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INTRODUCTION



INTRODUCTION

1 Préambule : Inscription de la these dans le projefOUVE

Le projet MOUVE a pour objectif général de comprendre et rendrapte des conditions, des
formes possibles et des implications d'une intexadibn écologique des systéemes d'élevage a
I'échelle des territoires. D’un point de vue sdfeque il contribue au domaine de recherche sur les
interactions entre « élevage et territoire » en &gec l'intensification écologique et les enjeux d
développement durable, avec une approche plundiisaire combinant agronomie — zootechnie
systeme, écologie, sociologie et géographie.

Centrée sur une approche territoriale, I'étudprdiet MOUVE repose sur quatre postulats :

* le territoire est au coeur du débat sur l'interedion écologique

* lintensification écologique exprime certains emrjede développement durable des

territoires, mais ne les résume pas a elle seule

* lintensification écologique esun processus qui touche un ensemble hétérogéne
d'exploitations, dont la mise en dynamique résdéidrajectoires individuelles et d'actions

collectives, de politigues publiques et d'oriemasi des filieres

» lintensification écologique trouvera a se dévewpgansun environnement changeant,
incertain.

La démarche du projet formalise d'emblée I'étuaditférents niveaux d'organisation : 1) la
parcelle, 2) le paysage, 3) I'exploitation, qudec#iése a suivi. L'association de différents rdégar
disciplinaires : agro-zootechnique, écologique,ggaphique et sociologique était également au
coeur du projet.

Cette thése est inscrite dans la tache T4 dutpiojd@ulée Systémes d'élevage, structure et
dynamique des paysages et services écologiquesi@sstont 'objectif est la modélisation des
services écosystémiques, définis comme «les m&sefijue la société tire des écosystémes »

1 Le projet MOUVE est porté par des chercheurs ifi€rents organismes de recherche et
d’enseignement supérieur : INRA (associé a VetA§up, AgroParisTech Engref, Montpellier
SupAgro, ENSAT dans le cadre d’'unités mixtes daéeezhe), CIRAD, Irstea, CNRS, Isara-Lyon,

Institut de I'Elevage.



(MEA, figure 1), I'analyse de la dynamique des pggs, et I'organisation spatiale et fonctionnelle

des exploitations.

Parce qu'elles sont I'objet de débats intensesguhaité ouvrir ce mémoire en précisant la
mise en place et le développement des notiangedsification écologique de I'agriculturet de

services écosystémiques

Ecosystéemes et biodiversité  Transformation Bien-&tre humain
par I'Homme
Structure et

processus - q
biophysigques onction(s)

Service(s
Ex. (s) Bénéfice(s) l

Cycte des . Ex. Valeurs
i Ex. Biomasse .
nutriment aérienne Production g £ Volonté
defourrage S TamARE, . Volont
Cuantité de de payer
4 g . foin récolte pour |a
Rétroaction des actions de 'Homme biodiversité

Figure 0: cascade conceptuelle illustrant la posith des services écosystémigues dans la chaine

d'inter-relations entre I'écosysteme et le bien-é& humain (Lamarque 2012, adapté de Haines-
Young and Potschin 2010)

Il est intéressant de noter la séparation de I'Heratrde la nature, ainsi que l'unique directiotade

cascade initialement proposée.



2 L'intensification écologique de l'agriculture

Le discours sur l'intensification écologique dgrieulture repose sur deux impératifs : augmenter
la production agricole mondiale sur des surfacescalgs limitées, et refonder l'agriculture

moderne sur des pratiques qui génerent moins ditsp&gatifs sur I'environnement.
2.1 (Ré-) Affirmation des limites du monde

Bien que la finitude du monde et de ses ressowitexe affirmée il y a presque un demi-siecle
dans des articles scientifiques et / ou par ddgutiens internationales (Meadows, 1972, Club de
Rome, 1972) sans que la marche du monde ni les dammninants sur celle-ci en soit changés, cette
affirmation a connu un regain d'intérét de la ks cercles scientifiques et institutionnels ara f

du XXéme siécle, avec le développement d'une diiiee dédiée a l'impact des changements
globaux (changements d'usage des terres et changatmaatique) sur la biodiversité et les

fonctionnements des écosystémes, et la reconnaéssdm la domination des écosystemes par
I'Homme (Vitousek et al. 1997), qui contrble lesuwements de matériaux, le nombre et la

distribution des especes ainsi que les paysagestes.

\

La reconnaissance de cette domination a amenéadisirs a proposer que l'action
anthropique soit considérée comme une force geémlegiet a proposer pour la période ou celle-ci
est appliquée la dénominatiodthropocéndgStefen et al. 2011). Dans la méme approche,rdaut
auteurs proposent une nouvelle nomenclature desdgrebiomes qui prenne acte des
transformations par les sociétés humaines contaimes, et quiils qualifient déviomes
anthropiquegEllis et al. 2008). Cette domination est égalenesaprimée en termes d'appropriation
des ressources naturelles par I'humanité (Habeaal. €2007). Les villes, notamment, concentrent
I'appropriation des ressources naturelles prodsites!'autres territoires et par d'autres écosyetem
: Folke et al. (1997) estiment par exemple quédriguiéme de I'humanité qui réside dans les villes
consomme en produits marins I'équivalent de la yoton par le quart des surfaces marines, et

emet plus de CO2 que I'ensemble des foréts mosdiaa absorbe.

Or les impacts de ces changements globaux surdesystemes sont alarmants. La
littérature consacrée a la biodiversité montre dmigre unanime une baisse des indicateurs de
diversité au niveau global (WWF Living planet inde®&BO 2010), comme au niveau local
(diversité en especes sauvages incluant les migrgier exemple Firbank et al. 2013). Cette
réduction de la biodiversité a des effets désastsem la fonctionnalité des chaines trophiques et
des écosystemes : des modeles suggerent que l'atagioe de la pression d'extinction sur une
espéce d'une chaine trophique entraine une haeisadrdquence d'extinction des autres especes de
la chaine trophique (Séaterberg et al. 2013, Caelinst al.2012, Hooper et al. 2012).

En conséquence, plusieurs publications metterdvant les risques d'effets de seuil et de
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changements de régime, voire d'effondrement desystianes, conseécutifs a la perte de
biodiversité et la perturbation anthropique (MacBaluet al. 2013, Barnosky et al. 2012). Dans le
méme ordre d'idée, une définition des « limiteslalglanete » pour umspace sécurispour
I'humanité a été proposée (Rockstréom et al. 2088 )me autant de seuils au-dela desquels des
changements de régimes sont attendus. Ces limii@sement les grands processus jugés
fondamentaux pour le systeme global : le climatcfacentration de CO2 dans I'atmosphere, les
changements du forcage radiatif), le taux d'érosiera biodiversité, les cycles de l'azote et du
phosphore, I'état de I'atmosphere (quantité d'atsst de la stratosphere (concentration en ozone)
les changements d'usage des terres (la proporésriedres convertie en cultures) et la pollution
chimique. D'apres les auteurs, I'état des troisnes processus dépasserait déja les limites de
securité.

Ces constats amenent les auteurs de ces étudgsekeraa des mesures en faveur d'une
réduction de la croissance de la population moaditilde I'usage des ressources par individu, de la
réduction du budget énergétiqgue dépendant desuressofossiles, de I'augmentation de I'efficacité
de la production alimentaire et de sa distribugbrle maintien des surfaces naturelles (Ehrlich &
Ehrlich 2013). Tous ces constats et mesures (hdemisonsidérations sur la population mondiale)
sont mobilisés dans les discours introductifsradfisification écologique de I'agriculture (Griffon
2006).

Notons que les capacités agricoles sont égalemmactées par les changements globaux
d'origine anthropique. Le rapport Stern prévoit paemple que des changements de régimes
pluviaux dans les régions tropicales lies a l'augateon de température menacent la production
agricole, avec pour conséquence estimée une h@déske capacité globale de production agricole
(IPCC 2007, Pachauri et al 2008).

2.2 Besoins agricoles projetés en 2050 et nécessitéatisifier la production

Tous les discours d'intensification écologiquetsimmdés sur «la problématique de la
sécurité alimentaire mondiale ». Celle-ci est bad@@e part sur les projections de croissance
démographique qui prévoient une population monditd&i moins 9 milliards de personnes en
2050, et dautre part sur les prévisions de crosae la consommation de ressources agricoles,
notamment l'augmentation de la consommation dedeialans les pays « émergents ». Sous cette
hypothése, la proportion de céréales affectégéolduction animale pourrait étre portée a 50 % des
céréales produites (FAO, cité par De Shutter 208@¢c la production agricole comme seul levier
d'action , la réponse a la combinaison de ces @sojutions nécessiterait 'augmentation de la

production agricole de 70% d'ici a I'horizon 2050.



L'argument de la nécessité d'une intensificatieadproduction s'appuie également sur les
projections de I'utilisation des terres en Europeel que soit le scénario socio-économique, celles
ci convergent sur une diminution de la surfacecadgi (de culture et de prairies) (Rounsevell et al.
2006). La concurrence croissante entre productioneataire et production de biocarburants

renforce encore cet argument.

2.3 Historique de la notion d’intensification écologiee

2.3.1 Origine : prospectived'augmentation des rendements céréaliers

L'intensification écologique de I'agriculture e&bord mentionnée lors de prospectives sur
la production de céréales (Cassman 1999). Dansrdexte, les auteurs discutent de la possibilité
d'améliorations possibles du potentiel de rendermestcultures, par la sélection génétique, la mise
en place de systemes d'irrigation efficaces, |digege la qualité des sols, et les apports de
l'agriculture de précision. Cette focalisation discdurs sur le développement de réponses
techniques aux contraintes biophysiques est simildans le discours des auteurs ultérieurs
(Griffon 2006, Horling & Marsdeh 2011).

2.3.2 Vers une science de I'Agriculture Ecologiquememténsive

L'expression « intensification écologique de l'agiture » a connu un succes relatif en Francee suit
a son utilisation par les institutions de recher@N&RA, CIRAD, Le Roux et al. 2008). Ceux-ci ont
élargi son application a tous les domaines deidalgure, notamment pour le cas qui nous
concerne, a I'élevage. Leur analyse est globalesieiltire a celle de Cassman et al. (1999) a ceci
prés qu'ils introduisent dans leurs propositions étude des savoirs locaux et paysans (proposition
renforcée par Doré et al. 2011), tout en insissanies apports des technologies du génie génétique
modernes.

Dans une tentative de précision de la notion, iHahet al. (2011) ont défini neuf criteres
pour évaluer lintensification écologique de l'agtiure : (1) l'augmentation de la production
agricole, (2) l'utilisation efficace des ressourtigstées (notamment le pétrole et les engrais), (3
un impact minimal sur le réchauffement climatiq@é) des impacts minimaux sur le terrain
exploité, (5) des impacts minimaux sur les terrawasisinants, (6) une réduction des risques et une
résilience accrue, (7) la préservation de la biedié agricole, (8) la préservation de la biodsitér
'naturelle’, et (9) des conséquences socialesy@Essinotamment en termes de revenu, d'emploi, de
répartition des richesses. Les études du projet MB)Uestreintes a des régions agricoles de
montagne dans lesquelles I'élevage occupe une ptatdeale, abordent les criteres (1), (6), (7), (8)

et (9), et ne sont que peu concernées par lesexif) a (5).

De leur c6té, Doré et al. (2011) ajoutent aux mgyéstés par Chevassus-au-Louis et
Griffon (2008) pour une intensification écologiqde l'agriculture (les progrés géneétiques, et la
6



combinaison des savoirs scientifiques et paysémshnception de systémes agricoles s'inspirant du
fonctionnement des écosystemes naturels. lls éwbqies critiques faites aux perspectives de
progrés génétiques, qui ne prennent pas en cotimgleence des conditions environnementales sur
le développement des phénotypes escompté. Paurgjliés insistent sur l'importance pour eux de

considérer les agrosystemes comme des systemegjiéo@s et sociaux, dont I'étude nécessite des

outils transdisciplinaires.

2.4 Lien avec les autres notions...

2.4.1 ...de multifonctionnalité, d'agroécologie, d'agndture durable

Griffon (2006) propose de regrouper tous les pgrads d'agriculture qui incluent des
considérations environnementales (agroécologie agrmulture, révolution doublement verte,
Evergreen Revolution, agriculture de conservatagniculture écologiquement intensive ou a haute

valeur environnementale) derriere le terme générdpviabilité.

Il est a noter cependant que les premiers paradigiagricultures alternatives cités par
l'auteur different fondementalement de [lintenstiien écologique en n'incluant pas l'objectif
d'augmentation de la production. De plus, en ta djscipline scientifique (Wezel et al. 2009)
l'agro-écologie est définie comme « I'étude intthgeade I'écologie du systeme de production de
nourriture entier, incluant les dimensions écolag& économiques et sociales » (Francis et al.
2003) et me parait plus englobante au contrairdegparadigme d'intensification écologique défini
par Griffon (2006).

2.4.2 ...de services écosystémiques

Les récits diintensification écologique de l'aglticre reposent beaucoup sur la perspective
d'exploitation deservices écosystemiqu@®ir définition en2.). Dans une perspective de réduction
des pratigues génératrices de gaz a effet de denéranisation et utilisation d'engrais
manufacturés), les auteurs suggérent que l'augtmmntde la production agricole pourrait étre
poursuivie par leur prise en compte et leur remforent comme intrants du systeme agricole
(Griffon 2006). Pour décrire les agro-ecosystenes services écosystémiques ont été classés en
services intrants fournis par l'agro-écosysteme, et services étésygques directement sous
l'influence de l'activité agricoleservices de productioparticipant au revenu agricolet services
ecosystémiques n'y participant gasir figure 1, Zhang et al. 2007, Le Roux et al. 2008). Parsni le
services intrants, on retrouve la stabilité eeldilité du sol : Bommarco et al. (2012) exploitgar
exemple les services écosystémiques liés a latguhlisol comme base d'argumentation en faveur
des pratiques d'enrichissement des sols en matigamique. Sont également cités la disponibilité
en eau et le microclimat, encore peu étudiés, ®tskrvices écosystémiques dépendant des
dynamiques et des déplacements des populationsndiax (la pollinisation, la régulation des
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ravageurs et de pathogenes, et la protection cdesreespeces invasives). Ces derniers sont
influencés par les pratiques sur les parcelless nipendent également fortement de la structure et
de la fonctionnalité du paysage (Tscharntke eR@l2). Par exemple, I'abondance des abeilles
sauvages diminue avec l'augmentation de la distarmes milieux semi-naturels, ce qui entraine
une reduction de la pollinisation effective desnpta (Steffan-Dewenter et al. 1999, cité par Le
Roux et al. 2008, Garibaldi et al. 2011, Kremeraket2007). Le nombre d'especes de plantes,
d'arthropodes et d'oiseaux dans les parcelles st B paysage augmente avec la proportion
d'éléments semi-naturels dans le paysage et dimirnsgue la fertilisation des prairies et la
proportion dans le paysage de parcelles fortenegtilisées augmentent (Billeter et al. 2008, cités
par Leroux et al. 2008), avec des conséquencek follinisation et la prédation des ravageurs.
Une complexité minimale du paysage est requise pmaurer les services rendus par les
organismes qu'abritent les milieux semi-naturelscliirntke et al. 2008). L'hétérogénéité du
paysage est enfin un facteur de stabilité et déiedse, notamment par l'augmentation de la
biodiversité fonctionnelle et la redondance fonutielle qu'elle favorise. En maintenant la

connectivité entre populations, elle favorise égaet le maintien des especes.

REVENU AGRICOLE

Production primaire:

SERVICES INTRANTS * rendgrrlent
» stabilité

Stabilité structure sol Production animale:
Disponibilité en eau * rendements

Fertilité » qualité fourrages
Microclimat AGRO- = qualité produits animaux

Contrdle bioagresseurs
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ECOSYSTEME

PROD. HORS REV. AGRI
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Figure 1 : Classification des services écosystémiegl centrée sur les agro-écosystemes (extrait
de Le Roux et al. 2008, reprenant Zhang et al. 207




2.4.3 Définition de l'intensification écologique de I'agculture dans MOUVE

La définition des voies d'intensification écologggdes pratiques d'élevages est un des objectifs du
projet MOUVE. En attendant, I'équipe définit lenber de fagcon minimale commee des voies
techniques pour un nouveau modéle d’agricultureatdg de répondre aux enjeux en matiere
d’alimentation et de préservation de I'environnemeatans le cadre du développement durable.
L’intensification écologique est définie par deuaractéristiques : unéntensification de la
production par hectare et unode de production écologiqguec’est-a-dire s’appuyant sur les
processus et fonctionnalités des écosystémes.

Dans un souci global de maintien d'un revenu plasr familles agricoles sur des surfaces
cultivées qui n'augmentent pas, la valeur ajoutieupité de surface — plutdt que le flux physique

de denrées alimentaires - a été proposé parpégoimme mesure de la productivité de la terre.

2.5 Limites de la notion d’intensification écologiquae I'agriculture

Griffon (2006) décrit les systémes agricoles édglogment intensifs comme des systemes
écologiquement multifonctionnels, mais il ne dégis les externalités positives en matiére
d'emplois agricoles et de maintien d'une activitgn®mique dans les régions rurales. Ceci rejoint le
phénomene décrit par Lamarque et al. (2011) quiemieen évidence dans la littérature récente un
basculement de l'intérét pour la multifonctionmabbciale et environnementale de I'agriculture vers

une focalisation sur sa multifonctionnalité écotpg.

Plus important, en restreignant leurs propositiardes aspects techniques, les auteurs de
l'agriculture écologiqguement intensive discutentemsent les fondements de leur narration, et
surtout, n‘envisagent jamais les leviers politiggespeuvent agir sur I'évolution de la demande en

produits agricoles.

A ces sujets, le rapporteur aux Nations Uniesigoelque « la réaffectation a I'alimentation
humaine des céréales actuellement destinées mdfaktion animale [...] et l'utilisation des
déchets et rebuts, permettrait en grande partiémtndre a 'augmentation des besoins ». En effet,
selon les estimations, entre un tiers et la mditida production agricole serait perdue (Gustavsson
et al. 2011, Foley et al. 2011), que ce soit dassdays sous-développés par des mauvaises
conditions de stockage et de traitement, ou danpdgs industrialisés lors de la commercialisation

et de la consommation (Gustavsson et al. 2011).

Concernant les projections des besoins de pramhsctalimentaires, par ailleurs, si la
consommation est considérée comme un facteur exipléc I'évolution de la production dans les

modeéles néo-classiques, les économistesdgrénage de productipoonsiderent quant a eux que



la consommation n'est que seconde, et obéit aux a production faits par ceux qui en

détiennent les rénes et bénéficient majoritairerdentprofits dégages (Gould 2003).

Enfin, ces considérations occultent les inégaldésrépartition de la production agricole
consécutives a l'organisation des systemes de giroduEn effet, 75% des personnes mal-nourries
a travers le monde vivent en milieu rural mais nhjgas acces a la nourriture faute de moyens. De
Shutter (2010) ajoute quel’agriculture devrait étre fondamentalement riémtée vers des modes
de production qui soient plus durables sur le plEmvironnemental et plus justes sur le plan
social ».Permettre une réelle disponibilité de la nourdtaux ménages nécessite d'apres ce rapport
de soutenir les petites exploitations de maniéeecioitre leurs revenus et leur souveraineté, en
favorisant leur indépendance vis-a-vis des échaogesnerciaux a plus large échelle (Tscharntke
et al. 2012b). De Shutter fonde son argumentationdes études montrant que le soutien aux
exploitations familiales ont généré des revenussdamsemble de la communauté, alors que les
subventions aux exploitations capitalistes ont g&né accroissement des importations d’intrants et
de machines et que I'économie local n'en a que pgegsbénéficié (Hoffman 2010, cité par De
Shutter).

3 Les services écosystémiques

3.1 Historique de la notion

Le concept de services écosystémiques a émerginadies années 1990 et a connu une utilisation
exponentielle durant la premiére décennie des anf660 (figure 2). Il focalise aujourd'hui
plusieurs champs de recherche et des revues djgzoloi sont explicitement consacrées
(« Ecosystem servicesdepuis 2012, #nternational Journal of Biodiversity Science, Bgstem
Services & Managemenmt depuis 2005) ou lui consacrent une place imptatdpar exemple,

« Ecological Indicators» 2012).
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Figure 2 : Accumulation d'études sur les servicesésystémiques

CBD — Convention sur la diversité biologique ; Kyct Protocole de Kyoto ; MA — Millenium

Ecosystem Assessment ; WSSD — Sommet mondial dendebburgd'apres Vihervaara et al, 2010)

Vihervaara et al. (2010) distinguent trois grandggroches a la notion de services
écosystémiques, issues de I'écologie et des ssigraterelles, de I'économie, et enfin des sciences

sociales, ainsi que des combinaisons multidis@plas des trois.
3.1.1 Recherche des origines en biologie de la conseovat

Le premier récit (voir par exemple Lamarque eRall1l) évoque les prémisses de ce concept dans
des articles isolés des années 1970 (par exempseméie 1977) et son développement au sein du
champ de la biologie de la conservation dans leges 1990, avant son utilisation par les autres
disciplines scientifiques puis, une fois le concepipuyé par la publication dMillennium
Ecosystem Assessmeptr les spheres politiques et financiéres (TEBRO2 Le concept est
présenté comme une nouvelle justification, anthceptrique, a la conservation des espéeces. Il
entraine le développement d'un nouveau cadre d@'élesl relations entre la nature et les conditions
de vie des sociétés. L'atout majeur du concemastmplicité et sa capacité a cristalliser I'essen
des biens et processus écosystémiques ainsi quesdssqu'ils entretiennent avec les sociétés

humaines (Vihervaara 2010).
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Ce récit est illustré par exemple par ces queldjgess tirées d'un article récent (Martin-
Lopez et al. 2013) :

« It should be noted that the ecosystem serviagptiilse was gestated with the idea of emphasizing
the human dependence on nature (Diaz et al. 200&rder to build social support towards

conservation policies (de Groot et al. 2002; Gomaggethun et al. 2010b) and to facilitate the
environmental decision-making through uncovering ithportance of ecological processes behind

the delivery of ecosystem services (de Groot €Gl0) »

C'est le constat d'un échec des politiques eteméghtations publiques des quarante
dernieres années qui pousse les biologistes etctesirs de la conservation a utiliser ce nouveau
concept. Exprimé dans un langage économique, ditsplus a méme d'étre compris par les
décideurs publics (TEEB 2010). Wynne-Jones (201€X)en évidence une relation entre I'adhésion
d'acteurs de la conservation a l'utilisation dencaveau concept et leur adhésion a l'idée que le
marché serait plus efficace que les gouvernements gputenir les actions de conservation, ce qui

illustre l'inscription de ces acteurs dans la peribé&rale.
3.1.2 Recherche des origines en économie

La focalisation sur la littérature économique fourum second récit sur l'origine du concept de
'services écosystémiques' (Méral 2012 NSS). Caitdeénet en évidence des origines du concept
contrastées : alors que I'économie classique carslds probléemes environnementaux comme des
dysfonctionnements des marchés, et propose d'iempalh internalisant les pollutions et autres
« externalités négatives » aux marchés (par latiorede marchés de droits pour les ressources
naturelles et le principe de pollueur-payeur), psifions regroupées sous l'expression de
'soutenabilité faible' des courants hétérodoxes ont proposé de changepadadigme en
subordonnant au respect des régulations naturBflesnomie, qu'ils considérent incapable de
produire les normes assurant la marche de la bdosgPearce et Turner 1990, cités par Martinez-
Allier 2002). Dans ce cadre de pensée, retenu ledigsme desoutenabilité forte'les économistes
appellent a une meilleure compréhension des fomotiments des écosystémes et de la dépendance

de I'économie a ceux-ci.

Cependant, d'autres réflexions sont développées ldacourant des années 1990, dans une
position intermédiaire, avec la montée tichnomie de la biodiversit&ui reposent sur un arsenal
d'outils d'évaluation monétaire, issus de la tleeoeo-classique. Les prises de décisions y sont
considérées comme des analyses colt-bénéfices;impeigrent pas les codts et avantages liés a la
biodiversité. Les auteurs considérent que la sardegde la biodiversité doit passer par une
évaluation monétaire qui puisse étre intégrée temgrises de décision (TEEB 2010).
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De ces multiples positions qui préexistent alidstiion massive du concept découlent deux
grandes orientations : « d’'un c6té une réflexiomdil théorique et méthodologique sur les liens
entre écosystémes et socio-systemes, de l'autreappeoche plutdét pragmatique, politique et
finalement médiatique sur les colts monétaireageite en biodiversité. » (Méral 2011).

Bien que son premier auteur ait participé a debremses publications dans le cadre de la
'soutenabilité forte', l'article « The value of therld's ecosystem services and natural capital »
(Costanza 1997), utilise la démarche néo-clasgigu&&conomie de I'environnement — postuler que
la mauvaise gestion des écosystemes a pour ofigbsence d'intégration de la valeur des services

écosystémiques dans le prix des marchandiseglgetrde la 'soutenabilité faible'.
3.1.3 Médiatisation du concept

La popularité de ce concept débute aprés la ptidicae l'article de Costanza et al. (1997), qui
proposent une méta-analyse des valeurs économparekectare et par biome, et estiment une

valeur totale des services écosystémiques au nimeadial trois fois supérieure au PNB mondial.

Il me parait important de garder a l'esprit qu®ué caractere nouveau et provocateur de
cette étude, son succes peut étre mis en relatEnla profusion orchestrée des relais meédiatiques

qui lui ont été faits.

Le concept a été développé ensuite par les tragaiillennium Ecosysteme Assessment
(MEA), une étude entreprise a l'interface sciena@igue par un comité scientifique nommé par la
Banque Mondiale, le WRI, le PNUE et le PNUD. Damdtec évaluation, 'ONU a recensé 17
services classés en quatre grands groupes : seVagprovisionnement, services de régulation,

services culturels, services de support.

Le plan stratégique pour la biodiversité 2011-2886pté en 2010 par le PNUE prévoit un
élargissement de l'utilisation de la notion, a éravses objectifs A.1 « D'ici & 2020, les individus
sont conscients de la valeur de la diversité biglogy.. », et A.2 « D'ici a 2020, les valeurs de la
diversité biologiques sont [...] incorporées dags ¢omptes nationaux... ». Ces objectifs ont été
adoptés et traduits par de nombreuses nationgnnwgat dans la stratégie de I'Union Européenne
pour la biodiversité 2010-2020 et en France dai&raégie Nationale pour la Biodiversité (2011).
Les Etats européens ont désormais des engagemmetsré en place d’un systéme d’évaluation et

de comptabilité nationale des services écosystémiqu
3.2 Tentatives de définitions plus précises

Plusieurs difficultés liees a la définition du cept deservices écosystémiquent été mises en

avant dans la littérature.

D'une part, d'autres expressions sont utiliséesvites écologiques', 'services du paysage’,

'services environnementaux’), tantot utilisées cersgmonymes, tantét différenciées, premierement
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par les éléments et processus nécessaires a lacpord d'un services écosystémique — les
‘fournisseurs de services', qui peuvent étre degces, des communautés ou des structures
écologiques, et peuvent étre pertinents a I'échalle individu, d'une communauté ou d'un paysage,
et deuxiemement par l'intervention de 'Homme deaos production (Lamarque 2011). Or le choix
de la définition utilisée a des conséquences ssrrésultats de I'évaluation par exemple
cartographique des services écosystémiques et lds mle conservation qui pourraient étre

proposés (Lamarque et al. 2011).

D'autre part, le positionnement méme des senécesystémiques le long du modéle en
cascade (Haines-Young et Potschin) - qui sert dgp@t a la distinction entre 'processus’,
‘fonctions’, 'services' et ‘bénéfices’ - differelose les auteurs, les écosystemes et les services
considérés (Lamarque 2011). En particulier, laimtision entre le service et le bénéfice (le moyen
et la fin) rendue impérative par l'interdiction ciempter deux fois un élément dans les évaluations
économiques ('le double-comptage’), interdit I'éatibn des services intermédiaires qui permettent
la production du 'service final' évalué (WallaceD20 En particulier, cette restriction remet en
cause l'intégration dans les évaluations des s\@cosystémiques des 'services de support’, dont
dépendent les autres services (Wallace 2007, Boyhaezhaf 2007). Certains auteurs estiment
cependant que ces services intermédiaires, 'indireffectent aussi le bien-étre humain et doivent
étre pris en compte (Fisher et Turner 2008. Fishat. 2009, Abson & Termansen 2011, Crossman
2013).

3.3 Développement des pratiques d'évaluation des ses/écosystémiques

3.3.1 Dimension biophysique de I'évaluation

Analyse globale du champ et propositions de schémd®tude des services des écosystemes

La recherche sur les services écosystémiques é&stfdartement marquée par l'implication des
interfaces science-politique globales (Meral 20182}, plusieurs initiatives institutionnelles
internationales ont pour objectif I'évaluation desrvices écosystémiques (IPBES) pour leur
intégration dans des évaluations natiorfalds secteur privéou financief. Dans ce mouvement,
des bases de données de valeurs de services énosysts (ESVD, deGroot et al. 2012, EVRI) ont

2 United Nations System of Environmental Economécd@unts ; World Bank's Global Partnership
WAVES ; GEF funded Project for Ecosystem Services

3 Ecosystem Work Program of the World Business Cibfor Sustainable Development

4 Ecosystem Marketplace
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vu le jour, et avec elles la nécessité d'une haisatian et / ou d'une lisibilité des résultats des
études réalisées. De multiples schémas d'étudesténpubliés dans ce sens (Seppelt 2012,

Crossman 2013 pour les plus récents).

On y retrouve la caractérisation désurnisseurs (naturels) de servicdSPU, Service
Providing Units, Luck et al. 2003) et leur relagofonctionnelles, l'influence des structures des
communautés et des facteurs environnementaux sfiofetions et les propriétés des écosystemes
et sur leur stabilité dans le temps / leur vulnéitalKremen 2005), ainsi que de leur pendants, le
‘aires bénéficiant des services écosystémiguegppelant que le lieu de fourniture et de
consommation d'un service des écosystemes peuvemtigtants (Crossman 2013).

Le schéma directeur général pour les évaluatiessedosystemes proposeé par Seppelt et al.
(2012) est développé en 5 points: l'objectif etpletocole de I'étude, I'étendue du contexte
(écologique, social, économique) étudié, I'évatumti'analyse des résultats et les recommandations
résultantes, et les retours aux personnes « pamtieant » gtakeholders Les auteurs insistent
notamment sur I'explicitation de la définition desvices écosystémiques utilisée (voir 2.2), lagpri
en compte des menaces provenant ou agissant stwridgions environnementales, économiques
ou sociales, I'étude desouquetset descompromisentre services (voir 2.3.1.3) mais aussi le flux

de services ecosystémiques et notamment les afiegsdu site d'étude.
Cartographie des services écosystémiques

Fournir des valeurs spatialement explicites degicses écosystémiques a travers les paysages est
considéré comme un élément-clé pour aider aux idésigl'utilisation et de gestion des terres, ainsi
gu'a la planification et 'aménagement du terofPour I'heure, les services écosystémiques les
plus frequemment cartographiés sont les servicgzgauction et de régulation (Crossman 2013,
Martinez-Harms et Balavanera 2012, Egoh et al. RO0bh devant les services culturels et de
support. Si encore recemment la plupart des étndesartographiaient qu'un unique service, de

plus en plus d'études en cartographient de mutijdeossman 2013, Seppelt 2011).

Un premier type d'étude consiste en des estinm@iogrande échelle, par extrapolation de
valeurs par biome ou par habitat pour des régiong ononde entier (Turner et al. 2007, Naidoo et
al. 2008, Kienast et al. 2011, Burkhard et al. 3042 type de I'étude-phare de Costanza et al.
(1997). Ces approches reposent sur un ‘transfeitédéfice’, fondé sur I'hypothese faible d'une
valeur similaire pour l'ensemble des régions d'uémm habitat, sans prise en compte de
I'hétérogénéité des milieux. Eigenbrod et al. (30d&® mis en évidence que ces cartographies,
basées sur l'utilisation des types de couvertume stds comme approximation des valeurs de

services écosystémiques correspondent trés mavalamrs mesurées sur le terrain, et engendrent
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des relations entre les services modélisés diffésedes relations trouvées entre les services
mesurés. Récemment encore, Kandziora, BurkhardiéeM2013) ont mis en évidence les erreurs

d'évaluation qu'entraine l'utilisation des clasdescouvert du sol CORINE par rapport a des

indicateurs issus de bases de données d'utilisdtiosol plus complétes. Renforgcant ces mises en
garde, Di Sabatino et al. (2013) insistent sur é@eshdance des évaluations a I'échelle spatiale
considérée ainsi qu'aux processus écologiquestiséleés : I'utilisation d'images aériennes d'une

résolution d'1km sous-estime les services €cosygt&s, notamment par une sous-estimation de la
surface des habitats fragmentés et /ou linéairesned les cours d'eaux et les zones humides.
Pourtant, ce type d'étude reste majoritaire : Iétaranalyses (Seppelt et al. 2011, Martinez-Harms
et Balvanera 2012) indiquent que les deux-tiers @easges analysées reposent sur des données

secondaires, souvent non validées, ce qui amenautesurs a appeler & plus de «réalisme
biophysique dans les données et modeles utilisésd#xrire les écosystemes ».

A l'opposé du spectre, une partie croissante de®graphies de services prennent en
compte I'hétérogénéité d'une région et la commaddts interactions biotiques abiotiques impactant
les services eécosystémiques (Martinez-Harms etaBaha 2012). Ces études concernent en général
un nombre plus restreint de services et fournisdestestimations plus précises mais plus colteuses
a produire. Les modélisations a grandes échellsédsasur des approximations par types d'habitat
doivent étre laissées a des objectifs de commuaoicatr I'importance des services écosystémiques
pour nos sociétes, et des études réalisées poompegner des prises de décisions de gestion et

d'utilisation des terres doivent I'étre a échatie flans le contexte local (Van der Biest et al.3}0
3.3.2 Etude des liens entre biodiversité et servicesémsystémes

Les résultats des expériences de manipulation bliedéversité indiquent que de nombreux services

ecosystémiques (notamment 'approvisionnement edugs végétaux, le controle de I'érosion, la

résistance aux invasions, la régulation des patiex)ésont dans la majorité des cas positivement
influencés par une augmentation de la biodive(@tdvanera 2006, Quijas 2010, Cardinale et al.

2012). L'influence de la biodiversité sur leur dibest mise en avant par plusieurs revues de la
littérature, mais semble dépendre de la pressiencég (Balvanera 2006, Cardinale et al. 2012).
Des précautions sont cependant a prendre lors dgeréralisation des résultats de ces études
réalisées a des échelles restreintes a des guedeayestion impliquant des échelles plus larges.

Dans le sens inverse I'érosion de la biodive(ttéaux d'extinction d'especes, mais aussi la
réduction de diversité génétique, de la taille @ife des populations) entraine une érosion de
services écosystémiques (Luck et al. 2009, Hoop@sR De petits changement de biodiversité qui
altérent les réseaux trophiques peuvent égalemesit des effets drastiques sur les services

écosystémiques d'un paysage (Diaz et al. 2006).
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Patrons de distribution de la biodiversité et des\sces écosystémiques

La biodiversité et les services écosystémiques denik notions introduites pour renforcer la
conservation de la nature. Parce qu'elles définisses objets d'études différents, il est possjhke

les plans de conservation different selon qu'itet sonstruits sur I'une ou l'autre de ces notiaas.
co-occurence et les incompatibilités entre biodiéret services écosystémiques sont donc des
sujets de recherche importants pour les biologtda conservation qui exploitent ces concepts.

Cependant, il y a encore peu d'études sur le,sefeta comparaison des schémas de
conservation basés sur les zones a haute valelnmodéversité et a haute valeur de services
ecosystémiques montrent une correspondance estmofes a forte valeur de biodiversité et de
services écosystémiques tant6t forte (Chan 2006)efiet al. 2007), moyenne (Egoh et al. 2009)
ou faible (O'Farrell 2010). Par ailleurs cette espondance entre les zones a forte valeur de
biodiversité et de services écosystémique dimirae fes espéces en voie de disparition (Egoh et
al. 2009). Au vu des résultats contradictoirespiivient de rester prudent sur la capacité desplan
de conservation basés sur la biodiversité a coesdes services écosystémiques de maniere

satisfaisante et réciproquement.

Dans ce cadre, les auteurs appellent a remplese@plproches centrées sur un indicateur par
des approches multi-indicateurs (Qiu et Turner 20&8 mettent également en garde contre une
focalisation sur les seulsotspot§ qui cachent le réle que peuvent avoir des seasfdournissant
apparemment peu de services, et ne permettent @agpeérer I'impact sur la subsistance de
populations locales de la diminution et de la padidun limitée de services en particuliers (O'Farrel
2010). De méme, les zones a forte valeur totalesatgices coincident peu avec les habitats
vulnérables : déja partiellement dégradés, ceuxrésentent des services écosystémiques érodés
(Turner et al. 2007).

Le maintien de la biodiversité dépend aussi decppes écologiques, comme la complexité
structurelle, la connectivité et I'hétérogéneéité gaysages (Fisher et al. 2006), qui influencent
également la production de services écosystémi@eerra et al. 2012), mais risquent d'étre
perdus de vue dans des approches uniguement centée |'évaluation des services
écosystémiques. Une fois de plus, la multiplice8 dpproches est de rigueur.

3.3.3 Modélisation de services écosystémiques

La compréhension des liens de causalité entre tstes; processus, fonctionnement des
écosystemes et services écosystémiques mobilisapfaeches d'écologie sur les relations entre
biodiversité et processus écologiques. En paréculiétude des variations des traits fonctionnels
des organismes et des communautés apporte desamoaétanistes expliquant les processus (Diaz
et al. 2007).
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i) Apports des approches fonctionnelles des communautés

La diversité fonctionnelle des communautés eshaetiomme « la valeur, la gamme de variation et
I'abondance relative des traits des organismesétagysteme » (Diaz et al. 2007), les traits étant
définis comme «les caractéres morphologiques amatm@s, biochimiques, physiologiques ou
phénologiques mesurables sur un individu » (Lavetehl. 1997, Violle et al. 2007). Ddsalts
fonctionnelsont été définis dans la perspective de classeedpeces selon des fonctions partagées
(Lavorel et al. 1997). En termes de causalité agesttraits, appelés 'traits de réponse’, répondent
fortement aux variations du milieu, tandis que tfes, les 'traits d'effet’, expliquent des variasio

de fonctionnement des écosystemes (Violle et &l7RMans la pratique, les traits mesurés sont des
traits (relativement) facilement mesurables (trddsfts’) qui sont bien corrélés aux traits
physiologiques qui eux sont en lien direct avec flesctions des plantes, mais plus colteux a
mesurer (traits 'hard’) (Hodgson et al. 1999).

L'ensemble des traits d'une plante (ou son 'syndrde traits') peut étre utilisé pour la
classer au sein de 'types fonctionnels de plagteslistinguent des grandes catégories de stratégie
fonctionnelles. Ces stratégies sont réparties gy ld’'un « spectre d'économie de la feuille »,
illustrant un gradient de six traits foliaires:) (1la densité des feuilles, (2) la capacité
photosynthétique (le taux d'assimilation de carbpaela photosynthése), (3) l'azote des feuilles
(nécessaire a la synthése de protéines), (4) lspblooe des feuilles (nécessaire aux molécules
d'ADN, d'ATP, la « monnaie énergétique des celleeg5) le taux de respiration a I'obscurité (qui
reflete le niveau de métabolisme dans la feuidagektyclage des protéines), (6) la durée de vie des
feuilles (corrélée a la densité des feuilles) (Wrigt al. 2004). Ce spectre oppose les especes dite
exploitatrices qui présentent des feuilles & durée de vie cpartaible densité, et valeurs élevées
d'azote et de phosphore associées a un taux mgtabel une absorption photosynthétique éleveés,
aux especes ditepnservatricesqui présentent des feuilles a durée de vie lorgjderte densité,
associées a des taux métaboliques et photosynibétiet des teneurs en azote et phosphore plus
faibles. Le premier pble correspond aux espécedigaipices, qui présentent des capacités de
captation des ressources et des taux de croissdenes ; le second pble correspond aux especes
conservatrices, aux capacités de captation desuress et aux taux de croissance faibles (Lavorel
et al. 1997). Récemment, les différences de teapumatiere seche des feuilles ont été utilisées
comme base de la typologie des Graminées de IDistiHerb exploité au chapitre Z (Duru et al.
2009).

Les traits d'une espéece varient également sefondeditions environnementales biotiques
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et abiotiques, pratiques agricoles comprises, deigr& non-négligeable. Ces variations ont été
mises en évidence dans divers environnements (Adbexl. 2010, Messier et al. 2010, Jung et al.
2010, Kichenin et al. 2013, Hulshof et al. 2013sétudes des relations fines entre environnement,
traits végétaux et propriétés des écosystemes sitrgsdonc la mesure des traits de plantes pour
tous les types d'habitats étudiés (Garnier et0fl7R

Les modeéles «réponse-effet » proposent de nsaiélies relations entre facteurs
environnementaux et processus (et services) é@siggies via les liens de causalités existant entre
les facteurs environnementaux et les traits densgm et entre les traits d'effets et les processus
(Lavorel et Garnier 2002). Ceci est permis parupesposition des traits d'effets et des traits de
réponses. Le spectre économique de la feuille,egample, détermine a la fois la réponse des
espéeces a la disponibilité des ressources et estie€@ la production de biomasse, une propriété

importante pour les services de production.

L'hypothése durapport de masse(Grime 1998) propose que le fonctionnement d'un
eécosysteme a un instant donné soit déterminé pdrdis fonctionnels des plantes qui contribuent
le plus a la biomasse de cet écosysteme. Soushygttehése les propriétés des écosystéemes, qui
sous-tendent les services écosystémiques, peuuent péédites par les traits moyens des
communautés végeétales, pondérés par I'abondancesgeses les plus fréquentes (par exemple
composant un total d’au moins 80% de la communaa&jjue confirment les résultats théoriques
et empiriques (Garnier et al. 2004, Diaz et al.72Q@vorel 2013). Les processus des écosystemes
et les services écosystémiques qui en découlenepeétre sous l'influence des traits moyens des
communautés de plantes, (par exemple la quantigé dggcomposabilité de litiere, Cornwele et al.
2005, Lavorel et al. 2011), en complémentarité alex traits moyens des communautés
microbiennes (par exemple la matiere organiqueotluGigulis et al. 2013), et d'interactions entre

eux (Legay et al. 2013).

