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RESUME 

Comprendre et prédire la dynamique de la biodiversité sous contraintes du changement global 

représente un défi scientifique majeur. Cependant, la réponse de la biodiversité au 

changement global est intrinsèquement complexe. En effet, les facteurs de changement en 

jeu n’affectent pas seulement la diversité des espèces et leur abondance, mais modifient 

également les interactions biotiques entre espèces, ce qui impacte l‘assemblage des 

communautés et leurs dynamiques. Dans ce contexte, l’étude de la diversité des traits 

fonctionnels pourrait permettre des avancées significatives car les traits reflètent la manière 

dont les espèces répondent et influencent leur environnement. Pour rendre l’approche 

fonctionnelle opérationnelle à l’étude de la complexité des systèmes écologiques, nous avons 

développé une démarche analytique novatrice qui repose sur l’étude des formes de 

distribution de traits. La forme des distributions de traits peut être caractérisée par une la 

relation entre la skewness et la kurtosis : la SKR. Plus précisément, nous avons développé deux 

indicateurs clés (Chapitre 1), dérivés de la SKR : le TADeve qui caractérise l’équitabilité 

fonctionnelle, et le TADstab qui caractérise la stabilité des distributions de traits. 

 En nous appuyant sur les prairies permanentes comme modèle d’étude, nous avons 

mis en avant la pertinence de l’étude de l’équitabilité (TADeve) et de la stabilité (TADstab) des 

distributions de traits afin de dissocier l’influence de processus déterministes (p.ex. filtre de 

l’habitat, différentiation de niche) de la stochasticité inhérente aux systèmes écologiques 

(Chapitre 1). La mobilisation d’un jeu de données de suivi de prairies permanentes gérées de 

manière contrastée sur le long terme (17 ans), nous a permis de montrer que la dynamique 

des distributions de traits n’était pas aléatoire mais dépendante des pratiques de gestion 

(Chapitre 2). Les prairies gérées de manière intensive (haut niveau de fertilisation) sont 

associées à des distributions de traits instables et inéquitables. Ces résultats sont cohérents 

avec un scénario théorique du « filtre de l’habitat » et l’effet d’une compétition intense 

limitant la diversité. Dans le cas des prairies gérées de manière extensive (absence de 

fertilisation), les distributions de traits sont remarquablement équitables et stables. Ces 

résultats sont cohérents avec un scénario théorique de la « différenciation de niche » 
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prédisant une coexistence stable d’espèces fonctionnellement contrastées. Par ailleurs, nous 

avons montré que l’arrêt de la fertilisation entraîne, en quelques années, une convergence 

vers des distributions de traits équitables et stables, favorisant ainsi le recrutement à long 

terme d’une flore prairiale riche et diversifiée. Nous montrons également que l’équitabilité et 

la stabilité des distributions de traits s’expliqueraient par l’émergence d’une complémentarité 

entre espèces dominantes et subordonnées permettant une stabilisation sur le long terme de 

l’assemblage fonctionnel et de toute la communauté végétale (Chapitre 3). Enfin, une étude 

comparative des patrons de diversité fonctionnelle, entre des communautés prairiales gérées 

et des communautés végétales naturelles, nous a permis de montrer que ces communautés 

partagent des organisations fonctionnelles similaires. L'observation de patrons communs dans 

le temps et dans l'espace suggère l'existence de règles générales déterminant à la fois 

l'assemblage, la diversité et la dynamique des communautés prairiales. 

En conclusion, l’approche SKR semble adaptée à l’étude de systèmes complexes 

dynamiques, tels que les systèmes écologiques en contexte de changement global. A l’ère de 

l’anthropocène, l’identification de règles générales d’assemblage basées sur les traits 

permettrait de concevoir des modes de gestion adaptés à la préservation et à la restauration 

de la biodiversité, ainsi qu’au maintien de la multifonctionnalité des écosystèmes. 

 

Mots-Clés : Distribution d’abondance des traits, Ecologie des communautés, Relation 

Skewness-Kurtosis, Changement global, Diversité fonctionnelle, Prairie permanente, Règles 

d’assemblage des communautés, Systèmes dynamiques complexes.  
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ABSTRACT 

Understanding and predicting the dynamics of biodiversity under global change is a major 

scientific challenge. However, biodiversity responses to global change are inherently complex. 

Drivers of change not only affect species diversity and abundance but also alter biotic 

interactions between species, which may impact community assembly and dynamics. In this 

context, studying the diversity of functional traits within communities could lead to significant 

advances, as traits reflect how species respond to and influence their environment. To make 

the trait-based approach operational for the study of complex ecological systems, we 

developed an innovative analytical framework based on the study of the shapes of trait 

distributions. The shapes of trait distributions can be characterised by an inequality between 

the skewness and the kurtosis, the Skewness-Kurtosis Relationship (SKR). Using this inequality, 

we developed two key indicators (Chapter 1): the TADeve, which characterises the evenness 

of trait distributions, and the TADstab, which characterises the stability of trait distributions. 

Using permanent grasslands as a study model, we highlighted the relevance of studying 

the evenness (TADeve) and stability (TADstab) of trait distributions in order to disentangle the 

influence of deterministic processes (e.g. habitat filtering, niche differentiation), while 

accounting for the inherent stochasticity of ecological systems (Chapter 1). Using a long-term 

dataset of managed permanent grasslands (17-years), we demonstrated that the temporal 

variability of trait distributions was not random, but depended on management practices 

(Chapter 2). Intensively managed grasslands (high levels of fertilisation) are associated with 

unstable and uneven trait distributions. These results are consistent with predictions of the 

“habitat filtering” theory and the occurrence of intense competition between plant species 

that limit local diversity. Conversely, extensively managed grasslands (no fertilisation) were 

linked to remarkably even and stable trait distributions over time. Furthermore, we also 

showed that the cessation of fertilisation in extensively-managed grasslands led to a rapid 

convergence towards even and stable trait distributions, which promoted the long-term 

recruitment and persistence of a rich and diverse grassland flora. These findings are consistent 

with a theoretical scenario of niche differentiation, which predicts a stable coexistence among 
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functionally contrasting species. Finally, we found that the high evenness and stability of trait 

distributions, in extensively managed grasslands, are explained by a functional 

complementarity between dominant and subordinate species, facilitating the long-term 

stabilisation of the functional assemblage and of the entire plant community (Chapter 3). 

Using observational data from various ecological context, we showed that semi-natural and 

natural plant communities shared a similar functional organisation. The observation of 

common functional patterns over space and time suggests the existence of general rules 

governing the assembly, diversity, and dynamics of plant communities. 

In conclusion, the SKR approach appears to be a suitable tool to study complex dynamic 

systems, such as ecological systems in the context of global change. In the Anthropocene era, 

identifying general assembly rules based on functional traits could enable the design of 

management methods adapted to the conservation and restoration of biodiversity, as well as 

the maintenance of ecosystem multifunctionality. 

 

Key-Words: Community assembly rules, Community ecology, Complex dynamic systems, 

Functional diversity, Global change, Permanent grassland, Skewness-Kurtosis relationship, 

Trait abundance distribution. 
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GLOSSAIRE 

L’ensemble des mots référencés dans ce glossaire sont identifiés d’une * lors de leur 

première utilisation dans le corps du manuscrit. 

 

Changement global : Ensemble des changements de nature anthropique, généralisables à 

l’ensemble du globe, affectant la structure et le fonctionnement des écosystèmes. Le 

changement global peut se découper en quatre composantes principales : climatique, 

atmosphérique, utilisation des terres et invasions biologiques. 

Communauté : En écologie la communauté réfère à un groupe d’espèces de même niveau 

trophique s’influençant mutuellement dans leur distribution et leur abondance. Les espèces 

constituant la communauté présentent cependant des caractéristiques et dynamiques qui 

leur sont propres. 

Espèces dominantes (sensu Grime 1998) : Type d’espèces généralement peu nombreuses, de 

forte stature avec une importante contribution à la biomasse. 

Espèces subordonnées (sensu Grime 1998) : Type d’espèces plus nombreuses que les 

dominantes, ces espèces sont de plus petite taille, de faible abondance et contribuent peu à 

la biomasse. 

Espèces transitoires (sensu Grime 1998) : Type d’espèces très hétérogènes, qui varient en 

nombre et nature. Elles contribuent très peu à la biomasse et sont souvent représentées sous 

forme de plantule ou juvénile. 

Fitness (valeur sélective ou adaptative) : Réfère à la capacité d’un individu à produire une 

descendance viable et féconde, c’est-à-dire la capacité d’un individu à contribuer au pool 

génétique des générations futures. 

Kurtosis - Coefficient d’aplatissement : Variable qui mesure l’aplatissement d’une distribution 

d’une variable aléatoire (distribution de trait fonctionnel dans cette étude). C’est un 
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paramètre de forme des distributions (avec la skewness) qui permet d’appréhender la forme 

globale de la distribution de la variable aléatoire. 

Niche écologique : Position (trophique et fonctionnelle) occupée par une espèce dans un 

écosystème caractérisé par une gamme de conditions environnementales pour lesquelles 

cette espèce peut se maintenir et subsister. 

Processus déterministe d’assemblage : A l’échelle d’une communauté réfère à tout processus 

écologique impliquant des mécanismes non aléatoires (p.ex. réponse à l’environnement, 

pratiques de gestion, interactions biotiques, filtres biotiques et abiotiques, …). 

Processus stochastique d’assemblage : A l’échelle d’une communauté réfère à tout processus 

écologique relatif à des dynamiques écologiques qui ne peuvent être distingués du seul hasard 

(p.ex. dérive écologique). 

Règles d’assemblage des communautés (Community assembly rules) : Se réfère aux 

restrictions biotiques et abiotiques sur les patrons observés d'assemblages d'espèces. Ces 

patrons d’assemblage sont observés de manière répétée dans le temps et l’espace. 

Skewness - Coefficient d’asymétrie : Variable qui mesure l’asymétrie d’une distribution d’une 

variable aléatoire (distribution de trait fonctionnel dans cette étude). C’est un paramètre de 

forme des distributions (avec la kurtosis) qui permet d’appréhender la forme globale de la 

distribution de la variable aléatoire. 

Trait fonctionnel : Caractéristique morphologique, physiologique ou phénologique mesurable 

au niveau individuel, de la cellule à l'organisme entier, sans référence à l'environnement ou à 

tout autre niveau d'organisation. 

Variabilité intraspécifique des valeurs de trait (ITV - intraspecific trait variability) : Variabilité 

globale des valeurs de traits fonctionnels exprimés par les individus d’une espèce. 

  

https://fr.wikipedia.org/wiki/Esp%C3%A8ce
https://fr.wikipedia.org/wiki/%C3%89cosyst%C3%A8me
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I. Contexte général 

Les écosystèmes ont toujours été confrontés à des changements environnementaux 

impactant profondément la biodiversité qu’ils hébergent (Pecl et al. 2017). Des crises 

majeures ont déjà été observées sur de longues périodes temporelles (IPBES 2019), à l’échelle 

des temps géologiques, impliquant à chaque fois un déclin profond de la biodiversité. 

Cependant, la crise que nous vivons actuellement, à l’ère de l’Anthropocène, est sans 

précédent en raison de son intensité, sa rapidité et sa globalité (Allan et al. 2015; Berdugo et 

al. 2020; Harrison et al. 2018). Cette crise est associée à l’activité humaine qui agit comme 

principale force de changement identifiée sous le terme de changement global* (Hooper et 

al. 2005). Ce changement global est, selon Steffen (2005) déclinable en quatre composantes 

majeures qui peuvent interagir, et concernant des changements de nature (Fig. 1) :  

(i) Climatique (Antão et al. 2022) ; 

(ii) Atmosphérique (Intergovernmental Panel On Climate Change 2023) ; 

(iii) D’utilisation des terres (Newbold et al. 2016) ; 

(iv) De composition avec les invasions biologiques (Seabloom et al. 2015). 

 

 

Figure 1 : Les effets des facteurs du changement global sur les écosystèmes et les sociétés 

(Adapté de Steffen 2005). 
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Les facteurs du changement global peuvent altérer, de manière directe ou indirecte 

(via des changements de biodiversité) (Fig. 2), irréversiblement la structure et le 

fonctionnement des écosystèmes (Bardgett et al. 2021; Keith et al. 2023; Sala et al. 2000). En 

effet, ils impactent la distribution des espèces (Garnier et al. 2004), dans l’espace et le temps, 

ce qui conduit à la simplification ou la destruction des communautés* écologiques (Chapin et 

al. 1997) (Fig. 2). Par exemple, le changement climatique affecte globalement l’aire de 

répartition des espèces et plus drastiquement peut conduire à la disparition d’espèces 

menacées et donc à la réduction globale de la biodiversité (Berdugo et al. 2020; Thuiller et al. 

2008). Cette diminution de la biodiversité a des effets sur le fonctionnement des écosystèmes 

et affecte également les services dont l’Homme tire avantage (Fig. 3). En effet, la biodiversité 

est un élément fondamental du fonctionnement des écosystèmes, qui impacte en retour la 

composition de la biocénose. L’activité des organismes qui la compose agit sur les grandes 

fonctions (production de biomasse, cycles bio-géo-chimiques, …) et propriétés de 

l’écosystème (la fertilité des sols, ressource en eau, …). Il en découle, un ensemble de services 

dont les sociétés humaines vont tirer un bénéfice direct (Costanza et al. 1997), sous forme de 

biens matériels tels que ceux liés aux services d’approvisionnement (p.ex. nourriture, fibres, 

composés chimiques actifs …) ou soutenant des valeurs immatérielles culturelles, 

intellectuelles, esthétiques et spirituelles (Chapin et al. 2000). De plus, des services dits de 

régulation ont un impact positif sur le bien-être humain (en limitant notamment les risques). 

La régulation climatique via un stockage dans les sols et les océans du carbone atmosphérique 

en est un bon exemple. La biodiversité étant un levier inhérent de la stabilité et de la durabilité 

des écosystèmes, l’anthropisation des systèmes naturels, affecte leur capacité à répondre 

durablement aux facteurs du changement global affectant l’humain et la société (IPBES 2019; 

Wagg et al. 2014). 
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Figure 2 : Les effets des facteurs directs et indirects sur les écosystèmes. Les facteurs directs et 

indirects impactent l’ensemble des écosystèmes qu’ils soient terrestres ou aquatiques (Adapté 

de IPBES 2019). 

 

 

Figure 3 : Les relations entre diversité du vivant, fonctionnement et services écosystémiques. 

L’érosion de la biodiversité est à l’origine d’une diminution de la fourniture des services à 

l’exception des services d’approvisionnement. La réduction de la biodiversité réduit également 
le potentiel d’adaptation des écosystèmes (Adapté de IPBES 2019). 
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Les facteurs du changement global impactent de manière brutale la biodiversité, ce qui 

fait dire à Sala et al. (2000) que les changements de biodiversité (en termes de composition 

biologique et de la complexité de leurs interactions) peuvent être eux-mêmes considérés 

comme une composante du changement global. Depuis quelques années cette thématique a 

été très étudiée (Allan et al. 2015; Berdugo et al. 2020; Hautier et al. 2015; Lester et al. 2014; 

Thuiller et al. 2008) surtout sous l’angle de la compréhension et de la prédiction des 

dynamiques biologiques (à l’échelle des communautés pour l’essentiel). La démarche la plus 

classiquement mobilisée consiste à la construction et l’utilisation de modèles (mécanismes, 

ou statistiques) sur le long terme (Hoffmann et al. 2010; Lavergne et al. 2010; Pereira et al. 

2010; Shipley et al. 2006) testant une grande diversité de variables du changement global plus 

ou moins structurées en différents scénarii développés à différentes échelles (p.ex. modèles 

climatiques du GIEC (Calvin et al. 2023), modèles sur les gaz atmosphériques, projection des 

effets des changements climatiques sur l’activité agricole du territoire du Massif-central AP3C 

SIDAM1, …). Cependant, la prédiction de la dynamique de la biodiversité reste difficile à étudier 

malgré les effets majeurs qu’elle a sur les écosystèmes, sur l’Homme et la société, et ce 

principalement en raison de la complexité dans la structuration des composantes des 

systèmes écologiques, de leurs interactions et de leurs dynamiques (Odum 1969; Vellend et 

al. 2014). Ainsi, une meilleure compréhension de la réponse des différentes composantes de 

la diversité aux facteurs de l’environnement est au cœur des questions écologiques actuelles 

(Kraft et al. 2015; Naeem & Wright 2003). Mieux caractériser et comprendre les mécanismes 

sous-jacents des réponses des écosystèmes constitue un préalable pour dimensionner, tester 

et évaluer des pratiques de gestion favorables au maintien du bon fonctionnement et de la 

résilience des écosystèmes (Amiaud & Carrère 2012; Soussana & Lemaire 2014; Wiesmeier et 

al. 2019). 

Les écosystèmes sont des systèmes dynamiques complexes (Hastings et al. 2018; 

Holling 1973; Levin 1998; Odum 1969), et donc difficile à étudier par définition. En effet, cette 

complexité réside dans les multiples composantes du système (structure), les facteurs 

biotiques et abiotiques auxquels le système est soumis, mais également la nature des 

interactions existantes entre les éléments constitutifs. Qui plus est, l’ensemble de ces 

                                                        
1 https://www.sidam-massifcentral.fr/developpement/ap3c/  

https://www.sidam-massifcentral.fr/developpement/ap3c/
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éléments peut se mobiliser à différents niveaux d’organisation de la cellule (voire moléculaire) 

à l’écosystème en passant par l’individu et la communauté (Suding et al. 2003), mais 

également à différentes échelles spatiales et temporelles (Adler & Lauenroth 2003; Thom et 

al. 2017). Ainsi, les écosystèmes pourraient être perçus comme des systèmes complexes 

adaptatifs (Levin 1998) pour lesquels la structuration des plus hauts niveaux organisationnels 

(p.ex. fonctionnement des écosystèmes) émergent d’interactions et de processus à des 

échelles organisationnelles plus basses (p.ex. individus, voire infra individuelle) ; induisant des 

réponses dynamiques (Bektaş et al. 2021; Damgaard 2019; Fukami & Nakajima 2011; Hastings 

2004) dépendantes de facteurs multiples (Keith et al. 2023). Une question scientifique 

d’importance réside donc dans notre capacité à identifier si les propriétés du système (p.ex. 

fonction écosystémique) sont déterminées (p.ex. conditions environnementales) ou 

dépendantes d’une auto organisation (p.ex. stochasticité) (Levin 1998). Cette apparente 

complexité de la dynamique des écosystèmes rend difficile leur étude et notamment 

l’identification et la prédiction de la dynamique des variables structurelles et fonctionnelles 

qui leurs sont inhérentes. 

Dans ce contexte, des interrogations fondamentales persistent, notamment celles 

relatives à l’identification et à la description des règles et des mécanismes qui régissent la 

distribution des espèces le long de gradients environnementaux, et l’existence de règles 

d’assemblage* à l’échelle des communautés (Diamond 1975). L’identification de règles 

relatives à l’assemblage des communautés est au cœur des débats de la communauté 

scientifique écologique ces dernières décennies (Díaz et al. 1999; Enquist et al. 2015; Hubbell 

2001; Lawton 1999; Lortie et al. 2004; MacArthur & Levins 1967; Mc Gill et al. 2006; Schoener 

1986; Vellend et al. 2014). Cette question est fondamentale car y répondre nous permettrait 

de mieux prédire la dynamique de ces systèmes écologiques face aux facteurs du changement 

global (Temperton 2004). Cependant, cette complexité qui se retrouve dans les dynamiques 

écosystémiques rend l’identification de règles d’assemblage difficile voire impossible 

(Simberloff 2004). Bien que les écosystèmes reposent sur des principes physiques et 

chimiques stricts, il semble difficile d’identifier des lois générales s’appliquant à la 

communauté écologique. Cela laisse supposer « qu’il existe peu de généralisations floues, et 
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encore moins de règles ou de lois », laissant place à la théorie de la contingence écologique 

(Lawton 1999). 

L’inhérente complexité qui se retrouve dans la dynamique des écosystèmes a souvent 

été argumentée comme étant le reflet de la prédominance de l’effet du hasard : une 

empreinte de la stochasticité développée dans le cadre de la théorie neutre de Hubbell (2001). 

La théorie neutre considère les espèces comme fonctionnellement équivalentes. Les 

différences phénotypiques observées entre espèces ne vont pas conférer d’avantages sélectifs 

dans un environnement particulier. Dans cette théorie l’importance est mise sur le contexte 

historique, la capacité de migration, de reproduction et de dispersion des espèces pour 

expliquer les patrons de diversité. Cependant, la théorie neutre n’est pas suffisante pour 

décrire et prédire la structuration et le fonctionnement des communautés puisque la réponse 

des espèces aux facteurs abiotiques et biotiques est variable notamment le long de gradient 

environnementaux (Harpole & Tilman 2007; Lortie et al. 2004). Ainsi, la distribution des 

espèces pourrait être dépendante à la fois de processus stochastiques* et déterministes* avec 

des niveaux d’implication variables en fonction des échelles d’étude et des conditions 

écologiques (Gravel et al. 2011; Harpole & Tilman 2007; Lortie et al. 2004; Mc Gill et al. 2006) 

(Fig. 4). La considération des processus déterministes peut entrainer un nouveau niveau de 

complexité, étant multiples et interagissant ils peuvent donner l’impression que la dynamique 

des communautés est avant tout dépendante du hasard. Ainsi, il semble important de 

développer notre capacité à comprendre et prédire l’effet des processus stochastiques et 

déterministes sur les communautés écologiques. Cela permettrait d’avoir un regard global sur 

d’éventuelles règles qui régiraient les assemblages des communautés et la distribution de la 

biodiversité (Münkemüller et al. 2020; Temperton 2004) dans le temps et l’espace au vu des 

objectifs de préservation et de restauration des systèmes écologiques. 
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Figure 4 : Les modèles d’assemblage des communautés. D’une part l’assemblage peut être 
déterminé par l’environnement (deterministic processes), dépendre de processus aléatoires 
(stochastic processes) ou d’une interaction entre ces deux processus (Adapté de Temperton 

2004). 

 

La possibilité d’identifier des règles d’assemblage des communautés et donc notre 

capacité à construire une écologie prédictive (Mc Gill et al. 2006) semble aujourd’hui se 

développer notamment grâce à la mobilisation des concepts de l’écologie dite fonctionnelle* 

qui s’appuient sur l’étude de traits de vie (au sens large). Ces traits sont des descripteurs 

biologiques, morphologiques, structurels, comportementaux, physiologiques, biochimiques 

et phénologiques à l’échelle des individus (Violle et al. 2007). Cette approche se base sur 

l’hypothèse forte que les traits reflètent la niche* des espèces, et permet de développer une 

approche comparative qui s’affranchit de l’identité des espèces. En ce sens, les traits 

fonctionnels* permettent d’approcher la manière dont les organismes répondent aux facteurs 

environnementaux biotiques et abiotiques (trait dit de réponse) et dont les organismes 

affectent (en retour) le fonctionnement de l'écosystème (trait dit d'effet) (Fig. 5). En ce sens 

les traits fonctionnels renseignent sur la performance de l’individu et sur son impact sur les 

propriétés de l’écosystème. En se basant sur les traits fonctionnels, cette approche de 

l’écologie permet de mieux comprendre, et donc de tenter de généraliser, les réponses des 

espèces et des communautés aux changements environnementaux, et de prédire leurs effets 

sur le fonctionnement des écosystèmes (Grime 1998; Keddy 1992; Lavorel & Garnier 2002; 

Suding et al. 2008) à plusieurs niveaux organisationnels, spatiaux (Díaz et al. 2007; Quétier et 

al. 2007) et temporels (Götzenberger et al. 2012; Le Bagousse‐Pinguet et al. 2017; Qiu & 

Cardinale 2020) (Fig. 6). 
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Figure 5 : Les traits fonctionnels comme indicateur de la réponse et des effets des espèces sur 

l’environnement. L’approche fonctionnelle permet de caractériser la réponse des espèces d’un 
écosystème aux facteurs biotiques et abiotiques de l’environnement et de préciser la manière 
dont ces espèces affecteront les fonctions (voire les services) écosystémiques (Adapté de Lavorel 

& Garnier 2002). 

 

Figure 6 : Les relations entre processus d’assemblage et diversité fonctionnelle. Les traits 
fonctionnels sont centraux pour mieux prédire les dynamiques d’assemblage des communautés. 

 

C’est dans ce cadre général que s’inscrit ce travail de thèse dont la problématique est 

de comprendre les effets des facteurs du changement global sur les assemblages des 

communautés et leur dynamique. Cela pose au préalable la question de notre capacité 
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d’identifier des règles relatives à l’assemblage des espèces à l’échelle des communautés 

(p.ex. processus aléatoire, dépendance de l’environnement, …) ?  

Pour traiter cette question, nous nous appuierons sur un « écosystème modèle » : les 

prairies permanentes tempérées. En effet les prairies permanentes, peuvent constituer un 

type d’écosystème hautement diversifié (Amiaud & Carrère 2012; Soussana & Lemaire 2014; 

Spasojevic et al. 2018) pertinent pour aborder l’étude des liens biodiversité fonctionnement 

(Hooper et al. 2005; Tilman et al. 1997). De plus, les prairies, notamment à l’échelle 

européenne, sont des formations végétales qui dépendent des activités d’élevage (Carrère et 

al. 2022; Dumont et al. 2011), les interventions anthropiques bloquant la dynamique végétale 

vers des écosystèmes plus complexes (landes, forêt) via un prélèvement régulier de la 

biomasse produite et empêchant l’implantation d’espèces ligneuses mimant ainsi les facteurs 

« naturels » abiotiques (incendies, climat) ou biotique (herbivorie) régulant la dynamique des 

prairies naturelles (steppes, savanes, Milner & Hughes 1968). En ce sens, comme la majorité 

des systèmes agroécologiques gérés ces prairies sont particulièrement affectées par les 

changements et l’intensification des pratiques de gestion (Keith et al. 2023; Klein et al. 2020). 

A l’échelle mondiale, les prairies sont un des écosystèmes où la biodiversité est la plus 

menacée par les facteurs du changement global (Bardgett et al. 2021; Bengtsson et al. 2019; 

Stokes et al. 2023) et plus particulièrement par l’intensification des pratiques de gestion et les 

changements d’utilisation des terres (Newbold et al. 2016) ce qui en fait une « sentinelle » des 

changements. Ce modèle d’étude permet donc de décliner notre problématique notamment 

en ce qui concerne les effets de l’intensification des pratiques de gestion (fertilisation et 

exploitation/usage) sur les dynamiques d’assemblage des communautés prairiales, à moyen 

et long terme. Il semble également envisageable de s’intéresser aux dynamiques des 

propriétés structurelles et fonctionnelles de l’écosystème dans l’idée d’optimiser les 

pratiques de restauration pour ces communautés végétales. 

La démarche de recherche qui soutient ce travail de thèse se construit autour des 

objectifs suivants : 

(i) Développer de nouvelles méthodes d’analyse, inspirées de l’étude des systèmes 

dynamiques complexes, permettant de caractériser l’influence de processus 
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d’assemblage sur la dynamique des communautés ainsi que d’identifier des règles 

générales qui régissent l’assemblage des communautés ; 

(ii) Identifier des règles d’assemblage long terme assurant la stabilité d’un haut niveau de 

diversité fonctionnelle et spécifique ; 

(iii) Identifier le rôle des espèces, en fonction de leur abondance relative, dans 

l’émergence des processus d’assemblage et leur dynamique ; 

(iv) Mieux prédire les dynamiques d’assemblage des communautés pour mieux les gérer : 

les objectifs de la préservation, de l’atténuation et de la restauration ; 

La problématique générale et les objectifs du travail étant posés, il convient de développer 

plus précisément les cadres théorique et méthodologique sur lesquels on a construit le travail 

de thèse. Il sera dès lors possible de présenter la structuration de notre démarche et de 

formaliser les hypothèses de travail sur lesquelles nous nous appuierons pour traiter la 

question de recherche posée précédemment. 

 

II. Cadre conceptuel 

1. L’écologie fonctionnelle : du trait individuel aux propriétés de l’écosystème 

Dans cette partie nous nous attacherons à introduire le cadre théorique de l’écologie 

fonctionnelle et le concept de trait fonctionnel. Puis nous nous intéresserons à la capacité des 

traits mesurés à l’échelle de l’individu à refléter des procédés à des niveaux organisationnels 

supérieurs. Nous présenterons la force de cette approche pour appréhender les niveaux de 

réponses des communautés sur la structure et le fonctionnement des écosystèmes. Dans une 

seconde sous-partie nous présenterons des métriques de l’écologie fonctionnelle 

classiquement utilisées permettant de caractériser la diversité fonctionnelle d’une 

communauté et d’appréhender les processus d’assemblage des espèces. 
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a. Une approche pour étudier les assemblages et le fonctionnement des 

communautés 

L’écologie scientifique s’est intéressée en premier lieu à la compréhension des 

systèmes biologiques dans leur structuration et leur fonctionnement, à travers la 

caractérisation de la diversité taxonomique des espèces (biocénose) qui composaient les 

écosystèmes (Naeem et al. 1994). Sur la base de résultats expérimentaux (McCann 2000; 

Tilman et al. 2006) ou de synthèses bibliographiques (Hector & Bagchi 2007), de nombreux 

scientifiques soutiennent que les grandes fonctions écologiques (production primaire, 

décomposition) sont reliées à la diversité en espèces des communautés présentes dans 

l’écosystème (Mouillot et al. 2011). Cependant, le nombre d’espèces seul peut être limité pour 

appréhender les fonctions écosystémiques et les processus d’assemblage des communautés 

(Enquist et al. 2015). Par exemple, pour deux communautés avec un même niveau de diversité 

en espèces, ces dernières peuvent d’une part être très semblables (p.ex. pour des systèmes 

agricoles gérés ou l’on cherche à maximiser la production primaire) ou très différentes les 

unes des autres pour des communautés naturellement assemblées (Loreau 2004). Ainsi, la 

structure et le fonctionnement des écosystèmes peut être très variable et ceci 

indépendamment du nombre d’espèces (Grime 1998; Spasojevic et al. 2018). La prise en 

compte des caractéristiques des espèces, (traits de vie, traits fonctionnels) constitue une 

approche qui permet de mieux comprendre les propriétés des écosystèmes et leur dynamique 

par une étude de leur composition fonctionnelle (Tilman et al. 1997). La richesse en espèces 

permet de suivre un certain niveau de diversité, cependant les différences et variations 

fonctionnelles entre les individus semblent être de bien meilleurs prédicteurs de la diversité 

d’un écosystème (Cadotte et al. 2011). En effet, ces différences fonctionnelles permettraient 

par exemple d’appréhender les assemblages à l’échelle des communautés (cf. Introduction 

générale II.2) (Keddy 1992; MacArthur & Levins 1967). 

Les traits fonctionnels constituent donc des indicateurs de performance de l'organisme 

et révèlent des aspects différents de la biodiversité comparés à la diversité spécifique (Dovrat 

et al. 2021). Ils sont définis comme « des caractéristiques morpho-physio-phénologiques, à 

l’échelle de l’individu, ayant un impact indirect sur sa fitness* (capacité qu’a l’individu à 
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survivre et se reproduire pour lui-même donner une descendance viable et féconde) par leurs 

effets sur la croissance, la reproduction et la survie de l’individu » (Garnier & Navas 2012; Mc 

Gill et al. 2006). Un trait est donc une caractéristique morphologique, physiologique ou 

phénologique mesurable au niveau individuel, de la cellule à l'organisme entier, sans 

référence à l'environnement ou à tout autre niveau d'organisation (Fig. 7). Cette définition de 

trait s’accorde à définir une valeur par trait pour une espèce, un espace et une période donnée 

et prend donc en compte la dynamique spatio-temporelle des caractéristiques fonctionnelles 

des individus (Violle et al. 2007). 

 

 

Figure 7 : Les traits fonctionnels sont le reflet de multiples caractéristiques à l’échelle de 
l’individu 

 

Les traits fonctionnels sont le reflet d’une adéquation entre un individu et son 

environnement et permettent de refléter la niche écologique des espèces (Lavorel & Garnier 

2002; Mc Gill et al. 2006; Suding et al. 2003). La niche écologique caractérise la gamme des 

conditions environnementales dans lesquelles une espèce peut se maintenir et subsister 

(Hutchinson 1957). Les caractéristiques fonctionnelles sont le reflet de réponses (niche 
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Grinnellienne2) et/ou d’effets de ces organismes à/sur leur environnement (niche Eltonienne3) 

(Gross 2007; Lavorel et al. 1997; Violle et al. 2017). Ainsi, les études fonctionnelles permettent 

d’appréhender :  

(i) La réponse des espèces aux facteurs abiotiques et biotiques (« les traits de 

réponse ») et donc de prédire les schémas de distribution et d’assemblage des 

espèces (Hooper et al. 2005; Keddy & Shipley 1989) ; 

(ii) Les effets des espèces sur le fonctionnement des écosystèmes (« les traits 

d’effet ») (Gross 2007; Lavorel & Garnier 2002; Violle et al. 2017). 

L’approche fonctionnelle contrairement à l’approche taxonomique permet donc d’avoir une 

portée plus généraliste, en permettant notamment par une approche comparative de 

comparer les espèces entre elles (du point de vue de leur réponse à un facteur ou de leur effet 

sur le fonctionnement de l’écosystème). A titre d’illustration, l’approche fonctionnelle permet 

de déduire des conclusions à portée plus globale en exprimant que « la fertilisation des 

prairies a tendance à favoriser les espèces à grandes feuilles, les rendant compétitrices pour 

le nutriment et la lumière » plutôt que de se limiter au constat que « la fertilisation favorise 

Festuca arundinacea ». 

Les traits fonctionnels sont le reflet de la stratégie de l’espèce vis-à-vis des 

composantes de l’environnement. Par exemple, la surface foliaire spécifique (SLA = surface 

foliaire (m²) / masse sèche foliaire (kg)) est un trait représentatif de la gestion du nutriment 

par les plantes (Fig. 8) (Garnier et al. 2004; Laliberté et al. 2010; Newbold et al. 2016; Wright 

et al. 2004). Les espèces à fortes valeurs de SLA ont une forte vitesse de croissance 

(phyllochrone court), exprimant de grandes et/ou fines feuilles peu denses (cad à faible masse 

par unité de volume). Ce sont des espèces dites « exploitatrices » à forte acquisition mais à 

faible capacité de conservation pour le nutriment. En opposition, les espèces à faibles valeurs 

                                                        

2La niche grinnellienne se définit par des variables non interactives (abiotiques) et des conditions environnementales à grande échelle. 

3La niche au sens d’Elton définit la place d’un individu (p.ex. animal, plante) dans l'environnement biotique, ses relations avec les 

ressources et ses ennemis 
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de SLA ont une faible vitesse de croissance (phyllochrone long), pouvant exprimer de petites 

feuilles denses. Ce sont des espèces dites « conservatrices » qui ont la capacité de conserver 

les nutriments sur le long terme (Grime et al. 1997; Wright et al. 2004). Il en découle que les 

réponses fonctionnelles des espèces et des communautés aux gradients environnementaux 

sont variables en fonction des types traits et des facteurs de l’environnement étudiés (Joswig 

et al. 2021). Il a notamment été constaté que les traits foliaires liés à la gestion des ressources 

et à la phénologie des plantes varient de manière significative le long des gradients de 

pratiques de gestion (p.ex. la SLA répond bien à la disponibilité en nutriment et non au niveau 

de fertilisation) (Garnier et al. 2007; Garnier & Navas 2012; Quétier et al. 2007), alors que les 

traits de cycle de vie, de morphologie ou de croissance peuvent être de bons indicateurs 

relatifs à l’intensité du pâturage (Garnier & Navas 2012). 

 

Figure 8 : Les traits fonctionnels sont des indicateurs de performance des individus. L’exemple 
de la relation entre la surface foliaire spécifique (SLA) et la photosynthèse nette à l’échelle des 
plantes (Provenant de Violle et al. 2007). 
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Cette approche permet donc de passer d’une approche de la biodiversité purement 

descriptive basée sur la taxonomie à une diversité dite « fonctionnelle » qui tente d’approcher 

les mécanismes sous-jacents au fonctionnement de l’écosystème. La diversité fonctionnelle 

constitue une composante essentielle de la biodiversité qui reflète les étendues des 

différences fonctionnelles entre espèces au sein d’une communauté, leurs réponses à 

l’environnement (via étude des « traits de réponse ») mais aussi leurs effets (via l’analyse des 

« traits d’effets ») sur le fonctionnement de l’écosystème (Fig. 5) (Lavorel & Garnier 2002). 

Ainsi, avec une même métrique fonctionnelle, il est possible d’étudier différents niveaux 

d’organisation de l’écosystème : du trait individuel au fonctionnement de l’écosystème en 

passant par la communauté (Fig. 9). L’étude des traits fonctionnels permet également 

d’appréhender la réponse des espèces à leur environnement, et par extension d’avoir un 

regard sur : 

(i) La dynamique des processus d’assemblage de ces espèces pour un contexte 

donné ; 

(ii) Le fonctionnement des écosystèmes (Chacón-Labella et al. 2023; Enquist et al. 

2015; Joswig et al. 2021; Mc Gill et al. 2006; Quétier et al. 2007; Violle et al. 

2007). 
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Figure 9 : Du trait individuel au fonctionnement des écosystèmes : l’écologie fonctionnelle 
permet d’appréhender différents niveaux organisationnels de l’écosystème. 

 

Pour un trait considéré, la valeur du trait fonctionnel de l’espèce peut être défini 

comme étant une valeur moyenne du trait ce qui permet de comparer et de classer les espèces 

les unes par rapport aux autres. Cependant, pour une espèce donnée les valeurs de trait 

exprimées peuvent varier d’un individu à l’autre (ce que l’on appelle la variabilité 

intraspécifique des valeurs de trait* (intraspecific trait variation - ITV) (Albert et al. 2011) en 

fonction des facteurs biotiques et abiotiques de l’environnement (Abakumova et al. 2016; 

Pérez-Ramos et al. 2019) pouvant impacter la coexistence des espèces et la structure de 

l’écosystème (Turcotte & Levine 2016), même si les causes et conséquences de cette 

variabilité intraspécifique des traits restent floues (Albert et al. 2011; Violle et al. 2012). L’ITV 

d’une espèce peut être caractérisée par la variabilité de la distribution des valeurs de trait 

exprimées par les individus (Fig. 10) (Albert et al. 2011; Maitner et al. 2023). Dans la suite de 
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ce manuscrit nous considérerons pour les traits étudiés le trait fonctionnel moyen pour 

chaque espèce. Ce choix est argumenté dans la partie « Matériel et Méthode » et se base sur 

notre volonté de caractériser les stratégies fonctionnelles des espèces. L’ITV sera néanmoins 

reprise et discutée dans la partie « Discussion générale ». 

 

 

Figure 10 : La variabilité intraspécifique des valeurs de traits (Adapté de Maitner et al. 2023). 

 

Pour résumer une approche fonctionnelle de l’écologie présente plusieurs points d’intérêts : 

(i) L’écologie fonctionnelle permet d’intégrer une démarche comparative permise 

par l’utilisation d’une même métrique ; 

(ii) Il est possible de faire des liens entre échelles biologiques : des changements 

individuels aux effets sur l’écosystème tout entier ; 

(iii) Cette approche permet d’étudier la réponse d’un écosystème aux facteurs de 

l’environnement et ses changements, et plus spécifiquement peut permettre 

d’isoler des mécanismes biologiques sous-jacents. 
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Figure 11 : Les relations entre facteurs environnementaux, diversité fonctionnelle assemblage 

des communautés, et fonctionnement des écosystèmes. Les traits fonctionnels sont centraux 

pour prédire la réponse des écosystèmes à leur environnement et les effets qu’ils peuvent avoir 

sur leur fonctionnement (Adapté de Lavorel & Garnier 2002). 

 

b. Les métriques fonctionnelles pour décrire les communautés 

La diversité fonctionnelle est une composante de la biodiversité qui reflète la diversité des 

traits et des stratégies d’espèces au sein d'une communauté. Etudier cette diversité pourrait 

permettre de mieux comprendre les processus (mécanismes ou fonctions biologiques) sous-

jacents de l’assemblage (et de la dynamique) des communautés et le fonctionnement des 

écosystèmes (Dıáz & Cabido 2001; Mc Gill et al. 2006; Scheiner et al. 2017; Walker et al. 1999). 

