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Abstract

It is currently undeniable that pollinator populations are declining worldwide. The fourth most
important cause of decline is urbanization. In an attempt to understand and reduce the effects of
urbanization, it is important to study the urban landscape and the various impacts on wild bee
communities that result from it.

To this end, the present study started with a census of wild bees at 18 sites within the Kauwberg,
an urban park located in Uccle (Brussels). This census took place in 2020 for the summer data and in
2021 for the spring data. Unfortunately, a large part of the individuals from 2021 could not be identified.
The individuals of 2020 are therefore used as a basis for this study. Using this database, a community
matrix was generated and different biodiversity indices could be calculated in order to deduce the
richness and abundance of the Kauwberg according to 3 habitats (open, canopy and vegetable garden).
Then, a map of occupancy classes in and around the Kauwberg was used to measure several landscape
variables. These indices were calculated at 2 spatial scales around the 18 Kauwberg sites: 250 and 500m.
These distances correspond to 2 foraging distances of wild bees. Finally, a simple linear model inspired
by PLS regression was used to learn more about the impacts of these landscape variables on the
communities. A correlation study completed the study of this model, which proved to be quite
challenging.

From the biodiversity study, it appears that open areas and vegetable gardens are very favorable
to wild bee communities. On the contrary, covered areas, which are more regular in terms of
communities, are less rich. An analysis of variance showed that the richness and abundance were
significantly different between the 3 environments. One site stands out from this sampling. It is the sand
pit, where certain Andrenidae and Colletidae dominate inversely to the other environments dominated
by the Bombus and Apis genera. The landscape study showed that the vegetable gardens were poorly
connected, although they are an excellent refuge for wild bees. The percentage of surface occupied by
these gardens is positively correlated with the biodiversity indices, as is the presence of open
environments at the 500-meter scale. However, it should be noted that the number of sampling sites is
quite small and that some particular sites influence the calculations, such as the sand pit. Indeed, this
sand pit is one of the smallest sites in terms of surface but represents an important refuge due to its
resources. As a result, the habitat size index is negatively biased with the biodiversity indices, although
it has already been proven that size, like other local factors, can be more important than landscape
factors.

In conclusion, it would have been preferable to conduct the landscape study on biodiversity
indices at a larger scale with more sample sites to obtain more concise results. However, this study
proved the value of the Kauwberg as a refuge for wild bees, with over 95 species detected. The
vegetable gardens, but also the sand pit, have shown their great interest as a habitat for biodiversity. It
is then appropriate to contribute to the safeguarding of the habitats and the bees that shelter there
through different management methods. It could also be interesting to create a coherent ecological
network within Uccle and more widely Brussels, specific to wild bees.

Keywords: wild bees, diversity, landscape, urbanization, impact



Résumé

Il est actuellement indéniable que les populations de pollinisateurs sont en déclin dans le
monde. En quatrieme place des causes de déclin se place I"'urbanisation. Pour tenter de comprendre et
d’en réduire les effets, il est important d’étudier le paysage urbain et les différents impacts sur les
communautés d’abeilles sauvages qui en découlent.

A cette fin, la présente étude a débuté par un recensement des abeilles sauvages selon 18 sites
au sein du Kauwberg, un parc urbain situé a Uccle (Bruxelles). Ce recensement a eu lieu en 2020 pour
les données estivales et en 2021 pour les données printanieres. Malheureusement, une grande partie
des individus de 2021 n’ont pas pu étre identifiés. Les individus de 2020 servent donc de base pour cette
étude. Grace a cette base de données, une matrice de communauté a été générée et différents indices
de biodiversité ont pu étre calculés afin d’en déduire la richesse et I'abondance du Kauwberg selon 3
habitats (ouvert, couvert et potager). Ensuite, une carte de classes d’occupation dans et autour du
Kauwberg ont permis de mesurer plusieurs variables paysageres. Ces indices ont été calculés selon 2
échelles spatiales autour des 18 sites: 250 et 500m. Ces distances correspondent a 2 distances de
butinage des abeilles sauvages. Finalement, un modele linéaire simple inspiré de la régression PLS a
permis d’en apprendre plus sur les impacts de ces variables paysageres sur les communautés. Une étude
de corrélation est venue compléter I'étude de ce modele, cette derniere s’étant avérée assez délicate.

De par I'étude de biodiversité, il en résulte que les milieux ouverts et les potagers sont tres
propices aux communautés d’abeilles sauvages. A l'inverse, les milieux couverts qui se veulent plus
réguliers en termes de communautés, sont moins riches. La richesse et I'abondance sont
significativement différentes entre les 3 milieux (cf. analyse de variances). Un site se dégage tout de
méme de cet échantillonnage. Il s’agit de la sabliere, que certaines Andrenidae et Colletidae dominent,
inversement aux autres milieux dominés par les genres Bombus et Apis. L’étude paysagere a quant a
elle montré que les potagers étaient peu connectés alors qu’ils sont un excellent refuge pour les abeilles
sauvages. Le pourcentage de surface occupée par ces potagers est positivement corrélé avec les indices
de biodiversité, a I'instar de la présence de milieux ouverts a I'échelle de 500 métres. Cependant, il est
a souligner que le nombre de sites d’échantillonnage est assez réduit et que certains sites particuliers
influencent les calculs, comme la sabliére. En effet, cette sabliére est I'un des sites les plus petits en
termes de surface mais représente de par ses ressources, un refuge important. De ce fait, I'indice de
taille de I'habitat se veut négativement biaiser avec les indices de biodiversité alors qu’il a déja été
prouvé que la taille, tout comme les autres facteurs locaux, peut se montrer plus importante que les
facteurs paysagers.

En conclusion, il aurait été préférable de mener I'étude paysagere sur les indices de biodiversité
a plus grande échelle avec plus de sites d’échantillonnage pour obtenir des résultats plus concis.
Cependant, cette étude a prouvé l'intérét du Kauwberg en termes de refuge pour les abeilles sauvages,
avec plus de 95 especes détectées. Les potagers mais également la sabliere ont montré leur grand
intérét en tant qu’habitat d’accueil de biodiversité. Il est alors de mise de contribuer a la sauvegarde
des habitats et des abeilles qui s’y abritent par différentes méthodes de gestion. Il pourrait également
étre intéressant de créer un réseau écologique cohérent spécifique aux abeilles sauvages au sein de
Uccle et plus largement Bruxelles.

Mots-clés : abeilles sauvages, diversité, paysage, urbanisation, impact
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1 INTRODUCTION

[l est maintenant indéniable que les pollinisateurs sont en voies de disparition en Europe et ailleurs dans
le monde (Matheson et al., 1996 ; Cameron et al., 2011 ; Gallai et al., 2011 ; Burkle et al., 2013 ; Nieto
& al., 2014). Les abeilles sauvages font également partie de ce déclin alarmant. La diminution des
populations d’abeilles sauvages conforte et accroit non seulement la dégradation des écosystémes mais
également certains problemes sociétaux comme la sécurité alimentaire (Vereecken et al., 2015).

Les experts se sont penchés sur les causes de ce déclin. Il en ressort que |'urbanisation se situe en
guatrieme place des facteurs de déclin des pollinisateurs (Nieto et al., 2014), y compris des abeilles
sauvages (Biesmeijer et al. 2006 ; Potts et al., 2010 ; Nieto et al., 2014). En effet, depuis une centaine
d’années, la population humaine s’est vue croitre de 2 milliards de personnes (Mcdonnell & Hahs, 2013),
accentuant avec elle le développement des zones urbanisées. Cette urbanisation croissante est I'une
des causes majeures de la perte de biodiversité (Hooper et al., 2005), passant par I'extinction locale
d’espéces indigenes et I'introduction d’especes invasives (McKinney, 2002 ; McDonnell & Hahs, 2013).

La croissance de ce phénomeéne et la diminution de population de certaines espéces sont loin d’étre
terminées. Dans ce contexte, il est important de développer les connaissances et les méthodes de
gestion propres a ce type d’écosysteme pour inverser la tendance et développer des villes résilientes
tant pour la biodiversité que pour les activités anthropiques (McDonnell & Hahs, 2013). Au vu de
I'importance de ces pollinisateurs, il est nécessaire d’utiliser des descripteurs quantitatifs de ce milieu
pour réaliser des études écologiques urbaines (Mclntyre et al., 2000) et comprendre I'impact de la
structure paysagere urbaine sur ces communautés d’abeilles.

Constituant I'un des groupes de pollinisateurs le plus diversifig, il est important d’appréhender les effets
de I'urbanisation sur les communautés d’abeilles sauvages pour 3 raisons selon Bates et al. (2011).
Premiérement, beaucoup d’espéces ont une valeur intrinseque de conservation locale en affectant le
futur des plantes a fleurs et inversement. Cette diversité est maintenue grace au phénomeéne de
pollinisation par les animaux dont 78% de la flore tempérée sauvage a besoin pour proliférer (Ollerton
et al, 2011). Ensuite, la valeur des services écosystémiques au niveau des villes est importante
notamment pour les potagers, les maraichers et les jardins urbains, fréquemment cités comme des
habitats adéquats pour les abeilles sauvages (Fetridge et al., 2008 ; Matteson et al., 2010). Il faut alors
les étudier pour comprendre quels effets ces milieux ont réellement sur les populations d’abeilles.
Finalement, Les pollinisateurs peuvent étre utilisés comme indicateurs spatio-temporels des effets
futurs de 'urbanisation.

Bien que les connaissances a propos des abeilles au sein des zones agricoles aient largement été
étudiées, celles concernant I'écologie des abeilles en zones urbaines se veulent assez pauvres (Winfree
et al., 2008, Hernandez et al., 2000). Cependant, les études relatives aux organismes en milieux urbains
se sont vues augmenter ces derniéres années (Canes et al., 2005 ; Hernandez et al., 2009 ; Ziter, 2016 ;
Norton, Evans & Warren, 2016), considérant la ville comme un écosysteme unique (Humphries, 2012).
Il en ressort que I'urbanisation affecte différemment chaque espece d’abeilles sauvages (Fetridge et al.,
2008). En effet, I'apparition d’especes spécialistes de ces zones peut paradoxalement mener a une
augmentation de I'abondance, a l'inverse de la richesse (McKinney, 2002). Des lors, il est judicieux
d’étudier différentes villes et leurs réels effets sur les communautés d’abeilles, comme ce sera le cas
dans ce présent travail, au sein de la ville de Uccle.



2 SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE

2.1 GENERALITES A PROPOS DES ABEILLES SAUVAGES

2.1.1 Les abeilles sauvages et leurs services

L'ensemble des especes d’abeilles est encore bien méconnu du grand public alors qu’elle constitue une
diversité écologique remarquable (Requier et Le Féon, 2017). En réalité, plus de 20 000 espéces
d’abeilles sont connues dans le monde (Falk, 2015). A I’échelle de la Belgique, 403 espéces sauvages
sont recensées au coté de l'abeille mellifere Apis mellifera Linnaeus 1758, plus largement connue
(Drossart et al., 2019).

Le terme “abeille” fait en fait appel a I'ensemble des insectes appartenant a I'ordre des Hyménopteres,
super-famille des Apoidea, assemblés dans le clade des Anthophila (Requier et Le Féon, 2017). Les
différentes familles sont les Apidae, Halictidae, Colletidae, Megachilidae, Andrenidae et Mellitidae (Falk,
2015).

Figure 1 : 6 familles d’abeilles en Belgique : A. Megachilidae, Osmia cornuta (Latreille 1805) ; B. Halictidae, Lasioglossum
laticeps (Schenk 1868) ,; C. Apidae, Bombus lapidarius (L., 1758) ; D. Andrenidae, Andrena florea Fabricius 1793, E. Melittidae,
Dasypoda hirtipes (Fabricius 1793) ; F. Colletidae, Colletes daviesanus Smith. Photo credit: Julie Bonnet.

