des arbres differe fortement entre les trois types de simulations. Dans le cas (1)
ou la dynamique n’est pas contrainte par la qualité de 'habitat, la distribution des arbres
s’étend jusqu’a recouvrir des sommets comme le Pic du Combeynot (Nord Ouest de la carte)
a plus de 3000 m d’altitude (Fig. 4.11). Dans les deux autres cas pour lesquels la distribution
est contrainte par la qualité de I'habitat, des nuances d’abondance se créent entre les sites
plus ou moins favorables du fait de 1'effet de la qualité de I'habitat sur le recrutement. La
distribution du méleze ne s’étend pas mais « se déplace » spatialement, jusqu’a former des
peuplements denses (environ 250 arbres/ha) entre 2200 et 2500 m d’altitude et des
peuplements plus laches (environ 100 arbres/ha) autour. Les aires les plus chaudes (et basses
en altitude) qui étaient peuplées en 2000 ne le sont plus en 2200 (Fig. 4.11). Il y a donc une
influence tres forte de la qualité de I'habitat sur la dynamique du méléze en présence d'un
réchauffement climatique et sans compétition ni perturbation. Il y a également une influence
de la maniere dont cette qualité de 1'habitat est prise en compte (fonction de lien binaire ou

linéaire).

3.2.4. Discussion sur l'exemple et questions ouvertes
Je n’ai pas cherché ici a montrer des simulations réalistes, ni a prédire une quelconque
dynamique future du méléze dans la vallée de la Guisane. J'ai plutét cherché a mettre en
évidence les éléments manquants pour pouvoir faire des prédictions réalistes a l'avenir.
Suivent quelques points de discussion et des questions encore ouvertes pour atteindre ce
but :

Signification des modeles d’habitat

Nous avons vu au Chapitre 3 que 1'utilisation des modeles d’habitat rencontrait encore un
certain nombre de limites techniques et conceptuelles et que le débat était loin d’étre clos
quand a la signification des sorties de ces modeéles. Tout d’abord, afin que le couplage entre
modele d’habitat et modele de succession soit conceptuellement valide, il faudrait étre
certain que le modele d’habitat pris en compte donne une estimation de la niche
fondamentale et non de la niche réalisée. En effet on ne peut pas inclure les effets compétitifs
deux fois : indirectement avec le modéle d’habitat (si celui-ci représente la niche réalisée) et
directement avec le modéle de succession. Ensuite projeter les modéles d’habitat dans le
futur nécessite de faire deux hypotheses fortes: (1) il faut supposer que le modele d’habitat
donne une estimation de la niche fondamentale de l'espéce. Il faut aussi supposer que sa
distribution présente n’est pas déja contrainte par des effets compétitifs qui peuvent changer
dans le temps: I'erreur de prédiction dans le futur sera d’autant plus grande que l'espece

n’occupe pas la totalité de sa niche au temps présent (Thuiller ef al. 2004a); (2) il faut
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également supposer que la relation entre la présence de I'espece modélisée et les gradients
environnementaux est invariante dans le temps, c’est-a dire qu’il n'y a pas de plasticité
phénotypique, ni d’adaptation génétique des populations de l'espece aux nouvelles
conditions environnementales qu’elles subissent (Article 2). Enfin comme nous 1'avons vu
dans 'exemple, la forme de la fonction de lien (ex. binaire, linéaire : x, ou d’autres formes
comme x1/2 ou x3 résultats non présentés: Boucher 2008) change considérablement les
résultats pour la dynamique de la distribution d’une espece seule. Or nous avons montré au
Chapitre 3 qu’il n’était pas évident de déceler une relation entre les sorties des modeles
d’habitat et performance, trait fonctionnel ou parametre démographique des populations
d’une espece. Si 'on ne dispose pas de suffisamment d’information pour décider des
fonctions de lien a mettre en place, on peut tester la sensibilité de ces fonctions pour chacun
des PFT/espece a l'aide de simulations suivant un dispositif factoriel. On peut également
utiliser une approche simplifiée avec des fonctions de lien binaires qui permettent déja
d’éliminer les zones d’habitat non favorables et de n’autoriser la dynamique de succession
que dans les zones favorables (Article 1). On pourrait supposer qu’en utilisant une fonction
binaire, on introduit moins d’information tout en limitant le biais, cela est a tester. Il faut
rajouter aussi que Biomove ne nécessite pas la mise en ceuvre d'un modéle d’habitat et que
les cartes d’habitat (binaire ou continue) peuvent résulter d’autre modeéles ou de

connaissance d’experts.

Probléme lié au caractére semi-quantitatif de Biomouve

Comme décrit ci-dessus, la partie modele de succession de Biomove est un modele semi-
quantitatif, c’est-a-dire que les principales grandeurs (hauteur des cohortes, disponibilité en
lumiére, taux de recrutement) sont implémentées sous forme de variables catégorielles
ordonnées (faible, intermédiaire, forte). De ce fait, la pondération de certains processus par la
qualité de I'habitat résulte en des « sauts » d"une catégorie a une autre, par exemple pour une
qualité de I'habitat de 0.20 on pourra avoir un taux de recrutement faible et pour une qualité
de I'habitat de 0.21 un recrutement intermédiaire. Pour une espece/PFT donné, on observe
donc des discontinuités dans la distribution des abondances (Fig. 4.11), conduisant a des
discontinuités dans l'extinction de la lumiere par cette espece/PFT et donc des discontinuités
dans son effet compétitif et dans toute la dynamique qui en résulte. Cela pose probleme en
particulier par rapport au choix des fonctions de lien, puisque le changement d’une fonction
donnée a une fonction tres légerement différente peut entrainer un saut dans la répercussion
de la qualité de I'habitat sur les processus. Utiliser une fonction de lien binaire permettrait de

limiter ces discontinuités.
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Bord de progression et bord de traine (« leading» et « trailing edges »)

Introduire de la variabilité intraspécifique dans un modele de dynamique de végétation
permet en particulier de distinguer les zones d’habitat favorable, dans lesquelles les cohortes
ont les parametres optimaux (taux de fécondité, de recrutement... maximaux), des zones
d’habitat moins favorable, dans lesquelles les cohortes sont dotées de parametres «sub-
optimaux» (taux de fécondité, de recrutement... restreints). Dans les zones d’habitat moins
favorables ont distingue en particulier : (1) les zones qui n’étaient pas favorables et sont en
train de le devenir (bord de progression), ces zones sont potentiellement colonisables par
'espece si sa fécondité, sa capacité de dispersion et ses interactions avec les autres especes le
permettent et (2) les zones qui étaient favorables et sont en train de devenir non-favorables
(bord de traine), les populations qui y sont présentes vont potentiellement s’éteindre, sauf si
elles deviennent des puits, fournis en propagules par des populations viables. Modéliser la
dynamique de ces deux « bords » de la distribution de 1’'espece est I'un des enjeux majeurs
du moment (Article 2). Cependant le bord de traine demeure peu étudié (Hampe & Petit
2005). Modéliser la dynamique du bord de traine souléve des questions importantes quand a
la mortalité des populations (Hampe & Petit 2005). Les populations présentes dans le bord
de traine doivent-elles s'éteindre des que I'habitat devient non-favorable?
Progressivement avec une diminution de la durée de vie? Ou doivent-elles persister et
mourir de « mort naturelle » a la fin de la durée de vie maximale? On pourrait par exemple
s’attendre a ce que les especes les plus longévives et en particulier les arbres soient moins

rapidement affectées par une diminution de la qualité de I’habitat.

Des interactions complexes

Dans I'exemple présenté ci-dessus tout a été simplifié au maximum, mais on pourrait ajouter
d’autres especes/PFT et de la perturbation. Aux modifications de la distribution dues aux
changements climatiques s’ajouteraient alors des modifications dues a des changements de
perturbation (changement d’utilisation des terres) et des modifications dues a la compétition
et a la modification de la distribution des espéces/PFT compétiteurs, également soumis a
tout ces changements. Nous avons vu que modéliser une espéce seule soumise a une
contrainte unique n’était déja pas trivial. Ajouter d’autres processus complique encore les
choses, d’autant plus que les effets de 1'ensemble des processus ne s’additionnent pas
linéairement mais interagissent pour faconner la distribution finale de chaque espece/PFT
(résultats non présentés : Boucher 2008). Ainsi les résultats obtenus au final pourraient étre
assez éloignés de ce que l'on aurait pu prévoir connaissant les effets de chaque processus
séparément. Je ne présente aucun résultat ici n’étant pour le moment pas a méme de les
expliquer. Comprendre et prédire la nature et les effets des interactions possibles entre
démographie, compétition, dispersion, perturbation (ou modification du régime de

perturbation) et changement « climatiques » (qui pourraient aussi bien étre d’autres types de
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modification de I'habitat) est I'un des enjeux de demain.

4. Conclusion

L’objectif de ce chapitre était de tester la prise en compte de la variabilité fonctionnelle
intraspécifique dans deux cas d’étude tres différents. Cet objectif nous a d’abord amené a
soulever des questions génériques sur la maniére de prendre en compte cette variabilité. Et
en particulier comment la prendre en compte sans la mesurer, mais simplement en la
simulant dans des jeux de données réels (semi-virtuel). Nous avons ensuite utilisé ce cadre
conceptuel et 'ensemble des résultats des Chapitres 2 & 3 pour tester la prise en compte de
la variabilité fonctionnelle intraspécifique dans deux grands champs d’application des traits
fonctionnels: 1'évaluation de la diversité fonctionnelle et la modélisation de la dynamique de
végétation. Dans chacun des cas d’étude nous avons montré que la prise en compte de la
variabilité fonctionnelle intraspécifique pouvait avoir un impact fort sur les résultats
obtenus. Les questions et perspectives soulevées ont été différentes dans les deux cas et
laissent penser que l'inclusion de la variabilité intraspécifique doit étre considérée en détail
dans chaque champ d’utilisation des traits fonctionnels.

Ce Chapitre dans son ensemble montre que malgré notre contribution (Chapitre 2 & 3) pour
améliorer la connaissance quantitative sur la variabilité intraspécifique, il manque encore un
certain nombre d’informations et d’ordres de grandeurs pour pouvoir inclure tous ses
aspects dans des analyses semi-virtuelles ou de modélisation. En particulier dans aucune des
deux analyses nous n’avons pu prendre en compte la variabilité au sein des populations, ni
d’autres sources de variabilité structurée (a 1'opposée d’aléatoire) que celle induite par
I'environnement. Il serait par conséquent intéressant de quantifier les autres sources de
variation des traits telles que la micro-hétérogénéité ou a la stochasticité spatiale et
temporelle de I'environnement, les interactions biotiques ou la diversité génétique (Grassein
2009). Cela permettrait de prendre en compte cette variabilité et de I'intégrer sous une forme
autre que purement aléatoire. D’autant plus que nous avons montré que la structure de la
variabilité et non pas simplement son ampleur pouvait jouer un role.

Il faudrait maintenant effectuer les mémes tests sur d’autres modeles, d’autres indices de
diversité, d’autres systemes d’étude que les milieux subalpins de la Guisane et dans d’autres
champs d’application des traits fonctionnels (ex. définition de PFT). Dans les études
régionales ou les contrastes fonctionnels entre espéces ne sont pas nécessairement tres forts
(Chapitre 2), il faudrait tester systématiquement la prise en compte de la variabilité
fonctionnelle intraspécifique. Cela peut-étre fait par des analyses similaires aux notres
reposant sur des données de base de traits, sur les ordres de grandeur que nous avons
montrés ou sur d’autres mesures in situ de la variabilité. Cela permettrait de quantifier
l'erreur faite lorsqu’elle est négligée et de décider de la négliger ou non en connaissance de

cause.
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Les objectifs de cette these était de (1) quantifier la variabilité fonctionnelle intraspécifique in
situ, (2) comprendre la maniére dont elle était structurée et (3) étudier son impact dans
diverses applications des traits fonctionnels. Pour remplir ces objectifs, nous avons entre
autre mené une quantification in situ de la variabilité des traits fonctionnels sur seize espéces
dans une vallée alpine. J'ai déja longuement discuté les résultats, limites et perspectives des
différentes études présentées dans ce manuscrit, je me contenterais donc ici de résumer les
avancées principales par rapport aux attentes données en introduction :

1) Grace a I'échantillonnage mis en place, les données nous ont permis de mettre
en évidence une forte variabilité des traits fonctionnels au sein des especes. Une telle
variabilité suggere de décrire les espéces non pas par de simples moyennes de traits,
mais par des moyennes et des variances. De plus elle suggére de considérer les
mesures de terrain sous forme de syndrome de traits au niveau des individus
(Chapitre 2).

N

(2) A Téchelle interspécifique, nous avons retrouvé a partir des données
individuelles le compromis de traits classique et les grandes stratégies le long de 1’axe
d’acquisition-conservation des ressources tiré par la corrélation négative entre SLA et
LDMC. A l'échelle intraspécifique, les compromis étaient légerement différents entre
especes et moins forts qu'a l'échelle interspécifique, mais néanmoins présents
(Chapitre 2).

3) Par une comparaison des variabilités inter- et intraspécifique, nous avons
montré (selon la sélection d’especes) que la variabilité intraspécifique demeurait
moindre mais tout de méme non négligeable (~30%). Cette variabilité conduit a la
formation dun continuum fonctionnel. Nous pensons qu’il n’est pas raisonnable a
I'échelle régionale, lorsque les contrastes fonctionnels entre espéces sont faibles de
considérer la variabilité intraspécifique comme négligeable. Au contraire il semble
raisonnable de la négliger dans les études a large échelle qui mettent en jeu de trés gros

contrastes fonctionnels (Chapitre 2).

4) Nous avons montré que la variabilité fonctionnelle intraspécifique résultait de
différences entre populations dues en partie aux gradients environnementaux
régionaux et a d’autres facteurs non mesurés. Elle résultait en outre d’une variabilité
forte au sein des populations et au sein des individus. Dans notre étude les différents
traits avaient des variabilités, des structures de variabilités et des réponses aux
gradients différentes. De plus nous n’avons trouvé aucun patron de variabilité ou de
structure de variabilité entre les différentes formes de vie ou les espéces ayant les
mémes exigences environnementales. Par ailleurs nous avons mis en évidence que
chaque trait pourrait suivre une courbe de réponse générique le long de la distribution

de I’espece. Dans ce cas la relation trait-gradient observée pour chaque espece
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dépendrait de la portion de gradient observée par rapport a la distribution de 'espece
(partie haute, intermédiaire ou basse). Cela a été partiellement confirmé par la
confrontation des mesures de traits (quantification fonctionnelle de la niche) et de la
qualité de 'habitat donnée par les modeles d’habitat (quantification de la niche en

fréquence d’occurrence) (Chapitres 2 & 3).

) Nous avons testé un couplage entre un modele d’habitat et un modele de
dynamique du paysage qui permet de prendre en compte la part de variabilité
fonctionnelle intraspécifique contingente aux gradients. Cette prise en compte était
fortement sensible au type de relation entre qualité de 'habitat et les traits fonctionnels
(pas de relation, relation binaire, relation linéaire). Compte tenu des résultats de la
thése et donc de la nature idiosyncratique des relations, une réponse binaire semblerait

une stratégie intéressante a poursuivre (Chapitres 3 & 4).

(6) Notre étude quantitative de la variabilité fonctionnelle intraspécifique nous a
permis de tester son effet sur des calculs d’indices de diversité fonctionnelle par
l'intermédiaire de simulations semi-virtuelles. Nous avons ainsi montré que différents
indices calculés a partir de différents traits n’étaient pas tous aussi robustes a la prise
en compte de la variabilité intraspécifique. Nous avons notamment montré que
I'ampleur de la variabilité et sa structure jouaient un role sur le caractere informatif des

indices calculés a partir des traits moyens (Chapitre 2 & 4).

De plus ce travail de theése :

(7) Nous a amené a mettre en place une stratégie d’échantillonnage efficace. Nous
avons mis en évidence I'importance de prévoir un échantillonnage dans le bon espace
d’étude, et nous avons par conséquent privilégié l'espace climatique aux espaces
géographique et topographique. Nous avons également montré 1'importance d'utiliser
des expériences virtuelles ou semi-virtuelles pour calibrer un échantillonnage et choisir
I'effort d’échantillonnage et la stratégie les plus appropriés a mettre en évidence le
patron ou la relation recherché. Nous avons réfléchi a (et testé) des mesures de
précision pour estimer non pas des moyennes ou des variances -comme c’est le cas
usuellement en théorie de l'échantillonnage-, mais plutdt des courbes de réponse
(Chapitre 1).

8) Nous a amené a travailler sur la signification biologique/écologique des
modeles d’habitat. Nous avons montré que ceux-ci pouvaient potentiellement

caractériser la niche fonctionnelle de I'espece (Chapitre 3).

Il a été pour moi tres enrichissant d’étudier de multiples aspects d’'un méme concept en
utilisant des approches variées: du terrain a la modélisation en passant par des approches

statistiques sur données empiriques et des expériences semi-virtuelles combinant I’ensemble.
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L’ensemble de ce travail est bien sur perfectible et connait de nombreuses limites discutées
dans l'’ensemble du manuscrit. Ce travail apporte toutefois un premier cadre conceptuel et
quantitatif sur la variabilité fonctionnelle intraspécifique. Il apporte aussi des premiers
exemples d’implications et donne quelques grandes lignes a suivre pour décider s’il faut
prendre en compte ou non cette variabilité dans les différents champs d’utilisation des traits
fonctionnels; et si oui comment.

Ainsi a l'échelle régionale, la variabilité fonctionnelle intraspécifique pourrait étre vue
comme une source de diversité au méme titre que les patrons de distribution et d’abondance
des différentes especes et que les différences fonctionnelles entre espéces. La variabilité
fonctionnelle intraspécifique résulte de nombreux facteurs intrinseques, biotiques et
abiotiques et apparait a différentes échelles (population, individu). Elle reflete les différences
de performance entre les individus et les différentes populations d"une méme espéce. Vue a
I’échelle de I'espece, elle a un role essentiel a jouer dans la maniére dont celle-ci peut
répondre a des changements environnementaux. Vue a 1’échelle des communautés végétales,
elle peut influer sur sa dynamique en entrainant des inversements dans le comportement
relatif des espéces et les interactions biotiques -par la non conservation des classifications
fonctionnelles le long des gradients. De plus elle peut fortement contribuer a la diversité
fonctionnelle d’'une communauté et aux différences de diversité entre communautés. Vue a
’échelle de I'écosystéme, elle peut jouer un role sur les interactions biotiques (Boege ef al.
2008) et les propriétés de celui-ci (Lecerf ef al. 2008).

Un grand progres a été fait lors de l’émergence de 1'écologie fonctionnelle et du
remplacement de la dénomination taxonomique des espeéces en présence par leurs
caractéristiques fonctionnelles (Calow 1987). Un autre grand progres a été fait lorsque la
présence des espeéces a été remplacée par leur abondance dans les études liant les propriétés
des communautés végétales au fonctionnement des écosystemes (ratio de biomasse, Grime
1998). Un nouveau progres est en train d’étre fait avec la prise en compte progressive de la
variabilité fonctionnelle intraspécifique. Cela apportera d’autant plus qu'abondance et traits
fonctionnels varient tout deux dans l'environnement (effets abiotiques et biotiques) et
pourraient avoir des effets synergiques ou antagonistes sur la dynamique des communautés

et le role de chaque espéce dans le fonctionnement des écosystémes.
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Summary

1. In many places in Europe, trees are currently far below their theoretical altitudinal limit because
of pastland use. However, under the current crisis affecting mountain agriculture, trees are likely to
recolonize the subalpine belt. Addressing the societal issues associated with such landscape change
requires predictive tools to assess vegetation dynamics in relation to management strategies.
This study aims to analyse the factors determining tree dynamics at the subalpine ecotone and to
evaluate the impact of land-use change on landscape vegetation patterns.

2. We developed a hierarchical scaling approach and applied it to a European larch (Larix decidua
Mill.) colonization in the French Alps. Our landscape case study focused on subalpine south-facing
grasslands of Villar d’Aréne (France). First, we used a habitat-suitability model to delineate the
climatic suitability habitats of larch in the French Alps. Then we used a landscape model (LaMoS)
to determine whether larch is able to colonize these grasslands predicted to be climatically suitable,
considering land use and local vegetation. The sensitivity of landscape colonization patterns to
land-use scenarios (abandonment, delayed mowing or traditional mowing) and biological
attributes of larch were analysed with a factorial simulation experiment.

3. The accuracy of the habitat-suitability model at the French Alps scale allowed for the prediction
that the grasslands of Villar d’Aréne were highly suitable for larch.

4. Simulations highlighted the effect of land use on larch establishment at the local but not at the
landscape scale. On the other hand, larch attributes such as dispersal capacity, juvenile tolerance to
light interaction (competition and facilitation) and its capacity to survive on infertile soil were
shown as essential for tree spatial dynamics.

5. Synthesis and applications. Combining a habitat-suitability model with a spatially and temporally
explicit landscape model enhances the capacity to account for environmental factors acting at
different overlapping scales. This modelling strategy increases the robustness and accuracy of
predictions, a prerequisite for landscape management in a global change context. We conclude that
ongoing and future agri-environmental policies have to be quickly adapted to protect biodiversity
and ecosystem services provided by subalpine grasslands.

Key-words: climate, habitat-suitability modelling, landscape dynamics model, landscape
management, mowing

nitrogen deposition and land-use change is nowadays accepted,
and these changes are expected to affect plant and animal
The reality of rapid anthropogenic global changes such as species. Global warming appears to have already affected the

Introduction

increasing temperatures, elevated carbon dioxide concentration, ranges of species (Parmesan & Yohe 2003), with loss, expansion
or relocation of habitats sometimes leading to extinctions,
*Correspondence author. E-mail: cecile.albert@md4x.org and many recent studies have forecast its widespread effects
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on biodiversity and ecosystem functioning (Diaz et al. 2005).
However, land-use change is expected to be the main influence
on terrestrial ecosystems for the coming decades, followed by
climate change (Sala et al. 2000). The direct effect of these two
drivers on species distributions is not yet well understood,
and interactions between them represent one of the largest
uncertainties in projections of future biodiversity change
(Sala et al. 2005).

Among the various biogeographical regions, arctic and
alpine ecosystems are certainly the most temperature-
constrained and thus are expected to be particularly sensitive
to climate warming (Grabherr 2003). With increasing
temperatures and changed patterns in snow cover, plants are
expected to adapt their life cycles or to shift their ranges to
more suitable habitats upwards and polewards (Walther et al.
2005), which is supported by accumulating observations.
Walther et al. (2005) showed an increase in species richness
on Swiss high summits between 1912 and 2003, with a mean
increase in the number of species of 138%. Woody colonization
at the tree line is an expected response to global changes. This
climatically constrained limit (Koérner 1999), separating
subalpine forests from alpine meadows (=2300 min the Alps),
is expected to be shifted upslope as global warming provides
an increase in suitable habitats toward higher altitudes
(Kullman 2002; Holtmeier & Broll 2005; Coop & Goivnish
2007). However, to the best of our knowledge there is no clear
trend at the landscape scale of trees moving upslope (Holtmeier
& Broll 2005). As land use is the key driver of tree colonization
into man-made grasslands below the tree line (Rickebusch
2006), it is difficult to distinguish climate-related signals from
a response to land-use change, beyond land-use legacies
(Didier 2001) and atmospheric CO, concentration (Kdrner
2003). Tree colonization into grasslands is also influenced by
dispersal and biotic processes (competition and facilitation)
(Li & Wilson 1998; Dullinger ef al. 2004; Kunstler ef al.
2006).

In Europe, trees were cut long ago to make way for
agricultural use, and grasslands have been prevalent on south-
facing slopes since at least the 16th century (Quétier et al.
2007), with land-use practices precluding tree establishment.
Today, decreased management intensity and land abandon-
ment foster quick grassland recolonization (Didier 2001).
Landscape changes brought on by tree encroachment into
former hay meadows threaten the remarkable diversity of
plants, birds, insects and mammals hosted by these habitats
(Vandvik et al. 2005), and also alter the delivery of many
other ecosystem services (Tappeiner et al. 2003): negatively,
as in the case of recreation or water availability, or positively,
for example through carbon sequestration or slope and
snow stability. Management choices to move landscapes
towards a desirable future, whether forested or not, there-
fore require forecasts of the future ranges of species under
different scenarios of environmental change (Milsom et al.
2000).

Three broad types of model are used to assess the likely
impacts of global changes on vegetation dynamics. At a
global-to-continental scale, dynamic vegetation models are

based on averaged processes and are therefore of limited use
for investigating species dynamics at the landscape scale (Sitch
et al. 2003). At a regional scale, statistical habitat-suitability
models are useful to quantify species—environment relation-
ships, but do not directly include ecological processes, and are
static (Guisan & Thuiller 2005). Finally, at the landscape
scale, mechanistic forest-gap models or succession models are
usually able to cope with spatial dynamics (dispersal), biotic
interactions and survival, but do not usually include the direct
influence of environmental gradients such as climate or CO,
on the dynamics (Cousins ef al. 2003; Schumacher et al.
2004).

Here we aim to analyse the factors determining tree
dynamics at the subalpine ecotone and to evaluate the impact
of land-use change on landscape vegetation patterns. Com-
bining the strength of existing models at the regional and
landscape scales, we developed an original approach combining
hierarchically two types of model, in the case study of the
European larch (Larix decidua Mill.) in the French Alps, and
a focus on subalpine south-facing grasslands of Villar d’Aréne
(France). First assuming that macroclimate drives the regional
distribution of plant species (Woodward & Beerling 1997), we
defined the climatically suitable habitats for European larch
in the French Alps using a habitat-suitability model (Guisan
& Zimmermann 2000). This model gave a potential distribution
representing Hutchinson’s realized niche for larch without
directly including biotic and biological factors that might
prevent a species from occupying its entire suitable habitat
(e.g. competitive exclusion, dispersal limitation). Then, scaling
down to the landscape level in one of these climatically suitable
sites, Villar d’Aréne south-facing grasslands, we determined
whether larch could colonize those grasslands under three
land-use scenarios, considering the dispersal ability of larch
and its ability to compete against the local vegetation. For this
purpose we used a landscape dynamic succession model
(LaMoS Landscape Modelling Shell; Cousins et al. 2003),
parameterized using both literature and experimental data.
The sensitivity of landscape colonization patterns to land-use
scenarios (abandonment, delayed mowing or traditional
mowing) and biological attributes of larch was analysed using
a factorial simulation experiment. The results are discussed
considering the relevance of such a modelling approach for
guiding management in the context of global change.

Materials and methods

STUDY SPECIES

Larix decidua (European larch) is a deciduous tree of montane forests
and montane-subalpine grasslands (500-2600 m). European larch is
often described as a heliophile pioneer species (Rameau et al. 1993).
Its establishment is quickly followed by trees such as Pinus cembro
and Pinus uncinata in the high subalpine belt, Picea abies and Abies
alba in the low subalpine belt, and Fagus sylvatica below.

The life span of larch can reach 400 years (Carrer & Urbinati
2004), but we used a mean value of 200 years, which is enough to
contrast with the life span of graminoids. Larch becomes mature
after 2030 years and has mast seeding years approximately every
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Table 1. Eleven environmental variables: 10 bioclimatic variables from the meteorological model Aurelhy at a resolution of 200 m x 200 m and
one soil texture variable from the European soil database

Five PCA-selected

Type Variable variables
Bioclimatic (200 x 200 m) Relative humidity X
Solar radiation X
Vapour pressure deficit
Degree days above 5 °C (°C) X
Number of frost events X
Total precipitations of the year (mm)
Summer precipitations (mm) X

Average maximal temperature (°C)
Average minimal temperature (°C)
Minimal temperature in winter (°C)

Soil (1 x 1 km) Soil texture

10 years, with seed life span ranging from 3 to 7 years. Seeds are
mostly dispersed by wind and birds (Rameau et al. 1993).

A HIERARCHICAL APPROACH AT TWO SCALES

Assuming that climate is driving the regional distribution of plant
species, and that dispersal, biotic interactions and land-use change are
the most important factors determining landscape-scale distribution,
we developed an original approach based on a hierarchical approach
at two scales. The first model was applied at the regional scale
(French Alps) to quantify the ecological niche of larch, and then by
GIS mapping to identify areas of high habitat suitability. The second
model investigated at the landscape scale whether larch could
migrate and establish in interaction with the current vegetation
(grass-dominated) according to different scenarios of land-use
change.

Regional-scale suitability

To delineate the niche space of larch, we used habitat-suitability
modelling (Guisan & Zimmermann 2000), which links species
occurrence data with selected environmental factors (Austin
2002).

We used presence and absence data for larch from the botanical
database SOPHY (http://sophy.u-3mrs.fr/sophy.htm; Brisse et al.
1995), which contains more than 3 million observations of plants in
France for 4500 taxa. The 2156 plots of L. decidua (375 observed
presences and 1781 observed absences) in the French Alps were
used for this study. Each plot is characterized by its geographical
coordinates with an accuracy between 100 m and 1 km, the altitude
of the plot and the cover-abundance index of the plant (from 1 to 6),
according to the Braun-Blanquet methodology (Mueller-Dombois
& Ellenberg 1974).

