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1. LA BIODIVERSITE EN DECLIN 

1.1  LA BIODIVERSITE FACE A UNE SIXIEME CRISE 

Le terme « biodiversité », contraction de « diversité biologique », comme défini par l’article 2 

de la convention sur la diversité biologique, issue du sommet de la Terre de Rio de 1992, est un 

concept faisant référence à « la variabilité des organismes vivants de toute origine y compris 

entre autres, les écosystèmes terrestres et marins et autres écosystèmes aquatiques et les 

complexes écologiques dont ils font partie ; cela comprend la diversité au sein des espèces, 

entre les espèces et celle des écosystèmes ». Elle se décline selon trois niveaux, la diversité des 

écosystèmes (diversité écologique), la diversité des espèces (diversité spécifique) et la diversité 

des gènes (diversité génétique) (Nations Unies 1992).  

Au cours du Phanérozoïque, c’est-à-dire des 541 derniers millions d’années, la Terre a 

connu cinq « extinctions massives » qualifiées de « crises de la biodiversité », à la fin de 

l’Ordovicien (il y a 440 millions d’années), du Dévonien (il y a 370 millions d’années), du 

Permien (il y a 245 millions d’années), du Triasique (il y a 210 millions d’années) et du Crétacé 

(il y a 65 millions d’années). Ces cinq crises sont caractérisées par une accélération du taux 

d’extinction des espèces par rapport au taux d’apparition, de sorte que plus de 75% des espèces 

disparaissent dans un intervalle géologiquement court, généralement inférieur à 2 millions 

d’années, parfois beaucoup moins (Barnosky et al. 2011). Les extinctions d’espèces sont 

naturellement communes et normalement contrebalancées par la spéciation, il en résulte que 

99% des espèces ayant vécu sur Terre ont aujourd’hui disparu (Barnosky et al. 2011).  

Bien qu’il soit difficile d’en déterminer le point de départ, l’Homme a sans aucun doute 

laissé sa trace dans le registre géologique, façonnant une nouvelle époque nommée 

Anthropocène (Lewis & Maslin 2015). Par ailleurs, la communauté scientifique s’accorde sur 

l’importance de la perte de biodiversité engendrée par les activités humaines. Actuellement, on 

observe un taux d’extinction 100 à 1000 fois plus élevé que le taux 

d’extinction naturel (Barnosky et al. 2011), qui pourrait même être jusqu’à 10000 fois plus 

élevé (De Vos et al. 2015). En 2018, plus de 93500 espèces, sur les 1,7 millions d’espèces 

décrites, ont été évaluées par l’Union Internationale pour la Conservation de la Nature (UICN). 

Parmi elles, plus de 26000 espèces sont menacées d’extinction (https://uicn.fr/liste-rouge-

mondiale/, 2018). Selon l’UICN (UICN 2018a), les espèces dites « menacées » regroupent 

celles ayant les statuts « en danger critique d’extinction » (CR), « en danger d’extinction » (EN) 

https://uicn.fr/liste-rouge-mondiale/
https://uicn.fr/liste-rouge-mondiale/
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et « vulnérable » (VU). Les espèces évaluées dans la liste rouge comportent 67% des espèces 

de vertébrés décrites, contre seulement 2% des espèces d’invertébrés, 8% des espèces de plantes 

et 0,14% des champignons et protistes. Ainsi, les meilleures évaluations de l’UICN estiment 

que 25% des mammifères, 14% des oiseaux, 40% des amphibiens, et 40% des gymnospermes 

sont menacés (UICN, 2018a). 

En conséquence, il est admis que la Terre subit actuellement une sixième extinction de 

masse, directement liée aux activités humaines (Ceballos & Ehrlich 2018; Ceballos et al. 2015). 

D’après Avise et al. (2008), cette sixième crise de la biodiversité aurait commencé lorsque les 

hommes modernes ont entamé leur dispersion à travers les continents il y a 50000 à 10000 ans. 

Elle aurait atteint une deuxième étape lors de la révolution néolithique, caractérisée par la 

sédentarisation et le début de l’agriculture. Puis, l’industrialisation constituerait l’entrée dans 

une troisième phase de modification de notre environnement, accroissant la perte de 

biodiversité.   

C’est la comparaison entre le taux d’extinction naturel, courant, des espèces dans le 

registre fossile et celui observé actuellement qui permet de déterminer que l’ampleur de la crise 

de biodiversité actuelle est comparable aux cinq précédentes, même en prenant en compte des 

estimations basses de la différence entre les taux d’extinction naturels et actuels (Ceballos et al. 

2015). En effet, Ceballos et al. (2015) ont montré que bien que les taux d’extinction varient 

entre les groupes de vertébrés, ils ont considérablement augmenté au cours des 200 dernières 

années (Figure 1), alors que le nombre d’espèces éteintes durant le dernier siècle aurait mis 800 

à 10000 ans pour disparaitre suivant un taux d’extinction standard de deux extinctions/million 

d’espèces par an. Par ailleurs, le déclin des populations de vertébrés en termes d’abondance et 

d’étendue géographique est très élevé, y compris pour les espèces dites communes, comme le 

décrivent Ceballos et al. (2017). Ces auteurs ont montré que la quasi-moitié des espèces de 

vertébrés subissent un déclin de leurs populations, ce qu’ils décrivent comme une « annihilation 

biologique » causée par l’homme. Aujourd’hui, il est admis que la chute de la biodiversité, 

devenue globale, est liée aux conséquences conjointes des changements globaux induits par 

l’homme. 
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Figure 1 Cumul des espèces de vertébrés considérées comme éteintes ou éteintes à l’état sauvage par l’UICN 

(2012). Les graphiques montrent le pourcentage d’extinction des espèces évaluées parmi les mammifères (5513 ; 

100%), les oiseaux (10 425 ; 100%), les reptiles (4414 ; 44%), les amphibiens (6414 ; 88%), les poissons (12 457 

; 38%), et tous les vertébrés combinés (39 223 ; 59%). Les courbes pointillées représentent le nombre d’extinctions 

attendues sous un taux naturel standard constant de 2 extinctions/million d’espèces par an. A) Estimation très 

conservatrice. B) Estimation conservatrice. Traduit à partir de Ceballos et al. (2015) 

 

 

1.2  LES CHANGEMENTS GLOBAUX ET LA BIODIVERSITE 

Les changements globaux désignent différentes composantes, affectant la structure et le 

fonctionnement de la Terre en tant que système, ils peuvent se produire sur de larges échelles 

spatiales ou être largement répandus, mais dans des sites distincts (Vitousek 1992). Ces 

processus, identifiés à l’échelle mondiale, se renforcent à la fois par des rétroactions positives 

et par la synergie de leurs effets (Brook et al. 2008; Vitousek 1994). Ils ont entraîné un 

changement global de la composition de l’atmosphère et une modification des cycles 

biogéochimiques de la Terre (i. e carbone, oxygène, eau, azote, phosphore et soufre) (Doney 

2010; Rockström et al. 2009; Vitousek 1994). Les principaux changements globaux sont 

présentés ci-après : les changements d’occupation et d’usage du sol, les pollutions, la 

surexploitation des ressources, le changement climatique, les invasions biologiques et le déclin 

de la biodiversité. 

 

 



Introduction 

5 
 

1.2.1 Les changements d’occupation et d’usage du sol 

L’augmentation de la population mondiale, l’intensification de l’agriculture, l’industrialisation 

ou encore la mondialisation, sont autant de facteurs ayant conduits à d’intenses modifications 

de l’occupation et de l’usage du sol, ce qui a contribué à la modification des cycles 

biogéochimiques (Lambin et al. 2001; Pielke Sr et al. 2011). Les changements 

d’occupation/usage du sol sont aussi globalement impliqués dans la chute de la biodiversité 

(Heinrichs et al. 2016; Newbold et al. 2015). La conversion des espaces naturels implique une 

perte directe d’habitats qui peut impacter le réseau trophique, modifier les interactions entre 

espèces et réduire le nombre d’espèces spécialistes (Fahrig 2003; Haila 2002). D’autre part, les 

changements d’occupation/usage du sol entraînent une fragmentation des habitats des espèces, 

qui modifie la configuration spatiale du paysage, en séparant les patches d’habitat en plusieurs 

patches, plus petits et isolés, avec pour conséquence une rupture de la connectivité, et donc une 

diminution des flux entre les populations (Fletcher et al. 2018; Haila 2002; Wu 2009). Les 

changements d’occupation/usage du sol sont en cause dans la régression des populations de 

nombreux oiseaux (Marzluff 2001), mammifères (Rodrı́guez & Delibes 2003), amphibiens 

(Arntzen et al. 2017), reptiles (Gibbons et al. 2000), poissons et invertébrés aquatiques (Harding 

et al. 1998), invertébrés terrestres (Cane & Tepedino 2001), ou encore des plantes (Hughes et 

al. 2008). Par ailleurs, des projections des effets des changements d’occupation/usage futurs du 

sol ont mis en lumière la vulnérabilité de certaines espèces, globalement menacées par une 

régression de leur aire de répartition selon les scénarios (Barbet-Massin et al. 2012; Powers & 

Jetz 2019). 

  

1.2.2 Les pollutions 

Les changements d’occupation/usage du sol entraînent aussi une augmentation globale des 

pollutions, notamment celles d’origine industrielle ou agricole. Elles touchent l’ensemble des 

écosystèmes, et les écosystèmes aquatiques sont particulièrement affectés. L’apport accru de 

nutriments dans l’environnement participe à l’eutrophisation, notamment des eaux 

continentales et marines, avec des conséquences sur la qualité de l’eau, des habitats naturels et 

sur la diversité spécifique (Porter et al. 2013; Smith & Schindler 2009). Les pesticides et 

fongicides participent au déclin de la biodiversité (Gibbs et al. 2009). Avec les intrants 
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agricoles, ils ont été mis en cause dans l’appauvrissement de la faune, de la fonge et de l’activité 

microbienne du sol (Habig & Swanepoel 2015; Tsiafouli et al. 2015).  

 

1.2.3 La surexploitation des ressources 

Une autre composante du changement global est liée à la surexploitation des ressources 

naturelles. Cela comprend une exploitation directe des espèces, par la chasse, pour 

l’alimentation ou le commerce ou encore les collections, qui excède la capacité de régénération 

des populations, participant à l’extinction d’espèces (Courchamp et al. 2006; Rosser & Mainka 

2002). La surexploitation des ressources naturelles, notamment des énergies fossiles, couplée 

aux rejets industriels, participe activement à la modification des cycles biogéochimiques de la 

Terre par la libération des stocks de dioxyde de carbone et autres gaz à effets de serre (GES) 

dans l’atmosphère (IPCC 2014). 

 

1.2.4 Le changement climatique 

Ces libérations de GES entraînent un forçage radiatif. Celui-ci représente une modification du 

bilan radiatif de la Terre, c’est-à-dire de la différence entre le rayonnement solaire entrant et le 

rayonnement infrarouge sortant de la troposphère. Le bilan des forçages radiatifs est négatif 

lorsque les émissions d’infrarouges sont supérieures aux quantités reçues, et positif lorsque la 

Terre retient plus d’infrarouges qu’elle n’en émet. Les rayonnements sont notamment retenus 

par des gaz à effet de serre. Ce bilan radiatif est un proxy utilisé par le Groupe d’Experts 

Intergouvernemental sur l’Évolution du Climat (GIEC) pour mesurer le bilan énergétique de la 

Terre, étroitement lié à l’évolution de la température. La croissance économique et 

démographique a entraîné une augmentation des concentrations de gaz à effet de serre depuis 

l’époque préindustrielle, principalement le dioxyde de carbone (CO2), le méthane (CH4) et 

l’oxyde nitreux (N2O) (Figure 2) (IPCC 2014). 
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Figure 2 Moyenne mondiale des concentrations en dioxyde de carbone (CO2, vert), en méthane (CH4, orange) et 

en oxyde nitreux (N2O, rouge) déterminées à partir de l’analyse de carottes de glace (points) et obtenues par mesure 

directe dans l’atmosphère (courbes). Tiré de IPCC (2014) 

 

Ces facteurs sont impliqués dans la modification de toutes les composantes du système 

climatique, ce qui aboutit à un réchauffement global du climat. En effet, il existe un consensus 

scientifique sur l’importance du changement climatique et sur le lien entre celui-ci et les 

activités humaines (Anderegg et al. 2010; Cook et al. 2013). D’après le 5ème rapport du GIEC 

sur le changement climatique, la température à la surface des terres émergées et des océans s’est 

réchauffée de 0,85 [0,65 à 1,06] degrés Celsius en moyenne pendant la période 1880-2012 

(IPCC 2014). Ce réchauffement s’accompagne globalement d’une modification du régime des 

précipitations, d’une élévation du niveau marin et d’une augmentation de la fréquence des 

évènements météorologiques extrêmes.  

Quatre grandes trajectoires de forçage radiatif ont été identifiées parmi une multitude de 

scénarios, elles sont appelées trajectoires représentatives de concentration (RCP, 

pour Representative Concentration Pathways) (Figure 3). Les scénarios RCP sont nommés en 

fonction du forçage radiatif atteint en 2100 ; le RCP 2.6 W/m² décrit un pic des émissions avant 

2100, suivi par un déclin, les RCP 4.5 W/m² et RCP 6.0 W/m² décrivent des trajectoires avec 

stabilisation des émissions, alors que le RCP 8.5 W/m² décrit une trajectoire croissante des 

émissions (Moss et al. 2010). 
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Figure 3 Les émissions historiques provenant de la combustion des combustibles fossiles et de l’industrie (en noir) 

proviennent principalement du « Carbon Dioxide Information Analysis Center » (Boden et al. 2013; IPCC 2014). 

Elles sont comparées aux scénarios d’émissions du cinquième rapport d’évaluation du groupe de travail 3 du GIEC 

(couleurs pâles) et aux quatre RCP utilisés pour projeter le changement climatique par le groupe de travail 1 du 

GIEC (couleurs foncées). Traduit à partir de Fuss et al. (2014) 

Le changement climatique a de nombreuses conséquences sur la biodiversité (Figure 4). 

Il affecte notamment la physiologie et la phénologie des individus et entraîne des déplacements 

de la distribution des espèces (Bellard et al. 2012). Par ailleurs, des projections utilisant les 

scénarios futurs de changement climatique ont mis en exergue la sensibilité de nombreux 

taxons, comme des amphibiens, des oiseaux, des mammifères ou des plantes, avec notamment 

des mouvements des aires qui leur sont climatiquement favorables (Araújo et al. 2006; Barbet-

Massin et al. 2012; Thuiller et al. 2011; Thuiller et al. 2005).  
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Figure 4 Résumé des composantes du changement climatique et des éléments de la biodiversité qui peuvent en 

être impactés. Traduit à partir de Bellard et al. (2012) 
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1.2.5 Les invasions biologiques 

Une autre composante du changement global est caractérisée par les invasions biologiques. En 

effet, la mondialisation a entraîné le déplacement de nombreuses espèces, dont certaines, 

généralistes, peuvent rapidement coloniser de nouveaux milieux et s’y reproduire (Bellard et 

al. 2016b; Bradley et al. 2012). Elles touchent l’ensemble des écosystèmes et sont la cause de 

nombreuses extinctions d’espèces à travers le monde (Bellard et al. 2016a; Clavero & García-

Berthou 2005). Elles entraînent souvent des déséquilibres dans les écosystèmes (Vilà et al. 

2011), notamment via des phénomènes de prédation, de compétition, d’hybridation, ainsi que 

des effets sur la structure des communautés et la diversité génétique (McGeoch et al. 2010). 

Les espèces invasives peuvent aussi véhiculer des pathogènes, participant au déclin de la 

biodiversité (Roy et al. 2017). Par ailleurs, le changement climatique et les changements 

d’occupation/usage du sol pourraient faciliter la colonisation et l’établissement de certaines 

espèces invasives (Bellard et al. 2018; Bellard et al. 2013; Walther et al. 2009).  

 

1.2.6 Le déclin de la biodiversité 

L’actuelle chute de la biodiversité est causée par les changements globaux. Au point qu’elle est 

aussi considérée comme un changement global (Vitousek 1992), entraînant des changements 

majeurs dans le fonctionnement des écosystèmes (Cardinale et al. 2012; Hooper et al. 2012). 

Ces déséquilibres renforcent la vulnérabilité des écosystèmes face aux autres changements 

globaux (Chapin III et al. 2000). De ce fait, les écosystèmes sont de moins en moins résilients, 

avec des conséquences négatives sur les biens et les services fournis par les écosystèmes 

(Cardinale et al. 2012; Chapin III et al. 2000).   

  

1.3  LA PROTECTION DE LA BIODIVERSITE EN FRANCE  

Pour lutter contre l’érosion de la biodiversité, des politiques à l’échelle internationale et 

nationale se mettent en place.  En France, différents outils complémentaires ont été créés pour 

protéger et conserver la biodiversité. Des outils juridiques permettent la protection 

règlementaire de certaines zones géographiques, comme les réserves naturelles régionales, 

nationales ou de Corse, les réserves biologiques dirigées ou intégrales, les réserves de chasse et 

de faune sauvage, les cœurs de parcs nationaux, et les sites classés et inscrits. La protection peut 
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aussi concerner certaines espèces et leurs habitats grâce aux articles L411-1 et L411-2 du code 

de l’environnement qui fixent une liste nationale, complétée par des arrêtés régionaux, et 

permettent de préserver des secteurs menacés par la mise en place d’arrêtés de protection de 

biotope. La maîtrise foncière exercée par les conservatoires d’espaces naturels, du littoral et 

dans les espaces naturels sensibles, ainsi que des outils contractuels comme Natura 2000, les 

parcs naturels régionaux et les parcs naturels marins permettent un contrôle de la gestion et des 

activités dans ces espaces. Par ailleurs, la France métropolitaine fait l’objet d’une Stratégie de 

Création d’Espaces Protégés (SCAP), visant à atteindre 2% d’espaces sous protection forte sur 

le territoire terrestre métropolitain d’ici fin 2019, ainsi que d’une Stratégie nationale de Création 

et de gestion des Aires Marines Protégées (SAMP) visant à protéger 20% des eaux territoriales 

françaises d’ici 2020 (Loi n°2009-967).  

La France a aussi mis en œuvre une politique de Trame Verte et Bleue (TVB), un outil 

d’aménagement du territoire, dont l’objectif est de « contribuer à enrayer la perte de 

biodiversité, maintenir et restaurer ses capacités d’évolution et préserver les services rendus, en 

prenant en compte les activités humaines » (Code de l’environnement 2019). La Trame verte et 

bleue consiste en l’identification d’un réseau écologique, constitué de deux éléments majeurs, 

les réservoirs de biodiversité qui sont des zones où les espèces peuvent accomplir leur cycle de 

vie, et les corridors écologiques qui relient les réservoirs de biodiversité en étant favorables au 

déplacement des espèces. L’identification des éléments de la TVB se concrétise au moyen de 

documents d’urbanisme dans lesquels ils peuvent être cartographiés et faire l’objet de 

préconisations et d’orientations. En France, il existe une variété de documents d’urbanismes, la 

TVB est déclinée dans plusieurs d’entre eux selon une imbrication d’échelles. Elle est 

notamment traduite dans les Schémas Régionaux de Cohérence Écologique (SRCE), qui 

identifient les continuités écologiques à l’échelle des régions. Le SRCE se retrouve aussi dans 

le Schéma Régional d’Aménagement, de Développement Durable et d’Égalité des Territoires 

(SRADDET). Les Schémas de Cohérence Territoriale (SCoT) prennent en compte les 

orientations des SRCE et traduisent les enjeux de la TVB à l’échelle de supra-communale. 

Enfin, les plans locaux d’urbanismes (PLU) et les plans locaux d’urbanisme intercommunaux 

(PLUi) permettent la traduction des enjeux définis dans les SRCE à l’échelle communale et 

intercommunale.  

Par ailleurs la biodiversité doit être prise en compte dans les travaux d’aménagement. 

Les projets, plans ou programmes sont soumis à évaluation des impacts sur la biodiversité. S’en 

suit une séquence « ERC » pour « Éviter, Réduire, Compenser » dont les étapes ont pour 
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objectif une « non-perte-nette » de biodiversité (Müller et al. 2017). Dans un premier temps, il 

s’agit d’éviter les impacts environnementaux des projets, par exemple en modifiant le tracé 

d’une route. Si les impacts ne peuvent être évités, de solutions doivent être mises en place pour 

réduire les impacts, par exemple en choisissant la période de réalisation des travaux. Enfin, les 

impacts restants doivent être compensés par l’application de mesures compensatoires devant 

présenter un effet positif sur la biodiversité (principe d’additionnalité) à minima sur les espèces 

ou habitats concernés par la dégradation (principe d’équivalence). Plus récemment, le 

gouvernement a mis en place un plan biodiversité ayant notamment pour objectif de renforcer 

la prise en compte et la protection de la biodiversité (Comité ministériel biodversité 2018). 

 

2. LES IMPACTS DES CHANGEMENTS GLOBAUX SUR LES 

AMPHIBIENS 

Alors que la classe des amphibiens a survécu aux quatre dernières crises de la biodiversité, les 

espèces actuelles subissent actuellement un large déclin de leurs populations, dont les causes 

identifiées par la communauté scientifique rejoignent les facteurs de changements globaux 

précédemment cités (Hof et al. 2011a; Wake & Vredenburg 2008). En effet, si l’on s’intéresse 

aux études publiées sur les amphibiens entre 1900 et 2018, selon la base de données Web of 

Science, avec une recherche basée sur les mots clés « amphibian decline » ou « amphibian 

threats », on retrouve 4730 résultats dont les thèmes abordés se répartissent comme sur la Figure 

5. Cinq clusters (couleurs) se dégagent, et font écho aux composantes du changement global 

développées dans la section précédente. En rouge, un cluster relatif à l’habitat, aux éléments du 

paysage et de l’occupation/usage du sol dont l’effet sur les amphibiens est beaucoup étudié. Le 

cluster vert met l’accent sur les études relatives aux effets des contaminants. Le cluster violet 

met en lumière les études où l’effet de la température sur les amphibiens est étudié. Le cluster 

en jaune est lié aux impacts des prédateurs. Le cluster bleu est lié aux infections/maladies qui 

touchent les amphibiens. Différentes publications scientifiques font le bilan des menaces liées 

au déclin des amphibiens. Les causes principalement identifiées sont ; la perte et la 

fragmentation de l’habitat due à l’occupation/usage du sol ; les invasions biologiques, 

notamment la propagation du champignon pathogène Batrachochytrium dendrobatidis (Bd) 

(O'Hanlon et al. 2018) et plus récemment Batrachochytridium salamandrivorans (Bsal) (Farrer 

2019) ainsi que des espèces d’amphibiens invasifs comme le xénope du cap Xenopus laevis 

(Lillo et al. 2011) et la grenouille-taureau Lithobates catesbeianus (Leivas et al. 2012) ou encore 
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des écrevisses invasives, comme l’écrevisse de Louisiane Procambarus clarkii ; les pollutions 

; le changement climatique et l’exploitation commerciale (Alford & Richards 1999; Collins 

2010; Falaschi et al. 2019; Hof et al. 2011a; Stuart et al. 2004; Whittaker et al. 2013). Par 

ailleurs, les interactions et la synergie des facteurs de déclin amplifient les effets sur les 

amphibiens (Alford & Richards 1999; Falaschi et al. 2019; Hof et al. 2011a; Whittaker et al. 

2013).  Comme l’objet de la thèse porte principalement sur les effets du changement 

climatique et des changements d’occupation/usage du sol sur la distribution des 

amphibiens, ces deux facteurs sont détaillés dans la suite de cette section. 

 

 

Figure 5 Analyse du texte des titres et résumés des publications (n=4730) recensées dans Web of Science, avec les 

mots clés « amphibian decline » et « amphibian threats ». Analyse réalisée avec VOS Viewer, avec un seuil de 

100 répétitions par terme et importance de 60%. 
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2.1  LES IMPACTS DU CHANGEMENT CLIMATIQUE SUR LES AMPHIBIENS 

Le changement climatique, notamment l’augmentation des températures, la modification des 

régimes de précipitations ainsi que l’augmentation de la fréquence des évènements climatiques 

extrêmes, représente une menace pour les populations actuelles d’amphibiens. En effet, ces 

organismes ectothermes dont la température du corps est influencée par la température 

extérieure sont particulièrement susceptibles de subir les conséquences délétères des variations 

importantes de la température, bien qu’ils soient capables d’adaptations comportementales 

(Rohr & Palmer 2013). Le réchauffement a plusieurs conséquences, plus ou moins variables au 

niveau local, comme le rallongement des périodes de sécheresse, l’évaporation rapide des plans 

d’eau, ou encore d’importantes variations des précipitations annuelles alors même que celles-

ci sont un facteur important régissant la répartition des amphibiens (Girardello et al. 2010). Ils 

contribuent à une raréfaction des habitats aquatiques ou de leur disponibilité, ce qui pourrait 

avoir des conséquences négatives sur les populations d’amphibiens (Carey & Alexander 2003). 

Ainsi, comme pour la plupart des espèces, les amphibiens risquent d’être impactés par le 

changement climatique principalement au niveau de leur physiologie, de leur phénologie et de 

la répartition de leurs aires de distribution. 

 

2.1.1 Les effets du changement climatique sur la physiologie 

Puisque la température de leur corps détermine la plupart des processus physiologiques, les 

amphibiens ont une température optimale pour laquelle leurs performances sont maximales, 

ainsi qu’un minimum et un maximum thermique critique au-delà duquel l’activité est 

compromise (Catenazzi 2015). La thermorégulation comportementale peut compenser les 

changements du climat faibles et graduels, cependant son rôle lors d’événements climatiques 

extrêmes reste incertain (Catenazzi 2015). Il a été montré que les épisodes de sécheresse 

peuvent avoir un impact néfaste sur la dynamique des populations du sonneur à ventre jaune 

Bombina variegata, notamment sur la fécondité et la survie post métamorphique, et que 

l’augmentation de leur fréquence peut influencer négativement le taux de croissance d’une 

population (Cayuela et al. 2016). En effet, l’augmentation de la température de l’eau et 

l’augmentation de la vitesse d’assèchement des mares influenceraient la vitesse de croissance 

et la métamorphose des larves d’amphibiens (O'Regan et al. 2013). Cependant, chez les 

juvéniles de crapaud commun Bufo bufo, l’augmentation des températures en hiver et le 
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raccourcissement de la période froide pourraient améliorer la survie des crapauds pendant 

l’hibernation, ce qui pourrait atténuer les effets négatifs du changement climatique perçus lors 

de la période d’activité (Üveges et al. 2016). Les besoins énergétiques accrus des ectothermes 

exposés à des climats plus chauds peuvent entraîner une réduction de la taille du corps, car 

l’augmentation des températures oblige les organismes à allouer plus d’énergie pour le maintien 

du métabolisme et la reproduction, laissant moins d’énergie disponible pour la croissance 

(Catenazzi 2015; Sheridan & Bickford 2011). Cette hypothèse est soutenue par plusieurs études 

de la taille du corps chez les amphibiens (Caruso et al. 2014; Neveu 2009; Reading 2007). 

Cependant, d’après Green & Middleton (2013), la taille du corps peut être influencée par 

d’autres facteurs comme l’abondance, plutôt que par le climat.  

 

2.1.2 Les effets du changement climatique sur la phénologie 

Li et al. (2013) se sont intéressés à 14 études de long-terme de la phénologie de la reproduction, 

réalisées dans l’hémisphère nord et concernant 44 populations de 31 espèces d’amphibiens. 

Parmi celles-ci, 28 populations ont montré une reproduction précoce (entre 2 et 59,5 jours), 13 

populations n’ont pas montré de changement et 3 populations ont montré un retard entre 15,3 

et 76,4 jours dans la phénologie de la reproduction. Chez une vingtaine d’espèces de crapauds, 

grenouilles et salamandres, While & Uller (2014) ont démontré que la phénologie de la 

reproduction a, en moyenne, avancé de 6 jours par décennie dans les 50 dernières années, avec 

un passage à une reproduction précoce plus prononcé chez les populations de hautes latitudes 

que celles de basses latitudes. Entre 1998 et 2007, le UK Phenology Network a recueilli près 

de 70 000 enregistrements des premières dates d’apparition de la grenouille commune Rana 

temporaria. Chez cette espèce, le réchauffement climatique a entraîné un avancement des dates 

de ponte au niveau national, de 5,1 ± 0,9 jours en moyenne à chaque augmentation de 

température de 1 C ° et de nouvelles avancées de dates de ponte de grenouilles sont à prévoir 

(Carroll et al. 2009). En Bretagne, Neveu (2009) a trouvé une précocité de la reproduction de 

26,6 jours chez Rana temporaria entre 1984 et 2007. D’après Galloy & Denoel (2010), les 

femelles de Lissotriton helveticus produisent moitié moins d’œufs dans des eaux à haute 

température qu’à une température plus faible. Cette étude souligne que les changements dans 

la phénologie peuvent ne pas être induits que par des températures plus chaudes et plus 

précoces, mais aussi par une contre-sélection de la reproduction tardive, en particulier chez les 

tritons (Galloy & Denoel 2010).  
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Il a été montré que le changement climatique peut affecter les comportements d’appels 

liés à la reproduction ainsi que le développement des larves (Corn & Muths 2002; Gibbs & 

Breisch 2001; Kiesecker et al. 2001; Kiesecker & Skelly 2001; Todd et al. 2010). Tout effet du 

changement climatique sur la phénologie de reproduction est pertinent, car il impacte 

directement la dynamique des populations. Des phénologies de reproduction altérées peuvent 

surexposer les amphibiens à des événements climatiques extrêmes (Catenazzi 2015). Ainsi des 

individus arrivés trop tôt dans la saison pourraient être victimes d’un regain de l’hiver et 

notamment d’épisodes de gel ou encore du risque de dessiccation avant les pluies de printemps 

(Li et al. 2013).  

Le changement climatique, en provoquant des changements asynchrones de la 

phénologie de la reproduction des espèces, peut augmenter l’impact de la prédation sur les 

individus et affecte les relations de compétition, de manière plus ou moins importante selon les 

régions et les espèces (Beebee & Griffiths 2005; Li et al. 2013; Ryall & Fahrig 2006). 