La diversité fonctionnelle reste cependant un objet complexe qui peut être caractérisé de 

différentes façons (Petchey & Gaston 2006). Classiquement, il est acquis qu’elle peut se 

décliner autours de trois composantes principales indépendantes à l’échelle des 

communautés (Fig. 12) : (i) la richesse fonctionnelle, (ii) l’équitabilité fonctionnelle et (iii) la 

dispersion fonctionnelle (Legras & Gaertner 2018; Mason et al. 2005; Mouillot et al. 2013; 

Schleuter et al. 2010; Villéger et al. 2008). 
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(i) Les indices de richesse fonctionnelle mesurent le niveau d’occupation de la 

niche par les espèces d’une communauté en fonction des conditions 

environnementales (Laliberté & Legendre 2010; Legras & Gaertner 2018; 

Mason et al. 2005; Villéger et al. 2008). L’idée de cet indicateur est de 

caractériser la distribution des valeurs de trait dans l’espace fonctionnel. Pour 

un trait, il est possible de calculer la richesse fonctionnelle comme étant la 

différence entre les valeurs fonctionnelles maximales et minimales présentes 

dans la communauté, sans considération pour l’abondance relative de l’espèce 

(Mason et al. 2005). Il est possible de calculer un indice de richesse 

fonctionnelle incluant plusieurs traits (plusieurs dimensions de la niche). 

Cornwell et al. (2006) ont notamment proposé une méthode de calcul de la 

plus petite enveloppe du volume qui englobe toutes les espèces dans un espace 

fonctionnel à n dimensions représentant n traits (Blonder et al. 2014) ; 

(ii) Les indices d’équitabilité fonctionnelle s’intéressent à la régularité des 

distributions des abondances de traits à l’échelle de la communauté pour un 

seul (Mason et al. 2005; Mouillot et al. 2005) ou plusieurs traits (Laliberté & 

Legendre 2010; Mouillot et al. 2013; Villéger et al. 2008). Cet indicateur prend 

en compte deux éléments : la régularité des distances fonctionnelles entre 

paires d’espèces voisines dans l’espace fonctionnel et la régularité des 

abondances des espèces ;  

(iii) Les indices de dispersion fonctionnelle (Fdis, Laliberté & Legendre 2010) 

caractérisent la manière dont l’abondance des espèces est distribuée dans 

l’espace fonctionnel à n dimensions équivalentes à n traits (Laliberté & 

Legendre 2010; Mason et al. 2005; Mouillot et al. 2013; Villéger et al. 2008). La 

dispersion fonctionnelle est un indicateur de variance par rapport à la valeur 

centrale du trait fonctionnel pondérée par l’abondance. De fortes valeurs de 

dispersion sont observées pour des communautés où les espèces les plus 

abondantes expriment des valeurs de trait éloignées de la valeur centrale (p.ex. 

pour une co-dominance d’espèces fonctionnellement contrastées (Laughlin et 

al. 2015). A l’inverse, une faible dispersion est observée lorsque les espèces les 

plus abondantes expriment des traits proches de la valeur centrale (p.ex. pour 
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une pression élevée des facteurs environnementaux on s’attend à une 

sélection des espèces exprimant des traits les plus adaptés à leur 

environnement (Keddy 1992). 

 

Figure 12 : La richesse fonctionnelle, l’équitabilité fonctionnelle et la dispersion fonctionnelle. 

Les trois composantes principales de la diversité fonctionnelle présentées dans un espace 

fonctionnel à 2 dimensions (2 traits) pour deux communautés distinctes (Adapté de Mouillot et 

al. 2013). 

 

2. Différentes théories pour expliquer et prédire la diversité fonctionnelle et les 

processus d’assemblage des communautés 

Les processus qui influent sur la présence et l’abondance des espèces à l’échelle d’une 

communauté – ce que l’on appelle communément les règles d’assemblage des communautés 

(community assembly rules, Diamond 1975) – agissent sur les caractéristiques fonctionnelles 

des espèces et donc sur celles de la communauté (Mc Gill et al. 2006). La communauté 

écologique réfère à un groupe d’espèce de même niveau trophique s’influençant 

mutuellement dans leur distribution et leur abondance, les espèces qui constituent la 

communauté présentent cependant des caractéristiques et dynamiques qui leur sont propres. 

L’approfondissement des connaissances sur les principes qui régissent l’assemblage des 

communautés ont grandement progressé ces vingt dernières années et reste un élément 

central de la réflexion en écologie fonctionnelle (De Bello et al. 2021; Díaz et al. 1999; Shipley 

et al. 2006). Dans cette partie, nous explorerons les théories écologiques qui tendent à prédire 

la manière dont s’assemblent les communautés en se basant notamment sur la réponse 

fonctionnelle des espèces et des communautés. Dans un second temps, nous ferons état des 
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connaissances des liens entre processus d’assemblage et dynamiques fonctionnelles 

permettant à ce jour de poser les avancés et limites relatives à l’étude des assemblages des 

communautés. 

 

a. La théorie des filtres : une première approche pour expliquer la diversité 

fonctionnelle et les processus d’assemblage 

La théorie des filtres (Keddy 1992) est une théorie centrale de l’écologie. Le filtre, de nature 

abiotique (p.ex. conditions climatiques, ou de sols), ou biotique (p.ex. compétition entre 

espèces) sélectionne les espèces en fonction de leurs caractéristiques. Les espèces qui 

expriment des traits fonctionnels les plus adaptés aux conditions abiotiques et biotiques 

locales seront sélectionnées (Fig. 13) (Garnier & Navas 2012; Keddy 1992). Ainsi, la théorie des 

filtres prédit une convergence fonctionnelle à l’échelle des communautés : on s’attend à 

observer des communautés dominées par des espèces qui expriment des valeurs proches de 

la moyenne des valeurs de trait à l’échelle de la communauté (valeur optimale de trait, Violle 

et al. 2007) et avec une variance représentative de l’intensité du filtrage (plus la variance est 

faible plus le filtre est intense). 

Cette théorie des filtres a pu expliquer avec succès la dynamique d’abondance des 

espèces dominantes en réponse à des changements environnementaux (Grime 1998; 

Laliberté et al. 2012; Shipley et al. 2006) mais reste limitée pour la prédiction des dynamiques 

de distribution des espèces moins abondantes (Warton et al. 2015) et également pour 

expliquer la persistance de phénotypes rares (Le Bagousse‐Pinguet et al. 2017). Cette théorie 

prédit des distributions fonctionnelles normales (Gaussiennes) mais les communautés 

naturellement assemblées présentent des formes de distributions complexes (différentes de 

Gaussiennes), laissant supposer quant à l’influence d’autres processus d’assemblage (Chesson 

2000; Götzenberger et al. 2012; Kraft et al. 2015; Maire et al. 2012; Spasojevic et al. 2018). 
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Figure 13 : Schématisation de la théorie des filtres. Chaque espèce (couleur) exprime un 

phénotype particulier (forme) adapté ou non au filtre. La théorie des filtres prédit la 

structuration des communautés autour d‘espèces dominantes qui expriment des valeurs de trait 
qui matchent le mieux aux filtres abiotiques et biotiques. A l’échelle de la communauté filtrée 

on s’attend donc à observer des distributions normales centrées autour de la valeur optimale 

de trait (Adapté de Jung et al. 2010). 

 

b. Une évolution des théories face à la complexité des assemblages : des 

communautés sous l’emprise de la stochasticité  

La complexité observée pour des distributions de trait relatives à des communautés 

naturellement assemblées rend l’identification de règles d’assemblage difficile et suggère que 

les processus aléatoires sont très influents dans les assemblages (Gleason 1927). Cette 

potentielle influence du hasard a été développée par Hubbell (2001) dans sa théorie neutre 

faisant une hypothèse forte d’équivalence fonctionnelle entre espèces et mettant en lumière 

l’importance des processus aléatoires tels que la stochasticité démographique (extinction, 

naissance, décès.) et la dispersion (Vellend et al. 2014). La notion de stochasticité écologique 
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peut être définie, en se basant sur des modèles probabilistes, comme : « une distribution 

(d’espèces) aléatoire qui ne peut pas être prédite avec précision ». Par exemple, la dérive 

écologique (ecological drift) est un processus purement stochastique expliquant des 

changements aléatoires dans l'abondance relative des espèces en lien avec des événements 

de naissance et de mort (Vellend et al. 2014). Bien que de meilleures connaissances sur les 

relations traits-environnements permettraient de mieux estimer la probabilité de survie des 

individus, cette probabilité est comprise entre 0 et 1, et la part d’aléatoire qui en résulte 

constitue la « stochasticité écologique » (Clark 2009). Cette dernière contribue à une grande 

complexité et variabilité dans la structuration des communautés (Chase & Myers 2011; Zhou 

et al. 2014), et pourrait masquer les effets de filtres (Keddy 1992) (p.ex. le long de gradients 

écologiques peu prononcés) ce qui limiterait notre capacité à identifier et prédire leurs 

assemblages. Les processus stochastiques ont notamment été mis en avant pour expliquer la 

grande variabilité des assemblages d’espèces dans des conditions environnementales 

similaires (Fig. 14) (Gleason 1927; Sutherland 1974). Hubbell (2001) a mis en avant des 

processus aléatoires centraux dans l’idée d’expliquer la dynamique des systèmes écologiques 

non à l’équilibre même si la simple influence du hasard n’est pas réaliste (Chase & Myers 2011) 

compte tenu des études qui ont révélé une influence du déterminisme sur la diversité 

fonctionnelle et les assemblages (Grime 2006). 
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Figure 14 : Schématisation de la théorie des neutres et de l’effet des processus stochastiques. A 

partir d’un pool d’espèces régionales (couleur) avec des traits fonctionnels particuliers (forme), 

les processus stochastiques génèrent des communautés avec des distributions traits très 

variables et difficilement prédictibles. 

 

c. Les processus de différenciation de niche 

Des processus déterministes, basés sur le concept de différenciation de niche, s’intéressent 

notamment aux interactions biotiques favorables à la coexistence ou au contraire à la 

concurrence entre espèces (Götzenberger et al. 2012; Lortie et al. 2004). Ces processus ont 

été proposés pour expliquer les phénomènes de divergence fonctionnelle et les écarts à la 

normalité des distributions de traits fonctionnels, en réponse à la convergence fonctionnelle 

suggérée par la théorie des filtres. Diamond (1975), en posant le concept de règle 

d’assemblage, avait mis en avant un effet déterministe des interactions biotiques 

(compétition) sur la co-occurrence des espèces, associant ainsi la divergence fonctionnelle 
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avec la competition. Dans l’idée d’expliquer les processus de différenciation de niche, la 

théorie de la limite à la similarité (limiting similarities, MacArthur & Levins 1967) prévoit une 

coexistence entre espèces avec différentes stratégies d’utilisation des ressources (Fig. 15). 

Ainsi, les espèces doivent se différencier fonctionnellement pour pouvoir coexister sur le long 

terme, ce qui implique une divergence dans les valeurs de trait exprimées à l’échelle de la 

communauté.  

Bien que conceptuellement intéressante, la théorie de la limite à la similarité considère 

simplement la compétition pour la ressource comme facteur d’impact d’une espèce sur l’autre 

(De Bello et al. 2021). Il a également été proposé que les processus de différenciation de niche 

pourraient être dus à l’effet de filtres biotiques et abiotiques sélectionnant des espèces autour 

de plusieurs optimaux de traits (Fig. 15) (Laughlin et al. 2015). Ces filtrages simultanés 

expliqueraient la structuration de communauté autour d’espèces dominantes 

fonctionnellement contrastées, et donc des communautés avec des distributions 

fonctionnelles multimodales (Laughlin et al. 2015; Mason et al. 2005; Mason & De Bello 2013). 

Il a également été mis en avant que la compétition pourrait conduire à la coexistence 

d’espèces similaires (Grime 2006), au-delà de l’exclusion que laisse supposer les théories des 

filtres et de la limite à la similarité. 

 

d. Théorie des filtres et processus de différenciation de niche : deux 

théories complémentaires 

Ce principe a été repris sous la théorie moderne de la coexistence (modern coexistence theory 

– Chesson 2000) qui prédit une possible coexistence entre espèces avec une habilité 

comparable à la compétition sans qu’elles ne soient fonctionnellement différentes (Fig. 15). 

Cette théorie unifie la théorie des filtres et les processus de différenciation de niche et prévoit 

une coexistence stable entre espèces adaptées à un environnement (filtres) mais avec un 

certain niveau de différenciation de niche. Ainsi, Chesson (2000) estime que la coexistence et 

donc le maintien d’un grand nombre d’espèces peu abondantes (subordonnées et 

transitoires* sensu Grime 1998) au sein des communautés est possible quand des mécanismes 
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favorisent la différenciation de niche (mécanismes dit « stabilisant ») ou quand ils réduisent 

les différences de capacité à la concurrence (mécanismes dit « d’égalisation »). Cette théorie 

soutient l’idée que les communautés peuvent présenter des distributions de trait uniformes 

et/ou avec de grandes queues de distribution supposant la coexistence entre espèces 

exprimant des phénotypes rares et espèces dominantes (Levine & HilleRisLambers 2009). Il 

est également important de souligner que les processus d’assemblage peuvent avoir des 

influences variables en fonction de la dimension de la niche considérée (et donc des traits 

étudiés).  

Maire et al. (2012), dans une étude expérimentale sur prairies productives soumises à 

différents niveaux de fertilisation et d’usage (fréquence de fauche), ont mis en avant un effet 

conjoint de processus de filtrage et de différenciation de niche favorisant respectivement les 

espèces dominantes* (processus de filtrage) et la stabilisation des espèces subordonnées 

(sensu Grime 1998) (processus de différenciation de niche). De plus, ils ont révélé un effet plus 

marqué des processus de filtrage par rapport au processus de différenciation de niche avec 

une augmentation du taux de fertilisation, et un effet plus marqué des processus de 

différenciation de niche par rapport aux processus de filtrage avec une augmentation de 

l’intensité d’usage (fauche), concluant ainsi sur une variabilité de l’influence des processus 

d’assemblage en fonction de la dimension de la niche considérée (Maire et al. 2012). 
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Figure 15 : Représentation schématique des théories relatives aux processus déterministes 

d’assemblage des communautés et de leur implication en termes de distribution d’abondance 
de trait. 

 

Les théories basées sur le concept de niche (filtres et différenciation de niche) et la 

théorie neutre ne s’excluent pas nécessairement. Ainsi les communautés naturelles 

pourraient s’assembler selon un effet conjoint de multiples processus stochastiques et 

déterministes (Chave 2004; Lortie et al. 2004; Weiher et al. 2011). Ce qui complexifie 

l’identification de liens entre processus d’assemblage et dynamique de la diversité 

fonctionnelle mais limite également notre capacité à prédire les dynamiques d’assemblage 

des communautés et, si elle existe, la mise en avant de potentielles règles d’assemblage 

(Lawton 1999; Weiher et al. 1998). En écologie des communautés, ce constat questionne sur 

: 

(i) L’empreinte des différents processus déterministes sur les distributions de 

traits fonctionnels ; 
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(ii) La manière de prendre en compte l’inhérente stochasticité des systèmes 

écologiques et particulièrement l’influence des processus 

aléatoires/historiques. 

 

3. Les liens entre diversité fonctionnelle et processus d’assemblage : Un bilan sur 

l’étude des règles d’assemblage et leurs limites 

La compréhension des assemblages des communautés est une question centrale de l’écologie 

qui a fait l’objet de nombreux travaux qui ont mobilisé des approches de l’écologie 

fonctionnelle. L’assemblage des communautés est le fruit d’une multitude de processus qui 

ne s’excluent pas avec un effet de l’histoire, de la migration, de la dispersion, de facteurs 

environnementaux abiotiques et d’interactions biotiques permettant d’expliquer la co-

occurrence des espèces (Götzenberger et al. 2012). L’identification de processus non-aléatoire 

d’assemblage peut se faire en comparant des observations avec des données randomisées, 

par l’utilisation de modèles nuls (Götzenberger et al. 2012). Selon Gotelli & Graves (1996), « un 

modèle nul est un modèle basé sur la randomisation de données écologiques fait à partir d'une 

distribution (p.ex abondance des espèces, matrice absence/présence) connue ou imaginée. 

Le modèle nul est conçu en fonction de processus écologiques ou évolutifs d’intérêt ». Ces 

modèles considèrent une influence seule de processus stochastiques en opposition à des 

mécanismes particuliers identifiables (Gotelli et al. 2011; Roughgarden 1983), et sont conçus 

pour mimer le résultat de processus aléatoires. Par exemple, dans le modèle nul de Hubbell 

(2001) il n’y a pas d’interactions entre espèces, elles sont écologiquement équivalentes. 

Cependant, la randomisation (sur laquelle se base la construction de modèles nuls) est trop 

peu contraignante et peut aller au-delà de la simple hypothèse nulle (la seule influence de 

processus stochastiques). Par exemple, les sites d’étude peuvent être plus ou moins 

appropriés à l’accueil d’un faible ou grand nombre d’espèces. Pour répondre à cela, il est 

possible de contraindre la randomisation en conservant des caractéristiques des sites étudiés 

(p.ex. la richesse spécifique pour chaque site est maintenue et on procède simplement à une 

randomisation des abondances). Cependant, contraindre la randomisation peut générer 

d’autres problèmes (p.ex. influence marquée du déterminisme) et limiter notre capacité à 
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répondre à une question biologique précise (p.ex. relatives à l’assemblage des communautés) 

(Gotelli et al. 2011; Götzenberger et al. 2012). 

 L’utilisation des modèles nuls est à la base de l’étude des assemblages et son utilisation 

a été développée sur des approches taxonomiques (nombre et nature des espèces) et 

fonctionnelles (Fig. 16). Les approches taxonomiques basées sur le nombre d’espèces ont 

tenté d’identifier les règles d’assemblage des communautés. Centrées sur le concept de niche 

écologique, certaines approches considèrent que le nombre d’espèces constituant une 

communauté est dépendant des contraintes environnementales locales limitant le nombre de 

niches écologiques disponibles (niche limitation Wilson et al. 1987). Ainsi, l’observation d’un 

nombre plus faible d’espèces que prédit par un modèle nul peut témoigner d’une limitation 

de niche (Zobel & Zobel 1988) avec par exemple des effets de compétition exclusion limitant 

la co-occurrence.  

La prise en compte des traits fonctionnels des espèces qui composent la communauté 

a permis d’être plus précis sur la prédiction des assemblages (Götzenberger et al. 2012). Ainsi, 

l’étude des règles d’assemblage basées sur les traits fonctionnels permet de prédire un effet 

de certains processus, différent de ce qui est prédit par le modèle nul, sur la distribution des 

traits à l’échelle de la communauté. Dans le cadre de processus de différenciation de niche on 

s’attend à observer une expression fonctionnelle contrastée, c’est-à-dire de la divergence 

fonctionnelle (MacArthur & Levins 1967; Watkins & Wilson 2003). Au contraire, des processus 

de filtrage vont être associés à une convergence fonctionnelle c’est-à-dire la sélection 

d’espèces fonctionnellement similaires et proches d’un optimal déterminé par 

l’environnement (Cornwell et al. 2006; Cornwell & Ackerly 2009; Keddy 1992). 

Dans la majorité des cas des approches taxonomiques et fonctionnelles les 

communautés observées ne différent pas de ce qui est attendu par chance (modèle nul), 

laissant supposer des limites pour étudier les assemblages, le tout répertorié et argumenté 

par Götzenberger et al. (2012). Tout d’abord, des difficultés méthodologiques peuvent limiter 

notre capacité à caractériser les assemblages. Par exemple :  

(i) La construction des modèles nuls se fait à partir de communautés soumises à 

de multiples facteurs, et les observations ne diffèrent pas de ce qui est attendu 
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par chance parce que les communautés peuvent s’assembler selon une 

combinaison de processus pouvant se compenser (p.ex. divergence et 

convergence simultanées) ; 

(ii) Les études fonctionnelles peuvent présenter des limites quand elles ne 

considèrent pas l’abondance relative des espèces à l’échelle de la communauté 

mais simplement des données d’absence/présence. L’utilisation de données 

pondérées permet de considérer que les espèces dominantes ont une plus 

grande implication dans les fonctions écosystémiques ; 

(iii) L’étude d’un sous-ensemble de la communauté (simplement espèces 

dominantes), peut limiter notre capacité à inférer des phénomènes complexes 

à l’échelle globale de la communauté. 

Tous cela fait qu’il est souvent difficile d’étudier la combinaison complexe des multiples 

processus d’assemblage. Face à cette complexité, il est nécessaire de développer une rigueur 

méthodologique, dans un cadre scientifique précis qui se base sur des hypothèses claires, 

permettant de développer des modèles pertinents (p.ex. modèles nuls adaptés), et 

confrontant des données adaptées (p.ex. abondance relative, traits fonctionnels 

représentatifs, échelle d’étude spatiale et temporelle). De plus, des études expérimentales en 

conditions contrôlées ou sur le terrain semblent manquer pour appréhender les processus 

d’assemblage et notamment des expérimentations qui manipulent le nombre d’espèces par 

suppression ou addition à l’échelle de la communauté (Fukami et al. 2005; Götzenberger et 

al. 2012; McLaren & Turkington 2010; Myers & Harms 2009). 
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Figure 16 : Schématisation des liens entre processus d’assemblage et dynamique de la diversité 
fonctionnelle. 

 

Les règles d’assemblage des espèces pour un environnement donné peuvent être prédites par 

un jeu de traits fonctionnels qui reflète la réponse des espèces aux facteurs biotiques et 

abiotiques mais aussi d’éventuelles dynamiques liées au hasard. Ces règles déterminent 

l’abondance et la distribution des espèces et affectent la structuration et le fonctionnement 

des écosystèmes. Développer notre capacité à identifier et prédire les règles qui régissent les 

assemblages des communautés reste aujourd’hui un enjeu écologique majeur. 

 

4. Les écosystèmes : des systèmes complexes dynamiques 

a. Une structuration complexe des communautés écologiques 

Les théories écologiques ce sont initialement intéressées à la compréhension des mécanismes 

expliquant la dominance (Keddy 1992; MacArthur & Levins 1967). Cependant, il est apparu 



63 
 
 

que certaines de ces hypothèses n’étaient pas toujours en adéquation pour expliquer le 

maintien d’un grand nombre d’espèces qui coexistent et plus spécifiquement la présence d’un 

grand nombre d’espèces peu abondantes (Chesson 2000; Maire et al. 2012). Les espèces peu 

abondantes regroupent les espèces transitoires et subordonnées sensu Grime (1998) (Fig. 

17.b) ; des espèces qui contribuent relativement peu à la biomasse totale mais qui pourraient 

potentiellement être impliquées dans la dynamique des fonctions de l’écosystème (Grime 

1998). 

A la lumière d’un certain nombre d’études sur les patrons de diversité (Grime 1998; 

Jain et al. 2014; Lyons et al. 2005; Mouillot et al. 2013; Walker et al. 1999) il apparait que les 

espèces peu abondantes auraient une place non négligeable dans la structure et le 

fonctionnement des communautés. En effet, les communautés « naturelles » (non soumises 

à des interventions anthropiques) sont composées d’un faible nombre d’espèces abondantes 

mais hébergent un grand nombre d’espèces peu abondantes (Callaghan et al. 2023; Grime 

1998) (Fig. 17.a). 

 

 

Figure 17 : Schéma de la distribution d’abondance des espèces (inspiré de Callaghan et al. 

(2023) (a) et de Grime (1998) (b) avec D pour Dominante, S pour Subordonnée et T pour 

Transitoire). Les distributions d’abondance d’espèces se rapprochent d’un modèle log-normal 

avec : un faible nombre d’espèces très abondantes (les espèces dominantes) et un grand 
nombre d’espèces peu abondantes (les subordonnées et transitoires). 
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Grime (1998), dans son hypothèse du Mass Ratio, décrivait des écosystèmes dont le 

fonctionnement dépendait des espèces dominantes, principales contributrices à la production 

de biomasse, et qui semblaient relativement insensibles aux dynamiques des espèces peu 

abondantes (transitoires et subordonnées) faiblement contributrices à la production de 

biomasse. Cependant, il a questionné sur les effets des espèces subordonnées sur certaines 

fonctions écologiques différentes de la production primaire. Les travaux de Mouillot et al. 

(2013) ont montré que les espèces peu abondantes contribuaient significativement aux 

processus et fonctions écosystémiques. Ils ont été par la suite confortés par d’autres études 

(Le Bagousse-Pinguet et al. 2021; White et al. 2023) même si les mécanismes biologiques sous-

jacents n’étaient pas complètement identifiés et/ou décrits. En réponse à ce dissensus 

cognitif, il a été avancé que « les espèces dominantes contribuaient majoritairement aux 

variables de performance de l’écosystème tandis que les espèces peu abondantes avaient un 

effet fort sur les fonctions en lien avec la résilience du système, ce qui synthétise la double 

exigence pour le maintien des fonctionnalités des écosystèmes (Walker et al. 1999). Cela 

justifie de se pencher sur la dynamique et plus particulièrement la stabilité d’un fort niveau 

de biodiversité (taxonomique et fonctionnel) et sur les causes externes de son érosion 

(Bardgett et al. 2021). Parmi les hypothèses envisagées il a été avancé que les espèces 

dominantes sont fonctionnellement différentes les unes des autres, alors que les espèces peu 

abondantes sont plutôt fonctionnellement similaires entre elles et/ou à la dominante 

(Mariotte et al. 2013a). Cette redondance fonctionnelle, souvent associée aux espèces peu 

abondantes, permettrait d’expliquer le maintien de la diversité fonctionnelle et des processus 

écosystémiques face aux changements environnementaux (Brasil et al. 2020; Hallett et al. 

2018; Jain et al. 2014; Leitão et al. 2016; Lyons et al. 2005). Les mécanismes impliqués seraient 

notamment :  

(i) Une complémentation entre espèces dominantes et rares (Mariotte et al. 

2013b) ; 

(ii) Une compensation de la perte de la dominance par les espèces rares (Biggs et 

al. 2020; Halpern & Floeter 2008; Pillar et al. 2013; Walker et al. 1999). 

Cependant, les espèces rares restent particulièrement menacées par les facteurs du 

changement global (Leitão et al. 2016; Lomba et al. 2010), qui modifient les milieux et 
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affectent les équilibres biotiques construits. De plus, ces facteurs affectent de manière non 

aléatoire la structure des écosystèmes (Gaston 2010; Smith & Knapp 2003; Wardle 2016) et 

impactent en priorité les espèces les moins abondantes (Mouillot et al. 2013). La dynamique 

de la structure des communautés resterait néanmoins dépendante et variable face à 

différents scenarii : les événements extrêmes entrainant la perte d'espèces peu abondantes 

(Hoover et al. 2014) et les événements chroniques impactant les espèces dominantes (Isbell 

et al. 2023). Cette difficulté de caractériser et prédire la structure complexe des communautés 

et sa dynamique complique l'étude des processus écosystémiques sous-jacents. 

 

b. La dynamique complexe des communautés écologiques 

La caractérisation de la structuration des écosystèmes a été influencée par une vision statique 

(à un instant t) de la manière dont les espèces interagissent et répondent à leur 

environnement. Par exemple l’hypothèse du filtre pour être opérante, suppose un équilibre 

entre les valeurs de trais observées dans une communauté et son environnement. Cette 

représentation statique des communautés écologiques a permis de mieux identifier, prédire 

et théoriser l’assemblage des communautés, bien que les systèmes naturels soient 

dynamiques (Yang 2020). De plus, la théorie neutre de Hubbell (2001) a reprécisé quant à 

l’importance des processus stochastiques dans les dynamiques d’assemblage. Face à cette 

inhérente stochasticité et dynamique complexe des systèmes écologiques, il semble donc 

important d’avoir la capacité d’améliorer notre compréhension des processus biologiques 

sous-jacents aux assemblages (Götzenberger et al. 2012; Laughlin & Messier 2015) et ainsi 

développer notre potentiel de prédiction des trajectoires longs termes relatives à la 

structuration et au fonctionnement des écosystèmes (Hastings et al. 2018). 
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i. Des partons de biodiversité souvent appréhendés dans l’espace 

Les études des facteurs influençant les patrons de la diversité fonctionnelle et donc le 

fonctionnement des écosystèmes se sont surtout centrées sur des analyses le long de 

gradients spatialisés. Un intérêt particulier a été porté à la structuration de la diversité 

fonctionnelle face aux effets contrastés des changements environnementaux le long de 

gradients écologiques à des échelles spatiales locales ou étendues (p.ex. Díaz et al. 2007; 

Garnier et al. 2007; Le Bagousse‐Pinguet et al. 2017; Quétier et al. 2007; Spasojevic et al. 2018; 

Suding 2011). Ces études tentent d’appréhender les liens entre diversité fonctionnelle et 

processus d’assemblage mais ne visent pas à explorer les dynamiques temporelles de la 

diversité fonctionnelle et des assemblages. Les réponses observées le long de gradients 

spatialisés pourraient permettre de faire des projections temporelles ce qui supposeraient 

une validité de l’hypothèse de l’équivalence des réponses spatiales et temporelles à même 

niveau de perturbations / changements environnementaux. 

L’hypothèse de la substitution du temps par l’espace (Space-for-time substitution 

hypothesis), c’est à dire l’utilisation des modèles spatiaux de biodiversité pour appréhender 

les processus temporels et projeter les changements dans le temps (Klesse et al. 2020; Pickett 

1989; Wogan & Wang 2018), a permis de prévoir des successions écologiques et d’assemblage 

sur le long terme (p.ex. Blois et al. 2013 utilisent une modélisation spatiale du climat pour 

prédire les effets des changements climatiques sur la biodiversité). Cependant, ce que l’on 

observe le long de ces gradients spatialisés n’est pas nécessairement représentatif de ce qui 

pourrait se produire dans le temps à niveau de perturbation équivalent (Qiu & Cardinale 

2020). Un état écologique est spatialement soumis à des processus divers pouvant interagir, 

complexifier les prédictions et limiter la validité de cette hypothèse (Bektaş et al. 2021; 

Damgaard 2019). Un décalage dans la réponse spatiale et temporelle des communautés et 

des écosystèmes à l’environnement pourrait s’expliquer par :  

(i) Des dynamiques non linéaires des facteurs environnementaux et variables dans 

l’espace (Johnson & Miyanishi 2008; Miao et al. 2016) ; 

(ii) Les effets intenses et rapides des facteurs de changement (Blois et al. 2013; 

Elmendorf et al. 2015) ; 
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(iii) L’histoire passée de la communauté (Damgaard 2019; Miao et al. 2016; Pickett 

1989) ; 

(iv) Un effet supposé de la stochasticité environnementale (Damgaard 2019).  

En tenant compte de la multitude de facteurs dynamiques pouvant interagir (déterministes, 

historiques et stochastiques) (Lortie et al. 2004; Vellend 2010) et de la réponse complexe des 

écosystèmes, il est important d’intégrer une dimension temporelle dans l'étude de la 

biodiversité (Damgaard 2019) pour mieux agir face à la pression des changements globaux. 

 

ii. Une dynamique temporelle complexe des patrons de biodiversité 

La dynamique temporelle des communautés face aux changements 

environnementaux est intrinsèquement complexe (Chesson 2000; Vellend et al. 2014). Cette 

complexité peut notamment s’expliquer par des réponses plus lentes (des communautés et 

de la biodiversité) par rapport à la vitesse des changements environnementaux (Damgaard 

2019). Ce phénomène de décalage dans la réponse (lagged responses, Keith et al. 2023) est 

caractérisé par un intervalle de temps entre les changements environnementaux et la réponse 

de l’écosystème (Chen et al. 2023). Par exemple :  

(i) Lindborg & Eriksson (2004) ont constaté un décalage temporel dans la réponse 

de la biodiversité des prairies naturelles face aux changements d’habitats 

reflétant une importance de l’histoire passée dans la structuration des 

communautés prairiales actuelles ; 

(ii) Bektaş et al. (2021) ont mis en avant un retard d’acclimatation des prairies 

alpines face aux changements climatiques impactant leur fonctionnement 

(période de floraison) et les services associés (productivité). 

La dynamique complexe des écosystèmes peut également être associée à des réponses non 

linéaires (Burkett et al. 2005; Keith et al. 2023) qui témoignent d’une stochasticité dans la 

dynamique des systèmes écologiques (Boero et al. 2004; Oro & Martínez-Abraín 2023). 

Hastings et al. (2018) intègrent cette idée de complexité en décrivant la dynamique à long 
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terme des écosystèmes (structure et fonction) comme transitoire (transient dynamic) en 

opposition à une dynamique asymptotique (Fig. 18). Une dynamique transitoire signifie que 

le système écologique peut brusquement passer d’un état à un autre sans variation 

environnementale. Tandis que la dynamique asymptotique suppose une convergence vers un 

état d’équilibre stable en absence de perturbation. La dynamique transitoire semble plus 

proche de ce qui est observé pour des écosystèmes naturels à l’inverse du comportement 

asymptotique rarement mis en avant (Cushing et al. 1998; Morozov et al. 2016). Par exemple, 

des dynamiques transitoires sur le long terme ont été observées pour des écosystèmes 

prairiaux (cf. II.5.a) caractérisés pas un haut niveau de complexité (Fukami et al. 2005; Hastings 

et al. 2018).  

Ainsi, la réponse de la diversité fonctionnelle face aux changements 

environnementaux peut suivre des comportements complexes et imprévisibles, caractérisés 

par des réponses non linéaires, transitoires, avec des décalages dans le temps et de 

potentielles interactions d'échelles (Bektaş et al. 2021; Damgaard 2019; Fukami & Nakajima 

2011; Hastings 2004; Keith et al. 2023) impactant, de fait, les processus et fonctions 

écosystémiques. La dynamique complexe inhérente aux systèmes écologiques et le contexte 

actuel de changement global questionnent sur la signification et la stabilité d’un état 

écologique, qui peut être caractérisé par des variables de fonctionnement et/ou de diversité 

fonctionnelle, à la vue de l’éloignement d’un état d’équilibre. 
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Figure 18 : Schématisation des différents motifs de la dynamique temporelle des écosystèmes. 

Les décalages de la réponse des écosystèmes aux perturbations (a), les comportements 

asymptotiques avec une convergence vers un état d’équilibre en absence de perturbations (b) 
et les dynamiques transitoires complexes (c). 

 

c. Prédire des états écologiques dans un monde qui change 

Une meilleure compréhension de la dynamique de structure et de fonctionnement des 

écosystèmes a son importance dans l’idée de prédire les trajectoires (temporelles) des 

systèmes écologiques. Ces réflexions théoriques pourraient permettre de repenser ou mieux 

organiser l’implication de l’homme dans la gestion long terme des écosystèmes dans un soucis 

de préservation, d’atténuation voire de restauration. Les systèmes écologiques évoluent selon 

une succession d’états résultant d’un effet simultané de facteurs stochastiques et 

déterministes (Scheffer et al. 2001; Suding et al. 2003). Cependant, les facteurs du 
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changement global influent sur les états écologiques et leur succession ce qui justifie notre 

besoin d’anticiper ces changements pour mieux prédire les trajectoires de la biodiversité et 

des variables de fonctionnement des écosystèmes. 

Pour prédire et anticiper les effets des facteurs du changement global, il est nécessaire 

d’avoir la capacité de définir un état de référence et de disposer d’informations à son sujet. 

Cet état de référence est défini comme un état particulier (Scheffer et al. 2001) dans des 

conditions de perturbation et d’interactions biotiques passées (Suding et al. 2003) au sein 

duquel les espèces indigènes peuvent évoluer (Moore et al. 1999; Seabloom et al. 2015). Cet 

état de référence se base sur un paradigme d’équilibre en supposant que cet état visé est 

stable. De plus, Pauly (1995) a révélé que l’état écologique est avant tout un concept 

anthropique et a mis en avant le « shifting baseline syndrome » (Fig. 19) qui rapporte une 

évolution de notre prise en compte de l’état de référence, au fur et à mesure des générations, 

pouvant conduire à une inadaptation de la gestion humaine visant à préserver ou restaurer 

les écosystèmes (Schijns & Pauly 2022; Ulman & Pauly 2016). 

 

 

Figure 19 : Schématisation du « shifting baseline syndrome ». La couleur caractérise l’espèce et 
la forme ses caractéristiques fonctionnelles. La vision que l’on a de l’état de référence d’un 
écosystème naturel évolue d’une génération à l’autre. Les générations actuelles ont 

connaissance d’écosystèmes moins diversifiés que les générations passées en raison des 

facteurs du changement global. 
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En écologie, ce paradigme de l’état d’équilibre semble évoluer avec une 

conceptualisation plus réaliste d’une dynamique non à l’équilibre des écosystèmes (Oro & 

Martínez-Abraín 2023) complexifiant la prédiction des états écologiques et leur trajectoire. 

Les systèmes naturels sont des systèmes complexes non à l’équilibre (Holling 1973; Levin 

1998; Odum 1969; Van Meerbeek et al. 2021) qui présentent des réponses non linéaires et 

imprévisibles. Par exemple, l’assemblage des communautés est loin d’un état d’équilibre du 

fait de l’influence d’une multitude de processus stochastiques et déterministes pouvant 

interagir, ce qui rend l’identification de règles générales d’assemblage très complexe ou du 

moins contingente (c’est-à-dire qui ne suivent pas des lois générales Lawton 1999). 

Cependant, il semblerait que dans cette dynamique, loin de l'équilibre, émergerait des 

propriétés du système complexe (Levin 1998) avec de l'ordre, de la robustesse et de 

l’adaptation (Oro & Martínez-Abraín 2023). 

La question de la stabilité des systèmes écologiques constitue depuis plusieurs 

décennies un front de recherche en écologie (p.ex. Donohue et al. 2016; Holling 1973; Levin 

1998), en raison de la grande divergence de conception de la notion même de stabilité et de 

sa difficulté d’approche dans le cas de systèmes biologiques complexes et dynamiques. De 

fait, de nombreuses études biologiques se sont davantage concentrées sur la stabilité des 

fonctions de l'écosystème (Biggs et al. 2020; Craven et al. 2018; Isbell et al. 2023) en scindant 

la notion de « stabilité » en deux composantes : 

(i) La résistance, c'est-à-dire la capacité à maintenir un niveau de fonctionnement 

face à une perturbation ;  

(ii) La résilience, étant elle-même une notion complexe associée à plusieurs 

composantes tel que la survie, l’adaptation et la transformation, mais 

caractérisant globalement la capacité du système à revenir à un niveau moyen 

de fonctionnement après une perturbation. 

Cette notion de stabilité dans le fonctionnement des écosystèmes a notamment conduit à la 

formulation l’insurance hypothesis qui prédit une corrélation positive entre biodiversité et 

fonctionnement des écosystèmes (Loreau et al. 2001; Yachi & Loreau 1999). Cette hypothèse 

décrit un effet sur le long terme de la biodiversité qui permet de maintenir ou d’améliorer le 

niveau de fonctionnement des écosystèmes face aux fluctuations de l'environnement en 



72 
 
 

raison de la divergence de réponse des espèces face aux changements environnementaux. 

L’insurance hypothesis et les relations biodiversité-fonctionnement ont été questionnées 

puisque qu’il semblerait ne pas y avoir de relations générales et systématiques entre les deux. 

Cela pourrait s’expliquer par : 

(i) Des effets de saturation et de chevauchement à l’échelle de la niche (redondance 

des espèces), supposant une limite de fonctionnement maximale des écosystèmes ; 

(ii) Des relations complexes entre biodiversité et processus écosystémiques qui 

laisseraient penser que le fonctionnement serait davantage lié aux dynamiques 

d’assemblage et aux caractéristiques fonctionnelles des communautés (Chapin et al. 

2000).  