To describe the environmental niche of larch, we used 11 variables
(Table 1): a set of bioclimatic variables obtained from a digital
elevation model and from the meteorological model Aurelhy
(Benichou & Le Breton 1987), based on interpolated measurements
at a resolution of 200 m x 200 m and soil texture data from the
European soil database (http://eusoils.jrc.it/ESDB/index.htm) at a
resolution of 1 km x 1 km. A condensed set of five variables (rela-
tive humidity, summer precipitation, number of frost events, solar
radiation, number of degree days above 5 °C) was determined using

principal components analysis to limit the collinearity within the
environmental drivers.

Among the species distribution models commonly used, generalized
linear models (GLM) and generalized additive models (GAM) have
proven to be one of the best compromises between interpretability
and predictability (Guisan & Thuiller 2005).

Both GLM and GAM models were implemented with a LOGIT
link function, specifically for binomial variables such as presence/
absence of a species. We first used GAM in an exploratory way, to
identify the most probable shapes of the response curves, which
were then fitted within a GLM. The shapes of the response curves
were identified using a cubic spline smoother and a two-sided stepwise
procedure based on the Akaike information criterion (AIC; Akaike
1974) to choose the most parsimonious model. We then estimated
the mathematical formula (linear, quadratic or polynomial) corre-
sponding to the response curve of each significant explanatory
variable, and built a GLM with those terms. The goodness of fit was
estimated by a measure of deviance reduction (adjusted D?) given by
(Guisan & Zimmermann 2000):

adjusted D> = 1 —[(n — 1)/(n — p)] x [residual deviance/null deviance],
eqn 1

where 7 is the number observations and p is the number of parameters.
The model was calibrated on a random fraction of the original
data (70%) and its predictions were tested on the remaining data
(30%), assuming the two random fractions to be quasi-independent.
In order to assess the predictive capacity of the model, model predic-
tions were compared with real observations using the area under the
curve (AUC) of a receiver-operating characteristics plot (Swets
1988; Fielding & Bell 1997). This AUC measure allows us to test
whether the obtained predictions differ significantly from a random
prediction. We used the following rough guide (Swets 1988): poor
predictions for AUC were contained in the range 0-5-0-7; useful
predictions for AUC in the range 0-7-0-9; and good to excellent
predictions when AUC is >0-9. A threshold was then calculated to
optimize the separation in a contingency table of the true presences
and true absences, and the outputs of the model were then transformed
with this threshold into binary results for presences and absences.
The final model gave the habitat suitability index of the species as
a function of abiotic conditions and allowed us to determine
geographically potentially highly suitable locations. We projected
the model over the French Alps, with zeros where the index was
below the selected threshold and the nough value of the index where
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it was above the threshold. Zooming down allowed us to observe the
local habitat-suitability patterns and to determine high-suitability
areas for larch.

Landscape dynamics and land-use change scenarios

Case study site
The Villar d’Aréne study area (45-:04°N, 6-34°E; altitude 1650—

2500 m) is located in the central French Alps, on a south-facing
slope near the Lautaret pass. This area covers 1292 ha characterized
by subalpine climatic conditions with mean temperatures reaching —
7-4 °C in February and +19-5 °C in July, total annual precipitation
averaging 956 mm, and prevailing winds mainly coming from the
west.

This site was selected from the outputs of the regional model as a
typical location within the subalpine belt with high habitat suitability
for larch, but still devoid of trees. Its vegetation patterns, floristic
composition and land-use dynamics are well documented, making it
an ideal site for detailed landscape modelling.

Until the 12th century, the area used to be covered with a dominant
pine species (P. uncinata) before trees were removed for agriculture
and grazing (Ali et al. 2003). The site was then terraced and ploughed
in its lower section and mown and/or grazed in its upper section.
Cropping was abandoned after World War II, and management
then involved summer mowing with or without fertilization on both
terraced and unterraced fields. More recently, mowing has been
abandoned in the steeper and least accessible parts of the landscape.
Nowadays grazing pressure has decreased and a smaller area is still
mown for conservation purposes (NATURA 2000 directive; Quétier
et al. 2007).

Current land cover is exclusively grasslands, dominated by four
grass functional types with high local abundance and, respectively,
represented by the most common species: Bromus erectus, Dactylis
glomerata, Festuca paniculata and Sesleria caerulea. Their landscape-
scale distribution and dominance patterns are determined by past
and current land use (Quétier et al. in press). The main tree species
in Villar d’Aréne is L. decidua, which is colonizing the north-facing
slope; however, few individual trees currently occur in the grassland
area with a patchy distribution.

Landscape dynamics model

Once a climatically suitable site had been chosen, a second approach
at the landscape scale aimed to study the potential establishment of
larch in the existing communities according to various scenarios of
land-use change. To analyse larch dynamics on a landscape scale,
including biotic and biological processes, we used a landscape
dynamics model: LaMoS (Cousins et al. 2003). LaMoS is based on
the concept of plant functional type (PFT; Lavorel et al. 1997),
defined as a group of species with similar responses to and/or effects
on their environment. It assumes that abiotic conditions are suitable
for each PFT in the area where they are studied.

LaMoS is a spatially and temporally explicit model that accounts
for basic vegetation dynamic processes resulting from the interactions
between plant functional types (or species), habitat conditions,
disturbances and spatial patterns (Cousins et al. 2003). Within
LaMoS, the landscape is described as a raster grid, in which
landscape dynamics is modelled by three interacting modules. First,
a succession model drives within-pixel yearly successional dynamics.
We used a modification of the FATE model (Moore & Noble 1990),
which determines the abundance of competing PFTs represented as
age cohorts based on a simple set of traits relating to plant life history,

tolerance to light interaction at different life stages, and recruitment
(for details see Cousins et al. 2003; Quétier ef al. in press) (Table 2).
Second, a dispersal model distributes seeds across the landscape. We
used a negative exponential model (Table 2) coupled with a random
long-distance dispersal function (Table 2), which is also exponentially
correlated with distance to seed source but allows a very small (107%)
fraction of seeds to be dispersed much further (1-8 km). Third, a
disturbance model establishes the potential disturbed fraction of
abundance (output from the succession model) for each PFT and
affects each PFT specifically, leading to death, resprouting or no
effect on the different defined age classes. We used a uniform
mowing disturbance within fields still in use under various land-use
scenarios.

Villar d’Aréne grasslands have already been modelled with LaMoS,
including four leaf-height-seed (LHS)-based PFTs, classifying the
dominant graminoids in contrasting nutrient economies and
competitive effects and responses after Westoby’s (1998) LHS plant
strategy scheme. This method uses three plant traits (leaf area, plant
height and seed weight) to determine species’ strategies for growth,
persistence and regeneration. The four LHS-based PFTs resulting
from field work, named after the archetype species in each cluster,
are Bromus PFT, representing medium-sized, disturbance-tolerant
species; Dactylis PFT, representing tall, acquisitive species; Festuca
PFT, representing tall, competitive and conservative species;
and Sesleria PFT, representing small-sized, stress-tolerant species
(unpublished data). The model including the four contrasting grass
PFTs was calibrated under past conditions, run until the present
with historical land use, and validated under current conditions.

The four PFTs are thought to have contrasting nutrient economies
and contrasting competitive effects and responses, and were
parameterized with both field and experiment data.

Future land-use scenarios

We added to this model a tree PFT, parameterized to represent
larch. Most of the necessary parameters were found in the literature,
but germination rates under different light levels, representing light
interaction (competition and facilitation), were determined with a
controlled experiment (see below). Three sensitive parameters
remained undefined and were tested with simulations: dispersal
ability; resource-uptake efficiency, which determines the demo-
graphic response to pixel fertility; and juvenile response to light
interaction.

To test the impact of land-use change on tree dynamics, we used
three scenarios of land-use change representing local land-use
projections by 2050, developed by Quétier (2006). These were based
on local projections of Europe-wide scenarios of land-use change
(Rounsevell et al. 2006), formulated on the basis of the Intergovern-
mental Panel on Climate Change (IPCC) global storylines
(Nakicenovic & Swart 2000). The first scenario represents a global,
economically growing world, leading to land abandonment because
isolated mountain lands are no longer profitable. The second
scenario represents a global, sustainably developing world. It
leads to delayed mowing, maintained in isolated regions only for
environmental purposes as a way of protecting biodiversity, but
this non-profitable activity is delayed until the end of summer
(August). The third scenario represents a regional, sustainably
developing world, leading to the persistence of traditional agricul-
ture. The environmental value and regional identity of Villar
d’Aréne allow protection of the strong local agriculture, including
the early (June or July) mowing of grasslands. This early mowing
disturbance prevents the Festuca PFT from producing seeds
(Quétier et al. in press).
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Table 2 LaMoS parameterization for larch species
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Parameter Value

(a) Life parameters
Low resource threshold* 0-20 or 0-60
Maximum biomass 10 000 t ha™!
Maximum abundance 8000 trees ha™
Life of active pool S years
Immature stratum Medium
Mature stratum High
Time to maturity 30 years

Maximum abundance

Potential fecundity

Life span

Stage tolerance to available light:
Germinants
Juveniles*
Matures

Germination rate for different light availability**:
Low light level
Medium light level
High light level

(b) Dispersal and disturbance response parameters
Long-distance dispersal*
Long-distance dispersal fraction
Mean dispersal distance
Maximum long-distance throw
Type of disturbance
Frequency
Response of larch:

Germinants
Juveniles
Matures

Leads to a medium extinction of light
200 000 seeds per tree every 10 years
200 years

Medium and high light level
High light level or medium and high light level
High light level

High
Medium
Low

Yes or no

0-0001

0-4

1-8 km

Constant severe harvest (60% of biomass)
Once a year

All killed
All killed
All killed

*The three parameter tested with the simulations.

**Parameter of germination rate determined with the controlled experiment.

Simulations

The LaMoS model has already been shown to be sensitive to several
parameters, including seed dispersal, germination rate, resource-
uptake efficiency, and juvenile tolerance to light availability
(Cousins et al. 2003; Grigulis et al. 2005; Quétier et al. 2007).
Among these key parameters only germination was estimated by
experiments, the others being tested with simulation runs. We used
a factorial simulation design to test the sensitivity of larch colonization
to three of the critical auto-ecological parameters: with vs. without
long-distance seed dispersal ability (Table 2); shade-tolerant vs.
intolerant juveniles (Table 2); and high vs. low resource-uptake
efficiencies (Table 2), under the three scenarios of land-use change
(A1l = abandonment, B1 = late mowing, B2 = early mowing) (Fig. 2b),
yielding a total of 24 different simulations. Simulations were run on
a 43 x 75-pixel (90 x 90-m) landscape representing the altitudinal
fertility gradient at the site (five values from 1 at the bottom to 0-2
at the top), with a maximal value (fertility = 1) for formerly cropped
and fertilized grasslands (Fig. 2a) (Quétier et al. in press). Land-use
scenarios were translated into disturbance maps, contrasting areas
with annual mowing and abandoned areas where successional
development proceeded undisturbed. Each simulation was run for
230 years post-land-use change to observe at least one complete
generation of trees, using current conditions as the initial state
(Fig. 2c), with a line of trees with maximum abundance introduced

on the north-facing slope of Villar d’Aréne (initial conditions for
larch; personal observations). We recorded maps of mature abundance
of each PFT every 30 years. Simulations were not repeated because
the model was stable and deterministic.

LARCH SEED GERMINATION UNDER DIFFERENT LIGHT
CONDITIONS

We quantified the effect of light conditions on seed germination
using a controlled experiment. Our experiment was set up under
unlimited conditions of water supply, because both light and water
are usually expected to influence the germination rate (Broncano
et al. 1998). We used seeds of L. decidua from the northern internal
Alps, provided by the French Office National des Foréts. After the
seeds had been stored in cold conditions (2-3 °C) from 8 March to
4 April 2006, on 5 April they were placed in five pots, which received
three different light treatments (measured light: 100, 36 or 0% of
total full sunlight) applied with shade cloth to (partially) shade the
pots containing 50 seeds. The seeds were monitored every 2 days
until 8 May, and the first root’s appearance was recorded as the sign
of a successful germination.

All statistical models and analyses were carried out with the free-
source software R (ver. 2-3-1; Ihaca & Gentleman 1996). All map treat-
ments were realized using ARCGIS ver. 9-1 (ESRI, Redlands, CA, USA).
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Fig. 1. Effects of light availability on germination rate of Larix
decidua.

Results

PARAMETERIZATION OF GERMINATION WITH
EXPERIMENTAL RESULTS

There was a negative relationship between light availability
and germination (Fig. 1), showing the relatively high ability
of larch seeds to germinate under a completely dark cover,
although saplings needed light to grow subsequently. This
experiment allowed us to parameterize the germination rate
in LaMoS under three different light levels (low, medium,
high) as required by the LaMoS model (Table 2).

HABITAT SUITABILITY FOR LARCH IN THE FRENCH
ALPS

The stepwise GAM identified that the response of species to
the selected environmental variables was quadratic. Soil type
was not selected by the stepwise procedure as a pertinent
variable to explain larch distribution.

We then built a GLM using the variables selected by the
stepwise GAM and the predetermined parametric shapes.
The explanatory and predictive powers of the final model
were fairly high (D*=43%, AUC evaluation = 0-92, AUC
calibration = 0-92).

The geographical projection (Fig. 3) showed that under
current climatic conditions, larch was predicted potentially
to occupy a relatively narrow altitudinal range within
mountainous areas. A zoom of the projection identified the
south-facing grasslands of Villar d’Aréne as fairly suitable for
larch (Fig. 2d,e). The binary-converted results (threshold =
0-189) led us to consider the high part of the grasslands as
unsuitable for larch.

- Mowing

| No mowing

{c)

Initial karch
sbundance

A - Maximal abundance
Absence

\‘H% R

- 0-350-0-520
0-189-0-350
0-100-0-189
0-0-100

Binary \\_ 1km_ (e)

_- Suitable

| Non suitable

Fig. 2. Map layers of the grasslands of Villar d’Aréne along an
altitudinal gradient: (a) relative soil fertility from 0-2 to 1. (formerly
fertilized grasslands = dark patches); (b) current mowing disturbance;
(c) current location of L. decidua; (d) larch habitat suitability
(200 mx 200 m); (e) binary larch potential distribution (0 below the
threshold of 0-189 and 1 above).

EFFECTS OF AUTOECOLOGY AND
LAND-USE CHANGE ON LARCH DYNAMICS AT THE
LANDSCAPE SCALE

The low part of Villar d’Aréne grasslands was potentially
suitable for larch. We then determined whether larch could
colonize grasslands by dispersing seeds from its current
distribution area on the north-facing slope, germinating and
recruiting in local vegetation under the effects of soil-fertility
patterns and different land-management regimes (mowing vs.
abandonment) (Fig. 4). The LaMoS simulations allowed us
to highlight key drivers for the ability of larch to establish in
Lautaret grassland. Juveniles appeared outside the initial
population source after 20 years, and mature trees about
50 years after land-use change.
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Simulations showed that land use partly drives larch dis-
tribution. In particular, mown grasslands were devoid of larch
because the mowing disturbance directly prevented trees
from growing. Further, if larch had a low dispersal ability
(no long-distance dispersal), mowing dramatically reduced
colonization by larch (results not presented here), potentially
leading to local extinction (see Appendix S1 in Supplemen-
tary material).

However, the ecological attributes of larch appear to be of
crucial importance in predicting its potential colonization
into the subalpine landscape. Maps of mature tree abundance
showed three main landscape patterns. (1) When larch had
high resource-uptake efficiency, shade-tolerant juveniles and
a long-distance dispersal capacity, colonization was efficient
over the whole landscape, even in poor soils at higher altitude,
and was nearly independent of land use (Fig. 4b,e,h). (2) With
shade-tolerant juveniles, but no long-distance dispersal
ability, colonization was patchy, with two different patterns.
Either larch had low resource-uptake efficiency, so that patches
coincided with fertilized meadows (see Appendix S1), or larch
had high resource-uptake efficiency and was limited only by
biotic interactions (Fig. 4a,d,g). (3) With shade-intolerant
juveniles and no long-distance dispersal, larch colonization
was limited to a few individuals and a small spatial extent
(see Appendix S1), or led to local extinction; on the other

D Otree ha'

Larch performance 3:

I
i
Juvenile tolerance to shade: NO )
3 n P ]

Long distance dispersal: YES
Resource capture efficiency: LOW i
¥
)

Fig. 4. Maps of abundance of mature larch trees and patterns of grassland colonization by Larix decidua along the altitudinal gradient. Only
nine maps from 24 are presented here (see Appendix S1 for the remainder).
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hand, with shade-intolerant juveniles and a long-distance
dispersal ability, colonization was spatially broad but
limited to few individuals, or also led to local extinction
(Fig. 4c.t))).

Discussion

MODELLING THE SIMULTANEOUS EFFECTS OF
CLIMATE AND LAND-USE CHANGE ON LANDSCAPES

The new approach proposed here, relying on combined models
at the regional and landscape scales, offers several assets for
predicting future landscape dynamics. First, the use of habitat-
suitability modelling as a first step fulfils the most important
assumption of LaMoS, which is the suitability of the study
site for modelled species. Including both abiotic and biotic
conditions in landscape dynamics thereby increases the realism
of projections. Second, this method combines two different
study scales, and uses state-of-the-art models at each scale. As
a first step, habitat-suitability models can be established at
regional or global scales, given a suitable sample size of presence
records to train the model reliably (Stockwell & Peterson
2002). Under these conditions one of the most important
assumptions of these models can be fulfilled: pseudo-
equilibrium between the species of interest and the current
environment (Guisan & Thuiller 2005). This does not mean
that the species occupies its whole niche (Pulliam 2000),
because habitat-suitability models provide a geographical
representation of the entire niche, including truly occupied
locations and those that could be occupied but are not
currently because of competitive exclusion, land use or low
dispersal ability (Pulliam 2000). The Villar d’Aréne landscape
is an example of such a climatically suitable but unoccupied
locality. As a second step, landscape models such as LaMoS
are appropriate for a local analysis on a well known site
identified as climatically suitable. This approach is more
parsimonious than attempting to run landscape models at
large scales, a time-consuming exercise with numerous
parameters that are difficult to obtain at a large scale (e.g.
former land use). The proposed approach appears promising
for addressing scaling problems, including limitations of
models at each scale (Peters ez al. 2004). It may also reduce
uncertainties in trying to address climate and land-use
changes, and their interactions, simultaneously. As far as we
know, few model combinations have already been implemented
in such a way (Guisan & Thuiller 2005). They are some examples
for animal species where landscape models are used as variables
for the niche-based models (Wintle ez al. 2005). Concerning
plants, there are very few studies presenting such a combina-
tion. Dullinger et al. (2004) carried out a similar analysis
without explicitly using a hierarchical approach, but by
building a spatially explicit model incorporating both climate,
biotic interactions and dispersal. Recent developments of
forest gap models implicitly combined these niche-based
models and landscape models, but they are only applicable to
trees and ignore grasslands or open habitats (Schumacher
2004).

IDENTIFYING DRIVERS OF LARCH EXPANSION IN
SUBALPINE GRASSLAND LANDSCAPES

Our simulations suggest that European larch is likely to establish
viable populations in the Villar d’ Aréne grasslands within the
next 50 years under the various scenarios implemented. This
potential colonization by trees of abandoned or less-used
grasslands is not surprising, as similar colonization patterns
have already been observed in old fields from mountain
(Didier 2001) and lowland regions (Debussche & Lepart
1992).

The patterns of colonization depend on both future land
management and larch ecological characteristics. Our
simulations suggest that, under current and projected manage-
ment practices, the landscape-scale distribution of trees is
ultimately driven by the ecological characteristics of larch
rather than by the ability of management to contain coloniza-
tion. This result confirms a previous simulation study that
demonstrated that colonization of the Villar d’Aréne landscape
by the undesirable grass F. paniculata was primarily driven
by constraints on its recruitment into formerly ploughed
grasslands, rather than by current management (Quétier et al.
in press). Likewise, Tasser & Tappeiner (2002) demonstrated
that current tree colonization patterns are determined primarily
by dispersal (e.g. distance to seed source) and secondarily by
current management.

Although mowing could prevent tree establishment locally,
its effects appeared limited at the landscape scale because of
its small extent, even under the most intensive scenarios
(scenarios 2 and 3, 15% of landscape area mown). Under
such patchy land use, trees were shown to establish between
mown patches. None of our scenarios considers an extension
of the mown area that could contain tree establishment;
at best, mowing is conserved to its current, relatively small
extent.

Under these land-use conditions, we show that the most
important traits determining the colonization of subalpine
grasslands such as those of Villar d’Aréne are related to the
three main phases of colonization: dispersal of seeds to reach
a new location (dispersal ability); ability of the species to
develop in this new location (resource-uptake efficiency); and
ability of the species to sustain competition from colonized
communities (juvenile tolerance to light interaction). These
results corroborate those of many experimental and modelling
studies (Bleher et al. 2002; Dullinger et al. 2004) showing the
importance of dispersal ability (mean distance and distribution)
and inter- and intraspecific competition in tree colonization
patterns. Likewise, Quétier et al. (in press) showed that the
response of the Villar d’Aréne landscape to land-use scenarios
depended on the ability of the Festuca PFT to disperse seeds.
These traits are not always easy to quantify, but experiments
such as the one we conducted for germination could be used
to reduce uncertainty in their estimation.

Finally, our simulations are informative in estimating the
time-scale of colonization. Forinstance, abandoned grasslands
could turn into woody communities within a few decades.
This study also shows the importance of land-use legacies
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(Donohue et al. 2000; Quétier et al. 2007), and how the
knowledge of former land use could aid the prediction of
future landscape dynamics.

IMPLICATIONS FOR FUTURE LANDSCAPES AND
ECOSYSTEM SERVICES

Results from simulation studies such as this can offer guidance
for management of semi-natural mountain grasslands in the
context of global change. At the landscape scale, agricultural
land use can have either a positive or a negative effect on
biodiversity and associated goods and services (Tscharntke
et al. 2005; Bolliger et al. 2007). Mowing, as carried out for
several centuries, plays a crucial role in maintaining a high
level of biodiversity (Maurer ef al. 2006) by creating an
intermediate disturbance intensity that prevents competitive
exclusion by late-successional species (shrubs, trees) or
large perennial tussock grasses (Quétier et al. 2007). This
diversity, and the corresponding functional composition of
the vegetation, are associated with the delivery of multiple
services that are important to local stakeholders. Our results
suggest that current patterns of agricultural use may not be
able to sustain desirable levels of biodiversity associated
with open landscapes, and we highlight some possible
alternatives.

We examined three plausible scenarios of land use that lead
to three possible futures for the next few decades, depending
mostly on uncertainties about larch autoecology. Knowledge
of these futures should inform management decisions that are
required to adapt to future changes or mitigate them if they
are found to be undesirable.

(1) Persistence of open and species-rich grasslands in Villar
d’Aréne and similar localities. The current management regime
does not seem intense enough for this, and more intense and/
or widespread disturbances are needed to resist colonization
by larch, as well as by undesirable grassland species (Quétier
et al. in press). Maintaining the current open landscape would
require mowing a larger area, as was done until World War I1.
The introduction of targeted grazing management, focusing
more intensively on unmown grasslands and applied early in
the season, would also be required to restore species-rich
grasslands (Jouglet 1999).

(2) Establishment and management of a larch forest. This
alternative scenario might be favoured for multifunctional
agriculture, as the light cover provided by larch forest sustains
a high diversity of plants and animals (Rameau ez al. 1993).
Larch forests already occur in the Guisane valley, southward
from the Lautaret pass, and provide useful protection against
landslides and avalanches. They can also provide shelter and
some fodder for stock. The downside is that this type of forest
needs to be managed because it is not a stable successional
stage, and larch would quickly be superseded by other tree
species such as some pines (Ozenda & Borel 1995). Under this
scenario, the effects of forest establishment on current grassland
communities should be investigated further. Landscape
simulations predict the disappearance of the Sesleria and
Dactylis PFTs in favour of the dominant and abundant
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Festuca PFT when land is abandoned (Quétier ef al. in press)
and when larch colonization occurs. Such a change in grass-
land functional composition would inevitably lead to some
fundamental changes in ecosystem function and associated
goods and services, such as the availability of fresh water,
carbon sequestration or soil conservation. For example,
dominance by the Festuca PFT is associated with an increase
in biomass production, but a decrease in fodder quality and
strong litter accumulation, with a loss of flower diversity and
thus of aesthetic value (Quétier et al. in press).

(3) Establishment of mountain forest to prevent soil erosion
and avalanches. In this case, no specific management is
required and trees might be left to expand their range. This
change may come at the cost of biodiversity and water
availability (Tscharntke et al. 2005), but with positive conse-
quences for carbon storage.

The effects of each of these futures on tourism should also
be considered, as tourism is currently, and is likely to remain,
a key sector sustaining the mountain economy.
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Abstract

Given the rate of projected environmental change for the 21st century, urgent adaptation and mitigation measures
are required to slow down the on-going erosion of biodiversity. Even though increasing evidence shows that recent
human-induced environmental changes have already triggered species’ range shifts, changes in phenology and species’
extinctions, accurate projections of species’ responses to future environmental changes are more difficult to ascertain.
This is problematic, since there is a growing awareness of the need to adopt proactive conservation planning measures
using forecasts of species’ responses to future environmental changes.

There is a substantial body of literature describing and assessing the impacts of various scenarios of climate and
land-use change on species’ distributions. Model predictions include a wide range of assumptions and limitations that
are widely acknowledged but compromise their use for developing reliable adaptation and mitigation strategies for
biodiversity. Indeed, amongst the most used models, few, if any, explicitly deal with migration processes, the dynamics
of population at the ‘““trailing edge” of shifting populations, species’ interactions and the interaction between the effects
of climate and land-use.

In this review, we propose two main avenues to progress the understanding and prediction of the different processes
occurring on the leading and trailing edge of the species’ distribution in response to any global change phenomena.
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Deliberately focusing on plant species, we first explore the different ways to incorporate species’ migration in the
existing modelling approaches, given data and knowledge limitations and the dual effects of climate and land-use
factors. Secondly, we explore the mechanisms and processes happening at the trailing edge of a shifting species’
distribution and how to implement them into a modelling approach. We finally conclude this review with clear
guidelines on how such modelling improvements will benefit conservation strategies in a changing world.

© 2007 Riibel Foundation, ETH Ziirich. Published by Elsevier GmbH. All rights reserved.
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Introduction

There is now compelling evidence that species are
already shifting their ranges in response to on-going
changes in regional climates (Parmesan and Yohe, 2003;
Root et al., 2005; Walther et al., 2005; Lavergne et al.,
20006), that species are altering their phenology (Menzel
and Fabian, 1999; Visser and Holleman, 2001; White
et al., 2003; Zavaleta et al., 2003) and that some species
are facing extinction, or have become extinct (Parmesan,
2006; Pauli et al., 2006; Pounds et al., 2006; Foden et al.,
2007). Given the contemporary biodiversity crisis,
effective conservation strategies that offset the climate
change threats to species persistence will be critical in
maintaining species and genetic diversity. To date,
conservation planning has mostly focused on preserving
pattern and has acted reactively. However, scientists and
stakeholders recognize that the dynamic nature of
biodiversity requires a paradigm shift in approach
(Cabeza and Moilanen, 2001; Pressey et al., 2007). This
should include proactive planning and focusing on
processes rather than patterns. However, proactive
responses are limited without forecasting and the
implementation of advanced models to do this. Re-
sponses of biodiversity to land-use and climate change
are receiving increasing attention in conservation plan-
ning science, with decision tools being developed to
incorporate such forecasts (Hannah et al., 2007; Pressey
et al., 2007).

The Millennium Ecosystem Assessment (MEA, 2005)
mentions climate change as the largest forthcoming
threat to biodiversity across most biomes, and in a
recent review on systematic conservation planning,
Pressey et al. (2007) recognize accounting for climate
change to be an urgent issue and one of the major
challenges for the future. However, Pressey et al. (2007)
also emphasize the added problems due to the un-
certainties associated with both climate change and
projections of associated species’ range shifts. Although
methodological exercises have attempted to design
protected areas while accounting for species’ shifts
(e.g. Hannah et al., 2007), conservation practitioners
prefer to avoid the uncertainties in projections and
concentrate on protecting current patterns of biodiver-
sity. Nevertheless, several studies evaluating the future

performance of protected areas (e.g. Aratjo et al.,
2004; Thuiller et al., 2006a) call for a need to include
the dynamic nature of biodiversity in conservation
planning.