L’inadéquation écologique entre les amphibiens et leurs proies, concurrents et prédateurs, 

contribue directement à la mortalité et à une réduction du recrutement (Catenazzi 2015). 

Cependant, en Australie, il a été montré que Litoria olongburensis, une grenouille se 

reproduisant dans des zones humides temporaires pouvait montrer des stratégies d’adaptation 

au changement climatique, ce qui pourrait aussi s’appliquer à d’autres espèces (Lowe et al. 

2015). La variation des précipitations annuelles modifie le moment de la reproduction et 

l’espèce semble capable d’adaptation en se reproduisant lorsque les conditions hydrologiques 

sont susceptibles de durer le plus longtemps. Ces périodes correspondent également à une faible 

densité de prédateurs. Ces auteurs ont également montré que la période allouée à l’éclosion et 

la métamorphose était aussi plus courte. Le changement climatique peut aussi influer sur la 

prédation par des changements dans la distribution et l’abondance des espèces prédatrices 

agissant ainsi sur la dynamique prédateur/proie (Eck et al. 2014).  

 

2.1.3 Les effets du changement climatique sur les aires de répartition 

La niche climatique d’une espèce correspond à l’ensemble des conditions climatiques (e. g. 

température, précipitations) où on la retrouve (Quintero & Wiens 2013). Il est possible de 

modéliser les niches climatiques des amphibiens et d’évaluer l’influence des changements 

climatiques sur celles-ci. D’après Bonetti & Wiens (2014), la plupart des espèces d’amphibiens 

se retrouvant dans des niches climatiques étroites seront particulièrement sensibles au 
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changement climatique induit par les activités humaines. En effet, une grande proportion 

d’espèces risque d’être exposée à des températures inférieures ou supérieures à leur température 

optimale d’ici les années 2080 avec des conséquences sur les performances physiologiques. 

Cela risque d’affecter notamment les populations situées en limite de répartition des espèces 

(Gerick et al. 2014). Par exemple, Blank et al. (2013) ont modélisé la répartition potentielle de 

la grenouille rousse Rana temporaria au nord de la Fennoscandie, correspondant à la limite 

nord de sa répartition selon trois méthodes de modélisation. Ils ont montré que l’augmentation 

des températures en été pourrait augmenter significativement son aire de répartition dans cette 

zone.  

L’impact du changement climatique dépend des conditions locales qui varient fortement 

en particulier selon la latitude et l’altitude. Le changement climatique peut induire des 

mouvements des aires de distribution selon un axe latitudinal ou altitudinal, qui selon Godet 

(2015) peuvent prendre la forme d’un glissement, d’une contraction ou d’un étirement vers les 

pôles ou en altitude, d’un basculement du noyau de l’aire de répartition, d’une diminution ou 

d’une progression des populations au sein de l’aire de répartition. Ces phénomènes représentent 

aujourd’hui un champ d’études largement exploré en biogéographie, y compris chez les 

amphibiens. Par exemple, Girardello et al. (2010) ont montré que parmi les 17 espèces 

italiennes d’amphibiens dont ils ont modélisé la répartition, celles dont l’aire serait la plus 

réduite par le réchauffement climatique seront les espèces des zones montagneuses et 

méditerranéennes. Sutton et al. (2014) ont aussi montré qu’au nord-est des États-Unis, la totalité 

des espèces de salamandres qu’ils ont étudié (24 espèces) risque de perdre une partie de leur 

aire climatiquement favorable. Lourenco-de-Moraes et al. (2019) ont prédit que 60% des 

espèces d’amphibiens du hotspot de biodiversité de la forêt atlantique en Amérique du sud 

pourraient être menacés ou s’éteindre à cause de la réduction de leur répartition due au 

changement climatique d’ici 2080. Alors que des espèces d’amphibiens pourraient voir leur aire 

de distribution réduite sous l’effet du changement climatique, certains auteurs ont montré que 

les aires favorables à d’autres espèces peuvent s’étendre dans certaines régions, comme pour 

Triturus karelinii dans son aire de répartition (Kafash et al. 2018). La réponse des organismes 

diffère en effet fortement selon les espèces. Certaines auront une vulnérabilité plus ou moins 

importante en fonction de l’intensité du changement climatique. Par ailleurs, Araújo et al. 

(2006) ont étudié la distribution potentielle de 42 espèces d’amphibiens et suggèrent que, dans 

l’hypothèse extrême d’une dispersion illimitée, la plupart des espèces élargiraient leur 

distribution vers le nord de l’Europe d’ici 2050 alors qu’avec l’hypothèse inverse, sans 
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dispersion, la plupart des espèces perdraient une partie de leur aire de répartition. Cependant, 

d’après Hellmann et al. (2016), présumer de capacités de dispersion nulles ou illimitées 

implique respectivement une sous-estimation et une surestimation des prédictions de 

mouvement des distributions des amphibiens. En effet, Enriquez-Urzelai et al. (2019) ont étudié 

les différences de répartition de 22 amphibiens ibériques entre les périodes 1901-1990 et 2000-

2015 et ont montré que la plupart des espèces ont plutôt étendu leur répartition en altitude qu’en 

latitude alors que les conditions climatiques ont changé entre les deux périodes, et que les 

espèces étudiées présentaient vraisemblablement une capacité limitée à s’accommoder du 

changement climatique en étendant leur distribution. Les capacités de dispersion des 

amphibiens sont généralement réduites, par exemple au maximum à quelques kilomètres pour 

les espèces françaises (Trochet et al. 2014). Cela pose inévitablement la question de leur 

capacité à faire face au déplacement des aires qui leur sont climatiquement favorables. 

Celle-ci risque d’être déterminante pour la survie et le maintien du flux génétique entre 

les populations de nombre espèces d’amphibiens. Cette capacité de déplacement sera 

notamment dépendante des capacités de dispersion propres aux espèces, mais aussi de la 

connectivité et de la contiguïté des habitats qui leur sont favorables, et donc de la 

perméabilité de la matrice paysagère face aux déplacements des individus. 

 

2.2  LES IMPACTS DES CHANGEMENTS D’OCCUPATION/USAGE DU SOL SUR 

LES AMPHIBIENS  

2.2.1 La perte et la fragmentation des habitats 

Les changements d’occupation/usage du sol induisent la perte et la fragmentation des habitats 

naturels, et sont un facteur majeur du déclin des populations d’amphibiens à travers le monde. 

Dans les territoires urbanisés, l’occupation et l’utilisation du sol conditionnent la modification 

des milieux terrestres et des zones humides. Cela se traduit notamment par le drainage des zones 

humides, la transformation de milieux naturels pour l’agriculture et la construction 

d’infrastructures urbaines (Mushet et al. 2014). L’alternance des phases aquatiques et terrestres 

du cycle de vie des amphibiens les rend d’autant plus vulnérables à la perte et la fragmentation 

de leur habitat terrestre, ainsi qu’à la régression des zones humides qui sont indispensables à 

leur reproduction (Baldwin & deMaynadier 2009). L’altération des milieux naturels entraîne 

une perte d’habitat et une modification de sa qualité, avec des répercussions sur la richesse 
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spécifique et la probabilité d’occurrence des amphibiens (Simon et al. 2008). Par exemple, 

l’étude de Price et al. (2011) sur les effets de cinq ans d’urbanisation sur deux espèces de 

salamandres, a montré que celle-ci était négativement corrélée à la probabilité de survie des 

larves et des adultes chez Eurycea cirrigea, et à la capacité de colonisation des larves de 

Desmognathus fuscus. Cela représente un risque pour le maintien des populations. 

L’intensification peut également impacter l’hydrologie des zones humides, en transformant des 

étangs en réservoirs d’eau permanents pour l’irrigation, ce qui nuit à l’abondance des espèces 

d’amphibiens (Beja & Alcazar 2003). Selon Houlahan & Findlay (2003), dans l’Ontario, 

l’intensification des pratiques agricoles impacte la qualité de l’eau et l’accroissement de la 

probabilité d’exposition des amphibiens à des substances toxiques. L’abondance de Lissotriton 

helveticus et Triturus cristatus a été négativement corrélée à la proportion de cultures (Joly et 

al. 2001). Dans le Nord-Pas-de-Calais, la disparition des mares, associée à la conversion des 

prairies et à l’augmentation des terres arables sur une trentaine d’années, a largement réduit la 

disponibilité des milieux de reproduction des amphibiens (Curado et al. 2011). Dans cette même 

région, la réduction du nombre de mares a aussi été associée au déclin de Alytes obstetricans et 

Triturus cristatus et à l’extinction locale de Rana arvalis (Arntzen et al. 2017). Dans le Nord-

est de la France, la conversion des forêts en terres agricoles a été mise en cause dans la 

régression de Bombina variegata (Cayuela et al. 2015). Par ailleurs, la gestion des forêts par 

des pratiques comme le débroussaillage et les coupes à blanc ont des effets significativement 

négatifs sur les populations d’amphibiens, causant notamment une forte mortalité des juvéniles 

par dessiccation (Jacobs & Houlahan 2011; Rittenhouse et al. 2008). D’autre part, bien qu’on 

puisse s’attendre à ce que la présence des amphibiens soit positivement corrélée à la présence 

de forêts et de zones humides (Houlahan & Findlay 2003), et négativement corrélée à 

l’urbanisation et au développement de l’agriculture (Lehtinen et al. 1999) et des infrastructures 

routières (Kobylarz 2001), la manière dont les populations sont influencées dépend des 

caractéristiques des espèces (Carr & Fahrig 2001; Guerry & Hunter 2002; Herrmann et al. 

2005). Dans les Deux-Sèvres, Boissinot et al. (2019) ont montré que la présence de cultures et 

une forte densité de routes influençaient négativement la richesse spécifique en amphibiens, et 

étaient négativement corrélées à la probabilité de présence de Pelophylax kl. esculentus, Hyla 

arborea, Rana dalmatina, Triturus marmoratus et Salamandra salamandra terrestris, alors que 

par la présence de haies et de boisements avait une influence positive.  

Les infrastructures routières sont un paramètre important de la fragmentation des 

habitats. En plus d’entraîner une perte directe d’habitat naturel, elles ont un impact significatif 
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sur les communautés d’amphibiens. Les effets peuvent être directement liés à la mortalité par 

écrasement, notamment lors des migrations post et prénuptiales, induisant une diminution du 

nombre d’individus plus ou moins importante selon les espèces (Carr & Fahrig 2001; Fahrig et 

al. 1995; Hels & Buchwald 2001; Karraker & Gibbs 2011; Matos et al. 2012; Sillero 2008). Par 

exemple, au nord du Portugal, Matos et al. (2012) ont montré que le crapaud commun Bufo 

bufo et la salamandre tachetée Salamandra salamandra subissaient une mortalité directe, due 

au trafic routier, la plus importante parmi les espèces qu’ils ont étudiées. La richesse spécifique, 

l’abondance, le comportement des espèces, les préférences d’habitats ainsi que la position des 

routes par rapport aux voies de migrations des espèces conditionnent la variation de mortalité 

directe selon les espèces (Matos et al., 2012). La perturbation induite par les routes peut se 

diviser en deux composantes, qui sont le volume du trafic et la densité des routes. Elles 

impactent la richesse spécifique ainsi que la distribution des amphibiens (Boissinot et al. 2019; 

Cosentino et al. 2014). Les effets des routes sur les amphibiens peuvent aussi être indirects. 

Elles peuvent agir comme des barrières physiques, affectant les différentes espèces lors des 

phénomènes de dispersion ou des migrations vers et à partir des sites de reproduction, isolant 

ainsi les populations et affectant les flux génétiques (Bouchard et al. 2009; Garcia-Gonzalez et 

al. 2012; Gravel et al. 2012; Pope et al. 2000; Van Buskirk 2012). D’après Garcia-Gonzalez et 

al., (2012) même de petites routes à faible trafic agissent comme barrières aux flux de gènes 

pour Alytes obstetricans contrairement à Lissotriton helveticus. L’intensité du trafic a été mise 

en relation avec une diminution de la taille du corps et de la condition corporelle chez B. 

variegata, ainsi qu’avec une faible production de corticostérone, hormone liée au stress 

(Cayuela et al. 2017). Les nuisances associées aux infrastructures de transport sont aussi 

responsables de modifications comportementales ayant notamment des effets sur la 

reproduction et la locomotion des amphibiens (Bouchard et al. 2009; Gravel et al. 2012; 

Lukanov et al. 2014). Par exemple, Vargas-Salinas et al. (2014) ont montré que le 

comportement d’appel de Lithobates clamitans et Lithobates catesbeianus était réduit quand 

l’intensité du trafic augmentait.  
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2.2.2 Les effets sur la connectivité des habitats 

Chez les amphibiens, beaucoup d’espèces sont organisées en métapopulations, c’est-à-dire en 

un ensemble de populations séparées géographiquement et interconnectées via la dispersion 

(Smith & Green 2005). Les espèces ont des capacités de dispersion, de migration, de 

colonisation et des risques d’extinction locale différents et donc des sensibilités différentes à la 

fragmentation du paysage (Marsh & Trenham 2001). De ce fait, la fragmentation du paysage 

pourrait être ressentie de manière inégale selon les espèces. Certaines espèces pouvant se 

maintenir dans des milieux perturbés alors que le maintien de milieux naturels est essentiel à la 

survie des espèces (Guerra & Araoz 2015). La connectivité des habitats représente le degré 

auquel des habitats séparés sont reliés, plus la connectivité est grande, plus les individus sont 

capables de se déplacer entre les habitats. Selon Cushman (2006), la connectivité de l’habitat 

joue un rôle clé pour la viabilité régionale des populations d’amphibiens. Par son impact sur la 

dispersion des espèces, elle est impliquée dans la colonisation de nouveaux habitats par les 

amphibiens. Une forte capacité de dispersion des individus pourrait être un avantage pour la 

survie des populations (Brown & Kodric-Brown 1977; Ficetola & De Bernardi 2004; Kareiva 

& Wennergren 1995). Cependant, chez les amphibiens, de nombreuses espèces ont un stade de 

vie dédié à la dispersion (Pittman et al. 2014), ce qui peut accroitre l’impact de la fragmentation 

de l’habitat (Funk et al. 2005; Gibbs 1998). En effet, dans la plupart des cas, les juvéniles 

d’amphibiens disperseraient de manière aléatoire vers de nouveaux sites de reproduction, ainsi 

la probabilité de colonisation de ces sites serait dépendante de leur densité dans le paysage, de 

la distance parcourue et de la résistance du paysage (Semlitsch 2008).  

Lorsqu’une population se retrouve isolée, elle est encline au phénomène de dérive 

génétique, ce qui conduit à une perte de diversité génétique au sein de celle-ci, et donc à une 

augmentation de la consanguinité qui affecte négativement les performances individuelles : la 

croissance, la survie ainsi que le potentiel de recolonisation (Rowe & Beebee 2003). Cette 

réduction de l’hétérozygotie au sein de populations d’amphibiens a été mise en relation avec le 

degré de fragmentation et l’isolement des populations dû à l’action de l’homme (Eterovick et 

al. 2016). Par ailleurs, bien que les migrations se fassent à une échelle spatiale et temporelle 

plus restreinte que la dispersion (Semlitsch 2008), elles peuvent aussi être risquées, car la 

mortalité augmente lors de ces déplacements entre les habitats terrestres et les sites aquatiques 

de reproduction (Becker et al. 2007).  
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La connectivité est essentielle pour maintenir les flux entre les populations et 

permettre la colonisation de nouveaux habitats. Elle est donc nécessaire pour permettre 

le déplacement des populations face à d’éventuels déplacements de leurs aires favorables, 

notamment dus au changement climatique. En effet, les changements d’occupation/usage du 

sol, en amplifiant la perte et la fragmentation des habitats, risquent d’impacter la distribution 

future des amphibiens (Hof et al. 2011a; Powers & Jetz 2019; Titeux et al. 2016). 

 

2.3  LES INTERACTIONS AVEC LES AUTRES CAUSES DU DECLIN DES 

AMPHIBIENS 

Les changements climatique et d’occupation/usage du sol ont des effets combinés sur les 

populations d’amphibiens, et des effets indirects, en interaction avec d’autres facteurs de 

changements globaux (Blaustein et al. 2010)(Figure 6). Les changements climatique et 

d’occupation du sol peuvent impacter la capacité de colonisation des espèces invasives. Par 

exemple, la distribution de la grenouille-taureau Lithobates catesbeianus a globalement été 

positivement corrélée aux précipitations et à la présence de rizières en Italie (Ficetola et al. 

2010; Ficetola et al. 2007). Il a été montré que les aires favorables au Xénope du cap Xenopus 

laevis pourraient augmenter en Europe suite au changement climatique (Ihlow et al. 2016). Il a 

aussi été montré que la virulence des pathogènes, véhiculés par les espèces invasives, comme 

Bd et Bsal, augmentait avec l’élévation de la température (Berger et al. 2016). D’autre part, la 

conversion des milieux naturels en zones agricoles ou urbanisées peut augmenter le risque 

d’exposition des amphibiens à des substances polluantes, dégrader la qualité des habitats, 

notamment des milieux aquatiques de reproduction, avec par exemple des conséquences sur la 

croissance et la survie des larves (Relyea 2004, 2005).  

L’implication des différents facteurs dans le déclin des populations est variable 

localement et dans le temps (Blaustein & Kiesecker 2002) et les effets, comme les réponses des 

amphibiens, peuvent varier entre communautés, espèces, populations d’une même espèce, et 

même entre les différents stades de vie des organismes (Blaustein et al. 2011; Grant et al. 2016). 

D’après Hof et al. (2011a), les efforts de conservation doivent être fondés sur la connaissance 

de la distribution spatiale des espèces et de la distribution des menaces. Grant et al. (2016) ont 

testé l’effet de quatre facteurs (Bd, le changement climatique, un indice de l’influence humaine, 

l’exposition aux pesticides) sur 83 espèces dans 61 zones d’études en Amérique du Nord. Ils en 
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ont déduit que le déclin observé à l’échelle continentale était le résultat de différents processus 

locaux et de l’interaction de multiples facteurs, mettant en lumière l’importance de concentrer 

les travaux de recherche à l’échelle des métapopulations et des populations afin de mettre en 

place des actions de conservation locales, adaptées et efficaces (Grant et al. 2016). Les effets 

combinés du changement d’occupation/usage du sol, qui conditionnent la disponibilité des 

habitats et les mouvements des populations, et du changement du climat sont des éléments 

déterminants de la distribution des amphibiens à l’échelle continentale (Falaschi et al. 2019; 

Mantyka-Pringle et al. 2012).    

 

 

Figure 6 Interactions entre les changements climatique et d’occupation/usage du sol avec des facteurs de déclin 

des amphibiens, dans leurs habitats terrestres et aquatiques. Adapté à partir de Préau et al. (2017) 
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3. LES MODELES DE NICHE EN BIOLOGIE DE LA CONSERVATION 

3.1  LA MODELISATION DE LA NICHE ECOLOGIQUE  

3.1.1 Le cadre conceptuel 

Les modèles de niche écologique sont des méthodes statistiques, empiriques, permettant de 

mettre en corrélation des données relatives à la présence et à l’absence d’espèces dans une zone 

géographique, avec des facteurs environnementaux. Ces modèles sont basés sur le concept de 

niche écologique, qui peut se décomposer en plusieurs concepts (Figure 7). Hutchinson (1957) 

a défini la niche fondamentale comme un « hypervolume défini par un ensemble de points dans 

un espace à N dimensions, qui représente la réponse physiologique d’une espèce par rapport à 

un ensemble de N variables écologiques indépendantes ». Jackson & Overpeck (2000) ont 

défini une niche potentielle, comme étant la « partie de l’espace environnemental capable de 

supporter les populations d’une espèce au temps t, définie comme l’intersection de la niche 

fondamentale de l’espèce avec l’espace environnemental réalisé au temps t. La niche potentielle 

changera de forme, de taille et de position dans l’espace environnemental à mesure que l’espace 

environnemental réalisé changera au fil du temps et que la niche fondamentale changera au fil 

de l’évolution », avec l’espace environnemental réalisé étant « la partie de l’espace 

environnemental total à n dimensions qui est effectivement représentée sur Terre (ou dans une 

région donnée) à un moment t donné ». La niche réalisée est alors un sous-ensemble de la niche 

fondamentale, c’est la « réponse de l’espèce lorsqu’elle n’est plus isolée mais en interaction 

avec d’autres espèces » (Hutchinson 1957), ou de la niche potentielle (Jackson & Overpeck 

2000). De plus, la niche occupée est une extension du concept de niche réalisée qui permet 

d’inclure les éléments liés aux mouvements des espèces, à leurs capacités de colonisation ainsi 

qu’à des contraintes géographiques et historiques (Soberon & Nakamura 2009; Soberón & 

Peterson 2005). Ainsi, les modèles de niche écologique corrélatifs permettent la modélisation 

d’une niche située quelque part entre la niche fondamentale et la niche réalisée, ou plutôt entre 

la niche potentielle et la niche réalisée, notamment en fonction des données de présence ou de 

présence/absence disponibles (Sillero 2011). 

Il existe différentes terminologies faisant référence à ce type de méthodes. On les appelle 

« ecological niche models » pour des modèles de niche écologique, « climate envelope 

models » pour des modèles prenant en compte les facteurs du climat uniquement, « species 

distribution models » pour des modèles de distribution, ou encore « habitat suitability models » 
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pour des modèles de qualité d’habitat. Bien qu’il existe un débat à la fois sémantique et lié à 

leur utilisation (McInerny & Etienne 2013; Peterson & Soberón 2012; Sillero 2011; Warren 

2012), en réalité, ces différents termes désignent des modèles basés sur les mêmes algorithmes 

et sur les mêmes types de données d’occurrence et de variables environnementales (Peterson & 

Soberón 2012). D’après Peterson & Soberón (2012), la formulation « modèle de niche 

écologique » (ENM) doit être utilisée lorsque l’accent est mis sur l’estimation de la niche 

fondamentale ou potentielle ou de la distribution potentielle dans des conditions et 

circonstances différentes, alors que la formulation « modèle de distribution » (SDM) doit 

inclure des étapes pour transformer les zones estimées en zones réelles, pour reconstruire les 

distributions actuelles avec précision. Sillero (2011) propose d’utiliser la formulation modèle 

de niche écologique plutôt que modèle de distribution car c’est la distribution des habitats 

favorables à l’espèce qui est modélisée plutôt que la distribution de l’espèce directement. C’est 

cette formulation qui a été choisie dans ce manuscrit, ainsi que le terme « carte de potentiel 

favorable » pour faire référence aux sorties issues de nos ENM.  

 

 

 

Figure 7 Diagramme BAM (abiotique, biotique, mouvement). (A) représente la région géographique comprenant 

les facteurs abiotiques pour l’espèce et peut représenter l’expression géographique de la niche fondamentale (NF) 

ou de la niche potentielle (NP) au sens de Jackson & Overpeck (2000). (B) représente les facteurs biotiques pour 

l’espèce. (M) représente l’environnement accessible par l’espèce, sans obstacle au mouvement ou à la colonisation. 

(NR) est la niche réalisée, i. e. l’intersection entre les conditions abiotiques (A) et biotiques (B) pour l’espèce. 

(NO) est la niche occupée, i. e. la partie de la niche réalisée réellement accessible pour l’espèce et donc la 

distribution réelle de l’espèce. A partir de (Peterson & Soberón 2012; Sillero 2011; Soberón & Peterson 2005) 
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3.1.2 Les étapes de la modélisation 

La modélisation corrélative de la niche écologique d’une espèce s’effectue en plusieurs étapes. 

Les données à intégrer dans le modèle peuvent être relatives à la présence, à la présence et à 

l’absence ou encore à l’abondance de l’espèce considérée. La formulation du modèle détermine 

le choix de l’approche statistique et du ou des algorithmes à utiliser. Il en existe une variété, 

une liste non exhaustive de ces méthodes et une brève description sont détaillées dans le tableau 

1. La calibration du modèle permet l’ajustement du modèle mathématique sur les données 

sélectionnées. Les données qui peuvent être corrélées à l’occurrence de l’espèce sont des 

variables environnementales, supposées pouvoir expliquer la répartition de l’espèce par leur 

interaction avec ses besoins éco-physiologiques. Il peut s’agir de variables ressources, 

consommées par les organismes, de variables régulatrices ou limitantes, en lien avec le 

métabolisme de l’espèce, ou encore variables relatives aux perturbations de l’environnement 

(Guisan et al. 2017). Le plus souvent, les variables utilisées dans les ENM concernent le climat, 

l’occupation/usage du sol et la topographie. Par ailleurs, l’implication des différentes variables 

dans la distribution des espèces varie selon l’échelle considérée (Figure 8). En effet, il a été 

montré que le climat est le principal facteur (par opposition à l’occupation du sol) dans la 

distribution des espèces à l’échelle continentale, notamment parce qu’à cette échelle, 

l’occupation du sol est aussi déterminée par le climat (Thuiller et al. 2004). 

 

Figure 8 Exemple schématique de la façon dont différents facteurs peuvent affecter la distribution des espèces à 

différentes échelles spatiales. Des « domaines d’échelle » caractéristiques sont proposés dans lesquels certaines 

variables peuvent être identifiées comme ayant un contrôle dominant sur la distribution des espèces. L’étendue 

spatiale approximative a été assignée à des catégories d’échelle fondées en partie sur Willis & Whittaker (2002). 

On suppose que les grandes étendues spatiales sont associées à des résolutions de données grossières et les petites 

étendues à des résolutions de données fines. Traduit à partir de Pearson & Dawson (2003) 
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Les prédictions du modèle permettent ensuite d’obtenir une carte du potentiel favorable 

à l’espèce. Le modèle peut être projeté dans les conditions qui ont permis sa calibration ou dans 

des conditions changeantes, que ce soit dans le temps ou dans l’espace. Puis, l’évaluation du 

modèle permet d’analyser le succès de prédiction du modèle. Parmi les méthodes d’évaluation, 

le calcul de l’aire sous la courbe ROC (AUC) et du True Skill Statistics (TSS) sont largement 

répandues dans la littérature (Shabani 2018). Un meilleur succès de prédiction du modèle 

permet souvent d’augmenter sa transférabilité dans de nouvelles conditions (Randin et al. 

2006). D’après Araújo & New (2007), une approche consistant à assembler plusieurs modèles 

plutôt que de sélectionner le meilleur permet de prendre en compte une gamme de prédictions 

et ainsi de créer un modèle consensus, en calculant une tendance centrale (la moyenne ou la 

médiane par exemple) à partir des différents modèles. Les modèles à assembler peuvent être 

sélectionnés de plusieurs manières comme en fonction du seuil d’une métrique d’évaluation, en 

donnant un poids relatif à chaque modèle selon le score donné par une métrique d’évaluation 

ou encore simplement comprendre tous les modèles. La meilleure manière de créer un modèle 

d’ensemble semble encore aujourd’hui être une question ouverte (Guisan et al. 2017). 

 

3.1.3 Hypothèses sous-jacentes 

Un élément important dans la compréhension des ENM est qu’ils sont basés sur plusieurs 

hypothèses (Guisan et al. 2017). Premièrement, l’utilisation des ENM implique de faire 

l’hypothèse que l’espèce considérée est en équilibre avec son environnement, c’est-à-dire 

qu’elle occupe tout l’espace favorable auquel elle a accès et n’est pas présente dans l’espace 

défavorable, c’est ce qui garantit la modélisation de la niche réalisée de l’espèce. Ensuite, 

l’hypothèse de conservatisme de la niche, suppose que la niche de l’espèce est stable ce qui 

permet de la projeter dans le temps et dans l’espace. Par ailleurs, l’utilisation des ENM implique 

aussi de faire l’hypothèse que les variables choisies pour la modélisation ne comportent pas 

d’erreur de mesure et qu’elles permettent d’expliquer la distribution de l’espèce. Une autre 

hypothèse sous-jacente suppose que l’échantillonnage des données d’observations de l’espèce 

est suffisant, non biaisé et que les observations ne sont pas spatialement auto-corrélées, c’est-

à-dire qu’elles sont indépendantes.  

En pratique, ces hypothèses sont souvent transgressées ce qui est à l’origine de biais 

dans les modèles et par conséquent dans les prédictions. Par exemple, l’hypothèse d’équilibre 

entre l’espèce et son environnement peut ne pas être vraie dans le cas d’une espèce en déclin 
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(Hepinstall et al. 2002). Le conservatisme de la niche n’est pas toujours vrai lorsque l’on 

modélise la niche écologique d’une espèce invasive ce qui peut poser un problème pour la 

transférabilité du modèle dans les zones où l’espèce est introduite (Wiens & Graham 2005). 

L’échantillonnage des données d’occurrence de l’espèce est souvent biaisé, par exemple à cause 

de la détectabilité de l’espèce ou de l’accessibilité des zones échantillonnées (Costa et al. 2010).  

Ainsi la prise en compte des incertitudes liées aux différents biais inhérents à la modélisation 

est une étape complémentaire essentielle (Boria et al. 2014; Elith et al. 2010; Guisan et al. 2017; 

Naimi et al. 2014). 
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Type Algorithme Nom Description Référence 

Enveloppes 

BIOCLIM 

ou SRE 

Bioclim ou 

Surface Range 

envelope 

Enveloppe bioclimatique simple définissant la tolérance environnementale d’une espèce 

pour de multiples prédicteurs. 

L’enveloppe est définie en identifiant les valeurs maximales et minimales pour chaque 

variable d’entrée de l’ensemble des sites contenant la présence d’une espèce observée. 

Tout site avec toutes les variables comprises entre ces limites maximales et minimales 

est inclus dans la gamme. C’est la méthode la plus simple pour modéliser la répartition 

des espèces ou des biomes. 

(Nix 1986) 

Approches basées sur 

la distance 

ENFA Ecological Niche 

Factor Analysis 

Compare la distribution des variables dans les localités où l’espèce a été observée à un 

ensemble de référence décrivant l’ensemble de la zone d’étude. 

(Hirzel et al. 2002) 

MD Mahalanobis 

Distance 

Méthode de distance qui trouve des similitudes avec les conditions dans lesquelles 

l’espèce est présente. N’estime pas l’importance des prédicteurs. 