Par ailleurs, la diversité fonctionnelle définientme la valeur, la gamme de variation et
'abondance relative des traits fonctionnels defgls d'un écosysteme (Diaz et Cabino 2001), bien
gue souvent secondaire par rapport aux effets sj@sces dominantes (par exemple Lavorel et al.
2011), améliore I'explication de la variabilité dae®cessus et services écosystémiques (voir par
exemple Butterfield et Suding 2013, Conti et Di@42, Grigulis et al. 2013). Les quelques études
détaillant I'effet de la diversité fonctionnellecattissent parfois a des effets contradictoiresr: pa
exemple, un effet négatif de la diversité fonctiellende la hauteur végétative sur la production de
biomasse (Conti et Diaz 2013, Grigulis et al. 20d@&nme son contraire (Butterfield et Suding
2013) ont été mis en évidence. Lavorel (2013) sigggae les relations observées dans les études
de terrain pourraient étre restreintes a une pordie la courbe théorique en cloche décrivant la

relation entre valeurs de traits agrégés a la comane et diversité fonctionnelle (LeMaire, 1997
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ce que pourrait corriger des approches expérimentgui sélectionnent des combinaisons
indépendantes de valeurs de traits agrégés a lmopauté et diversité fonctionnelle (Diaz et al.
2013).

i) Apports de I'écologie du paysage

L'interaction entre les recherches sur les senécesystémiques et I'écologie du paysage est encore
émergente, et appelle a une meilleure compréhengsiiens entre les structures du paysage, les
mouvements des organismes et les flux de matidravars le paysage (les fonctionnalités du
paysage) et la fourniture des services écosyst@mifMitchell et al. 2013).

La pollinisation fait partie des services écogystgies les plus souvent modélisés (Seppelt
2011, Lautenbach et al. 2012), sans doute par a@ttére emblématique de la dépendance d'une
partie de l'agriculture aux écosystemes. Sa madi&is par des modeles simples (INVEST Nelson)
ou complexes (Lonsdorf et al. 2009, Lautenbach. &04.2) est un exemple de la participation de la
biologie des populations aux évaluations des sesvécosystémiques. Les résultats montrent que la
diminution des populations de pollinisateurs egiligwée par plusieurs facteurs, dont la perte des
habitats semi-naturels, leur fragmentation, l'augiateon de ['utilisation de pesticides, la

propagation de pathogéenes (Kremen et al. 2007 gbhbath et al. 2012).

L'étude de linfluence de la connectivite, de tamposition, de la diversité ou de la
complexité du paysage sur la fourniture de la piition ou de la régulation des pestes (Bianchi,
Booij and Tscharntke 2006, Tscharntke et al. 204 2&X¢ parfois élargie aux services de production
et de régulation (par exemple Laterra et al. 20é@nme elle l'avait été a la biodiversité (voir par
exemple Lindborg et Eriksson 2004, Osteer 2007 j@@2012).

L'état des lieux des connaissances sur l'influelesedynamiques et processus a I'échelle du

paysage sur les services écosystémiques fait t'atjme revue plus détaillée au chapitre 3.

3.3.4 Etude des interactions entre services, identifioatdes bouquets de services

eécosystémiques

i) Analyses des 'hotspots' (points chauds) de services

Une partie des exercices de cartographie est aagmde d'une localisation des ‘hotspots' de
services, définis comme des zones qui combinentudBples services écosystémiques, des valeurs
elevées de multiples services écosystémiques ouvaleer totale des services écosystémiques
élevée, sur le modele des 'hotspots' de biodige(§bs et Lavorel 2012). Une description des
méthodes d'analyse des 'hotspots' se trobapitre 1. Cet exercice de localisation des hotspots est

généralement réalisé dans le cadre d'évaluatiohsoletde comparaisons de stratégies de
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conservation basées sur les zones a fortes valeuservices écosystémiques a des stratégies de
conservation actuelles et / ou centrées sur desszarforte biodiversité (Chan et al. 2006, Egoh et
al. 2008, O'Farrell et al. 2010...). Ces études desewation ont souvent porté une attention
particuliére a la prise en compte de multiplesises:

i) Analyse des trade-offs

De nombreux cadres conceptuels (MEA, Seppelt eR@l2, Crossman 2013, Mouchet et al.
soumis) integrent I'étude des interactions entréices, et I'étude des compromis (‘trade-offsyeent
services est mise en avant dans de nombreusesaiidis. Mouchet et al. (soumis) distinguent les
associationspositives ou négatives, détectées dans un espacen moment donnés, des relations
stables dans le temps ou I'espace slgwergies(relations positives) et lesompromis(ou trade

offs, associations négatives), sur le modéle des aictiens biotiques de I'écologie des
communautés. Si des compromis dans l'espace a&tjais en évidence dans les analyses de la
coincidence de services associée aux exerciceartg@aphie sus-mentionnés, Mouchet et al. font

remarquer que peu d'études portent sur I'évolaEsnassociations entre services dans le temps.

Si de nombreuses études, sur le modele de I'élad€ostanza (1997), passent par la
sommation des services écosystémiques en uneréaenomique totale' ou une valeur totale de
services, ce qui suppose que les services écosgsEsnsoient équivalents et substituables, les
cadres de recherche reconnaissent que les seédosgstémiques ne sont pas indépendants les uns
des autres, mais interconnectés dans des '‘boutpistsvices' (Bennet, Peterson 2009, MEA 2005),
définis comme « des patrons de services ecosydiésigui apparaissent de maniere répétée dans
le temps, I'espace, ou les représentations desrpers interrogées fadapté de Raudsepp-Hearne
2010).

L'analyse de ces bouquets permet l'identificatierrégions partageant des caractéristiques
similaires, d'arbitrages spatiaux entre serviceau(Repp-Hearn,2010), ou de représentations
similaires ou conflictuelles entre acteurs (Mattopez et al. 2013). Les analyses multivariées de
ces bouquets permettent en outre d'identifier &s$etirs qui influencent les associations ou les
bouquets de services écosystémiques (Lamarque 2083, Martin-Lopez et al. 2013), ainsi que
leur participation a I'explication de la variatidn bouquet (Lamarque et al. 2013, Legay et al.

2013, voir aussthapitre 2).

5 “a set of ecosystem services that repeatedly apjoepather across space, time, or people

representations”
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3.3.5 Dimension économique de I'évaluation

Si les articles de références mettent l'accent I'swticulation des évaluations écologiques,
economiques et sociales des services écosystemiee&root et al. 2010, Martin Lopez et al.

2013), Serpantie et al. (2012, Vertigo) font remarqque la dimension sociale reste souvent
marginale dans les considérations et les étudéséeés

L'étude de Mouchet et al. (soumis), qui caracédigférents types de compromis entre les
dimensions de fourniture et de demande en sendoesystémiquess(pply-supply, supply-
demand, demand-demang@articipe a cette approche multidisciplinairel'dealuation des services

ecosystémiques.
3.4 Autres débats nécessaires a l'utilisation des g@y écosystémiques

3.4.1 En écologie

Bien gu'inscrite dans le discours du développentemable et de la nécessité de préserver la
biodiversité pour le futur (MEA 2005), la notiongdgervices écosystémiques en elle-méme contient
peu de références a la durabilité des systemeodijples. Ce constat a amené plusieurs
propositions de cadres d'études rapprochant I'étraiu des services écosystémiques a d'autres
notions, plus directement liées a la dynamique siesemes. Parmi celles-ci, les notions de

résilienceet dintégrité ont été mobilisées.

La résilience écologique est définie comme « langjté de changement ou dégradation qui
entraine le basculement d'un écosystéme d'unenéiatenu par un jeu de processus et structures
qui se renforcent mutuellement a un état altermatifntenu par un autre jeu de processus et de
structures $ (Holling 1973, Peterson 2000). Bennet et al. (2@&lLetter) font le lien avec les
services écosystémiques et avancent que les \esiabdlicatrices de résilience sont souvent a
rechercher parmi les services de régulation. Ifel@nt a étudier les comportements - notamment
les changements de régime - des bouquets de selorsgu'un ou plusieurs services de régulation
sont dégradés. En prenant I'exemple des récifdlieoss ils font I'hypothése que la résilience des
ecosystemes pourrait étre réduite par la dégradaloservices de régulation sans que les autres

services en soient affectés de prime abord, cesupgére l'intérét de ne pas se contenter d'étudier

6- the amount of change or disruption that wills®man ecosystem to switch from being maintained
by one set of mutually reinforcing processes amndcgires to an alternative set of processes and
structures (Holling 1973)
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les services écosystémiques mais d'inclure dansétiedes d'autres indicateurs de I'état des

ecosystemes.

L'intégrité des écosystémes, ou l'état de santé des écosgstinevent les fonctions
fondamentales des écosystemes, nécessaires abifitéstdes communautés biologiques, et
pourraient remplacer la catégorie problématique'sitwices de support' (Kandziora et al. 2013).
Les auteurs proposent d'y évaluer plusieurs inglicat parmi lesquels I'équilibre énergétique du
systeme, ses capacités de rétention, la réducesnpdrtes de nutriments, I'hétérogénéité, et la
diversité biologique. Si ces indicateurs d'inté&grtontrent des patrons globalement similaires aux
patrons des services de régulation, les différerateshdues localement aménent les auteurs a
appeler a I'évaluation simultanée de l'intégrité deosystéemes et des services écosystémiques
(Kandziora et al. 2013).

3.4.2 En économie et en sciences sociales

La littérature sur les évaluations économiquessdegices écosystémiques renferme un important
débat sur le lien entre évaluation monétaire etchaardisation (voirencart 1, annexes).
L'importance croissante de I'utilisation des dlsute marché, en particulier des paiements pour des
services écosystémiques, a également suscité usenfi@ante réflexion sur ses conséquences
(Pirard et al. 2012).

Les services écosystémiques pris en compte dépeddd'échelle de valeurs du narrateur
(Martin-Lopez, 2012). En patrticulier, si les amsglthéoriques incluent les dimensions écologiques,
sociales et économiques dans les évaluations dd@seseecosystémiques, rares sont les études qui
les intégrent toutes trois (Jax et al. 2013, Mdrbpez 2013). De plus, l'influence du regard de
I'évaluateur sur l'orientation des évaluationsest discours de support a la décision a été récemmen

eévoquée (Jax et al. 2013, Crossmann et al. 2018ercart 2, annexes).

Enfin, I'étude de l'interaction entre niveaux devices écosystémiques disponibles et bien-
étre humain est encore peu développée, malgréleqseit inscrite dans le concept méme de
services écosystémiques (Reyers et al. 2013). iGestaétudes préliminaires aboutissent au
paradoxe d'un bien-étre croissant malgré une datioaddes services écosystémiques (Raudsepp-
Hearne 2010, mais voir Nelson 2011). Une premiepeésentation des interactions entre services
ecosystémiques et bien-étre a été récemment dés¢kisndziora et al. 201Reyers et al. 2013,
Nagendra et al.2013.).
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4 Obijectifs et structure de la these

4.1 Objectifs et questions

Cette these a pour objectif général de contribuler @@mpréhension des liens entre propriétés et
services écosystémiques aux trois niveaux d'orgdois que sont la parcelle, le paysage et
I'exploitation agricole, nécessaires a l'identiima des orientations possibles d'une intensificati
ecologique des pratiques d'élevage.

Dans cette objectif, plusieurs questions sont éd®s, qui renvoient aux trois niveaux

d'organisation mentionnés ci-dessus, et ont stréids approches des études réalisées.

Question 1: Comment les conditions abiotiques, biotiquesesprhtiques agricoles conditionnent-

elles la production de 'bouquets’ de services petspar les pairies ?

Question 2 : La configuration du paysage conditionne-t-elle 'lé®uquets’ de services potentiels

produits par les prairies ?

Question 3: La diversité des systemes fourragers génere-tigile diversité de bouquets de

services écosystémiques des exploitations agri€oles

Les résultats de ces études a trois niveaux dia@ion distincts alimentent une réflexion
sur l'intérét de I'approche par les bouquets daces écosystémiques dans les réflexions autour de

l'intensification écologique de I'élevage.
4.2 Structure de la these

La thése est structurée autour de la présentaésmr@bultats obtenus autour des trois questions de

recherche.

Le chapitre 1 est une discussion préliminaire sur l'impact dwixhde seuils dans la
classification des valeurs de services écosysté@miqu classes discrétes. Y est discuté le lien avec
l'importance accordée aux différents services earplartis concernés. Ce chapitre est I'objet d'un
article publié dansinternational Journal of Biodiversity Science, BEgstem Services &
Management Gos P. et Lavorel SStakeholders' expectations on ecosystem servitest dfie
assessment of ecosystem services hotspots andctmgruence with biodiversity. International
Journal of Biodiversity Science, Ecosystem Sendckmnagement (8, 1-2, 93-106).

Le chapitre 2 consiste en une analyse de l'influence des facthiotiques, des traits fonctionnels
des communautés végétales et des usages sur lpsebode propriétés des écosystemes qui sous-
tendent les services ecosystémiques. L'étudeoestasion d'évaluer la dégradation de la prédiction
des variations des propriétés des écosystemes'ypiéisdtion d'un modele restreint aux types
d'usages du sol.
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Le chapitre 3 est une étude de l'influence des facteurs paysager la répartition des

niveaux de services fournis a travers le territdeeéférence.

Le chapitre 4 est une proposition de méthode pour l'intégratier’évaluation des services
ecosystémiques a I'étude des fonctionnements fyensales exploitations agricoles.

Le chapitre 5 est une synthese et mise en perspective des trgrésgntés aux chapitres
précédents.
Les chapitres 1 a 4 sont rédigés sous forme d&stite revues scientifiques, les chapitres 1 an8 so
rédigés en anglais en vue d'une publication dassrelues internationales. lls peuvent étre lus

séparément, ce qui occasionne guelques redondaniteschapitres.
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5 Description du site d'étude :

Les trois études présentées aux chapitres 2, 3agit £t€ réalisées dans le secteur des Quatre
Montagnes, a l'extrémité nord du massif Vercors)esplateau de Méaudre (45°07'N, 5°31' E) , qui
couvre les communes d'Autrans et Méaudre, darsd;l&t de l'alpage associé, « La Moliére», et

appartient au Parc naturel régional du Vercorss & inclus dans la réserve naturelle du Parc.

Plateau de Méaudre

Figure 1 : Localisation du territoire d'étude
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Figure 2 : Répartition des parcelles échantillonnéesur le territoire d'étude

En bleu les parcelles de fauche, en vert les p&tererose, les prairies d'alpage.

5.1 Description biophysique

Le site d'étude se trouve dans le nord du Veraass le secteur des Quatre Montagnes, sur le
plateau du Val d’Autrans (communes d'Autrans et Mtia) qui appartient au Parc Naturel
Régional du Vercors (45°07'N, 5°31' E). Ce terréale référence s'étale sur 78 kmz, et son altitude
varie entre 930 et 1311m. La roche mere est unifmeaisaire a calcaire marneux, recouvert
d'alluvions du Quaternaire sur le plateau (allusioactuelles décarbonatées hydromorphes,
molasses indifférenciées, gréseuses ou gréso-nz@sedu miocéne, moraines glaciaires
(wurmiennes) des chaines subalpines) (Bravard &0@B,carte 1/50000 BRGM).
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Le site est caractérisé par un climat régional enogluvieux (1 417 mm/an) et tempéré
(8,8 °C de moyenne annuelle) (Bigot et Rome 20a0¢ amplitude thermique importante (-21°C
en février 2012 a 28°C en aolt 20112%. début de la période de végétation (correspondaxt
premiéres températures journalieres moyennes cesplgsitives) a commencé au 06 mars en 2011

et au 21 mars en 2012.

Les communes de Méaudre et Autrans sont domingesirp couvert forestier (70 % des
surfaces), dont les limites sont stables depuismains les années 1950 (Lasseur 2012, Lefebvre
2012, Sheeren & Balent, 2011) ce qui se rapproeserésultats trouvés pour la réserve des Hauts
Plateaux du Vercors, qui a connu une phase de gssign des ligneux entre 1825 et 1955
essentiellement, reliees a des modifications desiquies agropastorales et sylvicoles (UMR
PACTE & UMR LECA, 2010).

Sur le plateau de Méaudre, plus de 95 % des @sfagricoles sont consacrées a des
prairies (temporaires ou permanentes). Quelqueseli@s sont attribuées a des cultures,
essentiellement des céréales, deux petites parcétant declarées en légumes-fleurs en 2010
(registre parcellaire graphique 2010, Géoportdilgst intéressant de noter que 60 % des surfaces
de prairies sont des habitats d'intéréts commuimagtala commune comprend également quelques
hectares d'habitats d'intéréts communautairesjustprioritaires pour les sites riches en orchidées

(source : CBNA, 200x.).

Surface Surface

(ha) (%)
Bois, foréts 5808 69
Cultures 154
Landes et fourrés 146
Prairies 1538 18
Zones humides 45 1
Zones urbaines 363

Tableau 1 : principaux types de couverts du plateade Méaudre(d'aprés Lefevre 2012)

5.2 Typologie des prairies et échantillonage

Au printemps 2012 (de mai a début juillet), nousress caractérisé les prairies du plateau (1037
recensées sur le Val d’Autrans) par estimationelisude la fréquence de types de plantes et la
physionomie du couvert végétal selon la typologi8 @&lpes du Nord (2002). Cette typologie est

fondée sur des études qui définissaient des vatbusage — une qualité de la prairie correspondant
aux attentes de l'agriculteur- des prairies deg#\iu Nord selon quatre critéres : la dynamique de
la biomasse aérienne durant le premier cycle aelgsusses, I'évolution de la valeur alimentaire du

fourrage (la teneur en azote et la digestibilité fdurrage), la « récoltabilité » des fourrages
28



produits, et la dynamique de végétation de couvehmnnin, Fleury et Dorioz 1991). Cette
typologie combine le pourcentage de dicotylédones Regumineuses comme indicateur des
interactions entre la précocité de fauche et Kligation, et la physionomie des graminées comme
indicateur du niveau trophique et de la disportibiliydrique du milieu (Jeannin, Fleury et Dorioz

1991). Pour faciliter I'analyse, la typologie a gitéplifiee (Tableau 2)

De mars a juin 2011, et de mars a juin 2012 neossaéchantillonné 38 parcelles en nous
basant sur une pré-estimation visuelle de leuranwaintensité d'usage de fauche et de pature, sur
lesquelles nous avons réalisé les mesures dentei@arites ci-apres. Devant la faible discriminatio
des types de prairies de la classification GlSlauvase des propriétés mesurées (Loucougaray,
document de travail, MOUVE), nous avons simplii&ypologie GIS. En nous basant sur les dires
d'experts et les observations de terrain, noussad@tingué les fauches des patures, divisé chaque
type en 6 sous-types (M1 a M6 et P1 a P7) ordoselés une intensité d'usage décroissante. Tous
les types majoritaires dans le paysage (M1, M3, Rbet P5, voitableau 2 ainsi que les types de
prairies de fauche intensive M2 et extensive MBl@tse sont avérés avoir été échantillonnés. Nous

avons ensuite utilisé ces types simplifies comnm@@pmations de l'usage des terres

Proportion
Types | Types de prairies GIS Description dans le
paysage (%)
prairie de fauche intensive équilibrée; Prairie temporaire
M1 |Fpl, Fp2, PTluz, PT luzerne dominante ou @ mélange graminées- 16,2
légumineuses
M2 |Fm1-B1, Fb3 prairie de fauche intensive a risques (qualité du foin) 1,5
M3 |Fp3 prairie de fauche moyenne équilibrée 19,5
M4  |Fm3, Fm4, Fb2, Fb4 prairie de fauche moyenne équilibrée 18,5
M5 |Fp4 prairie de fauche extensive équilibrée 1,6
M6 |Fm5, Fm6 prairie de fauche extensive équilibrée 1,6
P1 |Pml, Pm2, Pm3, Pbl pdture intensive équilibrée 19,9
P2 |Pm4-B4, Pb3 pdture intensive a risques 0,7
P3 |Pel, Pe2 pdture intensive a risques 0,4
P4 |Pb2 pdture moyenne équilibrée 0,2
P5 |Pp3 pdture moyenne équilibrée 7,7
P6 |Ppl, Pp2 pdture extensive équilibrée 11
P7 |Pe3, Pe3-B5 pdture extensive a risque d'enfrichement 0,3

Tableau 2 : Description des types de prairies simiiés et correspondance avec les types GIS

5.3 Contexte d'activité et fonctions attendues de d¥éhge pour les acteurs du

Vercors
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5.3.1 Contexte d'activité

La zone d'étude se situe en bordure du parc natgelnal du Vercors, mis en place depuis 1960,
et qui structure beaucoup les enjeux environnemgntacaux, comme en témoigne par exemple
son r6le central dans la mise en place des concprasies fleuries'. En paralléle, la zone, en
proximité de lI'agglomération de Grenoble, subit torée influence urbaine et touristique que les
projets de construction d'infrastructures de trarispntre Grenoble et le plateau de Saint-Nizier
pourraient renforcer, s'ils étaient mis en placan®un secteur agricole en déprise, on observe le
développement d'une filiere laitiere soucieuse witg, qui repose sur I'AOP du fromage Bleu du
Vercors-Sassenage. La filiere lait, en particudietour de cet AOP prédomine sur le plateau, et est
I'enjeu le plus fréequemment mentionné par les astéDobremez et al. 2012). En particulier, la
pérennisation de l'activité de la coopérative dadtiVercors-Lait est I'enjeu le plus souvent évoqué
en tant que seul outil collectif sur le plateade(egkegroupe production, transformation et vente
directe). Sa pérennisation passe par l'augmentdisrnionnages laitiers produits, ce qui, dans un
contexte de réduction du nombre d'exploitationgligue une intensification de la production des
exploitations participantes. Une partie des exaldg ont choisi de rester indépendants de cette
coopérative avec leurs propres ateliers de tramsftion et de vente directe, mais certains font tout
de méme collecter leur surplus de lait par la coatpee. En paralléle, un foisonnement d'initiatives
peu coordonnées se développent, autour des prdéuitéers ou du label bio (Debromez et al.
2012). L'alpage quant a lui a longtemps majoritagst servi aux troupeaux d'ovins transhumants,
dont la taille des troupeaux a diminué a partimdlieu du vingtieme siécle jusqu'a ce gu'ils soient
totalement remplacés par un troupeau d'environdgdllsses d'un groupement pastoral a partir de
1986 (Deleglise 2011, these de doctorat). Le pgturaxtensif actuel entretient des paturages
ouverts, ainsi que des pelouses de sols calcaiessées d’'intérét communautaire (Loucougatay
al. 2007).

Le territoire est également sous l'influence derlaximité des villes de Lyon, Grenoble et
Valence, qui s'exprime a plusieurs niveaux. Ledamé@rations permettent la vente des produits
issus de I'élevage, de méme que la fréquentatisriadeistes en visite sur le plateau (Marin 2012,
rapport de stage). Par allleurs, les urbains retieet dans ce territoire des activités de loisir de
montagne : en témoignent plusieurs imposants cemtfebergement collectif construits sur les
communes d'Autrans et Méaudre. L'alpage de la Moké particulier est un lieu de fréquentation
touristique estival important. Enfin, la proximities villes fait du territoire un lieu de péri-
urbanisation qui connait une croissance de la jadipul depuis le milieu du vingtieme siecle, ce qui

entraine une pression sur le foncier mécanisab@UME, document de travail, 2011).

5.3.2 Fonctions attendues de I'élevage
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Un travail d'enquéte coordonné par Laurent DobreffiRSTEA, Grenoble) dans le cadre du projet
MOUVE a permis de mettre en lumiére les fonctiotteralues de I'élevage et les enjeux et débats
existants sur le Vercors et sur le secteur desr@labntagnes en particulier. Ces entretiens (28)
ont été menés aupres d'élus locaux (5 dont 3 éigveale techniciens et responsables professionnels
(9), d'acteurs de la filiere AOP Bleu du Vercors (®nt 2 éleveurs), d'associations
environnementalistes (3), du Parc Naturel RégidmaVercors (5), et des administrations locales
(3), assurant ainsi une pluralité des points desweeueillis, répartis équitablement entre acteurs
impliqués dans I'élevage ou les filieres associéedes acteurs impliqués dans la gestion plus

globale du territoire.

L'image globale qui en ressort est une représentatultifonctionnelle de I'élevage. Celui-

ci est tres attendu sur des réles d'entretien gisguge, de gestion de I'environnement, et doit assur
le revenu des éleveurs et permettre le maintiemedagtivité économique locale. L'activité agricole
a également une fonction identitaire et patrimani&lans le détail, les attentes variaient selon les
acteurs : si I'entretien du paysage était évoquédpa acteurs des différents groupes, une partie
importante des acteurs des filieres d'élevage @ibgasentiellement ou exclusivement la création
d'un revenu agricole, et la biodiversité était agctle la quasi-totalité de leur discours, tandis qu
les acteurs de la gestion du territoire mettaidos gfréquemment en avant une vision multi-
fonctionnelle (Dobremez et al. livrable T.1, MOU\2B12).

5.3.3 Enjeux identifiables a des dynamiques d'intensdton écologique

Parmi les enjeux repérés sur le plateau du Verderspuplage des préoccupations relatives au
développement de la filiere laitiere et, entre esjtrde 'AOP Bleu du Vercors, des produits de
terroir et/ou du bio avec I'amélioration des modesconduite des prairies et I'entretien de I'espace
parait étre une des voies éventuelles d’étude dssilplités d’intensification écologique. Il y a
surtout des débats et des controverses sur lessnatideensification des prairies en relation avec |
biodiversité et avec l'adaptation aux sécheregdes,fréquentes depuis 2003. En particulier, deux
orientations semblaient se dégager des entreti@nsamment tirer parti de la diversité des pesri
pour améliorer la résilience du systeme fourragetamment face a des épisodes de sécheresses)
tout en conservant I'autonomie fourragére, et @mment produire une quantité importante de

facon autonome tout en maintenant une diversité pdaries et une diversité d'espéces.
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Stakeholders’ expectations on ecosystem services
affect the assessment of ecosystem services hotspot S

and their congruence with biodiversity

Abstract

The congruence of ecosystem services and the cemgguof ecosystem services ‘hotspots’ and

‘hotspots’ of biodiversity is receiving growing erest. The thresholds used in such analyses to
assess ecosystem service presence vary wideljidiuetfects have not been questioned.

We provide an analysis of the effect of the choadethese thresholds on the overlap among

ecosystem services and the distribution of hotspatsusing on grasslands from the Central French
Alps, we first systematically varied thresholds foree ecosystem services (agronomic, regulation
and aesthetic values), then considered tripletsthwésholds representing three contrasted

stakeholder perspectives on the importance of eatttese services.

Overlap between ecosystem services depended strongthresholds. The extent of ecosystem

services hotspots and their overlap with bioditgriiotspots varied widely across perspectives.
Coldspots never overlapped with areas of inte@dpibdiversity, whatever the perspective.

Overlap was less informative than the diagnostst t# the capacity of individual ecosystem
services to capture each other’'s distribution. Agraic value poorly captured other ecosystem
services. Biodiversity was well captured by regolaiand aesthetic values, but poorly captured by
service hotspots.

This analysis emphasises the importance of acauyritir varying stakeholders expectations in
ecosystem service hotspot assessments.

Keywords: Ecosystem services, hotspots, stakehgb@espectives, overlap analysis, presence
thresholds
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Résumé

La coincidence des services écosystémiques aimsiagaoincidence entre 'hotspots' de services
ecosystémiques et 'hotspots' de biodiversité astitguun intérét croissant dans les évaluations des
services écosystémiques. Les seuils utilisés damsanalyses pour déterminer la présence des
services ecosystémiques varient de facon importaais les effets consécutifs a leur choix n'ont
pas été envisagés. Nous proposons ici une analgskeffiet du choix de ces seuils sur la
coincidence entre services écosystémiques ainsugua distribution des 'hotspots'. A partir d'une
étude de prairies des Alpes Centrales francaismss avons fait varié des seuils appliqués a trois
services écosystémiques (agronomique, de régulatiate valeur esthétique) de facon continue,
puis considéré des triplets de valeurs-seuils sgmtant trois points de vue contrastés associés a d
points de vue d'acteurs. Ces seuils sont interpré@éme une importance accordée par chaque

acteur a chaque service écosystémique.

La coincidence entre services écosystémiques déperd détermination de seuils de présence.
L'étendue des 'hotspots’ de services écosystémigjuésur coincidence avec les ‘hotspots’ de
biodiversité varient largement selon les pointvake. Les coldspots ne sont jamais superposés avec
les zones d'intérét pour la biodiversité dans a#tide, quel que soit le point de vue envisagé.

L'analyse de superposition s'est révélée moingrirdtive que le test de diagnostic de la capacité
individuelle des services écosystémiques a captaréistribution des autres services. La valeur
agronomique capturait peu les autres services stmigues. La biodiversité était bien capturée

par les valeurs esthétiques et de régulation, fadilement par les ‘hotspots’ de services.

Cette analyse souligne I'importance de considéeeattentes variables des teneurs d'enjeux dans les

évaluations de 'hotspots' de services écosystémique
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1 Introduction

Human societies rely on ecosystems and their fonicty. Ecosystem services (ES) are defined as
the benefits that people obtain from ecosystemdly(08&97; MEA 2005). These are for instance
food and water (provisioning services), regulatioh floods, climate and erosion (regulation
services), soil formation and nutrient cycling (saging services) as well as cultural services
(MEA). These multiple ES are produced simultanepus) the landscapes and interrelate in
complex dynamic ways (Bennett et al. 2009). Theseractions may arise because different ES
compete for spaces(g. production of crops and production of wood), amporally incompatible
(fodder quality available in spring and fodder ditgnavailable in summer), or rely on shared,
competing or correlated ecosystem functions. Beéneetal.(2009) proposed a typology of ES
relationships, combining 1) the impact of drivera one or many of the ES and 2) the
(unidirectional or bidirectional) interactions witithe ES.

Assessments of bundles of ES can help designingitarbmanagement of multiple environmental
resources. A growing amount of studies has addieds® modeling and mapping of ES, from
regional €.g.Chan et al. 2006, Egoh, 2008, Nelson et al. 2D@9orel et al. 2011) to global scales
(e.g. Costanza, 1997, Turner et al. 2007, Naidoo eR@08). In addition, because policy and
management issues often regard the provision diptei{aka bundles) of ES rather than of a single
ES (Bennett and Balvanera 2007, Carpenter et &9)2Gan increasing number of studies are

considering synergies and tradeoffs among ES.

Methods to investigate trade-offs and synergiesrgmeS, or among ES and biodiversity, have
however not been formalised, and individual studiese applied many different methods. We
propose to differentiate these methods based amh&jher they use continuous values of ES or
transform them into ES presence/absence maps,)amdeZher they consider relationships between
pairs of ES or relationships between bundles oftiplal ES. For instance, correlation analyses
(Chan et al. 2006, Naidoo et al. 2008, Willemen@®audsepp-Hearne 2010), boxplots (Anderson
et al. 2009, Naidoo et al. 2008), classificationaogas according to their levels for a pair of ES
(Swallow et al. 2009) or graphic representationghef “ES value-biodiversity priority” space of

values (Turner et al. 2007) all analyze the refeiop between pairs of ES with continuous values.
Spider (‘flowers' or 'star’) diagrams (Foley 20B®driguez, 2006, Bennett and Balvanera 2007,
Bennettt and Peterson 2009, Anderson et al. 2009)he other hand visualize simultaneously
continuous variations of many ES, while multivagiainalyses make it possible to identify leading

correlations among such sets of ES (Lavorel e2(il1).
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In the literature, the term *hotspots’ refers eftteeareas of particular interest faie( of particularly
high level of) one single ES or to areas combimmgtiple ES (possibly reflecting particularly high
levels for multiple ES). Hereatfter, ‘areas of ietgt will refer to the presence areas of single ES

and ‘hotspots’ to presence areas for bundles of ES.

In spite of the availability of advanced statistiogethods for hotspots identification, many studies
apply a basic definition of hotspots, where anrisiy threshold or level threshold is defined and
any area of a map above the threshold counts asspdi (Lawson 2010). Such approaches have
been previously applied to define biodiversity pots for conservation purposes, where a
subjective threshold defines the areas with thédsgbiodiversity (Bartolino 2010). Likewise, in
ES mapping studies authors have applied subjettiresholds to identify the areas where the ES is
considered either present, or of particularly iesting level. The choice of such thresholds varies
widely among studies. First, many studies use tibgdhresholds to determine the presence /
absence of a given service. For instance, presinesholds can be the median (Gimona and van
der Horst 2006) or a certain percentage of the B&immal value €.g.values varying between 10%
and 30% based on literacy surveys - Egoh 2008).e&gnce threshold can also be directly related
to socially accepted, and sometimes legal levels fgiven ES€.g.soil phosphorus retention, soil
organic matter, and drinking water quality; Raugisklgarne et al. 2010; see also Rutgers et al.
2011). In all these cases, areas of particularesteare then defined as areas with ES values
comprised in the top class of the distribution dateed usinge.g. a Jenks natural breaks
classification (Reyers et al. 2009, O’Farrell et2009), or as areas with values of services higher
than a given threshold, such as 70% (Egoh et &8200%, 80% or 90% (Anderson et al. 2009).
The choice of such thresholds bears critical camseces for the identification of ES hotspots, as
shown by two studies which demonstrated that opebketween pairs of areas of interest for ES
were 7 to 18 times higher with a 70% thresholddelection of ‘particularly interesting levels of
ES’ than with a 90% threshold (Anderson et al. 2@§enbrod, 2010).

Second, 'particularly interesting levels of ES’ arsubjective appreciation. Several studies have
established that the importance given by stakeln®ltie various ES depends on contesig(
Stenseke 2006, Buijs et al. 2008), cultural (Sig§b2) and education or professional background
(Lamarque et al., 2011). For instance, in a mountagion where many part-time farmers are
involved in tourism, non-market services (aesthetidtural and recreation values, conservation of
botanical diversity) were given more importancentigut and market services, while in a region
where a vole outbreak damaged grasslands, pestocavds identified as an important ES for
farmers (Lamarque et al. 2011). The list of impotrteS and their degree of importance to local

actors also varies with the available technologiesharvest goods or to replace ecosystem
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functions, on which the realized values of ES dépefVira and Adams 2009), and with the
institutional scalese(g.from municipal to global) (Hein et al., 2006),\asll as with the standpoint
adopted for the assessment (Lewan and Sddergwist, 2&marque et al. 2011). This choice of
important ES has crucial effects on the resultscadt and benefits analyses of conservation
strategies since the more ES are taken into acctlietmore frequently conservation benefits
exceed conservation costs (Naidoo and Ricketts 2G06ally, Willemen et al.(2009) argued that,
as interactions are not linear in the environmérg, regime of interaction between ES itself may

change when a certain ecological threshold is eshch

In this study we focused on the consequences otle&ce of such presence thresholds for the
assessment of overlap among ecosystem service$orate identification of ES hot spots, as well
as their overlap with biodiversity hotspots. Wedisegrassland site from the Central French Alps
as a case study for which models of continuousatian of three ES (agronomic value, cultural
value and regulation value) and plant species dlityeacross the landscape were available (Lavorel
et al. 2011). The previous published analysis ifledt relationships across these services by
analysing continuous values of ES using principahponent analysis (Lavorel et al. 2011). Here
we proposed to focus on analyses of overlap (diEsS) and mapping of hotspots of multiple ES
(bundles of ES) for this same data set. We firgliag an analytical approach, where we tested
exhaustively the sensitivity of overlap analysesthe choice of threshold values. Second we
interpreted thresholds as stakeholders’ expecwtmn ES, and tested the sensitivity of overlap
analyses to three stakeholder perspectives modajlathoices of different thresholds for the three
ES and biodiversity. Finally we used two contrggtacenarios of management change to examine

the effects of changing landscape configuratiomainspots depending on these three perspectives.

2 Materials and Methods
2.1 Study site

The Lautaret study site (45°03' N, 6°24' E) is tedain the Central French Alps on the south-
facing slopes of Villar d’Aréne (Appendix 1). Thatal area is13 km2 and the elevation ranges from
1552 to 2442 m a.s.l.. A detailed description af fite can be found in (Quétier, Thebault and
Lavorel 2007).

Land use was mapped at site level using a combmati cadastral (1810 to present) and aerial
photographic data (since 1952) (Girel et al. 201Bight land use trajectories, defined as
combinations of past and current land use, weraidered for the analysis of ES, referred to as
‘land use’ (LU) henceforth: three on previouslytodted terraces [currently fertilized and mown,
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mown but no longer fertilized, or unmown and grazedspring and autumn], three on never
cultivated permanent grasslands with a multi-cgnkistory of mowing [currently mown, unmown
and summer-grazed, and neither mown nor grazedu€agrasslands’ — dominated by the large
perennial grasBestuca paniculafa one on never mown summer grasslands (>2000 chpaa on
steep (>30°) grazed slopes (see also Table 1aAdl were referenced in a Geographic Information
System including also a 10 x 10 m Digital Elevatidvbodel under ArcGiS 9.2, ESRI
(http://www.esri.com/). The map of land-use trageiets in the landscape (Lavorel et al., 2011) is

available in Appendix 1.

Land use Mown and Mown Unmown Mown Unmown | Abandoned Alpine Steep
tvpe fertilized terraces | terraces permanent permanent permanent| grazed grazed
yp terraces grasslands grasslands grasslands meadows slopes
Former Mown and
. Ploughed Ploughed Ploughed Mowr Mown summer- Pasture  Pasture
practice
grazed
Current Mown and Mown, no| Unmown Neither
: o o Mown Unmown | mown nor | Pasture Pasture
practice fertiized fertilization| (pasture) grazed

Table 1: Grasslands land-use types in the study sit

2.2 ES mapping

We used ES maps produced by Lavorel et al.(20lihgusodels based on plant traits and abiotic
parameters. Abiotic parameters were continuousdate) or calculated means for each LU (water
holding capacity and plant nutrient availabilitgommunity weighted mean traits (Garnier et al.
2004) and community functional divergence (Masoralet2003) for five plant traits (vegetative
height, leaf dry matter content, leaf nitrogen goibsphorus concentration and flowering onset)
were modelled using a general linear model basetherabiotic parameters. The same approach
was applied for Simpson’s plant species diversignsidered a proxy for biodiversity. Ecosystem
properties - biomass production, crude protein eamntlitter mass and soil carbon content - were
modelled depending on abiotic parameters and ¢@mwmunity weighted means and functional

divergence (see Lavorel et al. 2011 for model t9tai

Three Ecosystem Services, agronomic value, culttahle and regulation value, were identified
based on indicators identified by stakeholders {@uét al. 2007, 2010) or experts (e.g. Martin et
al. 2009). Based on a simple approach developedebZhazal et al. (2008), Ecosystem Services
were estimated as simple sums of relevant ecosysteperties, which were normalized in order to
combine Ecosystem Properties measured in diffetamts. Grassland agronomic value was
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calculated as the sum of fodder quantity givenibynass production, fodder quality given by crude
protein content, and flowering phenology given hg imean community onset and diversity of
flowering onset dates (each were included with & Weight so as to give an even weight to
phenology as compared to fodder quantity and gdaf@ultural value was calculated as the sum of
species diversity and diversity of flowering ondates minus litter mass, given the negative effects
of litter on both plant diversity and on heritagaue as perceived by locals (Quétier et al. 2010).
Regulation value was the sum of pollination (itse sum of species diversity and of functional
divergence of flowering onset) and soil carbon.tStormulation of ES as a function of measured
ecosystem properties reflects the potential fosgjeands to produce ES, not the actual ES provision
to farmers and other stakeholders (Lamarque €04ll). It might be a simplification but provided a
useful model for our theoretical study of senstiyivaf methods for identification of ES overlap and
hot spots to threshold of relevance to stakeholders

2.3 Analysis of correlation and overlap among ecosystservices

Because distributions of ES and biodiversity valuedated the normality and homoscedasticity
hypotheses, associations among ES or between ESiaduersity were first tested using the
Spearman’s rank sum correlation for each pair obE® for pairwise associations of individual ES

and biodiversity.

Given that our model was based on elevation and lase, all the variables are spatially
autocorrelated by construction. To decrease spatidbcorrelation, we based the correlation
analysis on a 10% random sample of ecosystem serdata (Willemen 2009), repeated 100 times,
and calculated an average Spearman's rho. Autdatioredoes not affect the value of correlation
coefficients (Cliff and Ord 1981 cited in Moore &t 2002), but is likely to overestimate the
significance of correlations because the degree$re@idom are overestimated. To assess the
significance of Spearman's rank sum test, we usddlédl's adjustment method (Dutilleul 1993,
software Mod_t test, Legendre 2000, Université de ontwéal,
http://www.bio.umontreal.ca/casgrain/en/labo/motedt.html), that reduces the degrees of

freedom to the amount of spatial autocorrelatiameged.

Presence/absence maps of ES were obtained byamams§ the continuous values calculated for
each ES and biodiversity into binary values of eneg/absence by applying a presence threshold
above which the ES or plant diversity was considgnesent, and below which it was considered
absent. The thresholds were defined as percentdgée range of each variable modelled in the
landscape.
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Spatial overlap between areas of interest for ifferdnt ES is often calculated using proportional
overlap (Prendergast et al.1993 in Egoh et al. R0BBich expresses the area of overlap between
two areas of interest as a percentage of the snzatla:

_ numbelof overlapping pixels
observed - smallesaree (1)

(0]

We conducted an exhaustive analysis of the seitgitf/the overlap of areas of interest to presence
thresholds by calculating the observed overlapdibrthe pairs of thresholds comprised in the
interval [10%; 90%].