To increase confidence in model projections, meth-
odologies must acknowledge clearly the uncertainties
involved and try to obtain conditional measurements of
confidence in the forecasts made (Thuiller et al., 2004;
Schréter et al., 2005; Berry et al., 2006; Aratijo and New,
2007; Thuiller, 2007). Whereas confidence in model
projections is likely to increase as the realism of key
assumptions within a particular modelling approach are
improved (Sutherst et al., 2000), tractability often
decreases, due to more demanding parameterizations.
Thus a trade-off exists between complexity and tract-
ability in modelling species and identifying the most
reliable and unbiased solution is not a trivial task
(Thuiller, 2007). A second trade-off in modelling species’
responses to environmental changes is between general-
ity and specificity of predictions. At the generality end of
the gradient, process-based dynamic global vegetation
models (DVMs) are generalized to such an extent that
they can simulate global patterns of vegetation distribu-
tion, as well as carbon, nutrient and water cycling from
existing knowledge of the mechanisms driving these
processes (e.g. Sitch et al., 2003; Woodward and Lomas,
2004; Thuiller et al., 2006c). The drawback is that
primary producers are classified into a small number of
“plant functional types” (PFTs), which provide a coarse
classification of biodiversity for several conservation
planning applications. Tree species-specific responses
have been extensively explored with “forest gap models”
(Botkin et al., 1972; Shugart, 1984; Sykes and Prentice,
1995, 1996; Bugmann, 2001). These models have been
criticized for being highly parameterized for particular
species and sites (Badeck et al., 2001), but there has been
considerable progress in the development of generalized
forest gap models, which can now be applied across
different regions, at least in the temperate zone, and
account for population demographics, species’ interac-
tions and physiological processes (Bugmann and
Solomon, 2000; Hickler et al., 2004). At the specificity
end of the gradient, habitat models (Guisan and
Thuiller, 2005), which fit species environmental
niches explicitly, ignore all mechanisms driving species’
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demography (but see Sutherst, 2000; Kriticos et al.,
2003) and species’ interactions (but see Leathwick and
Austin, 2001). They assume that the fitted relationship
between the presence/absence or abundance of a given
species and the environmental conditions measured in a
site is a good surrogate for such demographic processes
(Aratjo and Guisan, 2006; Austin, 2007). These habitat
models are simplistic but they focus explicitly at the
species level, allowing the modelling of numerous
species, and can thus be used to estimate patterns of
current and future diversity (Box 1; Peterson et al., 2002;
Thomas et al., 2004; Thuiller, 2004; Ferrier and Guisan,
20006).

Most efforts in the past have attempted to understand
and predict how the distribution of a selected species or
group of species as a whole will be modified in response
to a given environmental change (mostly climate and
land-use changes). However, little attention has been
given to simulating processes at the leading and trailing
edges of the distribution where range change happens
(migration, persistence, extinction, Hampe and Petit,
2005). The leading edge is fundamentally important
under global change, as it is commonly accepted that
range expansions depend mostly on populations at the

Box 1. Species’ distribution model definition.

It is relatively difficult to classify models as
they all share some theories, concepts or
assumptions. In this review, we follow Kear-
ney (2006):

We refer to ““habitat models’”’ as any model
which relates the physical nature (biotic and
abiotic) of a region with respect to a species,
with no direct mechanistic links necessarily
occurring between those descriptors and the
species. Typical habitat models are reviewed
in Austin (2002, 2007), Guisan and Thuiller
(2005) and Guisan and Zimmermann (2000).
They are purely descriptive and relate to a
particular space and time frame.

We refer to ““process-based models’’ as any
model that uses mechanistic links between the
growth and fitness of species, or more ab-
stract plant functional types (PFTs), and a
range of environmental or biological (e.g.
competing species or PFTs) variables. Exam-
ples range from dynamic vegetation model
(based on PFTs, Woodward, 1992), population
viability analysis (based on population dy-
namics, Possingham and Davies, 1995), plant
population modelling (Jeltsch et al., 2008)
phenological models (based on phenology;
Chuine et al., 2000), or diffusion/spread mod-
els (With, 2002).

colonization front. The leading edge is also seen as
controlled by rare long-dispersal dispersal events fol-
lowed by exponential population growth (Hewitt, 1993;
Hampe and Petit, 2005). Alternatively, the trailing edge
remains largely understudied, but recent reviews have
demonstrated their crucial role by maintaining long-
term stores of species genetic diversity and places of
speciation (Hampe and Petit, 2005). The aim of this
review is therefore to highlight and discuss two research
avenues that should provide better ecological under-
standing and better predictions. First we review, discuss
and propose new avenues to understand and predict the
processes happening at the leading edge of species’
distributions. New directions are proposed to include
population dynamics, land-use and biotic interactions
more explicitly in the models. Then, following the same
scheme, we analyse the processes happening at the
trailing edge of species’ distributions (persistence,
mortality, genetic adaptation) and propose avenues to
include them in a modelling framework.

Because it was impossible to cover all organisms and
associated processes, we explicitly deal with plant
models in this review, but most of the concepts discussed
also apply to other organisms.

Predicting the leading-edge response —
forecasting species migration

Background

Evidence from paleo-ecological studies (Huntley,
1991; Prentice et al., 2000; Davis and Shaw, 2001) and
multiple observations of current species’ range shifts
(Walther et al.,, 2005; Parmesan, 2006) show that
migration (i.e. a directional shift in a species’ range)
will be a very likely response of plant species to ongoing
and future climate change. In this paper, we define
migration as the result of four processes: fecundity,
dispersal, recruitment and population growth. Under-
standing migration holistically is important because: (i)
it is clear that the rate of change in local conditions
threatens to outpace the migration capabilities of many
species with limited dispersal abilities (Solomon and
Kirilenko, 1997; Pounds et al., 1999); and (ii) current
levels of habitat modification and fragmentation further
reduce the ability of most plant species’ propagules to
disperse across landscapes (Collingham and Huntley,
2000). This has obvious negative implications for
species’ persistence, including range reduction and
possible extinction (Solomon and Kirilenko, 1997;
Midgley et al., 2007).

Despite the acknowledged importance of plant
migration in response to global change (Higgins et al.,
2003a; Neilson et al., 2005; Midgley et al., 2007), few
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Fig. 1. Uncertainties in projected mean species turnover in
Europe by 2050 associated with two extremes in migration
assumptions (from Thuiller et al., 2005a, 2006b; Aratjo et al.,
2006, and Araujo and Thuiller, unpublished data). Two
extreme assumptions, no or unlimited migration, were used
to account for the migration ability of each species. The
histogram highlights the uncertainty entering through these
assumptions (see herptiles for the most striking evidence,
showing almost four times the turnover with unlimited
migration).

modelling studies explicitly include migration processes
when simulating geographical plant response (but see
Collingham et al., 1996; Lischke et al., 2006; Midgley
et al., 2006; Albert et al., 2007). DVMs do not consider
migration either, the plant functional type or species of
interest being expected to grow wherever the conditions
are suitable. Habitat models usually assume either no
migration or unlimited migration (Peterson et al., 2002;
Thuiller et al., 2005b; Schwartz et al., 2006, Fig. 1),
although most published future projections have
assumed unlimited dispersal. As a consequence, seed
dispersal and the associated patterns of plant migration
are considered to be among the most significant
uncertainties in projecting climate change impacts on
plant species’ ranges (Fig. 1, Higgins et al., 2003a;
Neilson et al., 2005; Pearson, 2006; Midgley et al., 2007).

Key issues

The simplest way to incorporate migration into
models of species or plant functional type distributions
is to assume that all populations of a species migrate at
identical rates (Williams et al., 2005; Broennimann et al.,
2006; Midgley et al., 2006). Estimates of such migration
rates can be derived from observed rates of contempor-
ary migration (Cain et al., 2000; Bullock et al., 2006;
Kunstler et al., 2007), from the paleo-records (Davis,
1981; Clark et al., 1998), from genetic isolation by
distance slopes (Hamrick and Loveless, 1989; Petit et al.,
2001; Kinlan and Gaines, 2003), from expert knowledge
or from a mix of these sources. For instance, Midgley
et al. (2006) assumed the rate of plant migration
to be a maximum of 1km per decade for ant- and
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rodent-dispersed Proteaceae species of the Cape region,
and 3 km per decade for wind-dispersed species. Such an
approach can be easily combined with habitat models
and may be used in global change analyses to assess
risks (e.g. Williams et al., 2005) and to reduce the
uncertainty of projections related to dispersal (e.g.
Broennimann et al., 2006).

One shortcoming of this simple approach is that there
are still few available data on dispersal distances, let
alone migration rates of non-invasive plant species in
present-day landscapes (for a summary see Parmesan
and Yohe, 2003). Moreover, the assumption of identical
migration rates across a species’ range is likely to be
untenable in many cases since the migration capacity of
a population depends on its local dynamics (e.g.
Skellam, 1951). Furthermore, external factors such as
the land-use change, landscape fragmentation and the
connectivity of patches of suitable habitat are bound to
complicate the modelling of dispersal since probabilities
of dispersal in heterogeneous habitats can become
anisotropic (e.g. Pitelka et al., 1997; Higgins et al.,
2003b; Pearson and Dawson, 2005). Similarly, as shown
with the rapid spread of plant invasive alien species
throughout the globe (Wadsworth et al., 2000; Kowarik,
2003; Levin et al., 2003), human-mediated dispersal
plays a major role in long-distance dispersal events
although it remains difficult to actually measure and
integrate this into a modelling framework (Schmidt,
1989; Hodkinson and Thompson, 1997; Tikka et al.,
2001; Zwaenepoel et al., 20006).

These problems can be partly avoided through the
combination of a migration model with projections from
habitat models. For example, Iverson et al. (2004)
coupled a habitat model with a simple model of habitat
colonization to predict the future distribution of North
American tree species. The colonization model uses a
cellular automaton that predicts the colonization of
suitable cells based on habitat quality, a correlate of
local abundance in occupied cells, and the distance
between occupied and potentially colonized cells. For all
of the studied species, Iverson et al. (2004) parameter-
ized the dispersal component of their colonization
model to produce a migration rate of 50 km/century in
fully forested landscapes, a value inspired by maximum
estimates of average Holocene tree migration in North
America. Using the estimated dispersal parameter, the
colonization model was then used to simulate the spread
of species in present-day landscapes with lower habitat
quality. This approach is computationally efficient and
innovative in that it uses paleo-ecological information.
However, it also has a number of limitations including
the lack of consideration of population dynamics, the
use of ad-hoc dispersal kernels (e.g. the modelling of
dispersal with an inverse power law that does not
integrate to 1), the assumption of identical Holocene
migration rates for all studied species, and indeed the
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assumption that migration estimates based on the paleo-
record are correct, and relevant for today’s fragmented
landscapes (for discussion see Clark et al., 1998;
Pearson, 2006).

More complex hybrid approaches entail models
of local population dynamics and mathematically
adequate descriptions of dispersal and recruitment
(Jongejans et al., 2008). Classical metapopulation
models represent recruitment processes by a single
function (Hanski, 1994), whereas sophisticated spatially
explicit gap models like LANDIS/LANDCLIM
(He and Mladenoff, 1999; Schumacher and Bugmann,
2006), or landscape models like LAMOS (Cousins et al.,
2003; Albert et al., 2007) model components of the
recruitment process, such as seed production, seed
dispersal, and seedling recruitment, separately. The
spatially explicit forest gap model TREEMIG (Lischke
et al.,, 2006) includes probably the most complete
representation of seed dispersal and subsequent regen-
eration processes, by including density-dependent an-
tagonists and intra- and inter-specific seedling
competition.

Perspectives

Given that complex gap and metapopulation models
are computationally very expensive when they are run at
large spatial scales, it seems more promising to
incorporate results of migration theory into species-
distribution models. There is a well-developed body of
theory on the migration of species, but so far only little
pieces of the theory have been used to improve range
shift projections. Migration theory has led to a suite of
models for population spread (e.g. Skellam, 1951; Kot et
al., 1996; Neubert and Caswell, 2000; Clark et al., 2001).
While the classical model of Skellam (1951) described
migration as a diffusion process characterized by mean
dispersal distance, later models have emphasized the
importance of kernel shape and long-distance dispersal
(Kot et al., 1996; Higgins and Richardson, 1999; Clark
et al., 2001). In their simplest form, these models require
information on a population’s finite rate of growth, 4 (or
on net reproductive rate, Ry, and generation time, 7),
and on the dispersal kernel of offspring as a function of
distance from the mother plant (f(x)). In the following,
we point out how better models and data on dispersal
and demography may help us improve migration
forecasts.

The understanding and quantification of long-dis-
tance seed dispersal has undergone considerable pro-
gress in recent years (Nathan, 2006; Kunstler et al.,
2007). Mechanistic models for wind dispersal now make
reliable predictions at scales relevant for the long-
distance movement of seeds and can be parameterized
for large numbers of species (Nathan et al., 2002;

Tackenberg et al., 2003; Schurr et al., 2005). Moreover,
these models seem to be informative for the biogeo-
graphical dynamics of plant species. For South African
Proteaceae, Schurr et al. (2007) showed that mechan-
istically derived estimates of wind dispersal potential
(Tackenberg et al., 2003; Schurr et al., 2005, Fig. 2)
explain inter-specific variation in the ratio between
realized and potential range size (the latter estimated
with habitat models by Midgley et al., 2003). This
suggests that for these predominantly wind-dispersed
species, the incorporation of mechanistic models for
wind dispersal may considerably improve distribution
forecasts.

Mechanistic models for other dispersal vectors are less
advanced than models for wind dispersal. In the case of
seed dispersal by animals this is partly due to the fact
that the environmental and behavioural factors influen-
cing animal movement are so varied that models are
often highly case-specific (e.g. Westcott and Graham,
2000). However, Powell and Zimmermann (2004) have
demonstrated how mathematical homogenization tech-
niques allow combining information on the behaviour of
animals across different spatial scales with simple plant
population models. The results are promising in that (a)
considerably better historical migration estimates result
from these analyses and (b) a general method to derive
dispersal kernels is provided, which can be extended to
other dispersal vectors that operate at multiple spatial
scales. The further development of such generic models
for seed dispersal by animals and abiotic factors other
than wind will greatly improve our ability to forecast
range dynamics (Nathan, 2006).

Statistical techniques also provide a promising avenue
for estimating dispersal kernels from easily available
information such as parent and seedling distributions
(Ribbens et al., 1994; Clark et al., 1998; Clark, 2005) or
molecular data (Cain et al., 2000; Godoy and Jordano,
2001). In the case of molecular methods, however,
it remains unclear how widely applicable they are
(Rousset, 2001) and whether they can be used to infer
the shape of dispersal kernels.

While the quantification of long-distance dispersal is a
comparatively new field, data on population growth
rates have been collected by population ecologists over
decades (see e.g. Franco and Silvertown, 2004). It
should be noted, however, that these data typically stem
from dense populations in the “core” of a species’ range
(Franco and Silvertown, 2004). The dynamics of such
dense populations may differ in important ways from
the dynamics of sparse populations at the spreading
front that drive species expansion (Kot et al., 1996;
Sagarin et al., 2006). For example, reduced intraspecific
competition at the spreading front may result in
increased population growth rates, thereby promoting
migration. On the other hand, sparse populations at the
expanding edge of a moving population may suffer from
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Fig. 2. A protocol used to estimate the dispersal ability of 37 species of South African Proteaceae. The protocol combines species-
specific simulations of a mechanistic model for seed dispersal by wind with species-specific estimates of habitat distribution: (a) for
each of 10,000 different dispersal environments, the dispersal model simulated the post-dispersal locations of 10,000 seeds (black
dots) starting from the central source cell. The neighbouring cells reached by at least one seed (hatched cells) were determined from
this seed shadow. To represent barriers to Proteaceae seed dispersal that arise from limited fire extent, only the 5x 5 cell
neighbourhood (delimited by the bold line) was considered. (b) The distribution of cells reached (hatched) was overlaid on the
distribution of suitable habitat (grey), yielding the number of suitable cells that can be reached from a potentially suitable source cell

(black circle) (from Schurr et al., 2007).

Allee effects that can substantially slow down spread
rates (e.g. Kot et al., 1996; Taylor and Hastings, 2005).
So far, only a few empirical studies have looked for
Allee effects at expanding range edges, but for invasive
plant species there is some evidence that Allee effects
indeed occur at the invasion front (Cappuccino, 2004;
Davis et al., 2004). This calls for further empirical
research on the importance of Allee effects for the
spread of native and invasive plant species. Moreover,
we currently lack data on the post-dispersal survival of
long-distance dispersed seeds (Nathan, 2006).

We suggest that empirical observations and experi-
ments should urgently be combined with habitat
modelling approaches to allow the spatial simulation
of climate change impacts on demographic rates. A
number of modelling approaches exist for providing
such a mechanistic link. Metabolic theory makes very
simple and generic predictions on the temperature
dependence of population growth rates and carrying
capacities (Brown et al., 2004). However, these predic-
tions are probably too coarse to be useful in models for
the range dynamics of individual species and indepen-
dent tests using a broad range of taxa across different
regions have found limited support for some of the
general predictions in the theory (Hawkins et al., 2007).
To develop and test more refined models of climate
effects on demography, data are required on demo-
graphic rates collected across climatic gradients. More
complex climatic effects on population growth rates are
embedded in DVMs (e.g. Sitch et al., 2003; Woodward
and Lomas, 2004 #2633), but species-specific predictions

cannot be made from these, and the formulations of
population dynamics are very simplified (Moorcroft et
al., 2001). Some forest gap models represent many of the
processes that are thought to influence climatic effects
on population growth rates, including competition and
indirect effects on dispersal through earlier reproduction
or seed numbers (Lischke et al., 2006). In these models,
tree growth is commonly assumed to be maximal if the
climate corresponds with the current climate in the
centre of a species’ distribution (e.g. Bugmann, 2001;
Schumacher et al., 2004, 2006).

Towards the edge of the distribution, growth and
establishment is reduced, while growth efficiency-related
mortality increases. Plant species are limited not only by
their absolute limits of survival but also through
competition from other species, which might grow
better in a given climate. Parameterizing these models
for large numbers of plants other than trees in the
temperate and boreal zones or PFTs, however, might
not be possible in the near future. Instead, process-based
vegetation models can be used to predict general
changes in vegetation structure, such as canopy density
or vegetation type, which implies information on
changes in habitat type and quality for most species.

By altering demographic rates, inter-specific interac-
tions may speed up or slow down spread rates, as well as
decrease or increase the area a species can occupy (e.g.
Travis et al., 2005). Modelling the effect of inter-specific
interactions on spread rates is particularly challenging
since, at the spreading front, a species is likely to interact
with species it has not encountered before. These novel
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interactions may not be captured by the extrapolation of
habitat models and call for the incorporation of process-
based interaction modules into range shift models. As an
example, the range shift model of Lischke et al. (2006)
contains a submodel describing intra- and inter-specific
competition for light. For more complex interactions
such as competition for multiple resources, facilitation,
pollination and herbivory we lack generic models. While
the development of such generic models is highly
complex, it also seems highly rewarding: generic models
for species’ interactions may greatly expand our ability
to (1) replace descriptions of potential ranges by
mechanistic range models, (2) assess the impact of
invasive species on biodiversity, and (3) predict the
dynamics of novel communities arising under global
change.

The combination of habitat models for potential
ranges with mechanistic models of species spread holds
great promise for the improvement of range shift
projections. It should be noted, however, that such
hybrid models provide no general solution for the
incorporation of migration processes into range shift
projections. Consider, for instance, a species that is
expanding poleward in response to past climatic
changes, as seems to be the case for many European
tree species whose range still appears to be limited by
post-glacial expansion (Svenning and Skov, 2004). A
habitat model fitted to the present-day distribution of
such species would tend to underestimate its cold
tolerance and hence the extent of its current and future
potential range. Consequently, a process-based migra-
tion model based on these bioclimatic projections is
likely to underestimate the future range of this species,
thus overestimating extinction risks from models of
range. This problem may be somewhat reduced by not
using the “best fit” between a species’ distribution and
climate; but instead the most extreme value of any
bioclimatic variable found within a species’ geographic
range (Bugmann and Solomon, 2000).

An approach that completely circumvents this pro-
blem is the joint statistical fitting of a mechanistic range
dynamics model and a habitat model to species records.
A step in this direction has been taken by Wikle (2003),
who used a hierarchical Bayesian approach to fit a
Skellam-type model of population migration to a time
series of House Finch records in the eastern US. Wikle’s
model allowed for random spatial variation in both
population growth rate and mean dispersal distance.
While he did not model these parameters as a function
of climatic variables, the hierarchical Bayesian frame-
work employed is flexible enough to incorporate
functional relationships between demographic para-
meters and climatic variables. Limits to the broad
application of this approach may be posed by the
availability of high-quality data on the spatio-temporal
dynamics of species and by the computational

challenges encountered in the statistical fitting of
complex models (Clark, 2005). However, the hierarch-
ical Bayesian framework is a powerful way of linking
process-based models and data, and this potential
should be exploited for the improvement of range shift
projections.

Predicting the trailing edge response —
forecasting species probability of persistence

Background

To predict the future distribution of a species, one has
to consider not only the ability of the species to colonize
new sites, but also the ability to persist in current sites or
face localized population extinction. The effects of local
extinction may be seen at the level of entire species’
ranges: in South African Proteaceae, species with life
histories that are more vulnerable to population
extinction tend to fill less of their potentially suitable
range (Schurr et al., 2007). Extinction is also likely to be
seen in small and isolated populations driven by reduced
intra-population genetic variation and reduced fitness
stemming from a greater degree of environmental stress
and inbreeding depression (Willi et al., 2006). These
small and isolated populations are often found at the
rear edge of a range; indeed, the fossil record shows that
extinction commonly occurred at rear-edge populations,
particularly during periods of rapid climate change
(Davis and Shaw, 2001).

Recent empirical evidence suggests that climate
change already drives the extinction of rear-edge plant
populations leading to a distribution with a ‘trailing’
edge (Lesica and McCune, 2004; Hampe, 2005;
Lavergne et al., 2005, 2006, Wilson et al., 2005). For
the desert tree Aloe dichotoma in southern Africa, Foden
et al. (2007) found that trailing edge populations showed
clearly negative demographic rates, and strongly posi-
tive rates were observed at the leading edge of the range,
making population growth rate a sensitive and useful
indicator of incipient change in range.

However, for the majority of species detecting any
decline at the rear edge is hampered by a lack of
available survey data (Thomas et al., 2006) and there is
also a danger that the larger amount of evidence for
leading-edge expansion may result in a lack of research
on climate change effects on the rear edge (Hampe and
Petit, 2005). Moreover, this lack of research is
granted more urgency as it has been argued recently
that population extinction at the rear edge of shifting
ranges may be of disproportional importance for
conservation because of the high level of regional
genetic diversity between isolated populations (Hampe
and Petit, 2005).
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The short-term response of plant populations to
environmental change partly depends on basic aspects
of a species’ life history: populations with long genera-
tion time, high reproductive rates, and persistent life
cycle stages are likely to persist longer in the face of
environmental change. Additionally, phenotypic plasti-
city is important for short-term reactions to environ-
mental change, since it may allow a species to buffer
short-term environmental change and maintain viable
populations (Ghalambor et al., 2007).

For the long-term persistence of natural populations
facing directional changes in environmental conditions,
evolutionary adaptation becomes crucial (Etterson and
Shaw, 2001). Ultimately, populations persist only if the
rate of adaptive evolution at least matches the rate of
environmental change (Biirger and Lynch, 1995). The
two main ingredients necessary to predict how pheno-
typic traits in a population might change in response to
environmental change are the magnitude of plasticity in
the population (which determines the potential of the
population to respond over the short term), and the
speed at which the population can evolve (which
determines the potential of the population to respond
over the longer term). However, there is little data to
quantify the speed of evolution in the face of climate
change (but see Berteaux et al., 2004). This lack of hard
data was emphasized by Hedrick (2001), who high-
lighted that “determining the potential for adaptation of
a population in a changing environment is a critical
unanswered question in most cases”. Alternatively, the
fossil record favours the hypothesis of niche conserva-
tism for most species in a climate change context
(Prinzing et al., 2001; Ackerly, 2003; Wiens and
Graham, 2005; but see Broennimann et al., 2007 for
the case of biological invasions); this may be true for
isolated populations at the rear edge of a shifting range
because the relatively poor intra-population diversity
will reduce the evolutionary potential in the face of
rapid environmental change (Davis and Shaw, 2001;
Parmesan, 2006; Willi et al., 2006).

Also, given that microevolutionary processes occur
across generations, generation time is an important
factor affecting the evolutionary potential of species if
environmental change is rapid (Rosenheim and Tabash-
nik, 1991). From that, species with a long generation
time such as perennial herbs, shrubs and trees should
have a lower capability to respond to new selective
pressures than species with a short generation time such
as annual herbs (Rosenheim and Tabashnik, 1991). On
the other hand, species with a long generation time have
a higher probability of population persistence, at least
over short timescales (see above). Thus, to predict the
long-term fate of populations exposed to environmental
change, one has to quantify the effects of both ecological
and evolutionary processes on demographic rates
(Botkin et al., 2007).

Key issues

The understanding and quantification of demo-
graphic processes is key to the modelling of population
extinction under environmental change. The link be-
tween demography and population extinction has been
studied extensively in the field of population viability
analysis (PVA, see Menges, 2000; Reed et al., 2002 for
reviews of PVAs of plants), leading to a substantial
theory on population extinction (e.g. Lande, 1993;
Frank and Wissel, 2002; Grimm and Wissel, 2004). A
minimal spatial model for population extinction con-
tains the growth rate and carrying capacity of individual
populations, and the probability of dispersal between
populations (the latter is relevant since immigration may
rescue small populations from extinction, Brown and
Kodric-Brown, 1977). The basic demographic quantities
necessary for predicting population extinction are thus
easily identified; the challenge to distribution modelling
lies in predicting how these quantities will be modified
by environmental conditions, inter-specific interactions,
phenotypic plasticity and evolutionary change. In the
following, we provide perspectives on how these
modifications can be represented in distribution models.

Perspectives

Environmental effects on demographic processes can
be easily incorporated into distribution models if
environmental change causes an abrupt change in
demographic rates, leading to rapid population extinc-
tion. In the context of land-use change, such abrupt
changes have already been incorporated into distribu-
tion forecasts by overlaying habitat models’ forecasts
with a post-modelling mask (Broennimann et al., 2006).
Climate change and invasive species are, however, likely
to induce gradual changes in demographic parameters
and the probability of local extinction. Such gradual
changes pose a greater challenge to distribution model-
ling because their description requires quantitative
information on the relationship between demography
and environment. In the context of species’ migration,
we have already discussed how distribution models can
incorporate gradual effects of mean environmental
conditions on demographic rates. In the context of
population extinction, however, it seems particularly
important to additionally consider the effects of
temporal and spatial variability in environmental condi-
tions (e.g. Higgins et al., 2000; Menges, 2000), especially
extreme events (Parmesan et al., 2000).

Temporal variability in the environment is commonly
believed to increase the probability of population
extinction (e.g. Menges, 2000), and its consideration in
distribution forecasts is particularly important if envir-
onmental variability increases due to climate change.
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The more temporally variable the environment becomes,
the more the persistence of a population will depend on
its ability to maintain reproductive potential during
unfavourable periods (e.g. Higgins et al., 2000). Plant
populations can store reproductive potential in seed and
sapling banks or in long-lived adults (Bond and
Midgley, 2001). Higgins et al. (2000) noted that species
with a high storage reproductive potential may even
benefit from an environment becoming more variable, as
this may lead to a higher frequency of conditions
beneficial for recruitment. Their simple model for local
population dynamics includes the storage effect as well
as temporal variability in the environment, and could be
embedded into process-based distribution models.

Broad-scale spatial variability in the environment is
usually accounted for in habitat models and this
information can be linked to demographic rates in a
process-based approach. Small-scale spatial variability,
however, poses a problem to distribution modelling.
Existing distribution models are typically grid based and
assume that environmental conditions within large grid
cells are constant. Yet, small-scale environmental
variability within grid cells may be crucially important
for predicting species’ responses to climate change. In a
heterogeneous grid cell, a species may be able to escape
to another habitat type or to higher altitudes and
therefore persist longer than in a homogeneous environ-
ment (Jackson and Overpeck, 2000). Species’ distribu-
tion models can account for small-scale variability in
environmental conditions by considering the area
covered by different habitat types or the altitudinal
range within each grid cell. A similar approach has
already been taken to describe habitat transformation
through the incorporation of a data layer that gives the
proportion of area transformed inside each grid cell (e.g.
Latimer et al., 20006).

Biotic interactions are also likely to alter the demo-
graphic determinants of population persistence or
extinction. Competition for resources is undoubtedly
important for determining range size (Case et al., 2005;
Brooker, 2006; Morin and Chuine, 2006). Leathwick
and Austin (2001) showed how competition by Notho-
fagus shaped the distribution of other tree genera in
New Zealand. Facilitation can have similar controls on
rear-edge boundaries: Castro et al. (2004) have shown
that Scot’s pine (Pinus sylvestris) seedlings at their
southern limit in Spain have higher survival rates under
shrubs (that effectively shelter the pine seedlings from
drought, frost, hail and trampling) than on bare ground
or under woodland canopies. Both these examples
highlight how interactions refine the broad-scale control
that the environment has on a species’ distribution and
suggest that interactions may become increasingly
important for range dynamics in the future. Approaches
that can be used to model the effects of interactions on
species’ distribution and population spread may also be

useful for modelling the consequences of interactions for
population extinction.