De plus, cette manière de caractériser la stabilité des écosystèmes amène à 

s’intéresser aux variations de ses variables de fonctionnement (p.ex. variance, coefficient de 

variation, autocorrélation) par rapport à un niveau « normal » ou moyen, ce qui peut conduire 

à des résultats controversés (p.ex. en expérimentation Tilman 1996). L’étude du niveau de 

variation suppose que nous ayons la capacité de décrire un état de référence et que 

l'écosystème converge irrémédiablement vers cet état spécifique. Plus récemment, une 

notion de stabilité adaptée aux systèmes complexes s’est développée en s’inspirant de la 

métaphore de la « ball in cup » (Beisner et al. 2003). Il s'agit de penser le système comme une 

balle qui roule et qui est attirée au fond d'une vallée (Fig. 20). Bien qu’intéressante, cette 

métaphore est difficilement applicable en raison de l'effet de facteurs multiples sur la stabilité 

et de son caractère multidimensionnel (Kéfi et al. 2019; Van Meerbeek et al. 2021). A priori, il 

n’existerait donc pas de variable de stabilité simple qui permette d’englober la complexité des 

systèmes écologiques dynamiques. Ceci questionne notre capacité à décrire (s’il existe) le 

point d’attraction (un ou des états de référence) des systèmes écologiques et de dimensionner 

des pratiques de restauration en conséquence (Suding & Gross 2006). 
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Figure 20 : Schématisation de la métaphore de la « ball in cup ». Le point représente le système 

écologique qui passe d’une zone d’attraction à une autre suite à un changement (p.ex. 
environnemental, pratique de gestion, …). Le système est dynamique au sein de sa zone 

d’attraction (Adaptée de Dakos & Kéfi 2022). 

 

5. L’étude de la dynamique de la forme des distributions de traits pour 

appréhender les systèmes écologiques complexes 

La complexité dans la dynamique des systèmes écologiques a laissé penser :  

(i) Qu’il n’existerait pas de schéma d’organisation générale de la biodiversité 

laissant place à la théorie de la contingence ;  

(ii) Que l’utilisation des traits fonctionnels pourraient être limitée dans l’étude des 

processus d’assemblage à l’échelle de la communauté.  

Comment étudier un système dynamique complexe loin d’un état d’équilibre ? Comment 

identifier des règles d’assemblage dans un monde qui change ? 

 

a. La limite des métriques de diversité fonctionnelle pour appréhender la 

dynamique de la biodiversité et les processus d’assemblage 

La capacité des approches basées sur les traits fonctionnels à efficacement saisir les réponses 

écosystémiques aux changements environnementaux et les processus d'assemblage a été 

remise en question jusqu'à récemment par des études faisant état de faibles relations trait-
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environnement, trait-assemblage de la communauté, trait-stabilité ou trait-fonctionnement 

de l'écosystème (Bruelheide et al. 2018; Götzenberger et al. 2012; Lipoma et al. 2024; 

Merchant et al. 2023; Poorter et al. 2008; Van Der Plas et al. 2020). Par exemple, le potentiel 

des composantes de la diversité fonctionnelle (cf. II.1.b) à refléter les assemblages et les 

procédés écosystémiques pose question (Legras & Gaertner 2018; Mouchet et al. 2010; 

Podani et al. 2013; Ricotta et al. 2014). D’une part, parce qu’ils considèrent la variance ou la 

gamme de trait fonctionnel (p.ex. la richesse et la dispersion fonctionnelle) comme indicateur 

de diversité en occultant la complexité des distributions de traits fonctionnels (Gross et al. 

2021). D’autre part, parce qu’ils s’intéressent surtout aux relations entre paires d’espèces 

(p.ex. plus proches voisins fonctionnels pour l’équitabilité fonctionnelle), ces indices occultent 

les relations globales entre espèces ce qui peut mener à de mauvaises interprétations (Garnier 

& Navas 2012) notamment sur les processus d’assemblage :  

(i) Les fortes valeurs de divergence fonctionnelle dans le cas de la co-dominance 

d’espèces fonctionnellement contrastées peuvent s’expliquer par une 

convergence vers deux optimales de trait et non par des processus de 

différenciation (Laughlin et al. 2015) ; 

(ii) Sur la base de l’hypothèse de l’« even spacing » (Cornwell & Ackerly 2009), 

l’équitabilité fonctionnelle suppose que les processus de différenciation de 

niche se produisent de préférence avec les voisins fonctionnels les plus proches 

alors que les communautés sont structurées autour d’un faible nombre 

d’espèces dominantes et un grand nombre d’espèces subordonnées et/ou 

transitoires (sensu Grime 1998) (Gaston 2010, 2012) qui interagissent 

préférentiellement (Gaston 2012; Leitão et al. 2016; Mariotte et al. 2013a). 

 

b. Le potentiel des distributions de traits pour identifier et prédire les 

processus d’assemblage 

L’étude des distributions d’abondance de trait permettrait d’avoir un regard plus global sur 

l’ensemble de la communauté (Enquist et al. 2015; Schleuter et al. 2010). Les changements 
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dans l’expression des traits fonctionnels et les distributions d'abondance à l’échelle des 

communautés transmettent des signaux avant l'extinction des espèces. Les facteurs biotiques 

et abiotiques affectent la composition et la distribution des espèces, impactant à leur tour la 

distribution d’abondance de trait. Les distributions de traits fonctionnels et leur dynamique 

permettent donc de refléter les processus d’assemblage et d’informer sur le fonctionnement 

des écosystèmes en réponse à l’environnement (Chacón-Labella et al. 2023; García-Palacios 

et al. 2018; Gross et al. 2017; Liu et al. 2021; Mc Gill et al. 2006; Naeem et al. 1994) et 

notamment aux facteurs du changement global de plus en plus prégnant. Ainsi, il est possible 

de faire du lien entre dynamique des distributions de traits, changements environnementaux 

et dynamique des populations. Par exemple, des distributions de traits asymétriques peuvent 

rendre compte d’une immigration et/ou de changements environnementaux affectant la 

croissance, la reproduction et la mortalité, ou refléter des dynamiques aléatoires. La 

caractérisation des distributions de traits peu simplement se faire par une étude de la 

moyenne pondérée, la valeur centrale informant sur la convergence de la communauté vers 

un optimal fonctionnel, ou de la variance pondérée, déviation par rapport à la valeur centrale 

pouvant être le reflet de processus de différenciation (Violle et al. 2007). Cependant, les 

distributions des traits, pour des communautés naturellement assemblées, présentent des 

formes complexes (Danet et al. 2018; Le Bagousse‐Pinguet et al. 2017) et peuvent varier 

fortement dans l'espace et dans le temps ce qui semble limiter l’usage de la moyenne ou de 

la variance – p.ex. quelle signification aurait la moyenne ou la variance pour des distributions 

bimodales ou uniformes ? 

Des études fonctionnelles récentes ont mis en avant une méthode permettant de 

résumer de l’information complexe par une analyse de la forme des distributions de traits 

fonctionnels et de leur dynamique (Gross et al. 2017, 2021; Liu et al. 2021). Cette méthode, 

prenant en compte la complexité des formes de distribution de traits, a permis de faire des 

avancées sur l’identification des règles d’assemblage, de mieux comprendre et prédire les 

dynamiques inhérentes aux communautés. En effet, avec cette approche, il est possible de 

sortir du fort a priori de communautés à l’équilibre associées à des distributions de traits 

normales (Gaussienne) (Enquist et al. 2015; Le Bagousse‐Pinguet et al. 2017) et d’appréhender 

la dynamique d’un système écologique naturel changeant soumis à des interactions de 
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processus stochastiques et déterministes qui génèrent une grande variabilité (spatiale et 

temporelle) dans les formes de distributions de traits. Les distributions de traits des 

communautés naturellement assemblées ne sont pas normales et l'étude de leur forme peut 

fournir des informations complètes sur la dynamique des communautés, les processus 

d'assemblage et le fonctionnement des écosystèmes (Bruelheide et al. 2018; Chacón-Labella 

et al. 2023; Gross et al. 2021; Maitner et al. 2023). Par exemple, il a été observé pour des 

communautés naturellement assemblées :  

(i) Des distributions uniformes aplaties reflétant une expression équitable des 

valeurs de trait en lien avec des processus de limite à la similarité (Gross et al. 

2017, Gross et al. 2021) et de différenciation de niche (Cornwell & Ackerly 2009; 

Kraft et al. 2015; Maire et al. 2012) ; 

(ii) Des distributions avec des pics plus resserrés qu’une distribution normale 

illustrant un partage limité des ressources entre espèces fonctionnellement 

similaires selon des processus de filtrage et/ou de compétition (Le Bagousse-

Pinguet et al. 2021; Loranger et al. 2018; Schamp et al. 2008).  

La forme dynamique complexe des distributions de traits fonctionnels peut être 

appréhendée par une analyse de ses quatre moments statistiques : la moyenne, la variance, 

le coefficient d’asymétrie* (la skewness dans la suite de ce manuscrit) et le coefficient 

d’aplatissement* (la kurtosis dans la suite de ce manuscrit) (Fig. 21). Cette approche permet 

en effet d’appréhender les relations traits-environnements dans l'espace et le temps mais 

également la stabilité et la dynamique des écosystèmes (Wieczynski et al. 2019). Les limites 

de la moyenne et de la variance pour caractériser la forme des distributions fonctionnelles ont 

poussé à s’intéresser au 3e et 4e moments statistiques : la skewness et la kurtosis donnant des 

informations complémentaires à la moyenne et la variance sur la forme des distributions. La 

skewness caractérise l’asymétrie de la forme des distributions de trait (asymétrie vers la droite 

quand S > 0, asymétrie vers la gauche quand S < 0), ce qui rend compte de différences de 

fitness entre espèces et/ou de la présence de phénotypes rares. La kurtosis est liée à 

l’aplatissement, l’équitabilité de la distribution fonctionnelle et reflète la capacité des espèces 

à acquérir et à partager des ressources au sein des communautés (Chacón-Labella et al. 2023; 

Enquist et al. 2015; Maitner et al. 2023). La skewness et la kurtosis sont des indices avec un 
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sens écologique qui permettent de caractériser les aspects clés de l’assemblage des 

communautés. Par exemple :  

(i) Des distributions de traits asymétriques présentent des valeurs de skewness 

qui s’éloigne de 0 indiquant une dominance de valeurs extrêmes de trait qui 

peut se traduire par de la compétition asymétrique (Chesson 2000; Schamp et 

al. 2008) ; 

(ii) Des distributions uniformes ou bimodales sont caractérisées par des faibles 

valeurs de kurtosis reflétant la coexistence d’espèces fonctionnellement 

contrastées. Au contraire, pour des distributions de traits en pic, les valeurs de 

kurtosis sont élevées ce qui reflète une faible diversité de trait témoignant d’un 

fort effet de filtrage (Enquist et al. 2015; Gross et al. 2017). 

 

 

Figure 21 : Quatre moments statistiques pour l’étude des distributions : la moyenne, la 

variance, la skewness et la kurtosis. 
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Ces deux moments statistiques sont mathématiquement liés par une inégalité, qui a 

une force interprétative forte du point de vu biologique, et développée sous la dénomination 

SKR (Cristelli et al. 2012; Gross et al. 2021).  

Inégalité de la SKR : 𝑘𝑢𝑟𝑡𝑜𝑠𝑖𝑠 ≥ β s𝑘𝑒𝑤𝑛𝑒𝑠𝑠2 +  α 

L’analyse de cette relation entre la skewness et la kurtosis a initialement été développée pour 

l’étude de systèmes complexes, chaotiques, turbulents dans des domaines scientifiques variés 

(p.ex. physique, économie, climatologie) (Cristelli et al. 2012; Sattin et al. 2009). Récemment, 

cette méthode d’analyse a prouvé sa capacité à décrire la dynamique des communautés 

écologiques et à mieux comprendre les processus d'assemblage, laissant supposer l’existence 

potentielle de règles générales d’assemblage (Gross et al. 2017, 2021; Le Bagousse-Pinguet et 

al. 2021). La SKR permet, malgré une apparente dynamique complexe, d'identifier des points 

communs, des similitudes dans la forme des distributions fonctionnelles aidant à distinguer 

l'empreinte des processus déterministes tout en tenant compte du comportement 

stochastique inhérent aux communautés écologiques (Fig. 22). 
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Figure 22 : L’étude de la forme des distributions d’abondance de trait comme reflet des 
processus d’assemblage des communautés.  

 

Théoriquement Gross et al. (2021) ont montré la capacité de l’approche SKR à 

discriminer des processus d’assemblage pour des communautés simulées selon différents 

scenarii d’assemblage. De plus, il a été constaté, dans l’espace, des formes de distribution de 

traits similaires pour des communautés naturelles des zones arides (Gross et al. 2017), des 

tourbières alpines (Danet et al. 2018) et des forêts (Liu et al. 2021) ; toutes ces communautés 

tendent à maximiser l’équitabilité fonctionnelle avec des distributions de traits proches de 

l’uniforme. Bien que la SKR est prouvée théoriquement et empiriquement sa capacité à 

discriminer les processus d’assemblage, à ce jour il n’y a pas eu d’évidence sur son potentiel à 

analyser la dynamique des communautés. Dans le cadre de ce travail de thèse nous tenterons 

d’identifier et prédire les processus relatifs à l’assemblage des communautés en utilisant cette 
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approche SKR. Plus particulièrement, nous nous pencherons sur le potentiel de la SKR à mieux 

comprendre les processus d’assemblage de systèmes écologiques complexes dynamiques. 

 

c. Bases mathématiques soutenant la démarche analytique : une étude de 

la relation entre la Skewness et la Kurtosis (SKR – Skewness and Kurtosis 

Relationships) 

L’étude des formes de distribution de traits peut se faire par une approche dite Skewness and 

Kurtosis Relationship (SKR) mobilisant des concepts mathématiques et les 4 moments 

statistique (Fig. 21) : 

(i) La moyenne fonctionnelle de la communauté est la somme des données de trait 

des espèces, pondérée par leur abondance et divisée par leur nombre. Cette 

moyenne fonctionnelle peut être interprétée comme le reflet de « l’optimale » 

fonctionnelle compte tenu du pool d’espèces et des conditions 

environnementales (Enquist et al. 2015; Violle et al. 2007) : 𝑀𝑜𝑦𝑒𝑛𝑛𝑒𝑗  =  ∑ 𝑝𝑖𝑇𝑖𝑛𝑖         (Eq. 1) ; 

(ii) La variance fonctionnelle de la communauté correspond à la différence entre 

l’optimale de trait de la communauté (moyenne fonctionnelle) et les valeurs de 

trait des individus pondérées par leur abondance. La variance fonctionnelle 

caractérise la gamme des valeurs de trait de la communauté (Enquist et al. 2015; 

Violle et al. 2007) : 𝑉𝑎𝑟𝑖𝑎𝑛𝑐𝑒𝑗  =  ∑ 𝑝𝑖(𝑇𝑖 − 𝑀𝑜𝑦𝑒𝑛𝑛𝑒𝑗)²𝑛𝑖       (Eq. 2) ; 

(iii) La skewness caractérise l’asymétrie de la distribution de trait fonctionnel. La 

skewness rend compte des différences de fitness entre espèces et/ou de la 

présence de phénotypes rares (Chacón-Labella et al. 2023; Enquist et al. 2015) : 

𝑆𝑘𝑒𝑤𝑛𝑒𝑠𝑠𝑗  =  ∑ 𝑝𝑖(𝑇𝑖− 𝑀𝑜𝑦𝑒𝑛𝑛𝑒𝑗)3𝑉𝑎𝑟𝑖𝑎𝑛𝑐𝑒𝑗32𝑛𝑖       (Eq. 3) ; 
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(iv) La kurtosis caractérise le niveau d’aplatissement ou de resserrement de la 

distribution. La kurtosis reflète la capacité des espèces à acquérir et à partager des 

ressources au sein des communautés (Chacón-Labella et al. 2023; Enquist et al. 

2015) : 

𝐾𝑢𝑟𝑡𝑜𝑠𝑖𝑠𝑗  =  ∑ 𝑝𝑖(𝑇𝑖− 𝑀𝑜𝑦𝑒𝑛𝑛𝑒𝑗)4𝑉𝑎𝑟𝑖𝑎𝑛𝑐𝑒𝑗2𝑛𝑖      (Eq. 4) ; 

avec pi et Ti respectivement l’abondance relative et la valeur de trait pour l’espèce i, et n le 

nombre total d’espèces de la communauté j. Pour chaque communauté la somme de 

l’abondance relative des espèces est égale à 100%, ∑ 𝑝𝑖 = 1𝑛𝑖 . 

Ces moments statistiques très génériques, ont un intérêt et un sens spécifique lorsque 

l’on s’intéresse à l’analyse de la distribution des valeurs de trait à l’échelle d’une communauté 

écologique. Dans notre cas, la moyenne et la variance donnent des informations sur la 

localisation et la dispersion des valeurs de trait au sein d’une communauté donnée (p.ex. la 

moyenne permet d’avoir un regard sur les stratégies de croissance lente ou rapide des 

espèces). Ces deux variables sont surtout adaptées à l’étude de distribution normale (ou 

proche) et deviennent non suffisantes dans le cas de formes de distribution plus complexes. 

Ainsi, l’utilisation de la skewness et de la kurtosis permet de caractériser plus globalement la 

forme des distributions en s’intéressant simultanément à l’asymétrie et à l’aplatissement de 

la distribution. 

C’est dans l’idée d’étudier la dynamique de systèmes complexes qu’a été développé le 

cadre analytique de la relation entre la skewness et la kurtosis (SKR) initialement appliqué 

dans des domaines scientifiques variés (p.ex. physique, géomorphologie, économie, 

climatologie, …) (Cristelli et al. 2012). La skewness et la kurtosis sont contraintes par une 

inégalité mathématique linéaire (Cullen & Frey 1999), pouvant permettre la caractérisation 

d’un large éventail de formes et familles de distributions (p.ex. la famille skew-

uniform maximisant l’équitabilité fonctionnelle avec β = 1 & α = 1.86 ; Fig. 23) : 

K≥ β S²+ α          (Eq. 5) ; 



82 
 
 

Encart.1 : Démonstration mathématique de la relation entre la skewness et la kurtosis 

(Gross et al. 2017) 

La moyenne, la variance, la skewness et la kurtosis sont les quatre premiers moments d'une 

fonction de densité de probabilité (p(x)) pour une variable stochastique donnée (x). Un 

moment d'une fonction de densité de probabilité est défini de la manière suivante : 𝜇𝑗 = 𝐸[(𝑥 −  𝜇)𝑗  ] =  ∫ (𝑥 −  𝜇)𝑗+∞−∞ 𝑝(𝑥)𝑑𝑥      (Eq. 6); 

où μj, réfère au jth moment de la fonction de densité de probabilité. Les équations générales 

pour toute distribution peuvent donc être lues comme suit : 𝑀𝑜𝑦𝑒𝑛𝑛𝑒 =  𝜇 = 𝐸[𝑋] =  ∫ 𝑥𝑝(𝑥)𝑑𝑥+∞−∞       (Eq. 7); 

𝑉𝑎𝑟𝑖𝑎𝑛𝑐𝑒 =  𝜎2 = 𝜇2 = 𝐸[(𝑋 −  𝜇)2] =  ∫ (𝑥 −  𝜇)2𝑝(𝑥)𝑑𝑥+∞−∞    (Eq. 8); 𝑆𝑘𝑒𝑤𝑛𝑒𝑠𝑠 =  𝛾1 = 𝜇3𝜇23/2 = 𝜇3𝜎3        (Eq. 9); 

𝐾𝑢𝑟𝑡𝑜𝑠𝑖𝑠 =  𝛾2 = 𝜇4𝜇22 = 𝜇4𝜎4        (Eq. 10); 

Avec σ la déviation standard de la fonction de densité de probabilité ; la skewness et la kurtosis 

sont divisées par σ3 et σ4 pour les rendre sans dimension. La skewness et la kurtosis ne sont 

pas indépendantes parce qu’il existe des relations entre les moments qui sont basées sur des 

inégalités beaucoup plus générales. L’une d’elle est celle de Cauchy-Schwarz, qui stipule que, 

pour deux fonctions réelles et intégrales f(x) et g(x) : 

(∫ 𝑓(𝑥)𝑔(𝑥)𝑑𝑥+∞−∞ )2 ≤ (∫ 𝑓(𝑥)2𝑑𝑥+∞−∞ )(∫ 𝑔(𝑥)2𝑑𝑥+∞−∞ )    (Eq. 11); 

Sauf dans le cas où f(x) = kg(x), k étant une constante réelle. Dans ce cas, on peut écrire : 𝑓(𝑥)𝑔(𝑥) = (𝑥 −  𝜇)3𝑝(𝑥) = [(𝑥 −  𝜇)2√𝑝(𝑥)][(𝑥 −  𝜇)√𝑝(𝑥)]   (Eq. 12); 

De plus, 
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(∫ (𝑥 −  𝜇)3−∞−∞ 𝑝(𝑥)𝑑𝑥)2 ≤  (∫ (𝑥 −  𝜇)4−∞−∞ 𝑝(𝑥)𝑑𝑥)(∫ (𝑥 −  𝜇)2−∞−∞ 𝑝(𝑥)𝑑𝑥) (Eq. 13); 

A partir des équations 4 et 5 : 𝜇32 =  𝛾12𝜎6  ≤  𝜇4𝜎2 = 𝛾2𝜎6       (Eq. 14); 

De plus, il est toujours vrai que : 𝛾2  ≥  𝛾12          (Eq. 15); 

Si nous modifions la prémisse de l'équation 7 de telle sorte que : 𝑓(𝑥)𝑔(𝑥) = (𝑥 −  𝜇)2𝑝(𝑥) = [(𝑥 −  𝜇)²√𝑝(𝑥)][√𝑝(𝑥)]    (Eq. 16); 

En suivant l’inégalité de Cauchy-Swharz, nous obtiendrons : 

(∫ (𝑥 − 𝜇)²𝑝(𝑥)𝑑𝑥+∞−∞ )2 ≤ (∫ (𝑥 −  𝜇)4𝑝(𝑥)𝑑𝑥+∞−∞ )(∫ 𝑝(𝑥)𝑑𝑥+∞−∞ ) 𝑠𝑒𝑒 𝑒𝑞𝑛 8 𝑎𝑛𝑑 10 ⇒             𝛾2 ≥ 1 

(Eq. 12); 

Ainsi, la kurtosis a une limite inférieure sa valeur minimale est comprise entre 1 et le carré 

de la skewness :  𝛾2 ≥ max {1, 𝛾12}         (Eq. 17); 

Pour obtenir une meilleure approximation de la limite inférieure, nous pouvons utiliser la 

formule suivante : 𝐸[(𝑥 −  𝜇 +  𝛼)2(𝑥 −  𝜇 + 𝑏)2]  ≥ 0      (Eq. 18); 

Puisque les deux termes entre parenthèses sont non négatifs pour a et b réels, en définissant 

u = a + b et w = ab et en développant le produit, nous obtenons : 𝛾2 + 1𝜎2 (𝜇2 + 2 𝑤) + 1𝜎 𝑢 + 1𝜎4𝑤2  ≥ 0      (Eq. 19); 

En prenant les dérivées, le minimum arrive pour : (𝑢,𝑤)𝑚𝑖𝑛 = (−𝛾2𝜎,−𝜎2)        (Eq. 20); 

Ainsi : 
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𝛾2  ≥ 1 + 𝛾12          (Eq. 21); 

Il n'existe aucune distribution qui ne satisfasse pas à cette inégalité. 

 

 

Figure 23 : La SKR pour identifier des similitudes dans les formes des distributions de traits. Le 

cadre analytique de la SKR peut être utilisé pour identifier des similitudes dans les formes de 

distribution. Les distributions peuvent être caractérisées par une même SKR associée à une 

pente et une ordonnée à l’origine, caractéristique d’une famille de distribution, et donc 
présenter des formes similaires. 

 

Cette approche aide à l’étude des distributions complexes. Plus particulièrement, en 

écologie, elle permettrait l’étude des distributions d’abondance de traits à l’échelle de 

communautés naturelles ou gérées (Le Bagousse‐Pinguet et al. 2017). En effet, ce cadre 

analytique de la SKR se base sur l’identification des points communs dans la forme des 

distributions d’abondance de traits à partir desquels des processus d’assemblage peuvent être 

identifiés et prédits (Gross et al. 2017, 2021; Liu et al. 2021). En tenant compte de la nature 

dynamique et complexe des communautés écologiques, le cadre analytique de la SKR semble 

prometteur pour identifier la réponse des communautés à l’effet du déterminisme tout en 
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tenant compte de l’empreinte de la stochasticité. Un couplage de l’approche SKR avec 

l’utilisation de modèle nul (Gotelli & Entsminger 2001) permet de conclure sur de potentielles 

divergences entre communautés observées et communautés générées aléatoirement et donc 

sur l’effet d’un déterminisme, c’est-à-dire : Est-ce que les communautés observées ont des 

signaux SKR significativement différents de ceux issus de communautés simplement soumises 

à l’aléatoire ? Ce qui reviendrait à : Les communautés observées sont-elles dépendantes de 

processus déterministes ? 

 

6. Objet d’étude et démarche 

Avant de présenter les méthodes et matériels mobilisés, nous définirons et présenterons ici 

le modèle d’étude constituant le cœur de la thèse : la prairie permanente. 

 

a. Objet d’étude : Les prairies permanentes, un écosystème modèle 

d’intérêt pour aborder des enjeux multiples 

Communément une prairie est décrite comme un écosystème dominé par des espèces 

herbacées, où les espèces ligneuses sont peu présentes voire inexistantes (Gibson 2009). 

Dixon et al. (2014) a tenté de décrire globalement ce terme de « prairie » comme : « un type 

de zone non humide avec un couvert végétal d'au moins 10 %, dominé ou codominé par des 

graminées et des plantes herbacées, et où les arbres forment une seule couche de couvert 

avec soit moins de 10 % de couverture et 5 m de hauteur (zone tempérée), soit moins de 40 

% de couverture et 8 m de hauteur (zone tropicale) » laissant donc supposer que le mot 

« prairie » n’évoque pas la même chose en fonction du contexte (p.ex. pédoclimatique) et des 

pratiques de gestion (Dixon et al. 2014; Gibson 2009).  

La « prairie permanente » s’inscrit dans ce flou lexical avec une définition qui dépend 

du domaine d’étude qui l’appréhende. En effet, dans le domaine agricole (administratif et 

règlement agricole) une prairie permanente est définie comme « toute surface de production 

d’herbe qui n’a pas été retournée depuis 5 ans au moins » (article 4 du règlement UE 
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n°1307/2013, Ministère de l’agriculture de l’agroalimentaire et de la forêt 2015) ou encore 

« Des Terres utilisées de façon permanente (normalement 5 ans ou plus) pour la culture de 

plantes herbacées fourragères ou énergétiques, par voie culturale (ensemencement) ou 

naturelle (auto-ensemencement), et qui ne font pas partie de l'assolement de l'exploitation » 

(Eurostat 2024). Ce terme, lié aux pratiques de gestion, s’oppose aux prairies dites 

« temporaires » ou « artificielles » pour lesquelles un mélange de poacées et de fabacées à 

destination fourragère est semé en rotation avec d’autres types de production (p.ex. grandes 

cultures) pour 1 à 4 ans.  

En écologie, la « prairie permanente » est considérée comme une formation végétale 

secondaire intimement liée aux pratiques d’élevage préservant la strate herbacée au 

détriment d’une évolution vers des stades forestiers (Amiaud & Carrère 2012; Carrère et al. 

2022) (Fig. 24). Cette dernière description peut inclure des prairies dites « naturelles » ou 

« semi-naturelles », c’est-à-dire regroupant les communautés végétales dominées par des 

espèces spontanées herbacées (non semées) avec une quasi absence de ligneux (Le Hénaff 

2016) du fait des pratiques de gestion qui permettent un maintien de cette strate herbacée. 

Dans la suite de ce manuscrit, nous nous sommes concentrés sur l’étude des « prairies 

permanentes semi-naturelles », au sens écologique, nous tenons à repréciser sa définition 

comme suit : un écosystème dominé par une végétation spontanée composé d’espèces 

herbacées maintenues par des pratiques de gestion d’élevage (p.ex. fauche et/ou pâturage) 

qui limitent l’évolution vers des stades forestiers et pouvant être fertilisé par des apports 

organiques et/ou minéraux. Quand nous utiliserons le terme « prairies permanentes », il 

réfèrera à cette définition. 
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Figure 24 : Schématisation de la dynamique végétale du « stade prairie » vers un « stade forêt » 

(Adaptée de Carrère et al. 2022). 

 

Les prairies permanentes sont des écosystèmes terrestres largement répandus, 

couvrant plus de 30% de la surface agricole de l’Union européenne (Eurostat 2024), en France 

en 2022 les prairies permanentes et surfaces toujours en herbe contribuent à plus de 20% de 

la superficie totale du territoire et plus de 40% de la SAU avec une part importante dans les 

massifs de montagne (Alpes et Pyrénées) et moyenne montagne (Vosges, Jura, Massif-central) 

(Agreste 2023) (Fig. 25). En France, les prairies et parcours nourrissent environ 27 millions de 

ruminants. Ces surfaces herbagères produisent 55 millions de tonnes de matière sèche 

d’herbe qui sont pâturées à 58 % et fauchées à 42 % (conservées sous forme de foin, d’ensilage 

ou d’enrubannage). En plus d’être la principale source de nourriture des ruminants, ces 

surfaces en herbe ont de multiples atouts détaillés ce livret4 (IDELE 2021). Les prairies 

permanentes sont reconnues pour être des « hot spot » de diversité spécifique (Habel et al. 

2013) favorables au maintien de la multifonctionnalité et des services écosystémiques tels que 

la biodiversité, la provision de fourrage, la régulation du climat, la préservation du cycle de 

                                                        
4 https://idele.fr/detail-article/les-chiffres-cles-des-prairies-et-parcours-en-france  

https://idele.fr/detail-article/les-chiffres-cles-des-prairies-et-parcours-en-france
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l’eau, la lutte contre l’érosion et les inondations, … (Hopkins & European Grassland Federation 

2014; Schils et al. 2022). Les prairies permanentes sont donc intégrées aux enjeux 

contemporains de la durabilité qui visent à produire tout en préservant l’environnement, le 

climat et la société (Amiaud & Carrère 2012; Soussana & Lemaire 2014; Wiesmeier et al. 2019).  

Les prairies sont profondément impactées par les facteurs du changement global qui 

pourraient avoir des effets dramatiques voire irréversibles sur leur fonctionnement et les 

services qu’ils rendent (Bardgett et al. 2021; Berdugo et al. 2020; Speißer et al. 2022). En 

particulier, les perturbations liées aux pratiques de gestion et aux changements d’utilisation 

des terres induisent de profondes modifications de composition, de structure et de 

fonctionnement (Allan et al. 2015; Buisson et al. 2022; Chapin et al. 2000; Newbold et al. 

2016). Ces dernières décennies, il a été observé une intensification dans la gestion des prairies 

permanentes se traduisant par une plus grande fréquence des fauches, une densité plus 

importante d’animaux d’élevage et de plus hauts apports de fertilisant minéraux (Schils et al. 

2022). Cette intensification est à l’origine d’une simplification des écosystèmes, tant dans leur 

structure que dans leur fonctionnement, s’expliquant notamment par une réduction de la 

biodiversité. Par exemple : 

(i) L’utilisation d’intrants minéraux aurait tendance à banaliser un type de 

végétation limitant la diversité spécifique (Manneville 2014) ;  

(ii) La précocité et l’augmentation de la fréquence des fauches favoriseraient des 

espèces compétitrices à développement rapide (Carrère et al. 2022; Manneville 

2014).  

Notre capacité de prédire les effets du changement global et plus particulièrement des 

pratiques de gestion sur la composition, la structure et le fonctionnement des prairies 

permanentes semble donc capitale au regard des services fournis par cet écosystème et dont 

les sociétés humaines tirent avantage. 
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Figure 25 : Les prairies en France : (a) Evolution de la surface fourragère en France et (b) part 

des prairies françaises dans la SAU départementale. 1Prairies artificielles, temporaires et 

surfaces toujours en herbe (Provenant de Agreste 2023). 

 

b. Coupler des approches scientifiques pour mieux répondre aux objectifs 

écologiques 

La complexité des réponses des communautés végétales prairiales, a rendu nécessaire de 

développer une variété d’approches expérimentales et observationnelles pour appréhender 

les processus d’assemblage notamment dans le contexte du changement global. Les 

approches expérimentales, bien que pensées pour tester des hypothèses clairement définies 

a priori, restent restreintes quant à leur extrapolation à des systèmes in natura. Ces approches 

expérimentales semi-contrôlées (même lorsqu’elles sont réalisées en plein champ) restent 

limitées pour étudier conjointement l’effet de facteurs multiples qui interagissent 

potentiellement et qui de plus n’agissent pas tous nécessairement de manière directe (par la 

modification d’autres facteurs, p.ex. la profondeur du sol peu indirectement influencer la 

diversité végétale car elle conditionne la disponibilité en nutriments (Fridley 2003). De plus, 

les expérimentations testent des situations contrastées et miment rarement l’augmentation 

progressives de facteurs liés au changement global (ex. intensification des aléas climatiques) 
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(Block et al. 2022). Enfin elles ont souvent une portée réduite dans le temps, même si des 

dispositifs installés sur du long terme restent précieux pour observer les différences de 

réponse à court, moyen et long terme (Spiegelberger et al. 2006; Tilman 1996). Les approches 

observationnelles, le long de gradients de perturbations, sont utiles pour comprendre la 

manière dont se structure la biodiversité dans l’espace ainsi que pour étudier le 

fonctionnement des écosystèmes. Ces dispositifs permettent également de contextualiser les 

résultats obtenus dans un monde « réel » et de tester des interactions entre les facteurs. 

 

III. Structuration de la thèse, hypothèses et sous-problématiques 

Comme évoqué précédemment, ce travail de thèse a pour objectif d’identifier des règles 

d’assemblage des communautés prairiales, afin de mieux prédire leur dynamique dans le 

cadre du changement global. La thèse est construite en trois axes de travail qui constituent 

les trois chapitres de ce manuscrit. Ces derniers se structurent autour de sous-

problématiques, qui déclinent la problématique générale, et permettent de poser les 

hypothèses que nous avons testées dans les différentes étapes de ce travail. 
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Chapitre 1 

Sous-problématique : 

Comment mobiliser l’approche trait fonctionnel pour identifier et prédire les règles relatives 

aux processus d’assemblage des communautés ?  

Hypothèses : 

H1 : Les formes des distributions de traits apportent de nouvelles informations sur les 

processus d’assemblage. 

H2 : Les différents processus d’assemblage affectent les distributions d’abondance de traits. 

- H2.1 : Dans le cadre d’un filtrage environnemental nous nous attendons à observer 

des distributions en pic (leptokurtique, plus resserrées qu’une distribution normale). 

L’intensité du filtre agit sur la gamme de trait exprimée à l’échelle de la communauté. 

Le tout illustrant une convergence limitant la coexistence par des processus 

antagonistes de compétition et d’exclusion pour la ressource. 

- H2.2 : Dans le cadre de processus de différenciation de niche nous nous attendons à 

observer des distributions se rapprochant de distributions uniformes (plus aplaties que 

des distributions normales) traduisant une divergence, c’est-à-dire d’une 

complémentarité fonctionnelle favorisant la coexistence entre espèces 

fonctionnellement contrastées. 

H3 : L’étude de l’équitabilité et de la stabilité des distributions fonctionnelles permet de 

caractériser des phénomènes de coexistence dépendants des modalités de gestion. 

H4 : Il existe un lien fort entre maximisation de l’équitabilité fonctionnelle à l’échelle des 

communautés et stabilité des assemblages. 

Approche :  

Présentation du cadre analytique permettant de révéler des règles d’assemblage par l’étude 

de la dynamique des formes de distributions fonctionnelles en analysant la relation entre leur 

asymétrie (skewness) et leur aplatissement (kurtosis) (SKR Framework). En tenant compte de 

la complexité de la forme des distributions et de leur dynamique, l’approche SKR nous donne 
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des informations plus pertinentes sur les patrons de diversité fonctionnelle (notamment 

l’équitabilité et la stabilité) et les processus sous-jacents impliqués dans l'assemblage des 

communautés. Cette méthode analytique a fait l’objet d’une valorisation par la création d’un 

R package : « TAD ». 

 

Chapitre 2 

Sous-problématique : 

Quels sont les effets des pratiques de gestion sur les assemblages des communautés et leur 

dynamique ? 

Hypothèses : 

H1 : Les assemblages et leur dynamique dépendent des pratiques de gestion. 

H2 : Pour des écosystèmes soumis à des hauts niveaux de fertilisation, la stochasticité 

environnementale est un processus dominant dans la dynamique des assemblages. 

H3 : L’équitabilité fonctionnelle est un marqueur d’une complémentarité fonctionnelle 

favorable à la coexistence et au recrutement des espèces. 

H4 : Les communautés soumises à une faible intensité de gestion (p.ex. des communautés non 

soumises à des apports d’intrants minéraux) se rapprochent dans leur structure et leur 

fonctionnement de communautés naturelles. Elles accueillent un grand nombre d’espèces 

fonctionnellement différentes favorables au maintien d’un haut niveau de diversité 

fonctionnelle sur le long terme. 

Approche :  

L’application du cadre analytique de la SKR à des prairies permanentes du Massif-central 

(ANAEE-ACBB) soumises à des pratiques de gestion contrastées. Etudier la variabilité (ou la 

stabilité) temporelle des distributions de traits peut permettre de mieux comprendre la 

manière dont les communautés prairiales s’assemblent en réponse aux modalités de gestion 
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et potentiellement d’améliorer notre capacité à anticiper les effets des changements (p.ex. de 

pratiques de gestion) sur la biodiversité et les écosystèmes. 

 

Chapitre 3 

Sous-problématiques : 

Quelles sont les relations entre distributions d’abondance d’espèces et distributions 

d’abondance de traits ? Quelle est la contribution relative des espèces, et plus 

particulièrement des espèces les moins abondantes (subordonnées et transitoires sensu 

Grime 1998), à l’émergence des processus d’assemblage ?  

Hypothèses : 

H1 : La dynamique des assemblages s’explique par une influence globale des espèces de la 

communauté ; qu’elles soient dominantes ou moins abondantes (subordonnées et 

transitoires sensu Grime 1998). 

H2 : La contribution relative des espèces à l’émergence des règles d’assemblage n’est pas la 

même en fonction des modalités de gestion : 

- H2.1 : Pour un haut niveau d’apport en nutriments minéraux, on s’attend à observer 

une faible gamme de valeurs de traits exprimée en lien avec des limites à la coexistence 

du fait d’un filtrage (sensu Keddy 1992) d’espèces compétitrices qui répondent le 

mieux à la fertilisation. De telles communautés sont plus instables et dépendantes de 

la stochasticité environnementale. 

- H2.2 : Pour de faible niveau de gestion (absence de fertilisation minérale), on s’attend 

à observer un plus haut niveau de diversité fonctionnelle caractérisant une meilleure 

coexistence entre espèces abondantes et subordonnées fonctionnellement 

contrastées. 

H3 : L’équitabilité des distributions de traits fonctionnels s’explique par une complémentarité 

fonctionnelle entre espèces abondantes (dominantes) et moins abondantes (subordonnées). 
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H4 : La stabilité de l’assemblage s’explique par de la redondance fonctionnelle à l’échelle des 

espèces les plus sensibles aux perturbations : les espèces subordonnées et transitoires. 

Approche :  

L’application du cadre analytique de la SKR à des communautés manipulées fictivement par 

une succession ordonnée de suppression d’espèces sur :  

(i) Des communautés prairiales gérées de manière contrastée à l’échelle de 

l’Europe ;  

(ii) Des communautés végétales naturelles du globe,  

a permis d’explorer l’origine des patrons de diversité fonctionnelle et d’appréhender la 

relation entre niveau d’abondance des espèces et règles d’assemblage des communautés. La 

mobilisation de multiples jeux de données ayant fait l’échantillonnage de communautés 

végétales, dans des conditions variées (pratiques et pédoclimatiques), dans le temps et 

l’espace, permet de s’intéresser à la généricité des patrons de diversité fonctionnelle et des 

processus d’assemblage observées. 

 

IV. Matériel et Méthode 

1. Présentation des jeux de données mobilisées 

Dans cette partie nous nous attacherons à présenter les jeux de données mobilisés dans le 

cadre de cette thèse. Dans un premier temps, nous avons utilisé des données issues de 

simulations selon différents scenarii écologiques dans l’idée de tester la validité des 

indicateurs statistiques de la SKR pour appréhender les processus d’assemblage. Dans un 

second temps nous avons mobilisé des données issues d’un dispositif long-terme sur des 

prairies permanentes gérées expérimentalement permettant de s’intéresser à l’effet des 

pratiques de gestion sur les assemblages et leurs dynamiques temporelles. Pour finir nous 

avons mobilisé des données spatialisées observées à l’échelle (i) du Massif-central, (ii) de 

l’Allemagne et (iii) du monde dans l’idée de conclure sur l’existence potentielle de règle 

générale d’assemblage. 
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a. Des données simulées 

Les données simulées proviennent de la plateforme de modélisation Ecolottery (Munoz et al. 