(Farber & 

Kadmon 2003) 

Régressions 

statistiques 

GLM Generalized 

Linear Models 

Méthode de régression paramétrique avec plusieurs fonctions de réponse comme les 

termes linéaires, polynomiaux, par morceaux et d’interaction. Les GLM sont des 

extensions de modèles linéaires qui peuvent faire face à des distributions non normales 

de la variable réponse. 

(McCullagh & 

Nelder 1989)  

MARS Multivariate 

Adaptive 

Regression 

Splines 

MARS est une généralisation de la régression linéaire par étapes, également liée aux 

arbres de régression et aux GAM. 

(Friedman 1991) 
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GAM Generalized 

Additive Models 

Méthodes de régression non paramétrique avec fonction de lissage, estimation par 

régression locale ou autre méthode. Les GAM sont une extension non paramétrique des 

GLM. 

(Hastie & 

Tibshirani 1987) 

Approches par 

classification 

hiérarchique ou 

apprentissage 

CART ou 

CTA 

Classification and 

Regression Tree 

Analysis ou 

Classification 

Tree Analysis  

Partitions récursives de l’espace dimensionnel défini par les prédicteurs en groupes aussi 

homogènes que possible en termes de réponse. L’arbre est construit en divisant à 

plusieurs reprises les données, défini par une simple règle basée sur une seule variable 

explicative. À chaque division, les données sont divisées en deux groupes exclusifs, 

chacun étant aussi homogène que possible. L’algorithme cherche à diminuer autant que 

possible la variance dans le sous-ensemble. L’hétérogénéité d’un nœud peut être 

interprétée comme une déviation d’un modèle gaussien (arbre de régression) ou d’un 

modèle multinomial (arbre de classification). Le résultat est un graphique représentant 

la fonction de déviation du paramètre coût-complexité. Le meilleur arbre est un 

compromis entre une forte diminution de la déviance et le plus petit nombre de feuilles. 

(Breiman et al. 

1984) 

LDA Linear 

Discriminant 

Analysis 

Les analyses discriminantes sont des méthodes utilisées dans les statistiques et 

l’apprentissage automatique pour classer les individus en groupes en fonction d’un 

ensemble de caractéristiques. LDA suppose que la combinaison linéaire de variables 

environnementales peut séparer ces groupes. 

(Fisher 1936) 

FDA Flexible 

Discriminant 

Analysis 

Algorithme de classification non-linéaire par score optimal. Il s’agit d’une extension de 

l’analyse discriminante linéaire. Permet à l’utilisateur de remplacer les combinaisons 

linéaires par des fonctions non paramétriques comme MARS par exemple. 

(Hastie et al. 

1994) 

ANN Artificial Neural 

Networks 

Méthode qui tente de simuler la structure et/ou les aspects fonctionnels d’un réseau 

neuronal biologique afin de classifier des objets et de faire des prédictions. ANN utilise 

des ensembles de poids adaptatifs, qui sont des paramètres numériques ajustés avec 

(Hopfield 1982) 
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précision à l’aide d’un algorithme d’apprentissage, afin de lier la réponse aux 

prédicteurs. ANN tient compte des relations non linéaires entre les variables de réponse 

et la variable explicative. 

RF Random Forests Méthode qui combine les concepts de sous-espaces aléatoires et de bagging. 

L’algorithme des forêts aléatoires effectue un apprentissage sur de multiples arbres de 

décision entraînés sur des sous-ensembles de données légèrement différents. Mesure 

l’importance des variables via de multiples permutations. 

(Breiman 2001) 

MAXENT Maximum 

Entropy 

Méthode basée sur un principe de la mécanique statistique et de la théorie de 

l’information. Il indique que la distribution de probabilité la plus étendue et la plus 

proche d’une distribution uniforme, sous réserve de contraintes connues, est la meilleure 

approximation d’une distribution inconnue. Dans Maxent, les fonctions de réponse non 

linéaire peuvent être décrites. 

(Phillips et al. 

2004) 

GBM ou 

BRT 

General Boosting 

Models ou 

Boosted 

Regression Trees 

Méthode par arbre de régression renforcé, c’est-à-dire un classificateur basé sur une 

règle qui consiste en des partitions récursives de l’espace dimensionnel défini par les 

prédicteurs en groupes aussi homogènes que possible en termes de réponse. 

(Elith et al. 2008) 

(Ridgeway 1999) 

Tableau 1 Liste non exhaustive d’algorithmes utilisés pour la modélisation de niche écologique. 
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3.2  LA DISTRIBUTION POTENTIELLE DES ESPECES COMME OUTIL POUR LA 

CONSERVATION  

Les méthodes d’ENM sont aujourd’hui largement utilisées en écologie et en biologie de la 

conservation, avec des applications variées telles que ; quantifier la niche des espèces, prédire 

la distribution spatiale des espèces en fonction des conditions environnementales, guider 

l’échantillonnage pour détecter une espèce, définir ou évaluer l’efficacité des aires protégées, 

guider la réintroduction d’espèces protégées ou évaluer les risques liés aux invasions 

biologiques. Si l’on s’intéresse aux publications scientifiques ayant pour sujet les modèles de 

niche écologique pour des espèces d’amphibiens en effectuant une recherche dans la base de 

données Web of Science, basée sur les mots clés « amphibian », « ecological niche models », 

« species distribution models », « habitat suitability models », « climate envelope models », 

« enm » ou « sdm », il en résulte 697 publications entre 2000 et 2018, avec une augmentation 

linéaire du nombre de publications par année (Figure 9). Quelques exemples sont détaillés dans 

cette section. Par ailleurs, nous verrons aussi, dans la dernière partie de cette section, que les 

ENM ont également été développés chez d’autres espèces aquatiques, notamment pour 

modéliser la répartition potentielle d’écrevisses natives en danger, ainsi que d’écrevisses 

invasives, en particulier en Europe. 

 

 

 

Figure 9 Nombre de publications par année entre 2000 et 2018 avec d’après la base de données Web of Science 

sur le sujet des modèles de niche écologique et concernant les amphibiens (n=697).  
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3.2.1 Les ENM pour évaluer la niche et prédire la distribution des 

amphibiens 

Une variété d’études appliquant ces approches de modélisation a permis de quantifier la niche 

d’espèces d’amphibiens et de prédire leur distribution en fonction de conditions 

environnementales actuelles, ainsi que de projeter des modèles dans des conditions changeantes 

afin d’évaluer par exemple les effets de potentiels scénarios de changement climatique et/ou de 

changement d’occupation/usage du sol. Cela a notamment permis d’estimer les risques liés à la 

perte de zones favorables pour diverses espèces, dans différentes régions et à différentes 

échelles.  

Par exemple, en Amérique du Sud, Zank et al. (2014) ont estimé à 40% le nombre 

d’espèces du genre Melanophryniscus risquant de perdre 50% de leur distribution potentielle et 

28% risquant d’en perdre moins de 10%, ce qui leur a permis de déterminer des priorités de 

conservation pour ces espèces. Dans la région du Midwest aux États-Unis, Struecker & 

Milanovich (2017) ont prédit une diminution des habitats favorables pour plus de 60% des 33 

espèces d’amphibiens qu’ils ont étudié d’ici 2050 ou 2070. Au Brésil, Lemes & Loyola (2013) 

ont identifié un réseau de sites prioritaires permettant de minimiser les distances entre les sites 

potentiellement favorables actuellement et en fonction du changement climatique pour 431 

espèces d’amphibiens. Au Portugal, Goncalves et al. (2016) ont utilisé des modèles de niche 

écologique notamment pour Epidalea calamita et Chioglossa lusitanica, pour évaluer les 

éventuels gains ou pertes d’habitat, ainsi que la connectivité fonctionnelle, et in fine la 

vulnérabilité de ces espèces en termes d’extinction ou d’isolation dues aux changements 

climatique et d’utilisation du sol à l’échelle nationale. Cela a permis d’identifier les zones 

prioritaires pour la conservation des espèces et les potentiels corridors garantissant leur 

connectivité. Au nord de l’Israël, Blank & Blaustein (2012) ont réalisé des cartes de distribution 

potentielle pour deux espèces en danger, Salamandra infraimmaculata et Bufo viridis, 

permettant d’identifier les zones prioritaires pour la restauration et les suivis concernant ces 

espèces. Aux États-Unis, dans le Dakota du Nord, Mushet et al. (2012) ont utilisé des ENM 

pour évaluer les effets des programmes de conservation des zones humides et des prairies sur 

cinq espèces d’amphibiens. Par ailleurs, l’identification des habitats favorables à une espèce 

endémique de Colombie dans la Cordillère des Andes, a permis de suggérer un changement de 

son statut UICN, de « en danger » à « vulnérable » (Ramos et al. 2018).  

 



Introduction 

34 
 

3.2.2 Les ENM pour identifier des zones favorables aux amphibiens et 

évaluer leur intégration dans les espaces protégés 

Les ENM sont aussi particulièrement utilisés pour évaluer la prise en compte des amphibiens 

dans les aires protégées ou définir des zones potentiellement candidates pour bénéficier de 

mesures de protection relatives à l’enjeu amphibien. Par exemple, dans le sud-est du Mexique, 

qui comprend 80% de la richesse du pays en herpétofaune, les modèles de distribution issus de 

Maxent ont permis d’identifier un réseau d’aires à protéger pour améliorer la conservation de 

toutes les espèces, les espèces menacées ou les espèces endémiques (Urbina-Cardona & Flores-

Villela 2010). Dans le hotspot de biodiversité de la forêt atlantique en Amérique du sud, Loyola 

et al. (2013) ont utilisé des ENM pour réaliser une analyse dynamique de la distribution de 444 

espèces d’amphibiens et établir des priorités de conservation pour aider les acteurs de la 

planification d’aires protégées à identifier les endroits importants à la fois actuellement et pour 

les scénarios futurs de changement climatique. Ayebare et al. (2018) ont évalué l’efficacité des 

aires protégées pour 162 espèces endémiques (dont 14 amphibiens) de la région du rift Albertin 

en Afrique de l’est, pour les conditions actuelles et des conditions futures prenant en compte 

des scénarios de changement climatique. Ainsi, ils ont pu faire des recommandations quant aux 

zones où étendre la protection. Ils ont aussi déterminé que les aires de distributions utilisées par 

l’UICN pour évaluer les statuts des espèces tendaient à être surestimées. Dans le sud-est des 

États-Unis, Barrett et al. (2014) ont utilisé un modèle corrélatif pour projeter la distribution 

potentielle de 21 espèces d’amphibiens pour évaluer leur vulnérabilité au changement 

climatique. Ces résultats ont permis de classer les aires protégées existantes en fonction de leur 

capacité à fournir des refuges climatiques pour les espèces considérées en 2050.  

Les ENM permettent aussi de mettre en relation les facteurs environnementaux avec la 

richesse spécifique comme cela a été fait par Soares & Brito (2007) au nord-est du Portugal. 

Ces auteurs ont ainsi identifié cinq zones avec un fort potentiel pour la richesse en amphibiens 

dans le parc national Peneda-Gerês. De la même manière, en Chine, Chen (2013) a identifié six 

« hotspots » potentiels grâce à des analyses ENFA sur 51 espèces. La détection des espèces 

rares ou mal connues a aussi pu être améliorée grâce à des outils d’ENM, ce qui a ensuite permis 

de cibler des zones d’échantillonnage. Par exemple, Groff et al. (2014) ont développé un modèle 

permettant de guider les échantillonnages pour Rana pretiosa et de la détecter dans un site où 

elle n’était pas connue.  
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3.2.3 Les ENM pour évaluer la distribution potentielle d’amphibiens 

exotiques 

Modéliser la distribution potentielle d’espèces non natives peut aussi permettre d’évaluer leur 

potentiel invasif comme au Brésil, où Forti et al. (2017) ont déterminé que les zones favorables 

à six espèces d’amphibiens invasifs risquaient de s’étendre avec le changement climatique. 

Barbosa et al. (2017) ont quantifié le degré d’exposition des aires protégées sud-américaines à 

l’invasion par Lithobates catesbeianus et Xenopus laevis. Au Canada, Murray et al. (2015) ont 

aussi pu identifier des zones à risque quant à la colonisation par Lithobates clamitans et 

Lithobates catesbeianus.  

 

3.2.4 Exemples sur un autre taxon  

Les ENM ont permis d’évaluer la niche écologique et la distribution potentielle de nombreuses 

espèces aquatiques, y compris d’invertébrés. En France et en Europe, plusieurs espèces 

d’écrevisses natives sont menacées, notamment par la dégradation et la fragmentation de leurs 

habitats, par le réchauffement climatique et les invasions biologiques par des espèces 

d’écrevisses provenant d’Amérique du nord. La modélisation de la niche écologique de l’espèce 

native Austropotamobius pallipes dans le nord et le centre de l’Italie a permis de déterminer 

que la température moyenne des mois les plus chauds semblait être une variable critique pour 

le maintien de l’espèce. Capinha et al. (2013) ont modélisé la répartition potentielle des cinq 

espèces d’écrevisses natives d’Europe, Austropotamobius pallipes, Austropotamobius 

torrentium, Astacus astacus, Astacus pachypus et Astacus leptodactylus, et de trois espèces 

invasives, Procambarus clarkii, Pacifastacus leniusculus et Faxonius limosus. Ils ont constaté 

que les zones climatiquement favorables aux espèces natives devraient diminuer de 19% à 72% 

et que la majorité des zones favorables seraient inaccessibles d’ici 2080. Ils ont également prédit 

que la superposition de la distribution des espèces natives et invasives augmenterait en Europe, 

même si les zones favorables aux invasives diminuent aussi. Chucholl (2016) a utilisé des ENM 

couplés à des analyses multivariées pour déterminer que P. leniusculus était l’espèce la plus 

menaçante pour les écrevisses natives en Europe. Il a aussi modélisé la répartition potentielle 

d’A. pallipes en Allemagne, ce qui a conduit à la découverte de cinq populations inconnues et 

de sites favorables à la réintroduction de cette espèce. 
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4. PROBLEMATIQUE ET OBJECTIFS DE LA THESE 

À l’heure actuelle, les questions relatives aux changements globaux, et en particulier au 

changement climatique sont de plus en plus mises en avant dans divers secteurs, y compris 

l’environnement et le développement des territoires. La chute de la biodiversité est un facteur 

découlant, mais aussi aggravant des effets des changements globaux, et notamment du 

changement climatique. Il semble donc essentiel d’intégrer la notion de chute de la biodiversité 

dans les politiques de développement des territoires. Cependant, cette prise en compte est 

ralentie à la fois par la difficulté à quantifier la perte de biodiversité localement, à l’échelle des 

territoires, ainsi que par la complexité et la non-linéarité des impacts de la perte de biodiversité. 

Ce projet de thèse s’inscrit dans une démarche transversale de collaboration entre 

différents acteurs d’un territoire, alliant décideurs, chercheurs et acteurs de la protection de la 

nature, pour qui la conservation de la biodiversité est un enjeu important dans l’atténuation des 

effets des changements globaux. Cette volonté d’améliorer la prise en compte de la biodiversité 

à l’échelle locale s’est traduite par l’évaluation de l’enjeu relatif à la préservation des espèces 

de zones humides. Alors que l’évaluation des impacts du changement climatique sur la 

distribution des espèces est largement étudiée à de larges échelles, l’évaluation à l’échelle 

nationale ou infranationale est moins systématique bien qu’elle soit plus appropriée pour être 

prise en compte dans les stratégies de conservation. Ainsi, dans le présent manuscrit, nous 

utilisons des approches basées sur la modélisation de niche écologique pour évaluer la 

vulnérabilité d’espèces emblématiques des zones humides au changement climatique. Nous 

évaluons l’impact potentiel du changement climatique sur la distribution des espèces à 

différentes échelles administratives, afin de fournir des éléments pouvant être utilisés dans une 

démarche territoriale d’intégration des enjeux relatifs à la biodiversité, dans un contexte de 

changement climatique. Nous présentons les apports de l’outil de modélisation de niche 

écologique pour mettre en évidence des changements potentiels de distribution d’espèces à des 

échelles permettant une prise en compte dans les stratégies et politiques de conservation et de 

gestion. 

Nous nous sommes intéressés aux amphibiens, taxon emblématique des zones humides, 

pour étudier l’impact du changement climatique sur la distribution d’espèces présentes dans le 

département de la Vienne (Nouvelle-Aquitaine). La vulnérabilité des amphibiens face aux 

changements affectant les milieux aquatiques et terrestres, et notamment la disparition des 

zones humides, ainsi que les faibles capacités de dispersion de ces espèces, en font un groupe 
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pertinent pour l’évaluation des impacts liés aux changements climatique et d’occupation du sol. 

Dans l’ex-région Poitou-Charentes, qui comprend la Vienne, alors que les espèces et leurs 

habitats sont protégés en France et en Europe (Ministère de l'écologie et al. 2007; Council of 

the European Union 1992), quatre espèces d’amphibiens (16%) sont menacées (catégories CR, 

EN, VU) et sept espèces d’amphibiens sont quasi menacées (catégorie NT) (Poitou-Charentes 

Nature 2016). Dans un second temps, nous nous sommes intéressés à une autre espèce 

emblématique des milieux humides et des cours d’eau, l’écrevisse à pattes blanches 

Austropotamobius pallipes. Cette espèce est protégée et évaluée comme vulnérable en France 

et comme en danger au niveau mondial. Nous avons ainsi étudié le contexte particulier à cette 

espèce en appliquant notre méthodologie pour évaluer la menace conjointe du changement 

climatique et d’une invasion biologique par l’écrevisse signal Pacifastacus leniusculus.  

La question générale de cette thèse est : Quelles seront les réponses de différentes 

espèces emblématiques des zones humides face à des changements globaux, à différentes 

échelles spatiales ? Nous faisons l’hypothèse que les espèces risquent, à l’horizon 2100, de 

perdre tout ou partie des aires leur étant favorables sous différents scénarios de changement 

climatique, et que cette réponse négative pourrait être aggravée par d’autres changements 

globaux comme le changement d’occupation du sol ou les invasions biologiques. Les différents 

chapitres y répondront grâce à des approches basées sur la modélisation de niche écologique 

portant sur des espèces d’amphibiens et d’écrevisses. 

Les questions abordées successivement au fil des chapitres sont : 

-Quelles sont les corrélations entre les facteurs environnementaux et la présence des espèces, 

et quels sont les effets de changements globaux sur la distribution potentielle des amphibiens à 

l’échelle régionale ? 

-Quels sont les effets du changement climatique sur la distribution potentielle et la connectivité 

des habitats favorables aux amphibiens à l’échelle départementale ? 

-Les populations peuvent-elles suivre le déplacement des aires favorables dans un contexte de 

changement d’occupation du sol à l’échelle nationale ? 

-Quels sont les effets du changement climatique sur la distribution potentielle de l’écrevisse à 

pattes blanches A. pallipes dans un contexte d’invasion biologique à l’échelle nationale ? 
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CHAPITRE 1  
Quels effets de facteurs environnementaux, et de 
changements globaux sur la distribution des aires 

favorables à l’échelle régionale ? 
 

 

 

 

 

 

 

 

Bombina variegata, © Yann Sellier 
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INTRODUCTION DU CHAPITRE 1 

La distribution des espèces, et notamment des amphibiens, est en partie régie par 

l’environnement disponible (Peterson & Soberón 2012). Certains facteurs de l’environnement 

sont favorables à la survie et à l’accomplissement du cycle de vie des espèces. Il s’agit 

notamment de la présence de forêts ou d’éléments boisés fournissant des refuges en hiver et en 

été et protégeant les individus de la dessiccation, ou des zones humides qui sont les milieux 

préférentiels de reproduction des amphibiens (Jehle 2000; Rittenhouse & Semlitsch 2007). 

Cependant, beaucoup d’espèces d’amphibiens sont vulnérables face à la modification du 

paysage entraînant la perte et la fragmentation des habitats (Cushman 2006; Ficetola & De 

Bernardi 2004), ainsi qu’aux conditions dépassant leur tolérance physiologique comme des 

températures trop élevées (Duarte et al. 2012; Gerick et al. 2014; Sunday et al. 2014). La 

compréhension des facteurs influençant la distribution des amphibiens, ainsi que leurs 

préférences d’habitat, est essentielle pour mettre en place des mesures de protection de leurs 

populations.  

Ce chapitre comporte deux études publiées dans des revues internationales. Ces études 

sont basées sur des données de présence des espèces à l’échelle de plusieurs départements, 

issues de prospections de terrain compilées grâce à des partenariats avec plusieurs associations 

naturalistes. Pour le premier article, il s’agit de : l’association naturaliste d’étude et de 

protection des écosystèmes (ANEPE)CAUDALIS et la Société d’étude, de protection et 

d’aménagement de la nature en Touraine (SEPANT) en Indre-et-Loire, Indre Nature en Indre, 

le Groupe mammalogique et herpétologique du Limousin (GMHL) en Limousin et l’association 

des naturalistes de l’Ariège (ANA) en Ariège. Pour le second article, il s’agit de : Vienne Nature 

en Vienne, Deux-Sèvres Nature Environnement dans les Deux-Sèvres, Charente Nature en 

Charentes, Nature environnement 17 et la Ligue de protection des oiseaux (LPO) en Charente-

Maritime, le GMHL, ainsi que Cistude Nature dans le cadre de leur programme « les sentinelles 

du climat » en Aquitaine. 

Le premier article, publié dans la revue Herpetological Conservation and Biology, 

s’intitule « Modeling potential distributions of three European amphibian species comparing 

ENFA and MAXENT ». Nous y explorons les interactions entre la présence de plusieurs 

espèces d’anoures et différents facteurs environnementaux. La question principale de cette 

étude est : quelles sont les variables environnementales expliquant la présence du crapaud 

accoucheur Alytes obstetricans, du crapaud épineux Bufo spinosus et de la grenouille 
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rousse Rana temporaria ? Cette étude décrit l’importance de variables climatiques, 

topographiques et d’occupation du sol dans la distribution des trois espèces. L’objectif était 

également de comparer deux méthodes de modélisation de niche régulièrement utilisées, 

l’ENFA et MAXENT. Le matériel supplémentaire de cette étude est disponible en annexe 1. 

Le deuxième article, publié dans la revue Regional Environmental Change, s’intitule 

« Predicting suitable habitats for four range margin amphibians under climate and land-use 

changes in southwestern France ». Il se concentre principalement sur des espèces dont les 

limites de répartition se situent en région Nouvelle-Aquitaine, afin d’étudier l’évolution de la 

distribution des aires favorables en fonction des scénarios de changements climatique et 

d’occupation du sol. Nous avons fait le choix de quatre espèces, dont les populations se trouvant 

en marge de répartition dans la région, peuvent présenter des adaptations locales, et sont les 

plus susceptibles d’être affectées par les effets du changement climatique. La question soulevée 

dans cet article est donc : quelles peuvent être les effets conjoints des changements 

climatique et d’occupation du sol sur la distribution potentielle du sonneur à ventre jaune 

Bombina variegata, de la rainette arboricole Hyla arborea, de la rainette méridionale Hyla 

meridionalis et du triton crêté Triturus cristatus ? Nous avons fait l’hypothèse que la 

distribution de ces espèces serait réduite sous l’effet des températures croissantes des scénarios 

climatiques et que l’utilisation du sol pourrait intensifier ou réduire cette tendance. Dans cette 

deuxième étude, les algorithmes utilisés sont ceux disponibles dans la plateforme Biomod2 sur 

R : GLM, GAM, MARS, ANN, FDA, CTA, MAXENT, GBM et RF. Le matériel 

supplémentaire de cette étude est disponible en annexe 2. 
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MODELING POTENTIAL DISTRIBUTIONS OF THREE EUROPEAN 

AMPHIBIAN SPECIES COMPARING ENFA AND MAXENT  
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PREDICTING SUITABLE HABITATS OF FOUR RANGE MARGIN 

AMPHIBIANS UNDER CLIMATE AND LAND-USE CHANGES IN 

SOUTHWESTERN FRANCE 
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SYNTHESE DU CHAPITRE 1  

Les études présentées dans ce chapitre ont fait appel à différents algorithmes pour caractériser 

les relations entre la présence d’amphibiens et les variables environnementales. Dans le premier 

article, dont la question portait sur l’identification des variables environnementales liées à la 

présence des espèces, les résultats ont montré une corrélation entre la présence d’A. obstetricans 

et les zones urbanisées, et l’importance des prairies pour Bufo spinosus et Rana temporaria. En 

revanche, les relations négatives avec les variables représentant les zones humides et les étangs 

indiquent que ces variables ne sont pas adaptées pour prédire la présence des espèces. En effet, 

ces données ne semblent pas suffisamment précises pour représenter correctement les milieux 

de reproduction des amphibiens. Par ailleurs, les résultats assez différents entre les approches 

ENFA et MAXENT, mettent en lumière l’importance de considérer différentes méthodes pour 

identifier les relations entre les espèces et l’environnement, notamment car seule l’approche 

MAXENT a permis de détecter l’importance des variables climatiques dans la répartition des 

espèces. Les résultats obtenus sont à prendre avec précaution car pour cette étude, les données 

de présence disponibles n’ont porté que sur quelques départements pour lesquels nous avions 

établi des partenariats avec des associations naturalistes.  

Dans le deuxième article, nous avons aussi travaillé à l’échelle de plusieurs 

départements, correspondants à la région Nouvelle-Aquitaine, cette fois sur des espèces en 

limite d’aire dans la région. Les résultats ont montré une plus grande contribution des variables 

climatiques à la distribution des espèces par rapport aux catégories d’occupation du sol prises 

en compte. Nos projections sous les différents scénarios de changement climatique et 

d’occupation du sol ont en effet montré l’importance du climat dans la distribution des espèces, 

celle-ci pouvant ensuite être modulée par l’occupation du sol. La prise en compte des 

localisations géographiques des milieux de reproduction, mares ou étangs, permanents ou 

temporaires, aurait permis d’améliorer les prédictions. Cependant, ces données ne sont pas 

disponibles avec une précision suffisante à l’échelle de la région. Les résultats ont montré que 

selon l’intensité des changements climatique et d’occupation du sol, les espèces en limite sud 

de leur aire de répartition (B. variegata, H. arborea et T. cristatus) risqueraient de subir une 

régression plus ou moins importante de leur aire favorable. À l’inverse, la surface de l’aire 

favorable à H. meridionalis pourraient potentiellement augmenter dans la région. Les résultats 

des projections sous le scénario RCP 8.5, qui entraînerait un réchauffement important, posent 

question quant à la capacité des populations à atteindre les zones favorables prédites sous ce 
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scénario. Celle-ci dépend des capacités de dispersion des individus, de l’occupation du sol et 

de la connectivité des habitats qui séparent les zones favorables actuellement et dans les 

conditions futures.  

Au niveau des anciennes régions Aquitaine, Limousin et Poitou-Charentes, les SRCE 

identifient les trames vertes et bleues qui doivent permettre la préservation des réseaux 

écologiques et le déplacement des espèces. Nos résultats peuvent améliorer la prise en compte 

des amphibiens dans les documents d’urbanisme existants à l’échelle régionale comme les 

SRCE, qui sont ensuite déclinés aux échelles infrarégionales. Les résultats de la deuxième étude 

présentée dans ce chapitre seront mis à disposition des acteurs locaux et du grand public grâce 

à une intégration des cartes obtenues dans le portail géographique de l’Agence Régionale de la 

Biodiversité Nouvelle-Aquitaine (http://geoportail.biodiversite-nouvelle-aquitaine.fr/).  

Avec ce chapitre, nous avons notamment identifié des éléments nécessaires pour 

améliorer l’évaluation de la vulnérabilité des amphibiens face au changement climatique et 

d’occupation du sol. En effet, il semble nécessaire de pallier le manque de données sur les 

milieux de reproduction des amphibiens, qui expliquent sans doute les faibles scores des 

métriques d’évaluation des modèles de la première étude. Nous avons aussi identifié la nécessité 

d’intégrer des éléments relatifs aux mouvements possibles des individus à travers le paysage. 

Ainsi, les chapitres 2 et 3 permettront d’évaluer les impacts du changement climatique sur la 

connectivité à l’échelle locale et la capacité à suivre de potentiels déplacements des zones 

favorables à l’échelle nationale. 

http://geoportail.biodiversite-nouvelle-aquitaine.fr/
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CHAPITRE 2  
Quels effets du changement climatique sur la 

distribution et la connectivité des habitats à l’échelle 
départementale ?  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Triturus cristatus, ©Yann Sellier 
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INTRODUCTION DU CHAPITRE 2 

Les mouvements de distribution engendrés par le changement climatique sont souvent 

appréhendés sur de larges échelles géographiques, à partir de variables environnementales 

générales, comme nous l’avons montré dans le chapitre 1. Cependant, les conséquences peuvent 

être étudiées à une échelle plus locale, avec une résolution plus fine permettant d’intégrer des 

variables précises comme la localisation des mares, essentielles à la reproduction des 

amphibiens. Dans ce chapitre, nous avons étudié les effets du changement climatique sur le 

potentiel favorable et la connectivité des habitats des amphibiens à l’échelle du département de 

la Vienne. Pour cette étude, nous avons sélectionné deux espèces de tritons, le triton crêté 

Triturus cristatus et le triton marbré Triturus marmoratus. La question associée à ce chapitre 

est donc : quels sont les effets du changement climatique sur la distribution potentielle et 

la connectivité des habitats favorables aux amphibiens à l’échelle départementale ? Nous 

avons fait l’hypothèse que le changement climatique entraînerait une réduction de la 

distribution de ces deux espèces dans le département et que la connectivité des patches d’habitat 

serait aussi négativement impactée.  

Dans cette partie de la thèse, nous avons calibré des modèles de niche écologique à 

l’échelle de l’aire de répartition des espèces en prenant en compte des variables climatiques, 

car le climat structure la distribution des espèces à large échelle. Nous avons projeté ces 

modèles sous deux scénarios de changement climatique, le RCP 2.6 qui simule un pic puis un 

déclin des émissions à l’horizon 2100 et le RCP 8.5 qui décrit une trajectoire croissante des 

émissions. Nous avons couplé ces ENM calibrés sur des données climatiques avec des ENM 

prenant en compte des variables d’occupation du sol, puisque celles-ci conditionnent le 

maintien des populations à l’échelle locale. Cela nous a permis de prendre en compte des 

données relatives à la présence des mares, des étangs et des sources dans le département de la 

Vienne, qui n’étaient pas disponibles à une plus large échelle comme nous l’avons vu dans le 

chapitre 1. Une grande partie des données de présence des espèces utilisées proviennent de 

partenariats avec des associations naturalistes, il s’agit de Vienne Nature à l’échelle locale et 

des associations faisant partie du réseau Faune-France, qui centralise des données naturalistes 

d’un grand nombre d’associations en France depuis 2017 (https://www.faune-france.org/). 