2.4 Cross-predictive capacity of ES and biodiversity

The previous measure of ‘observed overlap’ as dkie of the number of overlapping pixels to the
smallest of the two areas, does not address tlaf@timbalance in areas among ES (or between a
given ES and an area of interest for biodiversagyl doesn’t inform on the capacity of areas of
interest for ES to predict.€. to be a proxy of) areas of interest for biodivigrgir vice versa. It
rather gives a value of the percentage of inclusibthe smallest area within the largest. We
therefore used a diagnostic test (Altman and Bld®®4) in order to account for such potential
discrepancies and address issues such as: is dapovalue of 100% meaningful when the smaller
area is 10 times smaller that the area to whichabmpared.

First we calculated the positive and negative mted values, as the proportions of elements inside
(resp. outside) the proxy area that are correctigetied:

_ numbelof true positive:
PPV= — —
numbelof true positive:+ numbelof false positive: (3)

numbelof true negative

NPV= . .
numbeiof true negative+ numbeiof false negative (4)

The sensitivity of the proxy,e. the % of the target variable that is capturedhgygroxy, and the
specificity, i.e. the ability of the proxy to identify the absencetloe target variable were then
calculated as:

numbelof true positive!

sensitivit — -
¥ numbelof true positivei+ numbelof false negative (5)
o numbelof true negative
specificity= . —
numbeiof true negative+ numbelof false positive: (6)

Finally the positive likelihood ratio, determindsetprobability that an element of the target asea i
given by the proxy divided by the probability tlzat element outside the target area is given by the

proxy, was calculated as:
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L R= sensntl_v_ltj_
1— specificity @)

We conducted a systematic analysis of how eachdtfdl @ct as a proxy for the other ES or plant

diversity at this study site.

2.5 Effects of actual thresholds and landscape configtion on ES overlap,

hotspots and congruence with biodiversity

2.5.1 Alternative stakeholder perspectives

The three-dimensional space of threshold valuessiigated in our sensitivity analysis represents
the theoretical space within which ES perceptiorstakeholders are located. In order to examine
more realistic cases we examined the consequemdbsee theoretical and contrasted stakeholder
perspectives that differed in the presence threshoesed to define the areas of interest for each of
the three ES and for biodiversity (Table 2). Themespectives were inspired by the social
representations described at the study site byi€uét al. (2010) on the basis of interviews with
local residents and visitors. These social reptasiens differed in the ES that they emphasisedl: th
'grass’ social representation focused on the ptmotuof grass for livestock, while the 'post-card’
social representation focused on the contributibgrassland biodiversity to landscape aesthetics
and the 'heritage' social representation focusedgrasslands as natural and cultural heritage to be
conserved. (1) In the 'agronomic perspective',eclosthe ‘grass representation, high expectations
were put on agronomic value, intermediate expaxtaton regulation value and biodiversity, and
low expectations on aesthetic value. (2) In thethaaic perspective’, high expectations were put on
both aesthetic value and biodiversity, and low eflgiéons on agronomic value and regulation
value. (3) In the 'conservation perspective’, legpectations were put on both regulation value and
biodiversity, and low expectations on both agrormanid aesthetic values. These three perspectives
represented three stakeholder stereotypes thatowkel droadly relate to farmers, tourists and

conservationists.
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. Regulation , . .
Agronomic value sgervice Aesthetic value Plant diversity
Agronomic perspective 75 50 25 50
Aesthetic perspective 25 25 75 75
Conservation perspective 25 75 25 75

Table 2: Presence thresholds after the alternativstakeholder perspectives

Different presence thresholds were assigned to E&&hto design three 'perspectives'.

Presence/absence maps of ES (Figure 2) were thameth by transforming the continuous values
for each ES and biodiversity into binary valuep#sence/absence according to each perspective,
based on the presence thresholds values definexdigiinreach perspective (Table 2). The
presence/absence maps of the three ES were thenezslimto a map of hotspots and cold spots for
each perspective, by summing the presence/absér@eof agronomic, aesthetic and regulation

value for each pixel of the map:

Hotspotmag ;= Agronomicvalug, .+ Aesthetivalue, + Regulatiolvalu, | (8)
Hotspotmap ’J:{O;l} i ,j+ {011} i,j+ {0'1} i 9

Hotspots were defined as areas where all three &8 present, and cold spots as areas where no

ES was present (Figure 3).
2.5.2 Scenarios

In order to assess interaction between the choicgresence thresholds and the relative
representation of different land uses in the laagdecwe designed two alternative scenarios. The
first scenario, similar to the regional, environradly and socially conscious scenario (B2) from
Quétier et al.(2009) increased intensity in livektdarming practices, with all terraces being
fertilized and mown, and all permanent grasslandsysm We refer to this as the ‘intensification’
scenario. Quétier et al.(2009) described an extrereeario based on a globalized and materialist
future (Al), where, as financial support to margiagriculture disappears, mowing is abandoned
and replaced by extensive grazing on all terracdspgrmanent grasslands. We refer to this as the
‘extensification’ scenario. Scenarios were tramslato new land use maps replacing current land
uses by land uses corresponding to new managenmeeaach location, assuming a shift in
community composition and ecosystem functionindofeing the state-and-transition model by

Quétier et al.(2007). ES values were then calcdlai®r these two new landscapes and
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presence/absence maps re-drawn according to tke fierspectives to repeat the overlap and

hot/cold spots analyses.

3 Results

3.1 Correlation patterns across continuous values db &nd biodiversity

All the ES showed significant correlations with thtbers and plant diversity (p value corrected for
spatial autocorrelation < 0,001). The regulatiod aasthetic values models both included diversity
of flowering onset dates and species diversity, diffdred by the inclusion of soil carbon and litte

mass respectively. Altogether, regulation and a&stivalues were highly correlated, (rho =0,95,
see Table 3) because in addition to their sharilagtpdiversity as a component, their other

components soil carbon and litter respectively vegrige correlated (rho = 0.70).

Weaker correlation was found between agronomicevahd both of aesthetic and regulation values
(rho < 0.45), consistent with a prior PCA which fiduecosystem properties of agronomic value to
be orthogonal to ecosystem properties associatédowitural and regulation values (Lavorel et al.
2011).

Similarly, because of their construction, aesthatid regulation values were expected to be both
correlated with biodiversity, which the correlati@amalysis confirmed (rho >0,97). Agronomic
value, on the other hand, showed a much weakeelation with plant diversity (rho = 0.35). This
was consistent with the previous analysis of edesygroperties at this site which showed that
diversity of flowering onset dates, soil carbon ditter mass (the ecosystem properties combined
with plant species diversity into regulation andthaetic values) all belonged to the same PCA axis

as biodiversity (Lavorel et al. 2011).

Regulation value Aesthetic value Plant diversity

Agronomic value 0.45 = 0.06 ** 0.26 £ 0.06 * 0.35+0.06 **

Regulation value - 0.94+£0.005** 0.98 £ 0.002 **
Aesthetic valuge - - 0.97 £ 0.002 **

Table 3: Correlations between pairs of ES

Note: Spearman's rank correlation test was runtib@€s on a 10% sample of the data set for each
pair of ES to avoid effects of spatial auto-cortiela The average value and the standard deviation
of Spearman's rho statistic were calculated ori@erepeated test. P-values are corrected for auto-
correlation following Dutilleul (1993). **: p-valug 0.01, * p-value < 0.05
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Figure 1: Sensitivity of overlap of pairs of ES tamresence threshold values

Note: Presence threshold values used for the twgpaced variables are plotted on the x- and the y-
axes. Threshold values were percentages of theakt®@s; and ranged from 5% to 95% of the ES
values. Cells framed by solid line: agronomic pecspve; cells framed by dashed line: aesthetic
perspective; cells framed by doted line: conseovagierspective. On panel C, the dashed and doted

lines, thus the aesthetic and conservation perispsct
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3.2 Sensitivity to presence threshold values of ovprlaf areas of interest for
ecosystem services

The analysis of the effects of varying presencestwlds for each of the three ES between 5% and
95% showed that areas of interest for regulati@stteetic value and plant diversity had a 100%

overlap for more than 90% of the possible pairoésholds (Figure 1).

Consistent with the correlation patterns, agronowailtie showed more varying levels of overlap
with the other ES and with plant diversity (from24@o 100%). Moreover, only 50% of the pairs of
thresholds led to strong overlap between agronealiee and the other ES. This could be explained
by the fact that agronomic value was more stromfylyen by elevation, due to the fact that the
ecosystem properties (green biomass and crudempauetent) that underpinned this ES were both
strongly driven by elevation (Lavorel et al. 201Cpnsequently, whatever the presence threshold,
areas of interest for agronomic value were onlytiglyr enclosed in the LU patterns, and could
show various levels of overlap with the areas tdrest for other ES and plant diversity.

Figure 2: Presence of agronomic, aesthetic and relation values in each perspective

Note: The gray scale from light gray to dark gragicates wider to more restricted areas, the

darker-gray areas are enclosed in the lighter-greg.

A: Presence of regulation service; light gray arda®ugh aesthetic perspective, middle-gray areas:

through agronomic perspective, dark-gray areasutiir conservation perspective. B: Presence of
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aesthetic service; middle-gray areas: through amgmom and conservation perspectives; dark-gray
areas: through aesthetic perspective. C: Presdramgranomic service; middle-gray areas: through

aesthetic and conservation perspectives; dark-ayess: through agronomic perspective.

3.3

Effect of stakeholder perspectives on the distrilout of ecosystem services

3.3.1 Landscape distribution of ecosystem services

Following the agronomic perspective, the area tdrest for regulation was restricted to unmown
permanent grasslands (Figure 2, panel 3 to compdhe Appendix 1). The area of interest for
cultural value was found in mown permanent grasldamown terraces and steep grazed slopes
(Figure 2, panel 2), and areas of interest for mgmuc value in the higher mown and fertilized
terraces (> 1750m) and the higher alpine grazedlaves (> 2150 m) (Figure 2, panell), consistent
with an increase in fodder quality and delayed plegy (see Lavorel et al. 2011).

In contrast, following the aesthetic perspectivee aarea of interest for regulation were found
everywhere but on unmown terraces, and the ar@ateest for agronomic value everywhere but
on steep grazed slopes. The area of interest fiburalivalue was restricted to alpine grazed
meadows and to mown grasslands (mown and mown emidizEd terraces, mown permanent

grasslands).

Following the conservation perspective the areatefest for agronomic value was the same as for
the aesthetic perspective, the area of interestutiural value was the same as in the agronomic
perspective, and the area of interest for regulatvas restricted to alpine grazed meadows, mown

permanent grasslands and mown and fertilized tesrac
3.3.2 Overlap between areas of interest for ecosystemices

The areas of interest for each of the three ES kaodiversity showed high levels of overlap,

whatever the perspective chosen (Table 4). In ttiefails, however, the levels of overlap across
pairs of ES differed across perspectives. 1) Fotigwthe agronomic perspective, the areas of
interest for agronomic value on the one hand, anddgulation value and aesthetic value on the
other hand overlapped moderately (67%, Table 4-atidck- bordered cells in panels A and B of
Figure 1). At the same time, the overlap between dhea of interest for regulation value and
aesthetic value was total (thick-bordered cell amgd D of Figure 1). 2) Following the aesthetic
perspective, all pairs of areas of interest presenery strong levels of overlap (> 95%) (Table 4
and the dashed-bordered cells in panels A, B araf Bigure 1). 3) Following the conservation

perspective also, most pairs of ES (regulationagrdnomic value, aesthetic and agronomic value)
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showed a 100% coincidence (Table 4 and shadedingtianels A and D of Figure 1). The other

pairs showed also high levels of overlap. Agronoamd aesthetic values strongly overlap (92%).

Agronomic| Regulation| Aesthetic

value service value

Regulation service 0.67 - -

Agronomic perspective Aesthetic value 0.67 1

Plant diversity 0.67 1 1

Regulation service 0.96 - -

Aesthetic perspective Aesthetic value 1 1 -
Plant diversity 1 1 0.99

Regulation service 1 - -

Conservation perspective  Aesthetic value 0.92 1 -

Plant diversity 1 0.79 1

Table 4: Overlap between pairs of areas of interedbllowing the three perspectives

The area of interest for biodiversity always almiasélly overlapped with the area of interest for
aesthetic value, whatever the perspective. Itslaparith the area of interest for regulation, total
through the agronomic and the aesthetic perspactslghtly decreased through the conservation
perspective (80%) in which both diversity and regjoh were given high thresholds values. The
same pattern was observed for its overlap withatea of interest for agronomic value, which
decreased down to 70% through the agronomic pdrgpeuhich applied a high threshold value

for agronomic value, thus more restrictive.
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Figure 3: Number of ecosystem services present apdesence of plant diversity

Note: The level of gray from light- to dark graydioates the number of ES present in each pixel,
the different areas being exclusive. The shadidgates the area of interest for plant diversity. A
Agronomic perspective; B: Aesthetic perspective; Conservation perspective. Hotspots

corresponded to three ES being present, while potdsvere areas with no ES present.
3.3.3 Location and extent of hotspots

1) Through the agronomic perspective, hotspotse(piwere the three ES were present) were only
found on the higher alpine grazed meadows and itifeehfertilized and mown terraces, restricted
by the smallest of the three areas of interestfor agronomic value, which was given the most
severe presence threshold through this perspgétigare 3a to be compared with Appendix 1). 2)
Through the aesthetic perspective, hotspots cowatedpine grazed meadows as well as fertilized
and mown terracese. the areas of interest for aesthetic value, age@ng8S which was given the
most severe presence threshold (Figure 3b). 3)I¥itlarough the conservation perspective, mown
permanent grasslands were added to those hotspedslzed for the aesthetic perspective (Figure
30).

The total area covered by hotspots increased dendis across the three perspectives (Figure 3).
This increase occurred through the successivesioria of different land use types into the set of
hotspots: inclusion of unmown permanent grasslamdsmown terraces from the agronomic to the
aesthetic perspective, then inclusion of mown peena grasslands into the conservation

perspective.
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The extension of coldspots also changed with thepeetive. Coldspots were restricted to unmown
terraces at lower altitudes (<1750m) following Hesthetic or the conservation perspectives, while

they extended to the entire unmown terraces ars$igirads following the agronomic perspective.

Biodiversity and ES hotpots totally overlapped tlgb the agronomic and aesthetic perspectives,
while through the conservation perspective hotspaisided mown permanent grasslands that were
not included into the area of interest for biodsigt, causing the overlap between biodiversity and
hotspots to be reduced to 79%. Coldspots nevetapperd with areas of interest for biodiversity,

whatever the perspective.
3.3.4 Ecosystem services as proxies for each other amdfodiversity

The quality of prediction of areas of interest asralifferent ES depended strongly on the chosen
perspective (Table 5). 1) The agronomic value wéasd proxy for both regulation and aesthetic
values through the agronomic and the conservagospectives (LR < 1.6), due to a low sensitivity
(0.1) through the agronomic perspective, and a $pecificity (0.2) through the conservation
perspective. It was a slightly better proxy forukagion value through the aesthetic perspective (LR
= 3.2). 2) Consistent with their construction, hest and regulation values were better proxies for
each other than agronomic value, but this was glyomfluenced by the perspective. Under the
agronomic perspective, their areas of interest heat@xactly, there were no false positives or false
negatives, so both their sensitivity and specifieis proxies for the other were equal to 1, and the
capacity to predict each other was total. Underabsthetic perspective, the area of interest for
aesthetic value (smaller, due to a higher threshalde) was enclosed in the area of interest for
regulation, so aesthetic value as a proxy for gt had a specificity of 1 but a lower sensitivit

Conversely regulation had a sensitivity of 1 blavaer specificity under this perspective.
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Perspective | TP | TN| FP FN PRWP | sensitivit | specificit | LR
\% y y

Agronomic 1221861 | O 1050 |1 0.45| 0.10 1 na
3 2 9

Aesthetic 656|190 |38 | 1977 | 0.99 0.49 0.77 0.98 39.32
5 6

Conservation 656|190 | 176 | 1977 | 0.79] 0.49 0.77 0.52 1.6
5 6 3

Table 5: Stakeholders perspectives and sensitivitgand specificity of ES hotspots catching

areas of interest for BD

TP: true positive, TN: true negative, FP: false itge, FN: false negative, PPV: positive prediction

value, NPV: negative prediction value, LR: likeliaoratio

Congruent with the results for overlap, plant dsitgr was badly predicted by agronomic value
whatever the perspective (LR < 1.6). In contrdst,dapacity for the aesthetic and regulation values
to act as proxies for plant diversity depended ba perspective. Through the agronomic
perspective, they predicted the area of interastifcersity perfectly and both their sensitivitydan
specificity were equal to 1. Through the aesthpéirspective, aesthetic value was still a very good
proxy for plant diversity (LR = 250), while regulat value performed as poorly as agronomic
value. Through the conservation perspective finalgsthetic and regulation values both had

moderate specificity and were fair predictors @mnpldiversity (LR < 5.5).

The sensitivity and specificity of ES hotspots asxpes for plant diversity also strongly depended
on the perspective (Table 6). Through the agrongreispective, ES hotspots covered 10% of the
area of interest for biodiversity and were competecluded within it, so the positive prediction
value and the specificity were maximal, but the ateg prediction value was <50% and the
sensitivity only 10%. Through the aesthetic andseovation perspectives, ES hotspots and areas of
interest for biodiversity covered similar areasd aBS hotspots still showed a high positive
prediction value (> 79%) and a much stronger seitgitfor the area of interest for biodiversity,
77% of the area of interest for biodiversity betaptured by ES hotspots. Through the aesthetic

perspective, false positives were very few so lsathsitivity and specificity scored quite high and
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the LR increased (39). Through the conservatiosgastive however, the false positives were quite

numerous, so the specificity decreased (0.5) amdlBhwas very low (1.6).

Proxy I?/;?;j;&tgd TP TN FP FN | PPV | NPV | sensitivity | specificity| LR
o | Agron.| Regul | 1223 8612 600 10509 07 05 0.1 0.9 1.6
S | Agron.| Aesth. | 1223 8612 600 10509 0.7 0.5 0.1 0.9 1.6
§J Regul. | Agron.| 1223 8612 10509 600 0.1 09 0.7 0.5 1.2
% | Aesth.| Agron.| 1223 8612 10509 600 0.1 0.9 0.7 0.5 1.2
S| Aesth.| Regul | 11732 9212 0 0 il 1 1 1 -
g Regul. | Aesth. | 11732 9212 0 0 il 1 1 1 -
S | Agron.| Pl div. 1223 8612 600 10509 0.7 05 0.1 0.9 1.6
> | Aesth.| Pldiv. | 11732 9212 0 0 1 1 1 1 -
< | Regul. | Pl.div. | 11732 9212 0 0 1 1 1 1 -
o Agron.| Regul. | 17337 1906 802 899 1 Q7 1 0.7 3.2
£ | Agron. | Aesth. | 6603 2805 11536 0 04 1 1 0.2 1.2
© | Regul. | Agron.| 17337 1906 899 802 1 Q7 1 0.7 3
2| Aesth.| Agron.| 6603 2805 D 11536 1 02 0.4 1 -
S| Aesth.| Regul | 6603 2708 D 11633 1 02 0.4 1 -
= | Regul. | Aesth.| 6603 2708 11633 0 04 1 1 0.2 1.2
+ | Agron.| Pldiv. | 8542 2805 9597 0 05 1 1 ).2 1.3
£ | Aesth.| Pl div. 6565 12364 38 1977 1 09 0.8 1 250.8
| Regul. | Pldiv. | 8542 2708 9694 0 05 1 1 ).2 1.3
= | Agron.| Regul. | 8328 2804 9811 1 05 1 1 0.2 1.3
é Agron.| Aesth. | 10833 1906 7306 899 06 0.7 0.9 0.2 1.2
@ | Regul. | Agron.| 8328 2804 1 9811 1 02 0.5 1 1287.8
8 | Aesth.| Agron.| 10833 1906 899 7306 09 0.2 0.6 0.7 1.9
S | Aesth.| Regul. | 8329 9212 3403 0 07 1 1 0.7 3.7
® | Regul.| Aesth.| 8329 9212 0 3403 1 07 Q.7 1 -
S | Agron.| Pldiv. | 8542 2805 9597 0 05 1 1 0.2 1.3
%’ Aesth.| Pldiv. | 8542 9212 3190 0 Q7 1 1 ).7 3.9
O | Regul.| Pl div. 6565 10638 1764 1977 0.8 0.8 0.8 0.9 5.4

Table 6: Power of prediction for single ecosystemesvices as proxies of other single ES or
biodiversity.

TP: true positive, TN: true negative, FP: false itge, FN: false negative, PPV: positive prediction
value, NPV: negative prediction value, LR: likelib ratio, Agron.:Agronomic value, Aesth.:
Aesthetic value, Regul.: Regulation, PI. div.: pldiversity
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3.3.5 ES provision and hot spots for alternative landpes under management
scenarios

In the ‘intensification landscape’, the agronomerspective led to the most restrictive hotspot,
reduced to the higher alpine grazed meadows (>2)1%Mich the higher terraces (>1750 m), while
hotspots covered all terraces and alpine grazediomesafollowing the aesthetic perspective, and
the entire landscape except steep grazed slopewiioy the conservation perspective (Figure 4). In
contrast, there was no ES coldspot under this sicenApart from steep grazed slopes at
intermediate altitudes, which provided only one E&julation through the aesthetic perspective
and aesthetic through the conservation perspedtiiesh had the lowest threshold values in these

two perspectives), the entire landscape providéebat two of the three ES.

In the ‘extensification’ landscape, hotspots haatilsir locations across the three perspectives
(Figure 4). They concentrated on alpine grazed meadollowing the aesthetic or the conservation
perspective, or on its highest parts (elevation 39(2n) of this land use type following the
agronomic perspective. Terraces were assessed ldsspots, with no ES on lower terraces
(elevation < 1800m) following the aesthetic and theservation perspectives, or on any terraces
following the agronomic perspective. The statusnoiwn permanent grasslands depended on the
perspective, with either O (agronomic perspectite)conservation perspective), or 2 ES (aesthetic
perspective).

Management changes under the two scenarios hadaticaamd very contrasting effects on plant
diversity. Under the ‘intensification’ scenarioapl diversity scored high for all the mown landause
types and alpine meadows, and was considered asmprever the entire landscape. Under the
‘extensification’ scenario, plant diversity had lswores on terraces and permanent grasslands which

were all grazed, and was considered as presenpme grazed meadows and on steep slopes.
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Figure 4: Hotspots and cold spots of ES in the alteative landscape:

Ncte: The level of gray from lighto dark gray indicates the number of ES presergaath location, the different areas be
exclusive. The shading indicates the area of istei@ plant diversity. A to C: ‘intensificationdscape’, D to F: ‘exinsificatior

landscape’. A and D: agronomic perspective; B anad&sthetic perspecti- C and F: conservation perspective.



4 Discussion

This study performed for the first time a quaniatanalysis of the effects of stakeholders'
perception of ecosystem services on analyses afccorrence among ES, of ES hotspots and of

coincidence between ecosystem services and biaitiy@otspots.
4.1 Co-occurrence among ecosystem services

The systematic analysis of the effects of preséimasholds on overlap between single ES showed
that overlap among ES strongly related througheshacosystem properties or landscape drivers
were independent of the threshold, while the oped&ES with little direct relationship decreased
strongly with increasing levels of thresholds.

For instance, areas of interest for regulationthee value and plant diversity had a 100% overlap
for more than 90% of the possible pairs of thredsidFigure 1). Three elements may explain this
pattern. First, both regulation and aesthetic \&alwere in part underpinned by plant diversity.
Second, they showed little intra-LU variance anghhinter-LU variance (data not shown), so their
values were strongly driven by LU. Third, as a hesfitheir dependency on LU, their values were
distributed - as species diversity - into threeugo of values, one low (on unmown terraces and
permanent grasslands), one intermediate (on mownfertilized terraces, mown permanent
grasslands and grazed steep slopes), and onednigdu(nmer grasslands and mown and fertilized
terraces). Thus, they broadly varied consisterttpss LU types and therefore strongly overlapped

whatever the pair of thresholds.

In a second step, we tested different perspectroesgesponding to three extreme stakeholders’
points of view, and translated into varying thrddedor the three ES. Stakeholders interact with
the landscape in different ways and have thus ast#d expectations on the levels of ES
(Lamarque et al. 2011). The social representatiddSomay itself change with the societal context

and thereby modify the acceptability of alternativ@nagement scenarios (Quétier et al. 2009).

We modeled three perspectives as three combinatioasbitrary low, medium or high thresholds
defining the areas of interest for each ES. We slabthat these perspectives influenced how the
areas of interest for single ES overlapped, ancittent of hotspots of ES. The systematic analysis
of the effects of presence thresholds on the oweHatween single ES showed that other
combinations of thresholds could generate moréndisareas of interest for ES, with lower overlap
values (Figure 1). For instance a 60% or 65% tlolesikior agronomic value generated very
moderate (50%) overlap with both the aestheticragdlation values (Figure 1, panels A and B).

The use of the ‘intensification’ and ‘extensificati scenarios allowed us to investigate the effects

of the simplification of the landscape to a coliectof three land-use types (summer grasslands on
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the one hand, terraces and permanent grasslantie ather, either mown or grazed depending on

the scenarios).

Consistently with LU capturing a large part of E&iation (Lavorel et al. 2011), these scenarios
generated more homogenous landscapes in terms didi®ution and therefore resulted in

simplified hotspot patterns. The comparison acrtdss two scenarios also highlighted the
contribution of specific land use types to ES daiywwhatever the perspective.

Previous studies at regional level have examinedotrerlap between agricultural production and
other ecosystem services, as well as with biodiyerin central coastal California, Chan et al.
(2006) found negative but weak correlations betwderage production and other ES or
biodiversity, but found moderate but 'substantigbiactical terms' overlaps between planning units
for the production of forage and other servicesOg5for recreation and biodiversity, >30% for
flood control, >25% carbon and water storage), pxéer pollination (4% overlap). In England,
there was a mixed pattern with some positive m@tethips (agriculture production and biodiversity,
however unlikely causative), some negative (agranoralue and carbon storage), and sometimes
no relationships at all (agronomic value or carbtwrage versus recreation) (Anderson et al. 2009).
In the case of intensive agriculture (crop produgtipork husbandry), agricultural production is
expected to trade off with regulation and cultw®ivices (Foley et al. 2005, Bennett and Balvanera
2007). In municipalities of Québec, maximizationpofk production was systematically associated
with at least one or many ES (phosphorus retensioih,organic matter or drinking water quality)
being at socially undesirable levels.

To our knowledge, only one of these studies exathithe sensitivity of such conclusions to
thresholds defining areas of interest for ES odiversity. In England, reducing threshold values
from 90% to 70% increased the overlap between p&iES or between ES and biodiversity by 5 to
15 times. Reducing the thresholds also considetiabhgased the variability in overlap across pairs
of variables. While with a 90% threshold, overlayere extremely restricted (only up to 2%), with
a 70% threshold, some pairs showed a small ovbdapeen theme(g.the < 2% overlap between
Carbon and Agronomic value), while others showddgh overlap between there.§. the 10%

overlap between biodiversity and Agronomic valuaderson et al. 2009).
4.2 Co-occurrence of ecosystem services hotspots aodiversity

We observed quite high overlap between ES hotspats biodiversity (100% through the

agronomic and aesthetic perspectives, 79% throingh conservation perspective). Mountain
landscapes are dominated by extensive practicashwbrrespond to the increasing part of the bell
relationship between productivity and diversity &&& 1999). This explains why the fertilized and

mown terraces, which were the most intensive manageat the site, were also the places with the
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highest biodiversity (see Quétier et al. 2007). dAsonsequence, agronomic value could partly
overlap with biodiversity, and did not stronglydeaoff with aesthetic and regulation values. Such
mountain landscapes are indeed known as highlyiHfiomittional systems (Tappeiner and Bayfield
2004, Gibon et al. 2010).

Recent reviews have highlighted that there is sigufficient evidence to conclude that there is
always a positive relationship between biodiversityl ecosystem functioning that would warrant
biodiversity conservation through the protection&& hotspots (Thompson and Starzomski 2007,
Vira and Adams 2009; Spangenberger and Settele)2@&lhough it is possible to find areas
important for both biodiversity and a bundle of E®oss 2006, Egoh et al. 2008), conservation
planning based on ES may have a weak capacityctode areas important for biodiversity (Chan
et al. 2006, and vice versa, Egoh et al. 2009, &zt al. 2010).

Our results suggest that patterns in aestheticregualation values, ES that were underpinned by
plant diversity or by ecosystem properties coreglaio plant diversity, were well matched with
biodiversity patterns. This ability for patterns S to reflect patterns in biodiversity varied only
little with the perspective, so that managementatols higher aesthetic or regulation values is
likely to fulfill biodiversity conservation targetgiowever, other ES — here agronomic value - may
show a much more variable and weaker link to biediity, so that management towards higher
agronomic value would not guarantee biodiversitgsgsvation. With the three ES estimated here,
agronomic, aesthetic and regulation values, ESpbtdaswere poor to average predictors of
biodiversity, with a strong effect, again, of thergpective chosen and the presence thresholds that
composed it. This suggests that management towaadsnization of bundles of ES may not meet
biodiversity conservation targets as well as th&imeation of single ES or smaller bundles of ES

linked biodiversity.
4.3 Ecosystem services bundles and indication acroSs E

The capacity for single ES to predict each oth@resence in a given area was also highly
influenced by the chosen perspective because tashbld values had direct effects on the extent of
the compared areas of interest, higher expectatinribe minimum acceptable level of ES resulting
in smaller areas of interest. For instance, agrooealue was considered as present over the entire
landscape except on unmown terraces through theeoaation and aesthetic perspectives, but only
on the higher fertilized terraces and summer gaaslsl through the agronomic perspective
(threshold chosen: 75% of the agronomic value).&udfects of relative areas for different ES have
not been taken into account in previous studiesgusverlap analyses. Our analysis demonstrated
that the inequality of compared areas had no caresexg on the overlap value but had direct visible

effects on the sensitivity and specificity valuéne variable ability to reflect patterns in areth
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variable. Sensitivity and specificity made it pddsito discriminate two configurations leading to
high overlap: either when the distribution of tlwstfvariable was enclosed into the distribution of
the second variable or conversely. When the areaterfest for the first variable was enclosed in
the area of interest for the second variable @&lgredictions of presence were true, so the number
of false positives was zero and the specificity easal to 1. At the same time, the smallest tha are
of interest for the first variable relative to theea of interest for the second variable, the grahe
decrease in the sensitivity of its reflecting paisein the second variable. Conversely, when tisg fi
variable totally enclosed the second variablethalpredictions of absence were true, so the number
of false negatives was null and the sensitivity wgsal to 1. At the same time, the larger the area
of interest for the first variable relatively toettarea of interest for the second variable, theemor
numerous the false positives and the more the fapgciof its reflecting patterns in the second
variable decreased.

Our systematic analysis of the effect of the chatpresence thresholds on sensitivity (Appendix
2) also showed that sensitivity decreased withreneasing threshold for the proxy at a different
rate across variables. Finally, sensitivity washeatinsensitive to the threshold of the target

variable.

5 Conclusion

Taking into account stakeholder expectations orsystem services influenced the assessment of
the presence of ecosystem services and biodiverBitgreby it influenced the detection of co-
occurrence among specific services and ecosystancee hotspots. This particularly resulted from
the fact that more or less stringent expectationslified the extent of the areas of interest for
different services and for biodiversity.

These result support the idea that ecosystem asspetsshould consider stakeholders and the scale
of their perspectives, as their different interests perspectives result in different visions afdia
management and landscape design. Alternative soenalr ecosystem services and biodiversity
need to be assessed considering the variety aofseprations across different stakeholders, as well

as the possibility that these may change in theéutonsistent with land use scenario storylines.

The capacity of ES and biodiversity to capture eatlifer’s areas of interest may depend on
stakeholder perspectives, thus increasing uncéytthat biodiversity conservation targets may be
achieved by management plans based on ecosysteitesegxcluding biodiversity and vice versa.
The successful conservation of ecosystem servigdsbadiversity demands a multidisciplinary

approach that also accounts for multiple perspestiv
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7 Appendices

Italie

Land use trajectories

O Field plots Il Mown and fertilized terraces Unmown permanent grasslands
[ Mown terraces Abandoned permanent grasslands
I Unmown terraces Alpine grazed meadows

Mown permanent grasslands [l Steep grazed slopes

7/ Non grasslands

1km

Appendix 1: Field site and land use types
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Appendix 2: Systematic analysis of sensitivity to arying pairs of thresholds of the proxy

variables in different proxy- and target-variable muples
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Relative contribution of soil, management and trait s to
the variations of bundles of ecosystem services in

grasslands

1 Abstract

The consequences of land use change and the imphagriculture on biodiversity and the
functioning of ecosystems have received a growittgntion since the end of the ®@entury.
Among other frameworks, some authors have calledridecological intensification’ of agriculture,
defined as “all the processes of transformatiorprafductive ecosystems towards higher yields
produced with reduced forcing of the agro-ecosytemigh strong emphasis on the better uses of

ecosystems functioning and services as inputsadyation (Griffon 2009).

This study aimed at disentangling the relationsvbeh ecosystem processes and ecosystem
services by quantifying the relative contributiaissoil, management and plant communities to the
variations of seven relevant ecosystem properesaated with key grassland ecosystem services:
above-ground biomass production at first harvesBN\ fodder digestibility, plant species
richness, soil organic matter content (SOM), sailbon content, total microbial biomass (TMB),
and soil bacteria:fungi ratio (BFR), on a permargrassland-dominated plateau in the French pre-

Alps.

Soil, management and plant communities showed cammguitary and confounded effects to the
variations of the set of ecosystem properties, amterpinned the bundling of ecosystem services
and the tradeoffs among them. The bundling of estesy properties highlighted the trade-off
between digestibility, the B:F ratio, and biomassdoiction on the one hand, and species richness
on the other hand, associated with a gradient iMCDconfirming the relevance of the leaf
economics spectrum theory to analyses of ecosys@mce trade-offs. The date of use showed
significant effects on the variations of the seteabsystem properties indicating the influence of

fine management factors on the provision of ecesyservices.
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Résumé

Les conséquences des changements d'usage deststds snpacts de l'agriculture sur la
biodiversité et le fonctionnement des écosystemesegu une attention croissante depuis la fin du
20°™ siécle. Parmi les cadres proposés, certains auteurappelé a ‘I'intensification écologique’
de I'agriculture, définie comme « I'ensemble descpssus de transformation des écosystémes de
production vers I'obtention de rendements supésieassociés a une diminution du forcage des
agro-écosystemes », avec un fort accent mis suneileur usage des services des écosystemes

comme intrant a la productin (Griffon 2009).

L’objectif de cette étude est d’identifier les tedas entre processus et services ecosystémiques pa
la quantification, a I'échelle d’'un plateau prdirides pré-Alpes francaises, des contributions
relatives du sol, de la gestion et des communaudégtales aux variations de sept propriétés
ecosystémiques liées a des services écosysténtbpiedes systémes prairiaux : la production de
biomasse aérienne, la digestibilité du fourrageiclzesse spécifique végétale, le contenu en reatier

organique du sol, la biomasse totale microbiennke, mtio bactéries/champignons du sol.

Le sol, la gestion et les communautés végétaleseptént des effets complémentaires et confondus
sur les variations de I'ensemble des propriétésy@stémiques étudiées. Ces trois composantes
expliquent le regroupement des services écosyst&mign bouquets ainsi que les incompatibilités
entre services écosystémiques. L’étude des boudegisopriétés écosystémiques met en évidence
un arbitrage entre la digestibilité, le rapport tbaes/champignons du sol et la production de

biomasse d'une part, et la richesse spécifiquetidapart. Cette opposition est associée a un
gradient de teneur en matiere séche des feuilBSME) qui confirme la pertinence de la théorie du

spectre économique foliaire pour les analyses dfages entre services écosystémiques. La date
d'usage présente des effets significatifs sur lesations du jeu de propriétés écosystémiques
étudié, corroborant linfluence des facteurs fine destion sur la fourniture des services

écosystémiques.
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2 Introduction

The consequences of land use change for biodiyeasid the functioning of the ecosystems have
received a growing attention since the end of e @ntury, with strong warnings being issued
about a possible shift in ecosystems' states (B&gnet al. 2012). Agriculture has been pointed out
as one among other factors responsible for cawsimgonmental damage that may cause long term
losses in ecosystem services, including many tappat agriculture itself (Foley et al. 2005).
Among other frameworks, some authors have calledridecological intensification' of agriculture,
defined as 'all the processes of transformatiomprofiuctive ecosystems towards higher yields
produced with reduced forcing of the agro-ecosytef@siffon 2009). This should permit to
reconciliate the conflicting challenges of incregsglobal food production to meet the needs of a
projected human population of 9 billion by 2050 (A and of reducing impacts on ecosystems.
Although the concept of ecological intensificatibas been mainly implemented for research on
intensive cropping systems so far (Cassman 1998)e mecently it has been also applied to other
farming systems, among which livestock farming flén 2009). In the case of livestock farming
such a new approach would address recent criticlzsed on the evidence for strong negative
impacts of livestock farming on the environmenpgsally climate change through greenhouse gas
emissions, Steinfeld et al. 2006), whilst demarrdaftimal, and especially meat products has been

increasing dramatically worldwide, and is projedtea@ontinue to do so (FAO).

Progress in plant science and genetic enginedasdoeen seen as one of the key pathways
to ecological intensification (Doré et al. 2011wever 'ecological intensification' also places
strong emphasis on the better uses of ecosystamtidning and services as inputs to production
systems (Le Roux et al. 2009).

More broadly, the ecosystem services concept Bas Imcreasingly used in science, policy
and business circles (TEEB 2010, Lamarque et d@l&pto design and support environmental
management as well as to draw attention to thee@sing threats that human activities put on the
basics of human economy (Foley et al. 2005, TEEBOROAIthough the concept of '‘ecosystem
services' clearly supports a holistic understandifghe socio-ecological systems, some authors
have highlighted that the difficulty of the taskshaften led tanarrow interpretations of the concept:
ecosystem services analyses too often focus onigowoing services that lend themselves to

economic valuation (Seppelt et al. 2011, Reyees. &1012).

And yet, from the beginning it has been recognitleat ecosystem services are not
independent of one another, and are provided indles’ (Millennium Ecosystem Assessment,

MEA 2005), formally defined asa’“ set of ecosystem services that repeatedly apjoegmther
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across space or timiéRaudsepp-Hearne et al. 2010). This concept iespihat ecosystem services
should be studied jointly within their bundles (&plet al. 2005). The assessment of the provision
of multiple ecosystem services and of interactiansong them and with biodiversity has been
presented as one major scientific challenge folhgwfrom the Millennium Ecosystem Assessment
(Carpenter et al. 2009), and is now a researclrigyrite.g. Seppelt et al. 2011, Crossman et al.
2013, Nagendra et al. 2013). To address this meady authors and frameworks have integrated an
explicit analysis of ecosystem service bundles (B&n& Balvanera 2007, Seppelt et al. 2012,
Carpenter et al. 2013). Taking on this challengsearch may shift from a first generation of
ecosystem service assessments, described by Seppélt(2011), who showed that in 2010 still
50% of all studies had considered only five or fee@system services simultaneously, and that all
together, only 25% of the studies displayed intigwas between the ecosystem services, to new
habits where most articles take broad bundles @dystem functions and services (Burkhard 2012).

Identifying and quantifying ecosystem service Hasdposes multiple conceptual and
methodological challenges (Mouchet et al. submitteske Appendix of the thesis). Raudsepp-
Hearne et al. (2010) used a quantitative rathar gwaply qualitative approach to the analysis of
ecosystem service bundles, where spatial entiteeg@uped by levels, and not only the presence,
of ecosystem services. We propose here to refotetibee definition by Raudsepp-Hearne et al.
(2010) of bundles asa pattern of ecosystem services levels that regmig appear together across
space or time”.From a methodological perspective, this bundlihgg@system services implies
clustering the studied entities (spatial locatioimserviewees) based on the values of ecosystem
services themselves (Raudsepp-Hearne et al., 2016 the axis of main dispersion of ecosystem
services cited by interviewees in participativerapghes (Martin-Lopez et al. 2012).

In practice, working with multidimensional datasatnultivariate analyses make it possible
to identify leading correlations among sets of gstean services (Lavorel et al. 2011, Mouchet et
al. submitted). Further, advanced multivariate ys&sd also make it possible to address drivers of
ecosystem service bundles (Mouchet et al. subnitkext instance, Legay et al. (Legay 2013 PhD),
postulating that the above-ground — below-grounteractions are essential for ecosystem
functioning and thus ecosystem services, developedhultivariate approach to assess the
contribution of plant, microbial and soil paramstetio the coordinated variations of seven

ecosystem services across ecosystems of varyidivbrsity.

In this study we investigated the furniture of g&iem services by grasslands in livestock farming

systems of a French pre-Alps region. Livestock pobidn in this area is simultaneously facing

conflicting objectives of biodiversity conservatitinked with the registered designation of origin

of a local cheese, and of sustaining milk produrctyeelds to supply the local dairy cooperative

(Dobremez et al. 2012). Our objective was to idgrtundles of ecosystem services and factors
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influencing their production, focusing on the scafandividual grasslands. For this, we analyzed
the variations of seven ecosystem properties assaciwith key grassland ecosystem services:
above-ground biomass production at first harvesBN\ fodder digestibility, plant species
richness, soil organic matter content (SOM), saitbon content, total phospholipid fatty acid
(PLFA) as a proxy for total microbial biomass (TMBhd soil bacteria:fungi ratio (BFR). ABM
and hay digestibility are of direct interest fordstock farmers who put priority on one and/or the
other for individual grasslands within their farmshile plant species richness is an indicator
addressing biodiversity-orientated practices / ctijes. Soil carbon content was incorporated as an
indicator of climate regulation, while SOM and nabral parameters were considered as indicators

of the maintenance of soil quality.