2018). Ces modèles ont permis de simuler les effets de processus déterministes et 

stochastiques sur l’assemblage de communautés théoriques. L’influence des facteurs 

stochastiques et déterministes peut être définie afin de contrôler le succès d’implantation des 

espèces immigrantes et la survie de leur descendance. Nous avons simulé trois scénarii 

(différentes modalités de la fonction shapelottery du package ecolottery) avec 

différentes empreintes du déterminisme et de la stochasticité. Le premier scénario (scénario 

neutre) imite le seul effet des processus stochastiques sur l'assemblage des communautés, 

conformément à la théorie neutre de Hubbell (2001). Le deuxième scénario génère des 

communautés soumises à des filtres biotiques ou abiotiques (scénario stabilisant) 

sélectionnant les espèces les plus adaptées au contexte environnemental (Keddy 1992). Le 

troisième scénario simule des communautés reflétant une différenciation de niche et/ou des 

limites à la similitude (scénario disruptif), c'est-à-dire des communautés où la coexistence est 

permise. Pour ces trois scénarii, nous avons effectué 100 séries de simulation en caractérisant 

l'expression phénotypique des espèces, le niveau d'aléas et les conditions environnementales. 

Le nombre d'espèces dans le pool a été fixé à 2500. Le nombre d'espèces par communauté a 

été ajusté à 250. Pour le scenario neutre, les 100 simulations ont été répétées 500 fois afin de 

constituer un modèle nul. Dans ce modèle nul, les communautés sont uniquement assemblées 

selon des processus stochastiques, ce qui permet de dévoiler l'empreinte potentielle des 

processus déterministes sur l'assemblage des communautés dans le cadre des scénarii 

stabilisant et disruptif. L’ensemble de ces données simulées a permis une validation théorique 

de la démarche analytique. 

 

b. Des données expérimentales 

Le principal jeu de données mobilisé dans ce manuscrit est issu d’un dispositif expérimental 

de suivi long terme de prairies permanentes soumises à différentes modalités de gestion : le 
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dispositif ANAEE-ACBB5. Le dispositif a été mis en place au printemps 2004 sur 3 ha de prairies 

permanentes sur un site à 880 m d’altitude dans le Massif-central (domaine expérimental 

INRAE Theix, France : 45°43'23" N, 03°1'21" E). Le climat du site est semi-continental 

(précipitations annuelles moyennes : 770 mm/an, température moyenne annuelle : 8,7°C pour 

la période 2000 - 2021). La roche mère est granitique et le sol présente les caractéristiques 

d'un Brunisol. En amont de la mise en place du dispositif expérimental, la prairie était soumise 

à une gestion assez intensive associant fauche et pâturage et recevant une fertilisation 

minérale et organique. Initialement la prairie était dominée par des espèces hautes à 

croissance rapide (p.ex. espèces de graminées : Lolium perenne, Elytrigia repens, Alopecurus 

pratense, Poa pratensis et Festuca arundinacea ; espèces de légumineuses : Trifolium repens ; 

espèces de dicotylédones : Taraxacum officinalis (Fig. 26) (Louault et al. 2017), 

caractéristiques d’une prairie productive relativement pauvre en espèces (n ~ 17 espèces). 

                                                        
5 https://www.soere-acbb.com/caracteristiques-2 
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Figure 26 : Composition initiale des espèces dominantes (campagne de relevés botaniques de 

2004) de la prairie avant la mise en place du dispositif expérimental ANAEE-ACBB (crédits photo 

INPN). 

  

Pour notre étude, nous avons mobilisé le gradient d’intensification du dispositif qui avait été 

mis en place en 2005. Sur ce gradient, quatre modalités de gestion ont été établies et 

maintenues constantes depuis (16 ans de données analysées sur cette étude 2005-2021 + la 

situation initiale 2004). Pour chaque modalité de gestion, quatre répétitions sur des parcelles 
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de 400 m², réparties dans l'espace au sein de deux blocs, ont été instaurées (Fig. 27) (Louault 

et al. 2017). Les quatre pratiques de gestion (de la plus intensive à la moins intensive) 

correspondent à : 

(i) Une pratique mêlant fauche et fertilisation NPK (Mown-NPK) avec trois coupes 

par an et un apport minéral moyen sur la série temporelle 2005-2021 de N 

(250,6 kgN.ha-1), P (26,3 kgP.ha-1) et K (158,2 kgK.ha-1). Ces doses d’apports 

minéraux ont été calculées dans l’idée de compenser les exportations dues à la 

pratique de fauche (méthode du bilan azoté appliquée sur la base des indices 

de nutrition azotée ; Lemaire et Salette, 1984). Ce niveau de fertilisation peut 

être trouvé dans des prairies hautement gérées en Europe (Allan et al. 2015). 

Cette pratique pourrait constituer un « pseudo-témoin », puisque le niveau de 

gestion restait comparable à celui qui était présent avant la mise en place de 

l’expérimentation ; 

(ii) Une pratique mêlant fauche et fertilisation PK (Mown-PK) avec trois fauches 

annuelles et un ajout moyen de nutriments sur la série temporelle 2005-2021 

de P (19,9 kgP.ha-1) et K (116,4 kgK.ha-1). Ces doses d’apports minéraux ont été 

calculées dans l’idée de compenser les exportations dues à la pratique de 

fauche. Ce traitement est conçu pour favoriser l'abondance des espèces de 

légumineuse. En effet la limitation des apports d'azote et le maintien d’apport 

en phosphore sont connus pour favoriser l'abondance de ce groupe fonctionnel 

(Tognetti et al. 2021) ; 

(iii) Une pratique de fauche sans fertilisation (Mown-Unfertilized), avec trois 

fauches annuelles. Ce traitement vise à tester les effets de l'exportation de 

nutriments par la fauche sur la diversité végétale. Cette baisse progressive de 

la disponibilité en nutriment du sol est à même d’entrainer une réduction de la 

fertilité du sol et de la production de biomasse par les plantes. Sur le plan 

fonctionnel on peut faire l’hypothèse que cette modalité de gestion réduit les 

interactions compétitives et favorise une plus grande diversité végétale dans le 

temps (Grime 1979; Maalouf et al. 2012) ; 
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(iv) Une pratique d’abandon (Ab) sans fauche ni fertilisation. Ce traitement vise à 

tester l’impact de la mise en jachère de prairie sur la dynamique de la 

communauté végétale. L'abandon des prairies est souvent associé à une forte 

diminution de la diversité végétale en raison de l'accumulation de grandes 

quantités de biomasse (Michalet et al. 2021; Quétier et al. 2007), qui peut 

accroitre les mécanismes de compétition (notamment pour la lumière) et 

sélectionner des espèces de grande taille et des ligneux (reprise d’une 

dynamique progressive secondaire). 

 

 

Figure 27 : Présentation du dispositif long terme ANAEE-ACBB sur prairies permanentes (Louault 

et al. 2017). Les pratiques de gestion Ov-, BO- et BO+ correspondent à des modalités de gestion 

incluant du pâturage mais non pris en compte dans cette étude (Provenant de ANAEE-ACBB). 
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Chaque année entre 2004 et 2021 (à l’exclusion des années 2005 et 2009), un relevé 

botanique a été réalisé, dans chaque parcelle. Cela a permis de suivre les changements de 

composition taxonomique, de richesse spécifique, de fréquence, de volume et de présence 

des espèces à l'aide de 40 points-contact le long de transects fixes. Il a été ensuite calculé 

l'abondance relative (pi) de chaque espèce i dans chaque parcelle et chaque année comme le 

% d'occurrence de l'espèce divisé par la somme de toutes les occurrences d'espèces (Louault 

et al. 2017) : 

pi = 
𝑃𝑟𝑒𝑠𝑒𝑛𝑐𝑒𝑖∑ 𝑃𝑟𝑒𝑠𝑒𝑛𝑐𝑒𝑘𝑛𝑘=1 × 100       (Eq. 22); 

Au total, 110 espèces ont été observées au cours de la période expérimentale dans les quatre 

modalités de gestion (Figs. 28, 29 & 30). 
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Figure 28 : Dynamique temporelle de la richesse spécifique pour les quatre modalités de gestion 

étudiées (Mown-NPK, Mown-PK, Mown-Unfertilized et Abdandon) entre 2004 et 2021. 



102 
 
 

 

Figure 29 : Dynamique temporelle de l’abondance relative (a) des légumineuses et (b) des 

graminées pour les quatre pratiques de gestion entre 2004 et 2021. 
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Figure 30 : Fréquence spatio-temporelle d’observation des espèces (Commonness = 100% si 

l’espèce a été observée chaque année dans chaque parcelle de la pratique de gestion en 

question) en fonction de leur abondance relative à l’échelle de la communauté sur la période 

2010 - 2021 pour les quatre modalités de gestion étudiées. Les annotations correspondent aux 

espèces dont la fréquence d’observation est > 95 % : les espèces dominantes du dispositif 

expérimental. 

 

Les données expérimentales long terme issues de ce site d’étude des prairies 

permanentes du Massif-central présentent un intérêt pour l’étude des dynamiques 
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temporelles des processus écosystémiques dans un même contexte pédoclimatique mais 

soumises à différents niveaux d’intensité de gestion. Cela permet de tester des hypothèses 

sur des potentiels effets des facteurs du déterminisme sur la biodiversité, les assemblages et 

le fonctionnement des écosystèmes. 

 

c. Des prairies permanentes observées à l’échelle du Massif-central 

Le projet de thèse a également mobilisé des données issues d’un dispositif observationnel sur 

des prairies permanentes du Massif-central (Fig. 31) impliquant une collaboration entre 

éléveur.euse.s et chercheur.euse.s initiée dans le cadre du programme AEOLE6 (Galliot et al. 

2020). Ce dispositif en « laboratoire in situ » visait à étudier de manière diachronique 

l'évolution de la biodiversité, des pratiques de gestion, et des variables pédoclimatiques dans 

un contexte où les données climatiques et de pratiques de gestion ne sont pas corrélées (Allart 

et al. 2024). 

Le Massif-central est une vaste région de moyenne montagne de 85 000 km2, dominée 

par les surfaces en herbe (~ 3,5 millions d’ha en herbe) et soumise à une diversité climatique :  

(i) Climat montagnard et semi-continental au centre ; 

(ii) Climat océanique au nord et à l'ouest ; 

(iii) Climat méditerranéen au sud-est. 

                                                        
6 https://www.sidam-massifcentral.fr/developpement/aeole 

https://www.sidam-massifcentral.fr/developpement/aeole
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Figure 31 : Carte du Massif-central et part des prairies permanentes (Natural grassland) à 

l’échelle de cette zone géographique. Les milieux ouverts herbacés (prairies, pelouses ou landes 

herbeuses) constituent des socio-écosystèmes emblématiques des zones de Massif central. 

L’élevage à l’herbe est une activité qui mobilise 60% de la SAU du Massif-central et 9 000 actifs. 

Le patrimoine agro-environnemental que constitue les prairies permanentes est néanmoins 

menacé par le changement climatique, l’érosion de la biodiversité et les changements de 

pratiques de gestion agricole (abandon et intensification) (Provenant Panhelleux et al. 2023). 

 

Malgré cette variabilité spatiale du climat, le changement climatique a des effets globaux sur 

l’ensemble des sites climatiques de cette région de moyenne montagne avec un impact en 

termes d’intensité de ces changements qui varie localement (Fig. 32). 
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Figure 32 : Tendances climatiques à l’échelle des sites climatiques du Massif-central sur la 

période 1985 - 2022 pour (a) la température annuelle moyenne, (b) la somme annuelle de 

pluviométrie et (c) la somme annuelle de l’évapotranspiration potentielle. 
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 Le projet AEOLE a été construit sur la base d’un réseau de 143 prairies permanentes 

réparties le long d’un gradient altitudinal allant de 300 à 1400 mètres d’altitude (Fig. 33). 

L’acquisition des données a été réalisée au cours de trois campagnes d’études : 2008-2009, 

2016-2017 et 2022. Ces campagnes d’échantillonnage ont permis d’assurer un suivi temporel 

de différents indicateurs (Tab. 1, Annexe II) : 

(i) Des indicateurs physico-chimiques du sol ; 

(ii) Des indicateurs agronomiques de qualité et quantité de fourrage ; 

(iii) Des indicateurs de pratique de gestion qui informent sur l’utilisation de la 

prairie (fauche et/ou pâturage) et le niveau de fertilisation organique et 

minérale ; 

(iv) Des indicateurs climatiques provenant de séries temporelles (journalières) 

maillées (5 km²) sur la période 1985 – 2022 (extraction SAFRAN le 

10/03/2023) (Durand et al. 1993) ; 

(v) Des indicateurs de biodiversité liant relevés phytosociologiques (Braun-

Blanquet et al. 1932) et composition fonctionnelle des prairies (Carrère et al. 

2012). 

 

 

Figure 33 : Localisation des prairies permanentes du Massif-central suivies dans le cadre du 

projet AEOLE. 
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Table 1 : Présentation des variables suivies au cours du projet d’étude diachronique des prairies 
du Massif-central AEOLE. 

 

 

2008-2009 2016-2017 2022

Département

Altitude

Surface de la parcelle

Etat hydrique du sol

Exposition

Stabilite

Profondeur de sol

Mecanisable

Pluviométrie

Température

Somme de degré jour

Roche mère

Pratiques en n-1

Pratiques en n-2

Nmin annuelle

Norg annuelle

Ntot annuelle

Type de prairie

Utilisation dominante

pH

% C

% N

% MO

C/N

Densité apparente

Stock_C

Stock_MO

P2O5

K2O

MgO

CaO

CEC

Taux de saturation

Na2O

Texture

Light Fraction (C et N)

Heavy Fraction (C et N)

MAOM (C et N)

EOM (C et N)

Braun-Blanquet

Absence-Présence espèces

Phytosociologie

Faciès

Pourcentage graminées de type A (poids sec)

Pourcentage graminées de type B (poids sec)

Pourcentage graminées de type bb (poids sec)

Pourcentage graminées de type C (poids sec)

Pourcentage graminées de type D (poids sec)

Pourcentage graminées de type E (poids sec)

% Graminoïdes

% Ligneux

% Dicotilédone

% Legumineuse

% Graminées

Production annuelle Oui

Valeurs nutritionnelles du fourrage

Digestibilité du Fourrage

Oui Oui

Oui Oui

Oui

Oui

Oui

Oui

Oui

Oui

143 parcelles

Oui
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 Au regard de la problématique et des hypothèses posées, nous nous sommes plus 

particulièrement intéressés à l’effet des pratiques de gestion sur la dynamique des indicateurs 

de biodiversité des prairies permanentes du Massif-central. Pour cela nous avons centré notre 

étude sur 35 parcelles (regroupant 113 communautés observées dans le temps et l’espace, 

puisqu’au sein d’une parcelle plusieurs communautés végétales ont été observées) soumises 

à deux types de pratiques de gestion :  

(i) Une pratique de fauche avec potentiellement du pâturage mais sans apports 

minéraux et avec un apport total d’azote organique inférieur à 60 UN 

(Unfertilized ; Nmin = 0 UN et Ntot < 60 UN) (63 communautés observées avec 

en moyenne une richesse spécifique de ~ 30.7 espèces) (Figs. 34 & 35) ; 

(ii) Une pratique de fauche associée potentiellement à du pâturage avec des 

apports minéraux et un apport total d'azote supérieur à 80 UN (NPK ; Ntot > 90 

UN et Nmin > 0 UN) (50 communautés observées avec en moyenne une 

richesse spécifique de ~ 25.1 espèces) (Figs. 34 & 35).  

Les inventaires botaniques réalisés par le Conservatoire Botanique National du Massif central 

(CBNMC - méthode phytosociologique Braun-Blanquet et al. 1932) ont permis au total 

l’observation de 113 communautés au sein des 27 parcelles soumises aux pratiques 

précédemment décrites. Les données phytosociologiques ont été transformées en abondance 

relative (ABi) par espèce i au sein d'une communauté selon (Mueller-Dombois & Ellenberg 

1974) (cités par Vittoz & Guisan 2007). 
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Figure 34 : Richesse spécifique relevée au sein des parcelles de prairies permanentes du Massif-

central soumises aux deux pratiques de gestion ciblées. 

 

 

Figure 35 : Fréquence spatio-temporelle d’observation des espèces (Commonness = 100% si 
l’espèce a été observée chaque année dans chaque parcelle de la pratique de gestion en 

question) en fonction de leur abondance relative à l’échelle de la communauté pour les deux 
modalités de gestion étudiées à l’échelle des communautés prairiales du Massif-central. Les 

annotations correspondent aux espèces dont la fréquence d’observation est > 75 % : les espèces 

dominantes. 
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Ces données observationnelles spatialisées sur le long terme à l’échelle du Massif-

central permettent de confronter les résultats obtenus avec des données simulées et 

expérimentales (présentées ci-dessus) à des systèmes conduits en conditions réelles de 

fermes commerciales. 

 

d. Des prairies permanentes observées à l’échelle de l’Allemagne 

Les données d’observation spatio-temporelles (à l’échelle de l’Allemagne sur la série 

temporelle 2008-2020) des Exploratories7 (Bolliger et al. 2021), visant à l’étude des prairies 

permanentes allemandes ont été mobilisées avec l’idée d’inclure dans notre étude un jeu de 

données complémentaire permettant de tester la généricité de notre approche en 

introduisant un facteur de variabilité supplémentaire relatif au contexte pédoclimatique. Le 

dispositif Exploratories regroupe plus de 1 000 parcelles dans chaque zone d’étude, incluant 

100 parcelles expérimentales situées dans de vastes zones protégées et caractérisées par 

différents niveaux d’intensité d’exploitation agricole et forestière. Les trois zones d’étude 

diffèrent par leur structure paysagère, leur géologie, leur topographie et leurs conditions 

climatiques (Fig. 36) :  

(i) Une région du sud-ouest Schwäbische Alb ; 

(ii) Une région du nord-est Schorfheide-Chorin ;  

(iii) Une région centrale autour du parc national de Hainich.  

Elles couvrent une plage de température annuelle moyenne allant de 8 à 10°C et de somme 

de précipitation annuelle allant de 500 à 1 000 mm (Tab. 2) (Holtgrave et al. 2023). 

                                                        
7 https://www.biodiversity-exploratories.de/en/  

https://www.biodiversity-exploratories.de/en/
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Figure 36 : Localisation des dispositifs observationnels des Exploratories. Les trois sites sont 

identifiés par un point vert (Provenant de Holtgrave et al. 2023). 

 

Table 2 : Présentation du contexte climatique des trois sites des Exploratories. La température 

annuelle moyenne et la somme annuelle des précipitations représentent des moyennes sur la 

période temporelle 2017-2019 (Provenant de Holtgrave et al. 2023). 

 

 

Un large éventail de pratiques de gestion (représentatives de l'Europe centrale) a été 

répertorié à l'aide de questionnaires réalisés auprès des agriculteurs. Par analogie avec la 

structure de notre jeu de données issu du dispositif AEOLE (cf. précédemment) nous avons 

classé les pratiques de gestion selon deux modalités prenant en compte la fauche et le niveau 



113 
 
 

de fertilisation (en excluant toutes les prairies sans pratiques de fauche et soumises au 

pâturage seul), avec :  

(i) Une pratique de gestion de fauche avec pâturage potentiel mais sans aucun 

apport de fertilisant minéral (Unfertilized) (122 communautés observées sur 

l’ensemble de la série temporelle avec une richesse spécifique moyenne par 

communauté de 33.6 espèces) (Figs. 37 & 38) ;  

(ii) Une pratique de gestion de fauche potentiellement associée avec du pâturage 

et des apports de fertilisants minéraux à des taux supérieurs à 90 UN (NPK) (282 

communautés ont été observées sur l’ensemble de la série temporelle avec une 

richesse spécifique moyenne par communauté de 24.4 espèces) (Figs. 37 & 38). 

Sur la période 2008 - 2020, la couverture relative des espèces à l’échelle de la 

communauté a été mesurée sur les différentes parcelles de chaque site d'étude. La couverture 

relative de chaque espèce i est utilisée comme indicateur de l'abondance relative de l'espèce 

(ABi) à l’échelle de la communauté. 

 

 

Figure 37 : Richesse spécifique relevée au sein des parcelles de prairies permanentes allemandes 

soumises aux deux pratiques de gestion ciblées. 
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Figure 38 : Fréquence spatio-temporelle d’observation des espèces (Commonness = 100% si 
l’espèce a été observée chaque année dans chaque parcelle de la pratique de gestion en 

question) en fonction de leur abondance relative à l’échelle de la communauté pour les deux 
modalités de gestion étudiées à l’échelle des communautés prairiales allemandes. Les 

annotations correspondent aux espèces dont la fréquence d’observation est > 75 % : les espèces 

dominantes. 

 

e. Des écosystèmes arides observés à l’échelle du globe 

Des données d’observation spatialisées à l’échelle du globe ont également été mobilisées. Ces 

observations ont porté sur des communautés végétales naturellement assemblées dans des 

zones arides (Dryland) (Gross et al. 2017). La mobilisation de ce dispositif a pour objectif de 

confronter les résultats obtenus sur des écosystèmes gérés (cf. dispositif ANAEE-ACBB et 

AEOLE présentés ci-dessus) à des écosystèmes naturels réparties sur l’ensemble du globe. Ce 

dispositif vise donc :  

(i) A identifier de potentielles similitudes dans l’assemblage des communautés 

naturelles vs. gérées ; 

(ii) A appréhender de potentielles similitudes dans l’assemblage des 

communautés naturelles dans l’espace. 
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Ces données issues de Gross et al. (2017) sont issues de mesures sur 124 sites d’études 

localisés dans 13 pays sur l’ensemble des continents excepté l’Antarctique (Argentin, 

Australie, Chili, Chine, Équateur, Israël, Kenya, Mexique, Maroc, Espagne, Tunisie, Etats-Unis 

et Venezuela) (Fig. 39). Les sites soumis à échantillonnage sont représentatifs des types de 

végétation des écosystèmes arides, c’est-à-dire des prairies sèches, savanes et zones 

arbustives avec des communautés avec un niveau de richesse spécifique très variable (allant 

de 5 à 44 espèces par communauté avec une moyenne de n ~ 16.44 espèces) (Fig. 40). Ce 

design spatialisé à l’échelle du globe rend compte d’une grande variabilité climatique des 

zones d’étude avec des températures annuelles moyennes allant de -1.8°C à 27.8°C et des 

précipitations annuelles moyennes allant de 79 mm à 1177 mm. L’abondance relative des 

espèces à l’échelle de chaque communauté a été obtenue par une mesure de la couverture 

relative sur 80 quadrats de 2.25 m² répartis sur le site d’étude. La somme de la couverture de 

chaque espèce pour l’ensemble des quadrats est utilisée comme proxy de l’abondance 

relative de l’espèce à l’échelle du site d’étude (c’est-à-dire de la communauté). 
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Figure 39 : Présentation des sites observés dans le cadre du dispositif spatialisé visant à l’étude 
des écosystèmes arides. Les sites sont répartis sur l’ensemble des continents (excepté 
l’Antarctique), sont représentatif d’une grande variabilité climatique (cf. gradient d’aridité) et 
héberge différents niveaux de diversité spécifique. (a) Monde, (b) Amérique du Nord, (c) Bassin 

Méditerranéen, (d) Chine, (e) Amérique du Sud, (f) Afrique et Moyen-Orient & (g) Australie 

(Provenant de Gross et al. 2017). 
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Figure 40 : Richesse spécifique (a) et distribution d’abondance des espèces (b) pour les 
écosystèmes arides observés à l’échelle du globe. 

 

 

Figure 41 : Carte synthétique repositionnant les dispositifs mobilisés dans le cadre de ce projet 

de thèse. 
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Table 3 : Résumé des dispositifs mobilisés dans le cadre de cette thèse. 

 

 

f. Des données de traits fonctionnels issues de la base de données 

internationale TRY 

Les données sur les traits fonctionnels des plantes prairiales observées dans les différents 

dispositifs ont été extraites de la base de données internationale TRY (extraction des données 

le 27/02/2023) (Kattge et al. 2020). Cette base de données rend accessible un grand nombre 

de données de trait par espèce permettant la construction des distributions de trait en 

considérant l’ensemble des espèces qui composent la communauté qu’elles soient très ou peu 

abondantes. Pour certains dispositifs (p.ex. ANAEE-ACBB) des données de trait ont été 

mesurées pour les espèces dominantes des communautés soumises à différentes pratiques 

de gestion. Cependant, l’étude des distributions de trait en incluant seulement les espèces 
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dominantes n’est que peu informative sur les processus d’assemblage bien que cela permette 

d’inclure de l’ITV en réponse aux pratiques. Nous nous sommes concentrés sur quatre traits 

fonctionnels reflétant différentes dimensions de la niche et stratégies fonctionnelles (Díaz et 

al. 2016) (Figs. 42 & 43) :  

(i) La SLA (Specific Leaf Area) et la LDMC (Leaf Dry Matter Content) sont associées 

au spectre économique des feuilles (Wright et al. 2004). Ces traits séparent les 

espèces compétitrices à croissance rapide avec des stratégies d'acquisition de 

ressources élevées par rapport à des espèces conservatrices à croissance lente 

(Reich 2014). 

(ii) La HV (Vegetative Height) et la LA (Leaf Area), deux traits liés à la morphologie 

des feuilles et de la plante qui représentent une dimension fonctionnelle 

indépendante liée à l'acquisition de la lumière et à la compétition pour l'espace 

(Grime 1973; Maire et al. 2012; Westoby 1998).  

Les données sur les traits fonctionnels étaient disponibles pour 98,5 % des espèces relevées 

dans les différents dispositifs. Nous avons utilisé les valeurs moyennes par espèce lorsque des 

données multiples étaient disponibles pour un trait dans la base TRY. Tous les traits ont subi 

une transformation logarithmique avant les analyses pour améliorer la détection des schémas 

fonctionnels à l'échelle des communautés (Májeková et al. 2016). Les traits mesurés dans le 

cadre du dispositif ANAEE-ACBB sont globalement dans la gamme de valeur de trait que ceux 

issus de TRY, ce qui permet de conclure sur la capacité des traits TRY à refléter la stratégie 

fonctionnelle des espèces (Fig. 44). 
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Figure 42 : Schéma présentant les stratégies fonctionnelles reflétées par différents traits 

fonctionnels qui capturent différentes dimensions de la niche. 

 

 

Figure 43 : ACP réalisées sur 4 variables de traits fonctionnels (SLA, LDMC, HV et LA) pour les 

espèces de prairies permanentes relevées dans le cadre (a) du dispositif expérimental ANAEE-

ACBB, (b) du dispositif observationnel AEOLE et (c) du dispositif observationnel des 

Exploratories. 
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Figure 44 : Comparaison des valeurs de traits mesurées dans le cadre du dispositif expérimental 

ANAEE-ACBB et des données extraites de la base de données internationale TRY. La 

comparaison se fait sur les espèces dominantes du dispositif ANAEE-ACBB, les traits pour les 

espèces peu abondantes n’ayant pas été mesurés. 
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2. Outils et logiciels utilisés 

Les analyses statistiques effectuées dans le cadre de l’obtention des résultats des différents 

chapitres de cette thèse ont été menées sur R version 4.3.1. 

Voici une liste des packages utilisés : 

dplyr : pour la manipulation de dataframe. 

tidyverse : pour la manipulation de dataframe. 

rgr : pour la suppression des lignes avec des valeurs manquantes. 

devtools : pour le développement de R packages. 

parallel : pour la parallélisation de tâches. 

doParallel : pour la parallélisation de tâches. 

foreach : pour la parallélisation de tâches. 

ggplot2 : pour la construction de graphiques. 

ggpubr : pour la construction de graphiques. 

mblm : pour la construction de modèles linéaires. 

ecolottery : pour la simulation de communautés selon des scenarii écologiques. 
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Chapitre 1 – Le TAD package : un 

outil d’analyse des distributions de 

traits fonctionnels pour étudier les 

assemblages de communautés 
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Chapitre 1 – Le TAD package : un outil d’analyse des distributions de traits 

fonctionnels pour étudier les assemblages de communautés 

1. Présentation et résumé du chapitre 

L’analyse de la littérature a clairement fait ressortir le besoin de développer des approches 

statistiques adaptées à l’étude de la diversité fonctionnelle et à l’assemblage des 

communautés végétales, des systèmes complexes dynamiques. L’objectif de cette recherche 

analytique (à des fins méthodologiques) est de permettre d’identifier et de prédire les 

processus sous-jacents aux assemblages des communautés. En se basant sur une analyse des 

distributions de traits fonctionnels nous avons développé des indicateurs permettant de 

caractériser le niveau d’équitabilité fonctionnelle et de stabilité (spatiale et temporelle) de ces 

distributions fonctionnelles. Ce premier chapitre présente le cadre analytique de la méthode 

(Skewness-Kurtosis-relationship, SKR), et plus particulièrement les indicateurs d’équitabilité 

(TADeve) et de stabilité (TADstab) des distributions de traits fonctionnels qui en découlent. 

Pour rendre ce travail opérationnel, nous avons regroupé l’ensemble des méthodes 

statistiques développées, ainsi que les scripts associés sous la forme d’un R package : « TAD 

». Cette production correspond à notre volonté de diffuser de façon ouverte les avancées que 

pourrait procurer cette approche et d’en faciliter l’application sous une forme générique et 

facilement appropriable. 

Après avoir présenté la méthode développée et les indicateurs associés, nous avons 

testé leur validité en les appliquant à des données de communautés simulées (cf. Introduction 

générale IV.1.a) selon différents scenarii écologiques. Puis, nous avons mobilisé des données 

issues de communautés prairiales gérées expérimentalement sur le long terme, pour 

démontrer le potentiel d’application de la SKR dans l’étude des dynamiques d’assemblage de 

communautés végétales observées dans le temps. Pour conclure ce chapitre, nous discuterons 

de la pertinence du cadre analytique de la SKR pour étudier la dynamique de la diversité 

fonctionnelle et identifier les processus sous-jacents aux assemblages des communautés. 

Cette méthode s’est révélée intéressante pour identifier et potentiellement prédire les 

règles d’assemblage des communautés. En effet, en prenant en compte la complexité des 
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formes de distributions et leurs dynamiques (qui résultent de l’influence de multiples 

processus stochastiques et déterministes pouvant interagir), la SKR et les indicateurs qui en 

découlent (TADeve et TADstab) permettent de sortir de forts « a priori », implicites à de 

nombreux autres outils plus classiques (cf. Introduction générale II.5), que les communautés 

seraient associées à des distributions de traits normales centrées autour d’une valeur 

optimale (théorie des filtres). Nos travaux tendent à montrer que la SKR permet de 

caractériser les similitudes dans l’expression fonctionnelle des communautés (p.ex. le suivi 

temporel d’une communauté associée à une pratique de gestion ou l’étude d’un groupe de 

communautés dans l’espace soumis à une même pratique de gestion) et donc de discriminer 

l’effet de processus déterministes tout en prenant en considération la stochasticité inhérente 

aux communautés écologiques. 

2. Contribution personnelle  

 Analyse des principes théoriques liés à la méthode SKR et de leurs implications 

écologiques (écologie fonctionnelle et écologie des communautés).  

 Développement des indicateurs d’équitabilité (TADeve) et de stabilité (TADstab) 

fonctionnelle dans l’idée d’étudier l’assemblage des communautés. 

 Confrontation de la pertinence du cadre méthodologique développé pour répondre 

aux objectifs scientifiques posés. 

 Co-développement du R package TAD. 

 Validation du R package TAD. 

 Co-développement de la documentation du R package TAD (Annexe III). 

 Application du package TAD et analyses de jeux de données simulées (ecolottery) et 

expérimentales (ANAE-ACBB). 

 Co-rédaction de l’article synthétisant la méthode, présentant le package, appliquant la 

méthode et le package, et discutant de sa pertinence (Chapitre 1). 

3. Valorisation 

Package TAD en cours de soumission sur le CRAN. 

Article méthodologique en cours de soumission dans Methods in Ecology and Evolution. 
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ABSTRACT 

Identifying community assembly rules and their dynamics in the context of global change is at 

the heart of the ecological concerns in recent decades. Recent advances, in community and 

functional ecology, have proposed the study of trait abundance distributions (TADs) because 

they may reveal how species respond to their environment, share resources and influence 

community dynamics and ecosystem functioning. Herein, we present a methodological 

framework based on an analysis of the shape of the trait abundance distributions to better 

understand community assembly processes, and predict community dynamics under 

environmental change. This framework is based on an analysis of the relationship between 

the moments describing the shape of the distributions: the skewness and the kurtosis (SKR). 

The SKR allows the identification of commonalities in the shape of trait distributions across 

contrasting communities. Derived from the SKR, we developed two key parameters that 

summarise the complex pattern of TADs by assessing (i) the distance to maximum functional 

evenness (TADeve), and (ii) the functional stability of community (TADstab). This analytical 

framework was compiled in the “TAD” package, and tested on simulated communities 

according to different ecological scenarios and permanent grassland communities. We found 

that the TADeve and TADstab indexes are relevant to detect the signature of particular 

assembly processes for communities where more commonly used functional indicators 

(CWM, FEve, FDis, Rao) seem limited. The SKR framework accounts for the complex dynamics 

of ecological systems and has the ability to provide clearer insights into community assembly 

processes, paving the way for revealing the existence of general assembly rules across space 

and time. 

 

Key words: Assembly rules, functional evenness, skewness-kurtosis relationship (SKR), 

stability, trait abundance distributions. 
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INTRODUCTION 

How species trait values are distributed within a given community – the trait abundance 

distributions (TADs hereafter) - has recently attracted growing interest, as TADs encapsulate 

how species respond to their environment (Enquist et al. 2015; Le Bagousse‐Pinguet et al. 

2017), share resources (Gross et al. 2009; Schamp et al. 2008), and influence community 

dynamics and ecosystem functioning (Chacón-Labella et al. 2023; Gross et al. 2017, 2021; Le 

Bagousse-Pinguet et al. 2021). TADs thus reflect the intrinsic organisation of local 

communities, and provide an integrated picture of community responses to both stochastic 

(e.g. climate hazards) and deterministic processes that influence species assemblage and 

dynamics (Enquist et al. 2015; Gross et al. 2017; Le Bagousse‐Pinguet et al. 2017). TADs in 

naturally assembled communities deviate from a Gaussian, and can exhibit a wide variety of 

shapes (e.g. Danet et al. 2018; Enquist et al. 2015; Gross et al. 2017; Le Bagousse‐Pinguet et 

al. 2017; Maitner et al. 2023). In the case of non-Gaussian TADs, the mean and the variance 

(or related indices such as Rao and FDis indices) (Laliberté & Legendre 2010; Mason et al. 2005; 

Villéger et al. 2008; Violle et al. 2007) are insufficient to describe the functional diversity of 

local communities (Gross et al. 2021; Legras & Gaertner 2018). Accounting for complex shapes 

in TADs offers new perspectives to better understand community assembly processes, and 

predict biodiversity and ecosystem responses to ongoing environmental change (Enquist et al. 

2015; Gross et al. 2017, 2021). 

Recent studies (Gross et al. 2017, 2021) have suggested that considering for the 

relationship between the skewness and the kurtosis (SKRs hereafter) can overcome some of 

the major scientific barriers to disentangling the influence of multiple stochastic and 

deterministic processes on trait diversity patterns (Chacón-Labella et al. 2023; Gross et al. 

2021; Liu et al. 2021). In the case of non-Gaussian distributions, the skewness and the kurtosis 

complement the mean and the variance to diagnose TADs (Cullen & Frey 1999) and provide 

meaningful additional information on species assemblage (Enquist et al. 2015; Gross et al. 

2021; Le Bagousse‐Pinguet et al. 2017). The skewness reflects fitness asymmetry between co-

occurring species and the presence of rare phenotypes; e.g. either due to lag responses to 

environmental change (Aguirre-Gutiérrez et al. 2020; Griffin‐Nolan et al. 2019; Wieczynski et 

al. 2019) or asymmetric competition (Gross et al. 2009; Schamp et al. 2008). The kurtosis 
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measures the heaviness of the tails of the trait distribution and provides information on 

whether trait values are evenly distributed within communities. It reflects whether species 

with contrasting trait values perform equally within communities, where performance can be 

inferred from contrasting metrics (e.g. density of individuals, growth rate, cover, or biomass) 

(Chacón-Labella et al. 2023; Enquist et al. 2015; Gross et al. 2017). Importantly, the SKR 

framework allows us to identify commonalities in the shape of trait distributions across 

communities (Gross et al. 2021), while accounting for their high variability over space and time 

(Box. 1). Identifying commonalities in TADs across space and time is a great opportunity to 

reveal not only common patterns of trait diversity in naturally assembled communities, but 

also common patterns of resource use and partitioning among species, an important step 

towards identifying general rules driving community assembly and dynamics in real-world 

ecosystems (Box. 1) (Adler et al. 2013; Lawton 1999; Simberloff 2004). While the conceptual 

and theoretical foundations of the SKRs framework have been developed in by previous 

studies (see Gross et al. 2017, 2021), the framework still lacks generic methods and accessible 

numerical tools for its general applicability across contexts and study cases, including both 

spatial gradient and time series analyses. 

Here, we developed a set of trait-based tests to investigate community dynamics and 

assembly processes using empirical data. Specifically, we proposed key parameters derived 

from the SKRs framework (Gross et al. 2021) that can be used to summarise complex TADs 

patterns observed across time and space from which the influence of contrasting 

deterministic processes on community assembly can be diagnosed (Box. 2): 

(i) The distance to maximum functional evenness within communities (TADeve);  

(ii) The functional stability of communities (TADstab). 

We first present the mathematical basis of the two SKR parameters and how they complement 

existing trait-based approaches that focus on community assembly. We then illustrate using 

both simulated data and observational time series how the approach helps to gain ecological 

insights into trait-based assembly. Finally, we introduce the TAD package a flexible platform 

that provides a set of generic statistical tools for applying the SKR framework to a wide range 

of ecological datasets. 
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Box. 1: A study of the relationship between the skewness and kurtosis: revealing 

commonalities in the shape of the TADs. 

 

The SKR framework is based on the calculation of the skewness and the kurtosis of the TADs 

for each community (on a given time and space scale) . For all communities under specific 

conditions (environmental, management, …) it is possible to construct the SKR and calculate 

parameters that provide information on the shapes of the distributions and their dynamics . 

The values of these parameters are also calculated for a null model which makes it possible to 

infer patterns of functional diversity that differ from randomness. The SKR give us information 

about the commonalities of the shapes of the TADs and their dynamics :  

- Case 1: Communities are highly variable.  

- Case 2: Communities converge toward a family of distributions. 

- Case 3: Communities converge towards a specific form of distributions.  
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Box. 2: TADeve and TADstab two indices derived from the SKRs to diagnose trait patterns. 

 

The SKR framework focuses on the shape of TADs and their dynamics. The indices derived from 

this framework provide information on the degree of functional evenness at the community 

scale and the spatio-temporal stability of functional diversity. The calculation of the distance 

between the observed SKR and the skew-uniform family provides information on how 

communities deviate from the potential maximum of functional evenness (TADeve) for 

communities under certain conditions (environmental, management, …) (a). When trait 

distributions are far from the skew-uniform family (higher distance than expected by chance), 

they show peaks and thin tails indicating higher performance of species in the bulk of the 

distribution. When trait distributions are close to the skew-uniform family (lower distance than 

expected by chance), they show flat tails, indicating the coexistence of functionally contrasting 

species. Calculating the distance between the observed communities in the S-K space and the 

potential SKR distribution family provides information on the stability of the shape of the TADs 

(TADstab) over space and time (b). When the mean distance to the potential SKR law 

(distribution family predicted by SKR) is higher than expected by chance the TADs are more 

variable than predicted by the null model. When the mean distance to the potential SKR law is 

lower than expected by chance the TADs are more stable than predicted by the null model. 
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Distance to maximum functional evenness (TADeve) and stability (TADstab) 

We characterised the evenness of the TAD using the SKR (Box. 1). The skewness and the 

kurtosis are related by the following inequality: 𝐾 ≥ 𝑆2 + 1. This inequality defines a 

skewness-kurtosis (SK-) space in which any trait abundance distribution (or, more generally 

any statistical distribution) can be represented and characterised (see Methods for 

mathematical demonstration). In the case of a symmetric distribution, the maximum evenness 

within the SK-space is represented by the uniform distribution (S= 0; K = 1.86), i.e. all trait 

values within a given community have the same abundance. In the case of complex (non-

Gaussian) distributions, maximum evenness can be estimated using the skew-uniform 

distribution where K = S² + 1.86 (Abid 2015). This family of distributions provides the potential 

maximum evenness for each degree of skewness and sets a mathematical limit to the 

maximum evenness in TADs (TADeve, Box. 2.a). 