 

https://www.faune-france.org/
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Après combinaison des ENM aux échelles globales et locales, nous avons analysé la 

connectivité des habitats déterminés comme favorables à chaque espèce, via des graphes 

paysagers. Les graphes paysagers sont des outils développés à partir de la théorie des graphes. 

Celle-ci permet d’étudier la connectivité potentielle des habitats d’une espèce, grâce à un 

compromis entre l’étude de la connectivité réelle, qui nécessite des moyens importants, et 

l’étude de la connectivité structurelle, qui ne tient pas compte des caractéristiques de l’espèce 

(Calabrese & Fagan 2004). La théorie des graphes est notamment basée sur les concepts de 

« nœuds » représentant les patches d’habitats et de « liens » représentant les connexions entre 

les nœuds (Urban & Keitt 2001). En général, les liens sont déterminés à partir d’une matrice de 

résistance qui informe sur la perméabilité du paysage situé entre les nœuds. Un graphe paysager 

peut donc être construit à partir des informations sur la localisation des patches d’habitat d’une 

espèce et de la capacité de dispersion de l’espèce au sein du paysage. Cette dernière fait appel 

à la fois à la capacité intrinsèque de dispersion de l’espèce, mais aussi à la résistance de la 

matrice paysagère face aux mouvements de l’espèce. Une fois le graphe construit, il est possible 

de calculer des indices de connectivité, globalement ou au niveau des patches ou des liens. Dans 

cette étude, nous avons utilisé cette approche, à la suite de la combinaison de nos deux types de 

modèles de niche écologique, pour évaluer la connectivité des habitats potentiels identifiés. Les 

cartes de potentiel favorable nous ont permis de déterminer les patches d’habitat et la matrice 

de résistance nécessaires à la construction des graphes pour chaque espèce, dans des conditions 

actuelles, mais aussi avec des projections sous les scénarios de changement climatique.  

Cette étude est l’objet d’un article intitulé « Habitat patches for newts in the face of 

climate change : local scale assessment combining niche modelling and landscape graph », 

soumis à la revue Scientific Reports. Le matériel supplémentaire de cette étude est disponible 

en annexe 3. 
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Abstract  

Context Triturus cristatus and Triturus marmoratus are two protected and declining newts 

occurring in the administrative department of Vienne, in France. They have limited dispersal 

abilities and rely on the connectivity between habitats and of their quality. With climate 

warming, location of suitable habitats is expected to change, so as the connectivity. 

Objectives Here, we wondered how climate change might affect shifts in habitat suitability and 

connectivity of habitat patches, as it is a key element enabling species to realize a potential 

range shift. 

mailto:clementine.preau@univ-poitiers.fr
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Methods We used ecological niche modelling (ENM), combining large-scale climate suitability 

with local scale, high-resolution habitat features, to identify suitable areas for the two species, 

under low and high warming scenarios (RCP 2.6 and RCP 8.5). We associated it with 

connectivity assessment through graph theory.  

Results Small ponds highly contributed to land cover-only ENMs for both species. Projections 

with climate change scenarios revealed a potential impact of warming on newts’ suitable habitat 

patches, especially for T. cristatus. We observed a decrease in connectivity following the 

decrease of patches’ suitability.  

Conclusions Our results allowed to highlight the important areas for newt connectivity within 

the study area, and to sum up the ones potentially threatened by climate warming. We provide 

information for prioritizing sites for acquisition, protection or restoration, and to advise 

landscape policies. Our framework is a useful and easily reproducible way to combine global 

climate requirements of the species with detailed information on species habitats and 

occurrence when available.  

Keywords ENM; graph theory; amphibians; connectivity; range shift 
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Introduction 

Amphibians are globally undergoing population decline and have become a high-priority group 

in conservation (Nori et al. 2015). The multiple threats on amphibians include loss and 

fragmentation of habitats, invasive species, diseases, human-induced pollutions or climate 

change (Blaustein et al. 2011; Hof et al. 2011). Climate change, through its effects on 

temperature and water availability is likely to affect amphibian survival, phenology and 

distribution (Carey and Alexander 2003; Li et al. 2013; O’Regan et al. 2013). Ecological niche 

modelling (ENM) allowed to model potential range shifts in amphibians at several scales, 

forecasting range expansion or reduction depending on species (Araujo et al. 2006; Dolgener 

et al. 2014; Girardello et al. 2010). ENM can provide useful information to plan conservation 

actions in the face of climate and/or land use change (Aguirre-Gutiérrez et al. 2017; Marshall 

et al. 2017).  

Whereas climate change is a driver of range shift at global (Thuiller et al. 2004) and regional 

scales (Préau et al. 2018), amphibian conservation at local scale is closely related to landscape 

mosaic, connectivity and degree of fragmentation (Arntzen et al. 2017; Piha et al. 2007). 

Landscape connectivity is defined as “the degree to which the landscape facilitates or impedes 

movement among resource patches” (Taylor et al. 2006) and is a key parameter that should be 

taken into account in conservation planning (Rudnick et al. 2012). Urban and Keitt (2001) 

advocated the study of landscape connectivity through graph theory, considering habitat 

patches as “nodes” connected by “edges” referring to ecological corridors. Landscape graphs 

can be used to represent ecological networks and to analyse connectivity between habitats, with, 

for instance, the purposes of prioritizing sites for protection, improving connectivity, or 

assessing potential effect of an urban development project (Foltête et al. 2014; Tarabon et al. 

2019). In this approach, the landscape between habitat patches is represented by a “resistance” 

or “cost” surface which estimates the relationships between environmental variables and 

movement of the considered species (Zeller et al. 2012). Resistance surfaces can be either 

categorical, with a cost associated to land cover types (Clauzel et al. 2015), continuous, for 

example from an output of ENM, where resistance increases when habitat suitability decreases 

(Duflot et al. 2018; Le Roux et al. 2017), or binary, assuming that the influence of the matrix 

on species’ movement is homogenous between patches (Baranyi et al. 2011). Ziółkowska et al. 

(2014) have compared the efficiency of such resistance surface representation on landscape 

connectivity assessment and recommended using continuous resistance surface whenever 

possible. Indeed, using a habitat suitability map from ENM allows overcoming lack of 
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sufficient data. The use of ENM output is also a way to explore predictions of changes in high 

habitat suitability sites and the associated connectivity of species populations in the face of 

climate change (Gonçalves et al. 2016). In addition, combining connectivity analyses for a 

group of species allows accounting for the variability of ecological requirements and 

movements through the landscape matrix (Sahraoui et al. 2017). 

Newts, like most amphibians, display both aquatic and terrestrial life stages. The sustain of their 

populations depends on the presence of suitable habitats for wintering and breeding seasons, as 

well as on movements allowing migration to breeding sites and the dispersal of juveniles. The 

great crested newt, Triturus cristatus is a boreal species ranging from Western Europe (France, 

United Kingdom) to Eastern Russia (Arntzen et al. 2009b). The marbled newt, Triturus 

marmoratus has a smaller range covering north of Spain and Portugal and Western France 

(Arntzen et al. 2009a). Both species and their habitat are protected in France and Europe 

(Ministère d’Etat et al. 2007; Council of the European Union 1992), and classified as near 

threatened by national and regional red lists (PCN 2016), and as least concern at global scale 

(Arntzen et al. 2009a; Arntzen et al. 2009b). Here, we expected climate warming to reduce the 

distribution of newts’ suitable habitats within Vienne, an administrative department of the 

region Nouvelle-Aquitaine, in France. We also expected a decrease of the related connectivity 

of habitat patches, as it is a key element enabling species to track their climatic niche, especially 

for low mobile species such as newts. The two newt species co-occur in Vienne, T. cristatus 

being at the southern limit of its range, with some sites sheltering the hybrid Triturus blasii (T. 

cristatus x T. marmoratus). We benefited from high-resolution data on the presence of these 

two species, to produce detailed identification of suitable habitats for newts and exploration of 

the related connectivity. This study has the particularity of accounting for relevant landscape 

data that are often lacking at larger scales, such as small ponds (Préau et al. 2018), and to 

provide a valuable tool for environmental planning at the scale of an administrative department. 

We used ecological niche modelling, combining large-scale climate suitability with local scale, 

high-resolution habitat features to identify suitable habitat patches, within a detailed map of the 

study area (50x50 m). We associated it with connectivity assessment through graph theory to 

identify key areas for maintaining connectivity for newts. Such a tool can help defining a 

conservation action strategy.  
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Materials and Methods 

Studied area and species data 

The study area corresponded to the administrative department of Vienne (Nouvelle-Aquitaine, 

France). We divided the 7,308 km² study area into 50x50 m cells.  

Our method consisted of five steps (Fig. 1). The steps 1, 2, 3 and 4 were repeated for each 

species (see next sections). For the first step, we used georeferenced data, gathered at a 

10x10km grid, across the full range of each species, from the Faune-France database 

(www.faune-france.org) and from the GBIF (www.gbif.org/) database, compiling 8,599 points 

for T. cristatus and 3,708 points for T. marmoratus, from 1970 to 2018. 

Night surveys are organised every year in Vienne, during amphibian breeding season (February 

to May), by the naturalist association Vienne Nature (www.vienne-nature.fr/), as part of 

monitoring, inventorying and improving knowledge on amphibian distribution. In order to 

homogenize the prospecting effort, the department of Vienne was divided into a 10x10 km grid. 

So far, 430 contributors collected more than 15,000 geo-referenced data on several amphibian 

species in 90 of the 99 cells of the grid. The nine cells not visited yet are located at the limit of 

the department. For the step 2, we used georeferenced observations for the two newt species 

within the study area, collected by the volunteer and professional naturalists of Vienne Nature 

between 2000 and 2018, during these field prospections. The database compiled 187 points for 

the great crested newt Triturus cristatus and 435 points for the marbled newt Triturus 

marmoratus. 

http://www.faune-france.org/
http://www.gbif.org/
http://www.vienne-nature.fr/
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Fig. 1 Workflow showing data integration in full-ranged scale ENMs, local scale ENMs, 

connectivity analyses through landscape graphs and assessment of climate change effects on 

connectivity of suitable sites for the studied species 

Modelling approach and connectivity analysis 

Step 1: Global climate-only ENMs 

First, we ran full-ranged scale ENMs for each species to account for their global climatic niche. 

We used the Biomod2 platform for ensemble modelling (Thuiller et al. 2012) under R software 

version 3.3.2, including full-ranged occurrence data on species within a 10x10 km grid and 

bioclimatic variables from Worldclim (Fick and Hijmans 2017). We applied a selection 

procedure proposed by Leroy et al. (2014) to select a set of uncorrelated variables based on 

Pearson correlation and variable importance for each species (see ESM 1 for variable 
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description and retained variables per species). We ran the models with eight algorithms, 

grouping generalized additive model (GAM), generalized linear model (GLM), and 

multivariate adaptative regression splines (MARS), artificial neural networks (ANN), flexible 

discriminant analysis (FDA), classification tree analysis (CTA), generalized boosting models 

(GBM) and, random-forest (RF). We ran the models with five sets of 10,000 randomly selected 

pseudo-absences (PA), five runs per model and equal weight for presence and PA. This resulted 

in a total of 200 models. We split the observation dataset into 70% for training and 30% for the 

evaluation by the area under the ROC curve (AUC-ROC; Hanley and McNeil (1982)) and True 

skill statistic (TSS; Allouche et al. (2006)). We used ensemble modelling, including all runs 

with TSS over 0.7, to display central tendency across modelling algorithms (Araújo and New 

2007). We assessed uncertainty in our ensemble models by figuring the coefficient of variation 

(i. e. standard deviation) among single models used for ensemble modelling. 

To increase the resolution of our outputs, we used variables at higher resolution to project our 

climate-only ENMs throughout Vienne (Meller et al. 2014; Takolander et al. 2019; Thuiller et 

al. 2005). According to Guisan et al. (2017), reducing resolution when projecting species 

distribution should be cautiously done because the span of potential values across the range 

decreases when the resolution of the data decreases. Thus, prior to projections, we verified that 

the range of values found for each selected variable within the full range of the species actually 

contained the range of values of the corresponding variable within our study area (see ESM 2 

for values). This way, we projected the ensemble models to current and future climate 

conditions at 1 km² grid, using datasets different from Worldclim data, initially calculated for 

France (datasets of maximum temperature; minimum temperature and precipitation calculated 

for France for current and future conditions, see ESM 1 for description (Bertrand et al. 2016; 

Préau et al. 2018)). This allowed us to increase the spatial resolution of our results. We 

calculated the bioclimatic variables from this sets of data using the dismo package (Hijmans 

and Elith 2017). We verified that correlation between Worldclim bioclimatic variables and our 

set of variables in current conditions allowed using the later to project our models (see ESM 3 

for correlation values between bioclimatic variables). We forecasted the climate suitability for 

the species under future conditions accounting for two scenarios of climate change. The RCP 

2.6 scenario forecasts a peak in radiative forcing followed by a decline to remain under 500 

ppm by 2100, allowing to keep global mean temperature increase below 2°C (IPCC 2013). The 

RCP 8.5 scenario forecasts a rise of radiative forcing up to more than 1,300 ppm by 2100, upon 

no specific climate mitigation (IPCC 2013). We assessed the transferability of our ensemble 
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models to this sets of data by calculating the dissimilarity between variables used for calibrating 

the models and variables used to project the models through multivariate environmental 

similarity surface (MESS, Elith et al. (2010)), for both current and future conditions, using 

dismo package (Hijmans and Elith 2017). MESS allows comparing the values of the variables 

used for calibrating the models at reference points (i. e. at occurrence of the species) to their 

values in all cells of the study area, and thus identifies where extrapolation can be an issue. The 

more the values are negative, the more the dissimilarity (Elith et al. 2010).  

Step 2: Local land cover-only ENMs 

For step 2, we ran local scale ENMs with the same eight algorithms of Biomod2, including a 

set of 15 land cover variables (see ESM 1 for variable description, source and original 

resolution) to account for land cover suitability for the species within the study area. Vienne 

Nature inventoried data on small ponds, large ponds and springs through remote sensing across 

Vienne, by crossing mapped information and orthophotos (ESM 1). The use of this specific 

data on the study area did not allow investigating land-use change scenarios in this study. We 

defined coniferous forests, broad-leaf forests, woody moorlands, hedges, crops, large ponds, 

beaches, dunes and sand, natural grasslands, pastures, orchards and vineyards variables by a 

surface-compactness index (SC) calculated in each cell of a grid of 50x50 m, using ArcGIS 

10.3. This index is commonly used to characterize the shape of habitat patches in landscape 

connectivity assessments, particularly in urban planning. The compactness of a patch is related 

to its shape: the more the compactness, the more the heart of the patch is wide, increasing its 

potential to be a core habitat. Compactness = (4*Pi*surface of the patch)/(perimeter of the 

patch²) (Miller 1953). The SC is the produce of the total compactness of the patch and the 

surface of a given variable in a cell, allowing to account of both the surface and the shape of 

these variables. We defined water courses, small ponds and springs variables by a value of 

distance to the closest from each cell. We ran all models with the 15 variables and selected the 

most important ones for each species according to the method of Leroy et al. (2014), resulting 

in a selection of five variables according to the species (see ESM 1 for retained variables per 

species). We spatially rarefied presence points of the species within a distance of 50 m around 

each point to minimize sampling bias and point clustering (Boria et al. 2014). We ran the models 

with ten sets of 1,000 PA selected at a minimal distance of 50 m from our occurrences (disk 

method), as this method has shown to perform well with few presence data (Barbet-Massin et 

al. 2012). We used five runs per model and equal weight for presence and PA. This resulted in 

a total of 450 models. We used ensemble models to forecast the land cover suitability of the 
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species under current conditions and displayed the related coefficient of variation between 

single models. We assessed the extent of extrapolation of the ensemble model through MESS 

(Elith et al. 2010). We used 70% of the data for training and 30% for the evaluation of models 

by AUC-ROC and TSS.  

Step 3: Habitat suitability index 

At step 3, we calculated a map of habitat suitability index (HSI) accounting for both climate-

only ENMs and land cover-only ENMs outputs from steps 1 and 2. We considered the 

probability from the output of climate-only ENM and from the output of land cover-only ENM 

as independent events, thus the probability of habitat suitability was the produce of these 

(Fournier et al. 2017; Hattab et al. 2014). This way, we obtained a HSI varying from 0 to 1 for 

current conditions by multiplying climate-only outputs for current conditions and land cover-

only outputs, and we obtained HSI for future conditions by multiplying climate-only outputs 

for future conditions with land cover-only outputs. We computed global Moran’s I index on the 

residuals of current HSI maps (Moran 1950) to assess the spatial autocorrelation at species 

location. This index ranges from -1 to 1, respectively standing for strong negative and strong 

positive spatial autocorrelation. A value of 0 indicates random pattern. 

Step 4: Landscape graphs and connectivity analysis 

At step 4, we transformed the HSI map into a binary map using a threshold defined by the 10th 

percentile of training presence points (Capinha et al. 2013; Pearson et al. 2007). We extracted 

habitat patches from cells with HSI score greater than the threshold. We used Graphab 2.2.6  to 

compute connectivity analysis (Foltête et al. 2012). We defined the nodes of the graph as the 

habitat patches and associated a value of quality of the patch, named capacity, to each habitat 

patch; the capacity is considered as an indicator of the demographic potential of a patch. The 

value of capacity attributed to each habitat patch was equal to the mean of the HSI within the 

cells of each habitat patch, thus a value between 0 and 1. We calculated the resistance surface 

from the continuous HSI resulting from step 3, as: resistance =1 when HSI was ≥ threshold; 

and resistance = e(ln(0.001)/threshold x HSI) ×10³ when HSI was < threshold (Duflot et al. 

2018; Keeley et al. 2016). The resulting resistance values range from 1 to 1000.  

We then computed the landscape graph in Graphab (Foltête et al. 2012). The graph allows to 

network the suitable habitat patches, connected by the least costly path between patches. The 

paths were calculated in cost distance from the resistance values previously defined. Once the 



Chapitre 2  

79 
 

graph was computed, we calculated a measure of landscape connectivity on the graph. We used 

the local metric of interaction flux (IF) to quantify the potential connectivity at the level of 

habitat patches. IF is the sum of the products of one habitat patch capacity to those of all other 

habitat patches, weighted by their probability of interaction, and it ranges from 0 to the sum of 

capacities (Foltête et al. 2014; Sahraoui et al. 2017). IF represents the local contribution of each 

habitat patch to the global connectivity within the study area (Sahraoui et al. 2017). The 

calculation of the IF involves specifying a distance relative to species’ dispersal. While 

dispersal is mostly achieved by juveniles in pond breeding amphibians (Pittman et al. 2014), 

most studies on amphibians are conducted on adult individuals, where radio tracking is easier, 

and movements attributed to newts are in the order of a few hundred meters (Jehle and Arntzen 

2000; Sahraoui et al. 2017; Trochet et al. 2017). Based on our field experience, we decided to 

use a maximum dispersal distance of 1 km for both newt species. We used the interpolation tool 

of Graphab to compute a spatial generalization of the IF in every pixel of the study area, using 

a decreasing weighting function from the edge of the patches (Foltete et al. 2012; Sahraoui et 

al. 2017). By assuming that individuals can be found outside habitat patches (Hirzel and Le Lay 

2008), interpolation allows assigning a value of the patch-based connectivity metric IF outside 

the patches considered as suitable to the species and thus the assessment of the potential 

connectivity of any pixel within the study area. This value decreases when distance to the 

patches increases (Sahraoui et al. 2017).  

Step 5: Two-species combination and assessment of potential changes 

Finally, at step 5, we combined the interpolations of the IF for each species in a two-species 

map by averaging the single maps of IF values computed for the two species at step 4 (Sahraoui 

et al. 2017). Because values of the IF depends on different graphs, we normalized the results 

by the mean and standard deviation, prior to combination, following the method of Sahraoui et 

al. (2017), to obtain comparable values for the two species, for current and future conditions. 

We evaluated the potential effect of climate change on overall connectivity for newts by 

computing the difference between two-species connectivity for current and future conditions.   
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Results 

Global climate-only and local land cover-only ENMs 

For global climate-only ENMs, we respectively obtained a value of TSS and AUC of 0.788 and 

0.964 for the ensemble model of T. cristatus and 0.921 and 0.985 for the ensemble model of T. 

marmoratus. We found little variation (± 0 to 0.1) between models combined in the final 

climate-only ensemble models (ESM 4). We did not find dissimilarity between values used to 

calibrate the models and values used to project the models in current conditions (0 to 50; ESM 

5). For T. marmoratus, we did not find dissimilarity for projections for 2050 and 2100 under 

RCP 2.6 nor for 2050 under RCP 8.5 and we found little dissimilarity leading to little 

extrapolation in projection for 2100 under RCP 8.5 (-50 to 0; ESM 6). For T. cristatus, we found 

high dissimilarity leading to high extrapolation in all projections with future scenarios (-8000 

to -4000; ESM 7). 

For T. cristatus, maximum temperature of the warmest month and temperature annual range 

showed the highest variable importance, whereas the most important variables were 

temperature seasonality and mean temperature of the driest quarter for T. marmoratus (ESM 

8).  

For local land cover-only ENMs, we respectively obtained a value of TSS and AUC of 0.769 

and 0.96 for the ensemble model of T. cristatus and 0.687 and 0.926 for the ensemble model of 

T. marmoratus. We found very little deviation between models (± 0 to 0.2) in the suitable areas 

identified in final ensemble models for both species (ESM 4). We found dissimilarity leading 

to little extrapolation for the land cover-only ENMs, especially in some areas in the northern 

quarter of the study area for both species and in the southeast for T. cristatus (-163 to 0; ESM 

5). Distance to small ponds showed high variable importance compared to other land cover 

variables for both species (ESM 8).  

Expected change in habitat suitability index 

After combining climate-only and land cover-only ENMs, we found about 15% of the study 

area to be suitable to T. cristatus and about 24% to be suitable to T. marmoratus (Fig. 2). With 

climate change scenarios, we forecasted a decrease to less than 5% of the study area for T. 

cristatus under RCP 2.6 and we did not find any cell suitable to T. cristatus under RCP 8.5. The 

decrease of suitable areas was less important for T. marmoratus for which suitable cells were 

mostly conserved under RCP 2.6. However, under RCP 8.5, the suitability of the study area 
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decreased to about 20% in 2050 then was reduced to zero in 2100, as for T. cristatus. The 

suitable habitats of the two species overlapped on 10% of the study area in current climate 

conditions. The overlap was reduced to about 2% under RCP 2.6 and null under RCP 8.5. We 

did not find any significant spatial auto-correlation in models whatever the species considered 

(Moran’s I index=0.0797 for T. cristatus (p-value=0.118) and Moran’s I index=0.008 for T. 

marmoratus (p-value=0.078) (ESM 9)). 

 

 Fig. 2 Area of total suitable habitat in km² (climate-only ENM output x land cover-only ENM 

output) for the two species within the study area, for current conditions and scenarios of future 

conditions 

Landscape graphs and connectivity analysis 

In current conditions, the northeast quarter of the study area seemed to hold a part of the most 

suitable habitat patches (i. e. with highest capacity) for the two newt species, in addition to 

those of the centre-east of the study area for T. marmoratus (Fig. 3 and 4). The southwest quarter 

of the study area seemed less suitable for both species, but there were generally more habitat 

patches for T. marmoratus than for T. cristatus in the south of the study area. As the resistance 

of the landscape increased, the number and capacity of habitat patches decreased under RCP 

2.6 for T. cristatus (Fig. 3) and we did not find any habitat patch suitable for T. cristatus under 

RCP 8.5. For T. marmoratus, although the resistance of the landscape increased under RCP 2.6 
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and in 2050 under RCP 8.5, the habitat patches seemed more sustainable for this species than 

for T. cristatus (Fig. 4). However, the high resistance of the landscape and low suitability did 

not allow any remaining of habitat patches for T. marmoratus in 2100 under RCP 8.5. The high 

resistance of the landscape and the lack of suitable habitat patches for 2050 and 2100 for T. 

cristatus and for 2100 for T. marmoratus when we considered the scenario RCP 8.5 did not 

allow computing landscape graph under such conditions. 

 

Fig. 3 Habitat patches and resistance surfaces resulting from habitat suitability maps of T. 

cristatus, for use in landscape graphs. Capacity is the mean value of HSI within a habitat patch 
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Fig. 4 Habitat patches and resistance surfaces resulting from habitat suitability maps of T. 

marmoratus, for use in landscape graphs. Capacity is the mean value of HSI within a habitat 

patch 

The calculation of the IF metric at the level of habitat patches showed that the most connected 

habitat patches were located in the northeast quarter of the study area for T. cristatus whereas 

they were on the southeast part of the study area for T. marmoratus (Fig. 5 and 6). These areas 

were highly impacted by the decrease in patch number in T. cristatus forecasts, where most 

patches underwent a decline in interaction flux and thus of their potential of connectivity (Fig. 

5). On the other hand, the best-connected areas persisted as such in 2050 and 2100 under the 

RCP 2.6 scenario for T. marmoratus (Fig. 6). The potential of connectivity of habitat patches 

generally decreased following the reduction of habitat patches number. For T. marmoratus, the 

pattern of importance of patch connectivity in the southeast compared to the other patches 

within the study area was no longer that obvious in 2050 under the RCP 8.5 scenario, where 

some habitat patches reached the connectivity level of other patches in the northeast and west 

of the study area. 
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Fig. 5 Contribution of habitat patches to global connectivity through the study area identified 

through the interaction flux (IF, see materials and methods section for explanation) for T. 

cristatus 
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Fig. 6 Contribution of habitat patches to global connectivity through the study area identified 

through the interaction flux (IF) for T. marmoratus 

Two-species combination and assessment of potential changes 

The interpolations and combination of the IF through the study area allowed summing up the 

potential of connectivity for the two-species in a single map for newts, for each condition where 

we found suitable habitat patches for both species (i. e. current conditions and future scenario 

RCP 2.6 for 2050 and 2100) (Fig. 7).  

We found a high potential of connectivity for newts in some patches located in the east, south-

eastern and mid-western parts of the study area in current conditions (Fig. 7). The results 

showed an overall contraction of the most connected areas and a reduction in connectivity 

potential. Most of these changes happened between current conditions and conditions projected 

for 2050, mostly in the north-eastern part of the study area. Variation of connectivity according 

to the interaction flux seemed quite stable between 2050 and 2100 in this scenario. Despite the 

loss of connectivity, we did not actually find any spatial shift of the areas considered as best 

connected according to the IF within the study area. 
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Fig. 7 Potential of landscape connectivity resulting from the combination of interaction flux for 

the two newt species within the study area. Small maps represent the variation of IF between 

large maps 

 

Discussion 

Newts’ habitat suitability and effect of climate change 

The study allowed accounting for both large-scale climate tolerances and fine-scale information 

on land cover to identify areas potentially suitable for T. cristatus and T. marmoratus. We found 

suitable patches across the whole study area for both species, except in the northwest quarter, 

where the combination of land cover-only and climate-only ENMs revealed fewer proper 

conditions for the presence of newts. Closeness to small ponds took high importance in land 

cover-only ENMs for both species, and thus in the identification of habitat patches. This makes 

sense because small ponds are an important habitat for the species’ survival and represent 

preferential spots for breeding, which is a key phase in the life of newts. This emphasizes the 

relevance of integrating high-resolution data for modelling suitable habitats for species at this 

scale (Trumbo et al. 2012). Especially for T. cristatus, for which climate change might have a 
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high impact, our results emphasized that small ponds are key landscape elements to maintaining 

newt presence within the study area (Curado et al. 2011).   

Projections with climate change scenarios revealed a potential impact of warming on newts’ 

suitable habitat patches. Indeed, under RCP 2.6, the scenario leading to the lowest greenhouse 

gas concentration levels through a “peak-and-decline” succession for 2050 and 2100, we still 

found decline in habitat suitability in the study area for T. cristatus (from 24% to less than 5%), 

while habitat suitability for T. marmoratus was only slightly impacted. However, with the 

scenario RCP 8.5, leading to high greenhouse gas concentration levels through rising radiative 

forcing, habitat patches of T. cristatus disappeared from 2050 when those for T. marmoratus 

remained until 2050, and disappeared in 2100. The reduction in suitability for T. cristatus is 

probably related to the fact that it is at the southern limit of its range in our study area. Indeed, 

it has already been shown that climate change could lead to the displacement of species ranges 

at higher latitudes, particularly for T. cristatus (Préau et al. 2018; Walther et al. 2002).  

Connectivity for newts under current and future climate 

The calculation of the IF index informed upon the local contribution of each patch to overall 

connectivity within the study area, accounting for both the capacity (i. e. suitability) of the patch 

and its contribution to overall interactions in the network. Despite rather high number of 

suitable patches for both species in current conditions, graph analyses showed that most patches 

were poorly connected. However, IF calculations and interpolations showed high contribution 

to overall connectivity for areas in the north-east for T. cristatus and in the south-east for T. 

marmoratus, and for a few patches in the south-western quarter of the study area, that showed 

higher IF when accounting for both species. These areas, seemed to hold relatively high intrinsic 

quality (i. e. capacity), and to be well connected to other patches. Consequently, the largest flux 

of newt individuals could occur in these areas, which could act as source populations within the 

study area (Stevens and Baguette 2008). These results could be further developed through 

genetic analyses to confirm the potential for connectivity among patches (Luque et al. 2012). 