Phenotypic plasticity and evolutionary adaptation in
response to climate change are currently being studied
(e.g. Willi et al., 2006; Bridle and Vines, 2007), and may
find their way into process-based models over the next
few years. Indeed, understanding the processes and
patterns of gene flow and local adaptation requires a
detailed knowledge of how geographic space and
landscape characteristics structure populations (Anto-
novics et al., 2002). We foresee that such information
will be transferable into distribution modelling in the
near future. One promising research direction would
thus be to simulate adaptive genetic responses in
spatially explicit models of species’ distribution, a new
task for the field of landscape genetics (Manel et al.,
2003; Metcalf and Pavard, 2007). Tools for jointly
simulating the dynamics of plant populations and
genotypes are now becoming available: the modelling
framework AMELIE (Kuparinen and Schurr, 2007)
links the spatio-temporal dynamics of plant populations
and genotypes, and is flexible in its description of life
histories, seed and pollen dispersal, reproductive sys-
tems, and demographic and environmental stochasticity.
Individual life cycle stages can be described by a wide
range of alternative submodels, allowing, for instance,
plant growth to be modelled with a physiological model.
The AMELIE framework can thus be used for including
evolutionary processes into distribution modelling,
given that sufficient demographic and genetic data are
available.

Alternatively, when no data are available, simple
adaptive scenarios may be drawn up and included into
distribution modelling outputs (Berteaux et al., 2004).
For instance, for a quantitative trait such as response to
climate (influenced by multiple genes, each having a
small effect), we can describe several situations depend-
ing on the magnitude of phenotypic plasticity (PP) and
the speed of evolution. In one extreme situation,
contemporary evolution is slow and there is virtually
no PP for the trait considered. Sources of change in the
average trait value are weak, and if the selection
gradient acting on the trait (the slope of the relationship
between the trait and fitness) is steep, the average fitness
of the population decreases under the pressure of
climate change (Berteaux et al., 2004). In the opposite
case PP is high and contemporary evolution is fast, so
that sources of change in the average trait value are
strong, and the average fitness of the population remains
stable. A particular situation may occur, where antag-
onistic plastic and genetic responses to environmental
change will lead to apparent evolutionary stasis (no
change or contradictory change in the phenotype with
time), despite selection and genetic variation of the trait
(Merild et al., 2001). Depending on the magnitude of PP
and the speed of evolution, one can draw optimistic or
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pessimistic scenarios when predicting changes in species’
distribution under environmental change (Berteaux
et al., 2004).

To conclude, we argue that range gain and loss are
two sides of the same coin: range loss is caused by the
extinction of existing populations, whereas migration is
driven by newly founded populations that escape
extinction. The process-based modelling of range
dynamics will thus greatly benefit from better data on
the factors causing the extinction or persistence of small
populations.

Conclusion

Models are simplifications of reality and often begin
life by helping researchers to formalize their under-
standing of a particular process or pattern of interest.
Models are thus primarily important aids to research.
Difficulties may therefore arise when such theoretical
models are used to guide conservation planning,
management and to support the formulation of policy
decisions (e.g. IPCC). The magnitude of uncertainties in
species’ range modelling is currently so great that it
might lead conservation planners, policy makers and
other stakeholders to question the overall usefulness of
science as an aid to solve real world problems. Bridging
the perceived gap between science and societal needs is
of paramount importance if we want to make progress
and contribute meaningfully, as scientists, to solving the
global environmental change crises.

The conservation agenda is now moving on to
consider adaptation to climate change and here a
landscape approach is more applicable for testing
strategies such as habitat re-creation, corridors and
ecosystem resilience. Habitat models may contribute to
this in providing a broader framework for under-
standing and predicting climate change impacts, deli-
neating potential corridors for species migration
(Williams et al., 2005) or testing the effectiveness of
reserve networks to protect biodiversity (Burns et al.,
2003; Aragjo et al., 2004; Bomhard et al., 2005). Perhaps
we should endorse Sutherland’s suggestion (Sutherland,
2006) and ask conservationists to identify desired future
states and then use models to backcast in order to
identify strategies for achieving the desired state. The
time is ripe for modellers to explore how far models can
be taken to both fulfil the requirements of and answer
the critical questions for conservation in a dynamic
future.

One key point is still puzzling to us and generates
lively discussions among the authors of this paper: Are
more complex models (i.e. including a large number of
parameters) likely to be more accurate than simple
models (i.e. including few parameters)? When should we

rely on complex versus simple models to aid policy
decisions? This is a reflection of an older debate over the
merits of accuracy versus realism, or between simplicity
versus complexity. We could of course argue that adding
dispersal and physiology makes models more realistic
and closer to the truth, but are these models necessarily
more accurate? This is a complex issue as habitat models
have proved to be very accurate under current condi-
tions even though they ignore species physiology and
other properties (Hijmans and Graham, 2006). Never-
theless, some conclusions can be tentatively made:
complex models are likely to be more accurate at finer
resolutions, whereas simple models are likely to offer
useful and parsimonious solutions at broader scales;
complex models are probably more accurate under
novel situations and for species with non-equilibrium
distributions with current environmental conditions
(Peng, 2000); the development of complex models is
necessary not only as an academic exercise to help
understanding of the importance of different drivers of
change on the distribution of species, but also as an aid
to identify the optimal trade-offs between precision and
generality. Furthermore, future research may help
develop models that are still simple yet have better
predictive power (e.g. based on more advanced environ-
mental predictors or including simple interactions;
Leathwick and Austin, 2001; Robertson et al., 2003;
Araujo et al., 2005; Guisan et al., 2006; Heikkinen et al.,
2000).

In recent years we have seen a new generation of
models, termed ‘“hybrid” models (TreeMig (Lischke
et al., 2006), LPJ-GUESS (Smith et al., 2001), Hybrid
(Friend et al., 1997)). These models try to achieve a
compromise between realism—accuracy and complex-
ity—simplicity. Such developments are opening new
pathways for research and are bound to provide many
answers for the questions raised in this review. One of
the limitations of these approaches is that they are
highly sophisticated, data hungry, and require detailed
knowledge of ecological processes that is usually
unavailable for large numbers of species and regions.
Nevertheless, the literature abounds with experimental
and observational studies carried out at local scales
which are only rarely used by modellers. These studies
have been accumulating over at least two centuries and
offer a powerful source of information. This, if
appropriately synthesized and digested, could be ex-
tremely useful in helping to select and fine tune the
parameters entering process-based models across a
variety of species, functional types and regions (Midgley
and Thuiller, 2005). A systematic use of the information
available in the literature, and directed pairing of
experimentalists with distribution modellers, would help
in testing model performance against observations
recorded with a moderate level of climate change
already observed, and thus help to identify the gaps in
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knowledge that need filling in order to efficiently set the
targets for conducting large-scale experiments required
to obtain meaningful information for the parameteriza-
tion of distribution models. Existing global biological
traits databases are an example of accumulated meta-
information that will prove to be extremely helpful in a
more realistic parameterization of models.

The future holds great promise for researchers in
global change biology: there is indeed much to be done,
but there is also real hope that integrative programmes
and projects will help filling in gaps between distinctive
fields of research, thus contributing to the emergence of
the new generation of forecasting methodologies that
are more useful for decision making.
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Logistic regression has been used to predict species
distribution since the early age of predictive biogeography
(Austin et al. 1984, Guisan and Thuiller 2005, Austin
2007). This is a parametric generalisation of usual linear
regression that deals with a non-normally distributed
response, and it has been utilized successfully to explain
and model the distribution of various organisms over local
to large spatial scales (Guisan et al. 1998, Teixeira et al.
2001, Fleishman et al. 2003, Thuiller et al. 2006a, b). The
probability outputs of these models are commonly used
under two forms: either they are summarised into binary
results by choosing a threshold (Liu et al. 2005) or they are
used un-summarised as raw probabilities or indexes (Real
et al. 2006) where high values are taken as characterising
highly suitable sites for the modelled species. The raw
probability outputs are calibrated so they depend on the
prevalence (ratio between the number of presences and the
total number of records in the dataset) of the training
dataset: the mean fitted value across all sites is equal to the
prevalence in the training dataset. Because of this, rare
species tend to have many low predicted values at sites
across a region compared with more common species, so
comparing suitability of sites across species in a conserva-
tion planning context can be a complex task. That is, the
common species can effectively swamp the rare species in
inter-species comparisons. In a recent paper, Real et al.
(2006) proposed a method to circumvent this potential
drawback by introducing a favourability function. They
introduced the idea that a biased dataset is one where
sampling prevalence (as deduced from samples) differs from
50%. Rescaling the probability outputs of logistic regression
with reference to a so called ideal sample prevalence of 50%,
the favourability function is expected to improve predic-
tions in terms of description of the favourable areas for the
species and to facilitate the comparison between species
(and so that 0.5 would become the threshold for all species).
Real et al. (2006) also claim that this function makes the
model probability outputs independent of the sampling

prevalence of the training dataset. The proposed formula
for favourability F is the following:

n,

i + [

n, 1-7P
with P the probability output of the logistic regression and
n; and ng the respective number of presences and absences
in the dataset.

To test this favourability function, Real et al. (2006)
used virtual species that respond to a single environmental
factor, providing “true” species distributions that can be
sampled in different ways, and used to evaluate model
outcomes (Hirzel et al. 2001, Reineking and Schroder
2006, Austin et al. 2006, Jimenez-Valverde and Lobo 2007,
Meynard and Quinn 2007). The species all used the same
environmental variable, and the same logistic relationship,
but had varying population prevalence. A first test was
realized with a single virtual species constructed with a 50%
population prevalence to test the effect of sampling
prevalence on the probability and the favourability outputs.
Three sub-samples were extracted with respective sampling
prevalences of 20% (presences are under represented
compared to the true distribution), 50% (full distribution)
and 80% (presences are over represented compared to the
true distribution). Each sample was used to fit a logistic
regression and results were compared: probability outputs
were very different (maps) and favourability outputs were
said to be qualitatively similar. Then on this specific case
the favourability function was able to improve outputs
resulting from unbalanced training datasets. The favour-
ability function was then applied to two other virtual species
with respective population prevalences of 20 and 80% to
show that the favourability function makes it easier to
compare species with different population prevalences. Both
fully sampled (sampling prevalence equal to population
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prevalence), the two virtual species obviously presented very
different logistic regression outputs. However, rescaling
these probability outputs, the favourability function allowed
direct comparison of the two species in the overall
landscape.

We found this method appealing for its modelling
approach and innovative in its use of virtual species. In
particular, Real et al. (2006) have clearly indicated why they
require model probability outputs to be independent of the
sampling prevalence and therefore comparable across pre-
valences. The method (Real et al. 2006) has merit in dealing
with this problem but relies on a problematic definition of
bias (sampling prevalence other than 50%) not ecologically
justified. We propose that bias be defined as a sampled
prevalence different from the “true” prevalence (the real
probability of finding the species in the landscape), because
it seems meaningful to consider as unbiased a sample which
represents the ecological reality. Predictions from a logistic
regression model will be calibrated in such a way that they
accurately reflect the prevalence of a species throughout a
region. We have to deal carefully with the word “bias”
because it is commonly used but has several meanings;
outputs of logistic regressions are not biased in the sense
that they reflect the input data, but if built on biased
samples they can be difficult to interpret.

Let us then move on without focussing on the word
“bias”, and consider what the favourability function (Real
et al. 2006) does. We propose to test the favourability
function (“Favourability 50”) and compare it with a
modified function (“Modified favourability”) defined as

follows:

(a) Landscape

R
PrSample p

1—-P

F

)

Pr True

where Pr gymple and Pr 1y are respectively the prevalence of
the sampled dataset and the true prevalence of the virtual
species using simulations with a range of both sample
prevalence and population prevalence.

We first built a virtual landscape of 32 per 20 pixels
(each pixel representing a 10 X 10 km area) based on a
mean temperature parameter. This mean temperature
parameter was distributed along a realistically varying
gradient (0-15°C) and slightly modified with the addition
of a random normal value. This led to a landscape with a
temperature parameter ranging from —5 to 20°C and a
mean of 7.6°C (Fig. 1a). We then established a logistic
response to this single environmental factor. The response
was higher for higher mean temperatures. This response to
the environment was then used to create three virtual
species distributions with respective population prevalence
of 20% (VS20), 50% (VS50) and 80% (VS80) (Fig. 1b, c,
d).

For each species, samples of 80 pixels with prevalence of
20, 50 and 80% were randomly extracted. They represented
random partial samplings in the field, with perfect detec-
tion. This sampling strategy was chosen to cross-test the
effect of the true and the sampling prevalence on the logistic
regression, the Favourability 50 and Modified favourability
outputs. For VS20, three more samples of 200 pixels were
also selected with prevalences of 5, 10 and 15%, which are

(b) VS20

20°C

15°C

10°C

5°C

0°C

-5°C

(d) VS80

Figure 1. Map of the virtual landscape: mean annual temperature (from —5 to 20°C) (a), VS20 species in presence (black) vs absence
(white) (b), VS50 species in presence vs absence (c), VS80 species in presence vs absence (d).
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sample prevalences close to those observed in datasets
obtained in natura.

Logistic regressions were performed on the sampled
datasets and on the true distributions (full distribution) of
the three species. The probability outputs obtained with the
sampled dataset were then transformed with the Favour-
ability 50 and the Modified favourability functions. For
each model, the raw predictions as well as the Favourability
50 and Modified favourability predictions were evaluated
using the area under the receiver operating characteristic
curve (AUC) (Swets 1988) for the whole landscape.

We then compared each output dataset (probability or
favourability) to the model fitted with the full dataset to
explore the performance of each model and formula outputs
for the different sampling and population prevalence. To
determine if predictions for a single species were consistent
and independent from the sample prevalence, we also
compared the outputs obtained from samples with a
prevalence of 20% (and 10% for VS20) and those with a
prevalence of 80%.

To quantify this we used a weighed Kappa coefficient
(Cohen 1960) with multiple modalities. We used 5 classes:
0-0.2 (very low suitable environment), 0.2-0.4 (low
suitable), 0.4-0.6 (medium suitable), 0.6-0.8 (quite suita-
ble) and 0.8—1 (suitable) to discriminate the outputs values.
N being size of the datasets, the nj were defined as the
counts in the resulting confusion table and a weight matrix
W (5, 5) was chosen to classify errors by their seriousness:
Wij=1-— q Then the Kappa coefficient was calcu-

lated as follows:

5

5
with Po = Z ZWU X % and

i=1 j=1

P iiw n, 1y K Po — Pe
e= ax—=x 2 K=—r.
~ <~ " N N 1 — Pe

We finally used a rough guideline to classify the kappa
values: above 0.8, the two models were considered as
equivalent, between 0.6 and 0.8, the two models were
considered as nearly different and under 0.6 the two models
were considered as very different.

Obviously, the raw regression and the Favourability 50
were identical for a sampling prevalence of 50% and the raw
regression and the Modified favourability were identical for
a sampling prevalence equal to the population one, leading
to the same values of the Kappa coefficient (K) (Fig. 2).

For the three species the best predictions (higher Kappa
values, Kappa >0.88) with the raw model were obtained
when sampling and population prevalences coincide (for
instance with a sampling prevalence of 20 for the species
VS20). However, as soon as the sampling prevalence was
different from the population one, raw predictions were
very different from the model performed on the exhaustive
distribution of the species (Fig. 2). The Favourability 50 led
to better predictions than the raw model (for example
Kappa =0.9 instead of 0.47) when the sampling prevalence
was very different from the population one. Nevertheless
predictions became worse than the raw ones when the
sampling prevalence was close to the population one (for

example Kappa =0.25 instead of 0.74). As for the Modified

Sample prevalence

80

20 30 40 50 60 70

10

30 40 50 60 70 80

30 40 50 60 70 80 20

20
1 4

0.95

VS20

0.9
0.85
0.8

Favour50

0.75

0.7

0.2 -

VS50

FavourMod

0.65

0.6

A

o
(=9
(=¥
o

.|

Figure 2. Cohen’s Kappa values between each model/formula outputs and the ones of the model performed on the true distributions, for each sample prevalence and for each species. For Kappa

values under 0.8 both predictions sets can be considered as different.
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Table 1. Cohen’s weighted Kappa coefficients for each species and each model/formula between two outputs resulting from samples with
prevalences of 20 and 80% for the three species and 10 and 80% for VS20.

Species Raw Favourability 50 Modified favourability
VS20 Sample prevalence 20 vs 80 0.43 0.38 0.88
VS20 Sample prevalence 10 vs 80 0.20 0.16 0.72
VS50 Sample prevalence 20 vs 80 0.49 0.45 0.87
VS80 Sample prevalence 20 vs 80 0.33 0.39 0.72

favourability, it gave predictions (0.81 <Kappa <0.98
except for the sampling prevalence of 5%) as good as or
better than the raw ones in all cases (Fig. 2).

The Kappa coefficients calculated between two models
outputs resulting from two samples of the same species
differing by their sampling prevalence are presented in the
Table 1. As expected the raw regression led to higher
probability outputs when the sampling prevalence was high
(80%) compared to when it was low (20%) (Table 1,
Fig. 3). This results in relatively low Kappas for the three
species (0.33-0.49, Table 1). The Favourability 50 function
reversed these tendencies (Fig. 3) and still led to low Kappas
(0.38-0.45, Table 1). Modified favourability properly
adjusted the outputs (Fig. 3), leading to higher values of
kappa (0.72-0.88, Table 1).

All AUC values (predictions tested against observations,
Table 2) were very high (over 0.98), showing that all the
performed models discriminate a presence from an absence
almost perfectly. As the Favourability 50 and Modified
favourability are rescaling formulas they are changing only
calibration and not discrimination, so their use leads
necessarily to the same AUC values and to rescaled
thresholds, (Jimenez-Valverde and Lobo 2007).

This research sought to improve the favourability
formula proposed by Real et al. (2006) with a formula
relying on the ratio between the sampling and the true
prevalence of a virtual species. The improved formula has
proven to be efficient in reducing sampling-induced error in
the logistic regression outputs, even for consequent bias of
the training sample (sampling prevalence of 80% instead of
20% or the contrary) and for datasets close to those
obtained in natura (sample prevalence of 5 or 10% for
VS§20). It also yielded similar predictions for a given species,
even for samples with different prevalences. We believe that
this formula is more realistic than the one proposed by Real
et al. (2006) because it does not suppose that a particular
prevalence of 50% is the reference one. However, this
formula will be difficult to apply to real species for which
true prevalences are poorly known. In these cases, one
should investigate the origin of the low prevalence problem
and the possible solutions for getting around it.

The possible origins of a low prevalence in a sample are
multiple. First, such a sample might properly represent the
true distribution of a rare species because most environ-
ments are unsuitable for it (Guisan and Thuiller 2005,
Jimenez-Valverde and Lobo 2007, Meynard and Quinn
2007). Secondly, it can result from a sampling-induced bias
due to either low detectability or poor sampling strategy
(Mackenzie et al. 2004, Wintle et al. 2005). Thirdly, it can
result from the fact that the considered area is at the edge of
the species environmental niche or does not include its
whole niche (Hernandez et al. 2006, Randin et al. 2006,
Vanreusel et al. 2007). Fourth, the sample area may be too
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large in relation to the whole niche of the species as it is
often the case for restricted and rare species (Martin et al.
2005). These four cases differ both in the origin of the low
prevalence of the sample they induce and in the relevant
solutions. The first case is not an error as such, because the
modelled probabilities truly reflect the species prevalence.
In fact, given relevant predictors, a suitable site, if it exists,
can be modelled with a high probability — one would simply
not expect many of them overall. If, alternatively, there are
no predictors that identify highly suitable sites, many
probabilities may be low, and sensible strategies for dealing
with this in the light of higher predictions for more
common species will be required. The second case is a
substantial problem, highly mobile or small vagile species
are often difficult to detect and good sampling strategies are
always difficult to design in such a way as to be both
statistically and ecologically sound. Quantifying the detec-
tion probability for a given species could be a solution to
obtain a more statistically conclusive statement about
possible reasons for not detecting a given species as opposed
to a simple “none were found” conclusion (Wintle et al.
2004, Royle et al. 2005, Mackenzie 2006). The third and
the fourth cases are modelling problems. The choice of the
scale and of the resolution in statistical habitat modelling is
one of the greatest challenges in this field (Guisan and
Thuiller 2005). To obtain reliable probability outputs,
input data should include the whole niche (the core, the
edge and the outside of the niche) of the species (Austin and

1.0+

Sample prevalence 20%

VS20

T T

T T
0.0 0.2 0.4 0.6 0.8 1.0

Sample prevalence 80%

Figure 3. VS20 species. Comparison between outputs resulting
from a training data with a sample prevalence of 20% against one
of 80%. Black dots are representing raw regression outputs, black
squares the Favourability 50 outputs and grey squares the
Modified favourability. This comparison shows the sample
prevalence dependence of the models.



Table 2. Values of the area under the curve of the receiver operating
characteristic curve for the different species and the different
sampling prevalences. The three model/formula lead in each case
to the same AUC value.

Species Prevalence AUC
VS20 5 1
VS20 10 1
VS20 15 1
VS20 20 1
VS20 50 1
VS20 80 1
VS50 20 1
VS50 50 1
VS50 80 1
VS80 20 0.98
VS80 50 0.98
VS80 80 0.98

Meyers 1996, Thuiller et al. 2004, Strauss and Biedermann
2007, Tsoar et al. 2007). However, the study area must not
be too large compared to the extent of occurrence of the
species to avoid the inclusion of a large number of
inappropriate absences and lower the probability outputs.

It therefore seems that a single formula aiming at getting
around this sampling prevalence problem cannot be
universal and that the situation has to be considered case
by case with an accurate ecological knowledge of the species
to make the right modelling choices (Pearce et al. 2001,
McPherson and Jetz 2007).

Our analysis also shows that innovative mathematical
formula have to be developed and tested carefully before
being used by decision makers. Models and in particular
habitat models, as simplifications of reality and predictive
tools are more and more used to guide conservation and
restoration planning, management and support the for-
mulation of policy decisions (Bayliss et al. 2005, Thompson
et al. 2006, Titeux et al. 2007, Vanreusel et al. 2007). For
this reason, predictions and models have to be as reliable
and consistent as possible (Mech 2006, Nicholson and
Possingham 2007) and need to be used carefully. Sampling
strategies have to be statistically and ecologically sound
(Guisan and Thuiller 2005) and supported by a strong
ecological knowledge of the studied species (Pearce et al.
2001, McPherson and Jetz 2007). Habitat models should
also satisfy the underlying assumptions: the studied species
should be in quasi-equilibrium with its environment and
not, for example, colonising a new area, the studied area
should include the whole niche of the species without being
too large (Guisan and Thuiller 2005) and environmental
explanatory variables should be as proximal as possible
(Austin 2002). Users of habitat suitability models have to
bear in mind that the models are correlative and static in
nature and usually focus on abiotic conditions (but see
Leathwick and Austin 2001). Habitat suitability models
should not thus be applied to species whose distributions
are constrained for example by the occurrence of a specific
prey or a competitor if these are not accounted for.
Moreover, the outputs of habitat suitability models have
to be interpreted with the clarification from expert opinion.

In species distribution modelling two kinds of results are
commonly used: the first one is the binary transformation
of logistic regression outputs (Liu et al. 2005, Jimenez-
Valverde and Lobo 2007); this is based on the choice of a

threshold which aims to separate occupied from unoccupied
sites. The selection of this threshold and the possible ways
to calculate it have been extensively discussed during the last
ten years (Fielding and Bell 1997, Pearce and Ferrier 2000,
Vayssieres et al. 2000, Manel et al. 2001, Fielding 2002,
Liu et al. 2005, Allouche et al. 2006, Jimenez-Valverde and
Lobo 2007). The resulting binary outputs and their
predictive performance can be influenced by the training
sample prevalence and also by the validation sample
prevalence per se (Manel et al. 2001, Liu et al. 2005), but
are not depending on a rescaling formula like the Favour-
ability 50 (rescaling results only lead to a rescaling in the
threshold) (Jimenez-Valverde and Lobo 2007). The thresh-
old must then be chosen carefully and according to the final
goal of the modelling study (Liu et al. 2005).

The second kind of results is raw probability outputs.
Those results can be interpreted in two different ways; they
can be seen as an absolute measure of probability of
occurrence but must be validated by calibration plots
(Pearce and Ferrier 2000) or as a relative measure of the
likelihood of species occurrence (Pearce and Ferrier 2000).
If there is bias in the training sample, it is more robust to
use them as an ordinal suitability index.

Finally, when binary results are not sufficient, it is
possible to avoid the drawback of unbalanced species by
considering the results as relative values and using them for
example as a percentage of the maximum of the raw
probability outputs. It is also possible to weight the logistic
regression (Teixeira et al. 2001) in a way to balance the
sample without losing information and to avoid a biased
rescaling afterward, but this again relies either on the
knowledge of the true prevalence of the species or on the
assumption of an ideal 0.5 prevalence. Another way to use
those models outputs would be to confront them system-
atically with expert opinion and eventually rescale them by
including this field knowledge. For example the maximum,
minimum and medium values of the probability outputs
could be compared with in situ measures of abundance,
fitness or other ecological performances.
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BioMove simulates plant species’ geographic range shifts in
response to climate, habitat structure and disturbance, at annual
time steps. This spatially explicit approach integrates species’
bioclimatic suitability and population-level demographic rates with
simulation of landscape-level processes (dispersal, disturbance,
species’ response to dynamic dominant vegetation structure).
Species population dynamics are simulated through matrix
modelling that includes scaling demographic rates by climatic
suitability. Dispersal functions simulate population spread. User-
specified plant functional types (PFTs) provide vegetation
structure that determines resource competition and disturbance.
PFTs respond annually through dispersal, inter-PFT competition
and demographic shifts. BioMove provides a rich framework for
dynamic range simulations.

One of the core needs in conservation biology is the assessment of the
long term viability of populations of a species under a range of possible
management interventions and environmental changes. Several
approaches for assessing population viability have been proposed and
implemented. These population viability approaches (PVA) provide a
useful tool to assess population viability in a given context (Lacy 1993).
However, climate change that is likely to cause changes in species
home range and in population sizes within home ranges, minimizes the
value of these approaches as they are currently designed (Thuiller et al.
2008). They are usually not spatially explicit and do not include the
direct effect of climate change on demographic parameters. They also
ignore the interactive dynamics between environmental change and
landscape process (e.g. succession, shift of biome boundary) and are
often difficult to parameterise for a large number of species.

Alternatively, landscape models have been traditionally used to explore
the influence of disturbances on vegetation dynamics and look for
emerging patterns over long time spans (e.g., hundreds of years, Baker
1989). They typically do not focus on one subject species. Rather, they
address biotic interactions between groups of species commonly called
plant functional types that represent different components of a
community (e.g. Albert et al. 2008). Landscape models explicitly focus
on processes such as dispersal, fire and human disturbances, and for
this reason include simplified representation of the demography and
biotic interactions. These simplifications of vegetation dynamics are
essential to represent landscape processes where local-scale

processes are over-ridden by larger-scale disturbances and
where habitat suitability is expected to be constant. For this
reason, they are traditionally not used in a climate change
context.

Finally, climate impact assessments on species are mostly
carried out with habitat suitability models characterising the
suitability of a given environment for a species, based on
climate and other inputs (such as soil type or land cover)
(Heikkinen et al. 2006). These approaches allow climate change
driven spatial shifts in species suitability to be mapped. While
these attempts can explore impacts on a wide range of species,
and thus provide useful, even if preliminary, estimates of risk of
extinction for endemic faunas and floras, they are criticised for a
range of reasons. Firstly, they derive the likelihood of
occurrence in any particular site by correlating occurrence data
with selected environmental variables — an approach that has
been much discussed and is currently considered pragmatic but
problematic (e.g. Dormann 2007). Secondly, they do not
realistically account for population-level processes especially at
the leading and trailing edges of geographic ranges, including
dispersal and establishment of populations in new geographic
ranges and persistence in sub-optimal conditions. Thirdly, they
are blind to community interactions (e.g., competition) and
disturbances (e.qg., fire or grazing).

The models described above all offer unique contributions to
conservation biology modelling. We propose here that a hybrid
approach, combining the advantages of PVA approaches,
landscape models and habitat suitability models, would permit
more realistic estimates of potential population change rates.
This would also allow the interactive effects of landscape
dynamics and environmental changes to account for
idiosyncratic changes that may be occurring throughout different
parts of a species’ home range (Keith et al. 2008).

Our proposition has led us to develop BioMove, a novel
modelling tool designed initially to assess global change risk to
species persistence. With its roots in ecological niche theory
(Hutchinson 1957), BioMove couples landscape and population
modelling to provide a more robust simulation of the
demographic and community processes that affect persistence
and realization in a newly available range.

BioMove has been designed inside the LAMOS framework
(Lavorel 2001) which uses plant functional traits to integrate
different ecological processes operating at the landscape scale.
Within each pixel of a geo-referenced grid, community dynamics
are modelled by applying a succession model that uses
demographic, regeneration and morphological traits at the
functional type or species level. BioMove is implemented as a
succession model in LAMOS and uses its dispersal and
disturbance methods. We believe BioMove offers a novel
approach in that it provides a method to simultaneously model
plant function types (PFT) that determine vegetation structure
and the demography of particular species with regard to
dynamic habitat suitability in response to environmental and
landscape changes (Fig. 1).

To model the vegetation dynamics, BioMove uses a modified
version of the FATE succession model (Moore and Noble 1990).
It is relatively easy to parameterise with the knowledge of field
biologists and relevant data from the current literature.