Based on a previous study at another mountainsigras site, which demonstrated the
relevance of grassland management, soil propedties plant traits to variations in individual
ecosystem services (Lavorel et al. 2011), we (fiadtihe relative effects of these three groups of
parameters, and their interactions on the jointatians of these 7 ecosystem properties. We
hypothesize that: (i) grassland management strodgtgrmines bundles of ecosystem properties;
(i) plant traits add an important contribution ttee explanation of the multivariate variations of
ecosystem properties (Lavorel et al. 2011), (i@ldw-ground parameters interact with above-
ground parameters in determining grassland ecasys&vices (Legay et al. submitted). Results

are discussed considering their significance fotagical intensification of grassland production.

3 Material & Methods

3.1 Study site and field measurements

The study site (45°07'N, 5°31' E) is located infnench Pre-Alps, in North Vercors, on the plateau
of Méaudre and the associated summer grasslandsdndma Moliére” (45°18'N, 5°58'E). Its total
area is 78 km2 and the elevation of the samplets ponged from 930m to 1311m on the plateau,
and from 1542m to 1623m in the summer grasslandse® on previous studies, where land use
legacies played a key role in determining curremit properties, vegetation communities and
ecosystem functioning (Quétier, Thébault & LavoR€l07), and assuming the stability of the
current land use over the past decades, we samflptbts, 9 of them on summer grasslands, split

in summer grasslands and slopes, and the 39 athdle plateau.

Plateau grasslands were classified according teexsting typology based on the visual frequency
of different plant types (GIS Alpes Du Nord, 2002his typology was built on the basis of studies
aiming at defining the 'use value' - i.e. grasslandlity with respect to the expectations of the
farmer- of alpine grasslands based on four suitglliteria: dynamics of above-ground biomass
during plant growth and regrowth, temporal dynanat$ay nutritional food value (hay nitrogen
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content and digestibility), hay harvest suitabiligirying needs, losses during haying) and
vegetation community dynamics (Jeannin, Fleury &ido 1991). The typology combines the
percentage of non-leguminous dicots as integratdrshe effects of mowing earliness and
fertilization, and physiognomy of dominant grasassntegrators of soil nutrient and environment
water availability. In order to facilitate samplingnd especially because some categories may be
difficult to distinguish in the field, we simplifcée this original grassland typology. Using expert
knowledge and field observations by agronomistsdiggnguished mown and pastured grasslands,
and divided each into 6 subtypes (M1-M6 and Pl-Réked by decreasing intensity of use.
Consistently with the frequency of different grassl types in the landscape, our sample only
contained types M1, M3-M6, P1, P2 and P5. We themduhis grassland types as proxies for land
use. In addition, we assessed the date of firstimgpyor pasture) through weekly surveys of each

plots.
3.2 Soil and nutrient availability analyses

Five 10 cm-deep soil cores were randomly sample@aoh plot then pooled together before
measurements. Soil texture, soil total carbon aitrgen were measured following previously
described protocols (Grigulis et al. 2013). Soitevdolding capacity (WHC) and water availability
(WA = WHC — permanent wilting point) were calculdtesing texture and total carbon data (Osty
1971).

Fresh sieved (i.e. 5.6-mm mesh) soil samples st@red at -20°C (for further phospholipid
fatty acid (PLFA) analyses), or 4°C and immediat@yithin 48h) processed for microbial
communities analysis, and for soil chemical analySoil water content (SWC) was determined on
fresh soil dried at 70°C for one week. Soil subsiasgvere air dried and ground to measure total
soil C and N using a FlashEA 1112 elemental analygesher Scientific Inc., Waltham, MA,
USA). Soil pH was measured using a 1:4 (soil: biestiwater) solution. Soil density was obtained
measuring the dry mass of a fixed volume soil c&ail nutrients (ammonium (Nf+N), nitrate
(NOs3-N), total dissolved nitrogen (TDN), and dissolvedjanic nitrogen (DON)) were measured
from 0.5 M K:SQO, soil extracts (Jones and Willett 2006), then arediyon a FS-IV colorimetric
chain (Ol-Analytical, College Station, TX, USA).

A PCA on soil parameters identified three main argplaining 46%, 19%, and 12% of the
variation of the data set, respectively. The fiagis was significantly associated with water
availability (WHC, wilting point) and soil granuisy (clay and sand content) and the physical
parameters associated with clay content (CEC, piH,N content)(Table S1, supplementary

material). The second axis was significantly associated witlber availability and silt. The third
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axis was significantly associated with the soil gftworus content and apparent density. We used

these soil-PCA axes as integrated soil abioticrpatars.

In addition to these soil measurements, nitrogesh @rosphorus nutrition indices (NNI and PNI,
respectively) were measured in each plot to quastdtual nutrient availability to plant growth
(Lemaire & Gastal 1997). Briefly, using standaratpcols (Garnier et al. 2007), we sampled
above-ground live biomass in four 0.25m? quadrategetative stage, in May 2011 and 2012. Live
dicots and grasses were separated from leguminous.

NNI was calculated as the ratio between the actiimgen concentration of above-ground biomass
and the critical nitrogen concentratiore(concentration allowing potential growth; Lemairedan
Gastal 1997). PNI was calculated as proposed by @md Ducrocq (1997) and Jouany et al.
(2004).
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Soil- Soil- Soil-
PCA1 PCA2 PCA3

inertia 46 % 19 % 12 %

WHC 0.92 - -

Wilting point -0.92 - -

CEC -0.85 - -

pH 075 - -

Soil N content0.59 - -

AWR - -0.67 -

-0.71

Soil P content

AD - - 0.66

Clay 0.92 - -

Sand 0.89 - -

Silt - 0.87 -

Table S1: Soil-PCA axis and soil parameters

The first axis explained the most part of the vawizs of soil parameters.
Inertia- inertia of axesSoil. PCA1, Soil.PCA2, Soil.PCA3Lst, 2nd and 3rd axis of Soil-PCA;

WHC- water holding capacity ; CEC — cation exchargpacity; AWR — available water reserve;

AD - apparent density; Clay, Sand, Silt — soil grianity.
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3.3 Floristic inventories

All species were recorded within each plot and thktive abundance of each species was
calculated with the “point-quadrat” sampling meth{tdvy & Madden 1933). For a given plot, the
local abundance of each species was determindteasumber of hits among 160 sampling points
evenly distributed within four 50x50cm? and two Bx¥2quadrats located randomly within the plot.

Plant vegetative traits[vegetative height (VegH), flower exposition (FE9af dry matter content
(LDMC), leaf nitrogen, carbon and phosphorus cotregions (LNC, LCC and LPC)] assumed as
relevant to ecosystem services provision (Quétiat.2007) were measured for all species making
up 80% of cumulated biomass following standardqarols (Cornelissen et al. 2003, Garnier et al.
2007). Briefly, within each grassland type, for le@pecies contributing to the cumulated 80% of
biomass, 20 individuals were measured for vegetativd reproductive heights (with inflorescence
exposition as their difference HDiIff), and the lasature leaf of 10 individuals were collected,
prepared and measured for LDMC, LNC, LCC and LPGr €ach trait within each plot, we
calculated the community-weighted mean trait vgl0&/M; Garnier et al. 2004), where the trait
value for each species (available at treatment)levas weighted by its relative abundance in the

plot using the FD package (Laliberté & Shipley, 201

Grass abundances were also used to calculate timelatice of early- and late- flowering
grass species, the abundance of conservative gpasges, and the abundance of exploitative grass
species, established on the basis of fieldvés(Gos, PhD Thesis, Chapter II) following Cruz et al
(2010) perennial grass species typology. This ggyhlwas built-up using the values of 6 functional
characteristics that discriminate among the aguical qualities of the species (for the leaves: dry
matter content, specific foliar area, length o€ lduration, resistance to breakage; for the whole

plants: flowering date, maximum height),

Flowering phenology(date of flowering onset) was surveyed for allratbant grass species in 2011
and 2012 across the 48 plots. The restriction of ttait to grass species is grounded on the
convergence in the timing of flowering between grasd dicots within a given community
(Ansquer 2009), and on the overall greater relewaodarmers of grass flowering as a marker for a
switch of grassland towards lower quality. For egphcies, the phenological state (vegetative, ears
in their sheath, developed ears, and flowering)eses determined once a week as the dominant
state of the population. Using data from the 38021@utrans Météo France station, date of
flowering onset was transformed to growing degregsdadjusted to altitude for each plot by
applying a 0.6°C/100m decline. Community-weightedam of flowering dates was calculated
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using the FD package but was not significant in thedels, therefore will not be presented

henceforth.

3.4 Ecosystem properties

Seven variables were selected as ecosystem pegeasdsociated with ecosystem services: above-
ground green biomass (ABM, t.ha-1), digestibilggjl carbon content, soil organic matter (SOM),
soil microbial biomass (TMB) and bacteria:fungiioa(BFR), as well as plant species richness
(SR), respectively associated with the following®stem services as hay quantity and quality,
carbon storage, retention of nutrients in soil @& et al. 2011, Grigulis et al. 2013).
ABM was estimated using calibrated height measargm (Lavorel et al. 2011).
Digestibility of green biomass was measured atg&mum growing rate of vegetation, at the end
of June, on a 1m?2 sample of vegetation within gdohcut on a 10cm x 10m line, sorted, dried for
72h at 60°C, ground with a 0.5mm grid and analymath Near InfraRed Spectrometry to

determine nitrogen total content and digestibititghe green biomass (Pontes et al. 2007).

Soil carbon content was measured as described aS@! was measured by loss on ignition.
Fungal and bacterial biomasses were measured lsppblipid fatty acid (PLFA) analysis using
the Bligh and Dyer method (1959), adapted by Waeital. (1979) and described by Bardgett et al.
(1996). Briefly, this involved the extraction, ftamation and quantification of microbial
phospholipids. The fatty acids i150:0, a150:0, 15i®:0, 17:0, i17:0, cy17:0, cis1l&ZX and
cy19:0 were chosen to represent bacterial fattgsaand 18:@6 to represent fungal fatty acids
(Bardgett & McAlister 1999). Total PLFA was usedaameasure of active microbial biomass. The
fungi to bacteria ratio was calculated by dividithg fungal PLFA marker (18:6) by summed
bacterial PLFAs (Bardgett et al. 1996), and correid@s a proxy for soil mineralization activity.

3.5 Data analysis

All the analyses were conducted at two scaleg,thiesswhole territory, then the subset of the dzttas
excluding summer grasslands and slopes (hereaftared as 'plateau’), aiming at a finer resolution

of the processes within the grasslands of the glate

All the variables were standardized, using thecfiem decostand, packagegan(Oksanen
et al. 2013). To determine relationships betweepnsystem properties, and their relative
contributions to the variations of ecosystem prboesgr we first ran a principal correspondences

analysis (PCA) on the seven ecosystem properties.
3.5.1 RDA and variation partioning
The response variables comprised of a matrix Withseven ecosystem properties for each of the

48 plots. Explanatory variables were split intoethrcategories and corresponding matrices;
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grassland use (grassland type and date of usa}, fplactional traits (CWM of each trait including

flower phenology) and soil properties. Our aim wasjuantify the relative contributions of each of
these categories to variations in the bundle ofthen ecosystem properties, and to identify within
each category the most relevant individual varigbkeor this, we applied an ascending multi-step

analysis using multivariate linear regression.

As a first step, we identified among each of tleed categories separately, those
significantly associated with variations of ecosystproperties. To do this, we ran a forward
selection using Redundancy Analyses (RDA) withegighlant, soil or use variables as explanatory
variables and ecosystem properties as responsablemi We applied the two-criteria procedure
proposed by Blanchet et al. (2008) to limit thehpeons of classical forward selections. Inflated
Type | error was avoided by forward-selecting amiydels for which all explanatory variables were
significant. The overestimation of the amount ofiasace explained was avoided by introducing an
additional stopping criterion in that the adjusteefficient of multiple determination {Rdj) of the
model could not exceed the R? adj obtained whenguall potential explanatory variables. The
variables that fulfilled both stopping criteria werdentified as the significant traits, soil or use

variables influencing the ecosystems properties.

As a second step, a variance partitioning proeedquegendre et al. 2005) was used to
guantify the variations ecosystem properties erpldi by each category of variables while
controlling for the effects of the other categoriébe adjusted R2? (R? adj) of each of the three
models obtained by forward selection, as well & R adj of combined models (Traits + soil
variables, traits + use variables, soil + use Wée® all three groups of variables) were calcdlate
and used to calculate the R2? adj of all the cood#i models (traits controlling soil, traits
controlling use, soil controlling use, soil contiag traits, use controlling traits, use controgjin
soil) by subtraction.

3.5.2 Bundling of ecosystem properties

The first and second axes of the most parsimonRiDd, built on selecting explanatory variables
among all 3 categories of explanatory variablesd@suse + traits + soi] Table 2) were used to
identify ecosystem service bundles using a hiereatlcluster analysis (Martin-Lopez et al. 2012).
We used Ward'’s linkage method with Euclidean distano identify relatedness among ecosystem
service preferences (Ward 1963). The mean levetsadystem properties within each bundles was
then calculated.

All statistical analyses were performed in R vams2.15.1 (R Core Team 2013) using the
library 'vegan' 2.0.7 (Oksanen et al 2008).
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4 Results

We first present here the distribution of ecosystamperties by principal component analysis
(PCA) and the best explaining RDA models built otplanatory variables selected from each of
subgroups of variables (use, soil and traits). A®eond step we present the variation partitioning
and the models and bundles of ecosystem propeatitsned when we grouped grassland types,

traits and soil parameters as explanatory variatfl&DA.

EP-PCA1 EP-PCA2 EP-PCA3
inertia 35 % 21 % 15%
ABM -0,802 *** - -
Dig -0,377*  -0,496 ***  -0,407 **
SoillC 0,471 * -0,501 *** | 0,572 ***
SOM 0,52 *** -0,687 *** -
SR 0,812 *** - -
T™MB - -0,513 ***  -0,628 ***
BFR -0,683 *** | -0,49 *** -

Table 1: PCA axis of ecosystem properties

inertia— inertia of axes ABM- above-ground greeontass; Dig- digestibility; SoilC- soil carbon

content; SOM- soil organic matter: SR- species mass; TBM- total microbial biomass; B:F-

bacteria:fungi ratio.
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4.1 Co-variation among ecosystem properties (EP)

The first three axes of the PCA of ecosystem pragseaccounted for 35%, 21% and 15% of the
variations respectivelyTable 1). The first axis opposed above-ground green bioraagsspecies
richness, and ranked grasslands from the mostsiviemown types (M1) to the most extensive
mown types (M5), then to summer grasslands. Thengkaxis was negatively associated with hay
digestibility, soil organic matter, total microbiddiomass and soil carbon, the latter being
significantly correlated with soil clay content. i$hsecond axis also ranked grasslands from
intensively used to extensively used types. Thelthxis opposed total microbial biomass and total
soil carbon, but did not show any specific pattelating to management or soil parameters.

4.2 RDA of ecosystem properties

Traits-RDA — On the whole landscape, the best madg@laining the variations of ecosystem
properties retained VegH and LDMC as explanatomyabées (permutation test, p < 0.0able
2- whole territory). This model explained 26% of the variations adsystem properties @ble 2),

distributed on two significant axes.

When restricting the analysis to the plateau,biaet model explained 18% of the variations
of ecosystem propertiegble 2 - Plateay and retained VegH, LDMC, LCC and flowering onset
as explanatory variables distributed on two sigatiit axes.

Management-RDA - On the whole landscape, grassigralitself explained 29 % of the variation
of ecosystem properties (see the differences okystem properties by typesigure S1

supplementary material). The date of first use was significantly addedh® model, but increased
the explained variance only to 30%aple 2- whole territory). The RDA associated with this
model had three significant axes, that accounted6#®o, 14%, and 11% of the total inertia

respectively.

On the plateau, grassland type itself explaine@o 18f the variations of ecosystem
properties. Date of use was significantly addetheéomodel and increased the explained variations
up to 20% Table 2-Plateay. This RDA had three significant axes, accounfmg48%, 31% and

15% of total inertia respectively.

90



Whole .
_ AIC R2adj model
territory
Uses 83,62 0,303 LU+ DateUse
Traits 81,17 0,263 VegH+ LDMC
Soil 8255 0,256/ PCA2 + PCAl + PCA3
Combined 72,28 0,487 LU + DateUse + VegH + LDMCGAR + PCA1 + PCA3
Plateau
Uses 55,7 0,197 LU + DateUse
Traits 55,8 0,158 VegH + LDMC + LCC + Dateflo
Soil 55,59 0,121 PCA2 +PCAl
Combined LU + DateUse + PCAl1 + PCA2 + VegH + LDMC + LCC
49,46 0,390
Dateflo

Table 2: RDA models explaining EP variations, selected uses, traits and soil variables

RDA was first run on the three individual groupseaplanatory variables (uses, traits, soil), then

on the whole set of explanatory variables. AIC ssowere similar for the three groups of

variables, and lower for the combined modg¢AIC > 2), on both the whole territory and the

plateau.

d.f.- degree of freedonRR?- adjusted R2 of the moddlU- land use;Dateuse date of useVegH
Vegetative heighti. CC- leaf carbon contentPCAi- ith axes of soil PCAL.DMC- Leaf dry matter

content;Dateflo mean community date of flowering
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Figure S1: distribution of ecosystem properties imrassland types

M1 to M6 - mown grasslands?1 - pastured grassland®lp - summer grasslands§lo- slopes
ABM - above-ground green biomass (t/hB)G- digestibility (%); CSoil soil carbon content (%);
SOM - soil organic matter (%)SR- species richness (number of speci@gM- total microbial

biomass gmol/g fresh soil)BFR- bacteria:fungi ratio (unitless).
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Soil-RDA - On the whole landscape, the best mog#aming the variation of ecosystem properties
retained the three first axes of the PCA on soiliremmental parameters (soil-PCA1, 2, 3) as
explanatory variables (permutation test, p <0.0t)explained 26% of the variations of ecosystem
properties Table 2-whole territory ).

Restricted to the plateau, the best model expigithe variations of ecosystem services had
the two first axes of the PCA on soil environmemtaia as explanatory variables (permutation test,
Nperm =1000. P <0.01). It explained 12% of the atgons of ecosystem properties, on one single
significant axis opposing soil-PCAL to soil-PCARat represented 74.9% of the total inertia.

Overall, the combined models (with the three catiegoof variables) explained more variance for
the whole territory than for the plateau. Among fdb-models, use-based models explained the
largest amount of variance in ecosystem properiigd) 30% and 20% of the variations of
ecosystem properties on the whole territory antherplateau respectively, followed by trait-based
models (26% and 16% of the variations of ecosygimperties respectively) and soil-based models
(26% and 12%)Table 2).

Across the whole landscape, the first axis of eddhe RDA sub-models was similar to that
for the EP-PCA. It distinguished summer grasslaamts slopes from plateau grasslands, opposing
M1 and P1 on the one hand, to summer grasslandslapes on the other hanBigure 1c). This
axis was either explained by the soil-PCA second iaxthe soil-based model, or by plot mean
vegetative height opposed to LDMC in the trait-loeswdel.

On the plateau, the soil-based sub-model explaomeids first axis the differences in SOM
and TMB with the first and second axes of the B@ilA, opposing clay dominated to silt dominated
soils. The trait-based sub-model associated theiggraof digestibility and bacteria to fungi ratio
BFR with mean plot LCC and LDMC.

The combination of the three sub—models (uset; @aid soil-based) identified the effects of traits

on the first axis, and the effect of soil on themsw®l axis Figure 1d).
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Figure 1: Venn diagram of the variation partitioning of ecosystem properties explained by

land use, community mean traits and soil parameters

Variation of ecosystem properties was partitionadtloe basis of the three submodels described in

table 2: soil, traits and uses.

ABM- above-ground green biomasB;F- bacteria:fungi ratio; Dig- digestibility; SoilC- soil

carbon contentSOM- soil organic matterSR- species richnes§;BM- total microbial biomass;

VegH community mean vegetation heigsil. PCA1, soil.PCA2, soi.PCAR% 2" and 3rd axis of
Soil-PCA;LCC- leaf carbon content;

M1 to M6 - mown grasslands?1 to P5 - pastured grassland®lp - summer grassland$ sk

slopes.
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The flowering onset responded well to the grasstgpdlogy, and decreased from type M1 to type
M6 grasslands. The flowering onset did not respontthe percentage of Duru et al's (2009) type A
grass species (recorded as the early flowering) typehe whole territory. A significantly positive
relationship was found in summer grasslands anmesldout not on the plateau grasslands. On the
plateau, the flowering onset added 5% to the vaeaxplained in both the traits and the combined
models. It was associated to RDA third axis, opgdsel MB to which it was negatively correlated
(R=-0,4**, see Figure 2).

05
LOMC =
SoilPCAZ s LCC
<
O 0.0 -
o
Datellse
ME »
05 T
[ [ I [ [
-1.0 05 0.0 05 1.0

RDA1

Figure 2: Third axis of combined RDA on plateau graslands

Variation of ecosystem properties was partitionadtize basis of the three submodels described in

table 2: soil, traits and uses.

ABM - above-ground green bioma€BFR- bacteria:fungi ratio;Dateflo- mean community date of
flowering; DateUse-date of useDIG- digestibility; LCC- leaf carbon contentt. DMC- leaf dry
matter contentSoilC- soil carbon contentSOM- soil organic matterSR- species richnesg;BM-
total microbial biomassYegH community mean vegetation heighCA1l, PCA2 1% and 29 axis
of Soil-PCA;

M1 to M6 - mown grasslands;RJL - pastured grasslandglp - summer grasslandSJo- slopes.
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pecies richness was explained by grasslands t3a8s ¢f variance explained). Independently from
the effect of grassland type, species richneseasad with soil water holding capacity, which
explained another 30% of its variations (Figure.S)ecies richness decreased with B:F ratio,
which effect was partly included in the effect algsland types on species richness, but also
explained its variability within P1 pastures. Figapecies richness slightly increased in pastures

compared to mown grasslands.

Arassland ?< WHC\
/ types

|'
I

\/@@\ /

.-'

\ BIF /
Residuals = 0.32
Arassland ?< WHC\
/ types

."

\/ X\ /

\ 0.01 .

\ DateUsy
b- Residuals = 0.34

Figure S2: Variations of species richness explaindmy management and soil effects

a- Grassland typedVHC - water holding capacity anB/F - bacteria:fungi ratio.

b- Grassland type, WHC - water holding capacity &aleUse - date of first use.
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4.3 Variance partitioning

Across the whole territory, the combination of #edected variables for management (grassland
typeand date of use), plot mean traits (VegH, LCC, LDM@d soil (soil-PCA first, second and
third axes) explained 50% of the variations in fs¥en ecosystem propertidsgure 1a). The
common contribution of management variables antimpkean traits was the highest contribution to
the total variation of ecosystem properties (18%hd accounted for roughly 2/3 of the
contributions of management variables and plot nmieaits. Seven percent of the variations of
ecosystem properties were explained by the commatribution of the three groups of variables
(Figure 1) as all three sub-models distinguished clearlyraemgrasslands and slopes from plateau

grasslands.

On the plateau, the combination of managemeniablas, plot mean traits and soil
variables explained less (39%) of the variationeodsystem propertiesigure 1b). The same
patterns of overlap as on the whole landscape Wered between the variances explained by
management and trait variables. The specific dmntions of soil, management and traits to the
variations of ecosystem properties were similathva predominance of soil-alone effects (13%,

8% for management- and 6% for traits-alone effects)
4.4 4. Bundles of ecosystem properties

On the whole landscape, the clustering of ecosyspeoperties distinguished three strongly
opposed bundles and two intermediate bundieégu(e 3a). The first axis opposed bundle E
characterized by the highest levels of speciesésh, and the lowest levels of other properties, to
bundle B, characterized by the highest levels géslibility, above-ground biomass and B:F ratio.
Bundle E was found on summer grasslands, slopegxedsive mown grasslands, while bundle B
was found on typeM1 and P1 grasslands. A third lmusldowed intermediate levels of both species
richness and rather low levels of the previouslhyntio@ed three other properties, but the highest
levels of soil carbon, SOM and TMB. Finally, twonralles with intermediate levels of above-
ground green biomass, digestibility and specidmgss were separated along the second axis, with

very low levels of soil carbon, SOM and TMB.

On the plateau as well the clustering of ecosygimperties distinguished the three strongly
opposed bundles previously mentioned (here refdoess B5, B1 and B2) and two intermediate
bundles (B3 and B4), with the difference of P3 Harmaximizing only digestibility and showed
very low levels of all other propertieBigure 3b).
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Figure 3A: Bundles of ecosystem properties on thehwole territory

Ecosystem propertse Gbio - above-ground green biomas8:F- bacteria:fungi ratio; Dig-
digestibility; SoilC- soil carbon contentSOM- soil organic matterSR- species richnessfBM-

total microbial biomass;

Traits, management, soiDateflo-mean community date of flowerinDateUse-date of usel. CC-
leaf carbon contentt. DMC- leaf dry matter contentyegH community mean vegetation height;
soilPCAL,soil PCA21st and 2nd axis of Soil-PCA,;

Grassland types:M1 to M6- mown grasslands,P1l- pastured grasslands;Pski slopes.
Bundles : Ato Ein (A), B1to B5in (B)

99



RDA
SoilC R9
Grassland types GB
PP SOM @:_F
e SR "tmB
M5
A M6 : . oM
05 P1 50|I.PCf1 l:
@ DatelUse Soil C
M6 :
: B1
Y :
doia o/ T °
o B854 ABd \
~ M5® 5.« \
L 0.0 e LOMC N G EC T TP v S —
4 B4| ABm gss
dz Y flo
B4 ~ §
: B:F Di
-0.5 7 : g
soi.PCA2 e Q
B2
| | I | |
-1.0 -0.5 0.0 0.5 1.0
RDA1
1st & 2nd axes

Figure 3B: Bundles of ecosystem properties on thdgieau

Ecosystem propertsie ABM- above-ground green biomas8:F- bacteria:fungi ratio; Dig-
digestibility; SoilC- soil carbon contentSOM- soil organic matterSR- species richnessfBM-

total microbial biomass;

Traits, management, soiDateflo-mean community date of flowerinDateUse-date of usel. CC-
leaf carbon contentt. DMC- leaf dry matter contentyegH community mean vegetation height;
soilPCAL,soil PCA21st and 2nd axis of Soil-PCA,;

Grassland types:M1 to M6- mown grasslands,P1- pastured grasslands;Pski slopes.
Bundles : Ato Ein (A), B1to B5in (B)
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Discussion

4.5 Relative contributions of grassland managemenjlsand plant traits to co-
variations among seven ecosystem properties

In this study, we found a dominant effect of grasdl management on the variations of ecosystem
properties, consistent with previous studies shgwirat long-lasting land uses have an impact on
ecosystem properties through soil stocks and mlammunities (Lavorel et al. 2011, Quétier et al.
2007). This result was also consistent with theafgbe agronomic grassland typology, which was
built on levels of suitability criteria and includleualitative references to some of our ecosystem
properties (ABM, hay digestibility), and some paedens correlated with others (e.g. nutrient
availability levels, which can be assumed to bateel with the B:F ratio (Bardgett 1999). The
addition of soil variables and plot mean traits (MyVincreased the explanation of ecosystem

properties, as in previous studies (Lavorel e2@l.1).

In the present study, the contribution of trartsl &he contribution of grassland management
to the variations of ecosystem properties overldppgongly Figure 1-a, 1-B. This can be
explained considering that vegetative height aladl iaits have been showed to be response traits
strongly influenced by grassland management, atldl @ffects on ecosystem functioning (Lavorel
et al. 2011). Moreover the grassland typology ugseaur study, was built on the physiognomy of
dominant graminoids (large, medium or fine-leavettjch is very closely linked to leaf traits (in
particular LDMC: Duru 2009).

The contribution of abiotic soil parameters to #hlanation of variations of the set of
seven ecosystem properties was much lower thandfdynLegay et al. (submitted) using a
manipulative approach where initial soil was constand the functional composition of plant
communities was manipulated. Variations in soilck#- soil organic matter, soil total carbon
content and total microbial biomass, were mainoagted with soil constraint&igure 1-c, 1-9
which explained 50% (SOM, soil carbon) and 10% (T)MBtheir variations respectively (data not

shown).

Overall, the variations of the seven ecosystenpgmtes within each grassland type were
high, with overall similar coefficients of variaticof ecosystem properties in grassland types. The
non-explained fraction of the total variance of #mosystem properties was large (62% on the
plateau, Figure 1d). Recent focus on the interadbietween microbial communities, soil abiotic
parameters and plant traits showed an importantribation of the former to the variations of
ecosystem properties: Grigulis et al. (2013) shofeedhstance that SOM was equally explained by
plant traits and microbial traits. Legay et al. 3P showed that ABM could be related to all three
groups of variables. A part of the remaining vaoias may thus be explained by microbial
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community traits. In addition, variation within iivetlual grassland types may reflect a variety of
past management for a given current managemewhitth vegetation, and especially soil, may not

be fully adjusted.
4.6 Mechanisms underpinning trade-offs among ecosystgroperties

The bundling of ecosystem properties highlightesl ttade-off between digestibility, the B:F ratio,
and biomass production (ABM) on the one hand, saatiss richness on the other haRay(re 3a
and 3b).

The association of LDMC with this gradient confimnéhe relevance of the leaf economics
spectrum theory to analyses of ecosystem servatetoffs (Lavorel & Grigulis 2012). The leaf
economics spectrum describes a gradient from speberacterized by less dense and nitrogen-rich
leaves and fast growth (high SLA, high LNC) to specwith denser, nutrient-poor leaves and
slower growth (high LDMC, low LNC) (Wright et al0R4). The link between the functional traits
of the leaf economics spectrum and ABM is well supgd in the literature (see review by Lavorel
et al. 2013). Likewise, digestibility has been shote be linked with LDMC at species and
community levels (Gardarin et al. submitted), andg@is et al. (2013) demonstrated its
applicability to a broader set of ecosystem propgidssociated with nutrient cycling.

Finally, exploitative communities (such as type Brhsslands, with high levels of LNC and low
levels of LDMC, Figure S3 have been shown to be associated with higherbadtngi ratio

(Bardgett & McAlister 1999) and rates of nitrogennaralization: DeVries et al. (2013) and
Grigulis et al. (2013) found that fertile habitatharacterized by soil microbial communities
dominated by bacteria, and rapid microbial actgtiwere linked with greater fodder production,

but poor C and N retention.

Plot-level species richness was overall quite lgthis territory, ranging from 17 to 53 species on

the plateau, and 37 to 76 species on summer gnassiRlateau grasslands contained from 13% to
41% of the total number of species found on théepla (129). Summer grasslands contained from
22% to 45% of the total number of species foundsommer sites (168). Consistent with other

grassland studies and with theory on the effectstefproductivity and disturbance (Huston 1994),

species richness could be explained by a bell-shapeve relating go management intensity,

increasing gradually in decreasing intensity of mayvasslands (from M1 to M6), and decreasing

in extensive pastures (P5, P6). The majority ofcigse found on the plateau were common

grassland species, but we also found some protapecies Pseudorchis albida suggesting the

importance of the territory for biodiversity.
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Figure S3 : variations of community weighted LDMC and LNC with grassland types

M1 to M6 - mown grassland®1 pastured grasslandslp - summer grasslandS|o slopes

LDMC - leaf dry matter content (mg/g); LNC- leatrogen content( %)
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4.7 Perspectives toward ecological intensification

No significant differences were found between défe plateau grassland types in terms of nitrogen
nutrition index (NNI) (Kruskall-Wallis test, x2 =.27, df =6, p = 0.87), and ABM was neither
associated with INN nor soil N, SOM nor PNI, whiglnggests that nitrogen may not be the limiting
factor in this area. We interpret this as the daasts being located on the plateau of the saturatio
curve of primary production against fertilizatiohhis suggests that there may be a very narrow
potential for any intensification of practices tods higher green biomass production on the
plateau. In any case, further analysis would beesgary on total annual biomass, as we analyzed
here vegetation properties only at the first hanaesl missed the finer land use practices linked

with second and third mowing.

The date of use was an important management variabbur study, with significant effects on
forage digestibility, which decreased with latetedaf use, in accordance with previous findings
(see review by Ansquer, PhD thesis, Chapter liis interesting to note that the effect of sorgn
WHC) fully overlapped with the effect of the dateuse Fig S7). Type P1 grasslands with higher
water holding capacity were pastured later and ghmved a lower digestibility at consumption
time. This may illustrate a trade-off between tledto wait until late spring for the soil to drain

(for soil protection from trampling) and the dynasof leaf quality.

The increase in species richness observed witkasing WHC was also partly linked with
a delay in the date of uskigure S2h): we can reasonably hypothesize a causal link dstvithe
delay in date of use and the increase in specimeass, which would need further testing, but

would be consistent with theory and observatiorg (@& ilkinson et al. 2012).

This implication of the date of use into key tramfés among ecosystem services at this site suggests
that rather than focusing on the management dfifigrpractices towards ecological intensification
should consider the very significant effects ofedat use. A mix of earlier and later dates of use
across the landscape and within individual farmsuih make it possible to mitigate the primary

trade-off between production objectives and biodiig conservation objectives.

The plateau RDA showed two well-defined and ddtiaxes associated with fodder
properties (ABM and digestibility) and soil nutrtefiux (BFR) opposed to soil stocks (organic
matter, carbon and TBM interpreted as a microbtatlg, the former being associated with
gradients of plant traits and the latter with spihysical constraints (granulometry, water
availability). This orthogonality between fodderoperties and soil stocks suggests that an
intensification towards plant communities assodatgéh higher fodder quality and quantity might

have no effect on soil stocks.
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5 Conclusion

Overall, our analyses confirm joint effects of mg@@ment, traits and soil abiotic parameters on the
variations of ecosystem properties of grasslands the predominance of the management and
traits. Land use and traits showed overlappingcegfen the variations of ecosystem properties. The
variations explained by traits were consistent viltb leaf economics spectrum model and its
implications for ecosystem functioning. The obsdriedependence between ecosystem properties
relevant to production (forage biomass, digestipiéind nutrient turnover), on the one hand, and
soil stocks (organic matter, carbon and microbiaklss) on the other hand, suggests that an
intensification of fodder production might be cortipe with the preservation of the soil resource
base within the current management system. Weiglgkd that fine choices of practices such as
the date of pasture or mowing depending on soilstnoe have important consequences on some
ecosystem properties relevant for ecosystem sendaod may influence biodiversity patterns. At
local scale, it seems relevant for future reseaochetter document the interdependence between

farm functioning and ecosystem services.
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7 Appendices

7.1 Effect of management variables on EP

RDA - The first axis was positively associated wibove-ground green biomass and the
bacteria:fungi ratio, and negatively associatedh\sfecies richness (R =0.84, R =0.753,and R = -
0.86, respectively, all p < 0.001), and ranked geasls from summer grasslands to intensively used

mown grasslands (Kruskall-Wallis test, p <0.(Hig(re S4).

On the plateau, the first axis was significantga@ciated with the date of use (R = 0.45**)
and opposed hay digestibility and the bacteriaifuato to species richness (R = -0.79*** R = -
0.72** R =0.52*). This first axis ranked mown ggslands from intensively used (M1) to
extensively used types (M5Fiure S4). The second axis was negatively correlated with s
organic matter (R=-0.79***), and the third axis itotal microbial biomass. Both the second and

third axis ranked plots from clay to silt soils.
Effect of soil parameters on EP

RDA - On the whole dataset, the RDA showed that dhedients of organic matter and total
microbial abundance, which drive the directiontd main variation within the summer grasslands
and within M1 type grasslands, are explained bitRGIA first axis,i.e. soil clay content and soil
physical parameter associated. M5 type grasslamd®eated at the extremities of these gradients,

and present all very low clay contents.
7.2 Effect of community weighted mean plant traits &P

PCA - The Principal Component Analysis on traitsialales (LNC, LCC, LPC, LDMC, VegH,
HDIFF, C:N) identified three main axes responsibie86% of the total varianc& éble S2). The
plane defined by the first two axes captured 75%meftotal variance. In this space, a first gradien
distinguished summer grasslands, characterizeddbylévels of LDMC and low plant heights and
LPC),from plateau grasslands, with opposite charactersecond gradient opposed LNC to C:N
and HDIFF, and ranked grasslands from sawed grassigoart of type M1), with high LNC, low
C:N and HDIFF (highly driven by a high presencelejumes (R=-0.77)), to more extensive
grassland types (M3 and M4, then M5) with decreasitNC and higher C:N, thus more

conservative communities.

RDA - The first axis accounted for 85,8% of totaditia and opposed VegH to LDMC. It opposed
above-ground green biomass to species richnesteriaaitingi ratio (R = -0.85***, R = 0.83***,

R = 0.76**, R = 0.41**) and hay digestibility. Thifirst axis opposed summer grasslands to
plateau grasslands (Kruskall-Wallis p < 0.000&ip@re S4), with summer grasslands associated

with small and conservative communities opposeglédeau grasslands with greater VegH and
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associated with above-ground green biom&sgufe S4f). The second axis represented 11% of

RDA inertia and was negatively associated with L@&C= -0.365, p < 0.01), and mainly correlated

with hay digestibility (R = 0.77***) as well as witmicrobial biomass and soil organic matter (R =
0.55**, R = 0.46**).

When restricting the analysis to the plateau, firs# axis accounted for 55.7% of total

inertia, and was positively associated with LDMCdanCC (both R = 0.35*) as explanatory

variables with negative correlations with hay digekty (R=-0.81***) and the bacteria:fungi ratio
(R = -0.70**), This first RDA axis ranked mown gslands types from intensively (M1) to
extensive (M5) (Kruskall-Wallis, p < 0.01)
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Influence of landscape complexity and local
management intensity on the bundling of ecosystem
services supplied in a permanent grasslands dominat ed

landscape

Abstract

1. Spatially explicit evaluations of the provisiohmultiple ecosystem services is an important step

for supporting policy, management and land planning

2.. Here we used Raudsepp-Hearne et al.'s (20d@efrvork for analyzing the provision of multiple
ecosystem services across landscapes and detegisExrn service bundles in the landscape. We
mapped six ecosystem properties relevant for gradstcosystem services: above-ground biomass
production at first harvest (ABM), fodder digeslity; plant species richness, soil organic matter
content (SOM), soil carbon content, and soil baatiemgi ratio (BFR) on the basis of a map a

grassland types on a plateau in the French pre-Alps

3. We aimed at testing the relationship betweerddeape heterogeneity and intensity of
management and their effects on the bundling ofystem properties and the tradeoffs among

them.

4. The bundles of ecosystem properties respondegeographical factors (slope), landscape
heterogeneity, intensity of management and plotasttaristics (shape complexity) of grasslands.
The positive relationship between management irtiersnd landscape heterogeneity, both
associated with higher digestibility and lower gpscichness, suggested that the studied permanent
grassland-dominated system was restricted to theificreasing portion of the bell-curve response

of production to management intensity.

5. The bundles of ecosystem properties reflectedydographic factors that have structured human
activities and associated land use and therebystas services in specific areas of the landscape.
We conclude that the exploration of the functioliscated to grasslands — which encompass the
organization of farming activities within geographiconstraints- would permit a better

understanding of the bundling of eosystem services.
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Résumé

1. L’évaluation spatialement explicite de la produatibe multiples services écosystémiques
est une étape importante pour l'aide a la prisdéabision, a la gestion et a la planification

du territoire.

2. Dans cette étude nous considérons le cadre comtafueloppé par Raudsepp-Hearne et
al. (2010) a l'échelle du paysage pour analyserfolarniture de multiples services
ecosystémiques et pour identifier des bouquetsedecgs écosystémiques. A partir d’'une
carte des types prairiaux sur un plateau praiegal gré-Alpes francaises, nous avons réalisé
la cartographie de six propriétés eécosystémiquestinpetes pour les services
ecosystémiques prairiaux : la production de biomasg)étale aérienne jusqu’'a premiere
récolte, la digestibilité du fourrage, la richesggcifique végétale, le contenu en matiere

organique du sol, le contenu en carbone du delrepport bactéries/champignons du sol.

3. Nous avons testé la relation entre hétérogéenéifgagisage et intensité de gestion, ainsi que

leurs effets sur les bouquets de propriétés éaarsygties et des incompatibilités entre elles.

4. Les bouquets de propriétés écosystémiques étudidergent une réponse a des facteurs
géographiques (pente), a I'hnétérogénéité du paysadmtensité de gestion et a certaines
caractéristiques (complexité de forme) des paregitairiales. La relation positive mise en
evidence entre intensité de gestion et hétérogeungitpaysage, toutes deux associees par
ailleurs a une meilleure digestibilité et a unesghible richesse spécifique végétale, suggere
gue le systeme prairial étudié se positionne umuprg sur la portion croissante de la courbe
de réponse en cloche de la production a l'intertst§estion.

5. Nous suggérons que les bouquets de propriétésstéosyues détectés refletent les facteurs
géographiques qui ont structuré les activités hoemiet les usages des sols. Nous en
concluons que I'étude des fonctions allouées arcefas -qui résultent de I'organisation du
travail agricole au sein des contraintes spatiapesmettrait de mieux comprendre les

regroupements des services écosystémiques en lisuque
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1 Introduction

The ecosystem services (ES) concept, referringpgovarious goods and services that ecosystems
provide and contribute to human well-being and eooic wealth (Costanza et al. 1997,
Millennium Ecosystem Assessment 2005, TEEB 201®@s Ibeen globally accepted in the
ecological and economic literature for the purpadesssessing the state of ecosystems at a variety

of scales (Seppelt et al. 2011, Crossman et aB)201

As the supply and demand for ecosystem are slyatigplicitly (Balvenera 2001, Martinez-
Harms et al. 2012)nd spatially heterogeneous (Fisher et al. 2008ti&aet al. 2012), ecosystem
service assessments supporting decision makingdbewsupported by maps of ecosystem service
supply and demand (Crossman et al. 2013), follovliregexample of projections of biodiversity in
response to land use and climate biodiversity cbaigg. Verburg, et al. 2010, Engler et al. 2011).
The mapping of ecosystem services has receivedsinee efforts over the last decade (see
Martinez-Harms & Balvanera 2012 and Crossman €23 for recent reviews). Current practice
involves the use of land cover maps as first pmXm ecosystem service quantificationd.
Costanza et al. 1997, Kienast et al. 2009), bustwmtcomings of their sole use (see Eigenbrod et
al. 2010, Di Sabatino et al. 2013) have been adddeby complementing them by vegetation and
soil data €.g.Egoh et al. 2008) or the use of ecological mo@edsitenbach et al. 2011, Lavorel et
al. 2011, Lamarque et al. 2013) (see Martinez HairBslvanera 2012 for a review of ES mapping

methods).