Les abeilles sauvages solitaires sont a distinguer des abeilles sauvages sociales. En effet, quelques
représentants des Halictidés et de nombreux Apidés ont une vie sociale (Villemant C., 2005). Le genre
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Bombus notamment, en constitue le groupe le plus populaire et commun (Michez & Vereecken, 2010).
Cependant, les abeilles sociales, bien que plus connues auprés du grand public, ne constituent que 6%
des especes d’abeilles a I'échelle mondiale (Danforth, 2007). La majorité des abeilles sauvages suivent
la tendance de la plupart des autres insectes avec un comportement assez solitaire (Requier et Le Féon,
2017). Au niveau de la nidification, les abeilles terricoles, c’est-a-dire celles qui nidifient dans le sol,
constituent la majorité des especes d’abeilles (Requier et Le Féon, 2017). En effet, 49% des abeilles
sauvages creusent leur nid dans le sol (Michener, 2007).

Une multitude d’études et de revues scientifiques soulignent I'importance du role des communautés
d’abeilles et plus largement des pollinisateurs au sein de notre société. En effet, ils fournissent un service
essentiel de régulation : la pollinisation (Bartholomée & Lavorel, 2019). Les abeilles sauvages plus
particulierement, constituent I'un des groupes de pollinisateurs le plus conséquent tant au niveau de sa
diversité que de son nombre et de son rble (Simpson, 1977). Cette diversité permet alors d’assurer la
pollinisation et d’améliorer son succes (Klein et al., 2007; Garibaldi et al., 2013; Vereecken, 2015). La
pollinisation est un processus capital pour pratiquement I’'ensemble des écosystémes, puisqu’il s’agit du
mode de reproduction favorisé par les plantes a fleurs (Michez & Vereecken, 2010). Effectivement, la
reproduction (Klein et al. 2007) et le brassage génétique (Halle et al, 2016) d’approximativement 78%
d’angiospermes sauvages des écosystemes tempérés (Ollerton et al., 2011) sont assurés par les
animaux.

Via cette pollinisation, les abeilles rendent également des services d’approvisionnement indirect. En
effet, la fécondation des plantes permet le développement de fleurs, de fruits et d’autres produits
d’origine végétale (Bretagnolle & Gaba 2015). Les abeilles sauvages sont d’ailleurs citées comme étant
le groupe qui contribue le plus a la pollinisation des plantes cultivées (Klein et al, 2007). Un tiers de la
nourriture que nous ingérons provient des cultures alimentaires qui dépendent directement des
pollinisateurs (Willmer P., 2011). 84% des cultures européennes sont directement ou indirectement
liges a ces services selon I'lUCN (2020). En 2005, une estimation s’élevant a 153 milliards d’euros a été
attribuée a la contribution économique de la pollinisation a I'échelle mondiale (Gallai et al., 2009).

Bien que les bénéfices de cette pollinisation aient longtemps été attribués a A. mellifera, il a été
démontré qu’une grande partie des services de pollinisation sont rendus par les pollinisateurs sauvages
(allant de I'abeille sauvage aux papillons) (Garibaldi et al., 2013). Une diversité d’abeilles sauvages a
méme un impact positif plus significatif sur les rendements agricoles que la présence d’A. mellifera seule
(Garibaldi et al., 2014; Vereecken, 2015). Cela vient notamment du fait que les abeilles sauvages
transportent davantage de pollen que A. mellifera (Vereecken, 2015).

Dans un contexte plutdt urbain qui concerne cette étude, les abeilles jouent donc un réle clé puisqu’elles
maintiennent les populations de plantes sauvages (Cane et al, 2006; Williams et Winfree, 2016). La
diversité permet de bons services de pollinisation au sein des potagers, fortement présents a Uccle,
mais également des maraichers et des espaces agricoles périurbains (BanaszakCibicka & Zmihorski
2012; Ahrné et al. 2009). De nombreuses plantes cultivées au sein des potagers dépendent directement
des pollinisateurs comme les courges notamment (Matteson et Langelloto, 2009). La demande,
particulierement élevée en ville, est due a la densité de population. Les espaces verts constituent alors
le support de la biodiversité offrant des services écosystémiques divers.

Le r6le de la biodiversité dans I'approvisionnement en services écosystémiques est néanmoins toujours
débattu. En effet, certains services semblent étre supportés par quelques especes particulieres (Hooper
et al., 2005), ce qui montre que la diversité fonctionnelle® pourrait avoir plus d’effets qu’une grande

1 C’est-a-dire la diversité de fonctionnement.



diversité d’espéces. Cependant, l'intégration aux citadins de la protection de la biodiversité via les
services écosystémiques semble étre une bonne approche (Clergeau, 2014).

2.1.2 Le déclin des abeilles : chiffres et causes

La premiére sonnette d’alarme a propos du déclin des abeilles sauvages a été tirée en 1972 par Peters
en Allemagne et par Gaspar et al. en 1975 en Belgique (Drossart, 2019). Une premiére étude sur
I'ensemble des abeilles sauvages belges a été publiée en 1993 par Rasmont et al. afin de comparer les
populations d’abeilles avant et aprés 1950. Il en ressort que la diminution d’effectifs et
I"homogénéisation des especes rencontrées se marquent déja depuis les années 50.

Une réduction du déclin s’est fait ressentir dans les années 90 (Carvalheiro et al., 2013) mais la situation
reste dramatique (Biesmeijer et al., 2006). Selon la liste rouge de I'lUCN, 9,2% des especes d’abeilles
sauvages sont identifiées comme menacées a I'échelle européenne (Nieto et al., 2014). Al'échelle belge,
les Apidae, les Megachilidae et les Halictidae ont une assez forte proportion d’espéces menacées.
Globalement, cela signifie que 31% des especes solitaires, 33,3% des especes sociales et 36% des
cleptoparasites? sont considérées comme menacées en Belgique.

De nombreuses études ont alors émergé pour connaitre les causes de ce déclin massif. Les années 80
ont marqué une période de développement des recherches a propos des abeilles sauvages dans les pays
limitrophes de la Belgique (Drossart, 2019). Le premier a avoir identifié la fragmentation des habitats
comme étant la principale menace pour les abeilles en Angleterre était Williams en 1982 (Drossart,
2019).

Plusieurs causes sont actuellement visées par les experts. Comme pour beaucoup d’espéces, les
premiéres causes du déclin des populations d’abeilles sont la fragmentation, I'altération et la perte
brute de leurs habitats (Drossart, 2019). La disponibilité de zones semi-naturelles ouvertes se voit
réduite a cause de l'intensification agricole, de l'urbanisation et de I'augmentation de boisement
(Rasmont & Mersch 1988 ; Carvell 2002 ; Ahrné et al. 2009 ; Le Féon et al. 2010 ; Potts et al. 2010). La
conversion des habitats naturels peut affecter les populations par la diminution des ressources et des
sites de nidifications en addition aux polluants, pesticides et circulation piétonniére notamment
(Hernandez et al., 2009). Les plus petits fragments de zones naturelles ou semi-naturelles incluses dans
un milieu urbain présentent selon plusieurs études une plus faible diversité d’abeilles sauvages
(Hernandez et al., 2009).

Agriculturalexpansion and intensification I
Livestock farming and ranching I}
Pollution {agricultural and forestry effluents) I
Residential and commercial development (urban sprawl) [l
Fire and fire suppression B Threatened taxa
MNon-threatened taxa
Climate change [l

Other ecosystem modifications I

Human disturbances (recreational activities)

Mining and quarrying

o 50 100 150 200 250 300 350 400

Number of species

Figure 2 : Facteurs de déclin des abeilles sauvages en Europe et leur importance relative selon Nieto et al., 2014.

2 Espéces qui exploitent le nid et les ressources d’autres abeilles.
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Depuis la moitié du 20e siecle, I'urbanisation constitue le plus vaste changement d’utilisation des terres
(European Environment Agency, 2016) et donc I'une des causes majeures du déclin de la biodiversité.
Le développement urbain isole, fragmente et détruit certains habitats naturels tout en simplifiant la
composition en especes végétales et animales (Alberti, 2005). Néanmoins, certains parcs urbains
fournissent aux abeilles des ressources et une diversité florales suffisantes ainsi que quelques sites de
nidification favorables (Tommasi et al. 2004 ; McFrederick & LeBuhn 2006 ; Normandin et al. 2017).
Constituant un point essentiel, I'influence de I'écosysteme urbain sur les communautés d’abeilles est
développée au point 2.2.

Les zones de sable sont également fortement impactées par le changement d’utilisation des terres alors
gu’elles constituent un hotspot pour une grande part de la faune belge (Pauly, 2019a). Ces zones
représentent un lieu notable de nidification des abeilles, il faut les conserver (Pauly, 2019a). Une zone
de ce type est présente a Uccle, mais ne présente qu’un réplica.

D’autres causes sont également visées. Les abeilles sont notamment impactées par |'application des
produits phytopharmaceutiques (herbicides, fongicides, désinfectants etc) (Brittain & Potts 2011) et ce,
plus largement que sur les terres agricoles. Bien que les connaissances de I'impact toxicologique des
pesticides sur A. mellifera soient légéres, il a été prouvé que ces produits influencent I'écologie des
abeilles sauvages, comme le butinage (Morandin et al. 2005) et la production des reines chez les
bourdons (Woodcock et al. 2017) notamment. Les abeilles solitaires sont plus fortement impactées par
la combinaison de produits (Azpiazy et al., 2011). Les produits phytosanitaires sont utilisés en plus
légeres quantités dans les milieux semi-urbains (Mclntyre et Hostetler, 2001), ce qui permet une
prolifération des abeilles dans les espaces verts des villes.

Un autre facteur influengant les communautés d’abeilles sauvages a I'échelle du paysage est la présence
de ruches d’abeilles melliféeres. Ces ruches sont en augmentation dans les zones urbanisées car elles ont
été préconisées par de nombreux acteurs, mais la prise en compte de I'impact sur les abeilles sauvages
en présence est faible (Vereecken et al, 2015). En effet, les abeilles sauvages ont besoin de beaucoup
de ressources qui se voient amoindries par la forte présence d’abeilles domestiques prés des ruches.

Un dernier point a aborder a I’heure actuelle concerne le changement climatique, étant un facteur de
la diminution des populations de bourdons (Rasmont & Iserbyt 2012; Kerr et al. 2015). Les vagues de
chaleur et sécheresses impactent en effet drastiquement les disponibilités en ressources florales
(Rasmont & Iserbyt 2012). Néanmoins, les espéces du sud pourront ainsi étendre leur aire géographique
au nord.

2.2 IMPACT DE L'URBANISATION ET DE LA STRUCTURE PAYSAGERE SUR LES COMMUNAUTES
D’ ABEILLES SAUVAGES

2.2.1 Impact de I'urbanisation

Comme cité précédemment, I'une des causes majeures de la perte de biodiversité est le phénoméne
d’urbanisation (Hooper et al., 2005) qui se veut tres rapide. En effet, 50% de I"humanité vit dans les
villes et les prévisions montrent que d’ici 2030, cette fraction passera a 60%, ce qui correspond a un
demi-milliard de personnes supplémentaires (Elmqvist et al., 2013).

Ce milieu anthropisé modifie profondément le paysage et fragmente beaucoup les habitats naturels
pouvant accueillir de nombreuses espéces (McKinney, 2006). Ces milieux naturels laissent place a de
nombreuses zones imperméables et ce, assez rapidement (McKinney, 2002). Cette modification du
paysage et I'apport d’espéces exotique menent a une homogénéisation des especes (McKinney, 2006).