The PFTs are chosen based on their relevance to the
ecosystem studied and the ecological questions at hand. For
instance, to investigate the ability of the European larch to
colonize semi-abandoned subalpine grasslands, Albert et al.
(2008) defined four leaf-height-seed (LHS)-based PFTs,
classifying the dominant graminoids in contrasting nutrient
economies and competitive effects and responses after
Westoby’s (1998) LHS plant strategy scheme and one tree PFT
representing the larch. These four grass PFTs and one tree PFT
were sufficient to represent the vegetation structure of the study
area. In another study, Hannah et al. (2008) used BioMove to
simulate the interaction of a target pine, Pinus lambertiana, with



a single PFT representing the oak-dominated vegetation expected to
displace the pine under climate change.

BioMove requires semi-quantitative parameters to simulate the PFTs,
including their competitive ability at different life stages, their dispersal
ability (via both short and long distance dispersal functions), their
mortality and regeneration responses to fire, grazing and other
disturbances relevant to the study area (disturbance model). This
information can be derived from literature, trait databases, field
measures or expert knowledge. In its current configuration, only
competition for light is simulated in the FATE model. The FATE module
in BioMove handles the vegetation and seed pool dynamics by tracking
annual cohort abundance for juvenile and mature age classes.

BioMove simulates the dynamics of a given plant species within this
dynamic landscape. We believe this decoupling between species and
PFTs is necessary as few models include biotic interactions and the
resulting mosaic into the modelling of population dynamics. Spatially
explicit models like Ramas GIS only constrain the size of populations by
the carrying capacity of the subject species (see Keith et al. 2008) but
not by the light availability or the vegetation structure of the area. This
coupling resolves most of the criticisms formulated against the use of
meta-population models at regional scale and makes the estimation of
extinction risks of endangered species more realistic.

To estimate uncertainty, LAMOS provides a script interface for the
design and execution of multiple simulations. Data for any or all model
variables can be exported in a variety of formats. In addition, a Monte-
Carlo feature provides a means for generating such scripts to explore
the model's parameter space. This includes implementation of a Latin
Hypercube design where prior knowledge of parameter distributions
around some mean and possible correlations between parameters may
be used to limit the number of simulations to a tractable number.

BioMove uses a demographic model (Fig. 3) to simulate the dynamics
of the subject species within the landscape, with key demographic
rates. The demographic model is a mixed age/stage population
demographic model implemented in each cell. Age is used to specify
the juvenile age classes. Once cohorts achieve the sub-adult age class,
transitions between sub-adult and adult age classes become
probabilistic (Fig. 3). Different biological traits are necessary to
parameterise this demographic model, such as (st)age-specific mortality
and fecundity, age at maturity and disturbance response. Similarly, the
dispersal characteristics of the species are also required (mean
dispersal distance, fraction of seeds long distance dispersal). Our
approach differs from animal population viability analysis (PVA) in only
having undirected movement between pixels (kernel seed dispersal).
Models of animal populations often have directed (intelligent) movement
between patches. Different seed dispersal models can be added to
LAMOS by modellers to provide for particular dispersal syndromes (van
der Pijl, L. 1982). This is an area of research we are currently pursuing
with particular regard to the implications for modelling animal
populations in BioMove.

The light availability resulting from the simulated landscape is then used
inside the species demographic model to simulate the competition for
light between the vegetation and the modelled species, depending on
its shade tolerance at different life stages (germinant, immature and
mature stage). This is a one way effect in the sense that the subject
species does not influence the PFT composition in return (see below in
the case of a dominant or invasive species).

We also introduce the ability to simulate the influence of environmental
change on the dynamics of the vegetation structure and the subject
species. What makes BioMove unique is its coupling to habitat
suitability models. The habitat suitability determination for each PFT and
the subject species is performed outside of BioMove for the study area.
We did not include this process inside BioMove as there are many
techniques with different assumptions and we considered it important to
allow user choice in the method applied (Thuiller 2009, Marmion 2009).
The habitat suitability (HS) model can be estimated using climate-only
data (e.g., in a climate change context), soil or any resource variable
and then projected using the different climate change scenarios
available. The output of this process is a single 0-1 layer supplied to
BioMove representing the HS for a PFT or the subject species at some

point in time. Many layers may be required to represent the
dynamics of land use or climate change for a given scenario.
These can be read into BioMove during a model run as directed
by a script file. There is no fixed time step for this process.

A set of HS layers represents a single land use/climate change
scenario. A scenario can then be viewed as a parameter value
and the uncertainty associated with a scenario measured in the
same way as uncertainty in other BioMove parameters.

Once imported into BioMove, the HS is used to scale the
demographic processes, mortality, recruitment and fecundity
and has the effect of excluding recruitment of the species and
PFT in unsuitable habitats (e.g. Keith et al. 2008). The scaling
process and the form of the relationships between HS and the
parameters are decided prior the simulations. If there is no
information about the relationship a factorial design in
implementing simulations is recommended to estimate the
sensitivity of the species or PFT to this relationship. This
approach has the potential to make the PFTs and subject
species effectively variable with regard to environmental
conditions. For example, morphological parameters and the
timing of life stage events could be set to change with HS
providing different competitive abilities between the PFTs (Fig.
2).

There are various potential applications of BioMove. At the
regional scale, BioMove is useful for projecting vegetation
dynamics in response to both climate and land use change. This
is critical to evaluate the consequences of these dual factors to
ecosystem functions and associated goods and services.
Different scenarios can be envisaged according to various
adaptation or mitigation plans, for example, forced growing or
mowing to prevent bush encroachment (implemented as
specific disturbance in BioMove). More specifically, it is highly
relevant to investigate extinction risk of subject species in the
face of climate change or/and land use change. Previous
attempts have ignored biotic interactions and the influence of
communities (e.g., Keith et al. 2008). To explore the
effectiveness of proposed adaptation plans, specific corridors
across protected areas can be simulated to investigate their
usefulness in decreasing extinction risk.

Finally, with regard to the growing threats due to invasive
species, BioMove could simulate the ecosystem modifications
arising from an invasive PFT and the consequences this has for
the species “at risk”, native community and ecosystem
functions. Given the amount of money invested each year for
alien species eradication, such a tool simulating the spread of

invasive species through the landscape under different
eradication strategies (e.g., implemented as specific
disturbance) are of crucial importance to identifying

management options that maximize ecosystem integrity while
minimizing eradication costs.

Three key assumptions need to be born in mind when
considering the appropriateness of BioMove to a research
question. These three points are in regard to coupling between
various components of the model.

- Firstly, it is assumed that the habitat suitability can be
established independently from BioMove simulations, that is, HS
is determined by habitat suitability modelling techniques using
exogenous variables such as climate, soils and topography.

- Secondly, it is assumed the population density of the
subject species is sufficiently low so as not to have any
competitive effect upon the PFT community. The coupling is
unidirectional. This is a reasonable assumption given that one of
the purposes of BioMove is to examine the viability of
populations at risk rather than robust populations in high
abundance, but fails when a subject species drives processes
itself, as discussed below.

- Thirdly, the disturbance regime is influenced only by
the PFT(s), and not by the population size of the subject
species. It is the community mix of PFTs that provides fuel or
food for disturbance models within LAMOS. This is also a
reasonable assumption given the second point above. However,



this potentially limits BioMove for the application of modelling keystone
species that may cause switches in ecosystem structure and function,
such as invasive aliens. In such a case we suggest that the subject
species are best modelled as a PFT in the community model rather than
a low density population in the demographic model.

BioMove is written in the Delphi (v 7) programming language and
incorporated within the LAMOS platform through recompilation. The
software, source code and documentation are free and available from
http://purl.oclc.org/NET/lamos_biomove.zip. To modify BioMove, it will
be necessary to obtain and install Delphi; Abbrevia, XStringgrid (both
freeware from sourceforge.net) and TeeChart (commercial). BioMove
has been tested on Windows 2000 and XP. Disk space required for the
download files is 60Mb. Memory requirements for a simulation with
10,000 cells and four PFTs is 23Mb and takes 1 minute to run 100 time
steps (years) on a current model desktop computer. LAMOS places no
constraints on spatial grain or extent, however, grid sizes greater the
10" pixels are a practical upper limit. Some elements of BioMove are
stochastic and LAMOS provides features to manage replicate
simulations. To cite BioMove or acknowledge its use, refer to this
Software Note as follows, substituting the version of the application that
you used for Midgley et al. 2008. BioMove — an integrated platform
simulating the dynamic response of species to environmental change.
Ecography 00: 000-000. (Version XX.).
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Figure 3. Transition paths for the BioMove Target Species (TS) model.
The simplest arrangement a) is for germinants to recruit directly to the
adult age class as is the case for annuals modelled with a yearly time
step. The next level of elaboration b), is to have a single sub-adult age
class to provide the opportunity to delay seed production for adults
after disturbance. Beyond this, any number of Juvenile and Adult age
classes can be added. Ga is the transition probability between adult
age classes (Growth rate). The default value for Tj (Juvenile
maturation rates) is zero which results in a time of arrival at the Sub-
Adult class equal to the number of juvenile age classes. To model
annuals ¢), the single adult age class has a mortality rate of 1 (not
shown). Da is the transition from adult to sub-adult caused by
disturbance (re-sprouting).




Figure 2. Flow chart of the principle sub-routines in BioMove. Solid arrow heads indicate the sequence of sub-routine calls. Horizontal arrows
show the main inputs and outputs from each sub-routine.
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Habitat suitability models, which relate species
occurrences to environmental variables, are
assumed to predict suitable conditions for a
given species. If these models are reliable, they
should relate to change in plant growth and func-
tion. In this paper, we ask the question whether
habitat suitability models are able to predict
variation in plant functional traits, often
assumed to be a good surrogate for a species’
overall health and vigour. Using a thorough
sampling design, we show a tight link between
variation in plant functional traits and habitat
suitability for some species, but not for others.
Our contrasting results pave the way towards a
better understanding of how species cope with
varying habitat conditions and demonstrate that
habitat suitability models can provide meaning-
ful descriptions of the functional niche in some
cases, but not in others.

Keywords: ecological niche; mixed models;
information theory; intraspecific variability

1. INTRODUCTION

The concept of an ecological niche, traditionally used
to describe how a species responds to the environment
(Austin ez al. 1990), has further been used in biogeo-
graphy to explain why species occur where they do
by relating observed presence/absence to environ-
mental gradients, leading to the development of
habitat suitability models (Guisan & Thuiller 2005).
Predictions from these models are generally thought
to be good indicators of habitat suitability, and thus
of species’ performance. The basic assumption is
that, among the habitats occupied by the species, the
more frequent are also the more suitable (Albert &
Thuiller 2008).

To our knowledge, this assumption has been little
investigated (Wright ez al. 2006; Elmendorf & Moore
2008) and no extensive 2 situ observations have been
used to assess whether this simplification of the

Electronic supplementary material is available at http://dx.doi.org/
10.1098/rsbl.2009.0669 or via http://rsbl.royalsocietypublishing.org.

original definition of the species niche is realistic.
While it is difficult to obtain real measures of species
performance along environmental gradients, it has
been shown that functional traits (physiological, mor-
phological or phenological) could be considered good
surrogates (Violle er al. 2007). If habitat suitability
models relate to change in functional traits (e.g. intra-
specific variability), they give a relevant proxy for
species performance. Indeed, species should have a
higher performance in the core of their niche (i.e.
where conditions are more suitable) than at their
edges (Pulliam 2000).

In this paper, we investigate, for a set of common
plant species, whether species’ functional trait
measured along gradients are related to predicted
habitat suitability. Using 16 plant species in two
study areas in the French and Swiss Alps, we demon-
strate empirically that habitat suitability and trait
expression closely covary for some species, whereas
no relationship is detectable for other species, provid-
ing moderate support to the use of empirical habitat
suitability models to deliver functionally meaningful
descriptions of species’ niches.

2. MATERIAL AND METHODS

We performed in situ trait measurements, habitat suitability model-
ling and confrontation of trait variation and predicted habitat
suitability in two different study areas (see the electronic supplemen-
tary material, figure S1): ‘Guisane’ in the central French Alps
(1200-2700 m) and ‘Anzeindaz’ in the western Swiss Alps
(1100-2400 m).

(a) Species and functional traits selection

We selected a set of common plant species representing various
alpine life forms (dwarf-woody, tall-woody, grass and herbaceous).
Sixteen species were chosen in Guisane and five of these in
Anzeindaz (table 1). Presence/absence data of the selected
species were extracted from the database of the Conservatoire
Botanique National Alpin (French site) and from the Swiss
Floristic Center (CRSF) database in Geneva (see the electronic
supplementary material).

We measured three functional traits strongly related to species’
functional strategies (Westoby et al. 2002): maximum vegetative
height (Hp.. distance between the top of photosynthetic tissue
and the ground) which is associated with the plant competitive
vigour; leaf dry matter content (LDMC: the oven-dry mass of a
leaf divided by its water-saturated fresh mass, expressed in mgg ')
which is usually negatively correlated with the relative growth rate;
and leaf nitrogen content (LNC: the total amount of nitrogen per
unit of dry leaf mass, in mgg ') which is closely linked to the
maximum photosynthetic rate (Cornelissen ez al. 2003).

(b) Field traits measurements

To measure how these plant functional traits vary within species, we
sampled each species in several contrasted environmental conditions.
To maximize the sampled environmental heterogeneity, we stratified
the study sites by two orthogonal climatic gradients for each site
(Guisane: minimum temperature of the coldest month and solar
radiation in August; and Anzeindaz: mean January temperature
and solar radiation in August). We then combined this environmental
stratification with known occurrences (see the electronic supplemen-
tary material, figure S1) to select between 6 and 18 plots for each
species in each study site. In each plot, three sub-plots were ran-
domly selected and in each sub-plot three mature and non-grazed
individuals were randomly selected and measured (figure 1).

(¢) Calibration of habitat suitability models

To calibrate habitat suitability models, we used comparable sets of
non-correlated topo-climatic variables for both sites (figure 1). In
Guisane we used: slope, topographic position, growing degree-days
(5.56), moisture index during the growing season, temperature of
the coldest month, and annual solar radiation from the meteorological
model Aurelhy (Benichou & Le Breton 1987) at 50 x 50 m.
In Anzeindaz we used: slope, topographic position, mean annual
temperature, mean annual solar radiations, and mean annual
moisture index at 25 x 25 m (Zimmermann & Kienast 1999).
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Table 1. R? and signs of the relationship between variation
in habitat suitability and variation in species’ functional

traits (only R? higher than 5% are noted).

species

Guisane/Anzeindaz

LDMC

LNC

Hmax

Carex
sempervirens
Dacrylis
glomerata
Dryas
octopetala
Festuca
paniculara
Geum
montanum
Funiperus sp.
Larix deciduas
Leucanthemum
vulgare
Pinus sp.
Polygonum
viviparum
Rhododendron
ferrugineum
Sesleria
caerulea
Salix herbacea
Silene nurans
Trifolium
alpinum
Vaccinium
myrtillus

69.6
(-1/—
_/_

—/60.2 [+]

34.1 [+]/—
33.7 -1/

48.8 []
42.8 [+]/—

45 [-]
64 [+]

62.1 [+]

41.7 [+)/—
100 [+]

8.5 []
49.5 [-]

—/25.4 [-]

—/18 [+]
——

— /453 [+]

23.3 [+]
20.9 [+]
33.8 [+]
58.5 [+]

31.0 [+]

—/33.7 [-]
18.8 [~]
9.7 [+]

63.1 [+]
/51.3 [~]

We fitted models using the information-theory approach based on all
possible sub-models (2rumber of candidate variablesy £, 3 get of explanatory
variables (see the electronic supplementary material). Inference from
more than one single ‘optimal’ model allows the resulting habitat suit-
ability to be the average from all possible candidate models weighted
by their weights of evidence (see the electronic supplementary
material).

Using this framework, we modelled species’ habitat suitability with
generalized additive models (see electronic supplementary material).
We then extracted the predicted habitat suitability for each sampling
plot where we measured the functional traits (figure 1). For each
calibrated model, we calculated its predictive accuracy using the area
under the curve (AUC) of a receiver operating characteristic plot
(see the electronic supplementary material).

(d) Relationship between traits and habitat suitability

We used linear mixed models to relate measured functional trait
to predicted habitat suitability (figure 1). Functional traits were defined
as the response variables, habitat suitability as a fixed explanatory vari-
able and plot and sub-plot as nested random factors (model ;). The
proportion of the plot variability explained by habitat suitability was
calculated as a measure of variation explained, following Xu (2003) by

2
R —100° (1 m)
(O-mo)z '
where o, and o, are the estimated error standard deviations at plot

level estimated under the models with random effects only and under
the model m;,, respectively.

3. RESULTS

The evaluation of the habitat suitability models
revealed ‘fair’ predictions for six species, ‘good’ for
height and ‘excellent’ for two of the 16 species mod-
elled in Guisane, and ‘good’ for four and ‘excellent’

Biol. Lett.

for one of the five species in Anzeindaz (see the
electronic supplementary material, table S1).

The three measured traits presented strong intras-
pecific variability. For example, H,,,, was particularly
variable, with species’ coefficients of variation
(CVs) between 0.19 and 0.49, while LDMC (CV in
0.08-0.25) and LNC (CV in 0.09-0.29) tended to
be less variable (see the electronic supplementary
material, table S2).

Opverall, the link between predicted habitat suitability
and functional traits was species- and trait-specific
(table 1). In general, the link between habitat suitability
and H,,, was positive (e.g. Leucanthemum vulgare,
figure 2). For some species, there were no relationships
between predicted habitat suitability and any trait (e.g.
Festuca paniculata, Rhododendron ferrugineum). Interest-
ingly, Vaccimium myrullus had a positive relationship
between habitat suitability and H,,,,, in the French site
but a negative one in the Swiss site. The sign of the
relationship between habitat suitability and LNC or
LDMC was species-specific (table 1). For instance, vari-
ation of LNC of Dactylis glomerata was negatively
correlated to variation in habitat suitability in both Swiss
and French sites, while it was strongly positively correlated
for Polygonum viviparum (figure 2). The same pattern
emerges for LDMC with a strong negative correlation
between habitat suitability and LDMC for Carex semper-
virens in the French site (figure 2) and a strong positive
one for I/ myrtillus in the Swiss site (table 1).

The strength of the covariation between predicted
habitat suitability and trait expression was not related
to the accuracy (AUC) of the habitat suitability
model (p > 0.05).

4. DISCUSSION

Our contrasting species-specific results corroborate
previous studies investigating the relationships
between habitat suitability and seed recruitment
(Wright er al. 2006), or habitat suitability and fecund-
ity (Elmendorf & Moore 2008). Despite an inherent
individual variability within plots, models of habitat
suitability predict the variation in species’ functional
traits reliably for some species. In general, H,,,,, an
estimate of competitive ability (higher plants get
more light), is positively related to habitat suitability,
indicating that the more suitable a site, the greater the
above-ground growth performance of individuals
within a species. The relationship is more contrasted
for the other two traits. Intraspecific variation in
LDMC is not very well predicted by change in habitat
suitability. The strong negative relationship we observe
for C. sempervirens highlights the well-known trade-off
between conservation and exploitation strategies in
plant growth (Diaz et al. 1998). In a highly suitable
habitat, plants tend to invest resources instead of
conserving them, thus allocating dry matter to new
tissues instead of storing it. Similar to H,,,, intraspeci-
fic variation in LNC, an estimate of photosynthetic
activity, is positively related to predicted habitat suit-
ability. Plants exhibit a higher photosynthetic activity
in more optimal conditions. Surprisingly, this positive
relationship does not hold for some species, notably
D. glomerata.
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Although we do find a strong relationship between the
variation in species’ functional traits and variation in habi-
tat suitability for some species, this is not a general pattern
in our study with no relationship for half of the species.
This suggests that species are affected by the environment
in idiosyncratic ways (Hultine & Marshall 2000). This
corroborates the results of Gerdol (2005) who showed
that two species from the same life form (deciduous : : : : : :
dwarf shrubs, V7 myrullus and Vaccinium uliginosum) can 0.25 0.30 0.35 0.40 0.45 0.50
have very different growth performance and nutrient con-
centrations along environmental gradients. There are
several non-exclusive possible explanations to this.

observed LDMC

—~
S
~

4.0 + °

(1) The habitat suitability models may not account
for species-specific abiotic factors. We have
selected supposedly important topo-climatic
variables but some are probably missing. The
addition of pH and organic matter did not
improve the relationships between habitat
suitability and traits (results not shown), but
we have not tested for the potential effects of
geology, shifts in the microclimatic niches of
species, land use, and geomorphic disturbances
(data not available).

(i) The habitat suitability models may not
explicitly account for biotic interactions and
population dynamics, which might strongly
influence functional trait expression.
Elmendorf & Moore (2008) showed a higher 0.10 0.15 0.20 0.25
predictive performance of community-based
models to predict seed recruitment than

individual habitat suitability models. Figure 2. Variation in species’ functional traits against vari-

(iif) There may be an inherent within-plot variability ation in species’ habitat suitability. (¢) Maximum height of
owing to uncontrolled factors (e.g. micro- C. sempervirens, (b) leaf nitrogen content of R wiviparum
habitat, phenotypic variability) which might and (c) leaf dry matter content of L. vulgare.

observed LNC

~
(3
~

max

observed H

habitat suitability

Biol. Lert.


http://rsbl.royalsocietypublishing.org/

Downloaded from rsbl.royalsocietypublishing.org on 1 October 2009

4 W. Thuiller er al.  Species traits and the niche

hide strong relationships between variation in
habitat suitability and variation in species’
functional traits.

(iv) Intraspecific variability in functional traits may
not be influenced by the environment. This is
unlikely to be the case, given the strong link
already highlighted between interspecific vari-
ation in traits and the environment (Westoby
et al. 2002)

Although extremely time consuming and data
demanding, the type of analysis we presented here is
necessary to demonstrate whether habitat suitability
models can only discriminate species presence or
absence, or can additionally inform on species per-
formance. As the formal validation of habitat
suitability models remains difficult (Guisan & Thuiller
2005), confronting their predictions to measured
functional traits, as we propose here, allows a comp-
lementary evaluation of their reliability and usefulness.

We thank B. Couchaud, A. Soudant, P. Saccone, F. Boucher,
L. Chalmandrier, J. Icard and D. Paulin for their technical
help, and D. Pio for the English editing. This research was
funded by the ANR-Diversitalp (ANR-07-BDIV-014) and
the EU Ecochange (066 866GOCE) projects.
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Summary
1.Functional traits are increasingly used to investigate

community structure, ecosystem functioning or to classify
species into functional groups. These functional traits are
expected to be variable between and within species.
Intraspecific variability is supposed to influence and modulate
species responses to environmental changes and their effects
on their environment. However this hypothesis remains
poorly tested and species are mostly described by mean trait
values without any consideration of variability in individual
trait values.

2.In this paper, we quantify the extent of intraspecific plant
functional trait variability, its spatial structure and its
response to environmental factors. Using a sampling design
structured along two direct and orthogonal climatic gradients
in an alpine valley we quantified and analysed the
intraspecific variability for three functional traits (height, leaf
dry matter content and leaf nitrogen content) measured on
sixteen plant species with contrasting life histories.

3. Results showed a large variability of traits within species
with large discrepancies between functional traits and
species. This variability did not appear to be structured within
populations. Between populations, the overall variability was
partly explained by the selected gradients. Despite the strong
effects of temperature and radiation on traits intraspecific
variability, the response curves of traits along gradients
seemed to be idiosyncratic.

4.'Synthesis": Giving a comprehensive quantification of
intraspecific functional variability through the analysis of an
original dataset, we bring new evidence that using a single
trait value to describe a given species can hide large
functional variation for this species along environmental
gradients. These findings suggest that intraspecific functional
variability should be a concern for ecologists and its
recognition opens new opportunities to better understand and
predict ecological patterns in a changing environment.
Further analyses are however required to compare inter- and
intraspecific variability.

Introduction

Plant functional traits - any measurable features at the individual
level affecting directly or indirectly the overall plant fitness (Lavorel
et al., 1997; Violle et al., 2007) - are increasingly used for instance
to establish functional classifications of organisms (Lavorel et al.,
1997), to quantify the functional diversity of communities (de Bello
et al., 2009) or to parameterize plant functional types in vegetation
models (Woodward & Diament, 1991). These functional traits are
variable between and within species. Contrasts between species’
trait values have been largely investigated in terms of response of
functional traits to gradients or traits trade-offs (Diaz et al., 2004;

Reich et al., 2003; Thuiller et al., 2004; Wright et al., 2005).
However species are commonly described by functional trait
measurements collected from a few individuals from one or few
populations and averaged at the population or species level,
disregarding the intraspecific functional variability. A large number
of studies have been published from regional to global scale
investigating the response of functional, eco-physiological or
demographic traits to environmental gradients (Cordell et al., 1998;
Dyer et al., 2001; Garnier et al., 2001; Meziane & Shipley, 1999;
Reich et al,, 1999; Ryser & Aeschlimann, 1999). However, the
available literature gives an incomplete description of intraspecific
variability - as studies have not been carried out with this objective
in mind- and reveals a lack of knowledge about its general
structure and its response to environmental gradients (McGill et
al., 2006, Table S1 & S2 in Supporting Information). Moreover,
most studies dealing with intraspecific functional variability have
focused on indirect gradients, namely altitude, latitude or longitude
(Cordell et al., 1998; Ryser & Aeschlimann, 1999). These indirect
gradients, sensu Austin (1984), are unknown combinations of
multiple direct environmental gradients that impact plant
physiology directly (e.g., temperature, nutrient availability). Indirect
gradients should not be used to describe ecological patterns as
they are not comparable over time and space and do not have any
ecological meaning (Korner, 2007).

Several recent studies, however, have shown that intraspecific
functional variability can have significant effects on ecosystem
functioning (nutrient and carbon cycles: Lecerf & Chauvet, 2008;
response to herbivory: Boege & Dirzo, 2004). These studies called
for a better understanding of this intraspecific functional variability,
its extent, its structure and the way traits vary along the
environment, in order to be fully integrated into ecological theories
and studies, to further improve our understanding of biodiversity
and ecosystems functioning and to predict their response to global
changes (McGill et al., 2006). Observed intraspecific functional
variability expresses the range of possible trait values as well as
the variability of what is functionally experienced by individuals of a
given species living in different environmental conditions. It results
from genetic diversity and phenotypic plasticity of the different
genotypes, both mechanisms being potentially complementary and
not exclusive (Byars et al., 2007; Joshi et al., 2001). Intraspecific
variability indicates the potential for plant species to survive, grow
and reproduce under new environmental conditions (Byars et al.,
2007; Joshi et al., 2001). It will thus condition the response of
populations and species to environmental changes and the
resulting changes in communities and ecosystems. Intraspecific
functional variability can occur at different levels, (1) as differences
between mean ftraits of populations living in contrasted
environmental conditions, (2) as differences between individuals of
a population or (3) as differences between leaves of an individual
(Shipley 1995).

We investigated the extent of intraspecific functional variability,
without distinguishing genetic and plastic effects, because: (1) this
phenotypic variability gives a general idea of the species’ ability to
cope with new environmental conditions (Milla et al.,, 2009); (2)
from a functional point of view, individual phenotypic expression
and its consequences for higher levels of organisation
(populations, communities, ecosystems) make the identification of
underlying processes responsible for such variability a secondary
priority, albeit relevant for other questions such as evolution of
species niches. In this paper, we investigate the magnitude and
structure of intraspecific functional variability through the analysis
of an original dataset collected on sixteen contrasting species
following a unique sampling design and protocol for this purpose.
The study focussed on alpine ecosystems that provide over small
spatial scales steep climatic gradients constraining species
functional make-up (Koérner, 1999). Such combinations of
contrasting conditions and species allowed us to address the four
following questions: (1) Magnitude: how variable are functional
traits within species? (2) Structure: how is intraspecific functional
variability  structured spatially (between individuals, sub-
populations, populations)? As neighbouring individuals are
expected to be genetically related, the variability is expected to be
higher between than within populations. (3) Response to gradients:
how do traits respond to climatic gradients (shape and strength)?
(4) Determinants: Could the functional variability within each



species (magnitude, structure and response to gradients) be
related to species’ characteristics such as e.g. growth form or
niche breadth?

Material and methods

Study site

The study was conducted in the 25 km long Guisane valley (~260
km?; 44.9 °N, 6.6 °E) in the central French Alps (between Briangon
at 1200 m and Combe Roche Noire at 3000 m a.s.l). It is
characterised by strongly contrasted climatic conditions, with
monthly mean temperatures running from -6.3 °C to -1 °C for the
coldest and from 10 °C to 17 °C for the warmest months. As in
other valleys of the central Alps, landscape is a mosaic of
coniferous and deciduous forests, shrub heaths, subalpine
grasslands and alpine meadows, which were all included in the
sampling strategy.

Species selection

We sampled, during summer 2007 and 2008, sixteen species (see
Table 1) (i) from different life forms (graminoid, forbs, legume,
shrub, tree) to obtain the widest possible scope for the robustness
and generality of detected patterns; (i) that were sufficiently
common to be found in contrasting conditions, ie. widely
distributed; (iii) with contrasting climatic preferences, i.e. species
for which optimal conditions are lowland, subalpine or alpine, in
order to be able to detect potential functional changes between
marginal and optimal populations (Hampe & Petit, 2005). We used
two sets of congeners (Juniperus: sibirica and communis and
Pinus: sylvestris and uncinata) because of their apparent
hybridization in the study area (P. Salomez, pers. comm.). We
checked post hoc that these congeners were relevant functional
continuums, i.e. had unimodal trait distributions. We calculated for
each species the theta index to estimate its degree of
specialisation (Fridley et al., 2007). This species co-occurrence
index assumes that generalist species co-occur with a larger
number of species than specialists (see Appendix S1).