A deviation (Devi) from the maximum evenness can be calculated according to the 

following equation: 𝐷𝑒𝑣𝑖  =  𝐾𝑖 – (𝑆𝑖2 +  1.86)        (Eq. 1); 

 

where Ki and Si, are the skewness and the kurtosis values of a community i. An average distance 

to maximum evenness can then be calculated for a single community observed over time or 

across many communities observed over space such as: 𝑇𝐴𝐷𝑒𝑣𝑒 =  √𝑚𝑒𝑎𝑛(𝐷𝑒𝑣²)       (Eq. 2); 

 

Observed values of TADeve were then compared to null models (Gotelli & Entsminger 2001) 

for inference of community assembly (Box. 2). A TADeve > the null predictions indicated that 

the distributions deviated from maximum evenness, were more peaked and had thinner tails 

than expected by chance. This pattern typically reflected the overdominance of species 

characterised by a narrow range of trait values and the exclusion of rare phenotypes of the 

communities (case. 1 & 2 Box. 1). A TADeve < the null predictions indicated that distributions 

were closed to maximum evenness than expected by chance. The distributions were flat and 
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had thicker tails than expected by chance. This pattern typically reflected the co-dominance 

of functionally contrasting species and the persistence of rare community phenotypes (case. 

3 Box. 1).  

Stochastic factors (e.g. demographic variability, climatic hazard) and neutral processes 

(e.g. dispersal limitation) interact with deterministic processes to influence the variability of 

the pattern of TADs (Gross et al. 2021). The variability of TADs within the SK-space can be used 

to quantify the stability of the trait assemblage over space and/or time (TADstab, Box. 2.b). 

To quantify TADstab we first fit the relationship between the skewness and the kurtosis (SKR), 

such as: 

 𝐾𝑢𝑟𝑡𝑜𝑠𝑖𝑠 ~ 𝛼 𝑆𝑘𝑒𝑤𝑛𝑒𝑠𝑠2 +  𝛽      (Eq. 3); 

 

This relationship can be fitted using either to a single community observed over time or to 

many communities observed over space. The Root Mean Square Error (RMSE) of the empirical 

SKR (Eq.3) can then be used to quantify TADstab:  

 𝑇𝐴𝐷𝑠𝑡𝑎𝑏 = √∑ (𝑃𝑟𝑒𝑑𝑖𝑐𝑡𝑒𝑑 𝑘𝑢𝑟𝑡𝑜𝑠𝑖𝑠 −𝑂𝑏𝑠𝑒𝑟𝑣𝑒𝑑 𝐾𝑢𝑟𝑡𝑜𝑠𝑖𝑠 )²𝑛𝑛𝑘=1     (Eq. 4); 

 

Observed TADstab values are then compared to null models (Gotelli & Entsminger 2001) (Box. 

2). A TADstab > the null predictions indicated that TADs are more variable than expected by 

chance, indicating that communities are highly unstable (sensu Dakos & Kéfi 2022; Holling 

1973; Van Meerbeek et al. 2021), e.g. in the case of major disturbances, the presence of lag 

responses or transient dynamics (Bektaş et al. 2021; Damgaard 2019; Fukami & Nakajima 

2011; Hastings 2004; Keith et al. 2023). A TADstab < the null predictions indicates that TADs 

are less variable than expected by chance, suggesting that communities are converging 

towards an equilibrium point (sensu Dakos & Kéfi 2022; Holling 1973; Van Meerbeek et al. 

2021). 
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Added value of the SKR framework for community assembly inference 

The SKR framework complements existing approaches to studying community assembly 

processes with functional traits, and provides significant advances in overcoming key scientific 

and methodological barriers to improving inference of pattern-processes. These advances are 

twofold: 

 

i. TAD evenness provides a reliable metric to study assembly processes 

Most trait-based studies of community assembly have focused on dispersion of trait values 

within communities to infer assembly processes (Götzenberger et al. 2012; Münkemüller et 

al. 2020; Weiher et al. 2011). However, trait variance is influenced by the scale and the range 

of the trait values making direct comparisons between communities difficult. TADeve focuses 

on relative trait differences rather than absolute differences making it largely independent of 

the range of trait values. As such, TADeve is an efficient comparative tool for comparing study 

sites, organisms, traits and ecosystems. Furthermore, unlike TADeve, trait dispersion does not 

explicitly link trait values to plant performance. For instance, a high dispersion can occur both 

when a large number of functionally contrasting species co-occur in a community and in the 

case of bimodal distributions (Le Bagousse-Pinguet et al. 2021). Since TADeve is derived from 

kurtosis, it provides an integrated measure of the TAD shape that accounts for both changes 

in the dominant trait value and rare phenotypes at the tail of the distribution. 

 

ii. TADeve complements existing measures of trait evenness.  

Following the Shannon index (an index of evenness of species abundance, Shannon 1948), we 

develop a functional counterpart of evenness. TADeve differs fundamentally from previous 

attempts to quantify trait evenness, i.e. the FEve index (Mason et al. 2005; Villéger et al. 2008). 

The FEve index measures the even-spacing between functionally closest species and is 

therefore not a direct measure of TAD evenness. As such, an increase in the FEve index values 

is not always associated with an increase in functional evenness which can lead to ecological 

misinterpretation. A maximum in the FEve index (values close to 1) could be found for 
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communities where trait distributions are not uniform (the species are not evenly distributed 

along the functional axis and do not have the same abundance), which may limit the relevance 

of this index, which aims to quantify the degree of functional evenness (Legras & Gaertner 

2018). Finally, FEve is based on strong theoretical assumption that species preferentially 

interact with their closest functional neighbours (even spacing hypothesis Cornwell & Ackerly 

2009 and limiting similarity hypothesis Pacala & Tilman 1994). However, species within 

communities may not necessarily interact most often with their closest functional neighbours, 

but rather with the most frequent species (e.g. dominant species sensu Grime 1998). TADeve 

provides a community-level estimate of the evenness of the abundance distribution that is 

not biased in its mathematical formalism by any a priori hypotheses. 

 

Testing assembly processes using TADeve and TADstab: a theoretical illustration using the 

Ecolottery model 

We used the Ecolottery model (Munoz et al. 2018) to simulate communities according to 

contrasting deterministic and stochastic scenarios (see supplementary Text 1). We ran:  

(i) A purely neutral scenario, considering only the effect of stochastic processes on 

assembly without the influence of trait differences on species performance (Hubbell 

2001); 

(ii) Two contrasting scenarios in which the results of deterministic processes are 

combined with the stochastic processes. The first deterministic scenario – a niche 

differentiation scenario - simulated communities in which trait differences conferred 

greater performance (MacArthur & Levins 1967; Silvertown 2004), thereby promoting 

functionally contrasting species within communities. The second deterministic 

scenario – environmental filtering (Keddy 1992) - simulated communities where trait 

differences promote fitness asymmetry between species (sensu Chesson 2000). In this 

case, only species with the trait values that best match the local environment exhibit 

higher performance (Keddy & Laughlin 2021). 

We simulated 100 communities per deterministic scenario and caculated the TADeve and 

TADstab indices together with the Feve index. 
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Figure 1: TADeve (a) and TADStab (b) indexes for simulated communities. We simulated 100 

communities according to contrasting deterministic and stochastic assembly processes. Green 

dots refer to niche differentiation. Red dots refer to environmental filtering. The grey violin plot 

represents the distribution of a stochastic scenario (100 runs of 100 communities). A higher 

value than expected by chance indicates that, on average, communities are further away from 

maximum evenness and less stable than expected by chance (red dot). A lower value indicates 

that communities are closer to maximum evenness and more stable than expected by chance. 

 

Both TADeve and TADstab clearly discriminated the deterministic scenario from the 

neutral scenario and also clearly discriminated the niche differentiation from the filtering 

scenario (Fig. 1), a result that was not observed with FEve (Fig. 2). Our simulations show that 

our SKR-based indices are well suited to disentangle the effect of deterministic processes from 

the imprint of stochastic processes on TADs. This result has previously been shown using the 

intercept and the slope of the SKR parameters (see Gross et al. 2017; 2021). Our study 

complements this previous work by explicitly linking community patterns to maximum 

evenness and community stability.  

TADeve and TADstab showed similar responses to niche differentiation and 

environmental filtering (Fig. 1). The niche differentiation scenario predicts lower TADeve and 

TADstab than in the neutral scenario indicating that TADs with high evenness are also less 
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dispersed in the SK-space, i.e. trait assemblages are more predictable (see case. 1 Box. 1). This 

result is consistent with the hypothesis that niche differences promote the stable persistence 

of functionally contrasting species in stochastic environments (Adler et al. 2013; Chesson 

2000; De Mazancourt et al. 2013; Gravel et al. 2011). In contrast, the filtering scenario 

predicted higher TADeve and TADstab, indicating that peak TADs with thin tails are also more 

dispersed in the SK-space and less predictable than in the case of the neutral scenario (see 

case. 2 Box. 1). These results suggest that filtering processes (e.g. abiotic factors or asymmetric 

competition) exacerbate the effect of stochastic processes on TADs, threatening the stable 

persistence of functionally rare phenotypes in the communities. 

 

Figure 2: FEve index (Villeger et al. 2008) for simulated communities (a) show the FEve boxplot 

plots for each community (n= 100 simulated communities per scenario simulated 100 times). (b) 

show the Feve values averaged over the 100 simulated communities compared to Null 

predictions (grey violin plot). For (a), we provide a significance test based on T-test to compare 

each scenario: ns, P < 0.05; ****, P value < 0.001. FEve for the niche differentiation and the 

environmental filtering scenarios were both significantly lower than neutral predictions. Feve 

discriminated well between a deterministic process and a purely stochastic scenario. However, 

this index responded similarly to both niche differentiation and the environmental filtering. 

Overall, our modelling suggests that the combination of TADeve and TADstab may 

provide a test of phenotypic coexistence. A key prediction of coexistence theory is that trait 

differences can promote coexistence between species by stabilising niche differences (sensu 
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Chesson 2000). However, formal tests of this hypothesis are challenging (Barabás et al. 2018) 

because they require:  

(i) Assess niche differences between species pairs (HilleRisLambers et al. 2012; 

Levine et al. 2017; Suding et al. 2003);  

(ii) And whether they promote the long-term persistence of competitors through 

density-dependent mechanisms (Keith et al. 2023; Kunstler et al. 2021; Maire 

et al. 2012).  

By focusing on the shape of TADs, the SKR framework allows us to explicitly link the trait 

values, rather than species, to community-level performance and stability, and provide a test 

of phenotype coexistence.  

 

The TAD package: a set of flexible tools to study community assembly and dynamics with 

TADs 

We have developed an R package (R Core Team, 2020), “TAD”, to analyse TADs using the SKR 

approach. TAD calculates the community-weighted moments - mean, variance, skewness and 

kurtosis of the trait abundance distributions, and the parameters of the SKR - slope, Y-

intercept, R², RMSE (TADstab), the mean and coefficient of variation of the distance to skew-

uniform (TADeve). The package generates a null model by creating a specified number of 

randomised communities. The null model can take into account the characteristics of the 

communities (i.e. species richness and species abundance distributions) and provides 

flexibility by allowing multiple user-specified sources of trait and abundance data, hierarchical 

and factorial sampling designs, and can thus be adapted to deal with variations in data 

availability as well as the needs of different specific research questions. 

Basic graphical functions are included to plot:  

(i) The individual moments;  

(ii) The distribution of sampled communities in SK-space (see Cullen & Frey 1999; 

Gross et al. 2017); 

(iii) The SKR parameters and their significance relative to null model expectations.  
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The package is available from CRAN and can be installed using the R function 

install.packages(“TAD”). Two data inputs are required to run the functions in this 

package: a dataset of species abundance at the community level (abundance dataset) and a 

dataset of species functional trait values (trait dataset). The trait dataset should be organised 

in a long format (one specie per row) and the abundance dataset should be organised in a 

large format (one specie per column). Species must be arranged in the same order in the trait 

dataset and the abundance dataset. 

 

Application of the TAD package with observational data 

To illustrate the use of the TAD package, we provide an example using data from a long-term 

land use experiment in permanent grasslands (Theix, France) (supplementary Text 2). The data 

consisted of an abundance dataset in which records of species abundance are available for 

four experimental plots from 2010 to 2021 (Tab. 1). The four plots were subjected to the same 

land use treatment. The trait dataset refers to SLA trait values (from the international TRY 

database Kattge et al. 2020) for each species sampled in the four plots (Tab. 2). 

Table 1: Abundance dataset of the long-term experimentally managed permanent grassland. 

Species are arranged in columns. Species abundance is measured for each plot, in each year that 

characterises the community. Each management practice is applied to 4 replicate Plots each 

Year. 
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Table 2: Trait dataset of the long-term experimentally managed permanent grassland. Species 

are arranged in raw. SLA values (mm²/mg) are an average per species calculated from the 

international TRY database (Kattge et al. 2020). 

 

 

 

Figure 3: Individual moments. Output of the TAD package using data from the long-term land 

use experiment (Tables.1 & 2). Panel (a) shows the distributions of the individual moments 

(mean, variance, skewness, kurtosis). Panel (b) shows the SES values compared to a null model. 

Bright dots points in (b) indicate a significant difference from the expectations of the null model 

(observed values fit outside the 95% CI). Light dots indicate no significant difference from null 

model expectations. Each dot represents a plot-year combination. 
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Figure 4: The SKR plot. Running the TAD package generate the SKR plot. Blue dots represent 

data from the long-term experiment (Table 1 & 2, supplementary text 1). Each dot represents 

an experimental plot (4 plots in total) observed in a given year (204-2021) n = 48 data points in 

total. Blue line shows the observed SKR. Grey dots represent random communities simulated 

using the TAD package (generate_random_matrix). Grey line represents the 1000 randomised 

SKR fits. SKR parameters are shown in Figure 5. 

 

Running the TAD package produces a plot of the mean, the variance, the skewness and 

the kurtosis of the community trait distribution compared to the null model (Fig. 3). The 

individual moments do not differ from random expectations, as > 95% of the observations fall 

within the null envelope. In contrast to the use of individual moments, the TAD results are less 

ambiguous, i.e. the observed pattern was well distinguished from random expectation (Figs. 

4 & 5). On average, the empirical TADs showed lower TADeve and TADstab than expected by 

chance (Fig. 5), indicating that the empirical TADs were more even and less variable over time 

than expected by chance, consistent with the niche differentiation scenario (Fig. 1). The 

output of the TAD package also provides the R², the slope and the Y-intercept of the SKR. 
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These parameters can complement the use of TADeve and TADstab to further explore 

empirical TADs. For example, in Figure 4 we observed that both the R² and TADstab were lower 

than expected by chance. This response pattern suggests that traits converged toward a single 

distribution (Fig. 4). In this case, the skewness and the kurtosis can be used to diagnose the 

observed distribution. 

 

Figure 5: Output of the TAD package - the SKR parameters. Running the TAD package produces 

a plot of the SES of the functional indexes derived from the SKR and compared to the null model 

expectations. We ran the TAD package on an empirical dataset of permanently mown-

unfertilized grassland monitored over 20 years. Colours indicate the colour(s) of the statistical 

factor(s) (in this case, mown-unfertilized grassland). Points each indicate the SES values of the 

the SKR parameters, in particular the TADeve and TADstab indexes, compared to a null model. 

Dark points indicate a significant difference from the expectations of the null model (observed 

value fit outside the 95% CI). Light points indicate no significant differences from the null model 

expectations. 

 

CONCLUSION 

Considerable research effort has been devoted to identifying assembly rules from trait 

patterns (Götzenberger et al. 2012). However, because trait patterns are highly variable in 

space and time, the identification of general rules governing the assembly and the dynamics 

of natural communities has remains elusive. The SKR framework is adapted to the study of 

complex dynamic systems (Cristelli et al. 2012) and may provide novel insights into community 

assembly processes because:  

(i) The SKR framework accounts for the inherent variability of TADs and allows to 

disentangling the imprint of stochastic and deterministic processes on TADs; 
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(ii) The SKR framework focuses on commonalities of TADs over space and time, 

rather than differences, which is a first critical step in identifying general 

assembly rules.  

In particular, TADeve and TADstab may provide new opportunities to test the influence of 

filtering and niche differentiation processes across different systems, traits and organisms, 

and to test for the stable persistence of functionally contrasting phenotypes. In this context, 

the TAD package provides a flexible development platform for applying the SKR approach to 

a wide range of datasets and contexts.  
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SUPPORTING INFORMATION 

Supplementary Figures 

 

Figure S1: SKR of simulated communities. Colours indicate ecological scenarios: Neutral, 

environmental filtering and niche differentiation. Point indicate for each community the 

skewness (a) or the skewness² (b) and kurtosis computed from the trait distributions. The dotted 

line (a) refers to the skew-uniform family with the most even distributions (the reference used 

to calculate TADeve) with kurtosis = skewness² + 1.86. The lines (b) represent the linear 

relationships between the kurtosis and the skewness². 
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Supplementary Text 

Text. 1: 

The modelling platform ecolottery (Munoz et al. 2018) simulates communities under different 

levels of influence of stochasticity and determinism (shapelottery function from the ecolottery 

package). Stochasticity processes can affect biodiversity through dispersam and extinction 

phenomena, while deterministic processes can affect biodiversity by favouring species that 

are best adapted to specific conditions. The influence of stochasticity and determinism factors 

can be set in order to drive the establishment success of immigrants and the survival of their 

descendant in a model. We simulated three different scenarios with different imprint of 

determinism and stochasticity. The first scenario (neutral scenario) mimics the sole effect of 

stochastic processes on community assembly, consistent with the neutral theory of Hubbell 

2001. The neutral scenario is expected to generate highly variable communities and hence 

variable trait abundance distributions. The second scenario models filtered communities 

(environmental filtering scenario), where only species with optimal trait values match the 

environmental conditions (according to Keddy 1992 filter theory). This scenario is expected to 

produce normal or peaked distributions, depending on the intensity of filtering (Le Bagousse‐

Pinguet et al. 2017). The third scenario simulates communities that reflect niche 

differentiation (niche differentiation scenario), that is to say communities where functionally 

contrasting species can coexist (Cornwell & Ackerly 2009; Maire et al. 2012). The niche 

differentiation scenario is expected to produce communities characterised by uniform or 

multimodal distributions that reflect species coexistence. 

 

Text. 2: 

The long-term experiment on permanent grasslands in the Massif-central (ANAEE-ACBB: 

https://www.soere-acbb.com/) aims to test the effect of constant management practices on 

permanent grassland communities (Louault et al. 2017). Since 2005, experimental treatments 

with constant management practices over time have been applied. In this study we focus on 

the effect of a specific management practice, the Mown-Unfertilized management, with three 

cuts per year and no fertilisation. Every year between 2004 (the initial state before the 
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management practice was applied) and 2021 (except 2005 and 2009), a botanical survey was 

conducted in each plot to record changes in plant species richness, abundance and taxonomic 

diversity using 40 pin points along fixed transects. We then calculated the relative abundance 

(pi) of each species i within each plot and each year as the % of occurrence of the species 

divided by the sum of all species occurrence. We used the plant Specific Leaf Area (SLA) 

functional trait retrieved from the trait database TRY (data extraction: 02/27/2023) (Kattge et 

al. 2020). SLA is a key marker of resource use strategies and to grassland community response 

to fertilisation (Garnier et al. 2004). SLA is associated with the leaf economic spectrum (Wright 

et al. 2004), which separates fast-growing species with high resource acquisition strategies 

from slow-growing and conservative species (Reich 2014). We generate 1 000 randomised 

communities based on a null model approach (Gotelli & Entsminger 2001). The 

randomisations preserve the characteristics of the communities (i.e. species richness and 

species abundance distributions), randomise trait values across species, and break the links 

between trait and species abundance. 
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Chapitre 2 – La maximisation de l’équitabilité fonctionnelle favorise le 

rétablissement à long terme de la diversité spécifique 

1. Présentation 

La compréhension des patrons et des dynamiques temporelles d’assemblage des 

communautés constitue une question fondatrice de ce travail de thèse. Pour y répondre, nous 

avons construit un questionnement scientifique, afin de mettre en lumière l’existence de 

règles relatives aux assemblages des communautés prairiales gérées en se basant sur les 

hypothèses : (i) d’une bonne inférence des dynamiques d’assemblage et de la coexistence des 

espèces à partir de la dynamique des formes de distributions fonctionnelles, (ii) de l’existence 

de règles d’assemblage dynamiques dépendantes des pratiques de gestion. Cette 

identification et prédiction des règles d’assemblage constitue une étape importante pour 

mieux comprendre les trajectoires temporelles des communautés végétales, et donc de la 

biodiversité, dans le souci de la préserver, voire de la restaurer dans un contexte de 

changement global. Ainsi, nous mobiliserons la méthode développée dans le premier chapitre 

de résultat (Chapitre 1) et l’appliquerons à un jeu de données issu de prairies permanentes 

suivies sur le long-terme (17 ans) selon des modalités de gestions contrastées (cf. Introduction 

générale IV.1.b). L’analyse de patrons de la diversité fonctionnelle sur le long terme s’est faite 

par une étude de l’équitabilité (TADeve) et de la stabilité (TADstab) des distributions de quatre 

traits (SLA, LDMC, HV et LA) dans l’idée d’appréhender les processus sous-jacents aux 

assemblages :  

(i) La SLA et LDMC permettant de discriminer les espèces à croissance et stratégie 

d’acquisition de la ressource (p.ex. nutriment et lumière) rapides, des espèces 

à croissance lente à stratégie de conservation ; 

(ii) La LA et la HV sont deux traits représentatifs de la morphologie de la plante et 

notamment associés à l’acquisition de la lumière et à la compétition pour 

l’espace. 

L’étude de la forme des distributions de trait fonctionnels des communautés prairiales 

gérées et suivies sur le long-terme a permis de rendre compte de l’existence de règles 
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d’assemblage dynamiques dépendantes des pratiques de gestion. En effet, la SKR permet de 

mettre en évidence une emprise du déterministe des pratiques de gestion sur les 

assemblages, en dépit de la forte stochasticité suggérée par l’étude de la moyenne et de la 

variance de trait. L’approche SKR a montré que le maintien d’un haut niveau d’équitabilité 

fonctionnelle (la communauté est associée à une distribution uniforme stable dans le temps) 

simultanément pour plusieurs traits fonctionnels constitue un prérequis à la coexistence des 

espèces, lui-même favorable au recrutement d’espèces nouvelles et, en conséquence, à 

l’augmentation de la richesse spécifique. 

2. Contribution personnelle 

 Construction du cadre conceptuel de recherche et formalisation des hypothèses. 

 Extraction et structuration du jeu de données. 

 Pré-analyses descriptives pour s’approprier les données et construire la démarche 

analytique finalisée pour répondre aux objectifs et hypothèses. 

 Conduite des analyses par la mobilisation du cadre analytique de la SKR et du R 

package TAD. 

 Structuration, interprétation et mise en forme graphique des résultats. 

 Co-rédaction de l’article (Chapitre 2). 

3. Valorisation 

Article soumis (21/06), reviewé avec critiques positives et encouragements, mais rejeté 

(05/08) dans Journal of Ecology. 

Soumission ciblée dans Functional Ecology.  
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ABSTRACT 

1. Global changes impact ecosystem functioning and the stability of ecological communities 

making the prediction of biodiversity responses a pressing challenge. However, community 

dynamics are influenced by multiple stochastic factors which can obscure the effect of 

deterministic drivers on species assemblages. Investigating the temporal variability of trait 

distributions may provide significant advances in the search for community assembly rules 

and improve our ability to anticipate biodiversity changes and guide management effort 

aiming at restoring biodiversity in degraded ecosystems. 

2. We used a 17-year experiment to evaluate the effects of contrasting land-use treatments 

on plant traits and species diversity in grasslands. The experiment was conducted in a 

historically intensively-managed and species-poor grassland. In 2005, four contrasting 

experimental treatments reducing mineral nutrient inputs, aiming at restoring grassland 

biodiversity, were setup and were kept constant for 17 years. The temporal dynamics of these 

grasslands and their functional structure were analyzed using a novel statistical framework 

adapted to complex dynamic systems, focusing on the relationship between the skewness and 

the kurtosis of trait distributions (Skewness-Kurtosis relationship; SKR hereafter), allowing the 

assessment of the evenness (TADeve) and the stability (TADstab) of trait distributions (cf. 

Chapter 1). 

3. We found that maximizing the functional evenness across multiple trait dimensions 

simultaneously was needed to promote a high species richness, highlighting fundamental 

linkages between plant functional traits and the species niche. Our results also show that 

decreasing niche dimensionality reduces the opportunity for species to coexist. Finally, 

changes in multidimensional trait evenness preceded changes in species richness, suggesting 

that restoring assembly rules is needed to promote the long-term increase of biodiversity in 

degraded grassland. 

Synthesis. By accounting for the dynamic nature of ecological communities, the SKR 

framework provides clear insights into how communities respond to land-use change, 

community assembly rules, and their long-term consequences on grassland biodiversity. Our 

findings support the view that restoring assembly rules is a prerequisite to promote the long-

term recovery of biodiversity. We suggest that the maximization of trait evenness can be used 
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as a functional baseline to design and diagnose the effectiveness of restoration strategies on 

biodiversity. 

 

Key words: Assembly rules, functional evenness, grassland, land-use, long-term experiment, 

skewness-kurtosis relationship (SKR), stability, trait abundance distributions.  
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INTRODUCTION 

Land-use influences the rates of disturbance and eutrophication with direct consequences on 

species diversity, and ecosystem functioning (Chapin et al. 2000; Newbold et al. 2016). 

Restoring biodiversity in ecosystems that have been historically intensively-managed, with 

high rates of nutrient inputs, remains challenging (Buisson et al. 2022; Suding 2011; Török et 

al. 2021) as it requires understanding how abiotic and biotic factors determine species 

assemblages and their dynamics over time (Funk et al. 2008; Temperton 2004), the so-called 

“assembly rules” (Diamond 1975). However, the dynamics of species assemblages are 

inherently complex (Chesson 2000; Vellend et al. 2014), far-from equilibrium (Holling 1973; 

Levin 1998; Van Meerbeek et al. 2021), and the multiplicity of stochastic and deterministic 

processes that could influence community assembly has made the identification of assembly 

rules an elusive quest (Lawton 1999; Weiher et al. 1998). Discovering the rules that govern 

how natural communities are structured and how these rules change over time remains a 

critical step for guiding management efforts aiming at restoring biodiversity in degraded 

ecosystems. 

Plant functional traits are widely considered to reflect how species impact and respond 

to their environment (Lavorel & Garnier 2002; Suding et al. 2003) – i.e. the species niche - and 

thus have been proposed as an effective tool to unveil ecological assembly rules 

(Götzenberger et al. 2012; Keddy 1992; Keddy & Laughlin 2021). In this context, recent studies 

proposed that significant advances on the search for assembly rules could be achieved by 

studying for spatiotemporal variability of trait abundance distributions (TADs) (Enquist et al. 

2015; Gross et al. 2017; Liu et al. 2021). TADs in naturally assembled communities follow 

complex shapes (Le Bagousse‐Pinguet et al. 2017) and can vary greatly in space and time. 

Despite such apparent complexity, identifying commonalities in the shape of TADs can serve 

as a basis to identify trait-based assembly rules (Box.1; Fig.1; Gross et al. 2021). For instance, 

recent observational studies conducted in various naturally-assembled communities (i.e. in 

alpine, dryland, tropical, and cold tree communities) have shown that, despite a high 

variability in their shape, location, and dispersion parameters, trait evenness within 

communities always tended to be maximized (Danet et al. 2018; Gross et al. 2017; Liu et al. 

2021, Box.1). High trait evenness has been shown to reflect the co-occurrence of functionally-
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contrasting species within communities (i.e. a niche differentiation among species; Cornwell 

& Ackerly 2009; Kraft et al. 2015; MacArthur & Levins 1967; Maire et al. 2012). In managed 

ecosystems however, land-use may decrease trait evenness by promoting the dominance of 

a limited set of highly competitive species characterized by similar trait values (Grime 1973; 

Gross et al. 2009; Keddy 1992; Schamp et al. 2008). As yet, we do not know how reductions in 

land-use intensity affect trait-based assembly rules and whether restoring high trait evenness 

can translate into higher species coexistence and diversity. 

Restoring trait evenness may not necessarily promote higher species diversity for 

several reasons. First, a high functional redundancy among species may attenuate the linkages 

between trait diversity and species diversity (Mouchet et al. 2010; Mayfield et al. 2010). 

Second, species-poor systems may also exhibit a high trait diversity if dominant plants exhibit 

contrasting trait values (Grime 1998; Törnroos & Bonsdorff 2012). Third, species coexistence 

has been described as a multidimensional phenomenon (Chesson 2000; Kraft et al. 2015; 

Maire et al. 2012) where competing species need to differentiate among multiple niche axes 

simultaneously to coexist. In this context, land-use such as high fertilization rates have been 

shown to reduce niche dimensionality and species richness (e.g. by limiting access to light of 

weaker plant competitors in intensively-managed grasslands Harpole & Tilman 2007; Laliberté 

et al. 2010). Therefore, investigating the relationship between trait evenness and species 

taxonomic diversity requires to consider multiple traits simultaneously (Davison et al. 2024), 

this to identify which niche dimensions limit species coexistence the most (HilleRisLambers et 

al. 2012). 

Here, we used a 17 years land-use experiment to evaluate the relationships between 

trait-based assembly rules and the long-term recovery of trait evenness and plant diversity in 

grasslands following a gradual reduction of mineral nutrient inputs and mowing. The 

experiment was conducted in an initially (until 2004) highly fertilized, mixing mowing and 

grazing, and species-poor grassland. In 2005, four experimental treatments of contrasting 

land-use were established: (i) a control treatment characterized by high levels of fertilization 

and frequent mowing; (ii, iii & iv) three treatments mimicking the gradual cessation of 

fertilization and mowing practices. We investigated the response of four plant traits related 

to contrasting plant species niche dimensions (Díaz et al. 2016; Westoby 1998): specific leaf 
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area (SLA) and leaf dry matter content (LDMC), vegetative height (HV) and leaf area (LA). We 

expected that changes in land-use treatments impact plant community dynamics and 

assembly rules. In particular, we hypothesise that reducing management intensity shifts trait 

assemblages from peaked distributions towards high trait evenness. We also predicted that 

the long-term recovery of grassland plant species richness required evenness to be maximized 

on multiple traits at the same time. 

 

Box. 1: The Skewness-Kurtosis relationship (SKR). 

Skewness (S) and kurtosis (K) of complex trait distributions are mathematically-related 

according to the following skewness-kurtosis relationship (SKR): K≥ β S²+ α (Cullen & Frey 

1999). This inequality generates a mathematically-constrained triangle in which all possible 

trait distributions can be represented. While individual moments can provide useful 

information on TADs, the SKRs approach helps to diagnose complex distributions and identify 

commonalities in the shape of the trait distributions from which ecological assembly rules can 

be identified (see theoretical background, methods and applications in Gross et al. 2017, 2021). 

In absence of stochastic processes, simulations have shown that contrasting 

deterministic processes generate single trait distributions (Gross et al. 2021). For instance, 

monotonic bell-shaped distributions (e.g. a normal distribution of S = 0, K = 3) are typically 

associated with environmental filtering processes (sensu Keddy 1992) according to a match 

between species traits and their abiotic or biotic environments (Enquist et al. 2015; Loranger 

et al. 2018). Similarly, skewed (asymmetrical) distributions such as the exponential distribution 

(S = 2, K = 9) can reflect the imprint of asymmetric competition (Gross et al. 2009; Schamp et 

al. 2008), or directional environmental changes (Enquist et al. 2015). Finally, even (e.g. uniform 

distribution S = 0, K= 1.86) or bimodal distributions (e.g. see the Bernoulli distribution for and 

extreme case of bimodality, S = 0, K = 1) can typically emerge from niche differentiation among 

functionally-contrasting species (Cornwell & Ackerly 2009; Maire et al. 2012) or facilitative 

interactions (Gross et al. 2009; Danet et al. 2018). 

When stochastic processes are present (i.e. when simulating dynamical systems), the 

interplay between deterministic and stochastic processes can generate families of trait 
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distributions (Gross et al. 2021). Within a given family of distributions, a single distribution 

represents an instance of a more general trait distribution operating at larger spatial or 

temporal scale. In other words, if the trait distributions of a set of communities can be highly 

variable over space and time, they can all belong to the same family of distributions, and thus 

share common properties (Fig.S7). This is typically the case of the skew-uniform distribution (K 

= S² + 1.86) that has been observed across dryland plant communities worldwide (Gross et al. 

2017). If a variety of environmental and geographical context (and stochastic processes) can 

impact the moments of trait distributions separately, they all belong to the family of skew-

uniform distributions. As such, they all share the following properties: they are “thick-tailed” 

and highly even, indicating that functionally-rare species have higher abundance than 

expected under a purely stochastic scenario (Gross et al. 2021). 

 

METHODS 

Study site and experimental design 

The experiment started in spring 2004 (first year of sampling before the application of the 

land-use treatments) and is part of an ongoing 3 ha grassland experiment in the French Massif 

Central (Theix: 45°43’23” N, 03°1’21” E). The climate is semi-continental (mean annual 

precipitation: 770 mm/year, mean annual temperature: 8.7°C for the period 2000 - 2021) and 

the elevation is 880 m.a.s.l. The bedrock is granitic and the soil has Cambisol characteristics. 

Prior to the experiment, the grassland field site was intensively-managed with mowing 

and grazing, and with mineral and organic fertilization. The grassland field was dominated by 

tall and fast-growing species (e.g. grass species Lolium perenne, Elytrigia repens, Alopecurus 

pratense, Poa pratensis and Festuca arundinacea; dicots Taraxacum officinalis; legume 

species Trifolium repens) (Louault et al. 2017). The grassland was productive and species poor 

(n ~ 17 species per plots). 

In 2005, four land-use treatments were established; four replicates of each treatment 

were applied to sixteen 400 m² grasslands plots spatially distributed within four blocks 

(Louault et al. 2017). The control treatment (mown-NPK) consists of three cuts per year and a 
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mineral addition of N (250.6 kgN.ha-1), P (26.3 kgP.ha-1) and K (158.2 kgK.ha-1). This level of 

fertilization can be found in intensively managed grasslands in Europe (Allan et al. 2015). The 

three other treatments represent a reduction in mineral inputs and mowing: 

(i) A mown-PK treatment (mown-PK) mown three times per year and with a 

nutrient addition of P (19.9 kgP.ha-1) and K (116.4 kgK.ha-1): This treatment is 

designed to promote the abundance of leguminous species, since limiting N-

inputs compared to P-inputs can promote the abundance of this functional 

group (Tognetti et al. 2021); 

(ii) A mown-Unfertilized treatment (mown-Unfertilized) mown three times per 

year and no fertilization: This treatment aims at testing the effects of nutrient 

exportation by mowing on plant diversity. Reducing soil fertility and plant 

productivity may reduce competitive interactions and promote higher plant 

diversity over time (Grime 1979; Le Bagousse-Pinguet et al. 2014; Maalouf et 

al. 2012); 

(iii) An Abandoned treatment (Ab) with no mowing and no fertilization: This 

treatment aims to test set aside grassland. Grassland abandonment is often 

associated with a strong decrease in grassland plant diversity because of the 

accumulation of high amounts of standing crop biomass and litter (Michalet et 

al. 2021; Quétier et al. 2007). 

 

Plant species abundance 

Each year between 2004 and 2021 (except 2005 and 2009), we conducted in each plot a 

botanical survey to record changes in plant species richness, abundance and taxonomic 

diversity using 40 pin-points along fixed transects. We then calculated the relative abundance 

(pi) of each species i within each plot and each year as the % of occurrence of the species 

divided by the sum of all species occurrences (Louault et al. 2017). A total of 110 species were 

observed during the experimental period across the four different land-use. 
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Plant traits data 

Plant trait data were retrieved from the trait database TRY (data extraction: 02/27/2023) 

(Kattge et al. 2020). We focused on four traits reflecting different dimensions of the global 

plant trait spectrum (Díaz et al. 2016): (1) SLA and LDMC are associated to the leaf economic 

spectrum (Wright et al. 2004). These traits segregate fast-growing species with high resource 

acquisition strategies from slow-growing and conservative species (Reich 2014); (2) HV and 

LA, two traits related to leaf and whole plant morphology which represent an additional but 

independent trait dimension related to light acquisition and competition for space (Grime 

1973; Maire et al. 2012; Westoby 1998). Trait data were available for 98.5% of the species. 

We used averaged trait values when multiple trait data were available for a given species in 

the TRY database. All traits were log-transformed before analyses to improve the detection of 

functional community patterns (Májeková et al. 2016). 

 

Characterization of trait abundance distributions (TADs) 

Individual moment of the TADs 

We quantified the distribution of the four traits for each plot and for each year (16 grasslands 

x 16 years (between 2004 and 2021 excluding 2005 and 2009) = 256 distributions per traits) 

using the mean, the variance, the skewness and the kurtosis (the four individual statistical 

moments of the distributions) of the TADs computed separately for the 4 traits: 

 𝑀𝑒𝑎𝑛𝑗  =  ∑ 𝑝𝑖𝑇𝑖𝑛𝑖         (Eq.1); 𝑉𝑎𝑟𝑖𝑎𝑛𝑐𝑒𝑗  =  ∑ 𝑝𝑖(𝑇𝑖 − 𝑀𝑒𝑎𝑛𝑗)²𝑛𝑖       (Eq.2); 

𝑆𝑘𝑒𝑤𝑛𝑒𝑠𝑠𝑗  =  ∑ 𝑝𝑖(𝑇𝑖− 𝑀𝑒𝑎𝑛𝑗)3𝑉𝑎𝑟𝑖𝑎𝑛𝑐𝑒𝑗32𝑛𝑖        (Eq.3); 

𝐾𝑢𝑟𝑡𝑜𝑠𝑖𝑠𝑗  =  ∑ 𝑝𝑖(𝑇𝑖− 𝑀𝑒𝑎𝑛𝑗)4𝑉𝑎𝑟𝑖𝑎𝑛𝑐𝑒𝑗2𝑛𝑖       (Eq.4); 
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where pi and Ti are the relative abundance and the trait value of the species i respectively, and 

n is the total number of species in a community. For each community, the sum of relative 

abundance equal to 100%, i.e. ∑ 𝑝𝑖 = 1𝑛𝑖 . 

The mean and the variance of the TADs characterize the location and the dispersion of 

trait values within a given community, i.e. whether the community (i) is dominated by slow 

growing or fast-growing plant species (mean) and (ii) exhibits a small or a wide range of values 

for a given trait (variance). When trait distributions deviate from a Gaussian distribution 

(Enquist et al. 2015; Gross et al. 2009, 2017; Le Bagousse‐Pinguet et al. 2017), the skewness 

and kurtosis complement the mean and the variance by describing the shape of the 

distributions. Skewness represents the asymmetry of the distribution. Kurtosis represents the 

relative peakiness of the trait distributions and the “heaviness” of its tails. Low kurtosis values 

reflect an even distribution of trait values within the community, a definition of a high trait 

diversity (Cornwell & Ackerly 2009). 

Finally, we also calculated multi-traits functional dispersion (FDis) and functional 

evenness (FEve) using the dbFD function in the R package FD (Laliberté & Legendre, 2010). 

FDis is a commonly used index of functional diversity which calculates the averaged 

abundance‐weighted distance between plant species to the community abundance‐weighted 

functional mean value, and is therefore a multi-trait equivalent of the variance. The FEve 

measures the regularity of the functional distance between species within the multi-trait 

space (Mason et al. 2005). It considers the trait distance between the closest species (Mouillot 

et al. 2013) and therefore provides different information than kurtosis, which considers the 

evenness of the whole trait distribution independently from the even spacing of individual 

species within the community. 