Les milieux urbains présentent de fortes hétérogénéités spatiales au niveau des structures ainsi que des
changements de climats locaux (MclIntyre et al., 2001) comme notamment les ilots de chaleur. En effet,
les types de surface et la densité de végétation varient fortement sur peu de distance et les
constructions complexifient la structure du milieu (Cadenasso et al., 2007).

La perte et la fragmentation d’habitats naturels engendrent une diminution de la disponibilité et de
I'accés aux sites de nidifications et aux ressources alimentaires (Banaszak-Cibicka et Zmihorski, 2012).
Les résultats d’études de la réponse des abeilles sauvages face a la fragmentation sont encore assez
limités (Cane, 2001). Cependant, des études indiquent que les fragments d’habitats naturels plus larges
présentent une plus grande diversité (Hernandez et al., 2009), bien que certaines especes indigenes
proliferent dans de petits fragments (Cane, 2001). La présence de zones végétalisées fort fragmentées,
comme les jardins et les parcs, peut influencer le mouvement des abeilles puisqu’elles se déplaceront
de jardins fragmentés a jardins fragmentés (Matteson et al., 2010).

Cependant, les effets des zones urbaines sur certaines espéces ne sont pas toujours négatifs, bien que
la grande tendance des espéces face a I'urbanisation semble étre le déclin, tant au niveau de la diversité
gu’au niveau de la richesse (McKinney, 2006). Les espéces peuvent étre touchées positivement,
négativement ou de maniere intermédiaire mais il est difficile de le prévoir (McKinney, 2008). La
disponibilité en nourriture ainsi que les ressources de nidification et d’hibernation contrélent la
distribution des espéces de pollinisateurs au sein du paysage, le tout combiné a leur comportement et
les interactions interspécifiques (Kremen et al., 2007). D’autres facteurs importants entrent également
en jeu comme la capacité a voler (a une distance limitée) qui constitue un facteur majeur au vu de la
fragmentation de ce milieu (Gathmann & Tscharntke, 2002) et la spécialisation alimentaire (Wcislo &
Cane, 1996). Ces caractéristiques étant spécifiques aux espéces, cela explique donc qu’elles répondront
différemment a I'urbanisation (Canes et al., 2006; Hernandez et al., 2009; Fetridge et al., 2008), et ce
grace a I'apparition d’especes spécialistes qui s’adaptent au milieu urbain (Bates et al.,, 2011). Les
especes généralistes comme Bombus lapidarius (Linnaeus 1758) ne montrent généralement pas de
réponse négative a I'urbanisation a l'inverse d’especes spécialistes comme Andrena semilaevis Pérez
1903 (Bates et al., 2011). Certaines études ont montré que la richesse en espéces d’abeilles nichant
dans les cavités était plus élevée dans les zones urbaines (Hernandez et al., 2009). Cela permet donc un
certain assemblage de pollinisateurs au sein des milieux urbains. La présence d’espéces dominantes ou
exotiques peut influencer la structure globale des communautés d’abeilles (Shochat et al.,, 2010;
McKinney, 2008). L'urbanisation ne fait alors pas simplement disparaitre des espéces, elle modifie
profondément la structure des communautés également (Shochat et al., 2010). Cependant, peu
d’études a propos de I'impact des abeilles dominantes sur les communautés ont vu le jour (Normandin
etal., 2017).

La majorité des études réalisées au sein des milieux urbains a tout de méme montré un impact négatif
de l'urbanisation sur I'abondance et le nombre d’espéces des communautés d’abeilles sauvages
(Fetridge et al., 2008, Hernandez et al., 2009). L’assemblage de pollinisateurs est effectivement plus
diversifié lorsque le taux d’urbanisation est plus bas (Bates et al., 2011). Cependant, il faut tenir compte
gue la plupart des études sont réalisées en comparant les communautés entre les zones urbaines, péri-
urbaines et naturelles (Hernandez et al., 2009) et non en testant I’'ensemble des facteurs paysagers sur
les communautés en milieu urbain (Petel T., 2015).

2.2.2 Focus sur les espaces verts urbains

Les espaces verts urbains se constituent de parcs, jardins, potagers, foréts, friches ou campus (Petel T,
2015). Les potagers et les jardins sont souvent cités comme étant des habitats potentiels pour les
abeilles sauvages (Fetridge et al., 2008). Beaucoup d’espéeces y sont considérées comme communes



(Cane et al., 2006; Tommasi et al., 2004; Mcintrye et Hostetler, 2001) car ces espaces verts peuvent
présenter une large gamme d’habitats (Matteson et al., 2008) ayant des valeurs différentes pour chaque
espece (Hernandez et al., 2009).

Au niveau des espaces urbains, des études expliquent que les mosaiques entre surfaces imperméables
et espaces verts peuvent étre optimisées grace a des mesures de gestion adaptées (fauchage tardif et
diminution des pesticides notamment). Aussi, une amélioration de la diversité florale et des structures
du paysage de liaison comme des haies couplées a la protection des sites de nidification dans ces zones
permettent le bon développement des populations d’abeilles (Drossart, 2019).

Au sein des milieux urbains, les espaces verts doivent étre conservés a tout prix puisqu’ils deviennent
de plus en plus importants pour la préservation et la restauration de la biodiversité (Savard et al., 2000).
Le jardinage domestique peut étre une activité humaine permettant la conservation d’'une communauté
diversifiée d’abeilles (Fetridge et al., 2008).

2.2.3 Introduction a I'identification et la quantification de I'impact de la structure paysagere
urbaine

L'identification des facteurs urbains affectant la biodiversité est d’une importance majeure pour
maintenir, voire augmenter, les populations dans cet écosysteme particulier (Burkman et Gardiner,
2014). Ces derniéres décennies, "écologie du paysage et la macroécologie ont connu beaucoup
d’avancées, montrant la forte influence du contexte paysager sur la biodiversité et les services
écosystémiques (Lawton, 2000). En effet, la diversité et la richesse d’une zone peuvent étre expliquées
par le contexte paysager environnant (Weibull et al., 2000) et ce, au sein des milieux urbains également
(Alberti, 2005 ; Burkman et Gardiner, 2014).

Il est a noter que chaque ville présente des caractéristiques spatiales spécifiques et peut donc présenter
une composition de parametres paysagers différents influencant les populations d’abeilles sauvages
(Bates et al, 2011). Cependant, I'intensité des perturbations que crée I'urbanisation est censée diminuer
au fur et a mesure que I'on s’éloigne du centre intense d’urbanisation (McDonnell et al., 1997 ; Ahrné
et al., 2009), bien que ce gradient soit inconnu.

Selon Kotliar et Wiens en 1990, les facteurs ayant un impact sur les communautés d’un site peuvent
étre classés en 2 catégories selon I'échelle spatiale. Premierement, la qualité et la taille de I’'habitat sont
définis par des facteurs locaux, caractérisant par exemple le type de sol ou la flore. Ensuite, les facteurs
paysagers décrivent plutdt la composition, la configuration, I'hétérogénéité et la connectivité des
habitats a I'’échelle du paysage. Ces derniers sont moins développés que les facteurs locaux a I"heure
actuelle et restent a déterminer, en particulier dans les milieux urbains (Hernandez et al., 2009).

L'influence des facteurs locaux sur les communautés d’abeilles sauvages a déja été prouvée, a 'inverse
de l'influence des facteurs paysagers au sein des milieux urbains qui se veut assez vague dans la
littérature (Hernandez et al., 2009 ; Hopfenmiller et al., 2014). En effet, 'impact des facteurs paysagers
urbains sur les abeilles sauvages a été trés peu étudié et peut méme différer selon les méthodes utilisées
pour la quantifier (Bates et al., 2011). De plus, I'importance de I'hétérogénéité du paysage environnant
n’est toujours pas expliquée (Hadley et al., 2012).

Dans ce contexte, il est important de veiller également aux facteurs paysagers en addition aux facteurs
locaux, bien que I'étude de Williams et Winfree (2013) ait montré que la qualité de I’habitat local prédit
mieux I'abondance et la diversité des pollinisateurs que le contexte paysager.



2.2.4 Facteurs locaux

En ce qui concerne les facteurs locaux, la taille et la qualité de I’habitat sont les 2 éléments influencant
majoritairement la richesse des populations d’abeilles (Hopfenmdller et al., 2014). Il est clair que la
qualité, la taille et la quantité des habitats sont directement dirigées par 'Homme qui définit les zones
végétalisées ou non (Faeth et al.,, 2011).

Tout d’abord, en ce qui concerne la relation entre la taille et la richesse spécifique des populations
d’insectes, elle n’est plus a démontrer (MacArthur et Wilson, 1967).

Ensuite, la qualité de I'habitat reprend quant a elle principalement la qualité des ressources alimentaires
et de nidification pour les abeilles sauvages (Hopfenmiller et al., 2014). La qualité de I'habitat est le
facteur qui semble avoir le plus d’impact sur les communautés d’abeilles sauvages en milieu urbain
(McIntyre et Hostetler, 2001; Cane et al., 2006; Bates et al., 2011). Le nectar et le pollen étant les
ressources principales des abeilles sauvages, la qualité d’un habitat vis-a-vis des abeilles releve surtout
de la flore (Michener, 2007). Cette flore permet également le prélévement de résine ou de fragments
d’organes végétaux pour la construction de nid. La richesse spécifique en végétaux a une influence sur
la richesse spécifique des abeilles ainsi que leur prospérité (Requier et Le Féon, 2017). Etant donné que
la plupart des abeilles sauvages nichent au sol (Cane, 1991), la présence de surfaces de sol nues, bien
exposées et drainées a la végétation clairsemée est de mise (Westricht, 1989). La richesse et la diversité
augmentent également avec la pente de I'habitat (Hopfenmidiller et al., 2014). D’autres micro-habitats
peuvent étre utilisés comme des bois morts ou des tiges, il faut donc également en tenir compte.

Les especes plus sociales ont besoin de plus grandes quantités de ressources dans leur aire de vol,
sachant que les Halictidés sociaux comme Lasioglossum marginatum Curtis 1833 ont une distance de
vol plus courte que les bourdons sociaux (Hopfenmudiller et al., 2014). Dans ce contexte, les facteurs
locaux les affectent tout particulierement.

Il faut également tenir compte de certaines barrieres physiques dans I'activité de vol des abeilles. En
effet, des études ont montré que certains éléments du paysage comme un grand lac ou une forét ne
sont pas traversables par les abeilles. A I'inverse, certaines abeilles mémorisent des éléments physiques
pour s’orienter (Pahl et al, 2011).

Les espaces verts urbains semblent montrer des atouts pour le développement de communautés
d’abeilles sauvages vis-a-vis de ces facteurs locaux. Tout d’abord, les milieux urbains sont riches en fleurs
et générent une quantité importante de pollen et de nectar tout au long de I'année (Fetridge et al.,
2008). En effet, les zones vertes urbaines présentent souvent une grande diversité de fleurs qui
permettent |'alimentation des abeilles (McKinney, 2002). Ces zones montrent également une grande
diversité d’habitats et de substrats disponibles pour les nids (Cane et al., 2006; Bates et al., 2011). De
plus, le phénomene d’llots de chaleur dans les villes permet des températures plus hautes qu’en
campagne, ce qui est bénéfique pour les espéces thermophiles (Collins et al., 2000).

2.2.5 Facteurs paysagers
Au niveau des facteurs paysagers, on y retrouve la configuration, la composition et la connectivité entre
habitats qui sont quantifiées a I'aide d’indices ou variables paysageres.