Among other critical points identified by recemeviews of practices in ecosystem service
assessment (Seppelt et al. 2011, Crossman etldl),2@e restriction of most individual studies to
very few ecosystem services rather than to muleglesystem services also calls for concern. The
supply of different ecosystem services may notoiependent when individual ecosystem services
rely on the same ecosystem process or are affegtedmmon external factors (Bennett, Peterson
& Gordon 2009, Lavorel & Grigulis 2012, Mouchet @&t submitted). “Bundles” of ecosystem
services have been defined as associations betwekiple ecosystem services that are consistent
in space and time due to shared mechanisms (Rauttsrne, Peterson & Bennett 2010).

A further gap in recent ecosystem service assedspnaatice, especially in the case of local to
regional assessments, regards the consideratiodilandscape-scale processes which affect the
dynamics of biodiversity and some ecosystem presegsautenbach et al. 2011, Laterra et al.
2012, Mitchell et al. 2013). Although ecosystenvesr assessment frameworks have mostly been
developed independently of landscape ecology that#®rs have recognized it as a relevant field
that needs to be incorporated into ecosystem sassessment, as already pointed out in the case

117



of scientifically-sound sustainable landscape plagpn(Potschin and Haines-Young, 2006,
Termorshuizen & Opdam, 2009).

Bridging the gap between these two research areachallenging, and calls for a better
understanding of the links between landscape streicthe movement of organisms through the

landscape, and the provision of multiple ecosystemices (Mitchell et al. 2013).

The effects of landscape patterns on ecosystemcssrean be divided into direct and indirect
effects. Direct effects are expected on ecosystnwvices that mechanistically involve landscape
structure, such as pollination and insect pestlatigm, or ecosystem services associated with water
flows (fresh water provision and quality), sometimeven referred as “landscape services”
(Termorshuizen et al. 2009). Indirect effects magus when landscape connectivity ensures the
persistence of populations and thereby increasesdivarsity that contributes to ecosystem
functioning and services (Mitchell et al. 2013). the following we briefly review critical
knowledge on landscape-scale dynamics and proc#sseshould be considered when assessing
ecosystem service bundles at landscape scale, anviipecific focus on grasslands and on their

dynamics of biodiversityi. indirect landscape effects).

First, in addition to well-known effects of grassamanagement, the amount of the available
habitat is an important factor determining the éesce of individual species in the local pool
(Fahrig 2002), and thereby species diversity (Riayet al. 2011). In fragmented landscapes, total
habitat area is the first factor influencing speaiehness directly (Gaujour et al. 2012, Tschantk
et al. 2012), but it has also been shown that lzaqus connectivity, which is mechanistically linked
to the amount of habitat and its spatial configora{Fahrig et al. 2011), can significantly affect
grassland plant species diversity (Reitalu et 8ll12 see Gaujour et al. 2012 for a review).
Functional connectivity, provided by direct conness between grassland patches or by corridors
that allow movements from one habitat patch to laemtincreases species richness by increasing
colonization rates and decreasing extinction rates.addition, management and landscape
connectivity may interact as some practices sucimawing (Gaujour et al. 2012) or grazing
(Poschlod 1998, Tackenberg et al. 2005) provideueable conditions for seed dispersal, thereby

increasing functional connectivity.

In addition to the effects of the present confagion of the landscape (landscape
heterogeneity, habitat fragmentation and conndgtiveaujour et al. 2012), a number of studies
have demonstrated significant effects of historlaadscape connectivity on present plant species
diversity in landscapes with reduced proportionseshi-natural grasslands (Lindborg and Eriksson,
2004, Pigueray et al. 2011). Such effects have lmtenpreted as reflecting an extinction debt
caused by delayed response of some species tathlalss (Tilman et al. 1994). Some studies have

even showed significant effects of the surroundamgi-cover in the historical - rather than present-
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day — landscape on the taxonomical (Reitalu eR@L1) and functional (Vandewalle et al. 2013)

diversity of grassland communities.

Landscape heterogeneity provides a second set cfianesms that increase regional species pools
and increase, the number of seed sources (Gaujalr 2012). Tscharntke et al. (2012) reviewed
the influence of landscape composition and configan on the structure of ecological
communities, ecosystem functioning and serviceuin effects on biodiversity patterns,
population dynamics and the selection of functidraits. One process of particular interest is that
increasing landscape heterogeneity enhances begasitly, i.e. the turnover of species among
habitat patches, more than alpha diversity (theispaliversity within individual habitat patches).
These effects however vary among taxa, as spedits lawer dispersal abilities being more
strongly influenced by landscape heterogeneity thecies with higher dispersal abilities. Both
alpha and beta diversity then contribute to indrgagunctional diversity, providing insurance
(ecological resilience) against environmental \@lily and disturbance through functional
redundancy (Tscharntke et al. 2005, 2012). In afjuial landscapes, non-crop area has been
considered as a proxy for landscape complexity, thnd for habitat type diversity (Laterra et al.
2012, Tscharntke et al. 2012). It is therefore etguthat increasing non-crop areas favour species
and functional diversity not only by being assomibtvith greater total availability of natural or
semi-natural habitats, but by fostering greated$aape heterogeneity.

Lastly, while habitat fragmentation and habitatslqgeer se are widely considered as factors
influencing species richness, Tscharntke et al.1ZPOwarn about the overestimation of
fragmentatiorper seas a driver of biodiversity loss, because of @)iitteractions with underlying
environmental drivers of beta diversity, (i) thacf that only few studies have efficiently
discriminated habitat fragmentation from habitadsloand (iii) the limited applicability of island
biogeographical models that underpin much of curabitat fragmentation theory when the matrix

surrounding habitat fragments is not entirely Hesti

In their study, Laterra et al. (2012) showed tlspltial complexity influenced the

availability of ecosystem services. On their stadyg, landscape cells defined both at fine grair (8

8 km?) and coarse grain (20 x 20 km?) were welligggiished by their proportion of crops, which
itself was negatively correlated with the heteraggnof land use in cell, and was thus taken as a
proxy for decreasing landscape complexity. In tis¢udy site the landscape-cells covered a large
range in the proportion of crops (20-90). Usingefgrained cells, they showed a bell-curve
response of non-crop ecosystem services to theogirop of crops in cell. We were interested in
the responses of ecosystem services to landscapaexaty in the permanent grasslands dominated
plateau of Méaudre.
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In this study we investigated the provision of tiplé ecosystem services in a grassland-
dominated landscape in the French pre-Alps Vercarge, which is dominated by livestock
farming systems. Our objective was to identify syt consistent bundles of ecosystem services
(Raudsepp-Hearne, 2010, Mouchet et al. 2012) ared dpatial factors influencing their

distributions.

For this, we analyzed the variations of six ecamysproperties associated with key grassland
ecosystem services: above ground biomass produitifirst harvest (AGB), fodder digestibility,
plant species richness (SR), soil organic mattertesd (SOM), soil carbon conteand soll
bacteria/fungi ratio (BFR). AGB and hay digesttyilare of direct interest for livestock farmers
who put priority on one and/or the other for indwal grasslands within their farm, while plant
species richness is an indicator addressing bicgltyeorientated practices / objectives. Soil carbo
content was incorporated as an indicator of climeggulation, while SOM and microbial
parameters were considered as indicators of thatemnce of soil quality. We mapped this six
ecosystem properties for 1415 grasslands with knmanagement, and tested how their variations
can be explained by landscape indicators suchcas $patial heterogeneity, proportion of ploughed

land, distance to natural habitats such as forektiaers, and slope.

We hypothesized that: (i) connectivity to semiunal habitats (forest, non-ploughed permanent
grasslands and wet meadows) influence the levekpEcies richness, (ii) the intensity of
management, reflected by the proportion of plouglaed, influences landscape complexity (iii)
increasing landscape complexity is associated wittrade-off between species richness and

provisioning services.

2 Material and methods

2.1 Study site and field measurements

The study site is located in the French Pre-AlpsNorth Vercors, on the plateau of Méaudre
(45°07'N, 5°31' E). The total area of this refeeetarritory is 78 km2, and is covered by 32% fqrest
59% grasslands and 5% built areas (Lasseur 20t2thi$ study, we focused on the grassland
component of this landscape, and specifically an déntral plateau at an altitude ranging from
930m to 1311m the elevation of the sampled plotgyga from 930m to 1311m on the plateau

where livestock farms use a mosaic of ploughedsameh, mown and grazed grasslands.

This grassland area was mapped quasi exhaustiaslgdbon the field survey conducted in May-
July 2012 for 1415 grasslands. For this, each gnagsvas visually assigned to management types
using the GIS Alpes du Nord typology (GIS ALPES DORD, 2002)
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We sampled 38 plots, classified according to axsting typology based on the visual
frequency of different plant types (GIS ALPES DU RD, 2002). This typology was built on the
basis of studies aiming at defining the 'use valueé. grassland quality with respect to the
expectations of the farmer- of alpine grasslandsethaon four suitability criteria: dynamics of
above-ground biomass during plant growth and retirovemporal dynamics of hay nutritional
food value (hay nitrogen content and digestibilitgay harvest suitability (drying needs, losses
during haying) and vegetation community dynamiesahin, Fleury, Dorioz, 1991). The typology
combines the percentage of non-leguminous dicoistegrators of the effects of mowing earliness
and fertilization, and physiognomy of dominant gexs as integrators of soil nutrient and
environment water availability. In order to faalé sampling, and especially because some
categories may be difficult to distinguish in thield), we simplified this original grassland
typology. Using expert knowledge and field obsdoret by agronomers, we distinguished mown
and pastured grasslands, and divided each of the6isubtypes (M1-M6 and P1-P6) ranked by
decreasing intensity of use. Overall, mown grasiarovered a total of 59 % of the landscape,
while pastures covered 30 %. The distribution of thfferent grassland types is presented in
Tablel. We subsequently used these grassland typesas$for land use.

2.2 Field quantification of plant diversity ecosystepnoperties

In order to reflect dominant grassland types inlimelscape, we sampled 36 plots representative of
the M1, M3-M6, P1, and P5 types (Table 1). In addito the information on overall use through
grassland type, we assessed the date of first ngo(@inpasture) through weekly surveys of each
plot.

2.2.1 Floristic inventories

All species were recorded within each plot andrtéiative abundance of each species was obtained
by the “point-quadrat” sampling (Levy & Madden 193Bor a given plot, the local abundance of
each species was determined as the number ofrhdag 160 sampling points evenly distributed
within four 50x50cm? and two 2x2m? quadrats locatewtiomly within the plot.

2.2.2 Soil and nutrient availability analyses

Five 10 cm-deep soil cores were randomly sample@aoh plot then pooled together before
measurements. Soil texture, soil total carbon atrgen, were measured following previously
described protocols (Grigulis et al. 2013). Soitevdolding capacity (WHC) and water availability
(AW = WHC — permanent wilting point) were calculdtesing texture and total carbon data (Osty
1971).
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Fresh sievedi.e. 5.6-mm mesh) soil samples were stored at -20°€ f(idher phospho-
lipids fatty acids (PLFA) analyses), or 4°C and iatately (within 48h) processed for microbial
communities analysis, and for soil chemical analySoil water content (SWC) was determined on
fresh soil dried at 70°C for one week. Soil subsesiwere air dried and ground to measure total
soil C and N using a FlashEA 1112 elemental analysisher Scientific Inc., Waltham, MA,
USA). Soil pH was measured using a 1:4 (soil: iestiwater) solution. Soil density was obtained
measuring the dry mass of a fixed volume soil c&ail nutrients (ammonium (Nf+N), nitrate
(NOs-N), total dissolved nitrogen (TDN), and dissolvedanic nitrogen (DON)) were measured
from 0.5 M K;SQO, soil extracts (Jones and Willett, 2006), then yred on a FS-IV colorimetric
chain (Ol-Analytical, College Station, TX, USA).

A PCA on soil parameters identified three main argplaining 46%, 19%, and 12% of the
variation of the data set, respectively. The fiagis was significantly associated with water
availability (WHC, wilting point) and soil granuisy (clay and sand content) and the physical
parameters associated with clay content (Catiorhange capacity (CEC), pH, soil N content)
(table 3). The second axis was significantly asdedi witth WA and silt. The third axis was
significantly associated with the soil phosphorastent and apparent density. We then used these
soil-PCA axes as integrated soil abiotic parameterssubsequent analyses of the variation of
ecosystem properties across the landscape (se&)belo

In addition to these soil measurements, nitrogeh @rosphorus nutrition indices (NNI and PNI,
respectively) were measured in each plot to quamtdtual nutrient availability to plant growth
(Lemaire & Gastal 1997). Briefly, using standaratpcols (Garnier et al. 2007), we sampled
above-ground live biomass in four 0.25m? quadrategetative stage, in may 2011 and 2012. Live
dicots and grasses were separated from leguminous.

NNI was calculated as the ratio between the actii@mgen concentration of above ground biomass
and the critical nitrogen concentratiore(concentration allowing potential growth; Lemairedan
Gastal 1997). PNI was calculated as proposed by md Ducrocq (1997) and Jouaetl al.
(2004).

2.2.3 Plant vegetative traits

Plant vegetative traits [vegetative height (Vegfwer exposition (FE), leaf dry matter content
(LDMC), leaf nitrogen, carbon and phosphorus cotregions (LNC, LCC and LPC)] assumed as
relevant to ES provision (Quétier et al. 2007) wereasured for all species making up 80% of
cumulated biomass following standard protocols (@bssen et al. 2B, Garnier et al. 2007).

Briefly, within each grassland type, for each speaontributing to the cumulated 80% of biomass

20 individuals were measured for vegetative andoayrctive height (with flower exposition as
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their difference), and the last mature leaf of A@ividuals were collected, prepared and measured
for LDMC, LNC, LCC and LPC. For each trait withiraeh plot, we calculated the community-
weighted mean trait value (CWM; Garnier et al. 200#here the trait value for each species
(available at treatment level) was weighted byréktive abundance in the plot using the FD
package (Laliberté et Shipley, 2011).

The abundances of individual grass species indlexés were also used to calculate the abundance
of early- and late- flowering grass species, thendlnce of conservative grass species, and the
abundance of exploitative grass species (Gos, Rf€3i3, chap...) following perennial grass species
typology by Cruz et al. (2010). This typology wasilbup using the values of 6 functional
characteristics that discriminate among the aguical qualities of the species (for the leaves: dry
matter content, specific foliar area, length o€ lduration, resistance to breakage; for the whole

plants: flowering date, maximum height),
2.2.4 Flowering phenology

Flowering phenology (date of flowering onset) wasveyed for all abundant grass species in 2011
and 2012 across the 48 plots. The restriction of trait to grass species is grounded on the
convergence in the timing of flowering between grasd dicots within a given community

(Ansquer 2009), and on the overall greater relewaodarmers of grass flowering as a marker for a
switch of a grassland towards lower quality. Focheapecies, the phenological state (vegetative,
ears in their sheath, developed ears, and floweeisg) was determined once a week as the
dominant state of the population. Using data fram38021001 Autrans Météo France station, date
of flowering onset was transformed to growing degdays adjusted to altitude for each plot by
applying a 0.6°C/100m decline. Community weighteshmof flowering dates was calculated using

the FD package but was not significant in the mad&lerefore will not be presented henceforth.

2.2.5 Ecosystem properties

Five variables were selected as ecosystem propeaisociated with ecosystem services: above-
ground green biomass (AGB, t.ha-1), digestibilggil carbon content, soil organic matter (SOM),
and bacteria/fungi ratio (BFR), respectively asatad with the following ecosystem services as hay
guantity and quality, carbon storage, retentionudfients in soil (Lavorel et al. 2011, Grigulisatt
2013) In addition plant species richness (SR) wassidered as a seventh ecosystem property of
interest, given current local stakes around tratke-oetween dairy production and biodiversity

conservation (Dobremez et al. 2012).

AGB was estimated using calibrated height measeinésn (Lavorel et al. 2011).
Digestibility of green biomass was measured atg&mum growing rate of vegetation, at the end
of June, on a 1m? sample of vegetation within gaohcut on a 10cmx10m line, sorted, dried for
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72h at 60°C, grinded with a 0.5mm grid and analyzétl Near InfraRed Spectrometry (NIR®)
determine N total content and digestibility of ireen biomass (Pontes et al. 2007).

Soil carbon content was measured as described aB@& was measured by loss on ignition.
Fungal and bacterial biomass were measured by pbbgial fatty acid (PLFA) analysis using the
Bligh and Dyer method (1959), adapted by Whiteal. (1979) and described by Bardgettal.
(1996). Briefly, this involved the extraction, ftamation and quantification of microbial
phospholipids. The fatty acids i150:0, a150:0, 15i®:0, 17:0, i17:0, cy17:0, cisl&ZX and
cy19:0 were chosen to represent bacterial fattgsaand 18:@6 to represent fungal fatty acids
(Bardgett and McAlister, 1999). Total PLFA was usesda measure of active microbial biomass.
The fungi to bacteria ratio was calculated by dmngdthe fungal PLFA marker (18i6) by
summed bacterial PLFAs (Bardgedt al. 1996), and considered as a proxy for the actieity

mineralisation.
2.3 Modeling ecosystem properties at landscape scale

We first modeled ecosystem properties (EP) at state using linear models with grassland types
taken as proxy for land use (LU) as explanatoryades. Following Lavorel et al. (2011), we
compared these models totfgits + abiotic models, that used plot mean traits and soil patense
as explanatory variables, and RY + traits + abiotic models, that used plot mean traits, soil
parameters, grassland types and the date of usgpkmatory variables, to estimate the ecological

information lost when using mean values by grasktgpes as proxies for EP.

Traits + abioticandLU + traits + abiotic models were selected using forward selectionrafdr
models explanatory variables by decreasing Aikikedex criterion (AIC). Inflated Type | error
was avoided by forward selecting only models forialwha global test where all explanatory
variables was significant (Blanchet et al. 2008).

Normality of residuals of each model was checkedguthe Shapiro test. Soil C and BFR were log-
transformed to meet normality. Digestibility andsiceials from digestibility models showed non

normal distribution whatever the (log- or arctamansformation tested.

As a second step, we modeled fecosystem propextiess the landscape by extrapolating plot
level models to the map of grassland types. Giahneither relevant soil nor plant trait data were
available outside of the sampled plots, AGB, digdgly, SOM, BFR and plant species richness
were calculated by applyirlgJ models on this map. Soil C was mapped using thafaiant effect

of slope in addition to land usd@dble 3) using a slope raster derived from the 50m DEM (BD
ALTI, IGN 2009). Mantel's correlogram was applied the residuals of the models, to test the

spatial autocorrelation left unexplained by the eiedNo spatial autocorrelation was found in the
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residuals of any model. The mean and standard titavi@af ecosystem properties were then

calculated across the whole plateau.

As a final step, the total of ecosystem properties calculated as the sum of standardized
ecosystem properties for each grassland. Spotspaiticularly high and low levels of individual
ecosystem properties were assessed by calculdie@etis-Ord Gl-star statistics within a fixed
250m distance around each polygon of the iffap GIS, ESRi,ArcMap, 10.0). Polygons with
particularly high and low levels of individual egstem properties were defined as GiZ score>1,96
(res. GiZ score <-1,96), which corresponds to pesl< 0,05 (Arc GIS help manual). Levels of
hotspots (resp. coldspots) were then calculatatieasum of the six presence maps of particularly
high (resp. low) levels of individual ecosystem gedies. We tested the association of grassland
types to the different levels of cold- and hotsgmtdividing the proportion of each grassland type
found associated to one level of cold- or hospotth®y proportion of the grassland type in the
landscape. We considered that a ratio higher thanntlicated an association more frequent than
expected by chance, and a ratio lower than 0.&soc@tion less frequent than expected by chance
(Chan et al. 2006)

2.4 Landscape parameters

A 100 ha window moving every 200m (longitudinallghd 500m (latitudinally) was used to
calculate the average ecosystem properties on eabaf the landscape (Laterra 2012). On each
window we calculated three spatial indices: meast pfea, mean shape complexity index, and
Simpson's diversity index, and three geographiecesl average slope, average distance to river,
and percentage of ploughed areas (including cragssawn grasslands), as well as the dominant
grassland type. We preferred the percentage oplalighed areas to the percentage of crops
considered as an indicator of an intensificatioaoidscape management correlated to landscape
heterogeneity (Tscharntke et al. 2005, 2012, Latetial. 2012). Indeed, our study site counted only
2% of crops but 16% of ploughed grasslands. Weedeshe relation between landscape
heterogeneity and the percentage of ploughed area.

0.25¢
Shape complexity was calculated VA , with P, the plot perimeter, and A the plot suefacea
(Forman and Godron 1986); Simpson's diversity indas calculated using the relative area of
grassland types in window. The distance to rives waculated using euclidean distance between
plots polygons and a river linear layer (BD TOPQGIN 2009).

The connectivity to permanent grasslands, to r@sgjands (including sown grasslands), to
forest and to wetlands were calculated within 10@6Qm, 500m and 1000m buffer zones around

the 36 sampled plots on which species richnesshiegth measured. Connectivity was defined
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following Linkborg and Erikson (2004) 22 @PA)A . hereA s the area of thd"jsuitable

habitat located at a distand; from the target site. We then tested if the inclf connectivity

to forest, and to wetlands enhancedlibealonemodels.

2.5 Effects of landscape parameters on EP variationatdscape scale

The joint variations of the mean 6 ecosystem pitg®eacross landscape windows were modeled
using a redundancy analysis (RDA) with spatial gedgraphic indices as explanatory variables. To
select significant explanatory variables, we raforavard selection using Redundancy Analyses
(RDA) with spatial and geographic index as explanatvariables and ecosystem properties as
response variables. We applied the two-criteriacgaare proposed by Blanchet al. (2008) to
limit the problems of classical forward selectiohdlated Type | error was avoided by forward
selecting only models for which a global test whalteexplanatory variables was significant. The
overestimation of the amount of variance explaimexs avoided by introducing an additional
stopping criterion in that the adjusted coefficiefitmultiple determination (Radj) of the model
could not exceed the R? adj obtained when usingaitntial explanatory variables. The variables
that fulfilled both stopping criteria were idenéifl as the significant traits, soil or use variables
influencing the ecosystems properties. RDA analyga® performed in R version 2.15.1 using the
library 'vegan' 2.0.5 (Oksanen et al. 2008).

We reiterated these analysis using 200ha, 500h&@0ita windows mowing every 50m, 100m and
250m longitudinally and latitudinally. The resutibtained from the RDA using a 100ha window
and correlations between ecosystem properties atthkindices showed consistent trends among

various sizes of window. We present hereafter ¢éselts obtained with 100ha windows.

Tuckey post-hoc analyses were run using the packggeolae(de Mendiburu, 2013)
2.6 Bundles of ecosystem properties

Lastly cluster analysis was used to identify groopwindows with similar sets f values for the six
ecosystem properties on the first two axes of RD&A,bundles of ecosystem properties. Clusters
were identified and analyzed using cluster analpgikk-means in R with theakmeanspackage
(Jungsuk Kwac 2013), with a threshold so 0.3 tad#eon the appropriateness of the number of
groups. The number of groups is considered apmtapif for all components of each cluster

|sample-assigned center| < 0.3.

The number of iterations in the K-means proceduss 8et at 1000 to ensure a global minimum of
variance. Provision of ecosystem services by bundigs visualized using starplots in R statistical
software (R Core Team, 2013).
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3 Results

3.1 Distribution of grassland types in the landscape

The landscape was dominated by intensive and ietiate mown grasslands (55%), followed by
intensive pastures (23%), and extensive mown astupad grasslands (14%J)able 1).Overall,
mown grasslands represented 1.75 times the arpastfires (59% vs 34%) Wetlands and crops

were minor land uses and covered less than 5%edétidscape.

Overall, mown grasslands and ploughed areas @ tclustered near farms and on flat
areas. Indeed, 60% of the neighbors of type Mi1stmads were intensive (M1, M2) or intermediate
(M3, M4) mown grassland@able 2 neighbour9. Intensive pastures for dairy cows (P1), which
must be in the vicinity of milking equipment, wadjacent to mown grasslands (M1-M5) for 13%
to 17% of the grasslands. Wetlands and ploughessigradsvere both mainly adjacent to mown
(M1 to M6) grasslands (52%) or intensive pastuie$) ((13% and 19% resp.), and rarely to
intermediate (P2) to and extensive pastures (P%).(€inally, M1 to M4 mown grasslands were
located on flatter areas (slope <7%), as did pleddieldsand wet meadows, whereas intermediate
to extensive pastures (Pl to P5) were located egpst land (slope ~10%lrigure 1). Overall,
extensive pastures and mown grasslands were lodatdebr from secondary roads than more
intensive ones (80m vs 50m beeline distance, th@stzape being crisscrossed by secondary roads

with at max 500m beeline distance between two noads

The whole plateau showed a moderate level of hemeity (Simpson's index = 0.62), an
average plot shape slightly more complex than amsg@mean shape complexity = 1.24 +0.27).
Average distance to river was 131 (£200) m.
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Erops ZH

\w 2 |
jv)
(@)}
U

M1 M2 M3 M4 M5 M6 P1 P2 P3 P4 Pt

Proportion16.2 1.2 195185 16 16 19907 04 02 77 11 03 14 22

Samples 11 O 5 5 4 1 11 O 0 0 0 0 0 0 0

Table 1: Proportion of grassland types areas on thplateau

Grassland types : M1-6 - mown grasslands with desirey intensity of use; P1-7 - pastured

grasslands with decreasing intensity of use; ZHet nveadows

Proportion of grassland types in the close neighborhood

Alp| M1| M2 | M3 | M4 M5 M6| PL|P2| P3| P4| P5|P6|P7]|2H |Crops|NAs tot

Alp o 0 0 19 0 0O 0 0O O O 6 0O O O 0 0 100
ML |0 22 228 15 1 1 17 1 1 0 6 1 1 5 1 3 |100
M2 |0 17 6 58 2 1 18 1 0 0O 5 2 0 5 0 0 |100
M3 | o 18 o0[8 14 3 1 16 1 1 0 5 1 0 4 1 2 [100
M4 |0 14 4 16 8 1 3 13 2 0 1 3 0 1 7 2 2 |100
M5 |0 11 127 11 9 1 18 0 1 0 10 4 0 2 1 1 |100
M6 [0 6 1 15 8 2 10 8 1 0 0 11 2 1 12 2 0 |100
PL |0 13 1 16 11 2 1 /8 2 1 0 10 1 1 4 1 1 |100
P2 0 8 1 11 17 0 1 26 16 1 2 7 4 5 2 0 0 |100
P /0 17 0 18 7 3 0 2 1 11 0 17 0 0 7 0 0 |100
P4 0 9 o of#Jo 0o 17 9 0 0 0 17 0 4 0 0 |100
PS5 |0 12 1 14 6 3 3 27 1 3 024 2 2 2 1 0 |100
P6 |0 11 2 13 6 7 2 20 4 0 4 9 13 1 2 2 1 |100
P7 /0 15 0 10 13 0 2 17 10 0 0 15 2 12 4 0 0 |100
zH [0 14 1 16 22 1 4 13 1 1 0 3 1 1 2 0 2 [100
crops | 0 14 0 17 20 2 3 19 0 0O 0 7 2 0 0 12 2 |100

Table 2: Proportion of grasslands types in the cl@s(50m) surroundings of grasslands

Grassland types : Alp- summer grasslands and s|ojdds6 - mown grasslands with decreasing
intensity of use; P1-7 - pastured grasslands wihkrdasing intensity of use; ZH — wet meadows;

others- non identified

128



Slope
abc bc bc bc bc ab ab ab ab bc abc a a a c

15

slope (94)

10

]
---------{oo
1

0 - | | | | | | | | | | | | | | |
Crops M1 M2 M3 M4 M5 M6 P1 P2 P3 P4 PS5 PGS P7T ZH

Figure 1: Slope on grassland types

Grassland types : M1-6 - mown grasslands with desirey intensity of use; P1-7 - pastured

grasslands with decreasing intensity of use; ZHet mveadows; NA's — unclassified

3.2 Landscape complexity indiee

The percentage of ploughed land within each windeas weakly but significantly negatively
correlated with plotshape complexity (R=-0.18**), and with within windoheterogeneity of
grassland types (Simpson's index, R=0.28***), #oasignificantly reduced the variation coefficient

of species richness within windows (R= -0.40***),

3.3 Modeling ecosystem properties

LU alonemodels explained overall less variations of Emibid + traits + abiotic models(Table

3). Only green biomass (AGB) was not better predictgith the inclusion of traits or abiotic
parameters into theU model, which only explained 18% of AGB variatiofiie fiveother EP
were better predicted by models including abiogictérs and /or traits than LU alone: SR, soil C,
digestibility (DIG), and BFR were best predictedtigits + abiotic models, while SOM was best
predicted by thd U + traits + abiotics model. Lastly, Soil C was better predicted by bette
predicted by plot slope, a parameter availablesactioe whole landscape (as opposed to soil or trait
parameters measured only for sampled plots) thahudae alone, increasing the explained variation
increased from 0 to 14%.The inclusion of traitsiob parameters and date of use increased the
variations explained biU alonemodels from 36% to 75% (SR), from 0% to 65% (sQil {@om
31% to 53% (BFR), from 8% to 70% (SOM), and fromddtb 29% (DIG) of total variatio(lrable

3). Theslope modektill explained 4.5 times less soil C variationarthhetraits + abiotic model.
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EP |[Model AIC | R2adj | d.f|model
AGB |LU 3 0,18 | 4 |LU
Traits + abiotic 4 0,11 | 1 |VegH
LU + Traits + abiotic 3 0,18 | 4 |LU
Dig |LU 141 | 0,11 | 4 |LU
Traits + abiotic 131 | 0,29 | 2 |DateUse+ LDMC
LU + Traits + abiotic 134 | 0,28 | 5 |LU + DateUse
SoilC [LU 91 | -0,06 | 4 |LU
Traits + abiotic -130 | 0,65 | 5 |slope + PCAl + PCA2 + DiffH + DateUse
LU + Traits + abiotic | -127 | 0,65 | 8 |LU + PCA2 + DiffH + PCA1 + pente
SOM |LU 106 | 0,08 | 4 |LU
Traits + abiotic 89 0,43 | 3 |PCA1 + PCA2 + LNC
LU + Traits + abiotic 70 0,70 | 8 |LU + PCA2 + PCA1 + late_sp + early_sp
SR |LU 139 | 0,36 | 4 |LU
Traits + abiotic 108 | 0,75 | 7 |C:N+ PCAL + exploitatives + slope + PCA3 + VegH + early_sp
LU + Traits + abiotic | 123 | 0,60 | 5 |LU+ PCA1l
B:F |LU -107 | 0,31 | 4 |LU
Traits + abiotic -120 | 0,53 | 5 |VegH + DateUse + LCC + slope + consenatives
LU + Traits + abiotic | -118 | 0,52 | 7 |LU + LCC + VegH + slope

Table 3: Comparison ofland usealone models to models including traits and abiotivariables

AIC- Aikike's index criterion; R2adj- adjusted ®?.- degree of freedom of residuals;

Ecosystem properties: AGB- Above-ground green bssm®:F — bacteria:fungi ratio; Dig-
digestibility; Soil C- soil carbon content; SOM-iBarganic matter: SR- species richness.

Explanatory variables: LU- land use (here grasslagpes); VegH- vegetation height; C:N — leaf
C:N ratio; LCC — leaf carbon content; LDMC - leafydmatter content; soil-PCA — axis of soil
PCA; LNC - leaf nitrogen content; DateUse — datdist mowing or pasturing; exploitatives —
exploitative species; conservatives — conservasipecies; early_sp- early species flowering

species; late_sp — late flowering species;

Green biomass, predicted by, was highest in intensively managed grasslandsstyjell and P1),
and decreased gradually from M2 to M3 and (fi§ure 2). Digestibility, best predicted by date of
use and mean community LDMC, was significantly loweM5 and M6 grasslands. Soil carbon,
predicted by slope, the first and second axes bfP$0A, and the date of use, was higher in clay
soils. Soil organic matter, predicted by land ute first two axes of the soil PCA and the
abundance of both late and early flowering graggisg, was highest in the most extensive mown
grasslands (M6). Species richness, best predigtatbpe, mean community traitsleaf C:N ratio and

VegH, abundance of productive grass species, ardrbf flowering grass species, and the first and
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third axes of the soil PCA, increased,from type tdlypes M6 and P1. The bacteria:fungi ratio,
best predicted by date of use, slope, mean comytnaits VegH and LCC and abundance of
conservative grass species, showed a decreasitggrpabm intensive mown (M1) grasslands to
intermediate (M3, M4) and extensive mown grassldMis M6).
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Figure 2: Ecosystem properties values on sampledats, sorted by grassland types

Ecosystem properties: AGB- Above-ground green bssm@ha); B:F — bacteria:fungi ratio
(unitless); Dig- digestibility (%); Soil C- soil caon content (%); SOM- Soil organic matter (%):
SR- species richness (number of species).

Grassland types: M1-6 - mown grasslands with desirgn intensity of use; P1-7 - pastured

grasslands with decreasing intensity of use; ZHet mveadows; NA's — unclassified
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3.4 Landscape average values of ecosystem properties

The star diagram of ecosystem properties averagesdsathe whole plateafigure 3) suggested
that overall the six ecosystem properties wereerdbalanced rather than showing strong trade-offs
Soil C, DIG, and SR were highest, while SOM and BBBth properties associated with soil

nutrients, were close to median levels.

Mean Ecosystem Properties on the plateau

CS0L DIG
SR BFR

Figure 3: Average bundle of ecosystem propertietherplateau (in the landscape)

Mean standardized ecosystem properties valuesljrstandard deviation confident interval in blue.
EP: AGB- Above-ground green biomass; BFR — bacfengi ratio; Dig- digestibility; Soil C- soil
carbon content; SOM- Soil organic matter: SR- sgedchness.

1. Hotspots

We found low levels of hotspots and coldspots:hbtspots (resp. coldspots) only showed up to 3
(very rare) or 2 individual EP with particularlygh values (resp. low values). More than one third
of all grasslands were neither associated withsguts nor hotspots. One third was associated with

low levels of coldspots, and 45% were associateéd v levels of hotspots. Grasslands types M2,
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M3, M5 and M6 were less frequently associated \itktspots than expected by chance and more
frequently associated with coldsp@Esgure 4, panel C and D) Grassland types P4, P5, P6 and P7
were more frequently associated with hotspots thquected by chance. It is interesting that the low
levels of hotspots and coldspots could overlape tyfdgrasslands were more frequently found on
both low levels of coldspots and hotspots than etgqueby chancérigure 4, panel C and D)

The variations of cold- and hotspots levels coutd be explained by any RDA models
using spatial and geographical variables as exfan&ariables, suggesting no significant spatial

pattern of cold and hotspdfSigure 4).
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Figure 4: Ecosystem services hotspots and coldspigribution of grasslands types in coldspots@\and hotapots (B, D)

The map on the right and table A and C shows thaspots as the sum of spots with low individual\E&Ries (GiZscore <-1,96).
The map on the left and table B and D shows thepot$é as the sum of spots with high individuaMakRies ( GiZscore > 1,96).

Tables A and B : number of plots counted in eagkllef cold- and hotspots; C and D :

proportion of grassland types divided by the prapo of grassland types in the territory for edebel of cold- and hotspots.




2 Influence of the landscape neighborhood on speadigefiness

The inclusion of connectivity to forest did not anlce the models of grassland species richness by
land use in the 36 sampled plots. Neither did tibusion of connectivity to permanent grasslands
or sown grasslands. The connectivity to forest wigsificantly correlated to grassland species
richness, but this correlation was explained by dffect of grassland types on species richness:
high levels of connectivity to forest were mostipguhd in intermediate and extensive mown
grasslands (M4-M6). Lastly, the inclusion of thetdnce to river did not enhance LU alone model

of grassland species richness.
3 Response of ecosystem properties to landscapenpeters

The variations of ecosystem properties in the ngwwindow were significantly explained by
spatial and geographical variables (RDA model, Nper 10000, p<0.001). The geographical
model explained 30% of ecosystem properties vanati distributed on two main axes which
represented 66% and 25% of the total inertia rasfdyg. The first axis opposed species richness to
hay digestibility and to soil C. This first axis svaegatively correlated to mean slope and postivel
correlated to the percentage of ploughed land anthé heterogeneity of grassland types in
windows (Simpson's indeXFigure 5 panelA, Table 4, panel B) As a result windows dominated
by intensive mown grasslands with higher digestibdnd lower mean species richness, located in
flatter and more heterogeneous areas where ploggih@s more prominent, were contrasted with
windows dominated by extensive pastures with higiparcies richness and lower digestibility on
steeper slopes with less diverse grassland {fpgare 5, panel B see also Appendices S1 & S2).

135



A) Pearson's correlatic AGB DIG CSOL SOM SR TMB BFR

RDA1 estimate 039 0,77 041 0,5 -090 041 0,31

p.value 000 000 000 001 000 0,00 0,00

RDA2 estimate -0,18 046 0,29 -0,66 0,58 -0,12 0,07

p.value 0,00 000 0,00 000 000 003 0,21

B) _ _ % Shape Shape
Pearson's correlatic X Y  Slope D(river) Simpson
plghed Area Complex

RDAl1 estimate 0,05 0,17-0,42 0,08 0,41 -0,14 -0,16 0,33

p.value 0,34 0,00 0,00 0,18 0,00 0,01 0,00 0,00
RDA2 estimate 0,16 0,12-0,31 -0,01 -0,26 0,03 -0,17 -0,19
p.value 0,00 0,04 0,00 0,84 0,00 0,61 0,00 0,00

Table 4: RDA first and second axes

A) correlations of axes 1 and E to EP; B) corredats pf axis 1 and 2 to geographic parameters

Ecosystem properties: AGB- Above-ground green ssm&8FR — bacteria:fungi ratio; Dig-
digestibility; Soil C- soil carbon content; SOM-iBarganic matter: SR- species richness.

Geographic parameters : X - latitude; Y- longitud(river)- mean euclidean distance to nearest
river; %plghd- percentage of ploughed area in wiwgldShape area- mean grasslands area in
windows; Shape complex- mean shape complexity imd@ndows; Simpson- mean Simpson's

index of grassland types in windows.
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Figure 5: Distribution of mean ecosystem properés in RDA space

A- position of EP and spatial index in RDA space;

EP: AGB- Above-ground green biomass; BFR — bactengi ratio; Dig- digestibility; Soil C- soll
carbon content; SOM- Soil organic matter: SR- spgcichness.

Spatial indices: X- latitude; Y- longitude; Drivef mean euclidean distance to nearest river;
MnSlope — Mean slope in window; Plghd.area — praiporof ploughed areas in window (crops +

temporary grasslands (type M1)); ShapeC — shapeptaity; Simpson — diversity of grassland

types in window; TownMéaudre — location on Meaudratory ({0,1})
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d=02

Figure 5: Distribution of mean ecosystem properés in RDA space

A- position of EP and spatial index in RDA spacegBups of dominant grassland types in moving

windows

Grassland types : M1-6 - mown grasslands with desirey intensity of use; P1-7 - pastured
grasslands with decreasing intensity of use; ZHet mveadows; NA's — unclassified
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4 Bundles of ecosystem properties

The k-means procedure selected 5 groups of landseapdows Figure 6). Bundles A and C
showed the highest levels of species richness,lesii®ithe highest levels of digestibility, bundles
B, E and D the highest levels of above-ground bssn@undles significantly differed in mean
slope with a gradient from flat plots in bundle lBoderately steep plots in bundles A, C, E, and
steeper plots in bundles D (Tukey. PostHOC). THeg differed in percentage of ploughed areas
and heterogeneity, with a gradient from more hegeneous windows with low levels of ploughed
areas in bundles A and C to more homogeneous gidmgewith higher levels of ploughed areas in
bundles B, D and E-igure 7).

SOM AGB

SR BFR

Figure 6: Bundles of ecosystem properties in landape

Bundled by k-means.

EP: AGB- Above-ground green biomass; BFR — ba&fengi ratio; CSOL- soil carbon content;

Dig- digestibility; SOM- Soil organic matter: SRpexies richness.
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Figure 7: Differences in geographic indices betwedsundles of ecosystem properties

Slope— mean plot slope in window (%dPloughed area proportion of ploughed area in window

([0-1]); Simpson's index Simpson's index on grassland types in windowl{)0-
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5 Discussion

5.1 Limits of the study

More subtle patterns of EP variation in relationstwls and to other possible factors determining
traits .g.finer management differences within LU types) weoé captured by landscape models
due to lack of extensive landscape-scale informafithis amounted to 7 — 50 % variance in EP
(voir résultats), and propagated to uncertaintihenmapping of EP (Eigenbrod et al. 2010). Some

landscape effects, especially on plant diversitgy imave been lost with such an approach.

We were not able to incorporate landscape and neameigt history into our analyses either,
in spite of their potential effects on taxonomicdafunctional diversity (Reitalu et al. 2010,
Vandewalle et al. 2013), and thereby on ecosystamices. While open landscape areas including
grasslands and crops have had only minimal chapgd &om loss to urbanization and a small
amount of woody encroachment at forest edges dimee€l950’s (Lasseur 2012, Sheeren et al.
2013), practices within individual grasslands haweloubtedly varied over time, introducing
unknown variance between grasslands within a gluwértype, as well as potential response lags

within individual grasslands.

5.2 Intensity of management was not associated witgher land complexity

Windows dominated by intensive mown grasslamnésrfiore ploughing) were located in flatter and
more heterogeneous areas have higher digestilahty lower (grassland-scale) mean species
richness. Although these windows were more hetereges when considering specific LU types
(mix of different mown grassland types — accordiog.U patterns description), these areas are
overall quite intensive and therefore associateth whose properties characteristic of classic

intensification.