Sampling strategy

Based on the results of a principal component analysis (data not
shown) on a set of interpolated topo-climatic variables from the
meteorological model Aurelhy at a 50 m resolution (Benichou & Le
Breton, 1987), we selected two uncorrelated direct gradients:
mean minimal temperature in winter (Temperature) and solar
radiation in August (Radiation). We hypothesized that functional
traits would respond to these orthogonal gradients either linearly
(in case of a strong limiting gradient) or following a bell-shaped
curve (with an optimum trait expression along the gradient). They
could then be expressed using the following equation with “Temp”
for the Temperature and “Rad” for the Radiation:

Trait ~ alx Temp + a2 x Temp > + bl x Rad + b2 x Rad > + ab x Temp x Rad + ¢

Then, following a hierarchical stratified sampling design based on
a surface response methodology (Box & Draper, 1959), at least
nine samples were required to parameterise the model and
account for environmental heterogeneity. To select populations for
each species throughout the whole valley, we applied the
environmental stratification presented above to the known
occurrences of this species in the study valley (dataset from the
National Alpine Botanical Conservatory).

In order to determine the spatial structure of the intraspecific
functional variability we further stratified the sampling design. For
each species, we selected three sub-populations within each
population (50 x 50 cm or 1 x 1 m for herbaceous species, and 10
x 10 m for shrubs and trees), and in each sub-population three
random individuals (tussocks or ramets) were measured (Table 1).
Sub-populations were scaled to the individual size in order to make
them 1) contain at least three distinct individuals and 2) be
sufficiently homogeneous, so that differences between sub-
populations integrate environmental micro-heterogeneity. For leaf
trait measurement, we collected one leaf per individual for
herbaceous species and ten for shrubs and trees (see Table 1),
trait values were averaged at the individual level for the analyses.
Only sexually mature plants and unshaded individuals were

sampled (except in woodlands). We collected non-senescent, non-
grazed, non-frozen, well developed and sun-exposed leaves. We
tracked the growing season according to altitude, aspect and field
observations in order to sample all the individuals of a species at a
similar phenological stage.

Trait selection and measurement

We measured three functional traits to characterize the ecological
strategies of the studied species. (1) Maximum vegetative height
(Hmax, not for ftrees), the distance between the top of
photosynthetic tissue and the ground, is associated with the plant
competition vigour and tends to be allometrically correlated with
aboveground biomass (Cornelissen et al., 2003). (2) Leaf dry
matter content (LDMC), the dry mass of a leaf divided by its water-
saturated fresh mass (Cornelissen et al., 2003) expressed in mg g’
' reflects plant growth rate and carbon assimilation. LDMC is
considered to be a robust trait (Roche et al., 2004) and is usually
negatively correlated with the Relative Growth Rate (Weiher et al.,
1999). LDMC was measured with the partial rehydration method,
which has been demonstrated to not produce significant biases as
compared to the more intensive full rehydration method (Vaieretti
et al.,, 2007). (3) Leaf nitrogen content (LNC), the total nitrogen
per unit of dry leaf mass (in mg g), is closely linked to the mass-
based maximum photosynthetic rate (Cornelissen et al., 2003).
Dried and marble-ground leaves samples of 3-5 mg were analysed
with FlashEA 1112 elemental analyzer (Thermo Fisher Scientific
Inc. made in Milan, Italia) at the individual or at the sub-population
level for species with small leaves (Table 1).

To validate our data and compare trait values with existing
literature, we extracted Hmax, LDMC and LNC from several
available databases (Fig.1: own data and see Table S1 in
Appendix S1).

Statistical analysis

We used linear mixed models to represent the hierarchical
sampling design (Pinheiro & Bates, 2000) and decompose the trait
variation of each species. We started with intercept random
models (mo) with only random effects (population, sub-population
nested into population) to decompose the variability of trait values
(Hmax, LNC and LDMC) at the different levels of sampling. We
then built more complex mixed models with linear and quadratic
fixed effects of the gradients (m,). We checked the normality of
predicted random effects and residuals, as well as for stability of
estimates obtained from different models. To determine what part
of the variability at the population level was due to the fixed effects,
we calculated a measure of explained variation based on the
variances at the population level (c?) for the different models (Xu,
2003):

2
R¥=1- (Gml)z , where ono (resp. omi) is the estimated
(GmO)
error standard deviation at population level estimated under model
mo (resp. my). Variances were estimated by maximizing the
restricted log-likelihood (REML).
We further tested if some emerging patterns in intraspecific
variability could be related to species’ characteristics such as
growth form (“Life Form”), niche breadth (“Niche1”), optimal
altitude (“Niche2”), sampling range (“Sampling”) or specialisation
(“Spe”) (Table 1). We tested the effects of these characteristics on
response variables (Y) with linear models built as follows: Y~
“Characteristics”. To test the existence between species of general
patterns in: (i) trait variability, we used for Y the coefficient of
variation (CV) of the trait for each species (Lande, 1977); (ii)
decomposition of trait variance between the different sampling
levels, we used for Y the percentage of variance at the population
level; (iii) the percentage of trait variation explained by gradients,
we used for Y the maximal value of R? obtained for the species.

Statistical analyses were carried out with R 27.0
(R_Development_Core_Team., 2008) using the packages nime,
stats, ade4, vioplot.

Results
Quantification of intraspecific variability




A comparison of the altitudinal range observed for the selected
species in the French Alps and our sampling showed that the
sampling strategy was rather efficient and that a large part, or at
least the upper part, of their range was sampled (Table 1). We
found large interspecific variation across the measured traits (Fig.
1). Species mean values ranged from 2.4 cm to 44 cm for Hmax
(Fig. 1a, without Juniperus), from 142 mg g'1 to 518 mg g'1 for
LDMC (Fig. 1b) and from 9.3mg g” to 33.1mg g" for LNC
(Fig. 1c). Each species showed large intraspecific variability. For
example, the mean LDMC of S. caerulea was 363 mg g~ but it
ranged between 200 mg g'1 and 720 mg g’1. Hmax was particularly
variable with coefficients of variation (CV) for each species running
from 0.19 to 0.49 while LDMC and LNC tended to be less variable
(CV in 0.08-0.25 and 0.09-0.29 respectively, Fig. 1). This large
variability within each species resulted from both between- and
within-population levels. The case of D. glomerata is given as an
example in the left corner of each sub-figure in Fig. 1. Study
species did not have similar magnitudes of variability and no clear
trend emerged across species types (Life Forms, Niche1, Niche2,
Sampling, Specialization index, see Table 1). Moreover, a given
species could be highly variable for one trait and not for another
(T. alpinum had a CV of 0.46 for Hmax and of 0.09 for LNC). The
comparison of the measured values with literature and existing
databases (Fig. 1 and Table S1 in Appendix S1) showed that they
are consistent with former measurements.

Attribution of the sources of variation

Variance decomposition

The sources of variation varied notably across traits and species
(Fig. 2). For most species, these sources varied between the three
traits, for example 50% of the variance in Hmax of T. alpinum was
due to differences between populations, but only 12% for LNC and
LDMC. On average, variability between populations represented a
large part of the variance (with individual data, on average 47% for
Hmax and 35% for LDMC). There was also a high individual
variability, reaching as much as 60-80% (LDMC of G. montanum,
L. vulgare, T. alpinum), and 53% on average for LDMC with
individual data. In contrast, only a small part of the variance was
due to sub-populations (with individual data, on average 10% for
Hmax and 12% for LDMC).

Analysing the structure of variability within literature and databases
data led to results comparable to ours, however existing data were
not precise enough to achieve the same complete quantification. In
particular, very few data were available for LNC and at the within-
population level (Table S1 & S2 in Appendix S1).

Effects of environmental variables

All the calibrated models converged and most of them showed
significant effects of the fixed factors. Most trait response shapes
were quadratic with strong interactions between both temperature
and radiation gradients. The models results remain, however, a
complex patchwork with response curves and variation explained
by models differing between species and between traits (Fig. 3 &
Table S3 in Appendix S1). Overall, variations in Hmax were better
explained by gradients (on average 30% of the variance at the
population level explained) than variations in LNC (on average
21%), with LDMC (26%) being intermediate. Again, there were
however strong differences between traits and between species
(Table S3 in Appendix S1).

Discussion

A large variability and a complex hierarchical structure but no
general pattern

The highly structured sampling design allowed us to answer our
four key questions about the structure of intraspecific functional
variability. (1) Trait values were highly variable within species but
this variability depended on both traits and species, suggesting
that the behaviour (response to and effect on the environment) of
individuals or populations from a species is not fixed and might
differ depending on the conditions. (2) A large part of the
variability came from differences between populations. Moreover
the variability observed within populations did not seem to be
spatially structured. In selecting random individuals in small
(scaled to the individual size) homogeneous sub-populations, we
assumed first that the differences between sub-populations within

a given population would integrate environmental micro-
heterogeneity, and second that individuals within a sub-population
may be genetically related, although it was beyond the scope of
this study to check this assumption. We thus expected large
differences between sub-populations and smaller differences
within them, but we actually found the opposite with a strong
individual variability within sub-populations. This indicates that the
sub-populations probably did not integrate either environmental
heterogeneity or genetic structure, leading to a large part of the
variability remaining unexplained. As our field measurements were
not designed to tease apart local adaptation (the observed local
variability would be due to the presence of several genotypes
within populations) and phenotypic plasticity (the observed local
variability would be due to the plasticity of given genotypes), which
are both integrated by measures of phenotypic variability (Byars et
al., 2007), more studies are needed to research causes for the
idiosyncratic variability that we highlighted. Similar results have
been obtained on other measured traits (e.g. specific leaf area,
leaf carbon content, number of inflorescences, green biomass),
however as these traits were not available for all study species, we
preferred to focus this paper on three important and available
traits. (3) We showed that the shapes and strengths of trait
response to environmental gradients are idiosyncratic. Depending
on species and traits, climatic gradients explained more or less of
the variability between populations. Moreover, including more local
factors (at population level) like soil (pH, organic matter content,
texture), disturbance (grazing and mowing) or competition
(vegetation cover) significantly increased the variability explained
in models (in mean the explained part of variance increased from
31 to 59% for Hmax, from 22 to 51% for LDMC and from 17 to
33% for LNC), but did not increase generality in patterns. (4)
Although we conducted our study in a very environmentally
heterogeneous area and on contrasting species (different life
forms, environmental requirements, and degrees of specialisation),
we did not detect any pattern in terms of variability, sources of
variation or response to gradients. This absence of patterns thus
suggests that species are affected by the environment in
idiosyncratic ways (Hultine & Marshall, 2000) and corroborates the
results of Gerdol (2005), who showed that two related species
from the same life form (deciduous dwarf shrubs, Vaccinium
myrtillus and uliginosum) can have very different growth
performance (net primary production) and nutrient concentrations
(N and P) along environmental gradients.

Traits and gradients: a long story, no happy end?

Although we specifically attempted to sample trait values in order
to identify their response shapes along environmental gradients,
we did not obtain clearer patterns than previous studies. The
apparent complexity and inconsistency of the curves obtained is
then not due to a problem of gradient selection and comparability,
or of sampling methodology. Nevertheless, traits are expected to
respond to environmental gradients (Cornelissen et al., 2003) and
patterns have been found at the interspecific level at broad spatial
scales along resource, disturbance or environmental gradients
(Reich et al., 1999; Wright et al., 2004).

We propose a conceptual model (Fig. 4 & 5) to disentangle the
apparent complexity of our results and of data sourced from the
literature and databases. We assume that within species traits
could respond in a generic way, e.g. following a bell-shaped curve
along an environmental gradient, but with parameters differing
between species, e.g. maximum ftrait value at the species’
environmental optimum on the gradient (Fig. 4). Then at the
intraspecific level, when studying the lower end of the relevant
gradient one should find a positive relationship between the trait
value and the gradient, while at the upper end a negative
relationship is expected, and at an intermediate gradient position
either a bell-shaped or a flat relationship are expected (Fig. 4a).
Therefore, depending on the part of the gradient sampled and the
environmental requirements (range and optimum) of the different
studied species, the observed relationships can be very different
and inconsistent along the gradient, appearing as idiosyncratic
(Fig. 4b). However when the observed curves are combined in
terms of species range (in the virtual example: lower part for
species 3, higher part for species 1 and intermediate part for
species 2), they lead to a bell-shaped curve, ie. a generic



intraspecific response shape along the gradient (as in Fig. 4a).
Whereas, when the observed curves are combined along the
whole environmental gradient they lead to an interspecific pattern
that can be very different from the generic intraspecific one (as in
Fig. 4b).

Following this conceptual model, we can further interpret our
results. We obtained a unimodal response for Hmax along the
temperature gradient, reaching a maximum for intermediate
temperature values corresponding to more suitable conditions for
the species (Fig. 3 & Fig. 5-A1). For some species (D. glomerata,
S. caerulea), Hmax might continue to increase with temperature
because of strong light competition (Woodward, 1986). At the
interspecific level, Hmax increased with temperature (R>=17%) and
there was no relationship with radiation (Fig. 5-B1). For LDMC, the
conceptual reconstruction leads to an inverse bell-shaped
response, showing lower LDMC indicating a higher growth rate for
herbaceous species (Weiher et al., 1999) in more suitable places
at the core of their distribution (Fig. 3 & Fig. 5-A2). We found for
example a decreasing LDMC with increasing temperature for S.
caerulea which was measured at the upper part of its distribution.
LDMC could also increase or follow a bell-shaped response to
radiation, consistent with Shipley (2003). At the interspecific level,
LDMC has been shown to be either decreasing (Ryser &
Aeschlimann, 1999) or increasing (Roche et al., 2004) with
altitude; whereas we found no correlation between LDMC and the
two studied gradients (Fig. 5-B2). At the intraspecific level, LNC
decreased along the temperature gradient with a clearer pattern
for nitrogen content per area (mmol m™) than for nitrogen content
per dry mass (mg g', Fig.3 & Fig.5-A3), corroborating the
ecophysiological literature at the species or life form level (Cordell
et al., 1998; Korner, 1989; Woodward, 1986). Nitrogen has been
extensively investigated along gradients because it is a key
element for a variety of metabolic functions in plants, linked to their
photosynthetic capacity. At the interspecific level, LNC (mg g™)
decreased (R*=10%) along the temperature gradient (Fig. 5-B3 &
Fig. S1 in Appendix S1), contrary to what has been found at larger
scales (Craine, 2003).

Thus, pooling species together masks more complex patterns
existing at the intraspecific level and can even change the direction
of the relationship, as conceptualized by Shea & Chesson (2002)
for the relationship between invasion success and species
richness. By using species range and environmental requirements
as key parameters in trait-environmental gradient relationships, our
conceptual model manages to reconcile the different results from
our study and the literature. As a way (i) to limit the shortcomings
resulting from gradient selection and sampling range and (ii) to
reconcile the general and the species-specific aspects of trait-
gradient linkages, we suggest rethinking them as ftrait-niche
relationships; with the niche defined as a synthetic index of
species environmental requirements (see Fig.4). However,
methods for evaluating this niche are beyond the scope of this
study (see, Elmendorf & Moore, 2008; Thuiller et al., In press;
Wright et al., 2006).

Consequences for the future use of functional traits

Our study offers a better knowledge of intraspecific functional
variability in establishing an original framework for quantifying its
extent, structure, and sources. Such a framework is a preliminary
requisite to future analyses aiming to test when taking this
variability into account is compulsory or not and what are its
implications in diverse fields of ecological research. We first
needed to advance our knowledge on the extent of intraspecific
functional variability. Showing a large variability of functional traits
within species, our study challenges the use of mean values of
functional traits to describe species in single species studies, like
the response of a species to environmental changes or to
herbivory, or the effect of a species on community dynamics or on
nutrient cycling. The behaviour of individuals and populations will
likely depend on the location of the study along environmental
gradients and on other unknown factors (the unexplained part of
the variability). Species mean traits should thus be replaced by
populations mean traits (in each environmental conditions) or by
distribution of traits for more realism. This requires however that
descriptions of traits variance are given as well as means in the

trait databases (Garnier et al., 2001; Weiher et al., 1999). Second,
concerning multi-species studies, our results suggest that further
analyses are required to test the relative influence of intraspecific
variability versus the interspecific one.
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Fig. 1. Extent of the intraspecific functional variability

A violin plot is a combination of a boxplot and a kernel density plot (a non-parametric way of estimating the probability density function of a
random variable). It presents (i) the density of the data estimated by kernel method (in grey) (ii) the median value (black dash) (iii) the inter-
quartile range: between the first and the third ones (black segment). These figures give the extent of the intraspecific functional variability
for (a) the maximum vegetative height (Hmax), (b) the leaf dry matter content (LDMC) and (c) the leaf nitrogen content (LNC), at the level of
the sub-population or the individual plant. For each trait, results are presented by species ordered by their mean values (species codes come
from the Table 1) and coefficients of variation are given for each species under the violin (ex: 0.15 for the LDMC of Juniperus sp.). The grey
asterisks represent data from the literature and from databases (see Appendix S2 in Supporting Information) for comparison with our
results. The inset within each graph presents data for D. glomerata (DG), trait values are given per population sorted by increasing
temperature (minimal temperature in winter).

Fig. 2. Sources of variation within species

Relative variance decomposition at the individual, sub-population and population levels for (a) the maximal vegetative height (Hmax), (b)
the leaf dry matter content (LDMC) and (c) the leaf nitrogen content (LNC, data at the sub-population level). Species are sorted by their
names (species codes come from the Table 1) and the 33 and 66% thresholds are given in each case by a dashed line.
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Fig. 3. Traits response shapes along gradients

These examples show the diverse shapes (significant relationships, see Table S3) resulting from models with the trait as the response and
linear, quadratic and interaction between the gradients as the explanatory variables. T. alpinum has been measured in the middle of its
range and D. octopetala and C. sempervirens have been measured at the upper end of their ranges.
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Fig. 5. Trait response along the
gradients at the inter- and intraspecific
levels: application of the model to the
three measured traits

(A) Intraspecific variation of LNC, Hmax
and LDMC (grey line) with examples for
two measured species (dark arrows)
along their ranges (with species range
limits at low and high temperature and
optimum at intermediate temperature).
(B) Interspecific variation of LNC, Hmax
and LDMC (grey arrow) expressed as
the overlay of intraspecific responses for
three hypothetical species (dark arrows)
along a gradient (decreasing
temperature).  Pooling  intraspecific
patterns along the gradient may lead to
interspecific patterns that are different
from intraspecific ones.
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Fig. 4. Trait response along the gradients at the inter- and
intraspecific levels: the conceptual model

(a) Assumed generic intraspecific trait response shape along species
range: the trait is following a bell-shaped curve, reaching the
maximum trait value at the species’ environmental optimum on the
gradient and decreasing towards the ends of the species range. The
trait can be measured in the field at the low, middle or upper part of
the species range, leading to different observed relationships between
trait and gradient. (b) Theoretical multi-species analysis. Three
virtual species are sampled following the gradient. One species is
sampled at the lower part of its range, one species at the middle and
one species at the upper part: the observed relationships then appear
as idiosyncratic. The interspecific pattern is very different from the
generic intraspecific one.
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For all sampled species are given: their names (species were sampled in 2007, except species with an asterisk which were sampled in 2008),
their labels, their families, their life forms (G: grass, H: herb, S: shrub, T: tree), the number of sites where they were sampled, the number of
measured individuals, the number of measured leaves per individual plant, the way the Leaf Nitrogen Content (LNC) was sampled (SP:
samples pooled by sub-populations, I: measured individually). ‘Nichel’ represents species’ altitudinal range (considered as the inter 10-
90% quantiles length from the presence points observed by the Conservatoire National Botanique des Alpes: CBNA), ‘Niche2’ represents the
optimal altitude of the species (mode of the distribution curve of presence along altitude, data from CBNA), ‘Sampling’ represents the
altitudinal range sampled in the study and ‘Spe’ represents species’ Fridley’s specialisation index (see Appendix S1 in Supporting
Information). The ‘environmental requirements and sampling’ describes the altitudinal range of the species between 0 and 4000 m.a.s.l.: (1)
white rectangle give the full altitudinal range from the presence points observed by the CBNA; (2) hatched rectangle give the inter-quantiles
(10-90%) of the altitudinal range and (3) dark rectangle give the altitudinal range we sampled.



Species Label Family Life Form  Sites  Individuals Leaves LNC  Niche1 Niche2  Sampling Spe Environmental requirements and Sampling

Carex sempervirens Wil cs cyperaceae G 12 108 1 SP aa7 1930 899 0.54 I | . I
Dactylis glomerata L. DG poacea G 10 80 1 I 1445 1073 624 ne2 N I
Dryas octopetala L Do rosaceae S 15 133 10 I 771 2040 878 0.52 I [ T | I
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Appendix S1:
A- Supplementary Materials

Specialisation index:

The degree of specialisation-generalisation of each species was determined using the recently proposed Fridley
theta index (Fridley et al., 2007). This measure is calculated from the beta diversity among the plots with a
given species. It is particularly interesting because it makes no hypothesis about the environmental factors
controlling species' distribution niches. For each species, a fixed number of 10 plots were randomly sampled
among all plots in which the species was present, and all co-occurring species were added up. This sum was
corrected by subtracting the alpha diversity of the sampled plots. This procedure, repeated 50 times, gave a mean
value that was the quantitative index of species’ specialization (theta).

B- Comparison with data from databases and literature

To validate our data and compare trait values and variability with existing literature, we extracted LNC, LDMC
and Hmax from several available databases. ANDROSACE combines several other databases (VISTA, Garnier
et al.,2007; LEDA, Knevel et al., 2003) . “Botanists” for the origin of some Hmax values means data come from
internet sites of amateur botanists. We also used data directly from literature (Gerdol, 2005; He et al., 2006;
Peratoner et al., 2007; Reich et al., 1999; Ryser & Aeschlimann, 1999; Thomas et al., 2007; Welker et al.,
1997). The collected data are summarised in the following table (Table S1). More data can be found on Hmax
and LDMC than on LNC. More data can be found on populations’ mean traits than on populations’ trait
variability.

From the data in Table S1, one can extract coefficients of variation (CV) between and within plots (populations).
For the between plots level (CVb), mean and variance can be calculated from the collected data, CV is then the
ratio between the root mean square of the variance and the mean. For the within plot level (CVi), one can
calculate a CV for each plot where SD is available and then calculate a mean resulting CV. More information is
available in databases and literature on the inter-plot than on the intra-plot variability. More information is
available on the variability of Hmax and LDMC than on the one of LNC.

Table S1. Data from databases and literature
Trait value found in databases and literature for the three traits studied (Hmax, Leaf dry matter
content and Leaf nitrogen content) for the studied species. Mean and SD (standard deviation) are
given.
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Hmax LDMC LNC
Species Inter-plot Intra-plot Inter-plot Intra-plot Inter-plot Intra-plot
Own Lit Own Lit Own Lit Own Lit Own Lit Own Lit
Carex sempervirens 11/0.28 17/0.63 0.22 0.4 37/0.09 38/0.08 0.09 0.04 17/0.18 14/0.12
Dactylis glomerata 0.22 0.6 0.16 0.06
Dactylis (Ryser 1999) 26/0.06 25/0.11
Dryas octopetala 5.5/0.26 6/0.43 0.18 0.46 41/0.09 32/0.22 0.1 0.05
Festuca paniculata 41/0.13 54/0.35 0.16 0.24
Larix decidua 44/0.08 29/0.05 0.12 0.06
Leucanthemum vulgare 26/0.23 26/0.67 14/0.08 13/0.15
Pinus 52/0.03 30/0.39
Polygonum viviparum 12/0.43 10/0.47 0.26 0.25 22/0.09 23/0.07 0.09 0.09
Sesleria caerulea 12/0.23 18/0.56 0.21 0.36 36/0.2 39/0.02 0.14 0.05
Salix herbacea 2.6/0.22 4.2/0.48
Siléne nutans 22/0.2 32/0.58
Vaccinium myrtillus 17/0.24 40/0.76 0.2 0.6 1.74/0.14 1.88/0.29
Vaccinium (Gerdol 2005) 1.74/0.14 1.92/0.09

Table S2. Means and coefficients of variance comparison between our data and data from literature and

databases

For each of the three traits (Hmax, LDMC and LNC), mean/CVb are given at the inter-plot level estimated from

our own data (own) and from the data from the Table SI (Lit). At the intra-plot level the CVi are given,

estimated from our own data (own) and from the data from the Table S1 (Lit).

The variability found in our study for Hmax was lower at inter- and intra-plot levels than what can be observed
in former data. For LDMC, the variability that we observed at the inter- and intra-plot levels was either similar to
what can be found in former data, or we obtained a lower inter-plot variability and a higher intra-plot variability.
For LNC, we observed an inter-plot variability which was consistent with what can be found in former data, but
the intra-plot variability was never described in those data.

Leaf nitrogen content intraspecific variability along an altitudinal gradient
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Figure S1. Variation of LNC in response to altitude

Data from the literature on the variability of leaf
nitrogen content are presented as means along the

altitudinal gradient. Depending on the source, data are

in mmol.m"? or in mg.g”, they are at the intra or the
interspecific level: 1(Hultine & Marshall, 2000),
2(Korner, 1989), 3(Sparks & Ehleringer, 1997),

4(Cordell et al., 1998), 5(Reich et al., 1999), 6(Bowman,
1995), 7(He et al., 2006), 8(Luo et al., 2005), 9(Wegner
etal., 2003), 10(Craine, 2003).




C- Models results

Species/Trait.  Hmax LDMC LNC
CS 10 79 28
DG 78 11 4
DO 72 11 44
FP 0 0 25
GM 65 0 0

J 79 0 23
LD 3 36
LV 13 36 0

P 50 15
PV 0 0 22
RF 0 48 0
SC 49 0 0
SH 20 96 0
SN 40 8 0
TA 0 41 100

VM 49 29 35

Table S3. Proportion of total variability at plot level explained by climatic gradients
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Abstract

Defining ecological strategies by identifying leading axes of
variation among species has been central in Ecology to
simplify the complexity of the plant world. Positioning
species along such axes requires the selection of key
functional traits to describe, group and rank species
according to their functions. Candidate traits should be
robust, i.e. vary more between than within species. This
crucial hypothesis has rarely been empirically tested
whereas it seems essential to disentangle the relative
importance of the intra- and interspecific components of the
overall trait variability. Using an environmentally stratified
sampling design in two alpine regions we tested the relative
importance and structure of intra versus interspecific
functional variability for thirteen plant species with
contrasted life histories and traits. Using robust and
innovative single- and multi-trait statistical approaches, we
showed a non-negligible contribution of intraspecific
variability (~30%) to the overall functional traits variability.
Intraspecific variability did not affect the definition of
functional strategies, although the strong intraspecific
variability led to a strong overlap between species trait
distributions within the trait space, resulting in a functional
continuum rather than clear-cut classification. in
conclusion, we bring here new evidence that intraspecific
functional variability should not be considered as negligible,
supporting individual rather than population-level
comparisons. We further suggest that species should be
represented by trait distributions instead of simple non-
informative averages.

Key-words: Plant functional traits, leaf traits, interspecific and
intraspecific  variability, alpine ecosystems, environmental
gradients, linear mixed models, functional strategies, species
ranking

Introduction

The long-lasting quest for general principles simplifying the
diversity and complexity of the plant world (van Humboldt and
Bonpland 1807) has led to the definition of plant functional
strategies describing and predicting how plants will respond to
different environmental conditions. The definiton of such
ecological strategies - e.g. Grime’s C.S.R. (competitive, stress-
tolerant, ruderal) triangle (Grime 1977)- is based on the
determination of leading axes of variation (Westoby et al. 2002)
and specialization among species, like the major resource
economics trade-off (Grime et al. 1997, Diaz et al. 2004). The
empirical application of such a framework requires the selection
of a set of key functional traits - any measurable features at the
individual level affecting its fitness directly or not (Violle et al.

2007) — that can be used to describe and group species
according to their functions, either in terms of response to or
effects on their biotic and abiotic environments (Westoby 1998,
Weiher et al. 1999). The selected traits should express the
species positions along leading axes of variation and should be
more variable between than within species to allow consistent
and meaningful species rankings (Garnier et al. 2001, Roche et
al. 2004, Al Haj Khaled et al. 2005).Functional traits have been
used extensively during the last decade for several empirical and
theoretical purposes: to establish functional classifications of
organisms (Weiher et al. 1999); to quantify the functional
diversity of communities (de Bello et al. 2009); to identify
relationships between ecosystem functioning and its associated
goods and services (Diaz et al. 2007); and to parameterize plant
functional types in landscape and global vegetation models
(Albert et al. 2008) or plant individuals in trait-based models
(Norberg et al. 2001, Savage et al. 2007).

in spite of the increasing use of functional traits in various
ecological fields, the essential assumption of robustness has
often remained implicit or expert-based while there have been
very few empirical investigations comparing intra- and
interspecific trait variability (but see, Wilson et al. 1999, Garnier
et al. 2001, Roche et al. 2004). Macroecological studies, which
have focused on the way species mean traits are driven by
general trade-offs (Wright et al. 2005) or environmental gradients
(Thuiller et al. 2004), have generally implicitly ignored
intraspecific variability. in contrast, studies which have focused
on functional, genetic, or demographic intraspecific variability in
response to environmental gradients, have generally been
conducted for a single species (Cordell et al. 1998, Ryser and
Aeschlimann 1999) or considering mean traits per treatment or
population (Meziane and Shipley 1999, Shipley 2000).