C'est via les taches (ou « patches ») au sein d’'une matrice que la connectivité, la composition et la
configuration sont analysées. Les taches, constituant les entités homogénes (Forman, 1995) sont les
éléments fondamentaux du paysage (Alberti, 2005). Elles peuvent présenter des caractéristiques
propres, c’est-a-dire des superficies, des périmetres ou des nombres différents au sein d’une matrice,
tous étant des indices paysagers. Leurs caractéristiques peuvent fortement influencer 'assemblage
local d’espéces (Lawton, 2000) ainsi que la disponibilité en ressources et en habitats (Alberti, 2005). Ces
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taches, a différentes échelles, permettent d’étudier et comprendre un ensemble de processus
biophysiques et socioculturels (Burkman, C.E. and Gardiner, M.M. 2014). La structure des taches
influence la survie de certaines espéces (Alberti, 2005).

a Patch Matrix Model (PMM)

= «\do‘ Patch

Figure 3 : Représentation du paysage gréce a des matrices, des taches et des corridors selon Forman et Godron
(1986).

La composition représente I'abondance et la variété des patches dans le paysage tandis que la
configuration montre I'arrangement spatial de celles-ci (Farina, 2000). La connectivité, quant a elle,
décrit si le paysage permet ou non le mouvement des individus entre les taches (Taylor et al., 1993). Un
paysage plus complexe et donc plus hétérogéne est corrélé positivement a une bonne richesse des
communautés d’abeilles sauvages (Faeth et al., 2011 ; Hopfenmdller 2014). L'effet de la connectivité
des habitats sur les communautés d’abeilles n’est pas encore unanime. En effet, certaines études
réalisées n’ont pas montré d’effets significatifs (Hopfenmdller et al., 2014) a I'inverse d’autres comme
celle réalisée par Faeth et al. En 2011. Il est important de souligner que les abeilles ont un rayon autour
duguel elles se déplacent. En effet, les femelles retournent systématiquement a leur nid, ce qui impligue
gue leur déplacement dans le paysage est limité (Michener, 2007). Ce phénomene s’appelle le « central-
place foraging » ou « butinage autour d’un point central » (Requier et Le Féon, 2017). Ce rayon a été
estimé a 50 metres pour la plupart des abeilles sauvages par Westricht en 1989. Ce comportement
influence I'effet du paysage sur les abeilles sauvages.

Les paysages urbains présentent une dynamique de taches différentes des autres écosystémes, se
présentant comme une mosaique complexe de taches biologiques et physiques au sein d’'une matrice
d’organisation sociale et d’infrastructures (Machlis, Force et Burch, 1997). Les habitats urbains
montrent des taches d’habitats plus petites et isolées et une forte hétérogénéité spatiale. Leur
hétérogénéité spatiale vient de la contribution d’une part des phénoménes biophysiques et d’autre part
des activités humaines comme l'introduction de plantes exotiques, la modification du paysage ou la
construction d'infrastructures (Pickett et al., 2001).

Il faut également tenir compte des besoins de chaque espéce. En effet, les abeilles solitaires et
spécialistes (Jauker et al., 2013) sont davantage influencées par la superficie que par la composition du
paysage. De ce fait, les traits de chaque espéce comme la spécialisation, la taille et la sociabilité doivent
étre pris en compte également.

L'influence des parameétres paysagers sur les communautés d’abeilles sauvages doit étre étudiée au sein
de chaque ville (Bates, 2011) car chacune d’entre elles présente des structures spatiales bien a elle.



Dans ce contexte, le Kauwberg et la ville de Uccle sont alors visés, avec des caractéristiques spatiales
qui leurs sont propres.

2.3 PROJET KAUWBEES

Ce travail de fin d’étude s’inscrit dans le projet « Kauwbees - Etude de la préservation des abeilles
sauvages du Kauwberg (Uccle) dans une perspective de développement agricole et ludo-sportif du
site ». Le Kauwberg est la plus grande zone semi-naturelle d’Uccle présentant un haut potentiel de
diversité et d’abondance biologique.

Ce projet vise a développer les connaissances vis-a-vis des abeilles sauvages et leur écologie au sein des
milieux urbains pour mettre en place une gestion écologique de conservation en prenant en compte les
activités anthropiques déja en place.

Cette mission est prise en charge par le Laboratoire d’Entomologie Fonctionnelle et Evolutive de
Gembloux Agro-Bio Tech, possédant de nombreuses ressources quant a I'écologie des abeilles sauvages.
Bruxelles Environnement et les Membres de I'Atlas des abeilles sauvages de Bruxelles soutiennent et
guident également ce travail.

3 OBIJECTIFS DU TRAVAIL

Tout d’abord, le premier objectif est de réaliser un inventaire des abeilles sauvages présentes au sein
du Kauwberg. Trois types d’environnement y sont présents : les milieux ouverts (prairies, patures), les
milieux couverts (milieux boisés, sabliere, roseliere) et les potagers. Le recensement des abeilles a été
réalisé dans ces 3 types de milieux séparément. Par la suite, il s’agit de comparer les communautés
d’abeilles sauvages selon les 3 types de milieux. Cette étape permet d’établir un état des lieux de la
diversité et de la richesse d’abeilles sauvages a I'aide d’indices de biodiversité au sein d’'une zone de la
Région de Bruxelles-Capitale, plus particulierement au Kauwberg. Il est probable que les zones les plus
riches et diversifiées soient les zones ouvertes et la sabliere, propices a la nidification et au butinage.

Le deuxieme objectif consiste en une étude des parameétres environnementaux du site a 'aide de
parametres paysagers. Un premier lien est réalisé entre les deux premiers objectifs en expliquant la
structure des communautés via ces parametres. L’hypothése est qu’au plus on s’éloigne des centres
d’urbanisation intense avec beaucoup de zones imperméables et de pollution, au plus les communautés
d’abeilles soient diversifiées. Finalement, la superficie, la connectivité entre site et I'hétérogénéité du
paysage auront aussi certainement leur importance dans la constitution des communautés.

Le dernier objectif est de brievement montrer les quelques mesures qui pourraient étre mises en place
au Kauwberg dans le but de sauvegarder et de permettre la prolifération des abeilles sauvages.

4 MATERIEL ET METHODES

4.1 DESCRIPTION DE LA ZONE D’ETUDE

4.1.1 Présentation du Kauwberg

La présente étude s’est déroulée a Bruxelles-Capitale, plus précisément au Kauwberg a Uccle. Le
Kauwberg est un site semi-naturel urbain classé en zone verte, s’étalant sur 54 hectares et préservé de
I"'urbanisation (Pauly A., 2019b ; Kauwberg.be). Le Kauwberg, présentant un excellent potentiel de
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diversité et d’abondance écologique avec de multiples habitats, il fait dés lors partie du réseau Natura
2000 (voire directives 2009/147/CE et 92/43/CEE). En effet, on y retrouve une sabliére, reliquat d’une
ancienne station d’extraction d’argile, qui constitue un bon site de nidification. Au printemps, il est
possible de retrouver les terriers de plusieurs especes d’abeilles sauvages au sein de la sabliere qui
peuvent également profiter des saules aux alentours pour butiner. Les prairies, quant a elles, présentent
de petits vallons et buissons favorables a de nombreuses espéces.

Les activités humaines ne sont cependant pas a proscrire totalement de cette zone puisqu’elles peuvent
s’avérer bénéfiques pour la biodiversité.

Depuis peu, Bruxelles Environnement gére le Kauwberg et tente de combiner la sauvegarde des habitats
et leurs especes ainsi que les activités anthropiques.

4.1.2 Echantillonnage au Kauwberg

18 sites d’échantillonnage ont été sélectionnés au sein du Kauwberg. Ces sites sont scindés en 3 types
de milieux : les milieux ouverts (prairies fauchées et paturées), les milieux couverts (milieux boisés,
sabliere et roseliére) et les potagers urbains. Chaque type de milieux est représenté par 6 sites
d’échantillonnage (Figure 4).

Types de sites d'échantillonnage
Sabliere

[ Milieux couverts
Milieux ouverts

[ Potagers

[ Délimitation Kauwberg

Figure 4 : Sites d’échantillonnage au Kauwberg.

4.2 PROTOCOLE D’ECHANTILLONNAGE

4.2.1 Collecte des données sur le terrain

En ce qui concerne le relevé des données printanieres, les 18 sites ont été échantillonnés toutes les 2
semaines d’avril a mi-juin 2021 et ce, selon 2 passages (Figure 5). Au total, chaque site a été visité 3 fois
durant la saison printaniere 2021. Les journées d’échantillonnage ont été choisies par rapport a la
météo. En effet, les abeilles sont actives dans une certaine gamme de température, bien que ces
caractéristiques dépendent des espéces (Willmer et Stone, 2004). Les journées de beau temps, chaudes,
ensoleillées, avec peu voire pas de nuages avec une température maximale supérieure a 15°C et des
vents a moins de 15km/h sont a privilégier pour les méthodes de capture prévues dans cette étude.
L'activité des abeilles est effectivement élevée dans ces conditions (Fortel et al., 2014). Les relevés
estivaux ont été quant a eux réalisés en 2020.

11



S Itinéraires d'échantillonnage &

= Premier tour
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Figure 5 : Deux tours d’échantillonnage au Kauwberg.

Deux méthodes d’échantillonnage ont été appliquées au sein de chaque site: une passive et une active.
Ces 2 approches ont leurs avantages et inconvénients mais leur dualisme permet une bonne
représentativité des communautés d’abeilles sauvages.

Premiérement, la méthode passive qu’est le piégeage a la coupelle a été mise en place. 3 coupelles
colorées de 26,5cm de diametre et de 15cm de haut ont été placées sur les différents sites au matin
entre 7h30 et 9h30 et ont été récupérées entre 16h30 et 18h. La pose doit étre d’environ 8h. Les 3
coupelles sont de couleur blanche, jaune ou bleue réfléchissant les rayons ultraviolets. Ces couleurs
imitent le spectre chromatique de la flore européenne (Westphal et al., 2008) et permettent de
maximiser les captures puisqu’elles tiennent compte de I'attirance de couleurs des especes (Campbell
et al. 2007). On y dépose de I'eau et du savon écologique, inodore et incolore qui permet de briser la
tension superficielle de la surface de I'eau (Ecover zero%). Cette rupture de la tension permet la chute
des insectes dans I'eau sans qu’ils ne puissent s’en échapper. En fonction des sites, les coupelles sont
placées a des hauteurs variables. En effet, certains sites présentent une forte fréquentation notamment
des chiens, ce qui nécessite une hauteur plus élevée. Lorsque la fréquentation est moins abondante, les
coupelles sont placées a hauteur de végétation. Au sein de chaque site, une affiche informative a été
placée pour informer le public et éviter les dommages.
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Figure 6 : lllustration des pantraps.

Bien que cette méthode soit considérée comme la plus efficace (Westphal et al., 2008), il est a noter
gu’elle ne I'est pas pour certaines especes a gros individus (Cane et al., 2000; Wilson et al., 2008). De ce
fait, une méthode active est venue compléter I’échantillonnage.

Cet échantillonnage actif est une capture au filet entomologique. Cette capture a été réalisée par 3
personnes récoltant des insectes selon une trajectoire aléatoire au sein de chaque site et ce durant 5
minutes par personne (I'échantillonnage s’étalant donc sur 15min au total). Le fait de diviser le temps
de capture par le nombre de personnes présentes permet de ne pas biaiser la pression
d’échantillonnage. Une premiere séance de capture se fait le matin et une seconde I'apres-midi.

Par la suite, les abeilles capturées par ces 2 méthodes sont directement placées dans I'éthanol (70%
dénaturé) en attendant leur préparation.