In contrast windows dominated by extensive pastwere located on steeper slopes with
less diverse grassland types (but greater shapplerity, especially types P5 and P7) and showed
higher species richness and lower digestibility. céatinuous extensive pasture areas appeared
more favourable to diversity as a result of managenplus possibly habitat / patch size. This
positive effect of exensive management of pastorespieces richness is consistent with cases

documented in the litterature (Leroux et al. 2008).

Our results suggest that in this semi-natural ¢sads dominated landscape, ploughing
practices associated with sown grasslands ratter thops do not lead to more homogeneous
landscapes as observed in crop dominated landg¢tapsra et al. 2012, Tscharntke et al. 2012).
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We cannot tell whether this reflect the modest lle¥grevalence of sown grasslands (16%) in the

landscape, or a less harmful effect of this larelthan that of annual crops.

5.3 Increasing complexity was not associated with siger trade-off between
provisioning and plant species diversity

The intensity of management on the plateau was ratal®verall, as the proportion of ploughed
area ranged from 0 to 32% across landscape windiiitk. less than 20% of the whole landscape
dedicated to ploughed areas, our study site clémligngs to the rather extensive end of the whole
spectrum of agricultural intensification (Tschaentkt al. 2005, Smith et al. 2013), and would
correspond to highly complex landscape in Tasckaret al.'s (2012) review, where landscapes are
considered complex when the proportion of non-campa exceeds 20%. In such landscapes,
biodiversity is considered high everywhere anddfstale management towards conservat#g.
organic farming) is expected to have little effimg (Tscharntke et al. 2012). Our distinction
between grasslands revealed however relativelye laggiations in plant species richness (17 — 53
species) within permanent grasslands and nuaneeddda that in landscapes dominated by

moderate management, biodiversity and ecosysteritssrare high everywhere.

To tease out the effects of landscape compositiincamplexity, we compared the portion
of species richness variance explained by the damidand use in landscape windows in
combination with either the percentage of ploughezh in or with the heterogeneity of land use in
that window, and the variance explained by thesdividual parameters. The total variance
explained by the alternative combinations was simi#5%), with 35% explained by landscape
composition alone. However the proportion of vac@nexplained by the combination of
composition and complexity parameter increased fi@mwhen selecting Simpon's heterogeneity
as a proxy for complexity, to 12% when the percgataf ploughed area was chosen instead. This
confirmed as mentioned above that the percentagdoafjhed area (mostly under sown pastures)
may not be an adequate indicator of landscape @xitylin a landscape dominated by permanent

grasslands, as it does not effectively discrimimat@plexity from configuration.

The hotspot analysis confirmed that the landseegee not characterized by strong contrasts
in ecosystem services values, but show rather badardistribution of ecosystem services.
Moreover, the low contrasts detected were dispettseaigh the landscape and did not respond to
geographical pattern@igure 4). The analysis nevertheless confirmed the tradexb#cosystem
services provided by M1 type grasslands as thisstaad types could be associated simultaneoulsy

to low levels of cold- or hotpots. Finally, the Bpbts analysis suggested a marked but small effect
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of mowing vs pastures in the participation of glasds to cold- and hotspots with the chosen set of

ecosystem properties.

5.4 Relevance of chosen ecosystem services for lanuscaale analysis

Laterra et al. (2012) interpreted the dependencecofystem services on landscape compaosition
and configuration as an indication that ES deliviergn emergent property of the landscape level.
They selected both ecosystem services relevantoatspale (crop and animal production, soll
sequestration) and at landscape scale (attenuattilooding impact, maintenance of clean water
bodies). In our study, all the ecosystem propeies we quantified were relevant at grassland
scale and we did therefore not expect them to bergent properties of the landscape. The
associations between ecosystem properties andcimelsonfiguration and complexity presented
here may thus rather reflect the geographic factbes have structured human activities and
associated land use and thereby ecosystem semispgecific areas of the landscapgpendix 3
Map of bundles supplementary materials, Raudsepp-Hearne, 20m0)this sense, further
exploration of the functions allocated to grasstardvhich encompass the organization of farming
activities within geographic constraints, and tleierlap with the bundles detected here may be of

interest.

5.5 No influence of connectivity to natural habitat fointra-type variations of
species richness

Mitchell et al. (2013) reviewed effects of landseannectivity on pollination and pest regulation.
Both ecosystem services share links to landscagegc However, the ecosystem services studied
here did not depend directly on landscape conngctiVherefore we only tested the effects of
connectivity to various habitats on measured sgedalness in sampled plots. Indeed, (i) we had
no theoretical support for hypothesizing that catindy would directly impact the ecosystem
services, and (ii) we assumed that the indirectaictgp of connectivity on ecosystem services are
mediated by species richness. There is strong esgde literature that more diverse permanent
grasslands may support higher levels of produgti{@ardinale et al. 2009).We found no effect of
the connectivity to the selected habitats on sgedaness when controlling for land use effect,
suggesting that grassland management is the prifaeiyr determining biodiversity and ecosystem
services in this permanent grasslands dominatadmy@Reitalu, 2010, Vandewalle et al. 2013). It
should be noted however that our plot sampling matsinitially designed to test this association.
Nevertheless, the fact that we found a positiveo@ation between connectivity to forest and
species richness that was removed when controftingland use warned us on the possible
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misinterpretation of such associations, which deedrmore a pattern of distribution of land use in
the landscape than an effect of connectivity. Aeffiranalysis of the effect on diversity of
connectivity to various habitats may focus on spe@ssociated with those habitats (forest edge,

wetlands) and test their presence on sampled plots.
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SR- species richness (number of species);
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CHAPITRE 4

Adeéquation entre services ecosystémiques fournis pa
les prairies et attendus pour remplir des fonctions
parcellaires comme outil de description des systeme

fourragers

Auteurs:

Gos P..Dobremez L. Nettier B., Pauthenet Y. & Lavael S.

154



Adéquation entre services écosystemiques fourmis pa
les prairies et attendus pour remplir des fonctions
parcellaires comme outil de description des sysseme

fourragers

Résumé

1. Les évaluations de la fourniture des servicesystémiques ont pris une importance croissante
dans l'aide a la décision, la gestion et la plaaifon des terres. L'étude des dimensions écolegiqu
et économiques des services écosystémiques a dfimdbdélisation des relations des services
eécosystémiques aux processus et fonctionnementsgapees et économiques. La dimension
socio-culturelle a été plus rarement étudiée, biem son importance soit également reconnue dans

les cadres de recherche.

2. Dans cette étude nous proposons de combinadhke ce recherche des services écosystémiques
au cadre agronomique d'étude des systemes d'etjgoit Cette approche globale du
fonctionnement des exploitations agricoles perraepartir de I'analyse de leurs pratiques, une
meilleure compréhension des choix des agricultquesles approches par usage des terres. Nous
reprenons pour cela le calcul desdgets de services écosystémig(iBsrkhard et al. 2012) en
interprétant les fonctions parcellaires attribuaag parcelles comme des attentes vis-a-vis d'une
combinaison de services écosystémiques, et enlaalcunindice d'adéquatiordes niveaux des

services écosystémiques attendus par les agricsibeceux fournis par les prairies.

3. Nous illustrons la démarche en l'appliquantxaesiploitations du plateau de Méaudre, dans le
secteur des Quatre Montagnes, dans le Vercors,ngopair des systemes laitiers. L'analyse permet
d'identifier des allocations inadéquates de fomstiparcellaires a des prairies et des patrons
différents entre exploitations. Cette étude illestque les agriculteurs adoptent plusieurs
représentations des services écosystémiques fquanigs prairies en fonction de l'usage gu'ils en
font, et que ce niveau d'analyse est pertinent pomprendre le fonctionnement des exploitations
agricoles, en particulier pour interroger les val&yolutions possibles des pratiques d'élevage ver

une meilleure utilisation des services écosystéasgqomme support de production.

155



Abstract

1. Assessments of ecosystem services supply are begomcreasingly significant for
supporting policy, management and land planningdyihg ecosystem services’ ecological
and economical aspects refined the modeling ofdlaionships between these services and
ecological and economic processes and functior$ogio-cultural aspects have been less
explored so far, despite their acknowledged impaetan research frameworks.

2. In this study, we propose to combine the ecosysiemice research framework to the
agronomical framework for farming systems studysdthupon the analyses of farming
practices, this holistic approach of farming systefunctioning allows for a better
understanding of farmers’ choices than approachessed on land uses. We use the
calculation of “ecosystem service budgets” (Burkhat al. 2012) to interpret functions
attributed to plots as expectations regarding estesy service bundles, and to obtain an
“adequacy index” between the magnitude of ecosystemices expected by farmers and

that supplied by grasslands.

3. We illustrate this approach by applying it to sarhs of Meaudre plateau, in the dairy-
dominated system of the Verca@atre Montagnesector. The analysis highlights some
inadequacies in the allocation of plot functionsgtasslands, as well as varying patterns
among farms. The study illustrates that farmers tenadopt various representations of the
ecosystem services supplied by grasslands depeaditigeir intended uses. It also confirms
that this level of analysis is relevant for undansting the functioning of farming systems,
in particular in order to question possible evan$ of farming practices towards a better

use of ecosystem services as provisioning support.
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1 Introduction

Depuis son émergence a la fin des années 199&dte de recherche des services écosystémiques a
pris une place importante dans les démarches dati@h des valeurs de la biodiversiddEA
2005, Maitre d'Hotel et Pelegrin 2012), en éconoded'environnement (TEEB 2010, Méral et al.
2012) ainsi que dans l'appui a la décision (CAS220Ce cadre a pour objet central les biens
fournis et les processus réalisés par les écosgstetmui contribuent aux activités économiques et
au bien-étre humain (Daily 1997, MEA 2005). Cewvises écosystémiques résultent des fonctions,
des structures et des processus des écosystensesit étaduits en bénéfices puis en valeurs par

leurs bénéficiaires (Haines-Young and Potschin 2010

Une représentation adaptée aux systémes agrida@gsgue les services écosystémiques
pouvant servir d'intrants (structure et fertilité slol, disponibilité en eau, pollinisation, coné®l
biologiques), les services écosystémiques de ptimhugendements végétaux, animaux, quantité et
gualité de fourrage, stabilité de la production)lest services écosystémiques hors production
(correspondant aux externalités de 'agricultuégutation des flux et qualité des eaux, régulation
du climat) (Zhang et al. 2007, Le Roux et al. 2008)

Apres une décennie de travaux, plusieurs revués ldeerature ont mis en avant les lacunes
des recherches sur le sujet, et plusieurs cadaeslgses ont été proposés (Seppelt et al. 2012,
Crossman et al. 2013). Parmi les difficultés rem@as, peu d'études ont a la fois évalué la
fourniture et la demande en services écosystémifBiekhard et al. 2012, Martin-Lopez et al.
2013) malgré les appels a croiser ces données éBegtpal. 2012, Crossman et al. 2013). Un
rapport entre les valeurs de services eécosystémiidoarnis et la demande en services
écosystémiques a été proposé par Paetzold, Warkdaltby (2010), mais a notre connaissance n'a
pas été appliqué a un cas pratique. De leur caté&hBrd et al. (2012) ont proposé une évaluation
non-monétaire, basée sur des indicateurs catégosightialisés de la fourniture de services
ecosystémiques, estimés a partir de publications dhfférentes régions du monde, et de la
demande en services écosystémiques estimées d'ahperts, comme hypothése de travail. La
demande en services écosystémiques était défimie ldar étude comme la somme des services
ecosystémiques consommeés ou utilisés dans un segdegraphique et une fenétre de temps
donnés. Urbudgety était calculé comme la soustraction entre le anivde fourniture en services
écosystémiques et le niveau de demande en seégosgstémiques.

Nous proposons d'intégrer le cadre d'évaluatiansgevices des ecosystemes aux analyses
des systémes d'exploitation. L'approche globalefahctionnement des exploitations agricoles
(Bonneviale et al. 1989) qui s’est largement déueée dans la recherche en agronomie et dans

'enseignement supérieur agronomique depuis umgairee d’années permet en effet, a partir de
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lanalyse des pratiques des agriculteurs (Landais Deffontaines 1988) une meilleure
compréhension de leurs choix que les approchesupage des terres. Les agriculteurs ne
recherchent en effet pas a produire une quantitémade de fourrage sur l'ensemble de leurs
parcelles, mais attribuent aux prairies diversg@a tenant compte de leur projet dans un cadre
contraint (environnement socio-économique, orgaioisa du travail, organisation spatiale,
perception des contraintes et atouts des milieudsqutilisent) (Fleury 1996, Camacho et al..
2008). Ainsi Fleury et al. (1995) définissent desdtions parcellaires a partir du « réle principal
gue leur assigne l'agriculteur », des « objectif$baiés » par I'agriculteur et du « niveau d'erige
guant a l'état de la ressource végétale ». Daoadee conceptuel des services écosystémiques, jai
considéré gue ces expressions renvoyaient a diésnées » vis-a-vis des services écosystémiques

fournis, que j'ai interprété comme une « demane€e services €cosystémiques.

Les fonctions parcellaires reposent sur des petgsidu couvert végétal nécessaires pour les
réaliser, rassemblées sous le termealeur d'usagdJeannin et al. 1991, cité par Ansquer 2006).
Les valeurs d'usage fréquemment citées sont latitiade biomasse produite, la qualité du
fourrage, la souplesse d’exploitation, la diverspécifique intra-parcellaire et la décompositien d
la matiere organique. Elles recoupent les senécesystémiques intrants et de production cités par
Le Roux et al. (2008), et nous utiliserons I'expi@sservices écosystémiquen lieu et place de

valeur d'usagelans le reste de l'article.

Dans ce contexte, notre étude a pour object)fddiprésenter une méthode d'évaluation de
l'adéquation entre fonctions parcellaires et praidllouées a ces fonctions parcellaires en tedmes
budget de services écosystémiques, (ii) de teateapacité de cette méthode a différencier des
exploitations. En particulier, notre étude est fisé® sur les questions suivantes : (i) comment les
valeurs d’'usage diminuent-elles des prairies prodes aux prairies moins productives ? (ii) les
fonctions parcellaires sont-elles associées a daatwns de richesse spécifique a l'intérieur des

types de prairies ?
2 Matériel et méthodes

2.1 Site d'étude

Le site d'étude se trouve dans le nord du Veratass le secteur des Quatre Montagnes, sur le
plateau du Val d’Autrans (communes d’Autrans et Mtia) qui appartient au Parc Naturel
Régional du Vercors (45°07'N, 5°31' E). Ce terréale référence s'étale sur 78 kmz, et son altitude
varie entre 930 et 1311m. La roche mére est unimealsaire a calcaire marneux, recouvert
d'alluvions du Quaternaire sur le plateau (allugioactuelles décarbonatées hydromorphes,
molasses indifférenciées, gréseuses ou gréso-ns@siedu miocéene, moraines glaciaires
(wurmiennes) des chaines subalpines) (Bravard &0@B,carte 1/50000 BRGM).
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Le site est caractérisé par un climat régional enogluvieux (1 417 mm/an) et tempéré
(8,8 °C de moyenne annuelle) (Bigot et Rome 20a0¢ amplitude thermique importante (-21°C
en février 2012 a 28°C en aolt 2012. début de la période de végétation (correspondaxt
premiéres températures journalieres moyennes cesplgsitives) a commencé au 06 mars en 2011

et au 21 mars en 2012.

Les communes de Méaudre et Autrans sont domingesirp couvert forestier (70 % des
surfaces), dont les limites sont stables depuismains les années 1950 (Lasseur 2012, Lefebvre
2012, Sheeren & Balent, 2011) ce qui se rapproeserésultats trouvés pour la réserve des Hauts
Plateaux du Vercors, qui a connu une phase de gssign des ligneux entre 1825 et 1955
essentiellement, reliees a des modifications desiquies agropastorales et sylvicoles (UMR
PACTE & UMR LECA, 2010).

2.2 Fonctions parcellaires

Quatorze fonctions parcellaires théoriques ontd&nies sur la base des principales fonctions
parcellaires des prairies des Alpes du Nofdb{eau 1, Fleury et al. 1995). Pour ['étude
préliminaire présentée ici, six exploitations ks ont été sélectionnées (notées EXPL1 a 6), et
I'ensemble de leurs prairies a été réparti selsrdifférentes fonctions parcellaires sur la base de

leur usage décrit lors d'entretiens avec les altgiats (Dobremez et al. 2012, Benistant 2013).
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Code

Intitulé et Logique

Logique et pratiques associées

« Du foin dans la grange » S’inscrit dans une logique de

Fauche pas trés précoce : date moyenne a tardive ; bonne fertilisation ; temps de repousse assez

Ffoinl , . R . .
recherche d’autonomie fourragere important (en principe)
Ffoin2 « Un bon petit foin de pays » Utilisation tardive ; peu d’intrants ; une seule coupe (+ éventuellement pature en automne)
. « Le bon foin de mi-juin » = du foin de qualité correcte avec . . L
Ffoin3 { / A a . . Date fauche moyenne ; fertilisation moyenne a modérée
quand méme de la quantité a coGt moyen et faible risque
Ffoind « Du foin pour le lait » Associé a bonne productivité laitiére lére coupe précoce (enrubannage) ; temps de repousse court ; fertilisation raisonnée (fractionnée)
Ffoin1-4 | Qualité privilégiée puis assurer la quantité (cf. aléas) Cf. Ffoin4 ; temps de repousse plus long que Ffoin4
Ffoin5 « du foin pour le lait sinon rien » > 3 cycles ; fauche précoce ; forte fertilisation
. , Priorité au paturage (exemple : avant et aprés alpage) ; fertilisé pour avoir de I'herbe a 'automne (apport
Fmix1 « de I’herbe au printemps et en automne » . P ge ( P P page) P (app
N apres fauche)
Fmix2 « de I’herbe en intersaison, du foin en été » Fauche privilégiée ; pature avant la fauche ; fertilisé (y compris en N minéral)
. . . "y Fauche (1 ou 2 coupes) puis paturage ; Vaches laitieres en été ; Date de fauche assez précoce et date de
Fmix3VL |« du foin pour le lait et de I’herbe en été » R ( . P ) p p' ., 8 . L P
paturage assez tot en été fertilisé (y compris en N minéral)
. « du foin pour le lait et ouvrir au plus vite pour le pdturage des . . X .
Fmix3VLp f . ,p P p p g Fonction Fmix3VL avec une date de fauche trés précoce
VL en été »
. . , L Fauche (1 ou 2 coupes) puis pat. Genisses ou vaches taries en été ; Date fauche assez précoce et date de
Fmix3Ge |« du foin et de I’herbe en été » R ( A P ) p p“ . . . P
paturage assez tot en été fertilisé (y compris en N minéral)
. « du foin et de I’herbe en été, et ouvrir au plus vite pour le . . R .
Fmix3Gep | . £ s p p Fonction Fmix3Ge avec une date de fauche trés précoce
péGturage du troupeau en été »
« le troupeau ne doit pas attendre I’herbe » : avoir de I'herbe I
Fpatl . . . . Fertilisé ; fort chargement
jeune a offrir aux animaux (VL notamment)
« L’herbe doit pouvoir attendre le troupeau » : flexibilité de la I .
Fpat2 S P p Peu fertilisé ; Faible chargement
prairie (I'nerbe pousse lentement)
« L’herbe doit pouvoir attendre le troupeau » : flexibilité de la ce R . .
Fpat3 S P P Peu fertilisé ; faible chargement ; paturage tardif au printemps
prairie (I'nerbe pousse lentement)
Fpat5 « a manger et pas d’épines » : pour animaux a faibles besoins 2 a 3 patures assez longues ; non fertilisé

Tableau 1 : Fonctions parcellaires des systéemes foagers du plateau (modifié d'apres Fleury et al 197)
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2.3 Estimation des niveaux de valeurs d'usage attendus

Les fonctions parcellaires ont été décrites comaseambinaisons de valeurs d’usage et déduites
de l'usage et des pratiques associées (naturendtreade cycles d’exploitation sur une campagne
annuelle, date de premiére exploitation, temps efusse entre les deux premiéres récoltes,
fertilisation, chargement animal), ce qui nous amaéna un choix de huit valeurs d’'usage : la
guantité de fourrage, la qualité de fourrage, giréxocité de maturité de la prairie lors du premie
cycle puis lors des repousses, et la soupless#isdiibn. L'attente vis-a-vis de chaque service
écosystémiqua été codée en quatre niveaux : 0 — hors de prpation, 1 — faible niveau d'attente,

2 — niveau d'attente intermédiaire, 3- fort nivebattente Tableau 2. L'attribution du niveau

d'attente s'appuyait sur les descriptions des ifmmeparcellairesTableau 1)
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c o res Important __peu . "
Echelle :  important/ /attendu important hors de préoccupation
attendu /attendu

Quanite | Qualte | precocts | souplesse | Quanite [ Qualte T Pécocts
Ffoinl « Du foin dans la grange » ++ - - + + - 0
Ffoin2 « Un bon petit foin de pays » ++ 0 ++ 0 0
Ffoin3 Le bon foin de mi-juin + - +(+) + j .
Ffoin4 « Du foin pour le lait » ++ ++ ++ 0 + +
Ffoin1-4 Qualité privilégiée puis assurer la quantité + ++ ++ - + -
Ffoin5 Du foin pour le lait sinon rien ++ ++ ++ 0 ++ ++ ++
Fmix1 De I'herbe au printemps et en automne - ++ - - -
Fmix2 De I'herbe en intersaison, du foin en été + 0 + +(+) +
Fmix3VLp cI?(l;sf(\)/ilr_l grc‘)l:érulée lait et ouvrir au plus vite pour le paturage + r . 0 . . ot
Fmix3VL Du foin pour le lait et de I'herbe en été + ++ - - + + +
Fmix3Ge 5guf3(ier;5tec;]ugtr(iér au plus vite pour le paturage du + N t 0 . . ot
Fmix3Ge |Du foin et de I'herbe en été + + - - + - +
Fpatl Le troupeau ne doit pas attendre I'herbe ++ ++ ++ 0 ++ ++ ++
Fpat2 L’herbe doit pouvoir attendre le troupeau - - - ++ - 0 0
a3 | Catirage tarf au printemps : : 0 + : 0 0
Fpat5 A manger et pas d’épines - 0 0 ++ 0 0 0

Tableau 2 : Attentes en termes de services écosysigues, dérivées des fonctions parcellaires
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2.4 Typologie des prairies

Au printemps 2012 (de mai a début juillet), nousre caractérisé les prairies du plateau (1037
recensées sur le Val d’Autrans) par estimationelisude la fréquence de types de plantes et la
physionomie du couvert végétal selon la typologi8 @lpes du Nord (2002). Cette typologie est
fondée sur des études qui définissaient des vattusage — une qualité de la prairie correspondant
aux attentes de l'agriculteur- des prairies dege#\u Nord selon quatre criteres : la dynamique de
la biomasse aérienne durant le premier cycle aelgsusses, I'évolution de la valeur alimentaire du
fourrage (la teneur en azote et la digestibilité fdurrage), la « récoltabilité » des fourrages
produits, et la dynamique de végétation de couvEhmnnin, Fleury et Dorioz 1991). Cette
typologie combine le pourcentage de dicotylédones REgumineuses comme indicateur des
interactions entre la précocité de fauche et ligation, et la physionomie des graminées comme
indicateur du niveau trophique et de la disportibiliydrique du milieu (Jeannin, Fleury et Dorioz

1991). Pour faciliter I'analyse, la typologie a git@plifiee (Tableau 3)

Proportion
Types | Types de prairies GIS Description dans le
paysage (%)

prairie de fauche intensive équilibrée; Prairie temporaire
luzerne dominante ou G mélange graminées- 16,2
légumineuses

M1 |Fpl, Fp2, PTluz, PT

M2 |Fm1-B1, Fb3 prairie de fauche intensive a risques (qualité du foin) 1,5
M3 |Fp3 prairie de fauche moyenne équilibrée 19,5
M4  |Fm3, Fm4, Fb2, Fb4 prairie de fauche moyenne équilibrée 18,5
M5 |Fp4 prairie de fauche extensive équilibrée 1,6
M6 |Fm5, Fm6 prairie de fauche extensive équilibrée 1,6
P1 |Pml, Pm2, Pm3, Pbl pdture intensive équilibrée 19,9
P2 |Pm4-B4, Pb3 pdture intensive a risques 0,7
P3 |Pel, Pe2 pdture intensive a risques 0,4
P4 |Pb2 pdture moyenne équilibrée 0,2
P5 |Pp3 pdture moyenne équilibrée 7,7
P6 |Ppl, Pp2 pdture extensive équilibrée 11
P7 |Pe3, Pe3-B5 pdture extensive a risque d'enfrichement 0,3

Tableau 3:Description des types de prairies simpiis et correspondance avec les types GIS
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2.5 Indicateurs écologiques des valeurs d’'usage fo@sni

Antérieurement a la classification exhaustive desries du plateau, de mars a juin 2011, et de
mars a juin 2012 nous avons échantillonné 38 pasc&n nous basant sur une pré-estimation
visuelle de leur niveau d'intensité d'usage detfawat de pature, sur lesquelles nous avons réalisé
les mesures de terrain décrites ci-apres. Devafatibée discrimination des types de prairies de la
classification GIS sur la base des propriétés ngéesur(Loucougaray, document de travalil,
MOUVE), nous avons simplifié la typologie GIS. Epus basant sur les dires d'experts et les
observations de terrain, nous avons distinguéaleshies des patures, divisé chaque type en 6 sous-
types (M1 a M6 et P1 a P7) ordonnés selon une sitée'usage décroissante. Tous les types
majoritaires dans le paysage (M1, M3, M5, P1 etvel, tableau 3) ainsi que les types de prairies
de fauche intensive M2 et extensive M5 et M6 sd awéres avoir été echantillonnés. Nous avons

ensuite utilisé ces types simplifiés comme appraxioms de I'usage des terres

La biomasse aérienne verte (en tha servi d'indicateur de quantité de fourrageétét
estimée par des mesures calibrées de hauteuress@8Iparcelles échantillonnées (Lavorel et al.
2011). La qualité du fourrage a été estimée pafidastibilité de la biomasse verte, mesurée au
maximum de végétation, fin juin 2011 et 2012, suprélevement de végétation en ligne de 10cm
x 10m (soit 1m?), séchée a 60°C pendant 72h, breyéaune grille de 0,5mm et analysée par

spectrométrie en proche infrarouge (Pontes Da 8ieh 2007).

La précocité de maturité de la prairie a étaresti par la moyenne pondérée a I'échelle de
la communauté de la date de floraison. La phéneldgifloraison (la date du début de floraison) a
été mesurée pour toutes les graminées dominantésrmemble des parcelles, entre 2011 et 2012.
La restriction de ce trait aux graminées est fonsléiela convergence de la période de floraison
entre graminées et dicotylédones d'une méme conmutturfAnsquer 2009), et sur la pertinence
pour les agriculteurs de la floraison des gramirge@sme indicateur de date de basculement de la
prairie vers un fourrage de qualité décroissamer Bhaque espéce, le stade (végétatif, montaison,
épiaison, floraison) a été déterminé une fois panane comme I'état dominant de la population
présente sur chaque parcelle. La date de débubidesbn a été transformée en degrés-jours de
croissance ajustés a l'altitude de chaque paramileappliquant un facteur décroissant de
0,6°C/100m aux données de la station Météo FramteAs 38021001. Pour chaque parcelle, nous
avons calculé la valeur moyenne de la date deidlomapondérée par les abondances des especes
dans la communauté (CWM : Garnier et al. 2004)sdaquelle la valeur du trait de chaque espece
présente est pondérée par I'abondance relativegpg@te dans la parcelle, en utilisant le paquet FD
(Laliberté et Shipley, 2011).

164



La corrélation entre la date de floraison moyeein@ somme de I'abondance des espéces de
graminées a floraison précoce, proposée commeaiadic de précocité (Cruz et al. 2010) était
significative mais faible (Pearson's R=0,30, p=v#l,04) et nous avons privilégié la mesure directe
de ce service écosystémique.

La souplesse d'utilisation des prairies a éténégticomme I'abondance du type fonctionnel
de graminées C (tel que définie par Cruz et all@20Duru et al. (2010)), qui est le type
fonctionnel associé a la durée de vie des feuikeplus longue et permet une large fenétre
temporelle d'utilisation sans qu’il y ait des psré production de biomasse nette par sénescence
(Ansquer, 2004). Pour cet indice, en effet, noavaris pas pu mesurer d'indice direct lié a la
phénologie, car les parcelles étant utilisées pardgriculteurs au cours de la saison, le suivi
phénologique réalisé jusqu'a leur utilisation nés permis de mesurer I'étalement complet des

floraisons.

Enfin, faute de mesures directes, les valeursagiegournies aux seconds cycles ont été
estimées par les mémes indicateurs que les valaigage fournies au premier cycle.

La moyenne par type de prairie simplifié de chageesice écosystémique a été utilisée
comme estimation du niveau moyen des services siEsiques fournis par type de prairie et

attribué a I'ensemble des prairies du typab{eau 4).

Quantité Qualité Précocité | Souplesse ORI Ol PhEgEEie
(repousse) | (repousse) | (repousse)
M1 1 1 1 0,66 1 1 1
M2 1 1 1 0,66 1 1 1
M3 0,92 1,00 0,92 0,80 0,92 1,00 0,92
M4 0,79 0,97 0,94 1 0,79 0,97 0,94
M5 0,74 0,86 0,88 0,46 0,74 0,86 0,88
M6 0,74 0,86 0,88 0,46 0,74 0,86 0,88
P1 0,92 0,94 0,99 0,58 0,92 0,94 0,99
P2 0,92 0,94 0,99 0,58 0,92 0,94 0,99
P3 0,92 0,94 0,99 0,58 0,92 0,94 0,99
P4 0,92 0,94 0,99 0,58 0,92 0,94 0,99
P5 0,84 0,86 0,88 0,46 0,84 0,86 0,88
P6 0,84 0,86 0,88 0,46 0,84 0,86 0,88
P7 0,84 0,86 0,88 0,46 0,84 0,86 0,88

Tableau 4 : Services écosystémiques fournis par legpes de prairies

Les valeurs sont rapportées a la valeur maximalelbgue service écosystémique mesurée sur le

territoire. Types de prairies : M1 a 6 — prairieg fuches d'intensité de production décroissante ;

P1 a P7 patures d'intensité de production décraissa
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Discrétisation des valeurs d’'usage fournies - aysg de sensibilité

Les services écosystémiques fournis ont été class@equatre niveaux comme les services
écosystémiques attendus : 0- hors d'intérét, &rénfaible, 2- intérét modéré, 3- fort intérét.usdo
avons discuté chapitre 2) de ce que la classification des valeurs contindes services
ecosystémiques relevaient de perceptions subjsdives et Lavorel, 2012, voir aussi Paetold et al.
2010, citant Freyfogle & Lutz Newton, 2001). Unasgdification représentative des perceptions des

agriculteurs nécessiterait des entretiens lesrodeant sur ce sujet.

Ici, nous avons pris le parti de tester plusiéongtions d'appréciationpour lesquelles nous
avons considéré qu'aucun des types de prairieglaeeait de la catégorié- hors d'intérét Les
valeurs des services écosystémiques ont été sthsékes entre leur valeur minimale et leur valeur
maximale, et les fonctions d'appréciation attribatiaux valeurs de lintervalle [0,1] une des trois
classesl- intérét faible, 2- intérét modérépu 3- fort intérét. Ces fonctions d'appréciation se
différenciaient principalement selon le seuil sigérde la classe d'intérét faible et le seuilriifdr
de la classe de fort intérét. Les modeles se iépant d'une fonction d'appréciatidral
caractérisée par un seuil séparant les classes 2 fatble (0,15), qui correspondrait a une
appréciation « peu exigeante », a une fonctionpdamation Fa5 caractérisée par des seuils
séparant les classes 1 et 2 et les classes 2 levés §0,65 et 0,85), qui correspondrait a une
appréciation «trés exigeantébigure 1).
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Fonctions d'appréciation des services fournis

Fa

classes de SE fournis

| | | | | |
0.0 0.2 0.4 0.6 0.8 1.0

SE standardises

Figure 1 : Fonctions d'appréciation des services ésystémigues fournis par les prairies.

Les niveaux de services mesurés dans tous lesdgpasiries ont été considérés comme ayant au

minimum un faible intérét agronomique (classe 1).

SE — services écosystémiques
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2.6 Indices d'adéquation

Pour chaque pai,EiXFJ : ave(,Pi le i-eme type de prairie, Fila j-eme fonction parcellaire,

nous avons défini pour chaque service ecosystéemigaeadéequation entre niveau fourni et niveau

attendu comme la soustraction entre le niveau fairte niveau attendt ',A‘dSE'iJ . « L'adéquation

globale »du type de prair Pi & la fonction parcellai k) : Adij 4 été calculée comme la moyenne

PixF, . Un second indice

inAd. . f oz ,
il a été calculé

des adéquations des 8 services écosystémiques laopaire
« d'inadéquation globale du type de prairi Pi a la fonction parcellai F ,
comme le nombre d'indices d'adéqua Adse, inférieurs a 0.
2.7 Variation de la richesse spécifique intra-type

Enfin, nous avons testé linfluence des interastientre les types de prairies et les fonctions
parcellaires sur la variation de richesse spéafideour cela, nous avons comparé deux modéles
issus de régressions linéaires multiples, aveiclhesse spécifigue comme variable expliquée et (i)
les types de prairies ou (ii) les types de praigedes fonctions parcellaires comme variables

explicatives.

Toutes les analyses ont été réalisées sous Ri@&RTeam 2013).

3 Reésultats

3.1 Services écosystémiques fournis

Les prairies de fauche productives (M1, M2) présent les niveaux de services écosystémiques
les plus élevés (voir ausShapitres 2 et 3, a I'exception de la souplesse d'utilisation,rpaguelle
elles présentaient un niveau intermédiaire (0,88 faible que les prairies de fauche intermédsaire
M3 et M4. La quantité et la qualité du fourragesaique la précocité du pic de végétation
diminuaient comme nous l'attendions des prairieslyetives aux prairies moins productives. Les
variations de ces indicateurs restaient malgrédeuaible amplitude (26 %, 14 % et 12 % entre les
prairies de fauche les plus intensives et lesipmide fauche les moins intensives pour la quantité
la qualité et la précocite, respectivement). Laptease d'utilisation présentait une plus grande
amplitude de variation (54%), et la particularité dulminer pour les prairies de fauche

intermédiaires.
3.2 Evolution de l'indice d'adéquation global des pas théoriques Fonctions

parcellaires x Prairies en fonction du choix desrfctions d'appréciations
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Une vision d'ensemble de l'inadéquation des pdivésriques(Tableau 5 met en évidence des
associations proscrites entre fonctions parceflaiet prairies. Logiquement, le nombre
d'inadéquations augmente avec le passage des pypésctifs de prairies vers les types moins
productifs de prairies, pour les prairies de fauchame pour les prairies de pature. Les types les
plus extensifs, M5 et P5, en particulier, cumulelgs inadéquations sur plusieurs services
ecosystémiques pour la plupart des fonctions panes, et ce dés le modele d'appréciata,

« peu exigeant ». Les niveaux de services écosigpiés produits par ces prairies extensives ne
permettent pas de soutenir la plupart des fonctmersellaires. En particulier, si elles étaient
associées par les agriculteurs aux fonctions ganed Fpatl, Fmix3Ge et Fmix3Gep, les niveaux
de quantité et de qualité qu'elles fournissentiserasystématiquement inférieurs aux niveaux
attendus, quel que soit le modele d'appréciatiansthLeur souplesse correspond en revanche au
niveau attendu par ces fonctions parcellaires. I8 etaient associées par les agriculteurs aux
fonctions parcellaires Fpat2, Fpat3 et Fpat5, lesaux de quantité et de qualité qu'elles
fournissent suffirait & ces fonctions parcellairés. revanche, leur niveau de souplesse reste trés

inférieur au niveau attendu.

A linverse, les prairies de type M1, les plusduatives, montrent logiquement un faible
nombre d'inadéquations entre services écosystémifuanis et attendus, quelle que soit la
fonction parcellaire et la fonction d'appréciaticmoisie. Il est intéressant de noter qu'elles sont
optimales pour les fonctions parcellaires de fgteduction Ffoinl, Ffoin4 et Ffoin5, mais
montrent un niveau de souplesse inférieur au niagmdu pour les fonctions parcellaires Ffoin3,
FmixGe, Fmix3Gep et Fmix3VL, avec lesquelles nass retrouvons fréquemment associées par

les agriculteursTableau 6).

Le tableau 5 d'inadéquation des paires théorigues met égaleemenrdvidence des différences
d'attentes entre fonctions parcellaires. Les fonetiparcellaires Fpat2, 3 et 5 montreraient un trés
faible nombre d'inadéquations, quels que soientylpss de prairies et le modele d'appréciation
envisagés. Ces fonctions Ikerbe doit pouvoir attendre le troupeay «a manger et pas
d'épines») correspondent a des attentes moyennes a féibiss a I'herbe peu précoce, fertilisation

faible a moyenne, faible chargememableau 2 aisées a obtenir.
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Tableau 5 : Nombre d'inadéquations des paires théajues types de prairies et fonctions parcellairegar fonction d'appréciation.

Les inadéquations correspondent a des indices dlaatéons <0.

Le nombre d'inadéquations est calculé sur les @wald'usages.

Types de prairies : M1 a 5 — prairies de fauchastehsité de production décroissante ;

P1 a P5 patures d'intensité de production décraissa Fonctions d'appréciation : Fal a 5
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tion est la soustraction entrevesr écosystémique observé et valeur attendue.

L'indice d'adéqua

Types de prairies : M1a5 — prairies de fauchestdhsité de production décroissante ; P1 a P5
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A linverse, la fonction parcellaire Ffoin5, « dlmin pour le lait sinon rien », cumulerait
rapidement plusieurs inadéquations avec les niveawservices fournis par les prairies, des que les
fonctions d'appréciation deviennent plus exige@¥a a M5). Tres exigeante (plus de trois cycles
de fauche, une fauche précoce, une importante itiattendue), cette fonction parcellaire n'est pas

utilisée par les agriculteurs choisis dans nodepréliminaire.

3.3 Evaluation des attributions par les agriculteursedonctions parcellaires aux
prairies
Un premier regard sur la proportion des prairiésugles de maniéres optimale ou sub-optimale par
les agriculteurs Tableau 7) révele des différences entre agriculteurs, modifigar la fonction
d'appréciation choisie. Les fonctions d'apprécmtont les combinaisons des seuils définissant les
classes 0, 1, 2 et 3 de services écosystémiquesigobous la fonction d'appréciatiéial, qui
combine les seuils séparant les classes 1 ete® etdsses 2 et 3 les plus bas (0,15 et 0,45)lasoit
« moins exigeante », cing des six exploitationsgméaient plus de 90 % de leurs surfaces dans des
associations prairies x fonctions optimales ou gopSmales (« quasi-optimale » lorsqu'un unique
service écosystémique fourni a un niveau inférauniveau attendu). Dans I'exploitation restante
(EXPL6) 30 % des surfaces allouées le sont de fagimroptimale. Les fonctions d'appréciation
plus exigeants réduisent la proportion de surfagggnales (gamme entre 16 % a 25 %, exception
pour EXPL3, 42% et quasi-optimales (autour de 6dé&s surfaces, a I'exception d'EXPL5 et
EXPL3, >70 %).

Sous la fonction d'appréciatidral, les associations réalisées pour lesquelles lebreem
d'inadéquations est le plus important sont desipsagxtensives P5 attribuées a une fonction Fpatl
et des prairies extensives M5 attribuées a unetitonanixte FmixGe. Ces associations sont
réalisées dans les exploitations EXPL3, EXPL4, ¥PES, ainsi que EXPL5, respectivement.
Notons que cette fonction parcellaire Fpatl eshsdees quatre cas, €galement associée a des

prairies (P1) pour lesquelles elle est appropfiiébdleau 6).

Sous les fonctions d'appréciation plus exigeatgsKa3), I'ensemble des types de prairies
(P1 comme P5) alloués a la fonction parcellairetEFpaurnissent des niveaux de quantité et de
gualité inférieurs aux niveaux attendus, au preyete comme aux repousses.

Autre situation, les prairies de type M4, bien giétectées comme quasi-optimales pour la
fonction d'appréciation peu exigeankal), fournissent un niveau de quantité de fourradgrieur
au niveau attendu pour les fonctions parcellaifesn® et Ffoinl pour lesquels ce service est tres
attendu Tableau 6).

Enfin, les fonctions parcellaires associées aurpge extensif, qui traduisent des exigences

faibles vis-a-vis de la qualité, la quantité eptécocité du fourrage, ont été décrites par urefort
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attente vis-a-vis du niveau de souplesse d'uitisatqui n'est jamais satisfait par les prairies

auxquelles elles sont associées

A
Modéle | EXPL1 | EXPL2 | EXPL3 | EXPL4 | EXPL5 | EXPL6
Fal 0,66 0,86 0,8 0,85 0,72 0,57
Fa2 0,21 0,38 0,5 0,29 0,39 0,25
Fa3 0,16 0,17 0,42 0,2 0,21 0,25
Fa4 0,16 0,17 0,42 0,2 0,21 0,25
Fa5 0,16 0,17 0,42 0,2 0,21 0,25

B-

Modéle | EXPL1 | EXPL2 | EXPL3 | EXPL4 | EXPL5 | EXPL6
Fal 1 0,98 0,93 0,92 0,99 0,7
Fa2 0,59 0,45 0,75 0,38 0,71 0,43
Fa3 0,59 0,45 0,75 0,38 0,71 0,41
Fa4 0,59 0,45 0,75 0,38 0,71 0,41
Fa5 0,59 0,45 0,75 0,38 0,69 0,41

Tableau 7 : Proportions des surfaces allouées degfan optimale (A-) ou quasi optimales (B-)

A- Proportion des surfaces de prairies allouées es donctions parcellaires pour lesquelles

I'ensemble des services ecosystémiques fournisspmndent aux niveaux attendus.

B- Proportion des surfaces de prairies allouéeses fonctions parcellaires pour lesquelles au

maximum un des services écosystémiques est foumnéeau inférieur au niveau attendu.