There are now increasing evidence that intraspecific functional
variability does matter, with significant effects on community
dynamics and ecosystem functioning (Boege and Dirzo 2004,
Lecerf and Chauvet 2008). It is barely known, however, (1)
whether this affects general trade-offs among species traits,
usually established on mean values, and (2) how individual
phenotypes are distributed around these means (but see, Reich
et al. 1999, but see, Fonseca et al. 2000, Westoby et al. 2002).
Here we quantified the relative importance and structure of the
intra- and interspecific functional trait variability and the impact of
using individual measures on the definition of functional
strategies within alpine ecosystems. These ecosystems are
characterized by steep climatic gradients over small spatial
scales that constrain species functional make-up (Kérner 1999).
We specifically designed a hierarchical sampling strategy on
thirteen common species over steep alpine climatic gradients in
two study sites to address the following questions: (i) How is
functional trait variability structured at the intra- and interspecific
levels? (ii) How robust are the well-established interspecific
functional trade-offs when considering intraspecific variability?
(i) Do the same trade-offs apply within species? (iv) Can
individuals be classified by their traits when intraspecific
functional variability is accounted for?

Material & methods

Field sites

Two valleys were selected for this study. The first one called
GUISANE (6°21’ to 6°40’ E; 44°5’ to 45°4’ N) hereafter is located
in the central French Alps (1200 - 2600 m). The second one
called ANZEINDAZ (6°60’' to 7°10’ E; 46°10’ to 46°30° N)
hereafter is located in the western Swiss Alps (1076 - 2313 m),
north west of the Lake Geneva near Montreux. GUISANE (resp.
ANZEINDAZ) is characterized by mean annual temperatures
running from 0°C to 6.3°C (resp. -3.5°C to 8°C) and annual
precipitations from 600 mm to 1200 mm (resp. 1300 mm to 2300
mm), on calcareous or schist (resp. calcareous) substrates
mainly. Both sites encompass a heterogeneous range of
representative mountain vegetation types (e.g. coniferous
forests, shrub heaths, subalpine grasslands and alpine
meadows).

Species selection
We selected thirteen common shrub, grass and forb species that
could be encountered over contrasted conditions along each of



the two valleys. These species cover a large set of plant families
which prevent phylogenetic influences (11 families) and were
assumed to represent a large proportion of the vegetation type
diversity of the selected alpine valleys. To represent herbaceous
species we selected four graminoids (FP: Festuca paniculata
Schinz & Thell.,, DG: Dactylis glomerata L. *, SC: Sesleria
caerulea (L.) Ard *, CS: Carex sempervirens Vill.*) known to
exemplify contrasted ecological strategies (Gross et al. 2007,
Quétier et al. 2007), four forbs (PV: Polygonum viviparum L.,
GM: Geum montanum L., SN: Silene nutans L., LV:
Leucanthemum vulgare Lam.) and one legume species (TA:
Trifolium alpinum L.). Shrub species were represented by two
dwarf shrubs from high altitude (DO: Dryas octopetala L.*, SH:
Salix herbacea L.), one evergreen subalpine shrub (RF:
Rhododendron ferrugineum L.) and one deciduous shrub (VM:
Vaccinium myrtillus L.*). All species were sampled in GUISANE
and only species marked with an asterisk were sampled in
ANZEINDAZ.

Sampling strateqy
We first stratified the two sites along two orthogonal interpolated

topo-climatic variables from meteorological models: data from
the meteorological model AURELHY at 50x50 m (Benichou and
Le Breton 1987) in GUISANE (winter temperature and solar
radiation in August) and data from WSL at 25x25 m
(Zimmermann and Kienast 1999) in ANZEINDAZ (mean January
temperature and solar radiation in August). We then followed a
hierarchical stratified sampling combined with known
occurrences of each species (GUISANE: phytosociological
dataset from the National Alpine Botanical Conservatory;
ANZEINDAZ: Swiss Floristic Center database,
http://www.crsf.ch) to select sampling plots covering at best
environmental heterogeneity (from 7 to 17 plots per species).
Within each plot we measured nine randomly selected sexually
mature and unshaded individuals (tussocks or ramets). Non
senescent, non grazed, non frost-damaged leaves were
collected for trait measurements, one leaf per individual for
herbaceous species and ten per individuals for shrub species
(means per individual were then used). We tracked the growing
season according to altitude, aspect and field observations in
order to sample all individuals of a given species at a similar
phenological stage.

Trait selection and measurements

Five functional traits reflecting the ecological strategies of the
studied species were measured. (1) Maximum vegetative height
(Hmax) is the distance between the top of photosynthetic tissue
and the ground, which is associated with plant competitive vigour
and tends to be allometrically correlated with aboveground
biomass (Cornelissen et al. 2003). (2) Specific leaf area (SLA) is
the one-sided area of a fresh leaf divided by its oven-dry mass;
SLA is wusually well correlated with relative growth rate
(Cornelissen et al. 2003). (3) Leaf dry matter content (LDMC) is
the oven-dried mass of a leaf divided by its water-saturated fresh
mass (Cornelissen et al. 2003), here expressed in mg.g'1; it was
measured using the partial rehydration method, which has been
proven to give similar results that the full rehydration method
(Vaieretti et al. 2007); LDMC can be used as a proxy for plant
growth rate and carbon assimilation. (4) Leaf nitrogen content
(LNC) is the total amount of nitrogen per unit of dry leaf mass (in
mg.g'1), which is closely linked to the mass-based maximum
photosynthetic rate (Cornelissen et al. 2003). (5) Leaf carbon
content (LCC) is the total amount of carbon per unit of leaf dry
mass (in mg.g”). For both LNC and LCC, dried and marble-
ground leaves samples of 3-5 mg were analyzed with FlashEA
1112 elemental analyzer (Thermo Fisher Scientific inc. made in
Milan, ltalia) at the individual level or with three individuals
pooled together for species with too small leaves (C.
sempervirens, L. vulgare, P. viviparum, S. herbacea, S.
caerulea, S. nutans, T. alpinum).

Statistical analysis
Hierarchy in the variance sources for each measured

trait
in order to decompose the variability of each trait according to
different levels of variation (interspecific, intraspecific between

plots and intraspecific within plots), we used linear mixed models
(Bolker et al. 2009), which are appropriate for representing
hierarchical data. Models included either no fixed effects (written
as fixed~1, m0) or a species fixed effect (fixed~ Species, m1)
and a random intercept plot effect (random ~ 1| Plot). Estimated
standard deviations at plot level (c) were used to determine the
percentage of variability attributed to each level (interspecific,
intraspecific between plots and intraspecific within plots). As
plots were represented as a random effect, we determined the
between-plot part of variance with o® divided by the overall
variability. As species were represented as a fixed effect, we
calculated a measure of explained variation based on the
variances at plot-level for the different models following (Xu

2003):
(O-ml )2

(O-mO)Z ,

error standard deviation at plot level estimated under models m1
and mO respectively. Variances were estimated by maximizing
the restricted log-likelihood (REML).

in order to compare the two study sites and assess whether the
variance structures were robust independently of the life form
considered, we performed this variance decomposition for each
study site and also for data reduced to herbaceous species.

R*=1-

where 6o and onq are the estimated

Intra- and interspecific functional structures
To decompose the overall variance across the five traits and
determine the main axes discriminating species in the trait space
and the main axes discriminating individuals within each species
in the trait space, we used between and within species principal
component analyses (PCA, Dolédec and Chessel 1991).
Between PCA assesses the correlation structure based on
groups means and find linear combinations of variables
maximizing the between groups variance. Within PCA
decomposes the structure within groups, by considering the data
centered on group means. The inertia calculated in each of these
analyses represents the part of the variance due to between and
within group levels respectively (Dolédec and Chessel 1991).
As different numbers of plots — and thus individuals - had been
sampled for each species, we used a re-sampling procedure to
balance the datasets (equal number of individuals). First we
determined the smallest number (SN) of individuals measured
within species (SN=63). Then we sub-sampled the original
dataset by drawing randomly one thousand balanced data
subsets with SN individuals per species, and ran the within and
between analyses over these data subsets. The resulting
distributions of between- and within parts of the variance were
tight enough to assume that the re-sampling procedure did not
affect variance decomposition. Finally within each species, the
variance decomposition within and between plots was assessed
through between PCAs.
In addition we run PCA on data at the individual level, data
aggregated by plots and data aggregated by species to observe
whether the structures were maintained at these different levels.

lllustrations of overlaps among species in the multi-trait
space
a.Attributing a given leaf to the correct species from its
trait values
We determined the probability of correctly attributing a given leaf
to the correct species. To do so, we performed a linear
discriminant analysis (LDA), a statistical method used to find the
linear combination of continuous explanatory variables best
separating two or more classes of a categorical variable
(Venables and Ripley 2002). It is close to between PCA but
maximizes the ratio of the between groups variance to the total,
and can be projected onto new observations.
For each leaf of herbaceous and shrub species measured in
GUISANE (1374 leaves), we calibrated a LDA with the five leaf
functional traits (LDMC, SLA, LNC, LCC) on a dataset containing
all the other measured leaves. The calibrated LDA was then
used to predict to which species a given leaf belongs to. Finally
we calculated the probability P; to attribute a leaf from the
species i to the species j. The same analysis was performed on
herbaceous and shrub species common to both sites, the LDA



being calibrated on the GUISANE dataset and projected on the
ANZEINDAZ dataset.
b.Functional distance between individuals

To determine whether a given individual was more distant to
individuals from other species than from its own within the trait
space, we calculated the Mahalanobis distance (Mahalanobis
1936) between all pairs of individuals (herbaceous species) with
the five traits collected, thus accounting for correlations between
traits.

All statistical analyses were computed with R 2.9.1 (R
Development Core Team 2008) libraries: nlme, stats, ade4,
MASS)

Results

Hierarchy in the variance sources for each measured trait

Our field data covered a large range of values for each trait (e.g.
90% of LDMC values between 150 and 470 mg.g™") due to large
interspecific differences. They also revealed a large intraspecific
variability depending on both traits and species. This intraspecific
variability led to a strong overlap between species trait
distributions resulting in a continuum of trait values over the full
data set (Fig. 1).

Variance decompositions were similar between the whole
datasets and the restricted herbaceous datasets (Fig. 2), with a
partition around 70/30% for inter/intraspecific variation. These
decompositions were relatively similar across the two sites, even
if the interspecific part was always slightly lower (particularly for
LNC) in ANZEINDAZ due to a smaller set of less contrasted
species in comparison to GUISANE. in particular in ANZEINDAZ,
two species among the five measured shared similar trait values
(C. sempervirens and S. caerulea). In contrast these variance
decompositions differed across traits (around 80 / 20 % for
Hmax, LDMC and SLA, around 65 / 35 % for LNC). The
intraspecific part of the variance was always above 20 % and
reached up to 70 % for LNC in ANZEINDAZ (Fig. 2).

When variance decompositions between and within-species
were recalculated from the mean ftraits by plot, instead of
individual values, the between species part of the variance
increased by around 13 % (not shown), leading approximately to
a 85/ 15 % partition (between/within).

Intra- and interspecific functional structures

Quantification: between and within variance

When the five traits were considered together as a global
functional strategy, the repeated variance decompositions using
within and between PCA analyses led to very narrow
distributions of intra- and interspecific contributions (interspecific:
mean=0.70 and sd=0.007, intraspecific mean=0.30 and
sd=0.007). This result showed that individuals have equivalent
contributions to the variance, and implied that on average 70%
(resp. 60%) of the inertia was due to interspecific differences
(always significant p-value <0.001) and 30% (resp. 40%) was
due to intraspecific variability in the GUISANE dataset (resp.
ANZEINDAZ). The intraspecific part of the variance was divided
into between-plots (on average 47%) and within plots variance
(on average 53%, Fig. 3).

The same analysis performed over the data aggregated at plot
level indicated a higher part of the variance due to interspecific
differences (86%, not shown).

Main axes of variation between species

The variance decompositions through intra- and interspecific
analyses allowed the identification of the main axes structuring
the dataset. The interspecific structure consisted in a strong first
axis (53% of the variance) mainly explained by LDMC (positively
correlated) and SLA (negatively correlated), and a second axis
(29% of the variance) explained by Hmax (positively correlated)
(Fig. 4a). This general interspecific structure was stable when
the analysis was restricted to herbaceous and/or shrub species
alone. Moreover, simple PCAs performed at the individual, plot
and species levels presented similar main axes of variations.
The location of species centres of gravity within the trait space
differed between grass, forb and shrub species and also
between fast-growing exploitative species (D. glomerata, L.
vulgare) and slow-growing conservative species (F. paniculata,

S. caerulea, C. sempervirens, Fig. 5b). After the addition of
individual data, the strategies observed at the species level were
conserved, while overlaps between the ellipses encompassing
individuals from each species (using 65% of each species
individuals) increased due to the noise added by individual
variability.

Main axes of variation within species

The within species structure presented no clear general pattern
(Fig. 4b & c, axis 1: 31% of the variance, axis 2: 27%, axis 3:
20%). The PCA conducted on each species separately showed
that the functional structures were not fully consistent across
species: the first axis (from 33 to 42% of the variance) was
mainly rougly driven by SLA and LDMC for all species, but the
second axis was driven by LNC and LCC and/or Hmax and the
correlations between these traits and SLA and LDMC were not
consistent (Fig. 4b & c and 5a & b).

lllustrations of overlaps among species in the multi-trait space
Attributing a given leaf to the correct species from its trait values
After calibration and projection of the LDA over the GUISANE
dataset, the probabilities to attribute given leaves to the correct
species were high overall (above 70% for 10 species; min=36%),
but there were also important misclassifications (Fig. 6). For
example T. alpinum which is the only legume, characterized by
high and slightly variable LNC, was well predicted (96%), while
S. caerulea which is strongly variable for LDMC and LNC was
predicted accurately at only 36%. Adding Hmax in the LDA only
marginally improved the prediction of S. caerulea (45%).

When the LDA was calibrated with the GUISANE dataset and
projected over the ANZEINDAZ one, similar results were also
obtained: 100% of leaves correctly attributed for D. octopetala
and only 14% for S. caerulea.

Functional distances between individuals

The Mahalanobis distances between pairs of individuals in the
trait space can be represented as a density of Mahalanobis
distances between individuals from a given species and
individuals from other species. Individuals with extreme values
within a given species could be closer to individuals from other
species than to individuals from their own species (Fig. 7). Two
contrasted cases were observed: either the species was very
different from all other species (e.g. F. paniculata) and only few
marginal individuals were similar to marginal individuals from
other species; or a major number of individuals were functionally
very close to those of another species (e.g. C. sempervirens
close to S. caerulea and G. montanum). For instance 95% of the
C. sempervirens individuals were below a 7.7 distance threshold
to other C. sempervirens individuals. In contrast, 71% of S.
caerulea individuals were also below the 7.7 distance threshold
to C. sempervirens individuals, as were 62% of G. montanum
individuals, but only 25% of the F. paniculata individuals and
16% of the L. vulgare.

Discussion

Robustness of key assumptions in functional trait analyses
Relative importance of inter- versus intraspecific on the overall
traits variability

A key assumption behind the use of functional traits to rank
species according to particular functions is that intraspecific
variability in trait values is negligible in comparison to
interspecific variability (Garnier et al. 2001, Roche et al. 2004, Al
Haj Khaled et al. 2005). Our results challenge this assumption.
intraspecific  variability remained generally lower than
interspecific variability but not negligible, as both single- and
multi-trait analyses identified a relatively strong component of
intraspecific variability (around 30% of the total variability). The
relative importance of inter- and intraspecific variability obviously
strongly depends on the species considered, however we
specifically focused on contrasted species within the alpine flora
in order to maximize the interspecific variability. Deciding
whether intraspecific variability is negligible or not will therefore
depend on the studied system and the selected traits and
species. intraspecific functional variability is however clearly
under-estimated when traits are averaged at the population level
rather than used at the individual level.




Interspecific functional strategies are robust to intraspecific
variability ...

At the interspecific level our results corroborate trade-offs in
resource economics - expressed by the negative correlation
between SLA and LDMC- described in the literature (Grime et al.
1997, Diaz et al. 2004, Gross et al. 2007). The second main axis
of variation was given by plant height, consistently with former
results (Diaz et al. 2004, Gross et al. 2007). This recurring
pattern was obtained for both study sites and for the different life
forms. Therefore, functional trade-offs and strategies are robust
to individual-level measurements: the observed general patterns
in the trait space are similar at the species, population and
individual level. However, intraspecific functional strategies and
trade-offs were less pronounced than between species.
Consequently individual measurements add an unexplained
noise to the observed patterns leading to overlaps between
species’ positions in the trait space.

..., but ordination and thus ranking might not be

In our analysis plots spread in the trait space around the species
means (Fig. 5a) and individuals spread around the plot means,
leading to overlaps between the scatters of points defined by
individuals of each species. The mechanisms underlying the
spread of individuals around plot means cannot be answered in
this study as this would require genetic analyses and/or
transplant experiments to estimate the respective roles of
plasticity and genetic adaptation. The way plots are spread
around the species means is not structured by the environmental
gradients directly (Fig. 5a) but probably more by species
environmental preferences (Thuiller et al. in press).
Consequently a study in a given set of environmental conditions
(e.g. cold conditions) may not lead exactly to the same ordination
of species in the trait space than a study in other environmental
conditions (e.g. hot conditions). These potential changes in
species ordination in the trait space could lead to changes in
species ranking with respect to a single trait. These observations
challenge former studies on species rankings with respect to a
single trait (Garnier et al. 2001, Roche et al. 2004), and suggest
that species ordination should be established for specific
environmental conditions and not using species trait means
measured on populations in significantly different conditions.

Functional continuum and consequences for empirical _and
theoretical functional ecology

Attributing species to functional strategies according to the
similarity of their trait values and therefore functions requires that
a given species belongs to a single strategy. However,
measurements of traits at the individual level lead to a
continuous distribution of traits rather than to a discrete one. In
particular, a large number of individuals from a given species can
be functionally closer to individuals from other species than from
its own species and the scatter of points defined by individuals
from each species are largely overlapping in the trait space.
Moreover individuals are not very well attributed to their species
from their leaf traits. On this basis it appears hazardous (1) to
describe a species by a unique fixed mean trait value and (2) to
classify species into functional groups described by unique fixed
mean trait values (mean of the species means within the
functional group or mean values for a characteristic species).
Our results thus suggest replacing the unique fixed mean trait
values by the use of trait value distributions -as a more realistic
depiction of nature- as for example through the use of trait-
environment response curves or random distributions around the
means, as has already been done for quantifying functional
diversity (e.g. Mouillot et al. 2005, Leps et al. 2006). This is of
primary importance in vegetation modelling (Norberg et al. 2001,
Kleidon et al. 2007), as progress on this issue is essential to link
the dynamics of individuals and plant communities to ecosystem
functioning (Diaz et al. 2007, Suding et al. 2008).

Conclusion

All together, our results demonstrate a non-negligible
contribution of intraspecific variability to the overall functional
traits variability. Intraspecific variability did not affect the
definition of functional strategies, although the strong

intraspecific variability led to a strong overlap between species
trait distributions within the trait space, resulting in a functional
continuum rather than clear-cut classification.

We can thus distinguish two different methods for different
research questions concerning the importance of intraspecific
functional variability:

1. To describe functional strategies when there are broad
contrasts across broad environmental gradients and/or across
species, e.g. from different life forms, it is not necessary to
include intraspecific variability, as suggested by previous
literature. 2. In contrast, considering close species or populations
along functional axes of variation at the local scale can lead to
overlaps among species (individuals are not necessarily
functionally distinct between close species). In such cases,
studies must use trait values measured in the relevant
environmental conditions and not in contrasted or unknown
conditions. in addition, analyses should preferentially use
individual measurements and trait syndromes at individual rather
than, as commonly done, at population or species level.
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a. Projection of the species centers of gravity and the different plots in the trait space (first and second main axes) defined by the between PCA.
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b. Projection of species centers of gravity and all individuals in the trait space (first and second main axes) defined through the between PCA. The
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Summary

Sampling is a key issue when dealing with most of ecological
and evolutionary questions. The importance of a sound
sampling design tailored to the raised question has already
been discussed field by field in the ecological literature and the
sampling literature has provided useful tools and
recommendations to sample and analyse ecological data.
However given the increasing trend toward analysing large and
complex datasets, it remains unclear how much data quantity
is worth compared to data quality. Our objective is thus to
draw attention on the main shortcomings resulting from
inappropriate samplings and to highlight the importance of
sampling designs for understanding patterns of biological
properties and processes generating these patterns. Using a
semi-virtual experiment as an illustration we discuss major
sampling issues that have been neglected so far. We reveal
how the selection of the space (e.g. geographic, climatic), in
which the sampling is designed, influences the patterns that
can be ultimately detected. We also demonstrate the
inefficiency of common sampling designs to reveal response
curves between ecological variables and climatic gradients.
Consequently these results show that the sampling theory
mainly focusing on determining unbiased and precise
estimates of means and variances might be inappropriate to
provide good estimates of response curves. All ecological
questions dealing with response of organisms (e.g.
demography, functional traits, and abundance) to
environmental heterogeneity and environmental changes are
however focused on such curves or model estimations. We
finally discuss the use of virtual experiments and model-based
designs to help defining appropriate sampling designs so that
they can effectively fulfil requirements of both sampling theory
and field work logistics.

Keywords: semi-virtual simulations, model-based sampling,
sampling space, sampling frame, sample size, sampling design,
inference, response curve

Introduction —principles and definitions of sampling

Knowledge of how the environment influences living organisms,
their distribution, their abundance, their interactions, and how the
underlying evolutionary processes affect these patterns is at the
core of ecological and evolutionary sciences. Most research in this
domain can be reduced to four principal questions — Why is a

particular response or pattern observed? Where in geographical,
temporal or evolutionary space does the response or pattern occur?
How much of a response or element does exist? How is the
response or pattern changing over time or in space? Answers to
these questions are obtained by measuring relevant biological
variables on items of ecological or evolutionary interest in the
system under study (Fig. 1). It is, however, rarely possible to
measure these variables on all possible items — called sampling
units — relevant to the questions being posed. Instead, we employ
sampling designs to select a subset of the sampling units — the
sample — from which we obtain the measurements necessary to
answer any of the four general questions (Fig. 2 & Appendix 1). The
sample itself is drawn from the set of known and measurable
sampling units - the sampling frame - using procedures called
sampling designs (Fig. 2 & Appendix 1).

There are two main types of sampling designs - probabilistic and
non-probabilistic - that strongly differ in terms of estimation
methodology and reliability (Lemeshow and Levy 1999). In a
probabilistic design, every sampling unit from the frame has a
known non-zero probability of selection, resulting in unbiased
estimates of the mean and the variance for the variables of interest.
In contrast, some sampling units in a non-probabilistic design have
no chance of being selected from the frame, or their selection
probability cannot be accurately determined and is therefore
ignored at the estimation stage. This can lead to biased estimates
and may result in erroneous conclusions (Lemeshow and Levy
1999). Statistical theory emphasizes that the choice of a sampling
method -which requires a definition of the units and frame, sampling
design, and sampling effort- influences what patterns and
processes are revealed in subsequent analyses, the confidence in
the resulting estimates, and the validity of extrapolation to other
systems or time periods (Lemeshow and Levy 1999, Olsen et al.
1999, Skalski et al. 2005). It is not only the quantity, but also the
quality of the data that matters (Bjorklund and Bergek 2009, Kelling
et al. 2009).

The importance of a sound sampling design tailored to the question
is well known in ecological studies. For example, the field of species
distribution modelling, a where question (Fig. 1), has clearly
benefited from groundwork laid by Austin and others (Austin 1987,
Austin et al. 2006) demonstrating the importance of sampling
across environmental gradients. More recently, Hirzel and Guisan
(2002) discussed different sampling designs for species distribution
modelling. Edwards et al. (2006) showed the peril of ignoring
sampling issues; radically different model results and spatial
patterns were obtained depending on sampling design. In other
ecological fields, the importance of sound sampling designs has
also emerged when dealing with sparsely distributed organisms of
conservation concern (e.g., lichens, Edwards et al. 2004; butterflies,
Haddad et al. 2008), or more common organisms of commercial
and ecological concern (e.g., forests, Schreuder et al. 1999; fishes,
Courbois et al. 2008, Hughes and Peck 2008), or of mixed
ecological and public health concern (e.g., radioactivity monitoring,
Scott et al. 2008).

There is no doubt that ecologists and evolutionary biologists face
considerable sampling problems, but applying appropriate sampling
theories to field research is essential, even if often difficult to
implement. Unfortunately, it appears that many scientists are
unaware of or deliberately ignore the diversity of statistical sampling
theories available for resolving technical and logistic dilemmas
common to field studies. This has often led to the implementation of
so-called convenience sampling designs (Schreuder et al. 1999,
Rosenstock et al. 2002), such as following transects or roads (e.g.,
US Breeding Bird survey, Peterjohn 1994, Bart et al. 1995), which,
like all non-probabilistic designs, suffer from unknown biases. In
contrast, sampling theory generally focuses on the unbiased
estimation of simple parameters such means or variances that may
be inappropriate to fully address any of the four key questions
described above. For example, how and how much is it changing
questions rely on estimating response curves or the magnitude of
changes using sophisticated statistical modelling (Guisan and
Thuiller 2005). Extending the use of classical sampling principles
on the estimation of means and variances to the estimation of such
response curves is not straightforward.



Sampling issues are and have always been an important aspect of
ecological study. However, there is no universal sampling design for
all research circumstances, and an appropriate sampling design for
one question may not necessarily be appropriate for other
questions. For these reasons, and in order to reconcile sampling
theory and ecological field sampling, we suggest a comprehensive
framework for applied sampling in ecological sciences. We motivate
this discussion by:

(1) Providing a synthetic review of the different sampling
shortcomings emerging from the ecological literature. We
focus this review on two types of shortcomings, study
extent and sample representativeness, and the crucial
choices associated with delineation of the sampling
frame, and ecological space and gradients.

(2) Identifying important links among different sampling
shortcomings and the selection of the sampling space.
We also exemplify how the sampling design may
influence our ability to effectively address the hypotheses
(i.e., patterns) generated from these data, or test
hypotheses about causal factors generating these
patterns. We end with a discussion of how sampling
decisions also affect our ability to interpret species
response curves.

(3) Discussing the use of virtual experiments and model-
based designs to define appropriate sampling designs.

Pitfalls in sampling designs

We do not intend to present an exhaustive list of problems but
rather to depict the key shortcomings resulting from inappropriate
sampling designs. We illustrate this with few striking examples from
the literature. The examples come from studies that generally led to
interesting new results, but remained difficult to generalize because
of debatable sampling choices. In some cases, comparably little
effort would be needed to clearly improve sampling choices and
resulting analyses and inferences.

1. Study extent and representativeness

There is a strong extent-intensity trade-off ranging from intensive
surveys of one particular site or biological population to sparsely
sampled broad overviews of an entire region or continent (Olsen et
al. 1999). Selecting the extent of the study and intensity of sampling
is crucial as they both influence the representativeness of the target
population by the selected frame.

Lack of generalization: The intensive small-extent surveys with few
or no repetitions often lead to accurate local results that are difficult
to generalize to broader extents. It is indeed not statistically correct
to draw any generalization from few intensive local surveys, like for
example, extrapolating the consequences of environmental change
on species using demographic studies of one or two contrasting
populations (Charmantier et al. 2008, Grosbois et al. 2008).
Although such studies based on long-term series are particularly
strong to uncover unknown and complex mechanisms, their specific
context (e.g. evolutionary history, past population demography, land
use, disturbance regimes) tends to prevent any extrapolation to the
whole species or similar group of species. As important these
studies are, they clearly need to be supplemented by simpler but
larger scale studies based on relevant designs to validate the
proposed revealed mechanisms (Brathen et al. 2007). In such large
scale studies, there should be more populations surveyed and
populations should be selected with a proper sampling design
among all the possible populations of the species.

Incomplete or biased information: In contrast to small-extent
surveys, large extent surveys often rely on rough a priori selected
gradients (e.g. latitude or temperature in Garcia et al. 2000, Lecerf
and Chauvet 2008) often poorly informative at local scales, since
they jointly subsume many underlying factors that are locally or
physiologically important (e.g., soil, pollution, drought). Making
inference from a given gradient however assumes that all other

involved gradients vary independently of the one of interest
(Freedman 2006), which is unlikely in studies dealing with few sites
spread at continental or global scales. Moreover, irrespective of the
scale, environmental gradients should be sampled and thus
represented in a balanced manner. For instance, when studying
the response of a species along a temperature gradient, high
temperatures should not be over-represented compared to low
temperatures (Wright et al. 2005, Cingolani et al. 2007). A
representative and balanced design ensures the quality and
robustness of response curves obtained in a given analyses,
whereas an unbalanced design (e.g. a large amount of points in
one part of the curve) may seriously hamper detection of the true
response or at least reduce the precision of estimates. Sampling
several gradients at a time increases the need for careful
consideration of design since some combinations of gradients may
be very rare and need to be targeted carefully when sampling.