With climate change scenarios, we observed a decrease in connectivity following the decrease 

of patches’ capacity. The variation of the IF has made possible to highlight the important areas 

for newt connectivity and to sum up the ones potentially threatened by climate warming. In 

addition, we found that climate change might increase landscape resistance toward newt 

species. Climate warming is indeed assumed to have direct effects on amphibian ability to move 

through the landscape, for instance by increasing desiccation risk (Li et al. 2013). However, 
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habitat loss and fragmentation remains a main threat to biodiversity and the related land cover 

is also subject to constant changes (Titeux et al. 2016), with impacts on landscape connectivity 

for amphibians (Decout et al. 2012; Sahraoui et al. 2017). In our forecasts, the increase of 

landscape resistance is only the result of climate change scenarios, because we did not account 

for any scenario of land cover change. At this time, there is no coherent scenario of land cover 

change at the scale of our study area allowing the use of high-resolution data such as the ponds 

inventory. It would have been opportune to simulate changes in land cover and the evolution of 

preferential breeding areas for newts such as ponds, whose sustainment in the landscape 

depends on both land use and water supply. Indeed, global warming is likely to affect the 

persistence of wetlands and ponds and therefore their availability for amphibian reproduction 

(McMenamin et al. 2008). Still, land use/ land cover can be a possible lever to buffer impacts 

of climate warming on landscape connectivity, by ensuring functional connectivity between 

suitable habitat patches (Albert et al. 2017). Actually, Quesnelle et al. (2015) have found forest 

amount to be more important for amphibians than the amount of wetland, because it provides 

wintering and summer shelters and because survival and dispersal is favoured in forested 

landscapes compared to open areas (Rothermel and Semlitsch 2002; Todd et al. 2014; Todd et 

al. 2009).  

Inclusion in local environmental policies 

The graphs and maps produced in this study are functional tools for environmental planning. 

The areas identified as suitable and well connected are valuable to the local actors of 

biodiversity conservation by informing a species conservation strategy; by highlighting areas 

where to focus conservation actions like prioritizing sites for protection, land control and 

management, or restoring connectivity.  

With the combination of both species’ connectivity assessments, we have identified 

connectivity patches for newts, which would be interesting to connect in the perspective of 

climate change. Indeed, the area identified in the north-western quarter of the study area was 

forecasted to decrease in connectivity under RCP 2.6. Improving the flow of individuals with 

the surrounding patches might help buffering this variation. Our results reaffirmed the 

importance of ponds for amphibians, however, the sustaining functionality of the pond network 

also depends on the conservation of features favouring the species’ overwintering, protection 

against dehydration and seasonal breeding movements such as hedgerows or deciduous patches 

(Jehle 2000; Trochet et al. 2017). In parallel, relevant actors in the field of biodiversity 
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protection such as NGOs or other associations could systematically bring up the results when 

consulted on land planning and urban projects, and aware of any risk of habitat destruction or 

connectivity disruption, particularly in areas identified as sources for these species. Our results 

can argue the proposal of measures such as small wildlife crossings to preserve the functionality 

of the pond network. The inclusion of our results in urban planning documents, for instance, 

schemes for territorial coherence (as defined by the French urban code) at the level of the 

administrative department, or local urban development plan (as defined by the French urban 

code) at the level of municipalities, which have the power to control the destruction of ponds 

in their respective territories, would improve newt protection. Moreover, maintaining functional 

connectivity for these low-mobile species would also favour connectivity for other more mobile 

amphibians and species that depend on small ponds. 

Uncertainty 

Uncertainty in ENM can come from various sources such as, choice of variables, of algorithms,  

correlation among predictor variables, spatial autocorrelation at species occurrences, 

transferability of the models in space and time etc. (Guisan et al. 2017). Here, both land cover-

only and climate-only ENMs obtained satisfying evaluations according to TSS and AUC, which 

tends to confirm the choice of predictor variables. We used poorly correlated variables in either 

climate-only and land cover-only ENMs and reduced spatial autocorrelation and potential 

uneven sampling using a single occurrence data in each grid-cell containing presence 

information. We did not find significant spatial autocorrelation on the residuals of our final 

habitat suitability outputs. In addition, since our models intend to help species conservation in 

the study area, we estimated areas where individual predictions of the different algorithms could 

vary, in order to inform practitioners about potential uncertainties. We also provided MESS 

maps to inform about uncertainty within our projections. We found little extrapolation for 

current conditions which allows confidence in models’ transferability. However, we found 

much more extrapolation in future projections for T. cristatus than for T. marmoratus. Indeed, 

T. cristatus is at the southern limit of its range in our study area and its climate-only ENM was 

calibrated on data from colder regions than the one of T. marmoratus. Thus, extrapolation 

detected for T. cristatus under climate warming was the result of projection under inexistent 

conditions in its current range. Another point of uncertainty comes from the dispersal distance 

used to assess the potential connectivity of the species. The choice of this distance for 

amphibians is not obvious because of little literature on this topic. Dispersal (i. e. active or 

passive attempt to move from a natal ⁄ breeding site to another breeding site (Clobert et al. 
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2009)), generally occurs during the juvenile stages in pond-breeding amphibians (Pittman et al. 

2014), which is why it is difficult to quantify travelled distances. Here we used 1 km as maximal 

dispersal distance for newts based on expert opinion but it could be appropriate to test the effect 

of a range of dispersal distances (Avon and Bergès 2016; Duflot et al. 2018).  

 

Conclusion 

Combining land cover-based and climate-based ENMs in a single output for graph analyses 

allowed determining patches with high capacity (i. e. mean of HSI) for each species. We also 

determined patches with high interaction flux, which were not necessarily the ones with highest 

capacity, but which stood apart by a relatively high capacity and high connectivity potential. 

We consider these latest as key patches to maintain connectivity and flux of individuals through 

the study area. Thus, after field verifications, these patches could be the subject of protection 

measures or land control in order to maintain their high potential (Shoo et al. 2011).  

Furthermore, improving patch connectivity of high capacity patches that seemed poorly 

connected should be considered to promote stepping-stone connectivity allowing to follow a 

potential range shift, for instance for T. cristatus (Kujala et al. 2013; Préau et al. 2018). We 

believe that our framework is a useful and easily reproducible way to combine global climate 

tolerance of the species with detailed data on species habitats and occurrence when available. 

It provides information for prioritizing sites for conservation and advises landscape policies. 

Our graphs can be reused to simulate potential risks associated with new urban developments 

or to select areas where to create new ponds to promote newt persistence and connectivity. 
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SYNTHESE DU CHAPITRE 2 

Dans ce chapitre, nous avons étudié les effets du changement climatique sur la distribution 

potentielle et la connectivité des habitats favorables à T. cristatus et T. marmoratus dans le 

département de la Vienne. Nous avons identifié des zones favorables au triton crêté et au triton 

marbré dans le département de la Vienne à partir de variables globales sur le climat et de 

variables locales sur l’occupation du sol. 

Nous avons ainsi déterminé que 15% du département semblait être favorable à la 

présence de T. cristatus et 24% à celle de T. marmoratus, dans l’espace environnemental 

représenté par les variables prises en compte dans nos modèles, et dans les conditions 

climatiques actuelles. Comme nous nous y attendions, la distance à la mare la plus proche s’est 

avérée essentielle pour prédire la répartition des tritons dans la zone d’étude. Les variables 

climatiques les plus importantes pour expliquer la distribution de T. cristatus étaient la 

température maximale du mois le plus chaud et l’écart annuel des températures, alors que pour 

T. marmoratus, les variables les plus importantes étaient la saisonnalité des températures et la 

température moyenne du trimestre le plus sec. 

L’utilisation de scénarios de changement climatique a permis de simuler l’évolution 

potentielle de la distribution des zones favorables à ces deux espèces dans le département. Nos 

résultats ont mis en évidence la vulnérabilité de T. cristatus, qui à l’échelle du département se 

trouve en limite sud de son aire de répartition et pour lequel nos projections ont montré une 

réduction de la surface des habitats potentiellement favorables (i. e du potentiel favorable) dès 

2050, sous le scénario RCP 2.6. Les populations de T. marmoratus pourraient être davantage 

en capacité de faire face au changement climatique dans le département puisque les zones 

favorables semblent se maintenir jusqu’en 2050 sous le scénario RCP 8.5. L’étude de la 

connectivité entre les patches d’habitat favorable a permis de déterminer les zones avec le 

meilleur potentiel de connectivité pour ces espèces. Les projections avec les scénarios de 

changement climatique ont montré que le potentiel de connectivité risquait de diminuer en 

suivant la réduction du potentiel favorable des patches et dans les mailles entre les patches. 

Nous avons réalisé différentes analyses d’incertitude afin d’informer sur la fiabilité de 

nos résultats. Bien que nos modèles aient obtenu de bons résultats s’agissant des métriques 

d’évaluation, de la variation entre les modèles et de l’autocorrélation spatiale dans les résidus, 

la transférabilité de l’ENM-climat pour T. cristatus s’est avérée moins satisfaisante que celle 
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de l’ENM-climat pour T. marmoratus. En effet, comme T. cristatus est en limite sud de son aire 

dans la Vienne, les conditions climatiques prévues dans les scénarios de changement 

climatique, et notamment le RCP 8.5, se trouvent en dehors des limites climatiques avec 

lesquels le modèle a été calibré, et la projection sous de telles conditions nécessite 

l’extrapolation du modèle. Par ailleurs, nous avons fait le choix d’une distance de dispersion 

maximale de 1 km pour calculer la métrique de connectivité, alors que les connaissances sur les 

capacités de dispersion des grands tritons sont limitées. Ainsi, il semble essentiel de mettre en 

place des étapes de validation de terrain afin de confronter nos résultats à la réalité. Grâce à 

notre partenariat avec l’association naturaliste Vienne Nature, les zones identifiées sur nos 

cartes comme possédant un potentiel favorable et un potentiel de connectivité élevés pourraient 

faire l’objet de prospection, afin de confirmer leur adéquation pour l’accomplissement du cycle 

de vie des tritons, ainsi que la connectivité avec les zones alentours. En ce qui concerne la 

connectivité, des analyses complémentaires sur la structuration génétique des populations de 

tritons pourraient permettre de valider l’importance de certaines zones pour le maintien des 

populations dans le département.  

Par la suite, l’approche utilisée dans ce chapitre pourrait permettre une prise en compte 

détaillée de ces espèces dans les documents d’urbanismes et de planification mis en place dans 

le département. Les SCOT intègrent une déclinaison à l’échelle départementale des trames 

vertes et bleues identifiées dans le SRCE. Le département de la Vienne est actuellement 

concerné par deux SCOT. Le SCOT Seuil-du-Poitou s’étend sur quatre intercommunalités et le 

SCOT Sud-Vienne, en cours d’élaboration, sur deux intercommunalités. Ils couvrent une 

grande partie du département. Ces documents doivent permettre de prendre en compte la 

biodiversité dans l’aménagement du territoire et ont pour objectif de préserver les réservoirs de 

biodiversité et les fonctionnalités écologiques, notamment grâce à l’identification de périmètres 

de vigilance. Les PLU et les PLUi régissent l’occupation du sol à l’échelle communale et 

intercommunale et peuvent délimiter les sites à protéger. Nos résultats peuvent être portés par 

les acteurs du territoire comme Vienne Nature et pourraient ainsi être pris en considération et 

servir de support dans la définition des réservoirs et des corridors dans ces documents 

d’urbanisme pour identifier précisément des zones à préserver, ainsi que lors des projets 

d’aménagements urbains futurs sur le territoire. Ils peuvent être utilisés pour appuyer le choix 

de zones à protéger où sur lesquels exercer une maîtrise foncière, par exemple par le réseau 

d’acteurs locaux et porteurs de projets signataires du contrat territorial Vienne Aval, afin de 

mettre en place une stratégie de conservation cohérente sur le territoire. Les zones identifiées 
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comme ayant un fort potentiel de connectivité doivent être mises en relation avec les éléments 

fragmentant du paysage, comme la ligne à grande vitesse, l’autoroute A10, et les zones les plus 

urbanisées, afin de cibler des mesures de conservation, de reconquête, comme la préservation 

ou la restauration de la matrice paysagère, de milieux ou de corridors fonctionnels. Par ailleurs, 

nos projections sous les scénarios de changement climatique ont permis d’identifier les zones 

les plus vulnérables, ce qui peut permettre une vision à long terme de la protection des grands 

tritons en Vienne.  

Bien que nous n’ayons pas été en mesure d’intégrer de scénario d’occupation du sol, du 

fait de la haute résolution des variables utilisées dans notre étude, la communication de nos 

résultats peut permettre d’améliorer la protection des habitats des grands tritons, puisque les 

différents acteurs du territoire sont largement impliqués dans l’évolution de l’occupation du sol. 

Cependant, le changement climatique risque d’affecter les habitats des amphibiens, et 

notamment la disponibilité des zones humides, ce qui n’était pris en compte qu’indirectement 

via les variables climatiques. Celle-ci sera intégrée dans le chapitre 3. 
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CHAPITRE 3  
Les populations peuvent-elles suivre le déplacement des 

aires favorables à l’échelle nationale ? 
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INTRODUCTION 

Il est largement admis que le changement climatique peut influencer les espèces à différents 

niveaux, entraînant des changements dans la physiologie, la phénologie et la distribution des 

espèces (Bellard et al. 2012; Mooney et al. 2009). Les organismes ectothermes comme les 

amphibiens sont liés à la température et l’accomplissement de leur cycle de vie est régi par la 

disponibilité en eau dans le milieu, qui sont deux facteurs directement impactés par le 

changement climatique. Par exemple, l’augmentation de la température et les changements de 

précipitations ont des effets néfastes sur la phénologie, la condition physique, le développement 

ou la survie des amphibiens (Cayuela et al. 2016; Ficetola & Maiorano 2016; Galloy & Denoel 

2010; Weinbach et al. 2018). En outre, le changement climatique contribue à la diminution de 

la quantité et de la qualité des ressources en eau (Erwin 2008), et le déclin corrélé des zones 

humides a déjà été décrit comme une menace pour la survie des populations d’amphibiens 

(Haubrock & Altrichter 2016). En plus de l’aspect physiologique et phénologique, les 

principaux effets du changement climatique sur la répartition des espèces se traduisent par des 

déplacements latitudinaux et altitudinaux des aires de répartition. Il peut s’agir soit de 

l’extension de l’aire de répartition vers les hautes latitudes et vers des altitudes plus élevées à 

la suite du réchauffement climatique (Bellard et al. 2013) ; soit de la réduction de l’aire de 

répartition vers les sommets et les pôles suivant les climats froids et le retrait des glaciers 

(Bertrand et al. 2011; Parmesan et al. 1999). Il peut également y avoir des mouvements du 

littoral vers l’intérieur des terres, suite au recul du trait de côte (Tougou et al. 2009). Chez les 

amphibiens, les faibles capacités de dispersion, peuvent être limitantes dans la réponse au 

changement climatique, et entraîner une réduction de l’aire de répartition (Araujo et al. 2006). 

Par exemple, dans plusieurs régions, un certain nombre d’espèces d’amphibiens risque, dans le 

futur, de subir la contraction et/ou le déplacement de leur aire de répartition à cause du 

changement climatique (Lawler et al. 2010; Loyola et al. 2014; Parra-Olea et al. 2005).  

Les ENM sont couramment utilisés pour prospecter les changements de distribution des 

espèces qui subissent un changement global (Araújo et al. 2019), notamment grâce à 

l’utilisation de scénarios de réchauffement climatique. Les scénarios de réchauffement 

climatique décrivent des trajectoires potentielles d’augmentation de la température, qui peuvent 

avoir des conséquences différentes sur les changements de distribution, selon les espèces et leur 

relation avec des facteurs climatiques ou dépendants du climat (Thuiller et al. 2011; van Vuuren 

et al. 2011). Si le climat structure en partie la répartition des espèces sur de larges échelles 
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(continents, régions), la composition des paysages influence la répartition locale des 

populations au travers de l’utilisation et de l’occupation du sol. En effet, celle-ci reflète à la fois 

la sélection de l’habitat et la capacité des individus à se déplacer dans la matrice paysagère 

(Fournier et al. 2017; Préau et al. 2018; Thuiller et al. 2004). Ainsi, les menaces liées aux 

changements d’occupation du sol s’ajoutent à celle du changement climatique, et leur 

évaluation exige des données à haute résolution. Les changements d’occupation du sol 

entraînent localement la perte, la fragmentation et la dégradation des habitats aquatiques, 

humides et terrestres nécessaires à l’achèvement du cycle de vie des amphibiens (Fischer & 

Lindenmayer 2007). Des études ont montré que les changements d’occupation du sol pourraient 

réduire globalement la distribution des amphibiens, en particulier dans des conditions de fort 

réchauffement (Newbold 2018; Powers & Jetz 2019). L’évaluation de l’impact du changement 

climatique sur la distribution des amphibiens sous les différents scénarios de réchauffement est 

rarement mise en lien avec les données correspondantes concernant les changements 

d’occupation du sol, et cela ne peut souvent se faire qu’à une résolution grossière (Newbold 

2018; Powers & Jetz 2019). Dans le chapitre 1, nous avons modélisé les aires favorables à des 

amphibiens avec des variables d’occupation du sol et projeté les modèles sous des scénarios 

relativement simples élaborés pour la région Nouvelle-Aquitaine à l’aide du logiciel CLUE. 

Nous avons identifié de potentiels déplacements des aires favorables à plusieurs espèces ce qui 

posait question quant à la capacité des espèces à suivre ces déplacements. Dans ce chapitre, 

nous ne prenons pas en compte les catégories d’occupation du sol dans les ENM, car comme 

nous l’avons vu, le rôle de l’occupation du sol dans la structuration de la distribution des 

amphibiens est secondaire à large échelle. Cependant, l’occupation du sol détermine la capacité 

des individus à se déplacer à travers le paysage. Ainsi, pour évaluer la capacité d’une espèce à 

suivre de potentiels déplacements de son aire favorable, nous avons choisi de simuler les 

déplacements de l’espèce à partir des résultats d’un modèle de niche écologique, en prenant en 

compte des changements d’occupation du sol. En effet, la capacité des espèces à se disperser et 

à se déplacer, plus ou moins facilement, selon les types d’occupation du sol rencontrés, 

influencera fortement leur capacité à suivre un changement de la répartition des aires favorables 

(Araujo et al. 2006; Travis et al. 2013). 

Les modèles d’évaluation intégrés (IAM pour Integrated Assessment Models) prennent 

en compte des représentations simplifiées du système climatique et des écosystèmes, calibrés 

sur des modèles climatiques et d’impacts plus complexes. Les IAM représentent des éléments 

clés des sociétés humaines tels que la démographie, la consommation d’énergie, la technologie, 
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l’économie, la foresterie, l’agriculture et l’utilisation du sol (Moss et al. 2010) (Figure 10). C’est 

grâce à ces modèles développés par différentes équipes de chercheurs, appelés : IMAGE (pour 

Integrated Model to Assess the Global Environment, Agence d’évaluation environnementale 

néerlandaise, Pays-Bas), GCAM (pour Global Change Assessment Model, Laboratoire national 

du Nord-Ouest du Pacifique, États-Unis), AIM (pour Asia-Pacific Integrated Model, Institut 

national d’études environnementales, Japon) et MESSAGE (pour Model for Energy Supply 

Strategy Alternatives and their General Environmental impact, Institut international d’analyse 

de systèmes appliqués, Autriche), que les quatre grandes trajectoires de forçage radiatif (RCP ; 

Representative Concentration Pathways) identifiées en tant que RCP 2.6, RCP 4.5, RCP 6.0 et 

RCP 8.5 ont été sélectionnées (Moss et al. 2010). Le RCP 2.6 présente un scénario de faibles 

émissions, axé sur la limitation du forçage radiatif à 3 Wm-2 pour 2050, suivie d’une diminution 

à 2,6 Wm-2 en 2100, ce qui limiterait le changement climatique à moins de 2°C. Dans l’IAM 

connexe « IMAGE », le changement d’occupation du sol tend à délocaliser les terres agricoles 

des régions à revenu élevé vers les régions à faible revenu et à développer la production de 

bioénergie (Hurtt et al. 2011). Le RCP 4.5 est un scénario de faible stabilisation des émissions 

à 4,5 Wm-2 avant 2100. Parallèlement, dans le cadre de l’IAM « GCAM », le changement 

d’affectation des terres serait caractérisé en particulier par le reboisement et la diminution des 

surfaces agricoles (Hurtt et al. 2011). Le RCP 6.0 met l’accent sur les mesures d’atténuation 

tardives prises pour stabiliser les émissions à 6 Wm-2 après 2100. Dans l’IAM connexe 

« AIM », l’occupation du sol subit une augmentation des zones urbaines et des surfaces 

cultivées et un déclin des surfaces herbacées alors que la superficie forestière reste constante 

(Hurtt et al. 2011). Le RCP 8.5 est un scénario d’émissions élevées où le forçage radiatif atteint 

8,5 Wm-2 d’ici 2100. Dans l’IAM « MESSAGE » correspondant, les surfaces agricoles 

augmentent globalement tandis que les surfaces forestières diminuent globalement (Hurtt et al. 

2011). 

Dans ce chapitre, les données de changement d’occupation du sol que nous utilisons 

sont les données associées à chacune de ces trajectoires, issues des IAM correspondants (Hurtt 

et al. 2011). Nous les avons obtenus grâce à une équipe de chercheurs qui ont travaillé à 

augmenter la résolution de ces données (Li et al. 2016).  
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Figure 10 Superposition entre les différents modèles utilisés en recherche sur le changement climatique. Traduit à 

partir de Moss et al. (2010) 

Les résultats des ENM peuvent être améliorés en simulant de manière explicite la 

colonisation de nouvelles zones par des individus et leur extinction à partir de zones favorables 

perdues (Elith et al. 2010; Fordham et al. 2018; Kearney et al. 2010). Cela est rendu possible 

grâce à des approches complémentaires, tenant compte de la démographie et des capacités de 

dispersion des espèces (Zurell et al. 2016). Des modèles comme MigClim (Engler et al. 2012) 

ou SimRShif (Bertrand et al. 2012) permettent de considérer la dispersion des espèces à travers 

une matrice paysagère et de simuler les effets des changements potentiels de configuration du 

paysage. Afin d’évaluer si une espèce d’amphibien peut suivre un potentiel déplacement de son 

aire favorable dans un contexte de changements climatique et d’occupation du sol, nous avons 

associé des projections issues d’ENM à des simulations de la dynamique de colonisation de 

l’espèce grâce à automate cellulaire : SimRShift. Celui-ci permet de prendre en compte 

différents processus intervenant dans la colonisation de nouveaux habitats : la survie/mortalité, 

la reproduction, la capacité de dispersion, la capacité d’installation (environnement favorable 

ou non). Cela nous a permis de simuler le déplacement des populations année par année, selon 

les deux scénarios de changement d’occupation du sol correspondants aux RCP 4.5 et RCP 8.5, 

et ainsi de passer des prédictions continues de potentiel favorable représentant la répartition 

potentielle de l’espèce à des prédictions de présence/ absence potentielles.  
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Par ailleurs, les chapitres 1 et 2 ont montré l’importance de la prise en compte de milieux 

de reproduction des amphibiens dans la modélisation de leur aire favorable et la nécessité 

d’avoir accès à des données précises, que l’on puisse utiliser avec une résolution élevée, ce qui 

devient difficile lorsque l’on considère de grandes zones géographiques. Dans ce chapitre, nous 

avons fait le choix d’utiliser une variable de bilan hydrique édaphique comme proxy de la 

disponibilité en eau. Le bilan hydrique édaphique varie de +∞ à -∞. Lorsque la valeur est 

supérieure à 0, cela signifie qu’il y a un excès d’eau dans le sol, donc un engorgement, qui 

traduit potentiellement la présence d’une zone humide ou d’une mare. À l’inverse, lorsque la 

valeur est inférieure à 0, cela signifie que le sol n’est pas saturé en eau. Comme le bilan hydrique 

édaphique est notamment calculé grâce aux précipitations, nous avons pu élaborer des scénarios 

d’évolution du bilan hydrique édaphique grâce aux scénarios de changement climatique dont 

nous disposions. Nous avons ainsi réalisé un modèle de niche écologique prenant en compte 

des variables climatiques et de bilan hydrique édaphique, et l’avons projeté dans les conditions 

actuelles et futures selon deux scénarios RCP 4.5 et RCP 8.5. 

L’espèce étudiée dans ce chapitre est le triton marbré Triturus marmoratus. Cette espèce 

et son habitat sont protégés en France et en Europe. Elle figure comme quasi menacée sur la 

liste rouge nationale et comme préoccupation mineure, vulnérable ou en danger sur les listes 

rouges régionales (UICN et al. 2015). Son aire de répartition couvre l’ouest de la France et le 

nord de l’Espagne et du Portugal et il est entouré par le triton marbré du sud Triturus pygmaeus 

en Espagne et au Portugal, par le triton crêté Triturus cristatus en France et par leurs hybrides 

respectifs dans les zones parapatriques (Wielstra et al. 2014). Le changement climatique est 

susceptible d’induire un changement dans l’aire de répartition du triton marbré et de bouleverser 

cet assemblage.  

La question que nous nous posons est la suivante : les populations peuvent-elles suivre 

le déplacement des aires favorables dû au changement climatique dans un contexte de 

changement d’occupation du sol à l’échelle nationale ? Nous avons fait l’hypothèse que la 

capacité de T. marmoratus à se maintenir dans son aire de distribution face aux déplacements 

potentiels des aires favorables diminuerait à mesure que les changements globaux 

s’intensifieraient. Nous avons modélisé la distribution du triton marbré en France en tenant 

compte de deux scénarios de changement climatique et de disponibilité de l’eau, le RCP 4.5 et 

le RCP 8.5. La suite de l’analyse correspondant aux scénarios RCP 2.6 et RCP 6.0 est en cours. 

Nous avons également utilisé une approche mécaniste, tenant compte à la fois des capacités de 

dispersion du triton marbré et de la résistance de l’espèce face aux types d’utilisation du sol, en 
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prenant en compte les quatre scénarios correspondants en termes de changements d’occupation 

du sol, pour évaluer la résilience, c’est-à-dire la capacité de l’espèce à retrouver un équilibre, 

face à des changements de distribution potentiels.  

Les premiers résultats de cette étude sur les scénarios RCP 4.5 et RCP 8.5 sont présentés 

ci-dessous. Le matériel supplémentaire de cette étude est disponible en annexe 4. 

 

MATERIEL ET METHODES 

Zone d’étude et espèce étudiée 

La zone d’étude était la France métropolitaine. Nous avons divisé la zone d’étude en cellules 

de 1 x 1 km pour obtenir une grille de 547 873 cellules. 

Triturus marmoratus est une espèce de plaine et de colline ; cette espèce habite les bois, 

les forêts, les landes humides, les tourbières et les bosquets, à proximité de mares ou étangs 

pour la reproduction (Lescure & De Massary 2012; Thirion & Evrard 2012). Son aire de 

répartition couvre l’ouest de la France, du nord au sud, ainsi que le nord de l’Espagne et du 

Portugal (annexe 4.1). Des études ont déterminé l’âge à maturité de T. marmoratus entre 2 et 5 

ans selon les études, pour une longévité allant jusqu’à 15 ans, avec une espérance de vie variant 

de 3,5 à 6,1 ans (Castanet & Caetano 1993; Francillon-Vieillot et al. 1990; Jakob et al. 2003). 

La dispersion chez les amphibiens semble généralement effectuée par les juvéniles (Pittman et 

al. 2014). Bien que les études informant sur les distances parcourues par les amphibiens 

concernent principalement des adultes (Trochet et al. 2019), les distances parcourues par les 

urodèles ; et notamment chez les tritons, seraient de l’ordre de centaines de mètres (Kupfer & 

Kneitz 2000; Smith & Green 2005; Trochet et al. 2017). Ainsi, dans cette étude, nous avons 

considéré l’âge de la maturité sexuelle à 3 ans, avec une dispersion effectuée de la naissance à 

3 ans, une espérance de vie de 6 ans, et une distance de dispersion maximale de 1 km par an 

(Arntzen & Espregueira Themudo 2008). 

Nous avons compilé plusieurs bases de données regroupant des points de présence de 

Triturus marmoratus, à travers son aire de répartition. Nous avons utilisé les données du Global 

Biodiversity Information Facility (https://www.gbif.org/), principalement pour obtenir des 

données hors de France. En France, nous avons utilisé les données de l’Inventaire National du 

Patrimoine Naturel (INPN, https://inpn.mnhn.fr/accueil/index) et des bases de données d’un 

https://www.gbif.org/
https://inpn.mnhn.fr/accueil/index
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réseau français d’associations naturalistes nommé Faune-France (https://www.faune-

france.org/). Au total, nous avons compilé 14853 points géo-référencés datant de 1970 à 2018 

dans toute l’aire de répartition de T. marmoratus dont 10461 points en France.  

Approche de modélisation  

Nous avons utilisé une approche en trois étapes pour évaluer le potentiel favorable de la zone 

d’étude pour T. marmoratus dans les conditions actuelles et futures (Figure 11). Nous avons 

d’abord créé un ENM basé sur le climat pour l’ensemble de l’aire de répartition de T. 

marmoratus en utilisant les centres des mailles où l’espèce était présente sur une grille de 10 x 

10 km, au lieu des coordonnées originales issues de nos multiples bases de données, permettant 

l’utilisation de 3708 centres de mailles pour cette étape (Figure 11a). Cela a permis de réduire 

les biais potentiels dus à un échantillonnage inégal et à l’autocorrélation spatiale au niveau des 

points d’échantillonnage (Boria et al. 2014).  