4.3 PREPARATION DE LA COLLECTION ENTOMOLOGIQUE
Il est nécessaire de préparer les insectes pour leur rendre un aspect naturel mais aussi pour faciliter
I'identification.

4.3.1 Préparation des spécimens

Le protocole pour la préparation des insectes s’inspire de celui de Mouret et al. (2007). Une fois sortis
délicatement des piluliers dans lesquels les spécimens ont été conservés, ces derniers sont placés dans
de I'eau a température ambiante. Ils sont agités manuellement pour les rincer correctement. Ensuite,
les insectes sont rincés avec de I'éthanol et versés dans de I'eau pour un second ringage. lls sont par la
suite placés dans du papier absorbant pour les sécher et remués jusqu’a séchage complet, avec

changement de papier au besoin. Les insectes présentant une forte densité de poils peuvent étre
brossés pour un aspect plus naturel a I'aide d’un pinceau.
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4.3.2 Epinglage

L’épinglage a lieu une fois les insectes secs. L'épingle doit étre plantée dans le thorax, latéralement.
L'insecte doit étre a 10mm sous la téte de I'épingle. Les différentes parties du corps doivent étre étalées
de maniere a faciliter I'identification par la suite.

Au total, 3018 insectes ont été épinglés en 2021 (A. mellifera et syrphes inclus) dans le cadre de ce
travail.

Figure 8 : Exemple d’étalage.

4.3.3 lIdentification
Apreés |'étalage, le genre des abeilles a été identifié grace a la clé des genres “Key of the genera of british
bees” de Graham Collins (2012). Grégoire Noél et Julie Bonnet se sont occupés de I'identification
spécifique des abeilles.
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Figure 9 : Photo d’une séance d’identification au binoculaire.

Une fois ces étapes réalisées, 3 étiquettes par individu ont été placées sous épingle. La premiére
concerne la référence de I'individu, le lieu et la date, la deuxieme la méthode de récolte, I'habitat et ses
coordonnées géographiques et finalement la troisieme reprend le nom latin de I'individu et le nom du
déterminateur.

4.4 ANALYSE DES COMMUNAUTES A L"AIDE D'INDICES

Une communauté peut étre vue comme un ensemble de populations, elles-mémes constituées
d’especes qui interagissent entre elles (Piélou, 1974). Le domaine qui vise a étudier ces interactions est
I"’écologie des communautés (Gardener, 2014). Etudier et comprendre ces assemblages d’espéces sont
primordiaux pour mettre en place des méthodes de gestion de conservations adéquates (Lawton,
2000). Dans ce contexte, la structure spécifique des communautés est étudiée.

Selon Gardener (2014), la diversité peut étre expliquée de 2 manieres: Tout d’abord, en exprimant la
richesse spécifiqgue qui est le nombre d’especes différentes dans une aire donnée et ensuite a I'aide
d’indices de diversités.

Elle peut également étre définie selon différentes échelles : |a diversité alpha quantifie la diversité selon
un site ou un habitat spécifique, la diversité béta quantifie la variation de la composition des especes
entre différents sites ou habitats et finalement la diversité gamma quantifie la richesse spécifique a une
plus large échelle comme un paysage par exemple (Gardener, 2014).
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Figure 10 : Schéma de la diversité alpha (en couleur), beta (pointillés) et gamma (gris) (Zinger et al., 2012).

L'abeille domestique A. mellifera a été conservée au sein du recensement et de I'étude de
biodiversité. En effet, elle se veut particulierement présente et représente une grande compétition
face aux abeilles domestiques. Il peut étre intéressant de I'inclure afin de comprendre pourquoi la
diversité en abeilles sauvages peut étre réduite.

L'ensemble des éléments a été généré sur Rstudio (RStudio Server, http://www.rstudio.com/). Les
différents packages utilisés sont référencés en annexe. Une agrégation des données en une matrice de
communautés par habitat a été réalisée pour créer ces résultats.

4.4.1 Richesse spécifique
La richesse spécifique (S) réfere au nombre d’especes différentes se trouvant en un lieu donné
(Gardener, 2014).

Dans la pratique, il s’agit plutot d’une estimation de ce nombre a I'aide d’un échantillonnage ou I'on
calcule le nombre d’especes recensées. Cet échantillonnage sous-estime et ne permet qu’une mesure
partielle car certaines espéces peuvent ne pas étre détectées (Palmer, 1990). L'extrapolation du nombre
d’espéces observées pallie ce probleme et permet également d’évaluer le nombre d’espéces non
détectées. A cette fin, I'extrapolation des courbes d’accumulation et les méthodes non paramétriques
se révelent étre les méthodes les plus adéquates (Colwell et Coddington, 1994). Ces 2 méthodes ont
été appliquées pour I'ensemble des données et pour les 3 types d’habitats (ouverts, couverts, potagers).

4.4.2 Courbe d’accumulation/raréfaction

Gardener (2014) propose une forme simple de courbe d’accumulation en portant en graphique le
nombre d’espéces observées (cumulées) en fonction de I'effort d’échantillonnage (nombre d’individus
collectés, nombre d’unités d’échantillonnage ou temps d’échantillonnage (Colwell et Coddington,
1994)).

Ce graphe montre une asymptote qui correspond a un plateau auquel I'augmentation de I'effort
apporte de moins en moins de nouvelles espéces au jeu de données. Ce plateau correspond donc a une
estimation du nombre total d’espéces qui pourraient étre présentes par nos mesures empirigues.
Ensuite, une extrapolation peut étre réalisée pour déterminer la richesse spécifique (Colwell et
Coddington, 1994).

Pour que l'ordre d’introduction des unités d’échantillonnage n’influence pas I'allure de la courbe
(Colwell et Coddington, 1994), il est possible d’introduire les unités d’échantillonnage de maniére
aléatoire, le tout étant répété 100 fois. Cela constitue une méthode de randomisation qui permet de
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créer une courbe d’accumulation moyenne ou courbe de raréfaction (Dengler, 2009). Pour ce faire, il
faut que les échantillons soient assez homogeénes (Colwell et Coddington, 1994).

La courbe de raréfaction peut étre considérée comme l'espérance mathématique de la courbe
d’abondance (Magurran, 2004). Une courbe de raréfaction (nombre d’espéces en fonction du nombre
d’individus) permet de comparer la richesse spécifique de 2 assemblages a un niveau d’abondance
commun (Magurran, 2004).

4.4.3 Taux de couverture

Les différentes courbes citées précédemment permettent d’évaluer |‘exhaustivité ou non de
I’échantillonnage réalisé. En effet, lorsqu’une asymptote horizontale se dessine nettement, cela signifie
gue I'échantillonnage fut exhaustif. Une seconde méthode est possible pour déterminer I'exhaustivité.
Il s’agit du taux de couverture (Roswell et al., 2021).

La « couverture » est une mesure du degré d’échantillonnage d’'une communauté. Pour I'estimer, 3
parametres sont nécessaires (Chao & Jost, 2012) : le nombre de singletons (f1), le nombre de doublons
(f2) et le nombre total d’individus (n) dans I"échantillonnage. La couverture C se calcule comme suit :

_ _ﬁ (n—1f;
¢=1 [(n—l)f1+2fz]

n
4-1 : Equation du taux de couverture.

4.4.4 Estimateurs non paramétriques

Les estimateurs non paramétriques permettent d’évaluer le nombre d’especes non détectées et les
additionner a la richesse spécifique observée (Colwell et Coddington, 1994). Les estimateurs Chao
semblent étre les plus précis en ce qui concerne I'estimation d’espéces mobiles (Brose et Martinez,
2004; Fortel et al., 2014). L'estimateur Chao 1 présente moins de biais que I’'estimateur Chao 2 (Brose
& Martinez, 2004) et semble étre le plus pertinent dans ce cas puisque 2 méthodes de capture ont été
utilisées (filet et pantraps). Chao 1 se base en effet sur I'abondance des espéces les unes par rapport
aux autres et non sur 'occurrence des espéces entre échantillons comme Chao 2 (Chao et al., 2009).
L'estimateur Chao 1 permet de déterminer le nombre d’especes non détectées a I'aide du nombre
d’espéces rares du jeu de données (Colwell et Coddington, 1994). Il est estimé grace a |'équation
suivante:

a2
S1 =Sobs + —

2b
4-2 : Equation de I'estimateur Chao 1.

Avec Sops, le nombre d’especes observées, a le nombre d’espéces représentées par un seul individu et
b le nombre d’espéces représentées par deux individus.

4.4.5 Diversité alpha et indices liés
La diversité alpha représente la diversité au sein d'une méme communauté (Jost, 2007), c’est-a-dire
dans ce cas, au sein d’'un méme habitat. Trois indices permettent d’expliquer la diversité alpha.

Tout d’abord, I'indice de Shannon-Weaver (H) (Shannon & Weaver, 1949) qui se base sur la richesse
spécifique (Ludwig & Reynolds, 1988), est souvent utilisé. Il est sensible aux variations d’'importance des
especes plus rares (Piélou, 1966 ; Marcon, 2015). Il se calcule comme suit:

H=1 —Z pilnp;
i
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4-3 : Equation de I'indice de Shannon-Weaver (H).

Avec pi la proportion relative des individus dans I'espéece i dans une population comptant S especes. Cet
indice varie de 0 a log2S. Un indice de Shannon plus faible indique que la communauté est dominée par
une seule espece.

Ensuite, I'indice de Simpson (SI) est déterminé grace a la probabilité que deux individus sélectionnés
aléatoirement au sein de la communauté soient de la méme espéce (Simpson, 1949). Il prend donc plus
particulierement en compte I'abondance et la régularité de chaque espéce dans I'échantillonnage et
leur proportion dans la population. Il attache alors plus d’'importance aux espéces abondantes (Mouillot
et Lepétre, 1999; Nagendra, 2002). Cet indice s’avére étre celuile moins biaisé selon Mouillot et Lepétre
(1999), bien qu’il sous-estime la population tout comme l'indice de Shannon. Cet indice se définit

comme suit:
SI=1-— Z piZ
i

4-4 : Indice de Simpson (Sl).

Avec les mémes notations que 'indice de Shannon. Au plus il est élevé, au plus la communauté est
diversifiée. Il est compris entre 0 et 1 (Mouillot et Lepétre, 1999).

Finalement, l'indice d’équitabilité de Piélou est un indice d’équitabilité qui dépend davantage de la
distribution des individus parmi les espéces (Mouillot et Lepétre, 1999). Sa formule est la suivante :

R H
" log, S

4-5 : Indice d’équitabilité de Piélou .

Ou H est I'indice de Shannon ou I'indice de Simpson et S la richesse spécifique. Selon I'indice sur lequel
on se base, Iindice d’équitabilité donnera plus d’importance aux espéces rares (Shannon) ou
abondantes (Simpson) (Grall et Coic, 2005). Cet indice varie de O (une espece domine) a 1
(équirépartition des individus d’especes). Il est a noter que puisque la richesse spécifique sous-estime
le plus souvent le nombre réel d’especes, I'équitabilité quant a elle se voit surestimée (Peet, 1974).

Le graphique de rangs d’abondance permet quant a lui la mise en évidence de modeéles (patterns) de
dominance ou de rareté, qui influencent les indices de Simpson et de Shannon. En effet, les rangs
d’abondance de 2 communautés différentes ayant la méme richesse peuvent montrer une uniformité
différente (Magurran, 2004).