Truncated gradient: Both the definitions of the study extent and of
the sampling intensity are crucial and should aim at encompassing
the whole extent of the response shape of a given biological
variable along the gradients of interest. For instance, estimating
accurately the shape of a biological pattern — such as the response
of a functional trait to an environmental gradient, which in many
cases will be non-linear — requires sampling across the entire range
of variation of both the environmental and biological variables of
interest (Mohler 1983, Austin 1987, Thuiller et al. in press).
Truncated gradients can lead to erroneous statistical inference,
which in turn can affect ecological interpretation. Works by Van
Horne (2002) and Thuiller et al. (2004) illustrate how incorrect
interpretations could be drawn if only a part of an important
environmental gradient is sampled to estimate the niche of a
species. This may occur, e.g., when using administrative instead of
natural boundaries for delineating the study extent. The resulting
response curves of a species might appear truncated — possibly
expressing a negative (e.g., on the colder part of the temperature
gradient), a positive (e.g., on the warmer part of the temperature
gradient) or no relationship (e.g., on the intermediate part of the
temperature gradient) — where the full response actually is
unimodal. Such truncated sampling obviously leads to spurious
predictions if the response is used to extrapolate a species
distribution in space or time (Thuiller et al. 2004).

2. Frame, spaces and gradients: a crucial choice.

There exists no universal sampling design for all biological studies.
The selection of the sampling frame and of the environmental
gradients implied in the sampling process should be made with
regard to the biological patterns of interest. Obviously, it would not
be efficient to sample based on soil stratification if the aim was to
determine a species response to a temperature gradient. This
example seems ftrivial on the surface, but selecting the appropriate
frame, space and gradients is not always so evident. While the
sampling is done in one space (e.g. geographical), the pattern of
interest might occur in a different space (e.g. climatic, Figure a. in
Box 1). In such a case, the gradient related to the response is not
sampled in a balanced way (see Incomplete or biased information).
As an example, climatic influence on species distributions,
abundances or demography may result in patterns in the
geographical space induced by spatial autocorrelation of the climate
or dispersal limitation (Araujo et al. 2009).

Indirect gradients: Latitudinal and altitudinal gradients are
extensively used in ecological studies (Cordell et al. 1998, Wegner
et al. 2003, Luo et al. 2005). They are, however, indirect gradients
(sensu Austin 1987) of unknown or complex combinations of
multiple environmental gradients that directly impact organisms
(e.g. temperature, nutrient and resource availability, photoperiod).
Consequently, indirect gradients are hard to interpret and are
usually not transferable in time and space. For example, an
altitudinal increase of 1000 m does not have the same impact on
environmental conditions in the Rocky Mountains and on Mount
Kenya (Korner 2007, McCain 2009). Indirect gradients may
nonetheless be pertinent for descriptive studies (Rahbek 1995,
Rickart 2001), but not as surrogates of climatic gradients to derive
reliable statistical inferences (Kérner 2007).



A posteriori selection of additional gradients: The selection of
gradients of interest should be done before the sampling, so that it
is part of the design and therefore allows for an effective, unbiased
sampling. Gradients that have not been included in the sampling
design could be used as co-variables, or sometimes to post-stratify
the sample, but a posteriori changes in frame and gradients being
studied can lead to incomplete or biased information, to truncated
gradients, and are unlikely to result in efficient designs (Santamaria
2003, Wang and Gao 2004, Cingolani et al. 2007).

Avoiding pitfall by integrating questions and designs

1. A story of sampling spaces

The virtual sampling experiment presented in Box 1 illustrates the
importance of the selection of the appropriate sampling space. The
sampling frame, here defined as the set of all geographical pixels in
the study site, can be represented in different spaces (Fig. 1 in
Hutchinson 1957): geographic space (e.g. latitude, longitude),
topographic space (e.g. elevation), climatic space (e.g.
temperature, precipitations), and biological space (e.g. habitat
suitability). In our example the sampling frame was defined in the
geographic space. From this frame, one can generate a set of
sampling units that are not redundant in this space because one
geographical location corresponds to only one possible unit.
However, when projected into the climatic space, the frame looks
less representative than in the geographic space, with a large part
of the sampling units representing hot and dry conditions and only
few of them representing other climatic conditions. Clearly,
switching from one space to another can have consequences on
the sampling (Box 1, Fig. a). For instance, sampling along roads
leads to a complete coverage of the latitudinal gradient, but to an
incomplete coverage of the altitudinal and temperature gradients,
with the full omission of the cold mountainous areas that are far
from roads. The transfer of a set of points from one space to
another is predetermined by the choice of sampling frame and
units. If done inappropriately, such choices may result in data that
suffer from fruncated gradients problems. Such big discrepancies
resulting from the transfers from one space to another also explain
why analyses based on an a posteriori selection of additional
gradients or on indirect gradients may not be powerful for drawing
strong inferences about a given biological variable.

2. Influence of the sampling design: a matter of quality or
quantity

How the sampling design may influence the patterns revealed from
the sampled data is rarely discussed in ecological studies where the
focus is generally made on the estimation of simple parameters
such as population averages, size or measures of diversity (e.g.,
Yoccoz et al. 2001, Edwards et al. 2006). But as our virtual
experiment illustrates, the method used to implement the sampling
can influence the estimates by affecting the selection probabilities
of the sampling units (Appendix 2). Sampling probabilities are
determined analytically in the case of probabilistic designs, and
evaluated numerically in the case of non-probabilistic designs, and
they can be both displayed in the geographical space. The three
example designs (following the roads, stratified along altitude, and
model-based design, Box 1, Fig. a), all lead to very low but non-null
probabilities and to very distinct probability patterns. This result
illustrates that among the three designs, the sampling units differ in
selection probabilities, which has severe consequences for the final
parameter estimates: the same sample resulting from two different
sampling designs will not result in identical parameter estimates
(Lemeshow and Levy 1999, Appendix 2). .

Second, our virtual experiment strongly illustrates that the efficiency
of the sampling design depends on the question and the
parameters to be estimated (e.g. mean vs optimum, Box 1 &
Appendix 2). To be reliable, a sampling design should lead to
parameter estimates that are both unbiased and precise. For the
estimations of both the mean and the Euclidean distance between
the ‘true optimum’ and the optimum of the estimated response, the
different designs led to very different results in terms of bias and
precision (Box 1 & Appendix 2). In both cases sample size had a

strong (and expected) effect on the precision of estimates; the
biggest samples resulted in more precise estimates. The estimate
of the mean was closer to truth in our virtual experiment with data
drawn from the simple random and the systematic climatic designs
than from any other sampling design. The estimated mean
exhibited a much higher variability when using an altitudinal
stratified random and model-based design; it was underestimated in
the design following roads because cold areas (higher values) were
less frequently sampled (see truncated gradients). In summary, if
the basic aim is to estimate the mean value of a biological variable
over a study area, the simple random sampling design, one of the
simplest probability-based designs, gave results that were closest
to truth. The estimate of the variable’s optimum was closer to the
truth when calculated from the model-based design than from any
other sampling design. Three designs, systematic climatic, simple
random and altitudinal stratified random, resulted in less precise
estimates of the optimum. The design following roads resulted in a
very poor estimate of the response shape and its optimum (see
truncated gradients & a posteriori selection of additional gradient). It
is not surprising that the model-based design performed better than
the other methods, as it represents an iterative learning method.
The so-called surface response methodology, which is derived from
model-based sampling, was developed to estimate the kind of
response shapes used in our virtual example (Box and Hunter
1957, Wu and Hamada 2000).

In our virtual experiment, sample size was not the most influential
factor in our ability to draw biological inference; indeed, sampling
design had a stronger influence on the precision of parameter
estimation than had sample size. This means that an appropriate,
probability-based sampling design could reduce the sampling effort
and costs associated with sampling, an important attribute given
that resources for ecological investigation are generally limited.

3. Estimation of response curves

Several ecological questions, including those related to how much
and how is changing, rely on accurate estimation of response
curves and surfaces (Austin 1985). Making unbiased and reliable
estimations of model parameters and efficiently selecting the most
appropriate models has not been sufficiently covered in the
sampling literature. In fact, we think there is a need to find robust
approaches and evaluation methods that will achieve goals similar
to those of classical sampling — unbiased and precise parameter
estimates - but in terms of statistical models. Such models, which
are approximations to the truth, are of unknown form (e.g.
multivariate, nonlinear and include interaction terms) before a given
study is started. They depend on optimization criteria such as AIC
or cross-validated measures of predictive ability to be selected
appropriately (Hastie et al. 2001, Burnham and Anderson 2004).
Moreover estimating relationships between the biological or
ecological variable of interest (e.g. growth, functional traits,
abundance) and geographical or climatic gradients or time requires
that the sampling frame encompasses the entire variable response
curve along a given gradient, from its optimum to its edges (see
truncated gradients). For example, to study the influence of
temperature on a bird species’ demography, it is necessary that the
sampling frame includes populations from both the core and edge
of its distribution along the temperature gradient. Our virtual
experiment indicates that a sampling procedure that effectively
captures variation along a gradient can be created using the
surface response methodology (Box and Hunter 1957, Wu and
Hamada 2000) from which we derived our model-based design.
However, this sampling method has rarely been used in ecology
(Inouye 2001), probably because, as Bayesian approaches in
statistics, this methodology relies on a priori knowledge or
assumptions on the patterns of interest.

Conclusion

Having a priori knowledge and a detailed hypothesis of how the
main variables of the system will impact the variables of interest is
key for developing sampling designs that lead to reliable,
representative estimation of parameters of interest, not just
falsifiable predictions as is often emphasized. The importance of



efficient sampling designs has been emphasized before, but we
suggest that we lack a strategy linking sampling principles
(particularly probability sampling and stratification) and the crucial
role played by modeling in ecology and evolution. We note that a
priori knowledge of the system is a challenging task (Clark 2005),
but in many cases it will lead to the selection of an appropriate
sampling design. There are potentially three ways to generate an
efficient sampling design prior to start field work: (1) use expert
knowledge, (2) conduct a preliminary descriptive study, and (3)
design semi-virtual experiments. Researchers generally rely on
expert knowledge, literature and past analyses when developing a
sampling design. Preliminary descriptive analyses can also be used
to develop model-based design. In this case, a very simple
sampling scheme (e.g. random design) is conducted on the variable
of interest and then the response between the environmental and
biological variable is evaluated. Based on this preliminary
knowledge, a comprehensive sampling design can be developed
(Brito et al. 1999, Edwards et al. 2005, Guisan et al. 2006, Conroy
et al. 2008, Williams et al. 2009). While the former methods have
been used extensively in ecology, semi-virtual experiments seem to
be rarely used for sampling even though they have already shown
to be important tools to investigate ecological processes (Austin et
al. 2006, Kraft et al. 2007, Zurell et al. 2009). In this study, the semi-
virtual experiment allowed us to use real data to build different
spaces in which the sampling was then performed. Different
sampling designs can then be simulated based on initial
hypotheses and including the costs of sampling, the difficulty to
reach the sampling sites, and so on. While a semi-virtual
experiment should be built with some expert knowledge, it provides
an additional tool for developing sampling designs; one that we
think has not been sufficiently exploited in ecology and evolution.
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Box 1. A semi-virtual case study

1. Definition of the case study

Study site: 30,000 km? including the French Alps and the Rhéne Valley.
Variable of interest: a virtual biological variable (e.g. growth rate, functional trait, allele frequency, abundance), constrained by temperature and precipitations, that
varies between 0 and 100 and can be measured over the study area (Fig. a). It follows a Gaussian shape along both selected climatic gradients plus a random noise
following a normal distribution (mean= 0, standard deviation= 4).

2. Virtual samplings

Sampling unit: pixel of the geographical map (1 x 1 km)

Sampling frame: the geographical map of the study site

Sampling designs: five different designs of increasing complexity reflecting common sampling designs in ecology (Appendix 1, Table S1): (i) simple random, (ii)
following the main roads, (iii) stratified random along altitude, (iv) systematic in the climatic space (grid-based), and (v) a model-based design .

Sample size: 50, 200, and 1000 sampling units were drawn for each design.

Simulations: each combination of design x sample size was run a thousand times. For all designs except the last, the probability p; to sample the unit i was determined
analytically. We ran the model-based design 10 000 times to numerically determine the probability p; of the unit i of being sampled.

3. Evaluation methods of the different samplings

Two biological parameters were estimated and compared to the ‘true’ values.

Mean: weighted mean variable (Horwitz-Thompson estimator, see Appendix 1); e.g. mean genetic diversity or mean functional trait in a landscape.

Optimum: optimal conditions in the environmental space for the biological variable (e.g. niche optimum). Assumed that the variable can be estimated using a
polynomial model with linear and quadratic terms for temperature and precipitations.

Variable ~ temperature + temperature® + precipitations + precipitations’ -

The Euclidean distance between the “true” and the estimated optimum in the environmental space was then calculated (see Appendix 2).

4. Results

Probability to sample a sampling unit: the probability patterns are very different between the different sampling designs leading to different probabilities for a given
unit to be included in the sample (Fig. a) and then to different calculation for means and optimum (Fig. b).

Sample size: the larger the sample, the higher the precision in the estimations (Fig. b).

Sample designs: bias and precision of the estimates strongly depend on the sampling design. Selecting an appropriate design reduces the need of a larger sample. The
best sampling design is not the same for both mean and optimum estimation, it as to be chosen in regards with the questions of the study (Fig. b).

A B

Probability map  Geo- & Topographic

2000

Latitudinal
transect

1500

1000

Roads
following

Stratified
by
altitude

C

Climatic

Climatic
model-based

Fig. b. Effects of sampling designs and
sample size on the precision of parameter
estimations

llustration of the sampling design effect on
the precision and bias of the estimation of
two  biological variables: (a) the mean
variable and (b) distance between the “true”
optimum corresponding to environmental
optimal conditions for the observed variable
and the estimated one. Results are given for
the five sampling designs: (i) simple
random, (ii) following the main roads, (iii)
stratified random along altitude, (iv)

Mean parameter

D

Biological

1500 2000

1000
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Different sampling designs: the red points represent the samples drawn from the frame
through different sampling designs. From top to bottom, a latitudinal transect sampling
(drawn from the frame within the geographic space), a distance to road sampling
(drawn from the frame within the geographic space), an altitudinal equally stratified
(drawn from the frame within the topographic space), a surface response sampling
(drawn from the frame within the climatic space). The red boxes indicate in which space
the sampling has been done. Axes have not been repeated on all figures, they are the
same for all rows. Sampling probability (A): patterns resulting from the three
different sampling designs, i.e. for each unit of the frame (i.e. in this case each pixel from
the map) its probability to be sampled for four contrasting sampling designs (the darker
points represent the higher probabilities). These maps of probability are differing and
will thus result in different weighting in follow-up calculations. Different spaces (B,
C, D): from left to right the topographic space represented within the geographical map
(green for low altitudes and brown for high altitudes), the climatic space represented by
temperatures and precipitations and the biological space represented by the variable of
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Appendix S1:

Main definitions in sampling theory

The basic unit to be measured is called a sampling unit. Units should be distinct and easy to define (e.g. individuals of the species
Panthera leo, L.); however, there are many situations with sampling units not being readily identified. This is the case when studying
species that do not have clear individuals (e.g. plants with vegetative growth) or when units are defined in terms of location or area
(e.g. grid-cells of a map). In the later case, there is an infinite number of units that may or may not overlap.

The set containing all sampling units of interest is called the target population of the study; it is the set from which one wants to
derive generalized patterns. This statistical definition of a population (e.g. all African lions) should not be confounded with the
biological definition of population. A statistical target population can be infinite in size or at least uncountable and often only a small
fraction of the target population is accessible for measurements.

Given that it is not possible to measure and even to know or list the entire population, it is generally necessary to define what is
called a sampling frame, which is a finite list of all sampling units that could be measured. The sampling frame ideally coincides
with the target population, but may differ for various reasons such as accessibility or size. The sample, a set of units to be measured,
is drawn from the sampling frame.

There exist two main types of sampling designs: probabilistic and non-probabilistic (Table S1). In a probabilistic design, every
sampling unit from the frame is given a non-null probability of being sampled, and this probability is known or defined. In a non-
probabilistic design, some sampling units from the frame have no chance of being selected or their selection probability cannot be
accurately determined. These two designs strongly differ in terms of estimation and reliability. Probability-based sampling leads to
unbiased estimates of the mean of the variables of interest and of their variability. In contrast, non-probabilistic sampling is sensitive
to unknown biases and may result in erroneous conclusions (Lemeshow and Levy 1999).

For a probabilistic design, the non-null probability to sample the i sampling unit can be called p;. The unbiased estimator of the

mean variable for the target population is then:

Z 1 x Variable,

i i

, where Variable, is the variable measured on the i* sampling

unit. Sampled sampling units that are less likely to be sampled are given a higher weight, as they are under-represented in the

observed sample.

/No (non random

based on regular coordinates. The start can be chosen at

Sampling design Probability design Definition Examples / refs

Simple Random Yes All units in the frame have the same probability of being | Biological invasions (Stohlgren et al.
selected 2001)

Stratified Random Yes The frame is first divided in strata, which are then | Land use (Austrheim et al. 2008)
sampled using random sampling, often with strata- | Fisheries management (Courbois et al.
specific probabilities (more variable strata are sampled | 2008)
more intensively)

Grid-Based Yes (Random start) | Usually in geographic space, each sample is selected | Species distribution modelling (Teixeira

et al. 2001, Barbosa et al. 2003)

museum) or easily accessible

start) random or not.
Multi-stage - | Yes/No (depending | Different frames are selected at different stages (e.g. | Functional traits (Wilson et al. 1999,
Hierarchical on the use of | populations at the first stage, individuals at the second) or | Thuiller et al. in press)
probability sampling | at different scales (e.g. selecting first large units, then | Forest resources (Opsomer et al. 2007).
at different stages) smaller ones).
Multi- phase - | Yes A first selection of units is expanded based on the | Species distribution modelling (Brito et
Adaptive/Learning presence of e.g. species./ New points are defined from the | al. 1999)
prior knowledge obtained from few first estimations/ The | Search for rare species occurrences
sample is expanded until a given precicion is reached. (Guisan et al. 2006, Williams et al. 2009)
Estimation of abundance (Conroy et al.
2008).
Purposive/Targeted No Sampling units are selected to maximize contrasts ... Biological invasions (Howard et al.
2004) Biological conservation (Franklin
et al. 1996).
Convenience No Sampling units are those available (eg literature or | Bird survey along roads (Peterjohn

1994, Bart et al. 1995)

Table S1.

Sampling designs: probabilistic vs non-probabilistic




Austrheim, G., Mysterud, A., Pedersen, B., Halvorsen, R., Hassel, K. and Evju, M. 2008. Large scale experimental effects of three levels of sheep
densities on an alpine ecosystem. - Oikos 117: 837-846.

Barbosa, A. M., Real, R., Olivero, ]. and Vargas, ]. M. 2003. Otter (Lutra lutra) distribution modelling at two resolution scales suited to
conservation planning in the Iberian Peninsula. - Biological Conservation 114: 377-387.

Bart, |., Hofschen, M. and Peterjohn, B. G. 1995. Reliability of the breeding bird survey: Effects of restricting surveys to roads. - Auk 112: 758-761.

Brito, ]. C., Crespo, E. G. and Paulo, O. S. 1999. Modelling wildlife distributions: logistic multiple regression vs overlap analysis. - Ecography 22:
251-260.

Conroy, M. ]., Runge, |. P., Barker, R. ]., Schofield, M. R. and Fonnesbeck, C. ]. 2008. Efficient Estimation Of Abundance For Patchily Distributed
Populations Via Two-Phase, Adaptive Sampling. - Ecology 89: 3362-3370.

Courbois, ].-Y., Katz, S. L., Isaak, D. ]., Steel, E. A., Thurow, R. F., Wargo Rub, A. M., Olsen, T. and Jordan, C. E. 2008. Evaluating probability
sampling strategies for estimating redd counts: an example with Chinook salmon (Oncorhynchus tshawytscha). - Canadian Journal of
Fisheries and Aquatic Sciences 65: 1814-1830.

Franklin, A. B., Anderson, D. R., Forsman, E. D., Burnham, K. P. and Wagner, F. W. 1996. Methods for collecting and analysing demographic data
on the northern spotted owl. - Studies in Avian Biology 17: 12-20.

Guisan, A., Broennimann, O., Engler, R., Vust, M., Yoccoz, N. G., Lehmann, A. and Zimmermann, N. E. 2006. Using niche-based models to
improve the sampling of rare species. - Conservation Biology 20: 501-511.

Howard, T. G., Gurevitch, ]., Hyatt, L., Carreiro, M. and Lerdau, M. 2004. Forest invasibility in communities in southeastern New York. - Biological
Invasions 6: 393-410.

Lemeshow, S. and Levy, P. S. 1999. Sampling of Populations: Methods and Applications. - Wiley-Interscience.

Opsomer, |. D., Breidt, F. ]., Moisen, G. G. and Kauermann, G. 2007. Model-assisted estimation of forest resources with generalized additive models.
- Journal Of The American Statistical Association 102: 400-409.

Peterjohn, B. G. 1994. The North American breeding bird survey. - Journal of American Birding Association 26: 386-398.

Stohlgren, T. ]., Otsuki, Y., Villa, C. A., Lee, M. and Belnap, |. 2001. Patterns of plant invasions: a case example in native species hotspots and rare
habitats. - Biological Invasions 3: 37-50.

Teixeira, |., Ferrand, N. and Arntzen, |. W. 2001. Biogeography of the golden-striped salamander Chioglossa lusitanica: a field survey and spatial
modelling approach. - Ecography 24: 618-624.

Thuiller, W., Albert, C. H., Dubuis, A., Randin, C. and Guisan, A. in press. Variation in habitat suitability models does not always relate to
variation in species’ plant functional traits. - Biology Letters doi:10.1098/rsbl.2009.0669.

Williams, ]. N., Seo, C., Thorne, ]., Nelson, ]. K., Erwin, S., O'Brien, |. M. and Schwartz, M. W. 2009. Using species distribution models to predict
new occurences for rare plants. - Diversity and Distributions 15: 565-576.

Wilson, P. ]., Thompson, K. and Hodgson, ]. G. 1999. Specific leaf area and leaf dry matter content as alternative predictors of plant strategies. - New
Phytologist 143: 155-162.

Appendix S2:

A semi-virtual case study

To illustrate the consequences of sampling decisions and to highlight the fact that careful consideration improves
inference, we developed a comprehensive semi-virtual example. Semi-virtual studies are useful because they depict the
“true” pattern of interest and therefore can be used to test and compare sampling designs (Hirzel and Guisan 2002,
Austin et al. 2006, Meynard and Quinn 2007). Our case study does not pretend to cover all possibilities but provides an
example of how sampling design can influence inference. We selected a real study area with strong climate gradients
that is not correlated with topography. This choice of a real landscape allows us to maintain realism in our simulations.
The study area encompasses 30,000 km? located in south-eastern France. It includes part of the French Alps and the
Rhone Valley (Fig. S1).

o i" a. Altitude b.Variable c. Variable
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Fig. S1. Study site and the virtual variable of interest.
The study site is located in the south-east France
a.  Altitudinal map of the study site including a part of the French Alps and of the Rhéne valley.
b.  Construction of the virtual biological variable as a Gaussian curve along both temperature and precipitations gradients plus a noise. The grey
line represents the environmental conditions existing in the study area.
c.  Map of the virtual ecological variable through the study area. The virtual variable ranges from 0 to 100 (e.g. habitat suitability, relative biomass,
relative fecundity)



Sampling units were defined as pixels of the map (at 1x1 km) identified by their geographic coordinates (latitude and
longitude). The sampling frame was the list of all those pixels. The area was further described by elevation data derived
from the shuttle radar topography mission (SRTM3, http://www?2.jpl.nasa.gov/srtm/) and climate. For simplicity, we
selected two uncorrelated climatic gradients from the French National Climatic Network (Aurhely, (Benichou and Le
Breton 1987): mean annual temperature and total annual precipitation.

We defined a virtual climatically-constrained biological variable that varies between 0 and 100 and can be measured over
the study area. This variable could be growth rate, habitat suitability, abundance, survival, radioactivity concentration,
net primary productivity, allele frequency, a functional trait, etc (Fig.Sl.c). As many biological variables show an
optimum at some intermediate environmental conditions and decline gradually towards the boundaries (Hirzel and
Guisan 2002, Gaston 2003), we formulated a variable that followed a Gaussian shape along both selected climatic
gradients. To add some realism, and because two gradients may not be sufficient to describe the environmental
conditions that influence the distribution of a biological variable, we added a random noise following a normal
distribution (mean=0, standard deviation=4) to simulate the other factors influencing the organism of interest (Mohler
1983, Hirzel and Guisan 2002). To avoid the problems of sampling-induced bias due to the detectability of sampling
units - an important topic not evaluated in our simulation - we assumed that the variable of interest occurs everywhere
and is stable over time (Wintle et al. 2005, Mackenzie 2006).

We tested the effects of pre-sampling choices on this virtual biological variable. Samples were drawn from the sampling
frame following five different designs of increasing complexity and that reflect common sampling designs in ecology
(Table S1): (i) simple random, (ii) following the main roads, (iii) stratified random along altitude, (iv) systematic in the
climatic space (grid-based), and (v) a model-based design. In the fifth design, a sub-sample was drawn first by using a
uniform sampling design in the climatic space (i.e. design iv). Here, the response to the two climatic gradients was first
estimated using a polynomial model with linear and quadratic terms for temperature and precipitations on a first part of
the sample:

Variable = temperature + tempemture2 + precipitations + precipitations2

This prior, model-based knowledge of how the response generally varies along environmental gradients was used to
define the final sampling (second part), which followed a central composite factorial design centered on the estimated
optimal conditions (OC) and surface response methodology (Box and Hunter 1957, Wu and Hamada 2000). The two
parts of the overall sample were chosen equal, but the optimal allocation is likely to depend on the problem.

To evaluate the effect of sample size relative to each design, we collected 50, 200, and 1000 sampling units per design.
Each combination of design and sample size was run a thousand times. For all designs except the last, the probability p;
to sample the unit i was determined analytically. We ran the model-based design 10 000 times to numerically determine
the probability p; of the unit i of being sampled.

From the virtual samples, we estimated two biological parameters that we compared to the ‘true’ values: mean and
optimum of the biological variable (see below). These are only two examples among all parameters that could be
estimated for the variable (e.g. sum, variance, range, response to gradients).

1) We estimated the mean (e.g. mean genetic diversity or mean functional trait in a landscape) as the mean
variable weighted by 1/p; (see Appendix 1); it gives the order of magnitude of the variable of interest.

(2) We also estimated the optimal conditions (optimum) in environmental space for the biological variable (e.g.
niche optimum or trait optimum) from a linear model as explained above. Finally, we calculated the Euclidean distance
between the “true” and the estimated optimum in environmental space; this distance gives an idea of how well the
optimum was estimated.

Fig. S2. Optimum of the variable, optimal conditions
and distance between the true and the estimated
optima

A. The virtual ecological variable (e.g., growth rate,
habitat suitability, abundance) with an optimum at
intermediate environmental conditions and a gradual
decline towards the boundaries. It is a Gaussian
curve along both selected climatic gradients:
temperature and precipitations.

B. Schematic representation of the distance between
the true optimal conditions and the one estimated
from the sampling (e.g. following temperature).
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Summary

Intraspecific functional variability being poorly known, this work aimed at quantifying
this variability, understanding the role of environmental gradients on this variability,
disentangling its relative importance compared to interspecific variability and testing its
impact on the calculation of functional diversity indices and a model of vegetation
dynamics. Following a stratified and hierarchical sampling strategy, we collected traits
on sixteen contrasted common species in a French alpine valley. We showed a strong
intraspecific variability of traits. This variability was lower than interspecific one, but not
negligible, it results partly from environmental effects and could be explained by species
habitat models; it also strongly altered the calculation of functional diversity indices. In
conclusion, intraspecific functional variability should be more often considered.

Résumé

Face a une méconnaissance de la variabilité intraspécifique des traits fonctionnels
végétaux, ce travail visait a la quantifier, comprendre le role des gradients
environnementaux sur celle-ci, quantifier son importance relative vis-a-vis de la
variabilité interspécifique et tester son impact sur le calcul d’indices de diversité
fonctionnelle et un modéle de dynamique de la végétation. Suivant une stratégie
d’échantillonnage stratifiée et hiérarchique, nous avons collecté des traits sur seize
especes communes d'une vallée alpine frangaise. Nous avons montré qu’il existait une
forte variabilité intraspécifique des traits. Celle-ci était plus faible que la variabilité
interspécifique, mais non négligeable, elle résultait en partie d’effets environnementaux,
pouvait étre expliquée par les modeles d’habitat de chaque espece et modifiait fortement
le calcul des indices de diversité fonctionnelle. En conclusion la variabilité fonctionnelle
intraspécifique devrait étre plus souvent considérée.

Mots-clés

Variabilité intraspécifique, Traits fonctionnels végétaux, Quantifier, Gradients
environnementaux, Diversité fonctionnelle, Dynamique de la végétation, Stratégie
d’échantillonnage, Ecologie alpine frangaise
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