Nous avons utilisé des variables bioclimatiques pour la période 1979-2013, tirées de la 

base de données CHELSA (Karger et al. 2017) (http://chelsa-climate.org/downloads/)(annexe 

4.2). Nous avons sélectionné 9 des 19 variables bioclimatiques non corrélées entre elles selon 

le coefficient de corrélation de Pearson (avec un seuil de 0,3), selon la méthode de sélection de 

variables décrite par Leroy et al. (2014) (annexe 4.3). Ces données ont été agrégées à une 

résolution de 10 x 10 km grâce à la version 3.6.0 du logiciel R (R Development Core Team 

2018) pour correspondre à la résolution de notre maillage. Nous avons utilisé le package 

Biomod2 (Thuiller et al. 2012). Nous avons sélectionné au hasard dix sets de pseudo-absences 

(PA), à travers l’aire de répartition de T. marmoratus. Nous avons calculé dix répétitions pour 

chaque set de PA en utilisant neuf algorithmes : modèle additif généralisé (GAM), modèle 

linéaire généralisé (GLM), splines de régression adaptative multivariée (MARS), réseaux 

neuronaux artificiels (ANN), analyse discriminante flexible (FDA), analyse par arbre de 

classification (CTA), modèles de boosting généralisés (GBM), random-forest (RF) et maximum 

entropy (MAXENT). Nous avons donc réalisé un total de 900 modèles individuels pour cette 

étape. Nous avons divisé l’ensemble des données d’observation en 70% pour la calibration et 

30% pour l’évaluation par les métriques AUC-ROC (Hanley & McNeil 1982) et TSS (Allouche 

et al. 2006). Pour tenir compte de la tendance centrale des modèles individuels, nous avons 

calculé un modèle d’ensemble comprenant tous les modèles ayant un TSS supérieur à 0,7, et 

pondéré les modèles individuels en fonction de leur score de TSS (Araújo & New 2007). Cette 

première étape a donné lieu à la production d’une carte de potentiel favorable pour T. 

https://www.faune-france.org/
https://www.faune-france.org/
http://chelsa-climate.org/downloads/
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marmoratus dans les conditions actuelles, sur l’ensemble de son aire de répartition, informant 

de la tolérance globale de l’espèce vis-à-vis des conditions climatiques.  

Lors de la deuxième étape, nous avons créé un ENM tenant compte à la fois du climat 

et de la disponibilité de l’eau en France métropolitaine, à la résolution de 1 km² (Figure 11b). 

Nous avons utilisé des variables bioclimatiques calculées en France pour la période 2000-2016 

(Bertrand et al. 2016), et de bilan hydrique édaphique moyenné sur la période février à août 

(voir description des données dans l’annexe 4.2). Les variables bioclimatiques ont été 

sélectionnées par la méthode de Leroy et al. (2014)(annexe 4.3). Nous avons raréfié 

spatialement les points de présence de l’espèce dans un rayon de 3 km pour réduire l’effet d’un 

potentiel échantillonnage inégal ou de l’autocorrélation spatiale en conservant un nombre 

suffisant de points, ce qui a réduit notre jeu de données à 2642 points. Nous avons sélectionné 

cinq sets de 2642 PA à une distance minimale de 3 km des points de présence. Nous avons 

ensuite attribué un poids à chaque PA à l’aide de la carte des résultats de la première étape de 

notre analyse selon la méthode de Gallien et al. (2012). Cela a permis de tenir compte des 

besoins climatiques de l’espèce à l’échelle mondiale dans l’ENM à l’échelle nationale. De cette 

manière, nous avons attribué un poids plus élevé aux PA situées dans une maille avec un score 

de potentiel favorable faible, dans la carte issue de l’ENM issu de l’étape 1, qu’à celles situées 

dans une maille à fort potentiel favorable. Nous avons ainsi calculé 450 modèles en utilisant les 

neuf mêmes algorithmes de Biomod2, et en réalisant dix répétitions pour chaque jeu de données 

de PA. Nous avons également évalué les modèles à l’aide de l’AUC-ROC et du TSS et nous 

avons utilisé un TSS supérieur à 0,7 pour assembler les modèles en fonction de leur score de 

TSS. Nous avons réalisé des projections du modèle d’ensemble pour les conditions actuelles et 

pour chaque année entre 2020 et 2100 selon deux scénarios de changement climatique et de 

bilan hydrique : le RCP 4.5 et le RCP 8.5. À l’issue de cette étape, nous avons obtenu des cartes 

de potentiel favorable (représenté par une probabilité de 0 à 1) à T. marmoratus en France, dans 

les conditions actuelles et pour chaque année entre 2020 et 2100 selon les deux scénarios de 

changement climatique et de bilan hydrique.  

Nous avons réalisé des analyses d’incertitudes pour les étapes 1 et 2. Nous avons utilisé 

une analyse de surface de similarité environnementale multivariée (MESS, Elith et al. (2010)), 

pour évaluer la transférabilité des modèles d’ensemble réalisés dans les conditions actuelles 

(aux étapes 1 et 2) et futures (à l’étape 2). L’analyse MESS permet de comparer les valeurs des 

variables utilisées pour calibrer les modèles au niveau points de présence de l’espèce à leurs 

valeurs dans toutes les cellules de la zone d’étude, et ainsi d’identifier où l’extrapolation peut 
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être un problème. Plus les valeurs sont négatives, plus cela traduit l’extrapolation du modèle 

(Elith et al. 2010). Nous avons aussi calculé les coefficients de variation entre les modèles 

individuels utilisés pour produire les modèles d’ensemble. Enfin, nous avons calculé un indice 

I de Moran global (Moran 1950) sur les résidus issus des modèles d’ensemble réalisés aux 

étapes 1 et 2, pour évaluer l’autocorrélation spatiale au niveau des points de présence de 

l’espèce. Le I de Moran varie de -1 à 1, indiquant respectivement une forte autocorrélation 

spatiale négative ou une forte autocorrélation spatiale positive.  

Pour la troisième étape de notre analyse, nous avons utilisé l’automate cellulaire 

SimRShift sur R (Bertrand et al. 2012) afin de simuler la survie, la reproduction et la dispersion 

de l’espèce pour chaque année à partir des conditions actuelles de potentiel climatique favorable 

et d’occupation du sol, jusqu’en 2100 (Figure 11c). Cette étape a permis de passer des 

prédictions continues de potentiel favorable à T. marmoratus en France obtenues à l’étape 2, à 

des prédictions binaires de présence/absence conditionnées par l’occupation du sol. Nous avons 

utilisé des scénarios de changement d’occupation du sol correspondant aux scénarios RCP 4.5 

et RCP 8.5 à une résolution de 1 km² (Li et al. 2016)(annexe 4.4). Une valeur de résistance a 

été attribuée à chacune des neuf classes d’occupation du sol afin de déterminer la capacité de 

l’espèce à survivre, se reproduire et à disperser dans chaque maille de la zone d’étude. Les 

valeurs de résistance attribuées sont faibles dans les classes supposées favorables comme les 

forêts et les zones humides, et fortes dans les classes défavorables comme les zones urbaines 

(Trochet et al. 2017), le détail des valeurs de résistance est disponible en annexe 4.5. Afin 

d’identifier les effets respectifs des changements climatique et d’occupation du sol sur la 

distribution de l’espèce, nous avons testé sept scénarios prenant en compte différentes 

combinaisons de changement climatique et de changement d’occupation du sol (Tableau 2). 

Chaque scénario a été simulé dix fois.  
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Scénario 

Projection 

du potentiel 

favorable 

dans les 

conditions 

actuelles 

Occupation 

du sol dans 

les 

conditions 

actuelles 

Projection 

du 

potentiel 

favorable 

selon le 

RCP 4.5 

Projection 

du 

potentiel 

favorable 

selon le 

RCP 8.5 

Occupation 

du sol 

selon le 

RCP 4.5 

Occupation 

du sol 

selon le 

RCP 8.5 

Référence X X     

RCP 4.5 CC LUC   X  X  

RCP 4.5 CC  X X    

RCP 4.5 LUC X    X  

RCP 8.5 CC LUC    X  X 

RCP 8.5 CC  X  X   

RCP 8.5 LUC X     X 

 Tableau 2 Scénarios réalisés avec SimRShift. 

 

Pour débuter les simulations, une distribution binaire initiale de l’espèce a été définie 

via une loi binomiale à partir des probabilités issues de la carte continue du potentiel favorable 

obtenue à l’étape 2 et pondérée par la valeur associée à l’occupation du sol dans les conditions 

actuelles. Cette distribution initiale potentielle a été limitée par l’aire de répartition connue de 

l’espèce identifiée par l’UICN (https://www.iucnredlist.org/species/59477/11949129). Lors de 

chacune des dix simulations, la survie, la reproduction et la dispersion de l’espèce sont calculées 

pour chaque année entre les conditions actuelles et 2100. Pour chaque année, et dans chaque 

maille, la réussite de chaque évènement de survie, reproduction et dispersion est conditionnée 

à la fois par la probabilité associée à la projection du modèle réalisé à la deuxième étape et par 

la probabilité associée à l’occupation du sol. Les résultats des dix simulations sont ensuite 

moyennés pour tenir compte des processus aléatoires et de l’incertitude propre aux différentes 

simulations. À l’issue de cette étape, nous avons obtenu des prédictions de la présence 

potentielle de T. marmoratus en France, selon sept scénarios concernant l’évolution du climat 

et de l’occupation du sol, relatifs aux deux scénarios RCP 4.5 et RCP 8.5. 

https://www.iucnredlist.org/species/59477/11949129
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Figure 11 Schéma de l’intégration des données dans un ENM à l’échelle de l’aire de répartition de T. marmoratus, 

dans un ENM à l’échelle de la France et de l’analyse avec SimRShift, pour les conditions actuelles et futures. 

 

RESULTATS 

Le modèle d’ensemble réalisé sur l’aire de répartition de T. marmoratus a obtenu un score de 

TSS de 0,919 et une valeur d’AUC-ROC de 0,982. Le modèle d’ensemble réalisé sur la France 

a obtenu un TSS de 0,692 et une valeur d’AUC-ROC de 0,928. Les analyses MESS ont montré 

peu d’extrapolation des modèles pour les conditions actuelles et futures (annexe 4.6). De plus, 

nous avons obtenu de faibles coefficients de variations des modèles individuels à l’étape 1 et à 

l’étape 2 (± 0 à 0,35) (annexe 4.7). Le calcul des indices I de Moran globaux sur les résidus des 

modèles d’ensemble a montré de faibles valeurs d’autocorrélation spatiale ; I= -0,00027 pour 

le modèle global et I=0,131 pour le modèle France. La température moyenne du trimestre le 

plus sec a pris le plus d’importance dans la construction du modèle calibré sur la France (41%, 

Figure 12). La deuxième variable la plus importante était la température moyenne annuelle 

(16%) et le bilan hydrique a montré une faible importance dans la construction du modèle (3%, 

Figure 12). 
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Figure 12  Importance relative des variables dans le modèle France. 
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Figure 13 Cartes continues du potentiel favorable à T. marmoratus dans les conditions actuelles, et pour les 

conditions futures correspondant aux projections pour les scénarios RCP 4.5 et RCP 8.5 en 2050 et 2100. Ces 

cartes sont issues de la deuxième étape de l’analyse. 

La carte issue de la projection du modèle France a montré un potentiel favorable au 

triton marbré dans la partie ouest de la France. Les cartes issues des projections du modèle 

France sous des conditions de changement climatique et de bilan hydrique correspondant aux 

RCP 4.5 et 8.5 ont montré un déplacement des zones au plus fort potentiel favorable vers le 

nord-ouest de la France. Ces zones ont été contraintes à la limite nord-ouest de la zone d’étude 

sous les conditions correspondant au RCP 8.5 (Figure 13).  
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Figure 14 Cartes pour l’année 2050 issues des simulations de survie, reproduction et dispersion réalisées à l’étape 

3 de l’analyse. La condition actuelle représente la carte de présence/absence calculée comme condition initiale 

pour les simulations. Les cartes correspondant au scénario de référence et aux RCP 4.5 et 8.5 représentent les 

prédictions de présence/absence issues des dix simulations. Le scénario de référence est basé sur une occupation 

du sol constante et un climat constant pendant toute la durée des simulations. CC correspond à changement 

climatique combiné à une occupation du sol constante, LUC correspond à changement d’occupation du sol 

combiné à un climat constant, et CC LUC à la combinaison du changement climatique avec le changement 

d’occupation du sol.  
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Figure 15 Cartes pour l’année 2100 issues des simulations de survie, reproduction et dispersion réalisées à l’étape 

3 de l’analyse. La condition actuelle représente la carte de présence/absence calculée comme condition initiale 

pour les simulations. Les cartes correspondant au scénario de référence et aux RCP 4.5 et 8.5 représentent les 

prédictions de présence/absence issues des dix simulations. Le scénario de référence est basé sur une occupation 

du sol constante et un climat constant pendant toute la durée des simulations. CC correspond à changement 

climatique combiné à une occupation du sol constante, LUC correspond à changement d’occupation du sol 

combiné à un climat constant, et CC LUC à la combinaison du changement climatique avec le changement 

d’occupation du sol.  
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Figure 16 Pourcentage de différence par rapport au scénario de référence. Le scénario de référence est basé sur 

une occupation du sol constante et un climat constant pendant toute la durée des simulations. CC correspond à 

changement climatique combiné à une occupation du sol constante, LUC correspond à changement d’occupation 

du sol combiné à un climat constant, et CC LUC à la combinaison du changement climatique avec le changement 

d’occupation du sol.  

Les simulations de survie, reproduction et dispersion réalisées sous les conditions du 

scénario de référence ont montré une présence potentielle de T. marmoratus se maintenant dans 

une grande partie de son aire de distribution actuellement observée en France et concentrée 

dans des zones présentant une occupation du sol avec une faible résistance (annexes 4.4 et 4.5) 

pour les années 2050 et 2100 (Figures 14 et 15). Les scénarios RCP 4.5 LUC et 8.5 LUC ont 

montré une faible variation par rapport au scénario de référence (Figures 14, 15 et 16). Les 
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scénarios combinant le changement climatique au changement d’occupation du sol ont montré 

une variation similaire par rapport au scénario de référence pour le RCP 4.5 et le RCP 8.5 

(Figure 16). Les scénarios 4.5 CC et 4.5 CC LUC ont montré une diminution de la présence 

potentielle de T. marmoratus allant jusqu’à -73% en 2050 et -83% en 2100 (Figure 16), avec 

des zones de présence potentielles concentrées en Bretagne et Pays-de-la-Loire et sur la façade 

ouest et au sud de la Nouvelle-Aquitaine (Figure 14 et 15). Les scénarios 8.5 CC et 8.5 CC LUC 

ont montré une diminution de la présence potentielle de T. marmoratus allant jusqu’à -80% en 

2050 et -98% en 2100 (Figure 16), avec des zones de présence potentielles concentrées en 

Bretagne et Pays-de-la-Loire et sur la façade ouest et au sud de la Nouvelle-Aquitaine en 2050 

et dans de rares mailles de Bretagne et des Pyrénées en 2100 (Figure 14 et 15). 

 

DISCUSSION 

Dans ce chapitre, nous avons modélisé la distribution de T. marmoratus en France et l’avons 

projeté dans des conditions de changement climatique. Puis, nous avons simulé la capacité de 

l’espèce à se déplacer à travers le paysage, représenté par neuf classes d’occupation du sol dans 

un maillage d’1x1 km. Cette méthode permet une évaluation plus réaliste de la distribution 

potentielle future de l’espèce qu’avec un ENM seul, notamment car elle tient compte de sa 

capacité à se disperser et à coloniser de nouveaux habitats (Fordham et al. 2018). Les 

évaluations de la performance des ENM réalisées dans cette étude, via les indices AUC-ROC 

et TSS, ainsi que l’analyse MESS de la transférabilité des modèles, semblent indiquer la 

pertinence de nos modèles. Par ailleurs, nos analyses comprennent une évaluation de 

potentielles incertitudes telles que l’autocorrélation spatiale au niveau des points de présence 

de l’espèce ou la variation entre les prédictions des modèles individuels. 

Contrairement à nos attentes, la variable de bilan hydrique édaphique moyen de février 

à août, que nous avons utilisé comme proxy de la disponibilité des milieux humides, qui sont 

essentiels à la reproduction des amphibiens, a montré une faible importance dans le modèle 

France. Cela peut être dû à une interaction trop indirecte entre cette variable et la présence de 

l’espèce. D’après nos résultats, la température moyenne du trimestre le plus chaud est un facteur 

déterminant dans la distribution de T. marmoratus en France. Cependant, la disponibilité de 

l’eau risque tout de même de devenir un facteur limitant dans des conditions de réchauffement 

climatique, car elle conditionne la présence de milieux propices à la reproduction des 
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amphibiens, le succès reproductif, et peut affecter la survie des adultes (Carey & Alexander 

2003). La disponibilité de données sur la présence effective de milieux de reproduction 

potentiels pour T. marmoratus comme des mares à l’échelle nationale, et de scénario 

d’évolution de ces milieux pourrait permettre d’améliorer nos modèles.  

Les simulations suivant le scénario de référence ont montré que la distribution 

potentielle initialement calculée (pour les conditions actuelles) pouvait se maintenir dans les 

zones où la résistance de l’occupation du sol était faible, alors que les individus ont 

progressivement été incapables de survivre et de se reproduire dans les mailles pourvues d’une 

occupation du sol non favorable. Nous ne pouvons pas comparer directement la 

présence/absence initiale aux prédictions futures de présence simulées avec SimRShift, car elles 

représentent des moyennes réalisées sur les dix simulations. Cependant, nous pouvons les 

comparer au scénario de référence. Cela nous a permis d’observer les effets des changements 

du potentiel favorable lié au climat et les effets de l’occupation du sol sur la capacité de l’espèce 

à se maintenir dans la zone d’étude. Suite à la modélisation de la niche écologique de T. 

marmoratus en France, nous avons observé un déplacement du potentiel favorable modélisé en 

fonction des conditions climatiques et de disponibilité de l’eau vers le nord-ouest de la France, 

de plus en plus important avec l’intensité du scénario et au fil du temps. Cependant, les 

simulations de la survie, reproduction et dispersion ont résulté en une contraction de la présence 

potentielle de l’espèce sous l’effet du changement climatique ou du changement climatique 

combiné aux changements d’occupation du sol. Ainsi, les populations françaises de T. 

marmoratus risquent de subir une régression, même si elles semblent plus ou moins capables 

de se maintenir selon le scénario, au nord-ouest, sur la façade ouest et au sud de l’aire de 

répartition française. La régression de la distribution des espèces, en particulier vers le nord a 

également été montrée chez d’autres espèces d’amphibiens, anoures et urodèles (Araujo et al. 

2006; Duan et al. 2016). Les amphibiens ont subi différents épisodes de changement climatique 

au cours des temps géologiques, et T. marmoratus aurait colonisé la partie française de son aire 

de répartition actuelle à la suite du dernier maximum glaciaire, suivant l’extension des zones 

favorables vers le nord depuis un refuge glaciaire au sud de son aire actuelle (Wielstra et al. 

2013).  

Cependant, nos résultats semblent montrer que sous les conditions de changements 

climatique et d’occupation du sol envisagées, l’espèce ne serait pas capable d’étendre sa 

distribution vers le nord de la France. Cela, malgré l’augmentation du potentiel favorable au 

nord de la France entre 2050 et 2100 prédite dans les projections réalisées à l’étape 2, 



Chapitre 3 

118 
 

notamment sous le scénario RCP 4.5. Ainsi, T. marmoratus ne serait pas en capacité de suivre 

un éventuel changement de répartition des zones lui étant favorables dans les conditions décrites 

par les scénarios étudiés. D’après nos analyses, l’espèce pourrait néanmoins survivre jusqu’en 

2100, puisqu’il subsiste des présences potentielles dans certaines mailles de la zone d’étude, 

mais risque de fortement régresser en France, particulièrement sous le scénario RCP 8.5.  

Les simulations prenant en compte le changement d’occupation du sol seul ont montré 

un faible pourcentage de différence par rapport au scénario de référence, contrairement à celles 

prenant en compte le changement climatique seul ou combiné au changement d’occupation du 

sol. D’après nos résultats, la distribution future de l’espèce serait premièrement déterminée par 

l’intensité du changement climatique et l’occupation du sol jouerait un rôle secondaire à 

l’échelle nationale. Ainsi, l’effet du réchauffement climatique sur la régression de l’espèce 

pourrait dépasser l’effet direct induit par l’homme sur la perte d’habitat. En effet, les scénarios 

de changement d’occupation du sol correspondant aux RCP 4.5 et RCP 8.5 ne semblent pas 

bouleverser suffisamment la structure du paysage pour mettre en péril la survie de l’espèce dans 

son aire de distribution actuelle en France. Ces observations confirment, à l’échelle nationale, 

que le climat est le principal facteur structurant la distribution des espèces alors que 

l’occupation du sol ne l’influence que plus localement, comme cela a été observé à l’échelle 

continentale (Thuiller et al. 2004) et régionale (Préau et al. 2018). Cependant, notre analyse de 

l’impact des changements d’occupation du sol sur la capacité de l’espèce à se maintenir dans 

sa distribution, et sur sa capacité à suivre le déplacement des zones climatiquement favorables, 

est limité par la précision des données. En effet, bien que notre étude ait bénéficié de données 

à une résolution élevée, l’utilisation de classes générales d’occupation du sol, homogènes dans 

des mailles d’1x1 km, ne permet peut-être pas une prise en compte suffisante de la perte 

d’habitat engendrée par les changements d’occupation du sol. De plus, l’intégration d’éléments 

pouvant être des barrières physiques à la dispersion comme la Garonne, la Loire ou encore le 

réseau autoroutier, pourrait davantage limiter l’aptitude de l’espèce à suivre le déplacement du 

potentiel favorable vers le nord de l’aire de distribution observé dans nos projections. Malgré 

cela, Fordham et al. (2018) ont montré que l’utilisation de variables d’occupation du sol 

dynamiques améliorait les prédictions de présence potentielle issues de modèles simulant la 

dispersion. 

Nos résultats semblent indiquer une régression importante de T. marmoratus à l’horizon 

2100, et la prise en compte des interactions avec d’autres espèces, et notamment avec T. 

pygmaeus au sud de son aire de distribution et avec T. cristatus en France, pourrait permettre 
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d’affiner nos résultats. En effet, la répartition de T. pygmaeus semble avancer sur celle de T. 

marmoratus en Espagne (Arntzen & Espregueira Themudo 2008; Themudo & Arntzen 2007), 

et Arntzen & Wallis (1991) ont estimé une avancée de T. cristatus sur T. marmoratus d’environ 

1 km par an, lors d’une étude réalisée en Mayenne. L’avancée de ces espèces sur l’aire de 

répartition de T. marmoratus pourrait d’avantage mettre en péril la persistance de cette espèce 

en France. Le changement climatique pourrait aussi influer sur les aires de distribution de T. 

pygmaeus et de T. cristatus, et bouleverser leur interaction avec T. marmoratus. En effet, le 

changement climatique peut avoir des conséquences indirectes sur la distribution des espèces 

en modifiant leurs interactions, notamment dans les zones d’hybridation (Taylor et al. 2015). 

Ainsi, des changements de distribution de ces espèces parapatriques risquent d’affecter la 

présence des hybrides T. marmoratus x T. cristatus et T. marmoratus x T. pygmaeus.  

La capacité de l’espèce à survivre, se reproduire et à se déplacer dans les mailles de la 

zone d’étude a été conditionnée d’une part par la valeur du potentiel favorable et d’autre part, 

par la probabilité associée à la résistance face à l’occupation du sol. Cependant, d’autres 

éléments peuvent entrer en jeu dans la capacité des espèces à accomplir leur cycle de vie et à 

coloniser de nouveaux habitats, et ainsi avoir un effet sur la capacité des espèces à suivre le 

déplacement de l’aire favorable dû au changement climatique. Par exemple, Todd et al. (2010) 

ont montré que le changement climatique peut affecter la phénologie des amphibiens, avec des 

conséquences sur la dynamique des populations, sur leur capacité à coloniser de nouveaux 

habitats et finalement sur la survie à long terme des populations. Cependant, T. marmoratus ne 

semble pas montrer de flexibilité de sa période de reproduction (Jakob et al. 2003).  

Les résultats produits dans cette étude peuvent être intégrés dans la gestion de T. 

marmoratus. En effet, les résultats des projections des modèles montrent que la partie sud de 

l’aire de distribution semble plus vulnérable au changement climatique, et les distributions des 

présences potentielles simulées sous différents scénarios peuvent être utilisées pour informer 

une stratégie de conservation de l’espèce à l’échelle nationale qui pourrait par exemple prendre 

la forme d’un plan national d’action ou de plans régionaux d’actions dans les régions 

concernées par la présence de l’espèce. L’identification des zones où l’espèce est la plus 

susceptible de se maintenir peut permettre d’orienter la mise en place de protection. Les zones 

identifiées comme étant les plus vulnérables peuvent orienter la mise en place de suivis des 

populations (Schwartz 2012). Notre méthodologie, combinant les ENM à l’automate cellulaire 

SimRShift, ici appliquée à T. marmoratus, peut facilement être transposée à d’autres espèces, 

et servir de support pour l’évaluation de leur sensibilité vis-à-vis du changement climatique. 
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Ces éléments peuvent aussi être mis en avant pour mettre en lumière la présence des zones 

favorables aux amphibiens dans les documents d’urbanisme servant à la planification des 

territoires, notamment dans l’identification des réservoirs de biodiversité des trames vertes et 

bleues à l’échelle nationale, et dans les déclinaisons infranationales telles que les SRCE, SCOT 

et PLU. Ils peuvent aussi être un outil fonctionnel permettant de justifier la protection de zones 

essentielles au maintien des espèces lors de l’évaluation des impacts de travaux 

d’aménagement.   

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



Chapitre 4  

121 
 

CHAPITRE 4  
Quels effets du changement climatique sur la 

distribution des aires favorables dans un contexte 
d’invasion biologique à l’échelle nationale ? 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Austropotamobius pallipes, ©Yann Sellier 
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INTRODUCTION DU CHAPITRE 4 

Comme illustré dans les chapitres précédents, les espèces liées aux milieux aquatiques risquent 

de subir des mouvements de distribution de leurs aires favorables dus au changement 

climatique. Par ailleurs, elles peuvent également être impactées par la présence d’espèces 

invasives, en interaction avec les effets du changement climatique (Bellard et al. 2018). Par 

exemple, la distribution du Xénope du cap Xenopus laevis pourrait s’étendre en Europe sous 

l’effet du changement climatique (Ihlow et al. 2016). Cela s’applique aussi à d’autres espèces 

des zones humides et autres milieux aquatiques, y compris les invertébrés d’eau douce (Capinha 

et al. 2013; Chessman 2012). Plusieurs espèces d’écrevisses d’origine Nord-américaine sont 

considérées comme invasives en Europe. En France, on retrouve en particulier l’écrevisse 

américaine Faxonius limosus, l’écrevisse de Louisiane Procambarus clarkii et l’écrevisse 

signal Pacifastacus leniusculus (Laurent 1997), qui peuvent impacter les populations 

d’écrevisses natives notamment par compétition. Parmi celles-ci, P. leniusculus est un 

important compétiteur de l’écrevisse à pattes blanches Austropotamobius pallipes car elle peut 

partager le même type habitat, à savoir des cours d’eau de tête de bassin hydrographique, aux 

eaux froides, turbulentes et bien oxygénées (Dunn et al. 2009). Comme P. leniusculus bénéficie 

d’une meilleure fécondité (250 œufs par femelle en moyenne contre 50 œufs pour les femelles 

d’A. pallipes), d’une croissance plus rapide et d’une agressivité plus importante que l’espèce 

native, elle colonise rapidement le milieu et élimine A. pallipes en cas de sympatrie (Holdich et 

al. 2009). De plus, comme l’ensemble des écrevisses d’origine américaine, elle est porteuse 

saine de l’Oomycète Aphanomyces astacii responsable de la maladie appelée « peste de 

l’écrevisse », qui entraîne des mortalités massives au sein des populations d’écrevisses natives 

(Filipova et al. 2013; Grandjean et al. 2017). En conséquence, le nombre de populations d’A. 

pallipes a subi un large déclin lors des dernières décennies, imputable à la fragmentation et à la 

modification de la qualité des habitats aquatiques, ainsi qu’aux invasions biologiques (Holdich 

2002). 

L’écrevisse A. pallipes est considérée comme emblématique des zones humides dans le 

département de la Vienne, notamment car il s’y trouve la seule population européenne vivant 

dans des mares. Cette population se trouve au sein de la réserve naturelle nationale du Pinail, 

au nord du département. Cette espèce bénéficie de statut de protection fort à l’échelle 

internationale, nationale et régionale. Elle est évaluée comme « vulnérable » en France 

métropolitaine et « en danger » ou « en danger critique d’extinction » dans plusieurs régions 
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(UICN 2014). Elle fait partie des espèces ciblées par la SCAP (Stratégie de Création des Aires 

Protégées). Elle fait aussi l’objet de plusieurs arrêtés de protection de biotope et de programmes 

de conservation. La sélection efficace des sites cibles pour les actions de conservation et de 

réintroduction de cette espèce est enjeu clé pour sa sauvegarde en France et en Europe (Souty-

Grosset & Reynolds 2009).  

Ce dernier chapitre porte sur les impacts potentiels du changement climatique sur 

l’écrevisse à pattes blanches A. pallipes, en relation avec l’écrevisse invasive P. leniusculus. La 

question abordée dans cette partie de la thèse est : quels sont les effets du changement 

climatique sur la distribution potentielle de l’écrevisse à pattes blanches A. pallipes dans 

un contexte d’invasion biologique ? Nous avons supposé que le changement climatique 

combiné à la présence de P. leniusculus amplifierait le déclin des zones favorables à A. pallipes, 

comme cela a été estimé à l’échelle de l’Europe (Capinha et al. 2013). Nous avons utilisé des 

modèles de niche écologique pour modéliser la répartition d’A. pallipes et de l’écrevisse 

invasive P. leniusculus. Puis nous avons estimé la superposition entre les niches des deux 

espèces en France métropolitaine. Nous avons aussi projeté nos modèles dans de potentielles 

conditions climatiques futures sous les scénarios RCP 2.6 et RCP 8.5 afin d’estimer l’évolution 

de la distribution potentielle de ces deux espèces aux horizons 2050 et 2100. Les données 

utilisées pour les modèles sur la France métropolitaine sont issues des campagnes de terrain de 

l’Agence Française pour la Biodiversité (AFB, anciennement Office National de l’Eau et des 

Milieux Aquatiques) réalisées dans les différentes régions de France entre 2006 et 2014.  