4.4.6 Diversité béta et indices liés

Le terme “diversité béta” s’applique a n‘importe quelle mesure de variation de la composition en espéece
(Anderson et al., 2011). Deux raisons peuvent expliquer que les assemblages de deux sites puissent étre
différents. La premiére est la substitution d’espéces (turnover), c’est-a-dire que certaines espéces de la
communauté sont remplacées par de nouvelles (Marcon, 2015). La seconde est la perte ou le gain
d'espéces dans un seul des sites, ce qui conduit a un assemblage des espéces les plus riches. Ce
phénomene s’appelle I'emboitement des compositions spécifiques (nestedness) (Baselga et Orme,
2012 ; Marcon, 2015).

Afin de quantifier cette diversité béta, I'indice de dissimilarité de Sorensen peut étre utilisé. Il se calcule
comme suit (Balsega et Orme, 2012):
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B N _b+c_b+<c—b)(a)
Bsor = Bsim Bsne_2a+b+c_b+a 2a+b+c/\b+a

4-6 : Indice de dissimilarité de Sorensen.

Avec Bsm la composante du turnover (Simpson) et Bsne la composante de I'emboitement (nestedness)
(Balsega et Orme, 2012). Dans la seconde partie de I'équation, a est le nombre d'especes communes
aux deux sites, b est le nombre d'especes présentes dans le premier site mais pas dans le second et c
est le nombre d'espéces présentes dans le second site mais pas dans le premier (Balsega, 2010). Une
valeur d’indice proche de 0 signifie que les communautés ont des compositions similaires, alors que
celle proche de 1 montre une forte différence de composition.

4.4.7 PCoA

L’analyse en composante principale (PCOA) est une méthode assez utile pour interpréter une grande
guantité de données quantitatives et pour synthétiser I'information. Cette analyse permet de créer des
axes principaux (ou nouvelles variables) qui sont des combinaisons des variables de départ qui ont elles-
mémes été décorrélées et hiérarchisées (Palm, 1998). Cela permet donc de présenter les données dans
un nouveau systeme de coordonnées, dont les axes principaux expliquent au mieux I'information du
nuage de points des données. La PCoA se base sur une matrice de distance, elle-méme basée sur la
matrice de communauté créée grace aux données de pantraps et de filet.

4.4.8 Especes indicatrices : Indval

Une analyse des espéces indicatrices® qui consiste a calculer la valeur indicatrices des espéces a été
réalisée grace a la méthode indval développée par Dufréne et Legendre (1997). Pour chaque espece i
dans chaque site du groupe j, cette valeur est donnée comme suit:

IndValij = AU * BU * 100
4-7 : Equation de la valeur indicatrice d’une espece.
Avec: Aij = Ningividuats;j/Ninaiviauais; €t Bij = Nsites;;/Nsites ;

Ou Nindividualsij €St le nombre moyen d’individus de I'espéce i dans les sites du groupe j, Nindvidualsi €St la
somme des nombres moyen d’individus de I'espéce i dans tous les groupes, Nsitesij €St le nombre de sites
dans le cluser j ou I'espéce i est présente et Niitesj €5t le nombre total de sites dans ce cluster. L'indice
est a 100% lorsque des individus de I'espece i est observé dans tous les sites d’un groupe de sites.
Dufréne et Legendre ont choisi un seuil de 0,25 (25%) pour cet indice, ce qui implique qu’une espéce
indicatrice est présente dans au moins 50% d’un groupe de sites et que son abondance relative dans ce
groupe atteint au moins 50%. De plus, il faut que ces espéces aient une valeur d’indice significatif (p-
valeur £0,01).

449 Heatmap

La heatmap réalisée se fait sur base d’une interpolation IDW. Dans ce cadre, elle a été réalisée pour
représenter I'abondance ainsi que la richesse. Cela permet de montrer si I'abondance est réellement
plus élevée avec I'éloignement du centre d’urbanisation. Cette méthode s’effectue via la moyenne des
valeurs des points d’échantillonnage dans le voisinage des cellules qui permettent d’évaluer les valeurs
des cellules d’un raster.

3 Espéce dont la présence refléte une/des conditions environnementales spécifiques.
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4.4.10 Comparaison de la biodiversité entre habitats
Afin de comparer les différents indices de biodiversité entre les habitats, une ANOVA a été réalisée.

4.5 VERIFICATION DE L’AUTOCORRELATION SPATIALE ENTRE SITES

Les sites analysés sont assez proches les uns des autres. De ce fait, certaines abeilles sont capables de
se rendre d’un site a I'autre. Il est possible alors qu’une autocorrélation spatiale soit détectée (Bates et
al., 2011) entre les communautés d’abeilles d’un site a I'autre. De ce fait, deux sites proches les uns des
autres peuvent présenter les mémes individus et donc les mémes communautés.

Pour vérifier cette autocorrélation, une matrice de distance euclidienne entre communautés des sites
et une matrice de distance géographique ont été réalisées (Ropars et al., 2019).

Des tests de Mantel ont ensuite permis de tester la corrélation entre ces matrices symétriques
(Kimberly, 2019). De nombreuses études d’écologie utilisent ce test pour inclure les caractéristiques du
paysage dans I'analyse spatiale de la variation génétique (Wang et al., 2008). Ce test permet de vérifier
si la distance géographique entre les sites influence la diversité spécifique des communautés de ces
sites.

L’ensemble du jeu de données a été utilisé au départ. Ensuite, les petites et les especes corpulentes qui
parcourent respectivement de plus petites ou de plus longues distances ont été séparées, les especes
volumineuses étant celles considérées plus corpulentes que A. mellifera. En effet, I'autocorrélation
spatiale peut étre différente selon que les especes parcourent 1000 ou 250 m.

Dans le cadre de ce travail, si 'autocorrélation est avérée, aucune correction ne sera effectuée par
manque de temps. Cependant, cette analyse pourrait étre utile pour expliquer certains phénoménes.

4.6 ANALYSE SPATIALE DU KAUWBERG ET SES ALENTOURS
L'ensemble des démarches ont également été réalisées sur Rstudio ainsi que QGIS. Les packages
utilisés sont disponibles en annexe.

4.6.1 Facteurs locaux
Les 2 facteurs locaux influencant les communautés d’abeilles sauvages sont la taille et la qualité de
I"habitat.

La qualité de I'habitat est plus complexe a définir. En effet, ce critére peut se baser soit sur la diversité
floristique constituant des ressources soit sur les potentiels sites de nidification. Dans ce cadre, il est
possible de définir les sites de nidification des espéces terricoles mais il faut souligner que certaines
especes peuvent nicher dans des troncs ou des tiges. De ce fait, il est compliqué de fournir un travail
complet. En ce qui concerne la diversité floristique, cela ne fera pas partie de ce travail puisqu’une
identification florale au sein du Kauwberg prendrait un temps trop conséquent mais pourrait constituer
un mémoire néanmoins intéressant.

4.6.2 Facteurs paysagers

Les structures du paysage, définies par les facteurs paysagers, influencent également les communautés
d’abeilles. Pour rappel, ces facteurs sont la connectivité entre habitats, la configuration et la
composition du paysage. lls sont mesurés grace a des variables paysagéres/indices paysagers. Dans ce
cadre, les mesures seront réalisées au niveau du paysage (et non au niveau des taches ou des classes).
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Les couches vectorielles et raster qui serviront a l'analyse suivante proviennent de Bruxelles-
Environnement* mais également des données téléchargeables (shapefile) d’OpenStreetMap®. Il est a
noter que certains shapefiles datent de 2019 et que le paysage a connu quelques changements. De ce
fait, chaque classe d’occupation a été vérifiée et les shapefiles ont été retravaillés a la main en cas de
changement d’occupation de sol (déboisement, construction etc) et ce, sur base de I'orthoimage de
2020 fournie par Bruxelles Environnement. Les zones ouvertes et les potagers du Kauwberg notamment

étaient repriss comme des zones forestieres, il a donc fallu améliorer cette cartographie.

Tableau 1 : Réalisation des classes d’occupation du sol et leurs origines.

Classe d’occupation de sol

Méthode d’obtention de I'information

Zones imperméables

Zones de tarmac, routes. Données
OpenStreetMap croisées a des relevés a la
main.

(Zones de batiments)

Données OpenStreetMap exclusivement

Zones d’habitation

Croisement des données de Bruxelles
Environnement et OpenStreetMap. Ces zones
peuvent étre propices ou non pour les abeilles
mais sont considérées comme une zone a part
par manque de détails.

Zones de cimetieres

Données de Bruxelles Environnement

Patures et prairies (Milieux ouverts)

Données OpenStreetMap

Potagers

Données du personnel du Kauwberg

Zones couvertes (foréts)

Données d’OpenStreetMap croisées a des

relevés a la main. Zones ou les arbres sont assez
denses et hauts.

Données du personnel du Kauwberg

Données du personnel du Kauwberg

Données OpenStreetMap

Données OpenStreetMap

Sabliere

Roseliere

Zones d’eau

Zones de cultures agricoles

Tout d’abord, pour quantifier la composition du paysage, l'indice de diversité de Shannon permet de
décrire la diversité du paysage (Turner et al., 2001; Ramezani et al., 2010) en se basant sur I’'abondance
et la diversité des classes d’occupation du sol (Shannon, 1948; Turner et al., 2001). Il se quantifie comme
suit:

_ - Yi=1(p)In (p)

H In (s)

4-8 : Indice de diversité de Shannon a I’échelle du paysage.

Avec Pi la proportion du paysage occupé par une classe d’occupation du sol et s le nombre de classes.
Lorsque que le paysage n’est constitué que d’une seule tache, il vaut 0 et il augmente avec le nombre
de taches et/ou la répartition équitable de la surface occupée par les différentes classes (Turner et al.,
2001).

Ensuite, pour évaluer la configuration du paysage cette fois, la variable déterminée est la densité de
taches du paysage. Elle se définit comme le nombre de taches divisé par l'aire totale de la surface en
nombre/100ha :

4 https://geobru.irisnet.be/fr/webservices/
5 https://download.geofabrik.de/europe.html
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N
PD = Z* 10000 * 100

4-9 : Equation de la densité de taches (PD) a I’échelle du paysage.
Avec N le nombre de taches et A I'aire totale du paysage [m?].

La connectivité finalement, est quantifiée grace a un indice intégral de connectivité (Pasqual-Hortal et
Saura, 2006).

La premiere méthode calcule la connectivité comme suit:

n Zn a;. a]-

=14j=11 nli]-

1IC =
A2

4-10 : Indice intégral de connectivité a I’échelle du paysage.

Avec n le nombre total de taches, ai I'aire de chaque tache, nlijle nombre de liens de plus courte distance
entre les taches i et j et A, I'aire total du paysage.

Ou IIC d’une valeur de 0 correspondrait a une tache d’habitat non connectée.

En vue de caractériser au mieux le milieu urbain, un pourcentage de zones imperméables a été calculé.
En effet, I'imperméabilité des sols reflete fortement les zones anthropisées. Pour ce faire, ce sont les
routes, les parkings et les batiments qui ont été comptabilisés dans ce pourcentage. Bien que certaines
de ces zones puissent accueillir et nourrir des abeilles, il est préférable de les comprendre dans les zones
imperméables pour envisager le pire scénario et prendre des mesures de sauvegarde drastique. Les
pourcentages de milieux ouverts, couverts et de potagers ont également été pris en compte.