 

Statistical analyses 

SKR patterns 

We developed a statistical framework to analyze the SKR parameters and their properties in 

terms of trait diversity and temporal stability (see Box.1 for rationale) using null model 
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approaches (Gotelli & Entsminger 2001). We first fitted linear models from the R package 

lme4 across all plots and years (excluding the first four years considering a lag response to 

land-use treatment), but for each trait and management treatment separately (number of 

observations: 4 replicates per land-use treatments × 12 of sampled years = 48 TADs per model 

fit for each land-use treatments): 

 

lm (Kurtosis) ~ β Skewness² + α       (Eq.5); 

 

We then extracted the following SKR-parameters: the coefficient of determination (R²) 

and Root Mean Square Error (TADstab), the Y-intercept α and slope β. We used a null model 

approach to compare the changes in SKR-parameters in response to land-use against SKR-

parameters of 1000 random communities. The aim of the randomizations was to retain the 

characteristics of the community (i.e. the distributions of species richness and species 

abundance distribution), while randomizing the values of the traits between species in order 

to break the observed relationship between traits and species abundance. The randomization 

of trait values minimized risks of bias in null predictions promoted by local variation in the 

number and cover of species observed at the community scale. Finally, we compared the 

observed parameter values of each empirical SKR to the distribution of the null-SKR 

parameters. We compared the observed SKR-parameters to the distribution (95% Confidence 

Interval, CI) of the random SKR-parameters using pseudo p-values (see Gross et al., 2017). The 

observed patterns significantly differed from null expectations when the observed SKR-

parameters were either below the 0.05 or above the 0.095 percentile of the random 

distributions. 

 

Diagnosing SKR patterns 

Our framework allowed us to diagnose trait-based assembly rules in response to land-use and 

the temporal dynamic of TADs. Specifically, we compared observed and random parameters 

to characterize the properties of empirical SKRs according to three successive steps (Fig.S1). 
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We first considered the R², and the TADstab (RMSE as an index of TADs stability cf. 

Chapter 1) of the SKRs to evaluate whether TADs converged toward a single distribution or a 

family of distributions. A lower R² and TADstab than expected by chance indicates that TADs 

converge toward a single distribution over time (case 1 in Fig.S1). In this case, the skewness 

and kurtosis can be used to diagnose the distribution directly. Note that the averaged kurtosis 

observed over time is equal to the Y intercept α in the case of a symmetric distribution. In 

contrast, higher R² together with lower TADsatb that expected by chance indicates that TADs 

aligned and are constrained around family distribution over time (case 2 in Fig.S1). The 

equation of the SKR (Y-intercept α and slope β) describes how asymmetry and evenness are 

coupled across a set of study communities. The Y-intercept α indicates the lowest kurtosis 

value at skewness = 0, i.e., the highest trait evenness across the set of study communities. The 

slope β of the SKR describes how trait evenness (K) decreases with increased asymmetry (S), 

i.e. that trait distributions become more peaked when they become more skewed resulting in 

a decrease in trait evenness. 

Second, the SKR framework can be used to quantify the extent to which trait evenness 

is maximized within communities (Gross et al. 2021). To do so, we focused on the distance to 

the skew-uniform distribution (Fig.1) as an index of functional evenness (TADeve, cf. Chapter 

1). Mathematically, the skew-uniform sets a limit to the highest degree of evenness predicted 

for any degree of skewness, i.e., the potential maximum of trait evenness (the skew-uniform 

boundary). For each treatment j, we calculated how each community i deviates from the skew-

uniform distribution, i.e. how they deviated from the highest degree of evenness possible for 

each degree of skewness (Fig.S2). We calculated the deviation from the skew-uniform such 

as: 

 

 Dev ij = K i,j – (S i,j ² +1.86)       (Eq.6); 

 

We then calculated the average community distance to the skew uniform for each 

treatment j, the TADeve: 
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 𝑇𝐴𝐷𝑒𝑣𝑒 = √ 𝐷𝑒𝑣²̅̅ ̅̅ ̅̅ ̅ 𝑖,𝑗         (Eq.7); 

 

Observing a lower TADeve than expected by chance indicates that TADs are more 

functionally even than expected by chance. Conversely, when the observed TADeve is higher 

than expected by chance it indicates that TADs are less functionally even and more peaked. 

Third, we evaluated the stability of the SKR pattern using the TADstab of the 

relationships. A lower TADstab than expected by chance indicates a lower temporal variability 

of TADs compared to the null expectation. In contrast, higher TADstab than expected by 

chance indicates a temporal variability of TADs. Assessing the TADstab allowed us to quantify 

the persistence of empirical SKR patterns observed over the 17 years of the experiment, i.e. 

the temporal stability of trait-based assembly rules in response to land-use treatments.  

The skewness and the kurtosis values can be influenced by the number of species 

observed within communities (Le Bagousse‐Pinguet et al. 2017; Loranger et al. 2018) 

especially in species-poor systems. Although we controlled for local species number in null 

models by keeping species richness constant during the randomization procedure, we further 

evaluated whether low species richness could influence our results. To do so, we evaluated 

the sensitivity of our analyses to variation in species richness. Within each community in each 

year, we ranked species according to their relative abundance and re-ran our analyses by 

removing species from the lowest to the highest relative abundance in turn. These analyses 

showed that removing low abundance species did not influence our results which are thus 

robust to variation in species richness (Fig.S3). 
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Figure 1: The skew uniform distribution. The SKR framework can be used to quantify the extent 

to which trait diversity is maximized within communities by focusing on the distance to the 

skew-uniform distribution when K = S² + 1.86 (a, b). The distributions characterized by this 

relationship have a certain level of evenness with left distribution tails when S < 0 (c, d), with 

right tails when S > 0 (f, g, h) or just uniform when S = 0 (e). The more extreme the skewness, 

the thinner is the tail. 

 

Plant species richness and response to land-use 

We tested how species richness responded to the contrasting experimental treatments using 

a linear model (R package lme4) fitted across all plots and all years (number of observations: 

4 replicates per land-use treatments × 16 years (between 2004 and 2021 excluding 2005 and 

2009) = 64 observations). We then tested the relationship between changes in species 

richness observed within each experimental plot and properties of the empirical SKRs across 

all traits. To do so, we averaged the SKRs parameters fitted across our time series for each 

plot (n = 16) and averaged the TADstab and distance to the Skew-Uniform across all traits. The 

relationships between change in species richness and the SKRs parameters were fitted using 

Poisson family generalized linear models (function glm) from the R package lme4.  

To compare the information the SKR framework can provide on the relationship 

between trait diversity and species to standard metrics of functional trait diversity, we also 
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tested the relationship between change in species richness, and standard trait diversity indices 

(FDis and FEve, Laliberté & Legendre, 2010; Villéger et al., 2008). FDis and FEve were 

computed each year from 2010 to 2020 and averaged across our time series as previously 

done with the SKRs parameters for each plot (n = 16). We then fitted the relationship between 

change in species richness and trait diversity indices using Poisson family generalized linear 

models (function glm) from the R package lme4. 

 

RESULTS 

Response of individual moments and standard functional diversity metrics to land-use 

Across the four traits considered, we found complex responses to land-use in the four 

moments of the trait distributions considered separately (Fig.2). In most cases, we found 

inconsistent responses to land-use with significant treatment × time interactions (Tab.S1). 

Responses were particularly weak for the higher moments (i.e. the mean, the variance, the 

skewness and the kurtosis) and did not differ from random expectations for most traits 

(Fig.S4). Furthermore, the temporal dynamics of the higher moments were highly variable as 

suggested by a weak temporal autocorrelation (Fig.S5). The response of standard trait 

diversity indices to land-use was also weak (Fig.S6 & Tab.S2) as we also observed a high 

temporal variability of the FDis and FEve index without clear and temporally-stable influence 

of the land-use treatments.  

Despite such apparent complexity, we also observed a few patterns that showed 

remarkable consistency over time (Fig.2). This was the case for mean HV, LA in the Abandoned 

(Ab) and mown-NPK treatments which were higher than other treatments. The mown-NPK 

treatment showed on average right-skew and peaked distributions for SLA while the other 

treatments showed flat and right-skew distributions. Also, we observed on average left-skew 

and peaked distributions for LDMC only in Abandoned plots (Ab). Finally, the mown-NPK 

treatment showed higher FDis on average compared with the other treatments (Fig.S6). 
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Figure 2: Long term dynamics of the four moments of TADs in response to contrasting land-use 

treatments. Colours indicate grassland restoration land-use treatments: mown-NPK, mown-PK, 

mown-Unfertilized and Ab. The lines represent gam (generalized additive model) models built 

for the different land-use treatments over time with 4 repetitions plot per year. (See Tab S1 for 

additional results). 
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SKRs patterns in response to land-use treatments 

The SKR framework provides far less ambiguous patterns (Fig.3 & S7) compared to the 

investigation of individual moments separately and other functional diversity metrics. In 2004 

the initial state before the application of the treatments, all trait distributions were located 

close to the TADs observed for the mown-NPK treatment in the SK-space (Fig.3), our 

intensively-managed control treatment. Four years after the start of the experiment 

(excluding the first four years considering a lag response to land-use treatment), we observed 

that SKR patterns had already shifted in response to the experimental treatments (Fig.3.a, b, 

c & d). For instance, we observed for SLA that TADs were all peaked and right-skewed at the 

start of the experiment (Skewness > 0; Kurtosis > 5; Fig.3.a) and become left-skewed 

(Skewness < 0) and more functionally even (Kurtosis < 3) in 2010. Once the shift in TADs 

occurred, the observed SKRs patterns remained constant over time until the end of the 

experiment in 2020. This result indicated a lag response of the SKR patterns to experimental 

treatments during the first four years of the experiment (2004-2008). We therefore excluded 

the first four years of the experiment from the following analyses. 
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Figure 3: TADs dynamics reveal contrasting assembly rules driven by land-use. (a-d) TADs 

temporal response to land-use treatments in the skewness-kurtosis space for SLA (a), LDMC (b), 

HV (c) and LA (d). Colours indicate grassland land-use treatments: mown-NPK (red), mown-PK 

(Yellow), mown-Unfertilized (Blue) and Ab (dark green). Each dot represents the mean values of 

skewness and kurtosis observed every year (n = 4) on the time series 2004 – 2021. The larger 

diamonds refer to the initial year 2004. The arrows indicate the temporal trajectories of the SKR. 

Areas represent the probability density of community SKR at different levels from the darkest 

area to the lightest area: 95%, 75%, 50% and 25%. The dotted lines represent the skew-uniform, 

the most even distribution law with K = S² + 1.86. See supplementary Fig.S7 and Tab.S3 for 

detailed statistics on SKR patterns. 

 

Once SKR patterns reorganized into their new state, most observed SKR patterns 

differed from our random scenario (Fig.4 & S7, Tab.S3). A majority of nine trait-land-use 

combinations (e.g. HV in Abandoned treatment; LDMC and HV in mown-PK and mown-NPK 

treatments; all traits in the mown-Unfertilized treatment) were closer to the skew-uniform 

distribution (lower TADeve than expected by chance), indicating that these TADs were flat-

tailed and more functionally even than expected by chance (Fig.4.a). Only two trait-land-use 

combinations were significantly more distant from the skew-uniform distribution (higher 
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TADeve than expected by chance for the SLA in mown-NPK and LA in Abandonment 

treatments), indicating that these TADs were highly peaked, thin-tailed and thus highly 

uneven. This pattern reflects the dominance of a narrow set of traits values (“specialized”) 

and a lower abundance of rare phenotypes (Fig.S2). 

Trait distributions with a lower TADeve also showed a lower TADstab than expected by 

chance, suggesting that highly-even TADs were also highly stable over time (Fig.4.b). In 

contrast, we found that TADs with higher TADeve were characterized by higher TADstab than 

expected by chance (e.g. SLA in the mown-NPK treatment), indicating that the presence of 

rare phenotypes within communities were highly unstable over time and more variable than 

expected by chance. 
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Figure 4: Deviation from null-predictions (SES) of maximum trait evenness (TADeve) (a) and 

temporal stability (TADstab) (b) of TADs. When the SES TADeve > 0, the observed TADs are less 

even and more peaked than expected by chance. When the SES TADeve < 0, the observed TADs 

are more even than expected by chance. Similarly, when the SES TADstab < 0, TADs are more 

stable than expected by chance. When the SES TADstab > 0, TADs are less stable than expected 

by chance. Dark symbols indicate a significant difference from the null models (observed value 

fit outside the 95% CI of the Null model predictions). 
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Relationships between trait diversity and species diversity 

We observed the strongest increase in plant species richness in the mown-Unfertilized 

treatment (Fig.5.a), i.e. a significant increase from 18.50 species in 2004 to 28.25 species in 

2021. In the mown-PK treatment, species richness increased significantly from 17.75 species 

in 2004 to 22.25 species in 2021. In the mown-NPK and Ab treatments, species diversity 

remained unchanged and characteristic of species poor ecosystems. 

We observed a negative correlation between changes in species richness, observed 

between 2004 and 2021, and both the mean SES of the TADeve (Fig.5.b) and the mean SES of 

the TADstab (Fig.5.c) across traits. Early changes in TADs that were observed at the beginning 

of the experiment (2004 - 2008) predicted long term recovery of species richness observed 

after 17 years of constant land-use treatment. This relationship was only significant at the end 

of the experiment (Fig.5 & S8) suggesting a lag response between changes in trait diversity 

and species richness. In contrast, FDis and FEve did not explain changes in species richness 

observed during the experiment and were not significantly related to species richness across 

treatments (Fig.S9). 
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Figure 5: Long term species recovery predicted by TADs properties. (a) Change in species 

richness observed from 2004 to 2021 for the four land-use treatments. (b-c) relationship 

between change in species richness 2004 to 2021 and mean TADeve and TADstab (SES). Colours 

indicate grassland land-use treatments: mown-NPK, mown-PK, mown-Unfertilized and Ab. The 

dotted lines represent the Poisson regression between the difference in species richness 

between 2021 and 2004 and evenness (b) or stability (c) indicators. The parameters (intercept, 

slope, and p-values) of the Poisson regression are annotated in the figure panels. 

 

DISCUSSION 

Trait diversity showed complex responses to land-use change 

Our long-term experiment shows a complex response of trait diversity over time (Fig.2). 

Despite constant land-use treatment, we observed high temporal variability of individual 
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moments (i.e. the mean, variance, skewness and kurtosis considered separately) and 

commonly-used functional diversity metrics suggesting the importance of stochastic 

processes for plant community dynamics subjected to contrasting land-use treatments. These 

complex dynamics are exemplified by temporal trends in the mean values of the TADs (often 

referred to as the community weighted mean, Violle et al., 2007), one of the most basic and 

widely used metrics to predict vegetation responses to environmental gradients (De Bello et 

al. 2021; Violle et al. 2007). Although, we observed marked responses to experimental 

treatments during the first years of the experiments (after 4 years of constant land-use 

treatment) (Louault et al. 2017) - suggesting that different land-use intensity selected species 

with contrasting trait values and strategies – we also observed that these temporal 

trajectories were highly inconsistent for most traits in the long term and in many cases 

patterns were reversed after ten years of constant land-use treatments (Fig.2). Together, 

these results suggest that stochastic processes are important not only in driving the dynamics 

of communities (Gross et al. 2021) but also for the occurrence of apparent transient dynamics 

(Bektaş et al. 2021; Damgaard 2019; Fukami & Nakajima 2011; Hastings 2004) which may 

hinder our ability to anticipate how biodiversity responds to restoration practices in the long 

term. 

 

The SKRs framework captures the long-term dynamic of grassland diversity  

By accounting for the dynamic nature of ecological communities, the SKR framework provides 

clear insights into how communities respond to land-use change. We found that the variability 

of the TADs was not random but was constrained according to specific land-use and trait-

dependent SKR patterns that both determine trait diversity patterns, the stability of ecological 

assemblages and the long-term recovery of plant species richness in managed grasslands. 

In line with our main hypothesis, we found that maximizing the evenness of TADs for 

multiple traits is a prerequisite to promote high species richness in grassland ecosystems. We 

found that grassland species richness increased the most in the mown-Unfertilized treatment 

and to a lower extent in the mown-PK treatment (Fig.5). In these treatments, we observed 

that all traits converged toward highly-even TADs closer to the levels of maximum trait 
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evenness, indicating that functionally-contrasting plant species showed higher abundance 

than expected by chance. These results are consistent with theoretical and empirical findings 

that species must differentiate along multiple trait dimensions simultaneously to coexist 

(Chesson 2000; Kraft et al. 2015; Maire et al. 2012), and provide further evidence that 

differences in trait values are a good reflection of niche differences among competing species 

(Davison et al. 2024; Silvertown 2004). 

Our results also show that decreasing niche dimensionality reduces the opportunity 

for species to coexist (Harpole et al. 2016; Harpole & Tilman 2007; HilleRisLambers et al. 2012). 

Across all treatments, we found that species richness was consistently low across the 

seventeen years study period in the mown-NPK and Abandoned treatments, where we 

observed peaked and narrow TADs (i.e. functionally rare species showed lower abundance 

compared to null predictions). These TADs reflect asymmetric competition where tall 

functionally-similar competitors may monopolize most resources (Gross et al. 2021; Herben 

& Goldberg 2014; Schamp et al. 2008) and act as an ecological filter (sensu Keddy 1992) by 

excluding functionally-rare species. Remarkably, our results highlight that such reductions in 

niche dimensionality need only occur in one trait to impede species richness increases, 

reinforcing the view that high species richness implies a high niche dimensionality (Harpole & 

Tilman 2007). 

 

Reducing dimensionality limit species coexistence 

By considering multiple traits at the same time, our study helps to understand which trait 

dimensions limit species richness the most. We found that the occurrence of peaked TADs did 

not involve the same traits in mown-NPK vs Abandoned treatments suggesting contrasting 

competitive exclusion mechanisms. In mown-NPK grasslands, the reduction in trait evenness 

occurred in SLA, a key trait separating fast-growing species (i.e. plant species characterized by 

high photosynthetic rates, resources capture but high tissue turnover) from slow-growing 

species (i.e. plant species characterized by low photosynthetic rates, resources capture and 

high resource use efficiency; Díaz et al. 2016; Reich 2014; Wright et al. 2004). The drastic 

reduction of evenness in SLA suggests that high fertilization rates reduced fast and slow 
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growing species coexistence to the benefit of fast-growing competitors (Maire et al. 2012). 

However, in Abandoned grasslands, we observed a strong reduction in the evenness of leaf 

area (Fig.4.a), together with the increase in tall conservative species as indicated by left-

skewed LDMC TADs (Fig.3.b). These patterns typically reflect the dominance of tall and large 

leaves, conservative competitors, which can exclude inferior competitors by accumulating 

large amount of recalcitrant dead and living plant materials (Liancourt et al. 2009; Michalet et 

al. 2023; Quétier et al. 2007; Willems & Van Nieuwstadt 1996). Interestingly, our results show 

that in species-poor grasslands, most traits exhibited highly even TADs. This was typically the 

case of plant height which showed even distributions (low TADeve) in all land-use treatments 

(Fig.3 & 4), suggesting that, coexistence among tall and small plant species is maintained in 

grasslands with intense competition (e.g. due to contrasting shape tolerance among tall and 

smaller plants; Fridley 2003). The implication of these results is twofold (i) the niche 

differences in plant assemblage is a pervasive phenomenon occurring in species-poor 

communities, and (ii) high evenness for a single trait does not necessarily imply a high species 

richness. 

 

Stable trait evenness promotes grassland diversity 

Our long-term experiment unveils a tight coupling between the maximization of functional 

evenness and the stability of ecological assemblages. Over the seventeen years of the 

experiment, even TADs showed a remarkable stability as they were less variable than 

expected by chance (Fig.4.b), suggesting that the maximisation of trait evenness acted as a 

community assembly rule (Dakos & Kéfi 2022; Holling 1973; Odum 1969). In contrast, peaked 

distributions were unstable and more variable than expected by chance (e.g. SLA in highly 

mown-NPK treatment; Fig.4.b). These results are in accordance with recent theoretical 

evidence suggesting that strong environmental filtering, related to competitive asymmetry, 

can exacerbate the effect of stochastic factors on the variability of trait distributions, 

threatening the long-term persistence of functionally-rare species. While grassland 

communities are highly-dynamic systems, both in term of trait and species composition, our 

results indicate that the trait-based assembly rules in contrasting land-use treatments acted 
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as regulating processes determining both the stability of ecological assemblages and their 

ability to host a high biodiversity. 

We found that restoring stable functional evenness across multiple traits preceded the 

long-term recovery of grassland species richness. While the time lags observed between 

changes in trait evenness and species diversity may be related to other ecological processes 

linked to dispersal and recruitment limitation (Leibold et al. 2004; Vellend 2010), our results 

indicate that promoting high trait evenness in multiple dimensions is a prerequisite to recover 

high grassland species richness after a period of high management intensity. Interestingly, 

neither trait dispersion nor related functional diversity indices (i.e. FDis) led to long-term 

recovery of plant species richness levels (Fig.S9). For instance, trait dispersion was higher in 

the mown and highly fertilized NPK treatment where species richness kept consistently low, 

likely because trait differences may have reflected strong average fitness differences (sensu 

(Chesson 2000) which limit local coexistence (Gross et al. 2015). In an era of global 

environmental change where ecosystems are pushed toward new boundaries (Newbold et al. 

2016), defining desired characteristics of a system that promote ecosystem resilience remains 

one of the most pressing challenges of our time (Buisson et al. 2022; Suding & Gross 2006). 

Our findings suggest that trait differences can be optimized in multispecies assemblages by 

simultaneously managing the dispersion and the evenness of TADs and that maximising the 

evenness of trait distributions could help defining functional baselines to design effective 

restoration strategies that promote the long-term persistence of grassland biodiversity. 

 

CONCLUSION 

By applying a statistical framework adapted to complex dynamic systems, we revealed a series 

of trait and land-use specific assembly rules (sensu Gross et al. 2021), which predicted both 

functional and species diversity responses to different restoration land-use treatments. We 

found that maximizing the evenness of multiple traits preceded the recovery of grassland 

species richness. This highlights the fundamental linkages between plant functional traits, the 

species niche and coexistence (Kraft et al. 2015; Maire et al. 2012; Silvertown 2004). In this 

context, the maximization of trait evenness could be used as a diagnostic tool to predict 
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restoration success. Maximizing trait evenness has been also reported to promote high 

multifunctionality in natural and experimental ecosystems (Gross et al. 2017; Le Bagousse-

Pinguet et al. 2021), suggesting that restoring trait-based assembly rules may scale up to the 

entire ecosystem and reinforce the resilience of biodiverse grassland ecosystems in the 

context of global change.  
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SUPPORTING INFORMATION 

Supplementary Figures 

 

Figure S1: Study of the relationship between the skewness and kurtosis of TADs: presentation 

of the method. The new analytical framework based on the analysis of certain parameters of 

the SKR enables us to understand the spatial and temporal dynamics of the functional diversity 

and underlying community assembly rules. This analysis method is based on calculating the TAD 

moments for each community (a given year and management practice) (1). For all communities 

associated with a type of management it is possible to construct the SKR and calculate 

parameters that provide information on the shapes of distributions and their dynamics (2): The 

slope, the Y-intercept, the R², and the Root Mean Square Error (RMSE). The values of those 

parameters are also calculated for a null model which makes it possible to conclude about 

patterns of functional diversity that differ from randomness. The values of the R² and the RMSE 

compare to the null model (3) give us information about the dynamic of trait distributions: 

Case 1: A lower R² and RMSE than expected by chance is found for communities that converge 

towards a specific form of distributions. 

Case 2: A higher R² and lower RMSE than expected by chance is found for communities that 

converge toward a family of distributions.  

Case 3: A higher RMSE than expected by chance is associated to unclear pattern with a high 

degree of variability. 
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Figure S2: The TADeve: a specific SKR parameter which give us information about TADs 

evenness. The Skew-Uniform is a specific family of distribution for which functional equitability 

is maximised. This family of distribution is characterised by a specific SKR: K = S² + 1.86 (slope = 

1, Y-intercept = 1.86). Calculating the TADeve (the distance between the SKR observed and the 

skew-uniform SKR family) allows us to conclude on the level of functional evenness of the 

communities associated with a specific management (c). Comparing the TADeve calculated 

from the observations with the distances calculated from the randomised data (null model) 

gives us information about more or less functionally even assemblage than expected by chance 

(d). On the one hand, when the trait distributions are far from the skew-uniform (higher TADeve) 

(a) they present peak, thin tails indicating for a dominance of specialized species. When the trait 

distributions are close to the skew-uniform (lower TADeve) (b) they present flat-tails indicating 

for coexistence of functionally contrasting species. 
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Figure S3: TADeve (a) and TADstab (b) dynamic facing rare species deletion. Effect of rare 

species deletion on the SKR parameters (TADeve and TADstab) for SLA functional trait. Colours 

indicate grassland management practices: Mown-NPK, and Mown-Unfertilized. The grey lines 

and points refer to null model expectations. Dark points indicate a significant difference from 

the null model (range 5% - 95%) whereas light points are not significantly different to the null 

model. 
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Figure S4: SES of the community weighted moments (mean, variance, skewness and kurtosis) 

compute over the period 2004 – 2021. Effect of the grassland management practices on the 

community weighted moments (mean, variance, skewness and kurtosis) for 4 traits (SLA, LDMC, 

HV and LA). Colours indicate grassland management practices: Mown-NPK, Mown-PK, Mown-

Unfertilized and Ab. The SES compute the departure from the mean random communities 

divided by the standard deviation of the individual moments for the time series 2004 – 2021. 

Dark points indicate a significant difference from the null models (range 5% - 95%), when SES > 

0 the moment values are higher than expected by chance and when SES < 0 moment values are 

lower than expected by chance. Light points are not significant compare to the null models. 
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Figure S5: Temporal autocorrelation of the community weighted moments (mean, variance, 

skewness & kurtosis). Effect of the grassland management practices on the temporal 

autocorrelation for 4 traits (SLA, LDMC, HV and LA). Colours indicate grassland management 

practices: Mown-NPK, Mown-PK, Mown-Unfertilized and Ab. We construct the correlation of 

the moment values observed a year N with moment values observed for different time lag: 1 

Year (N+1), 2 Years (N+2) and 3 Year (N+3). The lines indicate the linear relation between 

moments observed a year N and moments observed at different time lag. The parameters 

(intercept, slope and R²) of the linear relations are annotated on the plot. 
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Figure S6: Long term dynamic of the FDis (a) and FEve (b) (Laliberté & Legendre, 2010). Colours 

indicate grassland management practices: Mown-NPK, Mown-PK, Mown-Unfertilized and Ab. 

The functional diversity index FDis and FEve were compute with the FD package. The lines 

represent gam (generalized additive model) models built for the different management 

practices over time with 4 repetitions plot per year. 
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Figure S7: Skewness-Kurtosis relationships (SKR). Effect of the grassland management practices 

on the SKR for 4 traits (SLA, LDMC, HV and LA). Colours indicate grassland management 

practices: Mown-NPK, Mown-PK, Mown-Unfertilized and Ab. Point indicate for each plot the 

skewness² and kurtosis compute for a trait distribution a specific year on the time series 2010 – 

2021. The lines represent the linear relation between the kurtosis and the skewness². The 

parameters of the relation (slope and intercept) are annotated on the figure with information 

on the significance. The significance refers to the position of the observed parameters compared 

to the random parameters (null model), when we annotated (*) the parameters are different 

from the null expectations (observed parameters are outside the null model envelop [5% - 95%]) 

and when we annotated (ns) the parameters are not different from the null expectations 

(observed parameters are inside the null model envelop [5% - 95%]). 
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Figure S8: Relation between the species richness and the TADs dynamics. Relationship between 

change in species richness from 2004 to 2008 (a-b), from 2004 to 2012 (c-d) or from 2004 to 

2016 (e-f) and TADeve and TADstab across all traits (SES). Colours indicate grassland 

management practices: Mown-NPK, Mown-PK, Mown-Unfertilized and Ab. The dot lines 

represent the Poisson regression between the difference in species richness and the evenness 

(a-c-e) or stability (b-d-f) indicators. The parameters (intercept, slope, and p-values) of the 

Poisson regression are annotated in the figure panels. 
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Figure S9: Relation between species richness dynamic and FDis (a) and FEve (b) indexes 

(Laliberté & Legendre, 2010). Relationship between change in species richness from 2004 to 

2021 and the mean functional dispersion (a) and the mean functional evenness (b). Colours 

indicate grassland management practices: Mown-NPK, Mown-PK, Mown-Unfertilized and Ab. 

The dot lines represent the Poisson regression between the difference in species richness and 

the FDis (a) or FEve (b) indexes. The parameters (intercept, slope, and p-values) of the Poisson 

regression are annotated in the figure panels. 

 



195 
 
 

Supplementary Tables 

Table S1: Community weighted moments correlation with management practices and time. 

Effect of the grassland management practices over the time on the community weighted 

moments for 4 traits (SLA, LDMC, HV and LA). We fit linear model with a random effect of the 

plots according to: 

lmer (moment) ~ Time * Management + (1|Plot); 

in order to study the effect of the management practices over time (2004 – 2021) on the 

individual moments of the TADs. For each model related to each moment we compute the 

estimate, the standard error, the R² and the p-values (* p<0.05 ** p<0.01 *** p<0.001). 
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Table S2: FDis and FEve correlation with management practices and time. Effect of the 

grassland management practices over the time on the FDis and FEve compute from multiple 

traits (SLA, LDMC, HV and LA) with the FD package (function dbFD). We fit linear model 

according to: 

lm (FDis) ~ Time * Management; 

lm (FEve) ~ Time * Management; 

For each model related to each moment we compute the estimate, the standard error, the R² 

and the p-values (* p<0.05 ** p<0.01 *** p<0.001). 
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Table S3: Parameters of the SKR. Effect of the grassland management practices on the 

parameters of the SKR (Slope, Intercept, R², TADstab and TADeve). Colours indicate grassland 

management practices: Mown-NPK, Mown-PK, Mown-Unfertilized and Ab. The values are 

computed from the relation between the kurtosis and the skewness² for each management 

practices on the time series 2010 – 2021. The significance refers to the position of the observed 

parameters compared to the random parameters, when the significance = TRUE the observation 

is outside the null model envelop [5% - 95%] and when the significance = FALSE the observation 

is inside the null model envelop [5% - 95%]. 
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Chapitre 3 – Une complémentarité entre les espèces dominantes et 

subordonnées détermine l'assemblage et la dynamique des communautés 

1. Présentation 

Dans ce troisième chapitre de thèse, nous explorerons la relation entre l’abondance des 

espèces et les distributions de traits à l’échelle des communautés. Plus particulièrement, le 

chapitre 2 nous a montré que les distributions de traits ne sont pas liées au hasard, mais 

suivent des lois d’assemblage qui dépendent des pratiques en prairies. Par exemple, la SLA 

suit des distributions équitables dans les traitements non fertilisés de notre expérimentation 

long terme. Au contraire, dans les prairies de fauche fertilisées la SLA se structurait suivant 

des distributions inéquitables et pointues. Comment s’agencent les espèces dominantes et 

subordonnées en fonction de leurs traits ? Comment une distribution d’abondance d’espèces 

asymétrique (SAD log-normal) peut être associée à une distribution fonctionnelle uniforme ? 

Notre ambition a donc été d’explorer l’origine des schémas fonctionnels et structurels 

observés dans le chapitre 2. Nous tenterons en particulier d’expliquer la relation entre 

distribution d’abondance des espèces et distribution d’abondance des traits, en se basant sur 

les hypothèses : (i) d’une importance de l’ensemble des espèces, qu’elles soient abondantes 

ou non, dans l’émergence des patrons de diversité fonctionnelle et d’assemblage des 

communautés, (ii) d’une complémentarité fonctionnelle entre espèces abondantes et peu 

abondantes. 

Afin de caractériser l’émergence d’un assemblage fonctionnel stable et équitable, nous 

avons développé un procédé de manipulation artificiel du nombre d’espèces (suppression 

successives ordonnées d’espèces à la communauté en fonction de leur niveau d’abondance) 

à partir de différents jeux de données : 

(i) Des communautés prairiales gérées expérimentalement ; 

(ii) Des communautés prairiales observées dans des exploitations agricoles 

européennes à différentes latitudes et donc dans différentes conditions 

pédoclimatiques ; 
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(iii) Des communautés végétales naturelles des écosystèmes arides du monde 

entier. 

Ces manipulations consistent à supprimer fictivement des espèces en fonction de leur niveau 

d’abondance (rang). En supprimant d’une part les espèces moins abondantes (subordonnées 

sensu Grime 1998) et d’autre part les espèces les plus abondantes (dominantes sensu Grime 

1998) il est possible d’étudier la contribution des espèces en fonction de leur abondance aux 

distributions de traits et donc de mieux comprendre la structuration des communautés 

végétales naturelles et gérées. 

Les communautés virtuelles ainsi créées ont été analysées par l’approche SKR et plus 

spécifiquement le R package TAD développé dans le premier chapitre (Chapitre 1). L’approche 

SKR sur ces différentes communautés manipulées a permis de mettre en évidence des 

similitudes dans l’assemblage des communautés du monde entier. Plus particulièrement, les 

communautés naturellement assemblées sont associées à des distributions de traits stables 

et équitables ; un schéma fonctionnel comparable aux communautés prairiales non fertilisées. 

Cette équitabilité fonctionnelle et cette stabilité des assemblages provient d‘une structuration 

spécifique de la communauté autour d’un grand nombre d’espèces peu abondantes 

fonctionnellement redondantes mais différentes d’un faible nombre d’espèces abondantes. 

Les espèces subordonnées et dominantes sont fonctionnellement complémentaires ce qui 

explique la stabilité et l’équitabilité observées pour les distributions de traits et des 

assemblages. 

2. Contribution personnelle 

 Mobilité de 3 mois en Ecosse afin d’acquérir les méthodes nécessaires à cette étude 

(Accueilli dans l’unité de Robin Pakeman du James Hutton Institute à Aberdeen) 

(Annexe IV). 

 Développement du cadre conceptuel de l’analyse et du protocole de manipulation des 

communautés par suppressions ordonnées d’espèces. 

 Développement du script des analyses statistiques. 

 Conduite des analyses. 

 Interprétation et mise en forme graphique des résultats. 
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 Co-rédaction de l’article (Chapitre 3). 

3. Valorisation 

Ce chapitre fait l’objet de plusieurs stratégies de valorisation : 

(i) Une valorisation sous la forme de deux articles : Un article présentant les 

résultats clés de ce chapitre (la complémentarité fonctionnelle entre espèces 

dominantes et subordonnées explique la stabilité et l’équitabilité des 

d’assemblages) obtenues à partir des données sur prairies permanentes gérées 

expérimentalement (Chapitre 3 Partie 1). Un article sur la généricité de ces 

patrons de diversité fonctionnelle et d’assemblage observés pour des 

communautés végétales naturelles et gérées du monde (Chapitre 3 Partie 2). 

(ii) Une valorisation sous la forme d’un article « global » mobilisant des jeux de 

données supplémentaires, sur des communautés végétales du monde entier, 

avec l’idée de marquer la généricité dans les patrons de diversité fonctionnelle 

et d’assemblage observées ce qui suggérerait pour l’existence de règles 

générales d’assemblage. 
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ABSTRACT 

Natural communities are dominated by a small number of species interacting with many low 

abundance and subordinate species. Understanding how dominant species interact and 

coexist with the many subordinate species is fundamental to anticipating biodiversity 

responses to ongoing global change. To address these modern challenges, assessing the 

contribution of dominant and subordinate species to community-level trait distributions can 

help to better understand how communities assemble in space and time. Here, we 

investigated the contribution of dominant and subordinate species to community-level trait 

distributions in natural and managed ecosystems. We combined (Part. 1) time-series data 

from long-term land-use experiments and (Part. 2) observational data from extensively and 

intensively managed grasslands and natural ecosystems. Our results showed that 

subordinates and dominant species assemble in a complementary way, explaining the 

emergence of highly even and stable functional assemblages. Furthermore, we found 

common patterns to occur between natural and managed systems over time and space, 

suggesting that complementarity between dominant and subordinate species is a common 

rule governing the dynamics and assemblage of natural and semi-natural ecosystems. Overall, 

our study highlights the potential existence of general assembly rules that influence the way 

species interact and coexist. 

 

Key words: Trait abundance distribution (TAD), Species abundance distribution (SAD), 

Subordinate, Community assembly rules, Grassland management, Functional redundancy, 

Coexistence. 
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INTRODUCTION 

Natural communities are dominated by a small number of species and host many low 

abundance species (i.e., subordinate and transient species, sensu Grime 1998), resulting in the 

common pattern of log-normal species abundance distributions (SADs; Callaghan et al. 2023; 

MacArthur 1957) (Fig. 1.a). Contrasting theories have been proposed to explain such an 

emergent pattern. While dispersal limitation and stochastic processes alone have been able 

to successfully predicted SADs in some cases (Chave 2004; Hubbell 2001), recent evidence 

suggests that community dynamics cannot be understood without considering deterministic 

processes such as habitat filtering and niche differentiation (MacArthur & Levins 1967; 

Silvertown 2004). Understanding how dominant species interact with the many subordinate 

species is fundamental to better predicting biodiversity and ecosystem responses to ongoing 

global change (Isbell et al. 2023; Leitão et al. 2016). 

Habitat filtering (Keddy 1992) is one of the most influential concepts in ecology, being 

central to many studies of plant community assembly, biogeography and trait-based 

modelling (Gross et al. 2024; Joswig et al. 2021; Keddy & Laughlin 2021; Kraft et al. 2015; Le 

Bagousse‐Pinguet et al. 2017; Swenson et al. 2012; Van Bodegom et al. 2014). Under the 

habitat filtering hypothesis, species abundance simply results from a probabilistic relationship 

between species traits and the local environment (Shipley et al. 2006). For instance, dominant 

species are predicted to have the trait values that best match the local abiotic or biotic 

conditions (Keddy & Laughlin 2021; Mc Gill et al. 2006), while subordinate species have low 

abundance because they are less adapted to local environmental conditions. Habitat filtering 

theory has been successful in predicting changes in the abundance of dominant species along 

successional (e.g. Shipley et al. 2006) and resource gradients, but has shown limitations in 

predicting changes in the abundance of subordinate species (Warton et al. 2015).  

At the community level, habitat filtering predicts a normal or leptokurtic abundance 

distribution of species traits (trait abundance distribution, TADs hereafter, Enquist et al. 2015; 

Le Bagousse‐Pinguet et al. 2017), where the mean trait value of the community represents 

the trait of the dominant species that best matches the environment (see the “Trait optimal” 

in Enquist et al. 2015) and the dispersion of the trait values represent the strength of the 

filtering effect (Violle et al. 2007). However, emerging empirical evidence suggests that TADs 
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have complex shapes that strongly deviate from a Gaussian distribution, i.e., they can have 

asymmetric flat, peaked or multimodal shapes (Denelle et al. 2019; Enquist et al. 2015; Le 

Bagousse‐Pinguet et al. 2017; Rondeau Chapter 2). These discrepancies highlight some of the 

limitations of habitat filtering in explaining community-level patterns alone, and caution us to 

consider other processes, such as niche differentiation, which may be important in explaining 

the long-term persistence of species richness and the maintenance of functionally diversity 

within communities (Gross et al. 2015; Kraft et al. 2015; Levine & HilleRisLambers 2009; Maire 

et al. 2012). 

Niche differentiation can shape trait distributions by selecting species on multiple 

optimal trait values simultaneously, according to the hypothesis that different functional 

strategies may have equal fitness in a given environment (e.g. grazing-avoidant vs. grazing-

tolerant species in pastures, Milchunas & Noy‐Meir 2002; or shade-tolerant species coexisting 

with a tall shade-intolerant competitor in productive environments, Fridley 2003). In this case, 

trait diversity may increase through selection of dominant species at the opposite ends of the 

local trait spectrum (Botta‐Dukát 2005), leading to bimodal TADs at the community-level 

(Laughlin 2014; Laughlin et al. 2015; Mason et al. 2005; Mason & De Bello 2013). However, 

this theoretical scenario does not account for the many subordinate species that may 

contribute to community structure and functioning (Gross et al. 2017; Le Bagousse-Pinguet et 

al. 2021; Mariotte et al. 2013). Within communities, subordinate species can interact in a 

predominant way with the most frequent one, i.e., the dominant species (Garbin et al. 2016; 

Grime 1998; Mariotte et al. 2013; Scherrer & Guisan 2019). In this context, trait dissimilarity 

between dominant and subordinate species has been shown to promote their coexistence 

through stabilising niche differences and density-dependent mechanisms (Chesson 2000; 

HilleRisLambers et al. 2012; Levine & HilleRisLambers 2009; Maire et al. 2012). At the 

community level, these processes may promote highly even and flat-tailed TADs (Danet et al. 