EXPL1 a 6- Exploitations laitieres numérotées de6l

3.4 Effet de la fonction parcellaire sur la richessepécifigue des parcelles

échantillonnées
La richesse spécifique était relativement bien igugle par les types de prairies (R?=0,36, voir
table 2 du chapitre 3)). En revanche, linclusion des fonctions paroeta dans les variables

explicatives ne permettait pas d'améliorer les resdinéaires avec la richesse spécifique comme

variable expliquée et n'a pas été retenue.
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4 Discussion

4.1 Vigilances a apporter a l'interprétation des résais

Un premier point de vigilance concerne I'échelle dennées primaires récoltées pour |'évaluation
des services ecosystémiques fournis et attendssypes de prairies ont été attribaésvisusur le
terrain a chaque prairie individuellement, tandie des fonctions parcellaires ont été dérivées des
données sur les usages, renseignées lors desamsti@tec les agriculteurs, qui les fournissaiant p
blocs de parcelles (ensemble de parcelles ayargrianipe un méme usage) sans décrire les
variations plus ou moins importantes (concernastdeses et dates d'application des apports en
nutriments, par exemple) des pratiques appliquaegarcelles individuelles. Une vérification des
fonctions parcellaires semble nécessaire avantebiréter les appariements détectés comme

fortement inadéquats.

Un second point de vigilance concerne le choix oelcateurs biophysiques et leur
pertinence pour évaluer les fonctions parcellaidentifiées. Ansquer et al. (2004) proposent
d'estimer la souplesse d'utilisation, définie comankargeur de la fenétre temporelle dans laquelle
la quantité de biomasse produite est proche densdimum, par lI'abondance des graminées du
type fonctionnel caractérisé par sa longue durégeddes feuilles. (Duru et al. 2010b) en revanche,
proposent dans une version ultérieure de la ménpeoeipe d'utiliser comme indicateur de
souplesse d'utilisation la diversité (indice de @on) des types fonctionnels de graminées. lltserai
pour la suite intéressant de tester si, et dandlegueonditions, ces deux indices sont liés.
L'étalement des dates de floraison permet égaled¥antienir des plantes jeunes et donc du foin de

gualité sur une période plus large (Duru et al.8200

Un troisieme élément concerne l'estimation desuralde ces indicateurs. Faute de données
(la campagne de mesure de variables biophysiquesmeernait initialement que le premier cycle
de croissance), nous avons approximé les servaEs/gtémiques fournis lors de la repousse par
leur valeur lors du premier cycléfdbleau 4), en faisant I'hypothese que les rangs seraient
conserves dans le temps entre types de prairigdiddtion de modeles d'évolution de la végétation

au cours de la saison de type Herb'sim (Duru g2@L0a) pourrait améliorer cette estimation.

4.2 Importance des fonctionsd'appréciation dans I'évaluation de I'adéquation des
appariements fonctions parcellaires x prairies

Les cing fonctions d'appréciation utilisées ici @@néré des disparités dans l'appréciation de

adéquation des prairies aux fonctions parcebairgadéquation des fonctions parcellaires a

certaines prairies a été peu modifiée par le motedési : c'est le cas des prairies fauche prodecti

(M1), qui maximisaient les services écosystémigdesqualité, quantité et précocité, et restent

adéquates aux fonctions parcellaires auxquelles edbnt attribuées quelle que soit la fonction
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d'appréciation Tableau 6. Seul le score d'inadéquation de la souplesse rétaforcé par des
fonctions d'appréciation plus exigeants. C'esiake également de I'allocation des prairies de pature
(P1 et P5) aux fonctions parcellaires de paturésnsies (Fpat2, 3 et 5), dont l'adéquation était
peu modifiée par l'augmentation de l'exigence dasctions d'appréciation; ou encore de
l'allocation des prairies de fauche moyenne éqédilM3) a une fonction parcellaire mixtel

foin pour le lait et de I'herbe en eéFmix3VLp et Fmix3Ge).

En revanche, l'évaluation de l'adéquation d'auappariements prairies x fonctions
parcellaires est trées impactée par le choix destifmms d'appréciation. C'est le cas de tous les
appariements qui concernent le type de prairiekdehe moyenne équilibrée M4, dont le nombre
d'inadéquations de la quantité, précocité, et tfuali premier cycle et a la repousse passe de 1 a 5
avec le passage aux modeles plus exigedatsidau 8. Cette augmentation est abrupte lorsque ce
type de prairie est alloué a des fonctions pariceianixtes de fauche tres précoce et paturage de
vaches laitieres (Fmix3VLp) ou de fauche et de na@ter des génisses (Fmix3Ge), et plus
progressive lorsqu'il est alloué a des fonctionegikires mixtes de fauche puis de paturage des
vaches laitieres (Fmix3VL) ou de fauche tres préqmas de paturage des génisses (Fmix3Gep) ou
encore a une fonction defein pour le lait » (Ffoin4) (Tableau 8. C'est le cas également de
l'allocation de prairies de patures intensives @#tles fonctions de pature telles que troupeau
ne doit pas attendre I'herbe(Fpatl), pour lequel les scores d'inadéquatiola dgialité puis de la
guantité, tres importantes pour cette fonction, namaient avec l'exigence des fonctions

d'appréciation.
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Tableau 8 : Nombre d'inadéquations pour les appariments réalisés par les exploitants

Les inadéquations correspondent a des indices dlaatéons <0 . Le nombre d'inadéquations est

calculé sur les 7 valeurs d'usage

Types de prairies : M1 a 5 — prairies de fauchestehsité de production décroissante ; P1 a P5

patures d'intensité de production décroissante

Fonction d'appréciation : Fa 1, 3, 5 (voir page \&ite)
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Le regard global sur les surfaces allouées denfaptimale ou sub-optimale était également
modifié par le modéle d'appréciation. La proportiensurfaces allouées de fagon optimale chutait
d'un facteur 2 (EXPL3, EXPLS6), a plus de 4 (EXPEXPL4) (Tableau 7). Ces différences étaient
reliees aux différents appariements effectués par dxploitants. Les exploitations EXPL2 et
EXPL4 étaient les exploitations avec les plus &sldurfaces et la plus faible diversité de types de
prairies allouées aux fonctions parcellaires mixdesfauche précoce ou trés précoce suivie de
paturage par les vaches laitieres ou les génidsarait intéressant de tester si cette différesee
sensibilité aux fonctions d'appréciation correspeffdctivement a des différences dans I'exigence
des agriculteurs vis-a-vis des valeurs d’'usageniesr par leurs prairies, d'une part, ou a des
différences dans le lot de prairies (diversité tyees de prairies, composition du lot, structuratio
spatiale...) qui composent leurs exploitationsnéuéncent I'organisation du travail, d'autre part.
L'élargissement de ce travail a I'ensemble des »@8okations présentes sur les communes

d'Autrans et Méaudre sera I'occasion de testex settonde hypothese.

4.3 Vers [linclusion d’autres services eécosystémiquegxertinents pour le
diagnostic des systemes fourragers

Dans cette approche centrée sur les services ééosgaes des prairies, nous n'‘avons pas intégré la
richesse spécifiqgue en tant que telle. Celle-ctrém effet pas incluse dans les descriptions des
fonctions parcellaires de Fleury et al. (1995),tdmrcun élément ne pouvait étre interprété comme
une attente en termes de biodiversité des praliass le contexte de mesures incitatives visant au
rapprochement des préoccupations agricoles et amgmentales comme les mesures agro-
environnementales « Prairies Fleuries » et du d@pelment d'une agriculture «a haute valeur
naturelle », il est envisageable de voir une tattente émerger chez certains agriculteurs. De la
méme facon, si pour ces systemes d'élevage leidnagarcellaires sont assez bien décrites par
les quelques services écosystémiques utilisésdiaiytres enjeux pourraient apparaitre en cas
d'orientation vers des systemes de polycultureaglexavec une plus grande proportion de surfaces
cultivées. Dans des systemes mixtes de polycuéieneage, en effet, les prairies permettent de
lutter contre I'érosion des sols découlant desirgtmono-spécifiques, et favorisent la régénératio
des stocks de matiére organique du sol et d'utiétéedu sol (Wilkins 2008).

Enfin, lors d'entretiens (Dobremez et al. 2018)dkveurs ont évoqué des attentes vis-a-vis
d'autres services écosystémiques, en particulieseduce de régulation des mammiféres ravageurs
(taupes et campagnols). Les facteurs qui influencenservice écosystémique sont liés a des
structures et fonctions du paysage et leur évalnatecessite un autre cadre de diagnostic que le

cadre proposé ici.
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4.4 Exploitation de l'adéquation entre niveaux fournigt attendus de services
eécosystémiques dans les diagnostics de systemeafpenr et les démarches
d'intensification écologique de l'agriculture

La démarche 'thtensification écologique de I'agriculturedéfinie comme 4«ensemble des
processus de transformation des écosystemes deugbima vers I'obtention de rendements
supérieurs, associés a une diminution du forcage atgo-écosystemes et un fort accent sur
'usage des services écosystémiques comme intlanpsoduction (Griffon 2009). Les marges de
manceuvre existantes dans l'usage optimal théodgeeservices écosystémiques fournis par les
prairies pourrait étre bien illustrées par notrdige d'adéquation entre fonctions parcellaires et

prairies auxquelles ces fonctions parcellaires athotiées.

Paetzold, Warren et Maltby (2010) utilisent urppart entre le niveau de services
ecosystémiques fourni et le niveau de servicesystamiques attendu qu'ils interpretent de la
méme maniere que la soustraction utilisée ici ouBwarkham et al. (2012) : ils séparent des
situations ou la demande dépasse la fourniture \R&les situations ou la fourniture excéde la
demande (R>1). lls interprétent ces secondes isiisatomme une zone tampon, une capacité a
absorber des fluctuations de demande. Dans nasteuoa fluctuation de demande correspondrait
par exemple a un changement de la fonction paneebdiribuée aux prairies, par exemple, en vue

d'une meilleure exploitation des niveaux de ses/@&msystémiques fournis par les prairies.

Notre évaluation de l'adéquation par service éxtésyique permet en effet de repérer les
prairies qui fournissent de plus hauts niveauxeateices écosystémiques que la fonction parcellaire
actuellement allouée ne le nécessiterait si l'en gént a l'attente moyenne définie a dire d'eéxper
Cette évaluation peut étre mobilisée dans le cddree analyse du systéme fourrager pour discuter
des allocations de prairies aux difféerentes fomgtiparcellaires en réponse a I'objectif global de
I'agriculteur (Fleury et al. 1995), sachant quedlgse des systémes fourragers inclut également une
évaluation du fonctionnement fourrager, c.a.d. delations entre les surfaces prairiales, les
contraintes de structure du parcellaire, les contra de gestion de la production fourragére et de
son utilisation par les troupeaux et enfin les m@ntes d'organisation du travail dans le cadred’u

projet de production pour le systeme d’élevageuffylet al. 1995).
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DISCUSSION GENERALE

1 Synthése

1.1 Modélisation des services écosystémiques de laghiar ...

Nous avons montré dans le chapitre dédié a la nsatiéh des services des écosystemes sur les
prairies (chapitre 2) les liens entre traits moydas communautés et propriétés des écosystemes.
Plusieurs études ont mis en évidence ces relasontes prairies des Alpes Centrales (Diaz et al.
2007, Lavorel et al. 2011, Grigulis et al. 2013anB notre étude comme dans les leurs, l'inclusion
des variables abiotiques et des traits des plantgmentait le pouvoir de prédiction des modéles
pour la biomasse et la digestibilité. Le pourceatdg variation expliqué par nos modeles était
globalement inférieur aux modeles réalisés surdeses terrains, que ce soient les modeles
expliqguant les propriétés par I'usage des terrdsmodeles complets. Pour exemple, la biomasse
était faiblement prédite par la hauteur végétatimes notre étude (R2 = 0,18), alors qu'elle était b
prédite par la capacité de rétention du sol, lachauégétative et la teneur en azote des feuilles
dans les modeles précédents (R2 = 0,49, Lavoed] 2011).

Une difficulté de notre site d'étude a été l@$se des differences entre types de prairies, en
comparaison des types tranchés issus de trajectbiemn marquées qui existent sur le site du
Lautaret. Le gradient environnemental réduit étaditins propice a l'identification de différences
significatives de composition fonctionnelle desipea (Duru et al. 2012). En particulier, si la
richesse spécifique répondait bien aux difféerepped de prairies, la biomasse et la digestibilité y
répondaient peu (R2 = 0,11) et étaient plus pertment décrits sous forme de gradients. Cette
difficulté a modéliser la biomasse sur pied perd &pprochée de la faible variation entre parsglle
et de la décorrélation observée sur le plateawe diitmasse sur pied et fertilité (que ce soient les
indices de nutrition d'azote, de phosphore ou téazotal du sol), contraire a toutes les études
publiées jusqu'ici (Garnier et al. 2007, AnsquealeR009, Lavorel et al. 2011, Grigulis et al. 201
entre autres).

Par ailleurs, les types de prairies n'expliquaipr 5 % des pratiques, ce qui indique qu'une
large gamme de pratiques était associée a chaqeaedsy prairie (Benistant, 2013), et que les
variations de propriétés sont probablement a retleemparmi celles-ci. Une analyse plus détaillée
de l'effet des pratiques de fertilisation (orgaeiquu minérale, dates et quantités épandues), du

chargement des prairies de pature et des datesided serait sans doute nécessaire a une meilleure
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compréhension des variations des propriétés desiegrafourrageres. De plus, les études
précédentes exploitaient des données temporelteseftant de retracer les trajectoires d'usages des
prairies, qui structurent fortement les communawi&gétales (Lavorel et al. 2011). Enfin, nous
nous sommes restreints aux mesures de biomaspeduau moment de la premiére coupe, et une
estimation de la production annuelle de biomassatgueut-étre montré une plus grande variabilité
entre les prairies. Une analyse «idéale » néeeagitd'avoir acces a une gquantité importante
d'informations sur les pratiques et de mettre esgln plan d'échantillonnage incluant un nombre

important de paramétres, ce qui en augmenteradeaent les difficultés.

Nous avons pu établir I'importance relative desdfje des terres, du sol et de traits
fonctionnels dans I'explication des variations pespriétés des écosystémes suivis. Sur I'ensemble
du territoire comme sur le plateau, les variatiols jeu de propriétés écosystémiques étaient
expliquées principalement par les effets combinésefactifsde I'usage des terres et des traits des
communautés, puis par les effets spécifiques dudsdlusage et des traits. Ces résultats appéellent
l'intégration de données sol et de modéles écalegiqdans les modélisations de services des
ecosystemes (Lavorel et al. 2011). Malheureusensestderniéres sont peu disponibles en dehors
de campagnes de terrain. Nous avons par exempié lexlusion des types de sédiments
constituant le substrat géologique de la zone daxglication des variables sols et des propriétés
écosystémiques, sans succes. De méme, la dateah®e fau de mise a I'herbe est ressortie comme

un facteur important, mais n'était pas disponibld’'ensemble des prairies du plateau.
1.2 ... au paysage ...

L'étape de cartographie a partir de la seule chasetypes de végétation nous a contraints a utilise
les valeurs moyennes par types et a perdre towarlation intra-type. Les cartes de propriétés
ecosystémiques sur lesquelles nous avons travegl&senterd minimaun potentiel des couverts
végétaux, mais pas la valeur réellement obtenuelgsaragriculteurs, qui dépend de facteurs
supplémentaires en particulier de la date d'usage.

En effet, en accord avec l'influence dominantestdide phénologique sur la digestibilité des
graminées (voir la revue des facteurs influencartigestibilité par Ansquer 2006), la digestibilité
du fourrage était fortement influencée par la digtdéauche, par ailleurs elle-méme liée a la capacit
de rétention en eau du sol. La richesse spécifejai également influencée par la capacité de
rétention en eau du sol, sans que nous ayons pélarocette derniére a des facteurs utiles a la

cartographie.

Les services écosystémiques sélectionnés s'exprinééchelle de la parcelle. Compte-tenu des
contraintes sus-citées, I'étude de leur distributspatiale a donc résulté en une étude de la

distribution spatiale des types de prairies. Nowsna décrit des gradients entre i) des zones a
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dominante de prairies peu productives, situéeOpkur les coteaux du plateau, dans des zones
contenant une plus faible hétérogénéité de typgsalges.et ii) des zones a dominante de prairies

productives, situées sur les zones plates donc grlushes des cours d'eau, contenant une plus
grande diversité de types des prairies (M1, M2, M3, P1) et plus fréguemment associées a des

terres labourées.

Mais le niveau d'organisation du paysage est disstasion de discuter des services
ecosystémiques émergeant des structures et pregesgsagers. Comme évoqué au chapitre Il ces
structures et processus ont un impact sur les cEplents d'organismes et les assemblages des
communautés. Nous avions envisagé au début dutpdeg mesures de diversité spécifique
d'arthropode et de pression de prédation sur deeslal'insectes, qui nous auraient fourni une
mesure de biodiversité et une estimation du camtidiblogique, un service écosystémique
théoriquement associés a la structure et la fomcéilité du paysage. A défaut, nous avons testé
I'effet du paysage sur la richesse spécifique abgéSur le territoire étudié, la richesse spéadiq
était principalement expliquée par le type de praida connectivité aux lisieres et aux zones
humides, des habitats considérés comme des sopotestielles d'espéces, ne permettait pas

d'expliquer les variations a l'intérieur des types.
1.3 ... et aux fonctionnements des exploitations agres|

L'évaluation des services écosystémiques est décoinme un outil d'aide a la décision. Les
prairies du plateau de Méaudre sont avant toujetabe choix d'usages par les agriculteurs, et il
nous a semblé pertinent de proposer une maniéregter cet outil aux outils de diagnostic des
fonctionnements fourragers. Ce rapprochement nossneblé Iégitime en considérant que les
valeurs d'usages utilisées pour décrire les fonstparcellaires pouvaient étre traduites en sesvice
ecosystémiques. Pour cette étude, nous avons s®whilne approche encore peu développée
d'évaluation de niveaux de services écosystémifoesiis et attendus, et de calcul de leur
différence, que nous avons exploitée ici comme adéquation des appariements « prairies X
fonctions ». Cette méme différence est exploitéaroe un « budget » par Burkhard et al. (2012)
dans un exercice difféerent de comparaison de tgmeronsommeée et produite sur une région

d'Allemagne.

Nous avons pu identifier des parcelles allouédssafonctions parcellaires qui nécessitent
des niveaux de services a priori supérieurs auranix de services écosystémiques fournis, et
inversement des prairies qui fournissent des nivekuservices écosystémiques qui permettraient
de remplir une fonction parcellaire plus productme plus exigeante que la fonction qui y est
actuellement appliqguée. Une fois identifiées etfié&s, ces inadéquations doivent étre discutées au

sein du contexte de l'exploitation, c'est-a-dire iatégrant les contraintes de structure et
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d'organisation du travail qui lui sont propres. té&he T4.4 du projet MOUVE, l'analyse de
scénarios d'intensification écologique, sera I'simzad'approfondir ces résultats en les mettarg plu

en perspective du fonctionnement des exploitations.

A partir de quelle valeur considérer qu'un sendse fourni par une prairie ? A partir de quelle

valeur considérer qu'un service est fourni & ueannvinsuffisant, correct, exceptionnel ? L'approche
anthropocentrée des évaluations des services ééosgaes nous a amené par deux fois a ces
guestions de perception des services écosystémifaes les deux cas (chapitres 1 et 4), nous
avons fait varier des valeurs de seuils arbitraipesir définir ces niveaux de services

écosystémiques et nous avons montré l'influenceedechoix sur I'évaluation de la fourniture de

services écosystémiques par les prairies. Ces e®d&ppréciation varient selon les services et les
personnes interrogées (Quétier et al. 2009), e$ mvons choisi des combinaisons de seuils pour
illustrer des points de vue emblématiques d'ageau] de touriste et d'acteur de la conservation.
Pour un méme jeu de services écosystémiques, sagayles services écosystémiques fournis était

fortement influencé par les représentations-types.

Dans les deux cas, notre approche a consistéeaviaiier les seuils selon les quartiles des
distributions des valeurs de services écosystémjqumur en montrer limpact sur les
représentations obtenues des paysages des seédosgstemiques fournis. Dans le cadre de
discussions avec les agriculteurs du plateau coanetes marges de manceuvre disponibles pour
des intensifications écologiques de leurs pratigoes seuils pourraient étre définis en utilisag d
valeurs réelles illustrant la pluralité des poidésvue existants. D'une maniére générale, des lors
gue les évaluations des services écosystémiquendem de représentations de leur importance,
elles sont appelées a étre réalisées avec lesepadncernées (Seppelt et al. 2012, et C.2 ci-aprés

et a intégrer I'nétérogénéité des perceptions (Btiat 2011).

2 Lien de ces travaux avec l'intensification écologue

2.1 Exploitation du potentiel des prairies du plateau

La faiblesse des variations de biomasse expligpaesios modeles pénalise la réflexion sur des
voies d'intensification écologique des pratiqueédledage prise dans un sens strict d'une
augmentation de la production de fourrage. En mvannos études ont mis en évidence des
variations de la qualité du fourrage, qui est umeafacteur intéressant d'intensification écologiqu

si I'on considere les gains de production de laielp permet. L'articulation de ces deux facteurs
permet d'apporter des éléments au débat « préén@goraires versus prairies permanentes ». Si les

prairies temporaires (M1) ont des rendements |égené supérieurs aux prairies permanentes, la
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faible différence avec les prairies permanenteplies productives (M3) (difféerence de moins d' 1
t/ha de matiere seche) est a mettre en regard algs de leur maintien, d'autant plus que ces
prairies temporaires ont montré une trés importaatéation de qualité et un gain moyen tres

modéré de qualité par rapport aux prairies perntasdas plus productives.

Nous avons observé que du fait de la faible gameneariation des communautés végétales
sur le plateau, la date de fauche est le facteuexplique le plus de variation de la digestibilité
C'est donc principalement ce facteur que les alggiats peuvent étre invités a faire varier pour

obtenir la qualité de fourrage voulue.

Les stocks de matiére organique étaient forterdépendants des conditions du sol (43%
sur 55% de variation expliqués par le modele toetl)en particulier négativement corrélés a la
densité apparente du sol. Celle-ci étant classignérssociée a la pression de paturage, il pourrait
étre pertinent d'approfondir cette relation poeniifier des pratiques favorables ou défavorables a

maintien des stocks de matiere organique, consd@Er@me un indicateur de qualité des sols.

La diversité végétale des prairies était globalenéevée. Méme les prairies temporaires
abritaient une vingtaine d'espéces. Il est int@rgsde noter qu'au sein des prairies de fauche de
type extensif (M4, M5), la richesse spécifique aagta avec le recyclage des nutriments (exprime
par le rapport entre bactéries et champignons} ajatelle diminue lors que ce rapport augmente
dans les prairies de patures intensives (P1), eord@vec les modéles qui décrivent I'évolution de
la richesse spécifique en fonction de lintensifaa de la production par une courbe en cloche
(Leroux et al. 2008).

Les prairies les plus riches en espéces (desgsaturvaches laitieres) comptabilisaient
jusqu'a un quart des 213 espéces recensees fuailéss du plateau. Cependant, plus de la moitié
de ce 'pool' régional d'espéces de prairies paaitch moins de 20 % de la biomasse des prairies. S
cette biodiversité « ordinaire » des prairies edonsée par des subventions comme les concours
« prairies fleuries », ces dernieres abritent adssi especes patrimoniales. Nous avons en effet
retrouvé des espéeces protégees sur les parcedesexpmplePseudorchis albidaet hors des

parcelles (par exemplalium martagor).
2.2 Importance du paysage dans les scénarios d'intBoafion écologique ?

Le choix de l'usage des prairies répond avant &odes contraintes d'utilisation. La pente (qui
détermine la mécanisation des parcelles) est umeuadémportant entre prairies attribuées a la
fauche et a la pature. La distance aux structugdsaite conditionne la localisation de paturesrpou
les vaches laitieres, mais I'utilisation de matéde traite mobile permet de s'en affranchir
(Benistant 2013). Un test de Moran indique quepaselles sont regroupées en filots (Z = 17,

p<0,001), et ce quel que soit le type d'usage @meut pas distinguer les différents types de
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prairies sur la base de la distance moyenne deslfes a leur plus proche voisin de méme type), ce
gue traduit également la description par ilots fbestions parcellaires par les agriculteurs. Le
regroupement des parcelles en filots de méme us@gend également a des contraintes
d'organisation du travail. Cette structuration spatpeut également étre influencée par I'histoire
des exploitations, les héritages et les échanggmdelles entre agriculteurs (non renseignés ici).
L'ensemble de ces contraintes sur la configuratpatiale de l'usage des parcelles explique I'effet
de la pente sur les valeurs moyennes de richegsifigpe et de quantité et qualité de fourrage
produit (chapitre II).

Aucun effet supplémentaire du paysage n'a ét&tdésar la richesse spécifique végétale.
Malgré le regroupement en Tlots, les parcelleseresproches des prairies des autres types : les
parcelles temporaires (M1), notamment, sont en moyea une distance de 170m a 300m de
I'ensemble des types de prairies. Cette proxinmtéame un fort potentiel de colonisation par des
especes des prairies permanentes, « sources »odieesité. Il semble ainsi gqu'il y ait peu de
possibilités d'augmenter la connectivité entre rgsi d’'une part et les niveaux de richesse
spécifigue d’autre part par des modifications destlaicture du paysage, le paysage étant déja

caractérisé par une mosaique a grain fin, favorabdebiodiversité.

Les ravages causeés par les campagnols sur layplate2012 et 2013 posent cependant la
guestion de la régulation biologique (un servicesgstémique souvent associé a la fonctionnalité
du paysage) et des facteurs qui favorisent oudrgiteur pullulation. Les deux premiers facteurs
évoqués sont cependant des pratiques sur les lparcdé labour, par lequel sont détruites les
galeries, est évoqué comme un frein hypothétigieaidpullulation ; I'abondance des Iégumineuses
dans les prairies temporaires favoriserait au emetteur développement. Enfin, I'nétérogénéité du
paysage et des types de prairies est évoqué conmmiacteur ralentissant leur progression.
Cependant la compréhension des dynamiques desapiopsl de ces ravageurs reste approximative,
et ces hypothéses auraient besoin d'étre validsredgs tests dans les conditions locales. La lutte
contre ce ravageur générera peut-étre des chantedespratiques autour des prairies temporaires,

et, s'ils sont avérés, des modifications dansysque.
2.3 Scénarios d'intensification écologique des expéibns

Nous avons identifié des appariements « prairi@@gtion parcellaire » pour lesquels le niveau a
priori attendu était en deca du niveau fourni. @earies pourraient théoriquement étre mieux
valorisées par une autre fonction parcellaire. Diansontexte agricole de ce plateau, une voie
d'intensification écologique des pratiques d'élevagurrait reposer sur la mise en adéquation des

services ecosystémiques fournis par les prairie=ueutilisation au sein des exploitations agesol
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en vue de répondre d’'une part aux objectifs d'autoe fourragére et de maintien d'une certaine

production de lait, et d’autre part au maintierhdats niveaux de biodiversité.

L'évaluation de l'adéquation entre niveau de sesviecosystémiques fournis et niveau
attendu pour satisfaire la fonction parcellaireilatiée a la prairie sera de fait intégrée dans une
analyse de scénarios d'intensification écologiqgidehé T4.4 du projet MOUVE.). L'analyse
exploitera les deux profils de logiques d'expladtiatqui ont émergé des entretiens : i) augmenter la
proportion de prairies temporaires pour accroige ploductivité et garantir une autonomie
fourragere, et ii) exploiter une diversité de pesrpour garantir le maintien de la biodiversité et
garantir une résilience élevée face aux aléas titionzs. Nous projetterons les changements d'usage
des prairies au sein de I'exploitation vers unepg@sdion de ce a quoi pourrait mener le
développement de la logique auquel I'agricultewssat. Ainsi les prairies des zones plates seront
candidates a la transformation en prairies tempeEsgiour les exploitations appartenant au premier
profil, les surfaces paturées étant déplacéesssimetandis qu'au sein des exploitations du second
profil les surfaces retournées seront limitéesliesexistantes. Des changements d'attribution de
fonction parcellaire seront proposés pour certapragies dans I'objectif d'optimiser I'adéquation
entre niveaux de services écosystémiques atteridosirais. Nous exploiterons l'information des
besoins en fourrage de différentes qualités nécessal'alimentation des bovins a différents stade
de développement pour contraindre les transformatimodélisées par l'objectif d'autonomie
fourragére. L'analyse aura pour objectif d'évalasrconséquences sur les services écosystémiques

hors production (richesse spécifique, stock dearmatrganique dans le sol) de ces transformations.

Notons cependant que les orientations vers den'sification écologique nécessitent probablement,
outre des changements d'usage des terre et desurramt@s vegétales des prairies, d'autres choix
concernant l'alimentation du bétail et la part dgrfage engrangé dans l'alimentation du troupeau,
ainsi que lI'ensemble de I'organisation des teclasige production (Duru et al. 2012).

3 Considérations générales sur les évaluations desergces
écosystémiques
3.1 Tous les discours sont services-dépendants

Les rapports fondateurs du champ des évaluatiosselwices écosystémiques font référence au
bien-étre humain (MEA 2005). lls appellent a unaléation de la fourniture de I'ensemble des

services écosystémiques, ainsi qu’a I'évaluatioriede demande (i.e. leur consommation) et des
flux entre les régions-sources et les régions-pllits'agit d'un projet holiste, d'une modélisation

globale de l'usage de la nature par 'Homme.
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Cependant, le choix des services écosystémigbEs@ évidemment des conséquences sur
I'importance relative des usages, du sol et desraomautés végétales (par exemple Grigulis et al.
2013). Dans les études présentées ici, nous aviutkééla variation de 6 ou propriétés
écosystémiques. Ceci peut paraitre faible, au dedarla liste des 23 services écosystémiques du
Millennium Ecosystem Assessm@EA 2005) ou des 17 services modélisés par Costanza et al.
(1997). Ceci dit, nous avons fait le choix de mEstire notre étude aux prairies. Cet angle restrein
d'emblée les perspectives englobantes de la théesiservices écosystémiques et des études sur la
Valeur des services écosystémiques et du capitateiadu mondgCostanza et al. 1997), ou des

budgets énergétiques régionaux (Burkhard et aRRQEs enquétes réalisées précédemment sur le
site du Lautaret ont montré que les services desy§temes importants pour les agriculteurs étaient
i) la fertilité et la disponibilité en eau du sd& contrdle des rongeurs ravageurs (« services
intrants »), ii) la quantité et la qualité du fage (services associés a une production marchande),
et iii) la conservation d'une diversité floristiquet I'esthétique des prairies (« services non
marchands ») (Quétier et al. 2010, Lamarque €(dlla). En ajoutant la souplesse d'utilisation, les
valeurs d'usage des prairies sont assez bien espéés par les propriétés sélectionnées. Une valeur
d'usage décrite par Jeannin et al. (1991) et éwdms des discussions avec les agriculteurs
manque pourtant ici : il s'agit de la possibilitévblution des communautés végétales vers d'autres
communauteés, en réponse a des changements daigesabig au changement climatique (I'étude de
I'influence de ce dernier étant clairement horssdjet du projet MOUVE, ce qui illustre une
focalisation liée a la commande institutionnell8). la diversité spécifique intra-parcellaire est
frequemment considérée par les acteurs comme teufamportant de la résilience des prairies au
changement climatique, I'écologie du paysage lelieansformation des communautés vegétales a
la biodiversité du territoire qui permet la colatien des prairies par des espéces présentesalans |
stock régional d'espéeces (Duru et al. 2001), aitondjue la connectivité entre habitats-sources et
ces prairies permette un apport de graines (Tstitgaet al. 2012). Ainsi, le choix de la liste des
services écosystémiques sélectionnés dans nossétafiete surtout des restrictions liees a la
faisabilité (main d'ceuvre disponible pour la canmgade terrain, 'colt' d'appropriation de nouveaux

protocoles par rapport a des protocoles éprouvés).

Si notre étude était limitée a une poignée de nEtds, (i) pertinentes pour décrire
I'exploitation des prairies, dont la quantificatiétait (ii) faisable, et (iii) cohérente avec lelmdu
projet, notons que c’est le cas pour la majorie@tades réalisées, deés lors qu'elles ne se centent
pas de transferts de valeurs approximeées par typmualvert (Seppelt et al. 2011). Or, le choix des
services écosystémiques influence non seulemetgntification des structures et processus
biologiques importants, comme discuté précédemr{@rigulis et al. 2013, Legay et al. 2013),

mais au-dela, ce choix conditionne également faetdrte discours produit. Les études présentées
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ici concluaient a la prédominance de l'effet destigues appliquées a I'échelle des parcelles sur le
services eécosystémiques de la zone d'étude... émem sélectionnés parmi les services
écosystémiques valables a I'échelle de la parddiene si nous nous gardons de généraliser nos
conclusions, les services écosystémiques émerdeardtructures paysageres, non étudiés, absents

des rapports, risquent de passer a la trappe.

De méme, si quelques services de régulation géquémment évalués (le stockage de
carbone, ou la pollinisation), leservices de supports, répertorieés initialement, t son
systématiqguement les parents pauvres des évalsaRarsque (i) ils posent un probleme de double-
comptage a cet exercice comptable, (ii) que cestairieurs considérent que leur valeur est incluse
dans la valeur des services de production qu'ppatdent (Boyd & Banzhaf 2007), et (iii) que les
enquétes et processus participatifs aupres desewrscprenant parti » montrent que ceux-ci
identifient peu les enjeux liés aux services dellagn et omettent systématiquement les services
de support, qui ne sont donc éventuellement pasnes comme des services a proprement parler
(Lamarque et al. 2011b, Crouzat et al. in prepmgrange a l'idée d'exclure cette catégorie. En
revanche, dans un esprit de durabilité forte, je attaché a I'importance d'établir les dépendances
des sociétés humaines aux limites des systeme®gépos, en particulier aux conditions
nécessaires a leur maintien et leur évolution tafgur. Je rejoins ainsi volontiers les propasit
d'évaluation prenant en compte a la fois |'état édessystemes (avec les cadres conceptuels
d'intégrité ou d'état de santé des écosystemd®vatuation des services écosystémiques qui en

émergent et sur lesquels les sociétés s'appuientgactionner.
3.2 Des évaluations des services écosystémiques @gat Bour qui ? Pour quoi ?

Je voudrais terminer par quelques éléments émdrgesour de lapraxis des évaluations des

services des écosystemes tels qu’ils apparaisaestld littérature.
3.2.1 Les attentes vis-a-vis des services varient erction des partis concernés

Les études qui impliquent lestakeholdersmettent en évidence les différences d'attent@-vis

des services écosystémiques (Quétier et al. 20@Z,dd al. 2011), a travers ce que d'autres auteurs
ont formalisé par des fonctions d'appréciation I{Beil997). Daw et al. (2011) insistent de ce fait
sur la nécessité de désagréger I'étude de I'aticalentre les services écosystémiques et lesr bi
étres » humains de la méme maniere que les écalogue « désagrégé » l'articulation entre
écosystemes et services écosystémiques et dénestiprécisions des approches basés sur des
approximations par types de couverts du sol pasteat de valeurs et la nécessité d'introduire plus
de réalisme biologique (Eigenbrod et al. 2010, pg#pet al. 2012.).

Le rapprochement fait au chapitre 4 avec un cdteide agronomique a permis de rendre

compte des variations dans les attentes vis-a-88& skrvices écosystémiques selon les roles
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attribués aux prairies dans le systeme fourragdfedploitation. C'est donc a un niveau plus fin
encore que les différences individuelles que lealuations des bénéfices tirés des services
écosystémiques sont amenées a étre précisées.skmige en conséquent que nous observons un
mouvement général de complexification du discouns émerge des différents domaines de
recherche, a I'encontre des propositions de cdiewaleur totale de services écosystémiques et de
valeur économique totale qui ont pu étre dévelapgdés échelles globales (Costanza et al.1997) ou

régionales.

Par ailleurs, notons que l'on retrouve I'évaluattes services écosystémiques dans des
discours éloignés des préoccupations de consenvdéida nature ou de la réduction de la pauvreté
(autre enjeu majeur ddillenium Ecosystem AssessmeAinsi cette « Evaluation des services des
ecosystemes » sous forme de « Guide Pratique jbemtification des risques et opportunités issus
de I'évolution des écosystémes » a destination esggeprises, insistant sur l'importance de se
concentrer sutes opportunités commercialepour ne pas rater des occasions de bénéficier de
nouvelles sources de revenu associées aux évaudioosystémique€e discours incite donc les
entreprises a se positionner sur la niche des iséséhdirects générés par la demande en services

ecosystémiques d'autres acteurs.
3.2.2 Le choix des services varie en fonction des pacbsacernés

Outre les variations des niveaux d'attentes, ldrdnces entre acteurs ont également des
conséquences sur le choix méme des services éamsgaes. Les enquétes mettent en effet en
évidence des disparités entre les listes de sardcesystémiques qui composent les discours des
différents 'stakeholders' (Lamarque et al. 2014).discuté précédemment des conséquences de ces
choix sur les discours produits et illustré cetangur les choix des services écosystémiques pour
I'évaluation que nous avons réalisée pour le prM@UVE, en identifiant (i) l'influence du
contexte et des problématiques locales, (ii) l\@sioin de services écosystémiques pour des raisons
de faisabilité ou de compétence, (iii) l'influendes problématiques du projet de recherche

financeur et des effets d'entrainement de la coramtéarscientifique.
3.2.3 Les dimensions des services varient en fonctioa gartis concernés

Enfin, les dimensions des services écosystémiquesspen compte dépendent de I'échelle de
valeurs du narrateur (Martin-Lépez et al. 2012).1éS articles théoriques reconnaissent les
dimensions écologiques, sociales et économiqueseateges écosystémiques, les études qui les
prennent explicitement toutes trois en compte smess et il y a un fort risque que les évaluatieins

les discours d'aide a la décision excluent ou pass®is silence une partie de ces dimensions. Or
les études réalisées montrent que le choix desndimes écologique, sociale ou économique

conditionne fortement les résultats des évaluatidtastin-Lopez et al. 2012).
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3.2.4 Des positions éthiques et de transparence émertgsan

Par conséquent, il est important de reconnaitr@ad subjective et contexte-dépendante des
évaluations des services écosystémiques. Cette priscompte apparait dans un article sur les
considérations éthiques du cadre de rechercheesigelrvices écosystémiques (Jax et al. 2013) et
dans le cadre proposé par Crossman et al. (20&3je@ier propose notamment un outil de mise a
plat du contexte (la localité, I'échelle d'analyde, type de projet (recherche/aide a la

décision/éducation)) et de l'objectif de I'étudett€ fiche d'information sur les projets pourrait

contenir, outre la liste des services écosystémigédectionnés pour l'étude, la liste de leurs
bénéficiaires, ce qui amenera peut-étre les coatelims d'études a poser la question de cette

désagrégation de la dimension socio-économiqueeateges ecosystémiques.

Enfin, les évaluations des services écosystémigaeesnt pour certaines associées a des
enjeux sociaux et économiques importants. En témeoigar exemple les phénomenes de
dégradation, réduction de taille et de déclassesnelels aires protégées pour des acces a
I'exploitation des ressources naturelles (MascRafller 2011), ou les négociations actuelles autour
de I'exploitation des gaz de schistes. La transigarees études a émergé dans le récent cadre de
travail au travers de renseignement sur les inya®&urs principaux, pour lesquels pourraient étre
demandés nom et affiliation, et les sources denfiement (Crossman et al. 2013). Il me semble que
l'appel a la transparence risque de ne rester quéen pieux s'il n'est pas accompagné d'une
vigilance entretenue par la communauté scientifiquais par conséquent par les chercheurs

individuellement, sur ces points.
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L’évaluation économique des services ecosystémiques :

une marchandisation de la nature ?

L'utilisation d'évaluation économiques des servides écosystemes rencontre de multiples contre-
arguments voire des oppositions franches. Parmi-cewcelui qui est le plus développé par les
organisations non-gouvernementales (ex. Attachature n'a pas de pnixmais qui est également
débattu dans les publications scientifiques, esbaislement la marchandisation de la nature que
I'évaluation économiques des services des écosgstentrainerait inévitablement (voir par exple
Peterson et al 2009).

A cet argument est souvent opposé la distinctiofinelépendance qu'il existe en théorie
entre les différentes étapes du processus de nmalishtion :instrumentalisationmonétarisation

aliénation etcommercialisatio(Gomez-Baggethun et al, 2010)

- l'instrumentalisationou l'inscription dans I'économie, passe par fagiétion des fonctions
et processus des écosystemes en services desténmssassociées a leur interprétation

anthropocentrique

— la monétarisation passe par l'expression des valeurs des serveegabsystemes comme
valeurs d'échange en unités monétaires — cettee étagressite que I'objet de la

monétarisation sogubstituableéchangeable.

— l'aliénation ou appropriation passe par la définition de droits de propriét&éprou

publique sur les services des écosystemes ousstartes qui les produisent

- la commercialisationpasse par la création des structures institutitemne'échange et de

vente.

La monétarisation et l'aliénation des servicessgst@miques nécessitent que les objets
soientréductibles,que I'on puisse délimiter, individualiser et contpaenter chaque élément. Sur
le plan théorique, Maris (2011) juge les écosystmparce qu'ils sont complexes et inter-connectes,
impropres a une réduction de leurs fonctions oupmsants. Ces caracteristiques des écosystemes
mettent a mal l'utilisation des outils de I'éconemiéoclassique : ce a quoi correspondrait un
changement marginal de processus ou de servicescdsgstémes n'est pas toujours bien défini, et
d'aucun suspecte que des changement de prix rafégte insuffisamment les 'quantités

ecologiques' nécessaires pour fournir le bénééickarché (Fisher 2009).

La substitution pose également probleme si l'onsidere que chaque écosysteme est

l'intégration sur le temps long d'une histoire étigk et d'interaction entre 'Homme et son
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environnement, qui en ferait, dans le détail, uste&aye unique. Méme la substitution écologique
entre écosystemes, qui est la base des réglenomstate compensation ecologique (ref ? Quétier ?)
n'est possible qu'en acceptant une simplificaties €écosystémes considérés. Maris (2011) insiste
également sur le lien que la substituabilité ermnetaved'hybris humain, pour lequel tout capital
naturel serait substituable par des artefacts msnei que les écosystemes soient un matériau

malléable que nous pouvons optimiser ou recréetra guise.