Tous ces indices paysagers seront analysés autour de chaque site d’échantillonnage selon des distances
de 250 et 500 metres. En effet, ces différentes longueurs se basent sur la distance de vol et la zone de
butinage allant d’une centaine de metres a quelques kilomeétres selon les especes (Eickwort et Ginsberg,
1980; Dramstad, 1996). L’utilisation de plusieurs échelles spatiales pour détecter I'effet des facteurs
paysagers sur les communautés et les processus paysagers est primordiale (Bellehumeur et Legendre,
1998) puisque chaque espéce répond différemment en fonction de I’échelle choisie (Hostetler, 2001).
Les plus gros spécimens peuvent parcourir des distances plus grandes, ils peuvent alors se déplacer dans
I'ensemble du Kauwberg. De ce fait, les mesures seront également effectuées pour le Kauwberg entier.
Des buffers de 1000m ont été envisagés mais ne seront pas utilisés car ceux-ci recouvrent pratiquement
I'entiéreté du Kauwberg pour chaque site d’échantillonnage.

Dans ce cadre, les habitats et zones de nidification que les abeilles rejoignent entre chaque vol ne savent
pas étre définis comme pour les ruches de I'abeille domestique puisqu’il peut s’agir aussi bien du sol
gue d’un tronc d’arbre. Dans ce contexte, il serait inapproprié de n"appliquer qu’un simple cercle centré
au site échantillonné. Il a alors été décidé d’utiliser une zone tampon (« buffer ») tout autour des sites
selon les 2 distances pour étre certain de couvrir la zone correctement.

4.7 ANALYSES STATISTIQUES : EFFETS DE LA STRUCTURE PAYSAGERE SUR LES COMMUNAUTES

D’ ABEILLES
Afin de contrer le probleme de corrélation spatiale entre sites et le petit nombre de sites
d’échantillonnage, la régression PLS (régression des moindres carrés partiels) semble la plus adéquate.
Cette méthode permet de lier 2 matrices de données X et Y par un modele linéaire multivarié. L'utilité
de la PLS est de pouvoir analyser des données avec des variables qui présentent beaucoup de colinéarité
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comme c’est le cas ici (Wold et al., 2001). Cette régression est donc la version non-paramétrique de la
régression linéaire multiple. Cette méthode permet de prendre en compte toutes les variables, ce qui
veut dire gqu’il n’y a pas de sélection de variables.

La régression PLS pourrait se décomposer en une PCA® et un modeéle linéaire classique.

Dans ce contexte, c’est alors un modele linéaire classique qui a été réalisé. Cela veut dire que dans la
PCA, nous n"aurions pris que le premier axe uniquement. Chaque variable de biodiversité est étudiée
séparément pour plus de clarté. Ensuite, la fonction « Im » va permettre d’extraire des coefficients de
régression partiels. Ce ne sont pas les p-valeurs qui sont explicatives ici puisque le nombre de sites
d’échantillonnage est faible, les p-valeurs auraient donc montré peu de résultats. Les coefficients
montrent alors le poids de chaque variable du paysage et donc quelles sont les indices qui ont le plus
d’impacts sur chaque indice de biodiversité. Au plus les coefficients associés a chaque indice paysager
sont grand, au plus ils ont du poids.

Pour débuter cette analyse, les différentes données paysageres doivent étre standardisées, ce qui est
facilement réalisable grace a la fonction « scale ».

Laisser les 2 échelles de chaque variable dans le méme modéle permet de savoir quelle échelle a le plus
de poids pour chaque indice.

Etant donné la petitesse du jeu de données, il est complexe de séparer les effets de chaque parameétre.
Il est cependant possible de tout de méme observer la corrélation entre chaque indice de biodiversité
avec les indices de corrélation. Ce calcul des corrélations linéaires de Pearson entre chaque paramétre
environnemental et les parameétres de diversité spécifique a donc été réalisé.

5 RESULTATS

5.1 DESCRIPTION DE LA BASE DE DONNEES

La base de données estivales de 2020 a été réalisée par J. Bonnet et A. Bideau. Au total, 2277 abeilles
ont été identifiées, ce qui reste un jeu de données réduit mais suffisant. En ce qui concerne la base de
données de 2021 relative a ce projet, une partie des insectes n’ont pas été identifiés. Seuls 678 individus
ont été identifiés. Pour savoir s'il est réaliste d’utiliser ces données lors des calculs et estimations, un
pourcentage d’individus identifiés par sites sont disponibles au tableau 2.

Tableau 2 : Pourcentage d’individus identifiés en 2021.

Nombre d'individus Nombre Nombre total Pourcentage
identifiés d'individus non d'individus d'individus identifiés
identifiés recensés
Clsab 16 149 165 9,70
Cc2 9 62 71 12,68
Cc3 11 91 102 10,78
Ca 22 130 152 14,47
c6 13 96 109 11,93
C7ros 11 65 76 14,47
o1 45 87 132 34,09
02 34 116 150 22,67
03 76 111 187 40,64
04 78 172 250 31,20

6 Analyse en composantes principales.
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05 74 154 228 32,46
06 72 295 367 19,62
Pla 22 96 118 18,64
P1b 41 65 106 38,68
P2a 36 112 148 24,32
P2b 26 106 132 19,70
P3a 44 127 171 25,73
P3b 48 181 229 20,96
Total 678 2215 2893

Il est des lors possible de voir que certains sites sont surreprésentés, comme le milieu ouvert O3 qui
présente plus de 40% d’individus identifiés, a I'inverse de notamment la sabliére (Clsab) qui montre
moins de 10% d’individus identifiés. Les données de 2021 peuvent étre utilisées pour I'analyse de
composition et d’espéces indicatrices mais il serait erroné de les utiliser pour exprimer la richesse
spécifique du site par exemple. L'utilisation ou non des données printanieres de 2021 est référencée a
chaque fois gu’elle est utilisée dans les résultats.

5.2 ANALYSE DE LA BIODIVERSITE

5.2.1 Evaluation de la richesse spécifique

5.2.1.1 Courbes d’accumulation et de raréfaction
Les courbes d’accumulation ont été réalisées pour I'ensemble du Kauwberg, et pour chaque milieu
(ouvert, couvert et potager).
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Figure 11 : Courbe d’accumulation du nombre d’espéces en fonction de I'unité d’échantillonnage (sites) sur I'ensemble du
Kauwberg a partir des données de 2020.
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Figure 12 : Courbes d’accumulation du nombre d’espéces en fonction de I'unité d’échantillonnage (sites) des (A) potagers,
(B) milieux ouverts et (C) milieux couverts pour les données de 2020.

Chaqgue courbe tend vers un plateau, bien que I'asymptote horizontale ne se dessine pas nettement
pour chaque habitat (Figure 12). Pour la courbe d’accumulation du Kauwberg entierement (Figure 11),
I’échantillonnage a quant a lui été plutot exhaustif puisqu’il présente un plateau plus net. L'écart-type
(en bleu) qui décrit chaque courbe rétrécit au fur et a mesure de 'approche du plateau, et donc a
I’augmentation du nombre d’unité d’échantillonnage ajouté.
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Figure 13 : Courbes de raréfaction selon les sites en 2020 (rouge : milieux ouverts, verts : potagers, noir : milieux couverts).

Les courbes de raréfaction permettent d’observer ces mémes tendances, avec une unité
d’échantillonnage qui est le nombre d’individus (Figure 13).Les courbes de raréfaction selon les 3
milieux (Figure 14) sont également intéressante pour y voir I'abondance et la richesse.
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Courbe de rarefaction par habitat (2020)
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Figure 14 : Courbe de raréfaction selon les habitats (ouvert, couvert, potager) en 2020 (rouge : milieux ouverts, verts :
potagers, noir : milieux couverts).
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Figure 15 : Courbes d’extrapolation de (0) la richesse spécifique, (1) I'exponentielle de I'entropie de Shannon et (2) I'inverse
de la concentration de Simpson.

En termes de richesses, les milieux ouverts et potagers sont nettement différenciables par rapport aux
milieux couverts, qui se trouvent moins riches. Cependant, cette différenciation n’est pas nette au
niveau des indices de Shannon et de Simpson (Figure 15).
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5.2.1.2 Taux de couverture
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Figure 16 : Taux de couverture pour les 3 milieux pour I'année 2020.

Le taux de couverture est tres proche de 1 pour les 3 milieux, ce qui indique un échantillonnage exhaustif
(Figure 16).

5.2.1.3 Richesse spécifique observée vs estimateur Chaol

Le calcul du nombre d’especes estimées grace a l'indicateur Chaol a été calculé sur base des données
de 2020 uniguement, au filet et aux pantraps. Cet estimateur a été calculé par site, par habitat et pour
I'ensemble du Kauwberg.

Tableau 3 : Espéces observées et estimateur Chaol selon les sites, les milieux et le Kauwberg entier en 2020.

Sites Espéeces Chao 1 Pourcentage
observées d’especes
détectées

Clsab 19 31,00 61,29
c2 15 25,50 58,82
c3 15 19,67 76,26
c4 11 39,00 28,21
C6 18 27,33 65,86

C7ros 19 24,60 77,24
01 16 23,00 69,57
02 20 29,00 68,97
03 29 55,25 52,49
04 27 33,00 81,82
05 37 71,20 51,97
06 40 63,33 63,16
Pla 21 33,00 63,64
P1b 34 49,00 69,39
P2a 28 46,20 60,61
P2b 32 43,14 74,18
P3a 29 51,75 56,04
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P3b 40 70,60 56,66

Couvert 43 50,33 85,44
Ouvert 68 100,50 67,66
Potager 67 73,067 91,70
Kauwberg 95 110,11 86,28

On observe que I'estimateur Chao 1 est toujours plus élevé que le nombre d’especes observées, parfois
méme beaucoup plus élevé : 37 especes ont été détectées en O5 alors que Chao 1 vaut un peu plus de
71. Les milieux ouverts et les potagers restent les milieux qui présentent le plus d’espéces. Les milieux
ouverts semblent les plus riches. Au total, 95 espéces ont été détectées en 2020. C3, C7ros, 01, 02 et
04 montrent un nombre d’espéeces observées assez proche de ce que Chaol estime. Cependant, dans
I'ensemble du Kauwberg, 95 especes sur 110 estimées ont été détectées, ce qui est tout a fait
acceptable.

Sur I'ensemble du Kauwberg, les familles les plus représentées sont les Apidae et les Andrenidae.

Grace aux données tres réduites de 2021, il est possible de déterminer certaines especes manguantes
de 2020. En effet, les espéces du tableau 4 se sont retrouvées dans I'échantillonnage de 2021 et pas
dans celui de 2020. Il en existe certainement d’autres qui n’ont pas été identifiées.

Tableau 4 : Espéces présentes dans I’échantillonnage de 2021 et absente en 2020 ainsi que leur abondance respective.

Espece identifiée en 2021 absente en 2020 Nombre d’individus
Andrena angustior (Kirby 1802) 5
Andrena fulva (Muller 1776) 40

Andrena gravida Imhoff 1902 3
Andrena humilis Imhoff 1832 1
Andrena nigroaenea (Kirby 1802) 7
2

1

Andrena ovatula (Kirby 1802)
Andrena scotica Perkins 1916
Andrena vaga Panzer 1799 80

5.2.2 Diversité alpha et abondance par habitat (ouvert, couvert, potager)
Richesse spécifique des abeilles sauvages par habitat (2020) Abondance d'abeilles sauvages par habitat (2020)
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C Indice de Simpson par habitat (2020) D Indice de Shannon par habitat (2020)
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Figure 17 : Représentation sous forme de boxplot de la richesse spécifique (A), de I'abondance (B) et des indices de diversité
alpha (Simpson (C), Shannon (D), Piélou (E)) des données collectées en 2020 par habitat.

Les milieux ouverts et les potagers montrent la meilleure richesse et abondance. Cependant, ce sont les
milieux couverts qui sont le plus équitablement répartis selon I'indice de Piélou. Les différents milieux
sont tous les 3 assez diversifiés (voir indice de Simpson), bien que les indices pour les milieux ouverts et
potagers sont légérement plus élevés.
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Figure 18 : Composition en individus par famille en fonction des dates d’échantillonnage au Kauwberg en 2020 (A.mellifera
comprise).