2018; Gross et al. 2017; Le Bagousse-Pinguet et al. 2017; Rondeau Chapter 1 & 2). These 

empirical patterns support the hypothesis that “functional complementarity” between 

subordinate and dominant species occurs in natural communities that promote highly even 

TADs. 
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Land use intensification alters the interactions between dominant and subordinate 

species, and can therefore influence TADs in managed communities (Gossner et al. 2016; 

Gross et al. 2009; Laliberté et al. 2010); Rondeau Chapter 1 & 2). For example, in Chapter 2, 

we observed highly even and stable TADs for specific leaf area (SLA) to occur in extensively 

managed (unfertilized) grasslands, while this pattern shifts to highly peaked and uneven SLA 

TADs in fertilized grasslands. SLA is a key marker of plant resource use strategy, and therefore 

may well reflect how plants respond to biotic interactions, and land-use intensification 

through higher fertilization rates (Garnier et al. 2004; Gross et al. 2009; Newbold et al. 2016). 

Highly even TADs have also been observed for SLA in naturally assembled communities, 

suggesting for a coexistence of species with contrasting resources use strategies (Danet et al. 

2018; Gross et al. 2017; Liu et al. 2021). In contrast, fertilization may act as a filter hat selects 

a narrow set of SLA values, leading to a reduction in the diversity resources used strategies. In 

highly fertilized and intensively managed grasslands, tall and fast-growing species may 

develop a disproportionately large competitive effect on local resources, reduce the 

importance of stabilising processes, and themselves act as a biotic filter excluding less 

competitive subordinate species (Grime 1973, 2006; Maire et al. 2012; Rondeau Chapter 1 & 

2). However, no study has explicitly assessed the contribution of dominant and subordinate 

species to community-level trait distributions in natural or semi-natural ecosystems compared 

to intensively managed ecosystems. This knowledge may be critical to better understand why 

land use intensification is one of the major treats to grassland diversity worldwide (Newbold 

et al. 2016). 

Here, we assessed the contribution of dominant and subordinate species to trait 

abundance distributions in natural and managed ecosystems. We used: (Part. 1) Time-series 

data from a long-term fertilization experiment mimicking management practices observed in 

extensively and intensively managed grasslands (Fig. 1; Louault et al. 2017; Rondeau Chapter 

2); (Part. 2) Data from observational studies collecting data from 252 natural and managed 

ecosystems worldwide (128 managed grasslands in Europe; 124 dryland ecosystems). We 

tested the hypothesis that functional complementarity between dominant and subordinate 

traits occurs in extensively managed grasslands, resulting in highly uniform distributions of 

trait abundance (Danet et al. 2018; Gross et al. 2017; Liu et al. 2021). We also hypothesised 
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that land use intensification shifts the relationship between dominant and subordinate 

species as asymmetric competition may filter out functionally dissimilar species, in line with 

the prediction of the habitat filtering hypothesis (Herben & Goldberg 2014; Keddy 1992; Keddy 

& Laughlin 2021). Finally, we explored the consequences of this finding for community stability 

and species coexistence, and discussed its implications for ecosystem functioning. 

 

 

Figure 1: Species (a) and trait abundance distributions (b) in unfertilized and fertilized 

treatments of the land use experiment. Blue and red colours indicate unfertilized and fertilized 

treatments, respectively. In panel (a), species were ranked according to their relative 

abundance. Dots represent the abundance of the species measured in a given year in a given 

experimental plot. For each treatment, we fitted a linear relationship between the species rank 

and the log(abundance). We report the regression parameters for each treatment (R², Slope and 

Intercept). In panel (b), trait distributions are generated using the four moments of the 

distribution averaged over the time series 2010 – 2021 in unfertilized and fertilized treatments 

(pearson function; R package PearsonDS). Both species and trait abundance distributions were 

more even in the unfertilized treatment than in the fertilized treatment. 

 

PART. 1 - The long-term land use experiment 

METHODS 

Experimental design 

We used a long-term experiment started in spring 2004 (first year of sampling before the 

application of the land-use treatments) and set up on a species-poor (mean = 17.56; sd = 1.99 



216 
 
 

plant species), productive and intensively managed 3 ha grassland field in the Massif-central 

(France, Theix: 45°43’23” N, 03°1’21” E). The grassland was dominated by tall and fast-growing 

species (e.g. grass species, Lolium perenne, Elytrigia repens, Alopecurus pratense, Poa 

pratensis, and Festuca arundinacea; dicot species, Taraxacum officinalis; legume species, 

Trifolium repens) (Louault et al., 2017). The climate is semi-continental (mean annual rainfall: 

770 mm/year, mean annual temperature: 8.7°C on the period 2000 - 2021) and the altitude is 

880 m.a.s.l. The bedrock is granitic and the soil has Cambisol soil characteristics.  

Contrasting land use treatments were applied each year from 2005 to 2021. Four 

replicates of each treatment were established in sixteen 400 m² grassland plots (Louault et al. 

2017). We focus on two specific treatments with contrasting nutrient inputs:  

(i) The Mown-Fertilized treatment with three cuts per year and a mineral addition 

of N (250.6 kgN.ha-1), P (26.3 kgP.ha-1) and K (158.2 kgK.ha-1). This level of 

fertilization is typical of intensively managed grasslands in Europe (Allan et al., 

2015); 

(ii) The Mown-Unfertilized management with three cuts per year and no 

fertilization. The absence of fertilization reflects an extensive land use. This 

treatment aims to restore plant diversity, as the effect of nutrient export by 

mowing can reduce ecosystem eutrophication with long-term beneficial effects 

on species richness (Rondeau Chapter 2). 

 

Plant species abundance 

Each year between 2004 and 2021 (except 2005 and 2009), we conducted a botanical survey 

to record changes in plant species richness and abundance using 40 pin-points along fixed 

transects. We then calculated the relative abundance (ABi) of each species i within each plot 

and each year, as the % of the species occurrence divided by the sum of all species 

occurrences) (Louault et al. 2017). A total of 110 species were observed over the course of the 

experiment on the two different types of management practices. 
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Plant trait data 

SLA trait data were retrieved from the TRY database (data extraction: 02/27/2023) (Kattge et 

al. 2020), and were available for 105 out of the 110 species identified in the design. We 

averaged the trait values when multiple trait data were available for a given species. Species 

mean trait values are markers of species functional strategy (sensu Grime 1979) and species 

niche centroids (Maire et al. 2013; Silvertown 2004; Treurnicht et al. 2020). Therefore, 

changes in trait distributions can be directly interpreted as the selection for different species 

characterised by contrasting ecological strategies. SLA traits were log-transformed prior to the 

analysis to improve the detection of functional community patterns (Májeková et al. 2016). 

 

Statistical analyses 

To assess the relative contribution of dominant and subordinate species to community-level 

trait distributions, we first ranked all species from the most to the least abundant in each year 

in each plot. We then sequentially removed species from the most abundant to the least 

abundant in successive steps to assess the contribution of subordinate species to the trait 

distribution. We repeated this procedure in the reverse, i.e., by removing species from the 

least abundant to the most abundant, to assess the contribution of dominant species to 

community patterns using the Skewness-Kurtosis relationship (SKR, Rondeau Chapter 1). 

In each successive step of species removal, we calculated the four moments of the trait 

distribution observed in each plot in each year (n = 96 observations). We then fitted the SKR 

using the function lm from the R package lme4 over all plots and dates (n = 48 

observations/management practice) for each management practice, such as: 

lm (Kurtosis) ~ β Skewness² + α       (Eq. 1); 

where β is the slope, and α is the Y-intercept of the SKR. We also calculated the observed the 

R² and the TADstab (referring to the RMSE as a stability index, Rondeau Chapter 1) of the 

relationship.  

The SKR framework can also be used to quantify the extent to which trait diversity is 

maximised (TADeve, Rondeau Chapter 1). To do this, we focused on the distance to the skew-
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uniform distribution. The skew-uniform sets a mathematical limit to the highest degree of trait 

evenness predicted for any degree of skewness, i.e., the potential maximum of trait evenness 

(the skew-uniform boundary). This distance quantifies the extent to which an observed trait 

distribution deviates from the potential maximum of trait evenness, regardless of the degree 

of skewness. The distance is therefore a measure of trait evenness corrected for the 

asymmetry of the distribution. Distance to maximum evenness was calculated using the 

methods presented in Chapter 1: The TADeve. 

In each step, we used a null model to compare the observed SKR parameters against 

the SKR signals of 1000 random communities for each of the management practices. The 

randomisations aimed to control for community characteristics (i.e., species richness and 

species abundance distributions), but randomised the trait values across species to break the 

observed relationship between traits and species abundance. Therefore, the randomisation 

of trait values avoided any bias in the null predictions favoured by local variation in the 

number and cover of species observed at the community scale. The 1000 randomisation were 

performed once for complete communities, and these randomised communities were then 

manipulated by removing species according to their rank as described above (from the most 

to the least abundant species, and from the least to the most abundant species). Finally, we 

compared the observed parameter values with the distribution of the null SKR parameters by 

using the SES approach (95% Confidence Interval, CI).  

Deviations of the SKR parameters from null predictions provide information on 

community assembly processes. Specifically, we focused on two parameters, TADeve 

(distance to maximum trait evenness) and TADstab (RMSE) of the SKR, respectively, to 

interpret the patterns of the SKR (Rondeau Chapter 1): 

(i) A lower TADeve than expected by chance indicates that trait evenness is 

maximised (Gross et al. 2017). In this case, the tails of the distribution are 

thicker than expected by chance indicating that functionally contrasting species 

are more abundant than expected by chance. A TADeve higher than expected 

by chance indicates that trait distributions are peaked and highly uneven (Gross 

et al. 2017). In this case, the tails of the distribution are thinner than expected 
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by chance, indicating that functionally contrasting species show lower 

abundance than expected by chance; 

(ii) A lower TADstab than expected by chance indicates that a low spatio-temporal 

variability in trait distributions. This pattern suggests that trait assemblages are 

highly stable over time. A higher TADstab than expected by chance indicates 

that a high spatio-temporal variability of trait distributions. This pattern 

indicates that trait assemblages are highly unstable. 

For all analyses we used data from 2010-to-2021, so that our results are not influenced by the 

lagged response to experimental treatments (Rondeau Chapter 2). All analyses were 

performed using R v.4.0.5 statistical software. 
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RESULTS 

Response of trait distributions to species removal in the long-term land use experiment 

 

Figure 2: Contribution of dominant and subordinate species to community-level trait distributions. Panels 

(a) and (b) show TADeve in response to species removal (distance to the skew uniform). Panels (d) and 

(d) show TADstab in response to species removal (RMSE). In panels (a) and (c) species were removed 

from the most abundant to the least abundant species (dominant species removal). In panels (b) and (d) 

species were removed from the least to the most abundant species (subordinate species removal). Grey 

dots and lines refer to null model expectations (1000 runs per number of species removed). Bright dots 

indicate that observations were outside of the 0.95 confidence interval of the null prediction. Light dots 

indicate that the observed values are not different from the null expectation. Panels (e), (f), (g) and (h) 

show the TADs of dominant and subordinate species. Bright colours denote complete communities 

without elimination of species. Filled colours refer to dominant (e & g) and subordinate (f & h) TADs.  

In the unfertilized management practice, the trait distributions were closer to the uniform 

distribution (lower TADeve) and more stable (lower TADstab) than expected by chance when 

all species were considered (no species removed, blue lines in Fig. 2.a & d; Tab. S1). Removal 

of the five most dominant species shifted the pattern from a highly even to a peaked 
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distribution (Fig. 2.h). In addition, the distributions of subordinate species show higher TADeve 

than random expectation (when the number of dominant species removed >5, Fig. 2.a). This 

response pattern suggests that (i) dominant species are functionally distinct from subordinate 

species; (ii) subordinate species share the same range of trait values, i.e., they are functionally 

redundant. We observed the same pattern for TADstab (blue line, Fig. 2.c), as this index shifted 

from lower to higher than expected by chance when dominant species were removed 

(number species removed >5). 

Removal of subordinate species did not affect the pattern of TADs (blue lines in Fig. 2.b 

& d). After the removal of the 15 least abundant species, we still observed a trait distribution 

with lower TADeve (Fig. 2.b) and TADstab (Fig. 2.d). This result indicated that the most 

dominant plant in the unfertilized grassland had a contrasting trait value (Fig. 2.g). Taken 

together, these results showed that highly even and flat distributions resulted from a 

functional complementarity between dominant and subordinate species, with functionally 

distinct dominants occupying the opposite end of the trait spectrum and functionally 

redundant subordinates filling the empty functional space within the bulk of the distribution 

(Fig. 2.g & h). 

We observed opposite patterns in the fertilized treatments (red line in Fig. 2). In this 

case, trait distributions were highly peaked and less stable than expected by chance when 

considering all species (no species removed, red lines in Fig. 2.a & d; Tab. S1). Removal of the 

two most dominant species shifted TADs from highly peaked to highly even (Fig. 2.f). 

Distributions of subordinate species in the fertilized treatment had a lower TADeve and 

TADstab than random expectation (when the number of dominant species removed was >2, 

red line in Fig. 2.a & c). More evenness means thicker tails than expected by chance, indicating 

that subordinate species with extreme trait values had relatively higher abundances than 

expected by chance. As in the unfertilized treatments, removal of subordinate species did not 

affect trait distribution in the fertilized treatment (red lines Fig. 2.b & d). The trait distribution 

remained highly peaked and unstable suggesting that dominant plants were functionally 

similar and occupied the bulk of the distribution (Fig. 2.e). 
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DISCUSSION 

Contribution of dominant and subordinate species to TADs 

Consistent with our hypothesis, we observed a functional complementarity between 

dominant and subordinate species in unfertilized grasslands. We found that the removal of 

dominant species shifted TADs from highly even to peaked distributions (Fig. 2). This result 

suggests that subordinate and dominant species are functionally distinct and that subordinate 

species are functionally redundant, i.e. they occupy a narrow range of trait values (Rosenfeld 

2002). The emergence of flat uniform TADs therefore results from a functional 

complementarity between few dominant species and the many functionally similar 

subordinate species. This pattern may typically reflect the importance of niche differentiation 

processes, which promote the coexistence between subordinate and dominant species 

through limiting similarities and associated density-dependent mechanisms (Chesson 2000; 

Maire et al. 2012; Mayfield & Levine 2010). The fact that community-level trait distributions 

maximised evenness (closer to the uniform distribution than expected by chance, lower 

TADeve values) reveals the strength of niche differentiation processes driving overall 

community structure as it promotes the co-dominance of contrasting phenotypes (Gross et al. 

2017). Our results are consistent with theoretical and empirical evidence on the role of 

subordinate species in driving ecosystem functioning (Le Bagousse-Pinguet et al. 2019; Loreau 

et al. 2001; Mariotte et al. 2013), as the sum of many functionally similar subordinate can 

equal the influence of dominant plants on grassland functional structure (See Mass-ratio 

Theory in Grime 1998). 

Dominant and subordinate species assembled in an opposite way in fertilized 

compared to unfertilized grasslands. These grasslands were characterised by highly peaked 

and uneven distributions, reflecting the overdominance of a few functionally similar species 

and the exclusion of functionally rare phenotypes (e.g. asymmetric competition; Rondeau 

Chapter 2; Gross et al. 2021; Herben & Goldberg 2014; Schamp et al. 2008). In this case, the 

removal of dominant species shifted TADs from peaked to uniform (Fig. 2). The remaining 

subordinate species that persisted in this competitive environment showed a wide range of 

trait values and a low level of functional redundancy (Rosenfeld 2002). Our results are 

consistent with the general observation that the management intensification decreases 
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functional redundancy (Gossner et al. 2016; Laliberté et al. 2010). Furthermore, we also 

showed that subordinate species with extreme phenotypes were more abundant than 

expected by chance. This result suggests that species that are functionally distant from the 

dominants gain advantages, and that niche differentiation may still play a role by promoting 

the maintenance of functionally rare phenotypes in species-poor and competitive 

environments (Chesson 2000; Maire et al. 2012). 

 

Functional differences between subordinates promote greater stability 

Functional differences among subordinate species translated into contrasting temporal 

dynamics in fertilized and unfertilized grassland communities. Considering only subordinate 

species, we found that TADs were respectively more stable than expected by chance in 

fertilized grasslands, and less stable than expected by chance in unfertilized grasslands. 

However, the pattern of functional diversity does not necessarily reflect the stability of 

individual subordinate species within communities. Indeed, in contrast to what was observed 

for rare trait values, we observed a higher stability in the abundance of subordinate species in 

unfertilized compared to fertilized grasslands (Fig. S1). Within communities, subordinate 

species may preferentially interact with dominants and not among themselves (Garbin et al. 

2016; Grime 1998; Mariotte et al. 2013; Scherrer & Guisan 2019). Being functionally different 

from the dominants may therefore stabilise the abundance of subordinate species over time 

in unfertilized grasslands (through stabilising niche differences sensu Chesson 2000), a pattern 

consistent with the high stability of TADs observed when dominants and subordinates are 

considered together (Fig. 2, no species removed). In contrast, trait differences may reflect 

asymmetric responses to competition in fertilized grasslands and higher competitive exclusion 

of subordinate species (Gross et al. 2021; Herben & Goldberg 2014; Schamp et al. 2008), 

resulting in lower species richness in fertilized compared to unfertilized grasslands (Rondeau 

Chapter 2; Gough et al. 2000; Mittelbach et al. 2001). These results further support our main 

hypothesis of an emergent complementarity between dominant and subordinate species, that 

promotes the long-term and stable persistence of many subordinates in species-rich 

extensively managed grasslands (Chapter 2). 
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The higher variability of subordinate trait distributions may reflect the competitive 

exclusion of transient species (sensu Grime 1998), which are functionally similar to dominants 

in unfertilized grasslands. The removal of subordinate species from the trait assemblage did 

not alter the evenness of the TADs (Fig. 2.b & d). This result indicates that dominant species 

were functionally contrasting in unfertilized grasslands, and occupying opposite ends of the 

local trait spectrum (Fig. 2.g & h), consistent with the idea that dominant species are selected 

according to multiple trait optima (Laughlin et al. 2015). Our analysis further showed that most 

subordinate species occupied a narrow range of trait values not occupied by the dominants 

within the bulk of the trait spectrum. In this configuration, transient species were those closer 

to the dominant species and were characterised by higher instability and lower abundance 

than expected by chance (Fig. 2.e & f). Overall, our results are consistent with the niche-filling 

hypothesis (Price et al. 2014), whereby subordinate species are selected within communities 

because they complement the dominants, i.e., they occupy the vacant niche space (Harpole 

& Tilman 2007). 

 

PART. 2 - Observational studies 

In the following section we will use data from managed and natural grasslands observed 

through space in order to understand the degree of genericity of the pattern observed for the 

long-term experimental grasslands (Part. 1). In other words: 

(i) Contrasting assemblages depending on the management practices;  

(ii) The emergence of a functional complementarity between subordinate and 

dominant species, explaining the evenness and stability of the assemblages. 

 

METHODS 

Observational designs 

We collected published data from 640 observed grassland communities in Europe and 

elsewhere in the world. These data are representative of temperate managed grasslands 

across Europe and natural dryland ecosystems, including contrasting vegetation types such as 



225 
 
 

natural grassland, shrubland and savannah. Trait data were obtained from TRY (Kattge et al. 

2020) and were available for more than >80% of the species within all selected communities. 

 

Managed grasslands 

We used observational data from extensively- and intensively- managed grasslands in France 

and Germany. Thirty-five permanent grassland plots were sampled in the French Massif-

central, resulting in the observation of 113 grassland communities (several vegetation facies 

within a plot, observations over space and time) (data from Allart et al. 2024). Species 

abundance was monitored using the Braun-Blanquet phytosociological method (Allart et al. 

2024). The phytosociological data were transformed into relative abundance (ABi) per species 

i within a community according to Mueller-Dombois & Ellenberg 1974 (Vittoz & Guisan 2007). 

Grasslands were grouped according to management: Extensively managed grasslands refer to 

necessarily mown and potentially grazed grasslands with a total nitrogen input < 60 nitrogen 

units related to organic inputs (63 grasslands with an average species richness ~ 30.7 species). 

Intensively managed grasslands refer to necessarily mown and potentially grazed grasslands 

with a total nitrogen input > 100 nitrogen units related to organic and mineral inputs (50 

grasslands with a mean species richness ~ 25.1 species).  

Ninety-three permanent grassland plots, resulting in the observation of 403 grassland 

communities (observations over space and time) were sampled in three different regions of 

Germany (A South-West region: Schwäbische Alb, a North-East region: Schorfheide-Chorin, 

and the central region: around the Hainich National Park).The three regions differ greatly in 

climate, geology, and topography and are representative of Central Europe, covering a range 

of 8 to 10 °C and 500 to 1000 mm in mean annual temperature and precipitation (time series 

2017-2019; Holtgrave et al. 2023). Over the period 2008-2020, plant species cover was 

quantified each year at each grassland site in a permanent 4m x 4m plot (Bolliger et al. 2021). 

The cover of each species i is used as a proxy for species abundance (ABi) in each community. 

Grasslands were grouped according to management: Extensively managed grasslands were 

necessarily mown and potentially lightly grazed without mineral inputs (122 observations with 

a mean species richness ~ 33.6 species). Intensively managed grasslands were necessarily 
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mown, potentially grazed and subject to high rate of nitrogen inputs (> 100 nitrogen units) 

(281 observations with a mean species richness ~ 24.4 species). 

 

Dryland ecosystems 

Field data were obtained from Gross et al. (2017), in which 124 sites located in 13 countries 

(Argentina, Australia, Chile, China, Ecuador, Israel, Kenya, Mexico, Morocco, Spain, Tunisia, 

USA and Venezuela) were sampled. This dataset includes representative sites of the main 

dryland vegetation types (i.e., grasslands, Savannah, Shrublands), which vary widely in plant 

species richness (5 to 44 species per site, average = 16.44) and environmental conditions 

(mean annual temperature and precipitation ranged from -1.8°C to 27.8°C, and from 79 mm 

to 1177 mm, respectively). The relative abundance of each species was obtained using a 

detailed dataset containing the percent cover of each perennial plant species measured in 80 

quadrats of 2.25 m² within each site, with the sum of the cover for each species is used as a 

proxy for species abundance at each site (see details in Gross et al. 2017). 

 

Statistical analyses 

We performed the same analyses as in Part. 1 for the three observation datasets. We ranked 

all species from the most to the least abundant in each community (each plot, year, 

treatment). We then removed a percentage of the number of species in the community from 

the most to the least abundant in successive steps (from 10% to 60% of the number of species 

removed in 10% steps) to assess the contribution of subordinate species to the trait 

distribution. We repeated this procedure by removing species from the least to the most 

abundant to assess the contribution of dominant species to community patterns. 

In the case of the managed grasslands in the Massif-central, the dataset is a categorical 

dataset derived from a transformation of phytosociological data. Categorical species 

abundance data can be problematic for distinguishing subordinate species of intermediate 

abundance (Tichý et al. 2020). To account for the potential bias, we performed 25 
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randomisations of species ranking with a randomised ranking of species at the same level of 

abundance and reran the entire set of analyses each time. 

 

RESULTS 

Response of trait distribution to species removal in managed grasslands 

 

Figure 3: Contribution of dominant and subordinate species to community-level trait 

distributions in managed grasslands (French Massif Central). Panels (a) and (b) show trait 

evenness in response to the % of species removal (TADeve). Panels (c) and (d) show the temporal 

stability of trait distribution in response the % species removal (TADstab). In panels (a) and (c), 

% species were removed from the most abundant to the least abundant species (dominant 

species removal). In panels (b) and (d), % species were removed from the least to the most 

abundant species (subordinate species removal). Grey violin plots show the null envelope (1000 

run per % of removed species). Bright dots indicate that observations were outside of the 0.95 

confidence interval (CI) of the null prediction. Light dots indicate that the observed values are 

not different from the null expectation. For each removal step, we generate 25 observations 

using bootstrapping (see Methods). 

 

In France and Germany, the trait distributions observed in extensively managed grasslands 

were more even and less variable than expected by chance when considering all species (no 

species removed) (lower TADstab and TADeve; blue dots in Figs. 3 & 4). In contrast, the trait 
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distributions observed in intensively managed grasslands were less even and more variable 

than expected by chance when considering all species (lower TADstab and TADeve, red dots 

in Figs. 3 & 4). Consistent with what was observed in the land use experiment (Fig. 2), removing 

the most dominant species reversed these patterns (Figs. 3 & 4). Extensively managed 

grasslands show more peaked and more variable distributions when only subordinate species 

are considered (i.e., after removing 40% of the species in Fig. 3; and 10% of the species in Fig. 

4), whereas intensively managed grasslands show more even and stable distributions (i.e., 

after removing 30% of the species in Fig. 3; and 40% of the species in Fig. 4). The removal of 

subordinates (from the least to the most abundant species) did not affect the patterns (Fig. 

3.b & d; Fig. 4.b & d). However, the levels of significance differed from the land use experiment 

(Fig. 2). Subordinate trait distributions in intensively managed grassland were more even than 

expected by chance (Fig. 3.a & c; Fig. 4.a & c). In contrast, extensively managed grassland did 

not differ from random expectations, although subordinate trait distributions became more 

peaked as dominants were removed, and were also less even than in intensively managed 

grassland. 

 

 

Figure 4: Contribution of dominant and subordinate species to community-level trait 

distributions in managed grasslands (Germany). See legend in Fig. 3. 
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Response of trait distributions to species removal in global drylands 

Trait distributions were more even and less variable than expected by chance in dryland plant 

communities when all species were considered (Fig. 5). This pattern is consistent with that 

found in the unfertilized treatment (blue line in Fig. 2) and in extensively managed grasslands 

(blue dots in Figs. 2, 3 & 4). The removal of the most dominant species shifted the distributions 

towards more peaked and variable distributions (removed species > 10%, Fig. 5.a & c). This 

pattern was particularly strong at 20% of species removal although it was not significantly 

different from null expectation. As in previous results, the removal of the least abundant 

species did not affect the trait pattern. Trait distributions remained highly even and stable at 

50% of the species removal (Fig. 5.b & d). This result indicates that SKR patterns are not 

sensitive to the exclusion of the low abundant species and that dominant plants in dryland 

communities have contrasting trait values as in unfertilized and extensively managed 

grasslands. 

 

 

Figure 5: Contribution of dominant and subordinate species to community-level trait 

distributions in dryland communities worldwide. See legend in Fig. 3. 
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DISCUSSION 

General rules in natural vs. managed ecosystems 

We found that the temporal variability of TADs in our long-term experiment mirrors the spatial 

variability of trait distributions in temperate grasslands (Allan et al. 2015; Allart et al. 2024) 

and dryland communities worldwide (Gross et al. 2017). The observation of common patterns 

- over time and space, and across a wide range of plant communities characterised by 

contrasting species pools, management, and environmental conditions - supports the 

existence of general rules (sensu Lawton 1999; Levin 1998) that govern both the assembly and 

dynamics of ecological communities:  

(i) A maximized evenness, high functional redundancy and spatio-temporal 

stability of trait distributions, suggesting for the importance of niche 

differentiation processes in natural systems;  

(ii) Uneven distributions, low functional redundancy and spatio-temporal stability 

of trait distributions suggesting for the importance of filtering processes in 

intensively managed grasslands. 

Identifying fundamental differences in the set of rules that govern natural compared to 

managed ecosystems can help to better define the attributes of naturalness (Kellert & Wilson 

1993; Purcell & Lamb 1998; Saltz & Cohen 2023). For example, we have shown that there are 

common properties between natural ecosystems and extensively managed grasslands, 

suggesting that ecosystems can be managed to a certain extent without losing attributes of 

high naturalness, in line with the definition of a semi-natural ecosystem, i.e.,: “An ecosystem 

with most of its processes and biodiversity intact, though altered by human activity in strength 

or abundance relative to the natural state” (IPBES 2019). In contrast, strong filtering processes 

(sensu Keddy 1992) and the absence of stabilising niche differences (sensu Chesson 2000) in 

intensively managed grasslands may explain why land-use intensification is considered as one 

of the major threats to biodiversity (Newbold et al. 2016), disrupting the ability of managed 

ecosystems to support species-rich and functionally diverse communities. 

While we observed common patterns, there were also notable differences between 

datasets and study systems. For instance, we observed marked differences in the strength of 
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the pattern across observational studies (Figs. 3, 4 & 5), with some patterns of response to 

species removal significantly different from null predictions (e.g. Fig. 3) while others remain 

within the null envelope (e.g. Fig. 5). The number of dominant species removed to detect a 

shift in trait distribution also differs between the datasets: only 20% of species removal was 

required to detect a shift in trait distribution in the dryland ecosystems and in the land use 

experiment; while 40% of species removal was required in the managed grasslands (Figs. 3 & 

4). These differences may reflect system-specific differences in the strength of assembly 

processes (Brooker 2006; Enquist et al. 2015; Keddy & Laughlin 2021) between ecological 

systems or contrasting species abundance distributions (McGill 2010). They may also reflect 

methodological issues in the way species abundance has been measured. In our case, species 

abundance was recorded using different methods, including relative cover using different 

numbers and sizes of quadrats (Dryland and German grasslands), pinpoint intercept (Land use 

experiment) or the Braun-Blanquet phytosociological method (French managed grasslands). 

These different methods could provide contrasting estimates of abundance-weighted trait 

distributions, especially in the case of complex distributions. For example, class-based 

abundance indices such as phytosociological sampling are biased in estimating the abundance 

of subordinate species (Sabatini et al. 2021; Violle et al. 2015; Vittoz & Guisan 2007). 

Furthermore, density, cover and biomass estimates represent contrasting biological facets of 

the organisms with different functional meaning (Brown et al. 2004; Morlon et al. 2009), 

resulting in contrasting species and trait abundance distributions. Significant efforts have been 

made to standardise trait measurements in order to compare species across ecosystems 

(Cornelissen et al. 2003; Kattge et al. 2020) and to provide reliable estimates of trait diversity 

at the community-level (Chacón-Labella et al. 2023; Maitner et al. 2023). For more general 

comparative ecology at the community and ecosystem scale, standardised protocols that take 

into account the different ways of measuring species abundance need to be defined. 

 

CONCLUSION 

Species abundance distribution (SAD) is one of the few universal patterns in ecology. Our study 

shows that this general pattern hides contrasting rules in natural and managed ecosystems 

that govern both community assembly and dynamics. Just as Gaston 2010 argued that the 
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commonness is rare and rarity is common, our study shows that rarity within a community 

means being functionally common in natural and semi-natural systems, which is not the case 

in managed ecosystems. Our study shows that complementarity between subordinate and 

dominant species is a fundamental feature of natural systems that promotes high diversity 

and stability within ecological communities. Our study suggests that, with appropriate 

methods, it is possible to discover general rules in ecology that would simplify biodiversity 

prediction, which may represent "a rare victory of generality over contingency in community 

ecology" (Adler et al. 2013). 
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SUPPORTING INFORMATION 

Supplementary Figures 

 

Figure S1: Relationship between species abundance and demographic stability in response to 

unfertilized and fertilized treatments. We tested the relationship between the mean rank of 

species over space and time (plot and year) and the coefficient of variation of the abundance of 

species over space and time (plot and year). Colours indicate experimental treatments. The dots 

represent each species sampled during the experiment. Bright dots indicate dominant and 

subordinate species. Light dots show transient species (species observed only once during the 

experiment). We fitted a linear regression between the mean ranking and the CV(Abundance) 

of dominant and subordinate species. The parameters of the linear relationship (R², Slope and 

Intercept) are shown. Transient species were excluded from the analyses. 

The relationship between species ranking and changes in abundance over time (CV of species 

abundance) differed between management practices. Species CV increased with species rank in 

both unfertilized and fertilized treatments. The slope of the relationships was stronger in 

fertilized compared to the unfertilized treatment. This result indicates that subordinate species 

are more stable without fertilization. 
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Supplementary Tables 

Table S1: SKR parameters for complete communities under experimental management. Effect 

of the grassland management practices on the parameters of the SKR (Slope, Intercept, R², 

TADstab and TADeve) for complete communities (with 0 species removed). Colours indicate the 

grassland management practices: Mown-NPK and Mown-Unfertilized. The values are caculated 

from the relationship between the kurtosis and the skewness² for each management practice 

on the time series 2010 – 2021. The significance refers to the position of the observed 

parameters compared to the random parameters, if significance = TRUE the observation is 

outside the null model envelop [5% - 95%] and if significance = FALSE the observation is inside 

the null model envelope [5% - 95%]. 
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Il est actuellement très largement admis que la biodiversité constitue le moteur du 

fonctionnement et de la stabilité des écosystèmes. Cependant, cette biodiversité est 

aujourd’hui menacée par le changement global qui impacte l’ensemble de ses facettes portant 

à la fois sur les caractéristiques des espèces, les relations qu’elles entretiennent avec les autres 

espèces, mais également sur la composition et la structure des communautés vivantes (Antão 

et al. 2022; Bardgett et al. 2021; Newbold et al. 2016; Seabloom et al. 2015; Steffen 2005). 

Comprendre la manière dont la biodiversité répond aux facteurs de changement et plus 

particulièrement identifier et prédire les processus relatifs aux assemblages des 

communautés et leurs implications pour le fonctionnement des écosystèmes sont ainsi des 

enjeux clés de l’écologie. Plus particulièrement, développer notre capacité à anticiper la 

réponse de la biodiversité constitue un défi scientifique majeur (IPBES 2019) en raison de la 

complexité inhérente aux systèmes écologiques (Chesson 2000; Holling 1973; Levin 1998; 

Vellend et al. 2014). 

Dans le cadre de cette thèse, nous avons mobilisé une démarche scientifique basée sur 

l’étude des traits fonctionnels pour appréhender les processus sous-jacents à l’assemblage 

des communautés et leur dynamique. Plus particulièrement, en adaptant les dernières 

avancées en matière d’écologie fonctionnelle (Gross et al. 2017, 2021), nous nous sommes 

essayés à l’identification de règles d’assemblage par une étude de la variabilité spatio-

temporelle de la forme des distributions de traits fonctionnels à l’échelle des communautés. 

Nous avons appliqué ce cadre d’analyse à la prairie permanente semi-naturelle car elle 

constitue un modèle d’intérêt du fait qu’elle se compose d’une strate de végétation spontanée 

qui répond rapidement aux changements et perturbations. De plus, cet écosystème répandu 

est au cœur d’enjeux écologiques et agronomiques (Habel et al. 2013; Hopkins & European 

Grassland Federation 2014; Schils et al. 2022), puisque grandement menacé par le 

changement global (Bardgett et al. 2021; Berdugo et al. 2020; Speißer et al. 2022). 

S’intéresser à la forme des distributions de traits fonctionnels au sein des 

communautés permet d’éclaircir les liens directs entre les valeurs des traits des espèces et 

leur performance au sein des couverts (mesurée en terme d’abondance, de fréquence ou de 

biomasse) (Chacón-Labella et al. 2023; Enquist et al. 2015; Liu et al. 2021). Dans le cadre de 

cette thèse nous avons mis en avant que les distributions de traits permettaient 
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d’appréhender les processus d’assemblage en reflétant la manière dont les espèces coexistent 

et partagent les ressources (Introduction générale Fig. 22) (Enquist et al. 2015; Gross et al. 

2017, 2021), ce qui influence la dynamique des communautés. Pour cela, nous avons mobilisé 

une approche dite SKR (Cristelli et al. 2012; Gross et al. 2017, 2021; Le Bagousse‐Pinguet et al. 

2017; Liu et al. 2021) qui s’appuie sur l’analyse de la relation entre deux descripteurs de forme 

de ces distributions : la skewness (coefficient d’asymétrie) et la kurtosis (coefficient 

d’aplatissement). Ce cadre analytique permet de compléter des indicateurs fonctionnels plus 

classiquement mobilisés (p.ex. le « Community Weighted Mean » (CWM) ou le « Community 

Weighted Variance » (CWV)) mais plus limités notamment lorsque les distributions dévient 

fortement d’une distribution « Gaussienne » (forme complexe de distribution). En effet, l’idée 

que les distributions de traits convergent vers une « Gaussienne » est basée sur de forts « a 

priori » théoriques considérant des communautés écologiques à l’équilibre soumises à un 

filtrage (sensu Keddy 1992) et associées à des distributions de traits normales centrées autour 

d’un optimal fonctionnel (Topt in Enquist et al. 2015). Le cadre analytique de la SKR permet 

de mieux prendre en compte la réalité biologique des communautés, c’est-à-dire des 

systèmes complexes loin de l’équilibre et soumis à un fort niveau de stochasticité. Dans ce 

cadre, l’étude des formes de distribution de traits apporte des informations supplémentaires 

sur l’organisation des communautés et les principes de coexistence, notamment entre 

espèces phénotypiquement contrastées. Ainsi, dans ce travail, nous avions l’objectif de 

discriminer l’effet des processus stochastiques (p.ex. dispersion, extinction, natalité, Hubbell 

2001) et déterministes (p.ex. différenciation de niche, filtre, … Keddy 1992; MacArthur & 

Levins 1967) afin de pouvoir révéler des règles sous-jacentes aux assemblages des 

communautés, qui reste une question clé de l’écologie des communautés jusqu’à ce jour 

(Lawton 1999; Levin 1998). 

Dans ce travail nous avons dans un premier temps développé des indicateurs dérivés 

de l’approche SKR. Ces indicateurs mesurent le niveau d’équitabilité fonctionnelle (TADeve) 

et la stabilité des formes de distribution de traits (TADstab) à l’échelle des communautés. Nous 

avons montré leur potentiel pour appréhender les assemblages et comment ils peuvent 

discriminer des familles de processus telle que la différenciation de niche avec des 

distributions uniformes qui sont le symbole d’une coexistence entre espèces 
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fonctionnellement contrastées (Chapitre 1). En liant équitabilité fonctionnelle (TADeve) et 

stabilité des assemblages (TADstab), il est possible de mettre en avant des similitudes dans 

l’expression fonctionnelle des communautés, dans le temps et l’espace, un élément clé pour 

identifier et prédire les assemblages des communautés. De plus, ces deux indicateurs 

permettent de tester le lien entre diversité et stabilité une idée fondamentale en écologie 

(Loreau et al. 2001).  

Dans un second temps, en mobilisant la trame méthodologique développée dans notre 

premier chapitre de résultats, nous avons montré que le maintien de l’équitabilité 

fonctionnelle sur plusieurs dimensions de la niche (plusieurs traits fonctionnels) était un 

prérequis pour le recrutement d’espèces et l’augmentation de la richesse spécifique dans le 

cadre d’une expérimentation long terme de réduction de l’intensité des pratiques de gestion 

(Chapitre 2). Les patrons de diversité fonctionnelle étant déterminés par les modalités de 

gestion, une adaptation des pratiques de gestion (p.ex. de la fauche en absence de fertilisation 

pour limiter la compétition pour la lumière et les nutriments) favorisant l’équitabilité et la 

stabilité des assemblages permettrait de renforcer la capacité des écosystèmes à répondre 

aux changements. Plus particulièrement, nous avons montré que des changements de forme 

de distribution de traits sont détectables bien avant l’observation de changements de 

diversité taxonomique, ce qui pourrait suggérer que « restaurer » des assemblages 

fonctionnels par une réduction de l’intensité de gestion est un prérequis à la « restauration » 

de la diversité spécifique sur le long terme. 

Nous avons également pu montrer que l’émergence de cette équitabilité des 

distributions de traits et cette stabilité des assemblages provient d’une complémentarité 

fonctionnelle entre espèces dominantes et subordonnées dans les prairies gérées de manière 

extensive (Chapitre 3). En revanche, les communautés soumises à des pratiques de gestion 

intensive (fertilisation NPK) s’assemblent d’une manière opposée. Elles sont caractérisées par 

des distributions très resserrées et inéquitables reflétant la sur-dominance de quelques 

espèces fonctionnellement similaires (adaptées au filtre sensu Keddy 1992) et l'exclusion 

d’espèces aux phénotypes fonctionnellement rares.  