Si du point de vue théorique, des limites sontosgp aux présupposes des différentes
étapes d'une marchandisation, de nombreux auteamsepvent la monétarisation des services des
écosystemes comme une source d'argumentation aadqgliger, sur la base de I'hypothése
« pragmatique » qu'elles répondent a un besoin d#esdeurs qui ne sont sensibles qu'aux
arguments moneétaires et / ou qu'elles permettenedter les décisions dans un sens favorable a la
conservation, selon l'axiomeo® ne protege pas ce qui n'a pas de valerMyers et Richert,
1997)/. Les auteurs se défendent de leurs détragbam I'argument théorique que la monétarisation
peuvt étre dissociées de la marchandisation datlaen( Costanza, 2008).

Cet appel au pragmatisme politique a cependantmégé a mal par un autre appel
pragmatique a prendre en compte la réalité du madéelogique dans lequel nous vivons -
I'économie de marché est le paradigme hégémonicuelaet a dresser le bilan des processus
d'évaluation monétaire et des processus de mandsadiod (Gomez-Baggethun 2010). Ceux-ci
montrent une prédominance des analyses codt-béméfitomme support des décisions
environnementales, et une mise en place exponent@#instruments de marché pour la
conservation de la nature, et la marchandisatiogetigices de régulation (Spash et al, 2010). Les
sciences et les réglementations environnementaleguant a elles évolué dans des terminologies

et des logiques compatibles avec ce type de schéma.

Il semble donc plus réaliste de considérer quévaluation [économique des services
écosystémiques] n'est qu'une étape d'un schémausnétiapes, la seconde ayant pour objectif de
définir des moyens par lesquels ces évaluatiommséanscrites en transferts d'argent » (Pearse et
al 2002, quoted in Gomez-Baggethun). La marchatidisae la nature semble bien étre I'horizon

des évaluations monétaires.
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Annexe :

A road map to quantifying bundles and trade-offs

between ecosystem services

Autors : Mouchet M., Lamarque P., Martin-Lopez B., Crouzat E., Gos P., Byczek Coline,

Lavorel S.
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stakeholders’ interests (demand-demand trade-off), and the way that stakeholders can benefit
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INTRODUCTION

Facing an increasing anthropogenic pressure, ecosystems have been tremendously altered to the point
of threatening the services they provide to society (Balmford & Bond 2005; MA 2005; Swallow et al.
2009). The last decade has seen increasing efforts to include ecosystem service (ES) sustainability in
policies and land management (TEEB 2010; Perrings et al. 2011). However such an ambitious
objective is challenged by the scarcity of knowledge on the consequences of specific environmental
policies or management decisions for different ES and their interactions, whether these policies or
decisions target a single or several ES (DeFries, Foley & Asner 2004; de Groot et al. 2010). As a
example, much of the recent focus on climate change mitigation through carbon sequestration has
raised concerns on unintended consequences on biodiversity conservation and on other ES, even if
some secondary benefits can be expected (Diaz, Hector & Wardle 2009).

Two mechanisms may lead to interactions among ES: (i) the supply of several ES relies on the
same ecosystem process (e.g. wetlands, acting as a buffer against climatic events, provide flood
control and shoreline stability) and, (ii) a given external factor may affect several ES at the same time
(e.g. the use of fertilizers positively influence crop yield but negatively drives water quality) (Bennett,
Peterson & Gordon 2009). In the first case, the ability of ecosystems to provide a variety of ES, i.e.
multifunctionality, stems from linkages among basic ecosystem processes through organismic trade-
offs (Lavorel & Grigulis 2012). In the second case, the way one service is managed will likely affect
one or more other ES. As a result of these interactions, some ES co-vary positively (e.g. biological
control of pests may improve food supply by limiting crop damages), while some services may co-
vary negatively (e.g. food supply may degrade water quality through the use of fertilizers). Ecosystem
management strategies aiming at maintaining or enhancing one ES supply need to account for such
basic linkages to enhance the supply of several interrelated ES (Rodriguez et al. 2006; Bennett,
Peterson & Gordon 2009; Carpenter et al. 2009).

Recent studies have taken two different approaches to assess ES interactions: the evaluation of
associations at a given location and time versus the evaluation of associations across sites and/or
through time. In the first case, the assessment is a static snapshot of ES interactions and is insufficient
to conclude that observed associations between ES can be generalizable to a larger extent. The second
case relates to what Raudsepp-Hearne, Peterson & Bennett (2010) call a "bundle" that is to say "sets of
ES that appear together repeatedly". Although conceptually divergent, both approaches have been
presented as “trade-off assessment”. Besides, “trade-off” has been equally applied to ecological
relationships between ES (Egoh ef al. 2008) and to the congruence between ES demand and ES supply
(Garcia-Nieto et al. 2013). Ecological trade-offs underpinning ES supply are the heart of all types of
trade-offs and should be properly assessed to efficiently anticipate demand-supply congruencies and

the cost-benefit balance for the management of multiple ES (Seppelt ez al. 2011).
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Given such a lack of consensus on definition and approaches, the aim of this paper is to review
and streamline terminology for ES “trade-offs”, and then to synthesize state-of-the-art knowledge in
order to propose a methodological framework for assessing different types of associations between ES
depending on the nature of trade-offs, and on research objectives. Further, managing a bundle of ES
and predicting its dynamics in time and under alternative policies requires understanding those factors
responsible for ES associations (Nelson et al. 2009; Power et al. 2010), a key step that is often
overlooked once bundles and trade-offs have been identified. We include as a final step of the
framework an overview of methods to identify drivers of ES trade-offs. We conclude by considering

key elements that should be taken into account when analyzing ES associations.



Methods in Ecology and Evolution

STREAMLINING CLASSIFICATIONS OF TRADE-OFFS IN ECOSYSTEM SERVICES

In the assessment of relationships among ES, one must first distinguish the static associations
(positive or negative) between ES from associations robust in space, and potentially long-lasting,
although the strength of interaction may fluctuate. The term “association” should prevail over “trade-
off” or “compromise” when the assessment of ES relationships is just a snapshot. If the repeatability
criterion given by Raudsepp-Hearne, Peterson & Bennett (2010) is respected then one can use "trade-
off" instead of “association”. The confusing use of “trade-off” encapsulates a diversity of trends in ES
associations (i.e. positive, negative, bi- or unidirectional), but we suggest going one step further by
being more specific regarding the direction of the interaction. In the literature “trade-off” has been
interchangeably used to name positive and negative interactions yet, “trade-off” applies when two
entities (here ES) show opposing trends (i.e. when the level of one ES supply increases, the level of
the other ES decreases). When the supply of two ES co-vary positively, “synergy” would be more
appropriate (already used in Bennett, Peterson & Gordon 2009; Egoh et al. 2009; Lavorel et al. 2011;
Haase et al. 2012). In this vein, following the ecological terminology, ES interactions can be compared
to the different models of biotic interactions (e.g. facilitation, competition, mutualism, see Table 1). In
the literature, “trade-off” has also been used to name various types of compromises: ecological
compromises between ES (e.g. Vihervaara et al. 2010), a temporal trade-off in the supply of an
ecosystem service (e.g. Koch et al. 2009), management compromises between ES (e.g. White, Halpern
& Kappel 2012), compromises between ES supply and demand (e.g. Kroll et al. 2012), compromises
between cost and benefit (e.g. Viglizzo & Frank 2006), and compromises between different
beneficiaries (e.g. Martin-Lopez et al. 2012). Two broad classification of trade-offs have been
proposed in the literature. In the first classification established by Rodriguez et al. (2006) as part of the
Millennium Ecosystem Assessment (MA), ES interactions, or so-called “trade-offs”, were segregated
into four categories: (i) spatial trade-off (i.e. the spatial lag between ES production and the delivery of
this or other ES), (ii) temporal trade-off (i.e. the temporal lag in the ES delivery resulting from
management decision or natural processes), (iii) reversible trade-off (i.e. the ability of a ES to return to
its initial supply after a disturbance in the production of the given service in relation with the resilience
of underlying natural processes) and, (iv) trade-off among services (i.e. the positive or negative effects
of the supply of one ES on the supply of other ES). The Economics of Ecosystems and Biodiversity
(TEEB) assessment (2010) proposed a classification with a partly similar terminology, but some
different definitions: (i) spatial trade-off (i.e. the spatial lag between the benefit and the cost related to
the targeted ES), (ii) temporal trade-off (i.e. the time lag between the benefit of a service and the
associated cost because the deterioration of this or other ES in the future), (iii) trade-off between
beneficiaries (i.e. beneficiaries can be either "losers" or "winners" depending on who bears the cost of
or the benefit of the ES supply) and, (iv) trade-off among ES (i.e. management of a service at the
expense of another ES). While the MA classification (Rodriguez et al. 2006) focuses on the
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consequences of ecological trade-offs for ES supply; TEEB’s is framed in terms of economic benefits
and costs for ES demand (except for the last category). Currently, these two typologies (ecological
versus socio-economic or supply versus demand) of relations between services coexist in the literature

under the generic term of “trade-off™.

In order to guide the quantitative assessment of ES trade-offs, we propose to streamline
previous typologies and thereby reconcile previous classifications, by accounting for both ecological
(i.e. supply) and socio-economic (i.e. demand) aspects of ES trade-offs. This would yield three
possible combinations (Fig. 1): (i) supply-supply (i.e. trade-offs and synergies in simultaneously
provided ES), (ii) supply-demand (i.e. the spatial or temporal lag between ES supply and social
benefits), and (iii) demand-demand (i.e. arbitration between different and divergent stakeholders’
interests). Table 2 summarizes the main objectives and characteristics of each of these trade-offs

combinations.
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DEVELOPING A METHODOLOGICAL FRAMEWORK FOR QUANTIFYING ECOSYSTEM
SERVICE ASSOCIATIONS

Identifying and quantifying the interactions between ES is essential to foresee the impact of
environmental changes and management on ES supply and thus on ES beneficiaries, as well as to
understand how management choices promote trade-offs for a specific ES or shape the composition of
bundles of ES. Using recent methodological advances that have been mainly applied in ecology so far,
we propose to investigate the associations among ES following three successive steps: (i) detecting ES
associations, (ii) identifying bundles of ES and, (iii) exploring potential drivers (Fig. 2 and Table 3 for
a summary of all methods described below).

The objective of this framework is to present a set of quantitative methods to assess ES
interactions within the three categories of ES trade-offs: supply-supply, supply-demand and the
demand-demand trade-offs. ES associations can also be visually using star (also known as radial,

amoeba or flower) diagrams.These visual methods will not be discussed here.

Detecting ecosystem service associations

Once ES have been quantified, spatial or temporal trends in the distribution of two or more ES
(indicator) values can be compared to find significant associations among ES (see Table 1 for a
description of ES interactions).

The simplest approach to deduce positive and/or negative associations among ES, whatever
the combinations of supply and demand, is visual map comparison (Anderson et al. 2009), trade-off
curves (e.g. Viglizzo & Frank 2006; White, Halpern & Kappel 2012) or star diagrams (Foley et al.
2005; Raudsepp-Hearne, Peterson & Bennett 2010), but none of these graphic methods provide a
quantification of the strength of the association. The most popular quantitative method to assess
associations among continuous quantitative indicators is pairwise correlation coefficients (Table 3). In
the case of two categorical indicators, a chi-square test on the two-way contingency table can replace
the correlation analysis. However, multivariate analyses represent a better alternative when
considering more than two ES and are pretty flexible regarding the nature of the indicator (i.e.
quantitative, qualitative), with the use of: Principal Component Analysis (PCA) when all ES indicators
are quantitative, Multiple Correspondences Analysis (MCA) when all ES indicators are qualitative
(nominal or binary) and Factorial Analysis for Mixed Data (FAMD — which combines a PCA on
quantitative variables and a MCA on qualitative ones) to handle a combination of quantitative and
qualitative indicators simultaneously. Regression-based methods between two ES indicators can also
detect ES associations, but their use goes beyond detection as regressions also imply directional
causation (unlike correlations) and address the search for more mechanistic linkages among ES

(Bennett, Peterson & Gordon 2009).

Page 8 of 26



Page 9 of 26

Methods in Ecology and Evolution

However none of the above methods is spatially explicit; although they can be performed with
spatial data (see Table 3). Overlap analysis, and the related coincidence or congruence analyses, is a
very simple and intuitive way to run a spatially explicit detection of associations. Basically, overlap
analysis quantifies the percentage of cells where two ES are provided at the same time, with several
possible implementation methods (Chan et al. 2006). In addition to the supply-supply case, this
method may be particularly appropriate for simple detection of the other two types of associations -
e.g. the spatial congruence between the demand in energy and energy production from biomass or
hydropower (Kroll et al. 2012)-. This pairwise method may be extended to the identification of
multiple ES associations with, for instance, the mapping of the “richness” in ES (i.e. number of ES)
supplied at a given unit (e.g. a pixel, an administrative or ecological unit) (Smart et al. 2010; Bai et al.
2011).

More recently, network analysis have been used for visualizing and quantifying the relations
among ES on the basis of different stakeholders perceptions, in which nodes of the network represent
the ES and ties represent trade-offs or synergies (Hicks, Graham & Cinner in press). In network
analysis, two measures are commonly used to quantify ES trade-offs: degree (i.e. the number of
connections an ES has with other ES) and betweenness (i.e. the importance of one ES for connecting
other ES that would otherwise be unrelated). Although this method is not spatially explicit, previous
studies have spatially analyzed the effect of the social network on ES governance (e.g. Rathwell &
Peterson 2012).

Lastly, temporal trends in ES supply have often been overlooked (but see Swallow et al. 2009;
Lautenbach et al. 2011; Carreno, Frank & Viglizzo 2012). A very simple way to assess temporal trade-
offs/synergies is to quantify and to compare the percentage of change in an aggregated index of
multiple ES associations between two periods. But temporal associations may require specific
methods to take into account temporal autocorrelation (i.e. the state of ES supply at time # may depend
on the state of ES supply at time #-/) and periodic changes (e.g. seasonality). Cross-correlation
measures the similarity of two time-series by expressing the linear correlation coefficient as a function

of time lag (Legendre & Legendre 1998).

Identifying ES bundles

The previous set of methods only gives a static assessment of interactions among ES. To
define bundles, ES associations should be consistent in space and, preferably in time as well, due to
shared mechanisms (Raudsepp-Hearne, Peterson & Bennett 2010). First, cluster analyses can help to
objectively define the groups of ES that are significantly associated. Hierarchical clustering has
successfully been used to define ES bundles using the distance between the economic values (Martin-
Lopez et al. 2011) or social preferences (Martin-Lopez et al. 2012). As an alternative, the K-means

clustering algorithm can be applied to segregate ES into a pre-defined number of groups by
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minimizing within-group variability. Additional analyses can then be performed to obtain a more
dynamic picture of ES associations by estimating their recurrence in space and time. A way to do so
would be to compare correlation coefficients, multivariate or overlap analyses among different spatial
units to check the spatial consistency of the observed associations. Self-Organizing Maps (Kohonen
1990) should also help visualizing spatial clustering of services supply or demand. Temporally, ES
associations may be inferred from the comparison of current ES supply to historical time series
(Lautenbach et al. 2011) or to future scenarios (Nelson & Daily 2010). To our knowledge, only few
assessments of ES bundles applied clustering or repeatability analyses in spite of their simplicity (see

Table 3).

Identifying drivers behind ES associations

Critical progress in understanding the dynamics of ES bundles requires the identification of
their potential drivers and causes (Bennett, Peterson & Gordon 2009). The types of questions that need
addressing include: Do ES associations arise from one (or more) shared ecosystem process(es)? Are
ES associations driven by social demand? Does landscape management influence the ES associations?
To what extent does the way ES are modelled induce ES associations in assessments? In the following
we outline available methods to explore the drivers behind ES bundles, whether they are ecological
processes underpinning ES supply or socio-cultural factors influencing ES demand, and whether the
associations of interest are supply-supply, supply-demand or demand-demand (Table 3).

ANOVA (ANalysis Of VAriance) is well suited to test whether a quantitative response
variable, e.g. an aggregate index of ES supply, significantly varies among states of one or more
explanatory. The extension of ANOVA to the case of a multivariate response variable, MANOVA
(Multivariate ANalysis Of VAriance), would be more appropriate to the study of bundles (i.e. several
ES indicators). Beyond these, co-inertia analysis is a more flexible multivariate method regarding
variable types (quantitative and/or qualitative) and normality, which couples different methods (e.g. a
PCA on quantitative ES indicators and a MCA on qualitative environmental variables) to maximize
the co-inertia between, in this case, one table for ES values and one table of explanatory variables.
Although this method has not yet been applied to identifying drivers of ES bundles, it would be
particularly appropriate to visualize how the co-variation of multiple drivers (e.g. primary production,
GDP) may shape the co-variation of several ES. However, only canonical analyses (i.e. Canonical
Correspondence Analysis, CCA, and Redundancy Analysis, RDA) allow a quantitative test for causal
relationships between a multivariate response variable (i.e. ES indicators) and drivers. Canonical
analyses, by combining ordination and multiple regressions, aim at finding the combination of
explanatory variables that best explains the dispersion of ES values. For instance, Garcia-Llorente et

al. (2011) showed the relationships between those functional groups of aquatic plants underlying the
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ES delivery and the economic values assigned by stakeholders to these ES through performing a CCA.
Finally, RDA has been commonly used for analyzing the socio-cultural drivers behind demand-
demand trade-off (Hicks ef al. 2009; Martin-Lopez et al. 2012).

Alternatively, Mantel tests and distance-based methods (e.g. Multiple Regressions on distance
Matrices, MRM, Congruence Among several Distance Matrices, CADM, ANalysis Of SIMilarity,
ANOSIM), which use distance matrices as inputs for response and explanatory variables, may be
applied to identify what drives differences in ES supply (e.g. among sites), rather than which variables
influence bundles variability as done by raw-data approaches. However, distance methods should be
used with care as they weakly detect complex relationships among matrices, underestimate the
coefficient of determination of the variation explained by the spatial structure (Legendre & Fortin
2010) and may not be valid when variables are autocorrelated (Guillot & Rousset 2013). Raw-data
approaches should be preferentially picked over distance methods unless the hypothesis is explicitly
formulated in terms of distances.

Another strategy would consist in regression of the potential drivers against the overall level
of ES supply using an aggregated estimator of ES bundles. Such synthetic indices of ES supply have
been published, including the “richness” in ES (Plieninger et al. 2013), the sum of standardized (Maes
et al. 2012) or weighted (Gimona & van der Horst 2007; Kienast ef al. 2009) ES values, or the
evenness in ES supply calculated using the Simpson’s index (Raudsepp-Hearne, Peterson & Bennett
2010). It is worth noting that there is a conceptual difference between a multivariate approach of ES
bundles and using an aggregated index. The first approach will relate ES co-occurrence or segregation
within a bundle to the variability of one or more explanatory variables, whereas the second one will
give insights into what drives multifunctionality. Using an aggregated estimator of ES supply entails
two methodological issues: (i) defining a threshold of supply when calculating richness (see
Supplementary Material) and (ii) including qualitative estimators of ES supply. In this latter case,
qualitative estimators should be removed from the analysis or transformed into a dummy (0-1)
variable. Then relationships between multiple candidate explanatory variables and the aggregated
estimator can be tested using Generalized Models (Linear, GLMs, or Additive, GAMs), depending on
the linearity of responses and the complexity of response shapes. Given potential issues of spatial
autocorrelation (see Supplementary Material), the spatial regression methods SAR (Simultaneous
AutoRegressive model) and CAR (Conditional AutoRegressive model), which have been specifically
designed for this purpose, could be recommended, but they may be less efficient than GLM or GAM
(see Dealing with autocorrelation). In spite of their relative simplicity and currency in ecology, these
methods have been rarely used in analyses of ES trade-offs (but see Steffan-Dewenter et al. 2007,
Fisher et al. 2011).

On the contrary, different regression models are commonly performed in the stated-
preferences economic valuations to identify socio-cultural drivers determining the ES demand and the

ES bundles. Stated-preference techniques (i.e. contingent valuation and choice modelling, Bateman et
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al. 2002) create hypothetical markets through questionnaires in order to estimate the economic value
of different ES. On one hand, in the contingent valuation method, researchers directly ask people how
much they would be willing to pay (or accept) for a change in the quantity or quality of one or more
ES. Depending on the design of the elicitation question format (i.e. open-ended or dichotomous
choice), the regression models will vary (see Table 3 for further details). On the other hand, choice
modelling elicits social preferences by asking individuals to choose their preferred option from a series
of alternatives of choice sets (with different scenarios), which are described in terms of different
attributes associated with ES. Here, choice modelling employs the behavioral framework of random
utility theory, in which it is assumed that respondents know the utility that they would receive from
selecting one option of the choice set (Bateman et al. 2002). These two stated-preference methods (and
their related statistical analysis) are frequently used to identify those demand-demand trade-offs
associated with the different stakeholders’ preferences and the socio-cultural factors behind them.
Finally, Structural Equation Modelling (SEM; Grace 2006) is a promising tool to investigate
the causal relations between drivers of change, ecosystem properties and the ES bundles for supply or
demand. SEM has been recently used to understand plant functional mechanisms underpinning ES
supply trade-offs (Lavorel & Grigulis 2012) and to evaluate the simultaneous effects of different

drivers of change on biodiversity, ES supply and human wellbeing (Santos-Martin et al. in press).

As for the exploration of spatial ES interactions, regression-based methods also provide an
estimate of temporal ES associations. ARMA (AutoRegressive-Moving-Average) and derivate models
make it possible to estimate the causality between the temporal trends of two quantitative ES. VAR
(Vector AutoRegression) is the generalization of autoregressive models to more than one variable to
explain each time series by its own lags and the lags of the other series. These methods assume that
temporal trends remain steady through time (e.g. monotonous increase, regular cycles), an assumption
that is likely to be violated (Koch et al. 2009) but can be circumvented by using successive time
windows. While previous studies (e.g. Carreno, Frank & Viglizzo 2012) have focused on temporal
trends in ES supply, these tools might be equally well suited to examine temporal trends for supply

and/or demand (e.g. Haase et al. 2012; Kroll et al. 2012).

Beside regression models, other methods increasingly used for species distribution modelling
such as machine-learning algorithms, should be preferred when the relationships among variables are
complex, e.g. in the case of non-linearity responses or abrupt shifts (Leathwick et al. 2006).The most
popular machine-learning methods are Random Forests (RF), Boosted Regression Trees (BRT),
Artificial Neural Networks (ANN) and Bayesian Belief Networks (BBN). Among these, only BBN
have been applied in the ES research because of their ability to incorporate uncertainty and to combine
empirical data with expert knowledge (Landuyt et al. 2013); but few of them covered the analysis of
ES associations (e.g. Ticehurst et al. 2007). Although BBNs offer the opportunity of analyzing the
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interactions between ES supply and demand; most studies do not include nodes with social or

monetary values (Landuyt ez al. 2013).

Most of these methods make it possible to select the most parsimonious set of explanatory
variables of ES bundles) and to estimate the overall model performance. Optimization procedures are
available for most methods listed above. It may be necessary to perform partial tests to discount for the
effect of confounding factors, such as variables obviously driving ES indicators (e.g. climate) or
variables structuring the modelling procedure (e.g. land cover classes). Finally, the relative influence
of each potential determinant (e.g. environment, spatial component) can be estimated with a univariate
or multivariate variance partitioning procedure (Borcard, Legendre & Drapeau 1992; Gilbert &
Bennett 2010).

As this type of methods explore the drivers behind the ES bundles, they have been used for
identifying either the ecological processed behind the ES supply or the socio-cultural factors
influencing ES demand; thus they appear as directly applicable to supply-supply, supply-demand and
demand-demand trade-offs (see Table 3).
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APPLICATIONS FOR ASSESSING ECOSYSTEM SERVICE BUNDLES

Having reviewed the rich set of methods applicable to the identification and the understanding
of supply-supply, supply-demand or demand-demand ES associations, in this final section we consider
the challenges that these methods, and especially their combinations across disciplines, will help
address.

Managing ES bundles requires the consideration of tight interactions among ES supply, ES
demand and ES governance. Assessing current ES associations provides both a baseline against which
to compare alternative future scenarios and insights into potential outcomes of policy and management
decisions. Landscapes being highly complex systems where socio-economic and ecological processes
jointly drive ES bundles and trade-offs, objectives of promoting multiple ES will entail reconciling ES
trade-offs and enhancing synergies on both the supply- and demand-sides. In addition, feedbacks
among supply and demand and preferential management for the supply of ES with greater demand
necessitate the joint consideration of demand and supply of multiple ES, and their temporal dynamics,
for policy design and landscape planning. As an example; such analyses may support regionally
relevant choices between optimizing the supply of multiple ES at a given location (land sharing) or
spatial segregation of ES supply (land sparing) because the spatial distribution of ES supply is
subjected to socio-economical and/or ecological context (Willemen ef al. 2012). While the set of
quantitative methods that we have reviewed have scarcely or never been applied, we contend that they
offer an ideal toolbox to address such complexity and insure robust projections of ES supply and/or
demand. Below, we briefly outline multiple sources of complexity that need to be incorporated into
analyses.

First of all, the complex temporal and spatial ecological dynamics make it likely that relations
among ES are not constant or monotonous in space and time. This is especially the case when (i) some
ES are intensively managed until resource depletion (e.g. soil depletion in agricultural lands) or
sensitive to climate change (e.g. decreasing tourism due to coral bleaching), (ii) when spatial trends in
the supply of individual ES is context-dependent or (iii) when there are feedbacks between ecological
functions (e.g. positive feedbacks among the production of easily decomposable plant material and
soil fertility; Wardle et al. 2004). Second, feedbacks may also arise from management actions (e.g. a
road network may directly alter habitat services through fragmentation and indirectly through a
disrupted water supply and quality; Carpenter et al. 2009), and off-site effects from land use decisions
at far away locations may alter local ES bundles (e.g. deviating water flows to maintain ecosystem
functions and services may lead to water shortage and desiccation elsewhere; see Maestre-Andrés et
al. 2012 for other examples). SEM approach appears to be one powerful way to integrate biophysical,
management or demand feedbacks and yet, have only been used once to that end (Santos-Martin et al.

in press).
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Third, as for spatial variations, temporal variations in ES supply and, even more in bundles,
have also been scarcely studied. Depending on the mechanistic connections between services, the
temporal variability in supply of a given ES supply may be determined by the variability of another ES
and/or ES demand, making it essential to incorporate all types of ES associations into scenario
modelling.

Fourth and not least, managing ES bundles needs to address how the ecological scale of ES
supply matches the political and economic scales of decision-making. Only a few studies have
explored the potential congruence or mismatch between the spatial scales of ES supply and ES
management (e.g. Hein et al. 2006; Willemen et al. 2012). To delineate the right ecological spatial
scale, Luck, Daily & Ehrlich (2003) introduced the concept of service-providing units (SPUs), i.e.
“ecosystem structures and processes that provide specific services at a particular spatial scale”, a
concept that could be extended to any spatial unit supplying an ES bundle. Comparing such “bundle
providing units” with scales of management might be the most relevant way to define at which scale
trade-offs/synergies must be quantified and managed. Overall, scale-aware techniques (e.g. nested-
downscaled modelling, network analysis, scenario analysis or time series methods) should be included

in the methodological framework for analyzing ES associations (Scholes ef al. 2013).

Beyond the management of ES bundles, researchers should now investigate how to integrate
the management of ecosystems, biodiversity and ES, to promote a sustainable use of ES. Although
relationships between biodiversity and ES are highly complex (Kremen 2005; Balvanera et al. 2006;
Mace, Norris & Fitter 2012), understanding how changes in biodiversity and ecosystem properties
alter ES supply remains a research priority (Nicholson et al. 2009; Cardinale et al. 2012). The spatial
congruence between biodiversity-rich areas and locations of ES supply has already been estimated
using overlap (e.g. Egoh et al. 2009). Several methods presented here could give more insights into the
relationships between biodiversity and ES, including in an explanatory mode such as with RDA. The
ethical issue of the prioritization of species or ecosystem processes essential for the supply of targeted
ES in conservation and restoration planning lies behind this research topic (Chan ef al. 2006; Bullock

et al 2011; Maes et al. 2012; Cimon-Morin, Darveau & Poulin 2013).
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CONCLUSION

ES delivery relies on complex interactions among ecological components, social components and
landscape management, in which associations between ES can emerge not only in the supply-side
(Rodriguez et al. 2006) but also on the demand (TEEB 2010). Combining ecological (i.e. supply) and
socio-economic (i.e. demand) aspects of trade-offs, three types of trade-offs can be defined: the
congruence between ES delivery (“supply-supply” trade-off), between ES supply and demand
(“supply-demand” trade-off) and among beneficiaries (“demand-demand” trade-off). Considering
three main steps for analyses: (1) detecting ES associations, (2) identifying ES bundles and (3)
isolating drivers behind ES associations, we have identified a broad spectrum of associated
quantitative methods. While each method has its own strengths and weaknesses (Table 3) and results
need to be interpreted in the light of these, we argue that assessing ES associations requires as much
variety of techniques as complexity exists in specific case studies. Therefore, for managing ES bundles
in landscapes, where ES supply, ES demand and ES governance interact tightly, a diversity of
methodological tools should be considered. These include not only those methods frequently used in
the ES literature, such as star diagrams, overlapping maps of ES delivery, correlation tests, but also
alternative methods which, to our best knowledge, have never been applied (e.g., co-inertia analysis,
GAM, decision trees and artificial neural networks, or distance approaches).

Managing landscapes for multiple ES raises the question of how ES trade-offs can be effectively
mitigated and synergies enhanced. A methodological approach that considers a diverse range of
methods to analyze ES associations (in the three types of trade-offs), and uncovers the ecological and
socio-economical factors driving ES bundles may be the only way to deal with the complexity of ES

dynamics in the context of socio-ecological systems.
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Table 1. Equivalence between biotic interactions and ecosystem service associations. Here, we take the

example of two species or ecosystem services, A and B between which relationships can be

unidirectional (ES 1 influences ES 2) or bidirectional (ES 1 influences ES 2 and conversely) (modified

after Bennett, Peterson & Gordon 2009).

Gain for A Gain for B Biotic interaction

Services interaction

Examples

+

+

Mutualism/cooperation/symbiosis

Commensalism/facilitation

Predation/parasitism

Competition

Amensalism

Neutralism

Synergy (positive)

Facilitation

Trade-off

Synergy (negative)

Inhibition

No association

Moisture retention
enhances carbon
sequestration
Regulating algae
growth avoids a
decline in tourist
numbers

Crop production may
decrease water quality
through agrochemical
leaching

Wood production may
make pest control
fragile by reducing
biodiversity and
destroying natural
habitats

Carbon sequestration
may diminish water
quality

Water consumption
and spiritual value
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Table 2. Characterization of the three types of ES trade-offs identified on the basis of their ecological
and socio-economic aspects and illustrated by a selection of key questions and applications.

Supply-supply

Supply-demand

Demand-demand

OBIJECTIVE

To explore the spatial
congruency in ES supply in
order to design “win-win”
management and policies
supporting multifunctionality
and reconciling nature
protection and ES delivery

To analyze the spatial or
temporal mismatch between
ES supply and the derived
social benefits

To explore the different
stakeholders’ interests regarding
the use and demand of ES

RELATED
RESEARCH
QUESTIONS

(1) To what extent does the
supply of one ES correlate or
overlap with other ES or with
biodiversity?

(2) Where are areas of high
and low supply of multiple ES
(i.e. hotspots and coldspots,
respectively)?

(3) How is the distribution of
ES bundles influenced by land
management and/or by the
distribution of biodiversity?

(1) How well the supply of
ES and their use or
valuation by beneficiaries
matched spatially?

(2) Is there a temporal
mismatch between the
ecological processes behind
ES supply and its use by
beneficiaries?

(1) To what extent do ES
demands by different
stakeholders concur or conflict?

(2) How do stakeholders
economic or social status
influence trade-offs among their
ES demands?

APPLICATIONS

(1) Identification of places
where simultaneously
conserving biodiversity and
delivering a diverse flow of ES
(e.g. Chan et al. 2006; Egoh et
al. 2009; Bai et al. 2011)

(2) A global spatial mismatch
between agricultural
production and carbon
sequestration contrasting with
location-specific associations
between biodiversity and other
ES in Great Britain (Anderson
et al. 2009)

(1) A spatial scale mismatch
has been found between the
demand for and the supply
of energy, food and water
services along a rural-urban
gradient in the Leipzig-
Halle region (Germany)
(Haase et al. 2012; Kroll et
al. 2012)

(2) A temporal lag has been
shown in tropical dry
forests of Mexico between
the time needed to build up
soil organic matter and its
current exploitation in
farmer activities (Maass et
al. 2005)

(1) Protecting forests for
biodiversity conservation or for
carbon storage for a global
benefit conflicts with demands
by local stakeholders for timber
and non-timber products
(Schwenk et al. 2012)

(2) A conservation vs.
development landscape
management model occurs in
Donana wetland (Spain) as a
result of promoting marketed
provisioning services outside
the protected area while
focusing on biodiversity
conservation inside (Martin-
Lopez et al. 2011)
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Dimension and types of the

Step of the trade-off Method Tradeoff category Number of ESs Including spatial and temporal Further details Examples of hypotheses to be tested References
framework variables to be related* variability
Association coefficient
Correlation coeflicients Two uanitative variables Sec Dutilleul et al (1993) for a iy Which ES are associated? )
Q Mivvihn amum(mg fc)’ ot Pearsonscocficent when normally disributed. Chan et al. 2007; Naidoo ef al. 2008; Anderson ef al.
e Otherwise Spearman's coefTicient 2009: Egoh et al . 2008, 2009; Eigenbrod e al. 2010;
Tempons] comelation should be Raudsepp-Hearne, Peterson & Bennett 2010; Smart et
P : al. 2010; Willemen et al. 2010; Bai etal. 2011; Gos &
tested using time-series methods
Lavorel 2012
Chi-squared test Two Categorical variables Not spatially explicit Both variables are represented in a contingency table Hypotheses to be tested are similar from
$S, SD and DD Can be applied to the ES those tested using correlation coeflicients
supply/demand at two different time
steps
Overlap analysis Two and more Quantitative and/or qualitative Spatially explicit Requires a supply threshold to convert a qualitative  Are supply hotspots spatially congruent? Are
variables Can be used to estimate the ES index to a binary one demand and supply spatially congruent? Is Egoh et al . 2008, 2009; Swallow ef al . 2009;
temporal changes in trade-offs there a temporal change in the spatial Eigenbrod ef al . 2010; OFarrell et al . 2010; Bai et al
Detecting distribution of demand and/or supply? 2011; Gos & Lavorel 2012
Ordination
Principal Component Quantitative variables ) )
Anlysis (PCA) Not spatially explicit
Multiple Correspondences Binary variables . Which services are nectively or positively  Ratdscpp-Hcamme, Peterson & Bennett 2010; Bai ef al
Analysis (MCA) SSorDD Two and more Can be diverted to included time - oo are negaively or pOsIVEY 2011 Smart er al. 2010; Maes er al. 2012; Garcia-
steps instead of sites but time-series  Requires a supply threshold to convert a qualitative associated? Nictoeral 2013
methods are more appropriate for ES index to a binary one
Factorial Analysis for Mixed Quantitative and qualitative \his purpose
Data (FAMD) variables
Network analysis DD More than two Quantitative variables Can be spatially explicit Each node of the network represents a given ES  How ES are related on the basis of social Hicks et al. in press
N dby ties ing trade-offs priorit Do different
or synergies perceive ESs relationships differently?
Clustering
Martin-Lopez et al . 2011, 2012
Hierarchical clustering More than two . . . opezetal
Which services are consistently associated
Kmeans Kmeans can objectively classify ES into groups from cither in the supply or demand-side?
Spatially explict when the the original data matrix or from the outputs of an  Which localities exhibit similar tradeoffs? RaudseppHearne et al. 2010
o . o ordination methods. Usually, the number of groups
. SS or DD Quantitative and/or qualitative S5 8 MEMOASACUSEAL0 50 yofineq 4 prioyi in Kmeans and SOM procedures.
Identifying bundles SelfOrganiz classify localities into groups which
clf-Organizing Maps i The three clustering methods can help visualizing
are then projected onto maps
localities with similar combinations of ES supply o
demand values Which localities have the same bundics?
Overlap analysis $S, SD and DD see overlap analyses in the Detecting sep Are associations spatially or temporally see overlap analyses in the Detecting siep

repeated?

Identifying drivers of
bundles

Raw data approach

Analysis of variance
ANOVA

MANOVA

Co-inertia

Regression-based model
Generalized Linear Model

(GLM)

Generalized Additive Model
(GAM)

Autoregressive model

Structural Equation
Modeling (SEM)

Machine-learning methods
Decision trees

Atificial Neural Networks
(ANN)

Bayesian Belief Networks
(BBN)

Time-series methods

ARMA and derivates

Canonical analysis
Canonical Correspondance
Analysis (CCA)

Redundancy Analysis (RDA)

Economic analysis

Contingent valuation

Choice modelling

Distance approach
Mantel test and derivates

Analysis of Similarity
(ANOSIM)

$S, SD and DD

SS, SD and DD

SS or DD

SS or DD

SSor DD

DD

S8, SD and DD

‘Two and more

‘Two and more

Two and more

Two and more

Two and more

Two and more

Two and more

One and more

Quantitative response
variable(s)
Explanary variables are
categorical

Quantitative and/or qualitative
variables

Quantitative response variable
Explanary ones can be
quantitative and/or qualitative

Quantitative variables

Quantitative or qualitative
response variable
Quantitative and/or qualitative
explanatory variables

Quantitative and qualitative
variables

Quantitative variables

Quantitative variables

Qualitative or quantitative
response variables
Quantitative and/or qualitative
explanatory variables
Quantitative response variables
Quantitative and/or qualitative
explanatory variables

Quantitative response variables
Quantitative and/or qualitative
explanatory variables

Qualitative or quantitative
response variables
Quantitative and/or qualitative
explanatory variables

Not spatially explicit
Sapce and time might be included
as an explanatory variable

spatially explicit
Space and time might be included
as an explanatory variable

Spatially explicit

Not spatially explicit

Not spatially explicit
Space and time might be included
as an explanatory variable

Spatially explicit when based on
georeferenced inputs
Temporality is included when
exploring different time steps

Not spatially explicit

Not spatially explicit
Space and time might be included
as an explanatory variable

Spatially explicit when the distance-
decay function is used

Not spatially explicit
Space and time might be included
as an explanatory variable

Does the tradeoff vary through the drivers'
states? Do trade-off changes along a gradient
a management strategies?

The response variable should be an integrative index
of tradeoff

Willemen et al. 2010

When explanary variables are quantitative and
categorical, ANCOVA and MANCOVA are applied

How does the co-variation of drivers shape

Co-inertia is a combination of ordination methods
the covariation within a bundle?

Steffan-Dewenter et al. 2007; Smart et al . 2010; Fisher
etal 2011

Models various type of relationships (e.g. gaussian,
log) and alows for prediction

Models smoothed non-linear relationships (unlike
GLM) and allows for prediction

SAR and CAR require stationarity. When this
condition is violated, a "moving window" method
could be applied

Test the significance of the overall structural model
as well as for the consistency of each latent variabl
(estimated from several measured variables)

 Can the overall ES supply be explained by a  Lavorel & Grigulis 2012; Santos-Martin ef al. in press
set of environmental and/or socio-economic.
factors? Which is the most influencial
demand for ES on the overall ES supply?
How will a bundle evolve with future
Either classification or regression trees whether the ~ changes in drivers?
response variable is categorical or quantitative,
respectively. Random Forest (RF) and Boosted
Regression Trees (BRT) split the dataset in groups
in different ways but both allow for predictions

May be hard to interpret

Based on two model components: a graph that
denotes associations between the nodes (i.c.
variables) and conditional probability tables

denoting the strengths of the associations

Ticehurst et al. 2007

Did the temporal changes in demand drive
the changes in supply?

To what extent the variability in several
potential drivers influcenced the temporal
changes in Ess tradeoffs?

Basically, the same hypotheses as regression-
based models. The difference is that the
response variables can be ES proxies instead
of a synthethic index so one can investigate
which driver have the greatest impact on
which ES

CCA s used when the response variables are binary
(0-1) or proportion

Garcia-Llorente et al. 2011

Hicks et al. 2009; Smart et al. 2010; Martin-Lopez et
al. 2011,2012

Can the overall ES demand be explained by a
set of socio-cultural factors? Does the social
demand (measured thorugh the economic
value) of different ESs vary across
stakeholders groups?

Choice modelling can also test the effect of
different landscape management scenarios on
the preferences towards preserving different
E

Tobit and Heckman regression models when
willingness-to-pay question is open-ended or logit
and probit models if it is a dichotomous choice
question

Loomis et al . 2000; Martin-Lopez, Montes & Benayas
2007; Castro et al. 2011; Garcia-Llorente et al. 2011

Commonly performed with logit models: conditional
logit model (or multinomial logit model) and
random parameter logit model (or multinomial
mixed logit model)

Garcia-Llorente et al . 2012; Shoyama, Managi &
Yamagata 2013

‘The choice of the distance metric depends on the
type of data (e.g. binary, mixed) Is the similarity in the ES tradeoff between
two localities explained by a similar

" combination of drivers?
Non-parametric alternative to Mantel tests

* When variables are explicitely segragated into "response” and "explanatory" ones, the former usually refers to ES(s) and the latter to potential drivers of Ess trade-offs
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Figure legends.

Fig. 1. The unified typology of ecosystem services trade-offs. This classification seeks to merge both
Rodriguez et al. (2006) and TEEB (2010) frameworks. Here “trade-off” encapsulates both trade-off
and synergy.

Fig. 2. Illustration of the methodological framework for assessing trade-offs. ES indicators may be
measured in the field (for either ecological or socio-economic data) or modeled from scenarios and
then mapped or directly expressed as ES values per unit (i.e. sites or time steps). ES data may be
transformed and normalized to fit validity conditions of statistical methods. See Supplementary
material for more information.
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