Cette étude fait l’objet d’un article intitulé « Niche modelling to guide conservation 

actions in France for the endangered crayfish Austropotamobius pallipes in relation to the 

invasive Pacifastacus leniusculus », publié dans la revue Freshwater Biology. Le matériel 

supplémentaire de cette étude est disponible en annexe 5. 
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NICHE MODELLING TO GUIDE CONSERVATION ACTIONS FOR THE 

ENDANGERED CRAYFISH AUSTROPOTAMOBIUS PALLIPES IN RELATION TO 

THE INVASIVE PACIFASTACUS LENIUSCULUS  
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SYNTHESE DU CHAPITRE 4   

Dans ce chapitre, l’approche que nous avons utilisée, consistant à utiliser les prédictions d’ENM 

calibrés sur l’aire de répartition des espèces pour donner un poids aux pseudo-absences 

générées dans les ENM calibrés sur la France métropolitaine, a permis de tenir compte des 

exigences climatiques des espèces sur leur aire de distribution, ainsi que de l’occupation du sol 

aux abords des cours d’eau. En effet, P. leniusculus étant une espèce invasive, il était important 

de prendre en compte à la fois les conditions climatiques rencontrées dans son aire native et 

dans les pays colonisés plus récemment. Nous avons ainsi pu représenter une distribution 

potentielle des zones favorables à A. pallipes et à P. leniusculus dans les conditions actuelles et 

sous les scénarios de changement climatique. Comme nous nous y attendions, nous avons 

observé une large superposition des mailles favorables aux deux espèces, et l’analyse des niches 

réalisées dans l’espace environnemental décrit par nos variables a aussi révélé des niches 

similaires entre les deux espèces.  

Nos projections sous les scénarios de changement climatique ont montré que la 

compétition entraînée par la présence de P. leniusculus pourrait diminuer dans des conditions 

de réchauffement important puisque les projections ont montré une réduction de l’aire favorable 

à P. leniusculus plus importante que pour A. pallipes sous le scénario RCP 8.5. Malgré cela, 

nos projections ont montré que la distribution potentielle d’A. pallipes risque d’être réduite sous 

l’effet du réchauffement climatique, avec une faible superposition entre les zones actuellement 

favorables et celles prédites pour les conditions futures, amplifiant la vulnérabilité de cette 

espèce.  

D’autre part, nous avons montré que la distribution de P. leniusculus pourrait ne pas 

avoir atteint l’équilibre en France, car elle semble exploiter une part de l’environnement 

disponible plus faible qu’A. pallipes. Si tel est le cas, nos prédictions concernant la distribution 

de P. leniusculus pourraient avoir sous-estimé le potentiel favorable à cette espèce en France 

métropolitaine. Les incertitudes inhérentes aux ENM et celles spécifiques à notre étude ne nous 

permettent pas d’utiliser nos prédictions pour cibler directement des sites de réintroduction pour 

l’écrevisse A. pallipes. En revanche, nos résultats peuvent s’inscrire dans la stratégie de 

conservation de l’espèce en permettant un premier filtre pour le choix de ces sites. Ils peuvent 

orienter les décisions en ciblant des tronçons de cours d’eau situés dans des mailles favorables 

à A. pallipes et défavorable à P. leniusculus, et mettent en lumière le besoin de favoriser une 

continuité entre les populations actuelles et les sites prédits comme potentiellement favorables, 
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dans les conditions actuelles et futures. Ensuite, la présence de milieux favorables à 

l’accomplissement du cycle de vie de l’espèce et la qualité de l’eau doivent être vérifiés sur le 

terrain. Un indice biologique basé sur la présence d’éphéméroptères a été mis au point dans 

l’ex-région Poitou-Charentes, plus particulièrement basé sur leur richesse spécifique, et sur la 

présence de spécimens appartenant à la famille des Leptophlebiidae, pour identifier des sites 

répondant aux exigences écologiques d’A. pallipes (Grandjean et al. 2011; Jandry et al. 2014). 

Il est actuellement en cours de vérification sur un grand nombre de stations en France, 

notamment grâce aux indices biotiques, basés sur la macrofaune invertébrée benthique, 

accessibles dans la base de données Naïades. L’objectif est de permettre un maximum de 

garanties lors de la sélection de cours d’eau, afin de maximiser la réussite des opérations de 

réintroduction d’individus d’A. pallipes. De plus, toute tentative de réintroduction pourra être 

précédée d’une vérification de l’absence d’écrevisse exotique et du pathogène A. astacii 

responsable de la peste de l’écrevisse. Cela a récemment été rendu possible grâce à des analyses 

par ADN environnemental à partir d’échantillons d’eau (Agersnap et al. 2017; Vralstad et al. 

2009).   

En raison des changements globaux, les périodes d’assèchement prolongé des cours 

d’eau sont de plus en plus fréquentes. Les cours d’eau hébergeant A. pallipes ne sont pas 

épargnés, ce qui amène à multiplier les opérations de sauvetage de populations. Bénéficier 

d’une liste de cours d’eau potentiellement favorables à l’espèce est donc un élément important 

pour sa conservation. Tout comme nos résultats des chapitres précédents, concernant les 

amphibiens, les résultats présentés dans cette étude peuvent informer la stratégie de 

conservation de l’écrevisse à pattes blanches en France métropolitaine, en s’intégrant dans les 

plans d’actions nationaux et régionaux, dans les documents d’urbanismes, ou en participant à 

l’identification des réservoirs de biodiversité. De plus, nos résultats ont montré une faible 

superposition des aires favorables à A. pallipes avec les espaces protégés. Cette observation 

s’est accentuée en considérant les projections de la distribution future de l’espèce. Ces éléments 

peuvent être pris en compte pour améliorer la protection de cette espèce ciblée par la SCAP.
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Appréhender la vulnérabilité des espèces emblématiques des milieux aquatiques face au 

changement climatique est un des enjeux majeurs en biologie de la conservation. Ainsi, nous 

avons réalisé différentes études basées sur des modèles de niche écologique suivant une 

imbrication d’échelles. Nous avons abordé la vulnérabilité d’amphibiens et de l’écrevisse à 

pattes blanches au changement climatique à travers quatre chapitres. Nos études nous ont 

permis de mettre en évidence que le changement climatique risque d’entraîner une contraction 

des aires de distribution actuelles ainsi qu’un potentiel déplacement des aires favorables à la 

présence de la plupart des espèces étudiées : le sonneur à ventre jaune Bombina variegata, la 

rainette arboricole Hyla arborea, le triton crêté Triturus cristatus, le triton marbré Triturus 

marmoratus, et l’écrevisse à pattes blanches Austropotamobius pallipes, avec un impact plus 

ou moins important selon les espèces et le scénario RCP considéré.  

Comme nous l’avons vu dans le chapitre 1, ou nous avons estimé les interactions entre 

la présence des espèces et les facteurs environnementaux, et les effets des changements 

climatique et d’occupation du sol sur la distribution potentielle des amphibiens à l’échelle 

régionale, le changement climatique, pourrait au contraire créer une opportunité pour les 

espèces plus méridionales. En effet, nous avons montré que la rainette méridionale Hyla 

meridionalis pourraient trouver de nouvelles zones à coloniser sur le territoire dont le 

département de la Vienne. Cependant, l’aptitude des populations à suivre les mouvements des 

aires favorables dépend largement des capacités de dispersion des espèces et de la fonctionnalité 

des corridors biologiques. Comme nous l’avons vu dans le chapitre 2, en intégrant des 

projections de distributions potentielles futures dans des analyses de connectivité pour deux 

espèces de tritons, ces changements risquent de se répercuter sur la connectivité des habitats et 

de mettre en péril la persistance des espèces dans le département de la Vienne, notamment pour 

le triton crêté, espèce boréale en limite sud de sa répartition. Par ailleurs, dans le chapitre 1, 

nous avons montré l’importance de l’occupation/usage du sol pour l’atténuation des effets du 

changement climatique. Et, dans le chapitre 3, l’originalité de notre démarche a été la prise en 

compte explicite des changements d’occupation du sol pour simuler la dispersion du triton 

marbré et ainsi évaluer sa capacité à suivre un éventuel déplacement de ses aires favorables. Le 

changement climatique pourrait aussi modifier les interactions entre espèces natives et 

invasives, comme nous avons pu le voir avec l’exemple de l’écrevisse à pattes blanches 

Austropotamobius pallipes et de l’écrevisse signal Pacifastacus leniusculus dans le chapitre 4. 

Suite à la prise en compte des incertitudes et des limites relatives des différentes études, nous 

avons montré que les résultats des travaux présentés pourront être utiles à la conservation, à la 
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gestion et à l’évaluation des espèces étudiées, et être répliqués pour d’autres espèces 

emblématiques des zones humides de la Vienne, mais aussi d’autres milieux et territoires. 

 

1. PRISE EN COMPTE DES INCERTITUDES 

Les ENM sont des outils puissants pouvant mener à des actions concrètes pour une meilleure 

gestion et conservation des espèces (Schwartz 2012). Cependant, ils sont soumis à des 

incertitudes de sources variées, dont la prise en compte est essentielle pour éviter des inférences 

et des utilisations erronées (Jarnevich et al. 2015; Porfirio et al. 2014; Wiens et al. 2009). Les 

incertitudes peuvent intervenir à chacune des différentes étapes de la modélisation de niche 

écologique, de l’échantillonnage des données jusqu’au choix de mise en forme des résultats. De 

plus, bien qu’il existe de plus en plus de données disponibles et exploitables avec des ENM, 

différents biais sont inhérents à la quantité et qualité des données utilisées. 

Les données relatives aux espèces peuvent être issues de sources variées pouvant par 

exemple regrouper divers protocoles d’échantillonnage allant des sciences participatives à des 

inventaires rigoureux, en passant par des observations opportunistes. Les données peuvent donc 

avoir été collectées de manière inégale, en qualité et en quantité, selon les territoires, être 

soumises à l’accessibilité géographique et possiblement présenter des erreurs taxonomiques en 

fonction des connaissances des observateurs et des difficultés d’identification de certains 

taxons. L’échantillonnage inégal des données augmente souvent l’autocorrélation spatiale, 

puisque des points spatialement proches peuvent plus facilement représenter des conditions 

similaires que des points éloignés ou pris au hasard, transgressant ainsi l’hypothèse 

d’indépendance des données nécessaire aux ENM (Legendre 1993). La taille de 

l’échantillonnage des données sur les espèces, et la prévalence entre présences/absences (ou 

pseudo-absences) peuvent aussi avoir un impact sur les modèles (Jarnevich et al. 2015). Dans 

cette thèse, nous avons réalisé de nombreux partenariats avec des associations naturalistes et 

acteurs de la protection de l’environnement afin de compléter les bases de données accessibles 

en ligne comme celle du GBIF (Global Biodiversity Information Facility; 

https://www.gbif.org/fr/) qui est couramment utilisée dans la littérature relative aux ENM. Cela 

nous a permis d’accéder à un grand nombre de données, récoltées en grande partie par des 

professionnels ou des personnes entraînées ce qui diminue les risques d’erreur d’identification. 

https://www.gbif.org/fr/
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Par ailleurs, nous avons essayé de diminuer les biais liés à d’éventuels échantillonnages inégaux 

en filtrant spatialement les données.  

Idéalement, les variables utilisées et la zone d’étude choisie doivent permettre une prise 

en compte optimale des exigences écologiques et de la tolérance des espèces étudiées face aux 

variations des conditions environnementales à travers leur aire de répartition, pour pouvoir 

correctement expliquer les relations entre présence des espèces et facteurs environnementaux, 

prédire les zones les plus favorables, et projeter les modèles sous des conditions spatiales et/ou 

temporelles différentes le plus efficacement possible. Cependant, bien qu’il soit essentiel de 

prendre en compte des variables ayant une influence sur la distribution des espèces, ce choix 

est limité par les connaissances sur la biologie et l’écologie des dites espèces et par la 

disponibilité des données environnementales à une résolution pertinente. Ainsi, la corrélation 

entre les variables et la présence ou l’absence d’une espèce peut être due à un lien de causalité 

direct ou seulement indirect, à travers un facteur n’ayant pas été pris en compte dans la 

modélisation. Les données environnementales sont très souvent porteuses d’incertitudes, car 

elles peuvent comporter des erreurs de mesure, d’interpolation ou encore de géo-référencement. 

Les données utilisées pour projeter les modèles, qu’il s’agisse de projections climatiques ou 

d’occupation/usage du sol, sont elles-mêmes issues de modélisations complexes impliquant des 

incertitudes. Il existe par exemple de nombreux modèles de circulation générale (GCMs pour 

General Circulation Models) permettant de simuler la réponse du système climatique à 

l’augmentation des concentrations de gaz à effet de serre, ce qui résulte en une variété de 

projections climatiques pour chacun des RCP. Les utilisateurs ont le choix d’utiliser des 

données issues d’un ou plusieurs GCM ou même d’un ensemble basé sur différents GCM. Par 

ailleurs, alors que l’étendue géographique utilisée pour l’étude conditionne les gradients 

environnementaux représentés à travers les différentes variables, elle est souvent dépendante 

des données disponibles. Dans cette thèse, nous avons intégré des données représentant les 

facteurs environnementaux à haute résolution, ce qui nous a permis de prendre en compte le 

mieux possible les interactions entre la présence des espèces et leur environnement. Nous avons 

bénéficié de données climatiques calculées sur la France à la résolution de 1 km² (Bertrand et 

al. 2016). Dans le chapitre 2, nous avons bénéficié d’un inventaire des mares, des sources et 

des étangs, réalisé par l’association naturaliste Vienne Nature dans le département de la Vienne, 

qui sont des éléments essentiels pour la prise en compte des milieux de reproduction des 

amphibiens. Dans le chapitre 3, nous avons bénéficié de données de changement d’occupation 

du sol à la résolution d’1 km ce qui nous a permis de simuler la dispersion du triton marbré 
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Triturus marmoratus en fonction de la résistance du paysage. Par ailleurs, nous avons quantifié 

le biais lié au gradient environnemental disponible pour nos analyses sur la transférabilité des 

modèles notamment grâce à l’analyse de surface de similarité environnementale multivariée 

(MESS, Elith et al. (2010)) dans les chapitres 2, 3 et 4. 

D’autres incertitudes s’additionnent ensuite selon le choix des algorithmes de 

modélisation utilisés pour inférer les préférences des espèces, les paramétrages sélectionnés et 

le choix de la méthode utilisée pour assembler les différents algorithmes. Cela peut notamment 

être quantifié en représentant les écarts de prédictions entre les modèles. Par ailleurs, des 

méthodes d’évaluation tels que l’AUC et le TSS ont permis de quantifier la capacité des ENM 

produits à discriminer les zones favorables et défavorables.  

Les acteurs de la protection de la biodiversité doivent être informés des incertitudes liées 

à l’utilisation des ENM et les résultats doivent être considérés comme des scénarios plutôt que 

comme des prédictions (Jarnevich et al. 2015; McShea 2014). Ainsi, en plus des analyses 

d’incertitudes et des éléments de discussion présentés dans les articles, nous nous attachons à 

évaluer notre travail et à présenter de potentielles améliorations réalisables à la suite de nos 

résultats. Afin de guider les gestionnaires dans la lecture des résultats et leur utilisation 

notamment dans l’évaluation, la conservation et la gestion de la biodiversité, Araújo et al. 

(2019) ont récemment publié une méthode d’évaluation des études utilisant des ENM. Cette 

méthode permet de passer en revue différents critères liés aux variables réponses (données sur 

les espèces), aux prédicteurs (variables environnementales), à la construction des modèles et à 

leur évaluation. Les critères sont évalués selon quatre échelons qualitatifs : « Gold » représente 

les conditions idéales permettant l’utilisation des résultats des ENM, « Silver » représente les 

meilleures pratiques actuelles, « Bronze » représente les pratiques acceptables et « Deficient » 

représente les pratiques inacceptables (tous les critères sont détaillés dans les données 

supplémentaires à l’article de Araújo et al. (2019) et dans l’annexe 6). Les études présentées 

dans les différents chapitres de cette thèse ont été soumises à cette évaluation, dont les résultats 

sont représentés en figure 17. Les études 1 et 2 sont celles présentées dans le chapitre 1, l’étude 

3 est celle du chapitre 2, l’étude 4 est celle du chapitre 3 et l’étude 5 celle du chapitre 4. Nous 

avons obtenu des scores acceptables ou au-delà pour 12 des 15 critères pour les études 1 et 2 et 

13 des 15 critères en ce qui concernent les études 3, 4 et 5.  

Selon les critères d’évaluation définis dans l’étude d’Araújo et al. (2019), notre première 

étude présente une défaillance au niveau des critères 1D, 3D et 4A. Le critère 1D fait référence 
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à l’étendue environnementale de l’échantillonnage des données relatives aux espèces. Cette 

première étude, a été réalisée en fonction des bases de données dont nous disposions grâce aux 

conventions établies durant cette thèse avec des associations naturalistes. Le fait que la zone 

d’étude a été définie à partir de la disponibilité des données empêche en effet la prise en compte 

d’un gradient environnemental suffisant dans les modèles et diminue leur capacité à inférer des 

corrélations avec la présence des espèces. La défaillance du critère 3D est liée au fait qu’une 

seule méthode de modélisation est utilisée à la fois et que l’article ne décrit pas les incertitudes 

liées à la modélisation. Cet élément a été amélioré dans les études suivantes puisque nous avons 

utilisé des modèles d’ensemble combinant différents algorithmes de modélisation. Dans toutes 

nos études, la défaillance du critère 4A est due au fait que la prise en compte de toutes les 

hypothèses sous-jacentes aux modèles n’a pas été analysée explicitement dans les articles. 

Cependant, les éléments nous ayant semblé essentiels ont tout de même été intégrés et discutés, 

comme le fait que l’écrevisse invasive P. leniusculus puisse avoir subi un changement de sa 

niche écologique en Europe, dans le chapitre 4. En ce qui concerne la deuxième étude, les 

critères défaillants 1A et 3B sont liés au fait que nous n’avons pas effectué d’étape pour réduire 

le biais d’échantillonnage des données de présence. Cet élément a été amélioré dans les 

chapitres suivants où nous avons intégré une étape de filtrage spatial des données. Malgré cela, 

les données utilisées dans cette deuxième étude, réalisée sur la région Nouvelle-Aquitaine, étant 

issues de prospections réalisées dans le cadre d’atlas herpétologiques, l’échantillonnage de la 

zone a été réalisé selon des protocoles d’inventaire couvrants toute de la zone d’étude. Par 

ailleurs, l’objectif particulier d’étudier des espèces en limite d’aire dans la région a induit un 

biais par rapport aux exigences décrites selon les critères de Araújo et al. (2019) puisque toutes 

les conditions favorables aux espèces dans leur aire de répartition n’étaient pas représentées, 

mais nous avons fait ce choix en connaissance de cause pour prendre en compte l’adaptation 

locale des populations en marge de répartition. Toutes les études présentent une défaillance au 

critère 2C, qui fait référence à l’incertitude dans les variables environnementales. En effet, 

celles-ci n’ont pas été quantifiées ou détaillées dans les discussions des articles, cependant, les 

sources des données et des tableaux les décrivant ont été fournis dans les informations 

supplémentaires, ce qui permet aux lecteurs de rechercher ces informations.  
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Figure 17 Évaluation des études présentées dans les différents chapitres selon les critères décrits par Araújo et al. 

(2019). Les études 1 et 2 sont présentées dans le chapitre 1, l’étude 3 dans le chapitre 2, l’étude 4 dans le chapitre 

3 et l’étude 5 dans le chapitre 4. Le détail des critères est disponible en annexe 6. 

 

Cette évaluation via les différents critères montre que les résultats, et plus 

particulièrement les cartes issues de nos études, doivent être interprétées et explicitées pour 

assurer une application pour la conservation et la gestion des espèces. La communication des 

résultats aux partenaires et aux acteurs de la protection de la biodiversité doit comprendre une 

étape de mise en garde sur les incertitudes inhérentes aux modélisations et de recommandations 

sur leur utilisation. En effet, nos résultats, comme toutes les modélisations, sont soumises à des 

incertitudes et des limites. Ils doivent donc être considérés comme des scénarios et nécessitent 

dans l’idéal des vérifications de terrain. Par ailleurs, les projections réalisées sont aussi soumises 

à des limites en plus des incertitudes identifiées. 
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2. LIMITE DES APPROCHES ET PISTES D’AMELIORATION  

Les modèles de niche écologique permettent de modéliser la répartition des aires 

potentiellement favorables aux espèces en inférant des corrélations entre la présence (et/ou 

l’absence) de ces espèces et des facteurs environnementaux. Cependant, d’autres facteurs 

entrant en jeu dans la répartition des espèces ne sont pas pris en compte dans les ENM. En effet, 

alors que les facteurs abiotiques sont considérés comme les déterminants principaux de la 

distribution des espèces à de larges échelles spatiales (Pearson & Dawson 2003), les interactions 

biotiques affectent l’organisation spatiale des espèces à travers des relations variées telles 

qu’entre proies et prédateurs, hôtes et parasites, compétiteurs ou encore entre symbiotes, qui ne 

sont pas constantes dans le temps et l’espace (Wisz et al. 2013). Cela complexifie la prise en 

compte des facteurs biotiques dans les ENM, notamment car ces relations peuvent aussi être 

impactées par les changements globaux. Par exemple, dans nos études, les zones favorables 

identifiées pour les amphibiens, ne tiennent pas compte de la présence des prédateurs, de la 

disponibilité des proies, de la prévalence de maladies comme la chytridiomycose, ou encore de 

potentiels compétiteurs comme des espèces d’amphibiens invasifs. Nous avons néanmoins 

intégré cet aspect dans le chapitre 4 en réalisant un modèle de distribution de l’écrevisse 

invasive P. leniusculus, important compétiteur d’A. pallipes, pour restreindre les zones 

considérées comme potentiellement favorables à cette espèce native et menacée en France.  

L’amélioration des prédictions issues des ENM peut se faire en prenant en compte la 

dispersion dans les études. En effet, les capacités de dispersion ne sont pas intégrées dans 

l’identification des aires favorables aux espèces via les ENM. Dans l’étude 2 du chapitre 1, 

nous avons identifié de potentiels changements de répartition des aires favorables, notamment 

pour la rainette arboricole et le sonneur à ventre jaune, dont l’ampleur pourrait nécessiter une 

intervention humaine pour déplacer des populations, si celles-ci n’ont pas des capacités de 

dispersion suffisantes. Cependant, nous n’avons pas pu quantifier la possibilité pour ces espèces 

de suivre ces potentiels changements de localisation des aires favorables dans les ENM. Dans 

le chapitre 2, afin de tenir compte des capacités de dispersion des espèces, nous avons pris en 

compte cet élément à travers le calcul d’un potentiel de connectivité des habitats déterminés 

comme favorables. Cela nous a permis d’identifier les zones les plus vulnérables à l’effet du 

changement climatique et les zones sources pouvant potentiellement fournir des individus 

capables de disperser vers de nouveaux habitats. Dans le chapitre 3, nous avons simulé la 

dispersion du triton marbré pour chaque année entre 2020 et 2100 à travers la France en tenant 
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compte de sa capacité à se déplacer dans les différentes classes d’occupation du sol. Cependant, 

les résultats pourraient être améliorés si nous avions la possibilité de prendre en compte la 

résistance de l’habitat plus précisément, à une résolution inférieure à 1 km². Par ailleurs, notre 

capacité à prendre en compte la dispersion est dépendante des connaissances actuelles sur les 

capacités de dispersion des espèces. Selon Pittman et al. (2014), chez les amphibiens, la 

dispersion est généralement effectuée par les juvéniles, qui colonisent de nouveaux habitats, 

alors que les mouvements répertoriés chez les adultes sont plutôt attribués à des migrations 

saisonnières entre les sites d’hivernage et de reproduction. La plupart des études informant sur 

les distances parcourues par les amphibiens concernent des adultes, et les distances effectuées 

par les juvéniles lors de la dispersion sont mal connues (Trochet et al. 2019). Il est généralement 

présumé qu’alors que les distances parcourues par les anoures peuvent aller jusqu’à plusieurs 

kilomètres, celles parcourues par les urodèles seraient plutôt de l’ordre de centaines de mètres. 

Par exemple, Kupfer & Kneitz (2000) ont identifié une distance maximale de 860 m parcourus 

par des juvéniles de triton crêté en une année. En accord avec les données bibliographiques, 

nous avons basé nos résultats sur une distance maximale de 1 km pour les études des chapitres 

2 et 3, ce qui semble être une estimation raisonnable pour les tritons (Arntzen & Espregueira 

Themudo 2008). Dans le chapitre 4, nous n’avons pas intégré la notion de dispersion des 

écrevisses. La dispersion est notamment difficile à appréhender pour P. leniusculus car elle 

dépend de la présence ou non de seuil (naturel ou non) et des évènements d’introduction liés à 

l’homme qui sont imprévisibles. Par ailleurs, l’impact du changement climatique, sur les 

capacités de dispersion des espèces est difficile à prendre en compte, alors que cela pourrait par 

exemple augmenter le risque lié à la dessiccation lors des déplacements. Afin de compléter les 

résultats, nous pourrions réaliser des scénarios complémentaires en utilisant différentes 

capacités de dispersion des espèces ou en postulant d’une capacité de dispersion nulle ou 

illimitée (Avon & Bergès 2016; Hellmann et al. 2016).  

D’autre part, la disponibilité de données à haute résolution représentant les facteurs 

environnementaux conditionnant la présence des espèces, ici des amphibiens et des écrevisses, 

conditionne aussi les résultats obtenus via les ENM. En effet, dans le chapitre 1 nous avons mis 

en lumière le manque de données suffisamment précises répertoriant les milieux de 

reproduction préférentiels des amphibiens. La localisation des mares et autres points d’eau 

permanents ou temporaires de petite taille est un frein à l’intégration efficace de 

l’occupation/usage du sol dans les ENM puisque ces milieux essentiels pour le maintien des 

populations existent rarement au-delà d’une échelle locale. Ils ne peuvent alors être représentés 
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que de manière indirecte, notamment à travers les facteurs climatiques qui ont un rôle important 

dans leur disponibilité. Ainsi, nous n’avons pu les prendre en compte qu’à l’échelle 

départementale, grâce à un inventaire des mares préalablement réalisé par Vienne Nature. Bien 

que des initiatives locales ou régionales existent comme l’inventaire des mares de Poitou-

Charentes (http://www.poitou-charentes-nature.asso.fr/inventaire-des-mares-du-poitou/), la 

mise en place de ce type de base de données à l’échelle nationale nécessiterait un investissement 

important en temps et en moyen humain pour identifier ces milieux par télédétection ou 

inventaire, ou l’utilisation d’une technologie couteuse comme le LIDAR.  

Malgré les incertitudes et les limites, nos études ont été réalisées avec des objectifs 

d’information, de sensibilisation et surtout dans une démarche partenariale qui permet la 

réalisation d’étapes complémentaires, qui sont évoquées dans les articles, afin de valider et 

d’affiner les résultats. Ainsi, la figure 18 propose des étapes complémentaires, réalisables à la 

suite de nos résultats. Elle concerne les études 2, 3, 4 et 5 qui comportent des projections 

actuelles et futures des aires potentiellement favorables aux espèces. Ces étapes 

complémentaires seraient un atout important pour renforcer les apports des modèles et 

permettre l’utilisation des résultats pour l’évaluation, la conservation et la gestion des espèces 

aux différentes échelles étudiées. 

http://www.poitou-charentes-nature.asso.fr/inventaire-des-mares-du-poitou/
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Figure 18  Propositions d’étapes complémentaires réalisables à la suite de nos résultats. 
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3. IMPLICATION POUR LA CONSERVATION, LA GESTION ET 

L’EVALUATION DE LA BIODIVERSITE  

Les limites liées aux ENM ne doivent pas dissuader les acteurs de la protection de la biodiversité 

de tirer profit de ces outils (McShea 2014). Dans la pratique, alors que ce sujet est largement 

développé en recherche, et que des méthodologies ont été proposées pour appliquer les résultats 

d’ENM à la conservation, par exemple pour délimiter des aires protégées (Moilanen et al. 

2005), guider des mesures de réintroduction (Chucholl 2017), évaluer les risques d’invasion 

biologique (Fournier et al. 2019), ou encore, évaluer les risques associés à des changements 

environnementaux comme le changement climatique (Araujo et al. 2006), ces outils sont encore 

peu utilisés et les décisions sont encore largement fondées sur des opportunités, des avis 

d’experts ou sur l’intuition, ce qui est notamment dû au faible lien entre la recherche et les 

décisionnaires de la gestion de la biodiversité (Araújo et al. 2019). Les ENM, en plus des dires 

d’expert, permettent à la fois de définir des variables influant sur la distribution des espèces, ce 

qui nécessite des analyses sur de larges échelles avec un grand nombre de données, et d’établir 

des connaissances et résultats transmissibles à une multitude d’acteurs impliqués dans la 

conservation des espèces. 

D’après Villero et al. (2017), un « fossé entre l’évaluation et la planification » réside 

dans la difficulté de parvenir à des stratégies fiables de planification de la conservation au 

moyen de connaissances scientifiques, notamment car celles-ci ne sont pas adaptées aux besoins 

pratiques des gestionnaires. Les différentes structures impliquées, sources de financement, 

planification du travail, et les différences de conceptions, les méconnaissances et méprises sur 

la gestion et l’utilité des connaissances issues de la recherche ainsi que leur accessibilité, sont 

des exemples d’obstacles à la coopération et au flux d’information entre les domaines de la 

recherche et de la gestion, qui tracent une frontière entre le savoir et l’action (Villero et al. 

2017). La mise en place d’une collaboration en amont des recherches, dans la définition des 

objectifs, puis les échanges permettant l’intégration d’avis d’experts, et enfin la communication 

et l’interprétation détaillée des résultats semblent être une approche propice pour établir ces 

liens (Guisan et al. 2013; Villero et al. 2017). De plus, les risques associés au changement 

climatique et autres changements globaux sont une préoccupation importante de la part des 

gestionnaires, c’est pourquoi il semble opportun de guider l’utilisation des résultats auprès des 

acteurs de la protection de la biodiversité au-delà de la publication d’articles scientifiques.  
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D’après Schwartz (2012), les résultats d’études basées sur des ENM, peuvent informer 

différentes stratégies de conservation de la biodiversité dans un contexte de changement 

climatique, impliquant la protection et la gestion des habitats et la gestion des espèces. Les 

résultats présentés à travers les quatre chapitres peuvent ainsi être mis à profit en ce qui 

concerne les amphibiens et les écrevisses. 