En mobilisant des jeux de données issus de différents réseaux d’observation suivis à 

différentes échelles (cf. Section Matériels et Méthodes de l’Introduction Générale), nous 
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avons pu montrer que cette logique d’assemblage se retrouve pour des communautés 

végétales naturelles. Les résultats de notre travail suggèrent l’existence de règles générales 

d’assemblage (Diamond 1975; Lawton 1999; Simberloff 2004). 

Cette thèse illustre la pertinence de l’étude de la dynamique des formes de distribution 

de traits par le cadre analytique de la SKR, et des indicateurs qui en découlent, pour identifier 

des règles qui régissent l’assemblage des communautés (végétales prairiales et naturelles 

dans cette étude). Nous présenterons, dans cette discussion, une synthèse des apports 

conceptuels et finalisés des chapitres de résultats (Fig. 1). Nous mettrons en perspective 

l’ensemble des résultats clés de ces travaux dans le but d’en évaluer la portée finalisée. 

 

 

Figure 1 : Présentation des messages clés et de l’imbrication des trois chapitres de résultats. 
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I. Les distributions de traits fonctionnels permettent d’identifier des règles 

d’assemblage des communautés 

1. Des patrons d’assemblage sur le long terme dépendant des pratiques de 

gestion 

Nous avons quantifié la dynamique temporelle de la diversité fonctionnelle à partir de 

métriques telles que la moyenne, la variance ou des autres moments des distributions 

(skewness et kurtosis), en réponse à différentes pratiques de gestion des pairies. Sur près de 

vingt ans, cette dynamique apparaît complexe et très variable dans le temps pour l‘ensemble 

des traits et des pratiques de gestion (Chapitre 2 Fig. 2). Cette dynamique complexe (Bektaş 

et al. 2021; Damgaard 2019; Fukami & Nakajima 2011; Hastings et al. 2018) illustre 

l’importance des processus stochastiques (ex. aléas climatiques), des effets de lags (retards 

de réponse) ou encore la possibilité d’observer des dynamiques transient qui limitent notre 

capacité à identifier et prédire la réponse des communautés écologiques aux pratiques de 

gestion sur le long terme. Malgré cette forte variabilité, nous avons pu mettre en avant une 

dynamique non aléatoire des formes de distribution de traits mais dépendante des pratiques 

de gestion et des traits étudiés (Chapitre 2 Fig. 3) qui révèle une influence de processus 

déterministes sur la dynamique de ces communautés. Plus particulièrement, l’information 

transmise par la caractérisation du niveau d’équitabilité (TADeve) et de stabilité (TADstab) 

fonctionnelle des communautés (Chapitre 1) a permis de révéler l’existence de patrons 

communs de diversité fonctionnelle, dans le temps et l’espace, suggérant l’existence de règles 

d’assemblage dépendantes des pratiques de gestion (Chapitre 2). Par exemple, les 

communautés prairiales recevant une fertilisation azotée sont associées à des distributions 

fonctionnelles inéquitables et grandement variables, ce qui pourrait témoigner d’une limite à 

la coexistence (Harpole et al. 2016; Harpole & Tilman 2007; HilleRisLambers et al. 2012) et 

d’un effet plus important de la stochasticité environnementale (p.ex. aléas climatiques). Ce 

patron de diversité fonctionnelle suggère que les espèces adaptées à ce filtre 

environnemental (sensu Keddy 1992), filtre qui agit sur la disponibilité en nutriments, 

présentent une stratégie fonctionnelle compétitrice pour la ressource (lumière et nutriment) 
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(Gross et al. 2021; Herben & Goldberg 2014; Schamp et al. 2008) et excluent les espèces 

subordonnées. En l’absence de fertilisation (mais maintien de la fauche et/ou du pâturage) la 

compétition pour les nutriments et la lumière serait réduite, ce qui permettrait une 

coexistence entre espèces selon des processus de différenciation de niche (Chesson 2000; 

Maire et al. 2012) expliquant l’observation de distributions fonctionnelles équitables et 

stables. 

Notre étude ayant porté sur des communautés soumises à des modalités de gestion 

contrastées (prairies hautement fertilisées vs. non fertilisées), nous avons identifié des traits 

fonctionnels marqueurs de la réponse de ces communautés au déterminisme des différentes 

pratiques. Par exemple : 

(i) Pour des prairies fauchées soumises à fertilisation NPK (Chapitres 2 & 3) on 

observe une réduction de l’équitabilité par un effet de sélection sur la SLA, un 

trait marqueur de la stratégie d’utilisation des ressources et de l’eutrophisation 

(Garnier et al. 2007; Newbold et al. 2016, Chapitre 2), expliquant une limite à 

la coexistence entre espèces à croissance rapide et espèces à croissance lente 

(Díaz et al. 2016; Maire et al. 2012; Wright et al. 2004) ; 

(ii) Pour des prairies abandonnées (absence de fauche, de pâturage et de 

fertilisation, Chapitre 2) on observe une faible équitabilité relative à la LA et 

LDMC. Cela reflète la dominance d’espèces à grandes et larges feuilles qui 

impactent la coexistence entre espèces à l’échelle de la communauté 

(Liancourt et al. 2009; Michalet et al. 2023) et limitent la capacité de 

l’écosystème à héberger une grande diversité spécifique et fonctionnelle. 

Il apparaît que l’augmentation de la richesse spécifique à l’échelle des communautés prairiales 

nécessite une stabilité de l’équitabilité fonctionnelle sur plusieurs traits simultanément 

(Chapitre 2 Figs. 4 & 5). Ainsi, les espèces doivent se différencier simultanément sur plusieurs 

traits fonctionnels pour coexister (Chesson 2000; Kraft et al. 2015; Maire et al. 2012), ce qui 

laisse penser que les différences de valeurs de traits sont un bon reflet des différences de 

niche entre espèces (Davison et al. 2024; Silvertown 2004). Des communautés pauvres en 

espèces peuvent, pour certains traits, être associées à des distributions stables et équitables 

(Chapitre 2 Figs. 4 & 5) dans des conditions de gestion qui laissaient supposer une coexistence 
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limitée. Par exemple, la hauteur des plantes (HV) a toujours été associée à des distributions 

stables et équitables dans l’ensemble des modalités de gestion. Cette observation révèle 

qu’une coexistence entre espèces fonctionnellement contrastées (entre espèces de petites et 

de grandes tailles) serait néanmoins possible même au sein de communautés où la 

compétition est intense (Abandon, fertilisation NPK) (Fridley 2003). L’équitabilité 

fonctionnelle et la stabilité des formes de distributions fonctionnelles agiraient comme point 

d’attraction, c’est-à-dire un état écologique atteignable dans un cadre de gestion particulier, 

qui permettrait de concevoir des stratégies de restauration favorisant une forte diversité et 

d’en évaluer le succès. 

 

2. L’existence de règles d’assemblage : l’identification de patrons communs 

d’assemblage, dans le temps et l’espace, pour des communautés naturelles et 

gérées. 

Dans cette thèse, nous nous sommes intéressés aux dynamiques d’assemblage des 

communautés en étudiant les patrons de la diversité fonctionnelle dans le temps (Chapitre 2 

& 3) et l’espace (Chapitre 3). L’un des résultats marquants de ce travail a été de pouvoir mettre 

en avant des patrons communs de diversité fonctionnelle dans le temps et l’espace (par 

l’approche SKR) pour une multiplicité de communautés végétales, caractérisées par 

différentes conditions environnementales, pratiques de gestion et pool d’espèces. Cela laisse 

supposer quant à l’existence de règles générales d’assemblage (Chapitres 2 & 3). Il a 

notamment été constaté de grandes similitudes entre des communautés prairiales gérées de 

manière « extensive » (sans apport d’intrants et avec de la fauche et du pâturage) (Dispositifs 

ANAEE-ACBB, AEOLE et Exploratories) et des communautés végétales « naturellement 

assemblées » (Chapitre 3 Figs. 2, 3, 4 & 5). Ces communautés maintiennent une forte 

équitabilité fonctionnelle. Cette stabilité de l’équitabilité fonctionnelle est associée à une 

forte stabilité des espèces subordonnées qui complémentent d’un point de vue fonctionnel 

les espèces dominantes. Ainsi, cette maximisation de l’équitabilité fonctionnelle serait le reflet 

de processus de différenciation de niche indiquant que les espèces optimisent l’utilisation et 

la répartition des ressources (Cornwell & Ackerly 2009; Kraft et al. 2015; MacArthur & Levins 
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1967; Maire et al. 2012). A l’inverse, l’expression de valeurs similaires de trait fonctionnel (c. 

-à-d. les valeurs de trait sont distribuées en pic autour d’une valeur) reflèterait la dominance 

d’espèces compétitives exprimant des traits adaptés aux conditions abiotiques (p.ex. fortes 

valeurs de SLA pour des communautés prairiales fertilisées NPK) et aux interactions biotiques 

locales (Grime 1998; Gross et al. 2009; Keddy 1992; Schamp et al. 2008). Ces conditions 

limitent ainsi la coexistence par de l’exclusion compétitrice. Ces observations suggèrent 

l’existence de règles d’assemblage (Lawton 1999; Levin 1998) dépendantes des pratiques de 

gestion qui déterminent à la fois la stabilité de ces assemblages d’espèces et la capacité de la 

communauté végétale à héberger un haut niveau de diversité spécifique et fonctionnelle (Fig. 

2). 

 

 

Figure 2 : Une meilleure explication de l’origine de la stabilité des communautés. Vers 
l’identification des processus et des règles d’assemblage ? 

 

Des conclusions de la partie précédente, il ressort que les communautés végétales, 

pour lesquelles les distributions de valeurs de traits sont équitables, présentent une plus 

grande stabilité fonctionnelle. De plus, il existe un lien fort entre une expression équitable des 
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valeurs de trait et la stabilité dans l’expression fonctionnelle de la communauté (Fig. 3). Au 

contraire, les communautés avec des distributions fonctionnelles plus resserrées autour d’une 

valeur de trait seraient plus instables, ce qui pourrait témoigner d’une plus grande sensibilité 

à la stochasticité environnementale (p.ex. aléas climatiques). L’origine de l’équitabilité et de 

la stabilité des distributions de traits a pu être expliquée par une influence globale des espèces 

de la communauté ; qu’elles soient abondantes ou moins abondantes (dominantes et 

subordonnées sensu Grime (1998). Pour faire suite aux travaux de Grime (1998), qui 

questionnaient sur l’importance et la place des espèces subordonnées dans les dynamiques 

d’assemblage, nous avons pu révéler une implication à deux niveaux des espèces 

subordonnées à l’échelle des communautés équitables et stables (Chapitre 3 Figs. 2, 3, 4 & 5) 

: 

(i) Les espèces subordonnées sont fonctionnellement complémentaires aux 

espèces dominantes avec lesquelles elles interagissent préférentiellement. Des 

processus de différenciation de niche favorisent la coexistence entre espèces 

dominantes et subordonnées (Chesson 2000; Maire et al. 2012) ; 

(ii) Les espèces subordonnées sont fonctionnellement redondantes entre elles 

(Rosenfeld 2002).  

Ainsi, le cumul des abondances des espèces subordonnées représente un poids comparable à 

celui des espèces dominantes, et la mise en avant d’un contraste dans l’expression 

fonctionnelle des subordonnées et des dominantes permet d’expliquer l’équitabilité des 

formes de distribution de traits. Par ailleurs, les similitudes fonctionnelles entre espèces 

subordonnées seraient à même de rendre compte de la stabilité de l’assemblage fonctionnel. 

Cette mise en évidence de l’émergence de l’équitabilité et de la stabilité au sein des 

communautés végétales permet également de révéler que la complémentarité fonctionnelle 

entre espèces dominantes et espèces subordonnées est centrale pour expliquer la stabilité 

des espèces (aussi bien dominantes que subordonnées) et donc le maintien d’un haut niveau 

de richesse spécifique (Fig. 2). Il est possible d’ajouter une dimension fonctionnelle à 

l’affirmation de Gaston (2010) : « être commun c’est rare et être rare c’est commun », en 

complétant que pour des communautés végétales maintenant un haut niveau d’équitabilité 

fonctionnelle les espèces peu abondantes sont fonctionnellement communes. 
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Figure 3 : Relation entre équitabilité et stabilité des distributions de traits. Les mesures de 

TADeve et TADstab ont été menées sur les parcelles du dispositif ANAEE-ACBB pour 4 traits (SLA, 

HV, LA, LDMC) pour 4 modalités de gestion (Fauche-Nul, Fauche-NPK, Fauche-PK, Abandon). Les 

couleurs réfèrent aux pratiques de gestion des prairies. Les formes et étiquettes correspondent 

au nom des traits étudiés. Il existe une relation forte entre stabilité (TADstab) et équitabilité 

(TADeve) des assemblages. Cette relation observée est significativement différente de la 

relation attendue par chance ; suggérant que le maintien de l’équitabilité fonctionnelle pourrait 
agir comme règle d’assemblage. 

 

3. La SKR : une démarche analytique robuste qui permet de conclure sur 

l’existence de règles générales d’assemblage 

Le cadre analytique de la SKR permet d’appréhender la complexité des systèmes écologiques 

en tirant profit de l’information contenue dans les formes de distributions fonctionnelles. Les 

indicateurs issus de la SKR sont complémentaires à d’autres approches basées sur les traits et 

ont permis d’approfondir notre capacité à identifier et prédire les processus et règles relatifs 

aux assemblages des communautés (Fig. 4), en raison de : 
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(i) La capacité de la SKR à prendre en compte la complexité et la dynamique des 

formes de distribution de traits fonctionnels. Le cadre analytique de la SKR sort 

du fort a priori théorique du CWM et du CWV qui sous-entend une distribution 

normale des valeurs de trait à l’échelle des communautés. Dans le cadre d’un 

effet de filtrage (sensu Keddy 1992), ces deux indicateurs peuvent être 

pertinents en prédisant l’optimal fonctionnel (CWM) et la dispersion par 

rapport à cet optimal (CWV) ce qui permet de refléter la réponse des 

communautés le long de gradients environnementaux (Violle et al. 2007). 

Cependant, les formes des distributions de traits des communautés 

naturellement assemblées sont très variables et différentes d’une distribution 

Gaussienne (Danet et al. 2018; Enquist et al. 2015; Gross et al. 2017; Le 

Bagousse‐Pinguet et al. 2017; Liu et al. 2021; Maitner et al. 2023). La relation 

entre la skewness et la kurtosis a donc l’avantage de caractériser la complexité 

des formes de distribution des systèmes écologiques réels. 

(ii) La capacité du TADeve à refléter les différences relatives de traits, ce qui 

constitue une propriété intéressante dans une approche d’écologie 

comparative. Alors que, les indicateurs de dispersion fonctionnelle plus 

classiquement utilisés (p.ex. CWV Violle et al. 2007, et FDis Villéger et al. 2008) 

font état de différences fonctionnelles absolues influencées par le spectre des 

valeurs de trait et qui rendent la comparaison entre systèmes écologiques 

difficile. 

(iii) La capacité de la SKR à considérer les interactions globales entre espèces avec 

un indicateur d’équitabilité (TADeve) qui estime mathématiquement la 

régularité de la distribution des valeurs de traits à l’échelle de la communauté 

sans a priori. Au contraire, le FEve (Villéger et al. 2008) s’intéresse aux distances 

entre plus proches voisins dans l’espace fonctionnel. Cet indice, basé sur les 

hypothèses de l’even spacing (Cornwell & Ackerly 2009) et de la limiting 

similarities (Pacala & Tilman 1994), considère que les espèces interagissent 

préférentiellement avec leurs plus proches voisins fonctionnels alors qu’à 

l’échelle des communautés il semblerait que les interactions se fassent avec les 

espèces dominantes, les plus fréquentes. 
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(iv) De la capacité des formes de distribution de traits fonctionnels à refléter la 

performance à l’échelle de la communauté, à fournir un test sur la coexistence, 

et à appréhender les assemblages et leur dynamique. De plus, les indicateurs 

de stabilité (TADstab) et d’équitabilité (TADeve) qui découlent de la SKR sont 

cohérents avec l’idée que les différences de niche seraient favorables à la 

stabilité d’espèces fonctionnellement contrastées dans un environnement 

soumis à de la stochasticité (Adler et al. 2013; Chesson 2000; De Mazancourt 

et al. 2013; Gravel et al. 2011). 

L’application de cette méthode d’analyse à différents jeux de données simulés, 

expérimentaux et observationnels (Chapitres 1, 2 & 3) est révélatrice de la robustesse de ce 

cadre analytique pour révéler les processus d’assemblage (p.ex. différenciation de niche, effet 

de filtre). Bien que la capacité des approches basées sur les traits à saisir efficacement les 

réponses écologiques aux changements environnementaux et les processus d'assemblage ait 

été remise en question récemment par plusieurs études (Bruelheide et al. 2018; Götzenberger 

et al. 2012; Merchant et al. 2023; Van Der Plas et al. 2020), ces travaux de thèse rendent 

compte de la pertinence de l’analyse des distributions fonctionnelles pour révéler des 

relations trait-environnement, trait-assemblage ou trait-fonctionnement de l'écosystème. 

Plus globalement, ces résultats suggèrent que la stabilité de l’équitabilité fonctionnelle 

pourrait agir comme une règle d’assemblage des espèces, un point d’attraction vers lequel 

convergent les communautés végétales (Dakos & Kéfi 2022; Holling 1973; Odum 1969). La SKR 

permet de définir un état de l’écosystème avec des propriétés connues concernant sa 

stabilité, sa capacité à accueillir de la diversité spécifique et fonctionnelle, … en opposition à 

un système soumis à une pression de filtre (Fig. 4), ce qui permettrait de développer des 

démarches d’écologie comparative. 
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Figure 4 : La SKR et les indicateurs qui en découlent permettent d’appréhender les assemblages 
des communautés et les dynamiques écosystémiques. Le TADeve quantifie la distance par 

rapport au fond de la vallée : les communautés théoriques qui maximisent l'équitabilité 

fonctionnelle. Le TADstab quantifie la stabilité temporelle des communautés par rapport au SKR 

théorique qui agit comme un point d'attraction. 

 

Le cadre analytique de la SKR a révélé son potentiel pour révéler des similitudes dans 

les dynamiques des formes de distributions fonctionnelles pour des communautés végétales 

du monde entier dans des contextes très variables laissant supposer pour l’existence de règles 

générales d’assemblage. Quelles seraient les perspectives pour renforcer cette démarche 

analytique et répondre aux enjeux écologiques et sociétaux ? 
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II. Accroître le pouvoir de prédiction de la SKR en identifiant des seuils de 

réponse et en prenant compte les variabilités intraspécifiques des traits 

fonctionnels 

1. Le contraste dans la gestion des écosystèmes étudiés limite l’identification de 

seuils de réponse 

L’étude des formes de distribution de traits permet-elle d’identifier des seuils de réponse des 

écosystèmes aux changements environnementaux (p.ex. niveau de sécheresse, niveau de 

fertilisation, ...) ? Dans le cadre des dispositifs mobilisés (cf. Matériel et Méthode 1.b, 1.c, 1.d 

& 1.e) nous avons pu mettre en évidence une pratique dépendance de l’assemblage des 

communautés végétales dans des contextes de gestion très contrastés. En effet, nous nous 

sommes intéressés d’une part, à des écosystèmes prairiaux non fertilisés face à des 

écosystèmes prairiaux soumis à de hauts niveaux de fertilisation (Chapitres 2 & 3) ; et d’autre 

part, des communautés végétales naturelles d’écosystèmes arides (Chapitre 3). Il semble 

pertinent d’être en capacité d’identifier le niveau d’apports d’intrants azotés à partir duquel 

on peut observer un basculement d’un assemblage stable fonctionnellement équitable, 

représentatif de communautés naturellement assemblées, vers des communautés instables 

avec de la convergence fonctionnelle, qui suggèrent une plus grande emprise de la 

stochasticité environnementale. Cela questionne plus fondamentalement sur la capacité de 

l’écosystème à maintenir ses propriétés malgré une intensification de sa gestion. Dans un 

contexte de changement global et à des fins de préservation des écosystèmes, il semble en 

effet important de développer notre capacité à détecter les niveaux de modification de 

l’environnement qui peuvent grandement affecter les écosystèmes tant dans leur structure 

que dans leur fonctionnement (Balvanera et al. 2014; Brum et al. 2017). Cependant, la 

complexité dans la réponse et dans la dynamique des systèmes écologiques semble être un 

frein à la détection des seuils de réponse des écosystèmes naturels (Hillebrand et al. 2020). Le 

cadre analytique de la SKR a démontré son potentiel pour l’étude des systèmes complexes 

dynamiques dans des conditions contrastées (Chapitres 2 & 3), par une mise en avant de 

variable d’état caractéristique du système. Cette approche semble prometteuse pour la 
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détection de seuils de réponse des communautés écologiques face à des facteurs 

environnementaux changeants (Fig. 5). 

 

 

Figure 5 : L’approche SKR une méthode pertinente pour identifier des seuils de réponse des 

systèmes écologiques à des facteurs environnementaux changeant. Les indicateurs fonctionnels 

qui découlent de la SKR permettraient d’identifier le seuil à partir duquel on passe de 
communautés stables et fonctionnellement équitables (p.ex. communautés végétales naturelles 

ou prairiales gérées sans apport d’intrants) vers des communautés instables et inéquitables 
(p.ex. communautés prairiales fertilisées). 

 

2. Une prise en compte de la variabilité intraspécifique des valeurs de traits pour 

l’étude des formes de distributions fonctionnelles 

La variabilité intraspécifique des valeurs de traits fonctionnels (Garnier & Navas 2012; Messier 

et al. 2010) repose sur le constat que les changements dans les formes des distributions de 

traits ne sont pas seulement associés à des variations d’abondance des espèces, mais 

pourraient être un marqueur d’une adaptation des espèces caractérisées par des 
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changements dans leurs valeurs de traits. La variabilité intraspécifique des valeurs de traits 

considère que chaque espèce est caractérisée par une distribution pour le trait fonctionnel 

étudié, et non par une valeur moyenne, reflétant la variabilité fonctionnelle des individus de 

l’espèce (Fig. 6). Les facteurs biotiques et abiotiques peuvent sélectionner des espèces 

dominantes adaptées aux filtres environnementaux (sensu Keddy 1992), ce qui peut 

potentiellement impacter l’expression fonctionnelle d’autres espèces, et les conduire à 

adapter leur stratégie pour mieux s’adapter à l’environnement local, ce qui renforce l’effet de 

filtre (Lepš et al. 2011). Par exemple, pour des prairies recevant une fertilisation azotée 

importante on pourrait s’attendre à observer de la plasticité sur la SLA pour des individus en 

capacité de le faire (Chapitre 2, dispositif ANAEE-ACBB prairies sous gestion constante). Des 

changements de valeurs de traits permettraient de favoriser la survie des individus dans un 

milieu où la compétition pour les nutriments et la lumière devient plus intense. Ainsi, une 

meilleure prise en compte de la variabilité intraspécifique des traits, au même titre que les 

dynamiques d’abondance d’espèces, peut sembler importante dans l’idée de mieux 

caractériser les réponses des communautés aux changements environnementaux. L’ITV 

pourrait également permettre de mieux (ou moins bien du fait de la considération de facteurs 

supplémentaires) appréhender les processus d’assemblage (Albert et al. 2011; Jung et al. 

2010). Il semblerait pertinent d’intégrer de la variabilité intraspécifique des traits dans  

l’analyse des formes de distribution de traits. Cependant pour ce faire, plusieurs points de 

vigilance devront être considérés : 

(i) Il peut être techniquement compliqué d’assurer un suivi des mesures de traits 

à l’échelle de l’ensemble des espèces d’une communauté (coût, temps). Ce 

suivi permettrait d’intégrer plusieurs valeurs de trait mesurées pour une 

espèce, et plus spécifiquement de caractériser l’expression fonctionnelle de 

l’espèce dans différentes conditions environnementales (p.ex. 

pédoclimatiques, pratiques de gestion, …). 

(ii) La réponse fonctionnelle d’un individu peut elle-même être complexe avec de 

potentiels effets de retard (lag responses), une influence de l’aléatoire (p.ex. 

contexte historique), …. Il semble donc difficile de caractériser la variabilité 

intraspécifique des valeurs de traits et d’en expliquer l’origine. 
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La prise en compte de la variabilité intraspécifique des valeurs de traits pour la construction 

des distributions de trait pourrait se faire par des méthodes de Bootstrapping (Maitner et al. 

2023). Ainsi, la communauté est caractérisée par une gamme potentielle de distribution de 

traits par la prise en compte de l’ensemble des distributions de traits à l’échelle des espèces 

et le calcul des moments de la distribution (moyenne, variance, skewness et kurtosis) se fait 

dans un intervalle de confiance (Fig. 6). Par exemple, il pourrait être intéressant de prendre 

en compte la variabilité fonctionnelle intraspécifique dans l’idée de mieux évaluer la 

sensibilité de la réponse des communautés, en faisant l’hypothèse que la variabilité 

intraspécifique des valeurs de traits est un concept déterminant pour les assemblages (Cheng 

et al. 2022). Dans l’idée d’intégrer de la variabilité intraspécifique de traits dans l’étude des 

formes de distributions fonctionnelles (approche SKR), il serait aisément possible d’intégrer 

cette modalité dans le package « TAD » développé dans le premier chapitre de cette thèse.  

La SKR ayant permis d’identifier des similitudes dans les formes de distribution dans 

une diversité de contextes pédoclimatiques et de pratiques de gestion (Chapitre 3). La prise 

en compte de l’ITV dans le cadre analytique de la SKR ne semble pas être un paramètre qui 

puisse remettre en cause les résultats clés de cette thèse. Bien que la variabilité 

intraspécifique des valeurs de traits puisse permettre de mieux caractériser les distributions 

de trait au sens des phénotypes réalisés, elle pourrait au contraire biaiser nos conclusions sur 

les assemblages, basées sur l’utilisation d’une valeur moyenne de trait par espèce, en ajoutant 

un niveau de complexité qui pourrait limiter notre capacité à identifier les processus 

d’assemblage. La valeur moyenne de trait a une signification claire sur la stratégie 

fonctionnelle de l’espèce alors que le phénotype réalisé peut avoir d’autres significations 

qu’une adaptation fonctionnelle. Par exemple, une augmentation de valeur de SLA chez une 

espèce souffrant de compétition pour la lumiere ne traduit pas un fort taux de croissance mais 

plutôt que l’espèce meurt (Maire et al. 2013). Cependant, par cette approche de boostrapping 

il serait possible de tester le rôle de l’ITV dans les assemblages et de quantifier les effets des 

pressions de sélection qui pourraient conduire : 

(i) A une convergence fonctionnelle plus marquée, avec un renforcement de 

l’effet du filtre (sensu Keddy 1992) ; 
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(ii) A de la divergence fonctionnelle, selon des processus de différenciation de 

niche, pour éviter les pressions dûes à la compétition. 

 

 

Figure 6 : Intégrer la plasticité fonctionnelle dans l’étude des formes de distribution de traits : 

l’exemple du Bootstrapping (Provenant de Maitner et al. 2023). 
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 Il est cependant important de repréciser que l’étude des formes de distribution de 

traits fonctionnels repose sur deux variables : 

(i) Les valeurs de traits fonctionnels par espèce ; 

(ii) L’abondance des espèces. 

La conformité des mesures des traits semble centrale aux études de l’écologie fonctionnelle 

avec l’idée de normaliser la manière de mesurer les traits fonctionnels et de s’engager dans 

une démarche comparative (Cornelissen et al. 2003; Kattge et al. 2020), pour fournir des 

estimations stables de la diversité fonctionnelle à l’échelle des communautés (Chacón-Labella 

et al. 2023; Maitner et al. 2023). Cependant, il paraît essentiel, au vu de la pertinence de 

l’étude des distributions fonctionnelles pour appréhender les assemblages (Chapitres 1, 2 & 

3), d’accorder de l’importance aux données d’abondance et notamment par une 

normalisation des protocoles intégrant différentes manières de mesurer/estimer l’abondance 

des espèces. 

 

III. La SKR et l’étude des distributions de traits fonctionnels pour mieux 

comprendre le monde réel 

1. Une meilleure identification des patrons de biodiversité pour décrire et 

préserver les écosystèmes 

Mes travaux suggèrent des règles d’assemblage des communautés végétales opposées dans 

des prairies intensément gérées vs. des communautés végétales naturelles (Chapitre 3). Cette 

mise en lumière d’assemblages contrastés pourrait permettre de définir les propriétés d’un 

écosystème « naturel » (Kellert & Wilson 1993; Purcell & Lamb 1998; Saltz & Cohen 2023). 

Dans l’introduction générale nous avions défini comme « prairie naturelle » ou « prairie semi-

naturelle » : une prairie hébergeant une végétation spontanée (auto-ensemencement) 

pouvant être gérée par des pratiques de fauche et/ou de pâturage et de fertilisation. 

Cependant, selon l’IPBES (2019) un « écosystème semi-naturel » réfère à : « un écosystème 
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qui maintient, bien que soumis à la gestion humaine, son niveau de biodiversité et la plupart 

de ses processus par rapport à un état dit naturel ». 

Au regard de nos résultats, nous avons pu montrer que pour des prairies soumises à 

un intense niveau de fertilisation, la pratique de gestion influençait les assemblages 

(caractérisés par une grande variabilité, ne convergeant pas vers un point d’équilibre et 

rendant leur prédiction complexe). Des communautés végétales pourtant caractérisées de 

« semi-naturelles » peuvent donc s’assembler d’une manière opposée par rapport à des 

communautés naturelles. Cela questionne sur leur réel caractère « naturel » puisque 

profondément impacté par les pratiques anthropiques en comparaison à des communautés 

naturelles (Chapitre 3). Au contraire, nous avons montré qu'il existe des propriétés communes 

entre les écosystèmes naturels et les prairies gérées (sans fertilisation) (Chapitre 3), ce qui 

suggère qu’il est possible de gérer des écosystèmes tout en préservant leur naturalité. 

L’intensification des pratiques de gestion (p.ex. généralisation de l’utilisation d’intrants en 

agriculture) peut donc constituer une grande menace pour la biodiversité (Newbold et al. 

2016) en limitant la capacité des écosystèmes à accueillir des communautés diversifiées d’un 

point de vue fonctionnel et taxonomique. Ainsi, il nous semble possible d’identifier des 

pratiques de gestion permettant de préserver (Chapitre 3) et éventuellement restaurer 

(Chapitre 2 réduction de l’intensité de gestion initiale par suppression des apports d’intrants) 

en caractérisant les similitudes dans les formes de distribution et les assemblages entre 

communautés gérées et communautés naturelles. Il ne s’agit pas de cibler un état passé de la 

communauté qui pourrait être inadapté aux facteurs du changement global en cours, mais de 

cibler des assemblages fonctionnels stables et équitables qui se retrouvent pour des 

communautés naturellement assemblées du monde entier. 

 L’identification des processus d’assemblage des communautés végétales par l’étude 

des formes de distribution de traits fonctionnels a révélé que la stabilité de communautés 

fonctionnellement équitables était un prérequis au recrutement d’espèces et à 

l’augmentation de la richesse spécifique (Chapitre 2). Ces résultats clés, sont marqueurs du 

potentiel de l’écologie fonctionnelle à transmettre des signaux sur la multifonctionnalité  de 

l’écosystème et sa capacité à héberger un haut niveau de richesse spécifique. Les règles 

d'assemblage basées sur les traits fonctionnels agissent comme processus de régulation qui 
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détermine à la fois la stabilité des assemblages écologiques et leur capacité à héberger une 

grande biodiversité. Notre aptitude à détecter l’effet des pratiques de gestion humaine sur la 

structure et le fonctionnement des écosystèmes permettrait de définir des états de référence 

écologiques (baseline) (Moore et al. 1999; Scheffer et al. 2001; Seabloom et al. 2015; Suding 

et al. 2003). En effet nous avons mis en avant que cibler la restauration des assemblages 

fonctionnels (distributions fonctionnelles stables et équitables) pourrait constituer une cible 

pour concevoir des stratégies de restauration efficaces favorisant la persistance de différentes 

facettes de la biodiversité des écosystèmes. 

 

2. Une écologie basée sur les traits fonctionnels pour mieux prédire les 

dynamiques des écosystèmes naturels et agricoles et favoriser leur 

multifonctionnalité. 

L’orientation de la gestion agricole des dernières décennies (depuis la révolution verte des 

années 50) s’est surtout concentrée sur la maximisation de fonctions écosystémiques 

spécifiques (surtout liées à la production), au détriment de la stabilité et de la résilience des 

écosystèmes, en impactant profondément leurs propriétés intrinsèques. La préservation 

concomitante des services écosystémiques et de la biodiversité des écosystèmes agricoles est 

un principe de base des solutions fondées sur la nature et de l’agroécologie. Il s’agit tout à la 

fois de limiter les charges d’exploitation des systèmes agricoles (réduire les intrants), de 

maximiser les bénéfices dont la société tirera avantage (multifonctionnalité), mais également 

maintenir ou restaurer une plus grande diversité biologique (Calame & Darrot 2016; 

Gliessman 2014). Ainsi, développer notre capacité à mieux identifier les processus relatifs aux 

assemblages des communautés nous permettrait de mieux prédire les effets des pratiques de 

gestion sur la biodiversité des agroécosystèmes en faveur d’une gestion agricole durable 

favorable à la multifonctionnalité des agroécosystèmes. La gestion des systèmes d’élevage 

herbagers réside dans notre capacité à comprendre la manière dont les communautés 

pourraient être affectées par une modification de leur environnement (p.ex. facteurs du 

changement global : pratiques, climat, …) et en quoi cela pourrait affecter les propriétés de 

l’écosystème tout entier et par là même sa robustesse et sa stabilité (Carrère et al. 2022). 
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Ainsi, l’identification de pratiques de gestion permettant la stabilité d’agroécosystèmes 

diversifiés tant d’un point de vue fonctionnel que taxonomique, semblerait pouvoir permettre 

de répondre à ces enjeux de la durabilité agricole.  

Nos travaux pourraient permettre de répondre aux enjeux de la durabilité agricole en 

complétant efficacement la construction des typologies prairiales qui se sont développées ces 

dix dernières années sur des bases empiriques (Galliot et al. 2020; Michaud et al. 2013) en 

proposant des lois plus génériques. Celles-ci devront être traduites dans un cadre plus 

opérationnel pour permettre une gestion plus durable des prairies. En effet, les travaux 

conduits notamment à l’échelle du Massif-central montrent que même si la mise en place de 

productions fourragères à haut rendement est aujourd’hui une nécessité économique, 

puisque le maintien de la biodiversité des écosystèmes prairiaux, au sein des exploitations 

agricoles, présente des intérêts qui ne sont pas qu’environnementaux. Elles présentent en 

effet de nombreuses qualités agronomiques (p.ex. souplesse d’exploitation, faible coût 

d’entretien, qualité du fourrage, intérêt phytosanitaire et vétérinaire lié à la présence 

naturelle d’espèces riches en antioxydant …) (Le Hénaff 2016). 

 

3. Une approche basée sur les traits fonctionnels généralisable à travers les 

écosystèmes et les réseaux trophiques 

Ces travaux de thèse ont fait état d’assemblages stables et fonctionnellement équitables pour 

des communautés végétales naturelles ou soumises à certaines pratiques de gestion (non 

fertilisées) (Chapitres 2 & 3). Ces observations se sont faites sur le niveau trophique des 

producteurs primaires, et questionnent sur les effets du maintien de l‘équitabilité 

fonctionnelle à ce niveau trophique sur les niveaux trophiques supérieurs (consommateurs 

primaires, décomposeurs, ...). Par exemple, à l’échelle des agroécosystèmes prairiaux il a été 

mis en avant un effet positif de la diversité des herbivores pâturant sur la biodiversité de la 

communauté végétale (Liu et al. 2015; Shepard & Baneth 2016). Le pâturage, en réalisant une 

exploitation non homogène de la parcelle (du milieu) du fait de l’expression de préférences 

alimentaires des animaux (Dumont et al. 2002, 2009), conduit à une structuration spatiale 

(hétérogénéité structurale) de l’espace favorable à la diversité floristique et faunistique 
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(Marriott & Carrère 1998). De plus les effets du pâturage, à travers le piétinement et les 

déjections, sont également à prendre en compte, car ils peuvent modifier les facteurs 

environnementaux, pouvant générer de l’hétérogénéité (p.ex. exemple, le piétinement peut 

structurer les communautés végétales en créant des ouvertures dans le couvert pouvant être 

colonisées par de nouvelles espèces) (García et al. 2013). Compléter notre compréhension des 

mécanismes fonctionnels en jeux dans la structuration spatiale et l’agrégation des espèces au 

sein des parcelles pâturées constitue un enjeu important pour en améliorer la gestion et 

favoriser la biodiversité. L’hypothèse que le maintien de l’équitabilité fonctionnelle de la 

communauté d’un niveau trophique puisse avoir des impacts sur les patrons de diversité 

(fonctionnelle et spécifique) des niveaux trophiques supérieurs et/ou inférieurs pourrait être 

testée par le cadre analytique de la SKR, et plus particulièrement d’une relation positive entre 

diversité fonctionnelle et spécifique entre niveaux trophiques (Deraison 2014; Ebeling et al. 

2018) (Fig. 7). 
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Figure 7 : Les effets de la diversité fonctionnelle et de la structuration des assemblages des 

communautés entre niveaux trophiques. 
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L’identification et la prédiction de règles d’assemblage des communautés, à partir des patrons 

de diversité fonctionnelle, ont été au cœur des objectifs écologiques des dernières décennies 

(Götzenberger et al. 2012; Münkemüller et al. 2020). Cependant, la complexité et la 

dynamique des communautés écologiques et des variables fonctionnelles qui leur sont 

associées ont compliqué cette recherche de règle d’assemblage. L’étude des formes de 

distribution de traits fonctionnels et de leur dynamique nous a permis d’appréhender cette 

complexité et d’identifier des processus d’assemblage en se basant sur des similitudes dans 

les formes de distribution de traits dans le temps et l’espace. Des similitudes ont notamment 

été observées entre communautés naturelles vs. gérées de manière extensive (sans apport 

d’intrants) associées à des distributions fonctionnelles stables (TADstab) maximisant 

l’équitabilité fonctionnelle (TADeve). Des observations qui suggèrent l’existence de règles 

générales d’assemblage. 

Le maintien de l’équitabilité fonctionnelle semble être une propriété intrinsèque aux 

communautés végétales naturellement assemblées (Chapitres 1, 2 & 3), mais est-ce une règle 

générale de la nature ? Une application de la méthode développée dans cette thèse, visant à 

étudier la dynamique des formes de distribution de traits fonctionnels sur d’autre 

communautés (aquatiques ou terrestres, animales ou végétales, …) semble prometteuse pour 

étudier les processus d’assemblage relatifs à ces systèmes complexes dynamiques et 

d’explorer l’existence de règles générales d’assemblage. Cette perspective, au-delà de valider 

la robustesse du cadre analytique de la SKR, favoriserait l’identification de règles générales 

d’assemblage des communautés dans un domaine où la contingence semblait régner (Lawton 

1999; Simberloff 2004). De plus, son application pourrait permettre de mieux prédire les 

dynamiques spatio-temporelles de la biodiversité, et donc de répondre aux enjeux sociétaux 

et environnementaux par une préservation et une restauration des écosystèmes face aux 

pressions des facteurs du changement global.  
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Annexe I : Présentation poster congrès annuel de la BES 2022. 
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Annexe II : Présentation et prévision de la campagne 2022 de l’analyse des sols des prairies 

permanentes du Massif-central.  
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Annexe III : Documentations du R package TAD. 

 Annexe III.a : Vignette package « TAD ». 
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Annexe III.b : Vignette « Best strategy ». 
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Annexe III.c : Vignette « Get outputs in different formats Main function and 

parameters ».
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Annexe III.d : Vignette « graph-outputs ». 
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Annexe III.e : Vignette « Multiprocessing and single-core processing ». 
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Annexe III.f : « Read me ». 
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Annexe IV : Retour d’expérience sur la mobilité au James Hutton Institute à Aberdeen. 
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