 L’identification de zones représentant de potentielles opportunités pour la distribution 

future des espèces peut permettre de proposer des extensions des espaces protégés existants.  

 L’identification des zones actuelles ayant le potentiel de fournir des individus pouvant 

coloniser de nouveaux habitats peut permettre de cibler les priorités relatives à 

l’augmentation de la connectivité du paysage, de cibler la protection ou la restauration de 

nouveaux sites pour augmenter la résilience du réseau d’aires protégées, ou encore de 

développer des plans de conservation dynamiques en fonction du changement climatique. 

 L’identification des sites où les espèces sont les plus vulnérables au changement climatique 

et/ou d’occupation du sol peut permettre d’évaluer l’adéquation des espaces protégés 

existants dans le contexte de changements climatique et/ou d’occupation du sol.  

 L’identification des variables impliquées dans la sensibilité des espèces peut favoriser la 

surveillance de la réponse des espèces aux changements et guider la gestion des sites, 

protégés ou non, pour faciliter la résilience au climat.  

 En ce qui concerne la gestion des espèces, identifier les espèces les plus à risque de subir 

un déplacement de leurs aires favorables, identifier les zones potentiellement favorables aux 

différentes espèces, et les variables impliquées, peut servir à prioriser la gestion en fonction 

des espèces, à cibler des sites pour des translocations d’individus, guider les inventaires, 

informer les évaluations des statuts des espèces, et à incorporer les impacts potentiels des 

changements dans les plans de conservation des espèces (Schwartz 2012).  

 Les projections issues des ENM impliquant des changements climatique et 

d’occupation/usage du sol peuvent fournir des outils pour évaluer les conséquences à court 

terme des décisions politiques (McShea 2014).  

Plus particulièrement, comme cela a été évoqué dans les différents chapitres, nos études, 

et essentiellement les études 2, 3, 4 et 5 qui comportent des projections futures, peuvent être 

utilisées pour informer l’évaluation des espèces, la gestion des espèces et la protection et gestion 

des habitats et être déclinés selon les différentes échelles, nationales, régionales et locales, 

comme résumé sur la figure 19. En effet, ils peuvent permettre d’alimenter les évaluations des 
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risques d’extinction des espèces en lien avec les listes rouges utilisant la méthodologie UICN, 

notamment via les critères A3, A4, C1 et E qui permettent de prendre en compte des estimations 

de réduction des populations, de déclin ou d’extinction pour l’avenir (UICN 2018b). Les études 

concernant des espèces dont la France constitue une large partie de l’aire de distribution comme 

l’écrevisse à pattes blanches ou le triton marbré peuvent potentiellement alimenter des 

évaluations pour les listes rouges mondiales.  

Les résultats peuvent être intégrés dans les documents d’urbanisme ou pour cibler la 

protection et la gestion d’espaces, ou être utilisés pour évaluer les impacts de potentiels projets 

d’aménagement (Tarabon et al. 2019a, b). L’échelle locale étant particulièrement pertinente 

pour la conservation effective des populations, nos résultats peuvent supporter la mise en place 

d’actions de restauration, maîtrise foncière, ou encore d’aménagements permettant d’augmenter 

la connectivité des populations, et de cibler la recherche de sites pour de potentielles 

translocations d’individus. Les résultats de nos travaux peuvent aussi informer des plans et 

stratégies de gestion des espèces aux différentes échelles. Comme cela a été développé 

précédemment, l’utilisation des résultats doit se faire en ayant conscience des incertitudes et 

limites des études.  
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Figure 19 Proposition d’intégration des résultats pour l’évaluation, la gestion des espèces et la protection et gestion 

des habitats et déclinaisons selon les différentes échelles, nationales, régionales et locales. 
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4. CONCLUSION ET PERSPECTIVES 

Un écosystème est défini par les interactions entre les organismes vivants et leurs milieux et 

entre les organismes vivants entre eux et par les processus biotiques et abiotiques passés ou en 

cours. Les liens entre les espèces, les réseaux trophiques et la régulation des cycles 

biogéochimiques de la Terre reposent sur des organisations complexes, non linéaires. La chute 

de la biodiversité actuelle perturbe le fonctionnement des écosystèmes et donc leur capacité à 

assurer la régulation des cycles biogéochimiques (Chapin III et al. 2000). À l’inverse, le 

maintien de la diversité génétique, spécifique et écologique peut jouer un rôle clé dans 

l’atténuation du changement climatique et de ses impacts. Le concept de services 

écosystémiques résulte de ces observations et est défini par l’évaluation des écosystèmes pour 

le millénaire comme des « biens et services que les hommes peuvent tirer des écosystèmes, 

directement ou indirectement, pour assurer leur bien-être » (Millennium Ecosystem Assessment 

2005). Ces services écosystémiques sont largement soumis au bon état de la biodiversité (Mace 

et al. 2012). 

Ce concept de services écosystémiques s’inscrit aujourd’hui dans le champ économique 

et politique, et constitue un levier pour l’obtention de financement à des fins de conservation. 

Ainsi, depuis 2012, la France a entamé une évaluation des écosystèmes et des services 

écosystémiques. Un rapport intermédiaire de 2016 convient que la nature, les écosystèmes et la 

biodiversité sont à l’origine du bien-être et de la prospérité économique, et précise que les 

services écosystémiques fournis aux français s’affaiblissent et pourraient diminuer 

drastiquement à moyen terme (Puydarrieux et al. 2016). Il est notamment précisé que 

l’augmentation de l’urbanisation s’est essentiellement faite au détriment des prairies et des 

milieux humides, et que la dégradation des écosystèmes est importante puisque 22% des 

habitats et 28% des espèces d’intérêt européen seulement sont en bon état de conservation et 

que 87% des habitats d’eau douce d’intérêt européen sont en état défavorable. Cependant, du 

fait de la complexité des interactions, les données et les études sont souvent insuffisantes pour 

décrire clairement les relations entre la biodiversité et les services écosystémiques, il est donc 

difficile d’évaluer précisément les impacts d’un changement dans un écosystème (Cardinale et 

al. 2012; Rankovic et al. 2012; Rechkemmer & von Falkenhayn 2009). Ainsi, Chapin III et al. 

(2000) considèrent qu’il est essentiel de conserver la biodiversité de manière globale pour 

assurer la résilience des écosystèmes face aux changements globaux. La résilience résulte à la 
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fois de l’intensité de l’exposition, de la sensibilité de l’écosystème considéré et de sa capacité 

à atténuer les impacts négatifs des changements (Locatelli, 2013).  

L’évaluation de la vulnérabilité des écosystèmes face aux changements globaux est un 

enjeu important pour informer les mesures de conservation visant à réduire les impacts et à 

augmenter la résilience face aux changements globaux. Dans cette thèse, nous avons étudié une 

composante de la vulnérabilité des zones humides, prenant la forme des potentiels changements 

de distribution des aires favorables à plusieurs taxons emblématiques d’amphibiens et 

écrevisses. Cette évaluation, bien que soumise à des incertitudes et des limites, peut servir 

d’outil pour la conservation des espèces étudiées et de leurs habitats. Par ailleurs, nous avons 

essayé de prendre en compte le plus de données disponibles au fil des chapitres, notamment en 

incluant des données précises sur les milieux de reproduction et les capacités de dispersion des 

espèces dans le chapitre 2 et grâce à l’intégration de la démographie et de la dispersion du triton 

marbré dans le chapitre 3. Des perspectives d’amélioration résident dans une meilleure 

intégration des différents facteurs entrant en jeu dans la distribution des espèces, tels que les 

facteurs abiotiques et les données relatives à la présence/absence des espèces, les interactions 

biotiques, la physiologie des espèces, ainsi que les potentielles adaptations locales et la 

plasticité phénotypique (Urban et al. 2016). L’amélioration de la disponibilité et de la résolution 

des données environnementales et la complémentation des données sur les espèces, notamment 

via l’homogénéisation des protocoles d’inventaires, permettraient une mise à jour des cartes.  

L’ajout de la dimension liée aux interactions biotiques dans la modélisation des zones 

favorables aux espèces permettrait d’améliorer les prédictions issues des ENM. Il existe 

différentes méthodes permettant de les prendre en compte, comme l’étude des corrélations ou 

des interactions associées aux co-occurrences des espèces pour prédire la répartition d’une 

espèce en prenant en compte celle d’une autre espèce, l’utilisation de variables représentatives 

des gradients d’interactions biotiques comme la production de biomasse dans des approches 

macro-écologiques (Wisz et al. 2013), l’assemblage de modèles de distribution (Gavish et al. 

2017; Guisan & Rahbek 2011), le couplage des ENM avec des réseaux bayésiens (Staniczenko 

et al. 2017), ou encore les modèles calibrés à l’échelle des communautés (CLMs pour 

community-level modelling) ou modèles joints (JSDM pour joint species distribution models) 

permettant la modélisation simultanée d’espèces multiples plutôt qu’espèce par espèce (Nieto-

Lugilde et al. 2018; Pollock et al. 2014). Cependant, ces approches sont aussi soumises à des 

incertitudes et des limites, notamment en lien avec le risque d’inférer des liens de causalité entre 

la présence des espèces alors qu’il n’en existe pas forcément, ou qu’ils soient dus à des 
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contraintes de dispersion comme une barrière géographique ou à des dynamiques 

environnementales locales comme une perturbation. La multi-colinéarité, la complexité des 

interactions entre les espèces, le fait que les interactions biotiques ne sont pas statiques, mais 

plutôt soumises à des variations spatio-temporelles, et le manque de données suffisamment 

précises sont d’autres limites inhérentes à ces approches (Dormann et al. 2018; Wisz et al. 

2013). Cependant, bien que l’exactitude des interactions biotiques présumées dans un modèle 

les intégrant nécessite une confirmation expérimentale (Dormann et al. 2018), il serait 

néanmoins très intéressant d’appliquer ce type d’approche aux espèces des zones humides, afin 

d’avoir une meilleure approximation de leur vulnérabilité face aux changements globaux et en 

particulier au changement climatique.  

L’intégration de la physiologie des espèces avec des caractéristiques telles que les 

maximum et minimum critiques thermiques ou le métabolisme des espèces permet d’affiner les 

résultats en prenant en compte la manière dont le climat interagit avec les traits d’histoire de 

vie des espèces (Urban et al. 2016). L’utilisation de modèles mécanistes comme NicheMapR 

(Kearney & Porter 2016) permet cette intégration mais cela nécessite l’acquisition des 

informations sur la physiologie des espèces. 

Un autre facteur qu’il serait intéressant de prendre en compte est l’adaptation des 

espèces. La projection d’un modèle basé sur les corrélations entre facteurs environnementaux 

et données sur les espèces, implique que toutes les populations incluses dans la modélisation 

répondent de manière égale aux changements environnementaux. Cependant, certaines 

populations, comme celles des limites d’aires de répartition peuvent ne pas avoir la même 

réponse face au changement climatique que les populations situées au cœur de l’aire de 

répartition, du fait notamment de potentielles adaptations locales et de la plasticité 

phénotypique (Valladares et al. 2014). C’est d’ailleurs l’hypothèse sur laquelle la deuxième 

étude du chapitre 1 était basée. Nous n’avons cependant pas intégré la variété des adaptations 

locales ni la plasticité phénotypique dans nos études, ces mécanismes sont d’ailleurs rarement 

considérés dans les ENM, alors qu’ils pourraient permettre d’éviter des migrations ou des 

extinctions de populations sous l’effet du changement climatique (Valladares et al. 2014). La 

plasticité phénotypique est susceptible de temporiser les effets du changement climatique chez 

les amphibiens, mais risque d’être insuffisante pour suffire à atténuer les impacts négatifs du 

changement climatique (Gunderson & Stillman 2015; Urban et al. 2014). Par ailleurs les 

adaptations locales peuvent induire une différence dans la résilience des populations. La non 

prise en compte de la plasticité phénotypique et des adaptations locales peut fausser les résultats 
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des ENM et mener à des erreurs de prédictions des zones favorables sujettes à de potentielles 

contractions ou expansions, ou du risque d’extinction des espèces (Riddell et al. 2018; Sofaer 

et al. 2018). Il est possible de prendre en compte ces mécanismes dans des modèles calibrés sur 

des zones d’études à l’échelle locale ou régionale, notamment grâce à l’utilisation de modèles 

hybrides qui intègrent les performances physiologiques identifiées dans les populations 

concernées (Urban et al. 2016). L’approche ΔTraitSDM, développée pour des plantes, permet 

d’expliquer la distribution des espèces à partir de la plasticité phénotypique et de l’adaptation 

locale des caractères liés à la valeur sélective, mesurés sur des gradients géographiques (Benito 

Garzón et al. 2019). D’après Benito Garzón et al. (2019), cette méthode peut engendrer des 

prédictions moins alarmantes qu’avec des ENM seuls. 

L’intégration des interactions biotiques, de la physiologie, de la plasticité phénotypique 

et des potentielles adaptations locales apporterait des informations complémentaires à nos 

études. En effet, ces éléments pourraient jouer un rôle clé dans la résilience des espèces au 

changement climatique (Hof et al. 2011b). Cela permettrait une évaluation plus poussée de la 

vulnérabilité des espèces étudiées, profitable à la gestion et à la conservation des espèces et de 

leurs habitats. La conservation de la biodiversité est un enjeu essentiel de l’atténuation des effets 

des changements globaux. Il semble donc fondamental de l’intégrer dans les démarches 

territoriales mises en place face au changement climatique. Le terme adaptation est souvent 

utilisé pour parler d’adaptation de nos sociétés, et de nos territoires, au changement climatique. 

Dans ce contexte, il est parfois opposé à la conservation des espèces mise en avant par les 

acteurs de la protection de la biodiversité. En effet, l’adaptation d’une espèce (au sens utilisé 

en biologie évolutive) à un changement environnemental se traduit sur une échelle de temps 

plus grande que le changement climatique actuel. Dans ce contexte, l’adaptation au changement 

climatique réside dans le maintien de la diversité génétique au sein des populations, et 

notamment en conservant des populations de taille suffisante pour bénéficier d’une importante 

diversité génétique.  

Alors que beaucoup d’études rapportent des adaptations aux différentes conditions 

rencontrées par des populations d’une même espèce, ces spécificités sont le résultat de la 

sélection naturelle des génotypes les mieux adaptés aux conditions locales. Les adaptations 

génétiques qui résultent des divergences passées ayant eu lieu sur des centaines d’années ne 

sont pas la preuve d’un potentiel d’adaptation des populations à un changement climatique 

rapide, qui nécessiterait une évolution sur des dizaines d’années (Urban et al. 2014). Cependant, 

une étude de Freidenburg & Skelly (2004) a montré une divergence rapide des préférences 
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thermiques des larves de Rana sylvatica, induite par un changement de température de certains 

plans d’eau sur une période 36 ans, ce qui montre que certaines adaptations comportementales 

à l’échelle des populations seraient possibles dans un délai du même ordre de grandeur que le 

changement du climat (Skelly et al. 2007). L’adaptation de la biodiversité au changement 

climatique, au sens courant, ne doit pas être réduite à la conservation d’une image fixe de la 

biodiversité, mais réside plutôt dans la résilience des populations. Elle doit permettre aux 

individus de se trouver dans des conditions favorables à l’accomplissement de leur cycle de vie, 

et favoriser le maintien d’une diversité génétique suffisante permettant la survie des espèces 

face aux pressions de sélection. Par ailleurs, s’il est important d’envisager la conservation de la 

biodiversité en prenant en compte le contexte des changements globaux et en particulier du 

changement climatique, il est essentiel de réduire son intensité pour minimiser les impacts sur 

la biodiversité, les écosystèmes et finalement sur les sociétés humaines (Bellard et al. 2012). 
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ANNEXES 
ANNEXE 1  

MATÉRIEL SUPPLÉMENTAIRE POUR L’ÉTUDE 1:  MODELLING 

POTENTIAL DISTRIBUTIONS OF THREE EUROPEAN AMPHIBIAN 

SPECIES COMPARING ENFA AND MAXENT

 



Annexes 

184 
 

 



Annexes 

185 
 

ANNEXE 2 

MATÉRIEL SUPPLÉMENTAIRE POUR L’ÉTUDE 2 : PREDICTING 

SUITABLE HABITATS OF FOUR RANGE MARGIN AMPHIBIANS UNDER 

CLIMATE AND LAND-USE CHANGES IN SOUTH-WESTERN FRANCE 
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ANNEXE 3 

MATÉRIEL SUPPLÉMENTAIRE DE L’ÉTUDE 3 : HABITAT PATCHES 

FOR NEWTS IN THE FACE OF CLIMATE CHANGE : LOCAL SCALE 

ASSESSMENT COMBINING NICHE MODELLING AND LANDSCAPE 

GRAPH 

ESM 1: Variables description and selection 
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ESM 2: Range of values in Worldclim data within the range of the species compared to dataset 

(calculated for France) used within the study area 

 

 

 

 

ESM 3: Pearson correlation between bioclimatic variables used for model calibration and 

bioclimatic variables used for model projection 
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ESM 4: Coefficient of variation between individual models 

 

ESM 5: MESS analysis for current conditions 
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ESM 6: MESS analysis for future conditions for T. marmoratus 

 

ESM 7: MESS analysis for future conditions for T. cristatus 
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ESM 8: Relative importance of variables in ENMs 
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ESM 9: Moran’s I 
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ANNEXE 4 

MATERIEL SUPPLEMENTAIRE DE L’ETUDE 4 

Annexe 4.1 : Distribution de Triturus marmoratus et des espèces parapatriques T. cristatus et 

T. pygmaeus 
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Annexe 4.2 : Description des données 

Variable Description Périodes actuelle 

et future 

Résolution Source 

Bio02 global 
Écart diurne 

moyen des 

températures [°C] 

1979-2013 1x1 km agrégé à 

10x10 km 

http://chelsa-

climate.org/ 

(Karger et al. 

2017) 

Bio03 global 

Isothermalité 

[Bio_2/Bio_7] 

1979-2013 1x1 km agrégé à 

10x10 km 

http://chelsa-

climate.org/ 

(Karger et al. 

2017) 

Bio04 global 

Saisonnalité des 

températures [°C] 

1979-2013 1x1 km agrégé à 

10x10 km 

http://chelsa-

climate.org/ 

(Karger et al. 

2017) 

Bio08 global Température 

moyenne du 

trimestre le plus 

Humide [°C] 

1979-2013 1x1 km agrégé à 

10x10 km 

http://chelsa-

climate.org/ 

(Karger et al. 

2017) 

Bio10 global Température 

moyenne du 

trimestre le plus 

Chaud [°C] 

1979-2013 1x1 km agrégé à 

10x10 km 

http://chelsa-

climate.org/ 

(Karger et al. 

2017) 

Bio11 global Température 

moyenne du 

trimestre le plus 

Chaud [°C] 

1979-2013 1x1 km agrégé à 

10x10 km 

http://chelsa-

climate.org/ 

(Karger et al. 

2017) 

http://chelsa-climate.org/
http://chelsa-climate.org/
http://chelsa-climate.org/
http://chelsa-climate.org/
http://chelsa-climate.org/
http://chelsa-climate.org/
http://chelsa-climate.org/
http://chelsa-climate.org/
http://chelsa-climate.org/
http://chelsa-climate.org/
http://chelsa-climate.org/
http://chelsa-climate.org/
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Bio15 global Saisonnalité des 

précipitations 

[coefficient de 

variation] 

1979-2013 1x1 km agrégé à 

10x10 km 

http://chelsa-

climate.org/ 

(Karger et al. 

2017) 

Bio18 global 
Précipitations du 

trimestre le plus 

chaud [mm] 

1979-2013 1x1 km agrégé à 

10x10 km 

http://chelsa-

climate.org/ 

(Karger et al. 

2017) 

Bio19 global 
Précipitations du 

trimestre le plus 

froid [mm] 

1979-2013 1x1 km agrégé à 

10x10 km 

http://chelsa-

climate.org/ 

(Karger et al. 

2017) 

Bio01 

France Température 

annuelle moyenne 

[°C] 

2000-2016 

2020-2100 

1x1 km (Bertrand et al. 

2016; Haylock et 

al. 2008; 

Oldenborgh et al. 

2013) 

Bio03 

France 
Isothermalité 

[Bio_2/Bio_7] 

2000-2016 

2020-2100 

1x1 km (Bertrand et al. 

2016; Haylock et 

al. 2008; 

Oldenborgh et al. 

2013) 

Bio04 

France 
Saisonnalité des 

températures [°C] 

2000-2016 

2020-2100 

1x1 km (Bertrand et al. 

2016; Haylock et 

al. 2008; 

Oldenborgh et al. 

2013) 

Bio08 

France 

Température 

moyenne du 

trimestre le plus 

2000-2016 

2020-2100 

1x1 km (Bertrand et al. 

2016; Haylock et 

al. 2008; 

http://chelsa-climate.org/
http://chelsa-climate.org/
http://chelsa-climate.org/
http://chelsa-climate.org/
http://chelsa-climate.org/
http://chelsa-climate.org/
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Humide [°C] Oldenborgh et al. 

2013) 

Bio09 

France 
Température 

moyenne du 

trimestre le plus 

Sec [°C] 

2000-2016 

2020-2100 

1x1 km (Bertrand et al. 

2016; Haylock et 

al. 2008; 

Oldenborgh et al. 

2013) 

Bio15 

France 
Saisonnalité des 

précipitations 

[coefficient de 

variation] 

2000-2016 

2020-2100 

1x1 km (Bertrand et al. 

2016; Haylock et 

al. 2008; 

Oldenborgh et al. 

2013) 

Bio19 

France Précipitations du 

trimestre le plus 

froid [mm] 

2000-2016 

2020-2100 

1x1 km (Bertrand et al. 

2016; Haylock et 

al. 2008; 

Oldenborgh et al. 

2013) 

BHE 

Bilan hydrique 

édaphique moyen 

de février à août 

[mm] 

2000-2016 

2020-2100 

1x1 km Le BHE a été 

cartographié en 

utilisant les grilles 

climatiques 

(précipitations, 

températures et 

rayonnement 

solaire ; (Bertrand 

et al. 2016; 

Cornes et al. 

2018; Piedallu & 

Gégout 2008)) et 

la capacité de 

rétention des eaux 
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souterraines 

(Piedallu et al. 

2011). Le BHE a 

été calculé sur le 

territoire français 

à partir des 

formules de 

Thornthwaite 

(Thornthwaite & 

Mather (1955); 

voir Piedallu et al. 

(2013) pour une 

description 

détaillée de la 

méthode). 

 

 

Occupation 

du sol 

Neige, sol nu, 

urbain, eau, zones 

humides, zones 

arbustives, 

prairies, forêts, 

cultures 

2010 

2020-2100 

1x1 km (Li et al. 2016) 

Downscaling des 

données issues de 

(Hurtt et al. 2011) 
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Annexe 4.3 : Variables sélectionnées en fonction du coefficient de corrélation de Pearson 
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Annexe 4.4 : Occupation du sol utilisée pour les conditions actuelles et pour l’année 2050 selon 

les scénarios RCP 4.5 et RCP 8.5 

 

Annexe 4.5 : Valeurs de résistance associées à aux classes d’occupation du sol 

Variable Résistance associée pour T. marmoratus 

Neige 0,9 

Sol nu 0,3 

Urbain 0,9 

Eau 0,9 

Zones humides 0,1 

Zones arbustives 0,3 

Prairies 0,5 

Forêts 0,1 

Cultures 0.7 



Annexes 

223 
 

Annexe 4.6 : Analyse de surface de similarité environnementale multivariée pour les conditions 
actuelles des modèles globaux et France, et pour 2050 et 2100 dans les conditions des RCP 4.5 
et RCP 8.5 du modèle France 

 

Annexe 4.7 : Coefficient de variation entre les prédictions des modèles individuels utilisés dans 
les modèles d’ensemble, pour le modèle global et le modèle France 
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ANNEXE 5 

MATERIEL SUPPLEMENTAIRE DE L’ETUDE 5 : NICHE MODELLING 

TO GUIDE CONSERVATION ACTIONS IN FRANCE FOR THE 

ENDANGERED CRAYFISH AUSTROPOTAMOBIUS PALLIPES IN 

RELATION TO THE INVASIVE PACIFASTACUS LENIUSCULUS 

Data S1: Study area 
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Data S2: Modelling workflow 
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Data S3: Occurrences of A. pallipes 

 

Data S4: Occurrences of P. leniusculus 
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Data S5: Variable description 
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Data S6: Modelling options 

 



Annexes 

229 
 

 

Data S7: Standard deviation between individual models 
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Data S8: Continuous maps of habitat suitability for P. leniusculus 

 

 

Data S9: Continuous maps of habitat suitability for A. pallipes 
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Data S10: Response curves 
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ANNEXE 6 

CRITERES ISSUES DE ARAUJO ET AL. (2019) UTILISES POUR EVALUER LES ETUDES PRESENTEES DANS LES 

DIFFERENTS CHAPITRES 

 



Annexes 

233 
 



Annexes 

234 
 



Annexes 

235 
 



Annexes 

236 
 



Annexes 

237 
 



Annexes 

238 
 



Annexes 

239 
 



Annexes 

240 
 



Annexes 

241 
 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

Identification et modélisation des habitats d’espèces à enjeux et évolution de leur aire de répartition 
avec le changement climatique

La chute de la biodiversité actuelle est le résultat des changements globaux et notamment du changement climatique. 
Elle contribue à amplifier les effets des changements globaux sur les écosystèmes. Bien que l’évaluation des impacts du 
changement climatique sur la distribution des espèces soit largement étudiée à de larges échelles, elle est moins 
systématique à l’échelle nationale, régionale ou même départementale alors que plus appropriée pour être prise en compte 
dans les stratégies de conservation. Afin d’évaluer la vulnérabilité d’espèces emblématiques des zones humides au 
changement climatique, nous avons construit des scénarios de distribution en utilisant des approches basées sur la 
modélisation de niche écologique. Nous nous sommes intéressés aux amphibiens, organismes ectothermes présentant un 
mode de vie à la fois aquatique et terrestre et de faibles capacités de dispersion, qui sont fortement menacés par les 
activités humaines et le changement climatique. Nous avons évalué la réponse de plusieurs espèces au changement 
climatique, en estimant les interactions entre la présence des espèces et les facteurs environnementaux et en évaluant les 
effets combinés au changement d’occupation du sol sur la distribution potentielle des espèces à l’échelle régionale. Puis, 
nous nous sommes intéressés aux effets sur la connectivité des habitats favorables à Triturus marmoratus et Triturus 

cristatus à l’échelle du département de la Vienne. Enfin, nous avons évalué la capacité de T. marmoratus à suivre un 
potentiel déplacement des zones favorables, dans un contexte de changement d’occupation du sol à l’échelle nationale. 
Dans un second temps, nous nous sommes intéressés à une autre espèce emblématique des milieux humides et des cours 
d’eau, l’écrevisse à pattes blanches Austropotamobius pallipes. Ainsi, nous avons modélisé l’impact du changement 
climatique sur la distribution de l’espèce en prenant en compte explicitement la distribution d’une espèce invasive et 
compétitive, l’écrevisse signal Pacifastacus leniusculus. Nous avons utilisé des scénarios de réchauffement climatique 
basés sur des grandes trajectoires de forçage radiatif nommées RCP (Representative Concentration Pathways). Nos études 
ont permis de mettre en évidence que le changement climatique risque d’entraîner une contraction des aires de répartition 
ainsi qu’un potentiel déplacement des aires favorables de la plupart des espèces étudiées, avec un impact plus ou moins 
important selon l’espèce et le scénario de changement climatique considéré. Par ailleurs, nous avons montré l’importance 
de l’occupation du sol pour l’atténuation des effets du changement climatique sur la distribution des espèces. Suite à la 
prise en compte des incertitudes et des limites relatives aux différentes études, les résultats des travaux présentés pourront 
être utiles à la conservation, à la gestion et à l’évaluation des espèces étudiées, et être reproduits pour d’autres espèces de 
zones humides. 

Mots-clés Modèles de niche écologique ; amphibiens ; écrevisses ; changement climatique ; changement d’occupation 
du sol ; connectivité ; dispersion ; invasion biologique 

 

Identification and modelling of habitats for species at risk and evolution of their range with climate 
change 

The current decline in biodiversity is the result of global changes, including climate change. It contributes to 
amplifying the effects of global changes on ecosystems. Although the assessment of the impacts of climate change on 
species distribution is widely studied at large scales, assessment at national, regional or even departmental scale is less 
systematic although it is the most appropriate to be accounted in conservation strategies. In order to assess the 
vulnerability of emblematic wetland species to climate change, we have constructed distribution scenarios using 
approaches based on ecological niche modelling. We focused on amphibians, ectothermic organisms with both aquatic 
and terrestrial life stages and low dispersal abilities, which are highly threatened by human activities and climate change. 
We assessed the responses of several species to climate change, estimating the interactions between species presence 
and environmental factors and assessing the combined effects of land use change on the potential distribution of the 
species at regional scale. Then, we focused on the effects of climate change scenarios on the potential distribution and 
connectivity of suitable habitats of the marbled newt Triturus marmoratus and of the great crested newt Triturus 

cristatus across the administrative department of Vienne. Finally, we assessed the ability of T. marmoratus to follow a 
potential shift of suitable areas, in a context of land use change at national scale. We then studied another emblematic 
species of wetlands and rivers, the white-clawed crayfish Austropotamobius pallipes. We modelled the impact of climate 
change on its distribution by explicitly accounting for the distribution of an invasive and competitive species, the signal 
crayfish Pacifastacus leniusculus. We used global warming scenarios based on radiative forcing trajectories called RCP 
(Representative Concentration Pathways). Our studies have shown that climate change is likely to lead to a range 
contraction and a potential shift in the suitable areas for most of the studied species, with a more or less significant 
impact depending on the considered species and the climate change scenario. In addition, we have shown the importance 
of land use in mitigating the effects of climate change on species distribution. Following consideration of uncertainties 
and limitations, the results of the presented work may be useful for the conservation, management and assessment of 
the studied species, and may be replicated for other wetland species.  

Keywords Ecological niche models; amphibians; crayfish; climate change; land use change; connectivity; dispersal; 
biological invasion 