La composition en individus est dominée par le genre Apis durant une grande partie de la période
d’échantillonnage (Figure 18).

5.2.3 Comparaison de la biodiversité entre habitats (ANOVA)

Tableau 5 : P-valeur des ANOVA pour les indices de biodiversité en fonction des habitats (2020).

Indice de biodiversité p-valeur Df F value
Richesse 0,0046** 2 7.87
Abondance 1,47e-07 *** 2 53.58
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Simpson

0,5287 (Kruskal-
Wallis)

2 1.27 (chi-carré)

Shannon

0,366

2 1.075

Piélou

0,0877

2 2,88

Les habitats ne présentent pas d’influence sur I'indice de Simpson, Shannon et Piélou. Néanmoins, ils
ont un net effet sur la richesse (hautement significatif) et sur I'abondance (trés hautement significatif).

5.2.4 Rang d’abondance

Rang d'abondance (2020)
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Figure 19 : Rang d’abondance selon les milieux et selon la roseliére et la sabliere en 2020.
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Une forte dominance de certaines especes au sein de tous les milieux se révele. L'espéce la plus
capturée dans I'ensemble du Kauwberg est A. mellifera (21,3%). Au niveau des abeilles sauvages, il s’agit
de Bombus terrestris (Linnaeus, 1758) (16,5%) suivi de prés par Bombus pascuorum (Scopoli 1763)
(14,5%). Les milieux ouverts suivent cette tendance avec respectivement 24,5%, 17,8% et 12,7%. Au
sein des milieux couverts, B. terrestris représente un quart des relevés (22,8%). Au niveau des potagers,
A. mellifera domine également, suivi par B. pascuorum. Les 2 habitats particuliers que sont la roseliére
et la sabliere ont également été analysés. La roseliere suit la tendance des milieux couverts tandis que
la sabliere présente des especes plus particulieres. Andrena minutula (Kirby,1802) (23,3%), Colletes
hedera Schmidt & Westrich 1993 (20,5%), Sphecodes miniatus Hagens 1882 (9,6%) et Colletes
cunicularius Linnaeus 1761 (8,2%) représentent plus de 60% des relevés de la sabliere en 2020.

5.2.5 Diversité béta
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Figure 20 : Partage de la diversité béta (Sorensen) entre habitats en 2020.

Le coefficient de Sorensen pour I'ensemble du jeu de donnée est de 0,85, ce qui est assez élevé puisque
cetindice est compris entre O et 1. Cela montre une variation élevée de communautés entre les habitats
du Kauwberg. Bsim €tant nettement plus élevé, c’est le renouvellement spatial qui explique la variablitié,
a l'inverse de I'emboitement qui est trés faible.
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Figure 21 : Partage du coefficient de diversité béta (Sorensen) entre les sites (A) de potagers, (B) de milieux ouverts, (C) de
milieux couverts en 2020.
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Tableau 6 : Partage du coefficient de diversité béta (Sorensen) en 2020.

Milieux Milieux couverts Potagers 2020
ouverts 2020 2020
betaSOR 0,79 0,82 0,79
betaSNE 0,12 0,037 0,062
betaSIM 0,67 0,78 0,72

En regle générale, une variation importante se marque tout de méme entre les sites d’'un méme milieu.
Le renouvellement spatial se veut le plus explicatif de cette variation.

5.2.6 Analyse en composantes principales au sein du Kauwberg
PCoA (1,2) pour les habitats (2020)
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Figure 22 : PCoA pour les habitats en 2020.

La composition des milieux ouverts et potagers tend a étre semblables (Figure 22). Ces 2 milieux se
distinguent fortement du milieu couvert. Les 3 habitats se présentent tout de méme sur le premier axe
de la PCoA. La composition des milieux couverts présentent une forte variabilité, qui se représente par
un étalement fort de I'ellipse. Elle présente méme un outlayer : la sabliere C1. Les milieux ouverts et
potagers montrent des communautés assez similaires puisque les ellipses se chevauchent. Le premier
axe explique 32,7% de I'information tandis que le deuxiéme en fourni 17,6.
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5.2.7 Espeéces indicatrices : Indval

Tableau 7 : Espéces indicatrices (IndVal>0,25) et leur p-valeurs en 2020.

Couverts

Ouverts

Potagers

Bombus norvegicus (Sparre
Schneider, 1918) (0,005)

Bombus pascuorum (Scopoli,
1793) (0,007)

Bombus (Thoracobombus)
pascuorum (Scopoli, 1793)
(0,07)

Halictus (Halictus)
scabiosae (Rossi 1790)
(0,005)

Hylaeus communis Nylander
1852 (0,001)

Sphecodes monilicornis Kirby
1802 (0,01)

5.3 HEeATMAP

Figure 23 : Heatmap par interpolation IDW par rapport a I'abondance en 2020.
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Figure 24 : Heatmap par interpolation IDW par rapport a la richesse en 2020.

Les potagers montrent une grande richesse et abondance, particulierement le P2B, a 'inverse des
milieux couverts. Malgré sa petite taille, le milieu couvert qui montre la plus grande richesse est Clsab

(Figure 24).

5.4 AUTO-CORRELATION SPATIALE

Le test de Mantel

a été réalisé sur base d’'une matrice d’abondance et d'une matrice de

présence/absence (pour la richesse en espeéce).

L’autocorré

ation n’est pas vérifiée. L’essai sur les insectes de gros volume suit la méme tendance.

Tableau 8 : Résultats (r et p-valeur) des tests de Mantel.

r p-valeur
Abondance 0,16 0,149
Richesse 0,012 0,4191
Essai insectes volumineux
r p-valeur
Abondance 0,14 0,103
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5.5 ANALYSE SPATIALE

Figure 25 : Carte d’occupation des sols aux alentours du Kauwberg (buffer de 1km autour du Kauwberg).

Au niveau des buffers de 250m réalisés autour des sites d’échantillonnage, les potagers ne sont pas du
tout connectés entre eux. C'est également autour des potagers que la proportion en surface
imperméable se veut la plus élevée. Autour de P2a et P2b, la diversité en habitats est relativement
faible. Cette tendance se maintient lorsque I'on se tourne vers les buffers de 500m.

5.6 EFFETS DES DONNEES PAYSAGERES SUR LA DIVERSITE SPECIFIQUE

Tableau 9 : Coefficients des indices paysagers en fonction de chaque indice de biodiversité du modéle linéaire.

richesse abondance Shannon Simpson Piélou
Intercept 4,79E-16 2,88E-16 8,34E-16 2,10E-15 1,62E-15
Taille du site -1,62 -0,34 -3,93 -3,74 -4,25
Pourcentage de zones -1,48 0,15 -3,60 -3,28 -3,88
imperméables (250m)
Indice de Shannon (250m) -0,61 -1,24 -0,72 -1,32 -0,092
Densité de taches (250m) 0,68 -0,84 2,34 2,77 3,17
11C (250m) 0,17 -0,34 -0,44 -0,57 -0,52
Pourcentage de potagers -0,32 -0,38 -0,35 -0,24 -0,021
(250m)
Pourcentage de zone ouverte -1,2 -0,65 -1,64 -1,5 -1,23
(250m)
Pourcentage de zone -0,84 -0,1 -1,32 -1,17 -0,82
couverte (250m)
Pourcentage de zone 1,054 3,29 -0,83 -1,58 -3,57
imperméable (500m)
Indice de Shannon (500m) 0,36 -0,64 1,96 2,16 3,0059
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Densité de taches (500m) 0,96 0,54 1,76 1,84 1,6

[IC (500m) 1,15 0,97 2,24 2,27 1,75
Pourcentage de potagers -1,041 -0,88 -1,73 -1,83 -1,27
(500m)
Pourcentage de zone ouverte -1,98 -0,3 -4,56 -5,23 -4,95
(500m)
Pourcentage de zone 2,76 2,55 3,68 3,60 2,13

couverte (500m)

Tableau 10 : Coefficients de détermination des modeles linéaires réalisés.

Variable 3 expliquer du modéle R2
linéaire
Richesse 0.9597
Abondance 0.9989
Shannon 0.9315
Simpson 0.9205
Piélou 0.9341

Le pouvoir prédictif des différents modeles linéaires est assez élevé (Tableau 10). Les coefficients du
modele linéaire sont a regarder dans leur ensemble (Tableau 9), c’est-a-dire observer une colonne
entiere et non les coefficients un a un (Tableau 9). Il est alors préférable de décrire les résultats des
différentes corrélation indépendamment les uns des autres.

Tableau 11 : Résultats de corrélation entre les indices de biodiversité et les variables paysageres en 2020.

Richesse Abondance Simpson Shannon Pielou
Taille du site -0,39 -0,50 0,00 -0,16 0,24
Pourcentage de surface imperméable (250m) 0,20 0,28 -0,12 0,01 -0,17
Indice de Shannon (250m) -0,12 -0,10 -0,18 -0,15 -0,03
Densité de taches (250m) 0,17 0,39 -0,18 -0,03 -0,28
11C (250m) 0,23 0,00 0,21 0,22 0,07
Pourcentage de potagers (250m) 0,34 0,26 0,28 0,34 0,12
Pourcentage de zone couverte (250m) -0,54 -0,51 -0,28 -0,40 -0,05
Pourcentage de zone ouverte (250m) -0,10 -0,08 -0,09 -0,14 -0,12
Pourcentage de surface imperméable (500m) -0,18 0,01 -0,40 -0,33 -0,32
Indice de Shannon (500m) -0,68 -0,67 -0,33 -0,49 0,09
Densité de taches (500m) 0,25 0,50 -0,07 0,05 -0,33
11C (500m) 0,24 0,06 0,31 0,30 0,15
Pourcentage de potagers (500m) 0,33 0,51 0,06 0,17 -0,23
Pourcentage de zone couverte (500m) 0,29 0,39 0,17 0,24 -0,08
Pourcentage de zone ouverte (500m) 0,22 0,18 0,27 0,26 0,10

[l est clair que la taille du site est négativement corrélé a la richesse et I'abondance, tout comme I'indice
de Shannon aux deux échelles (Tableau 11). A l'inverse, la densité de taches aux deux échelles y est
positivement corrélée. La corrélation positive la plus marquante vis-a-vis de la richesse et de
I’abondance est le pourcentage de potagers.

Au niveau des indices de diversité, le pourcentage de surfaces imperméables y est fortement
négativement corrélé pour I'échelle de 500 metres, a l'inverse de 'indice intégral de connectivité.
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6 DISCUSSION

6.1 ECHANTILLONNAGE DES ABEILLES

La courbe d’accumulation tend vers un plateau au fur et a mesure de l'augmentation d’unités
d’échantillonnage pour I'ensemble du Kauwberg. L’échantillonnage réalisé en 2020 peut étre présenté
comme étant exhaustif (Magurran, 2004). En effet, 95 espéces ont été détectées au cours des captures
sur les 110 espéces estimées par |'estimateur Chaol, ce qui semble étre un échantillonnage efficace.
L'efficacité et la complémentarité des 2 méthodes d’échantillonnage (filet et pantraps) n’est plus a
démontrer. Cette dualité méne a un échantillonnage suffisant pour analyser et déduire la biodiversité
d’abeilles du site étudié (Westphal et al., 2008). Il faut cependant garder a I'esprit les avantages et
désavantages de ces 2 méthodes. Les spécimens capturés au filet dépendent fortement de la sensibilité
et de la compétence de la personne qui réalise la capture. Les individus plus lents et volant bas sont des
lors surestimés. De plus, les premiers sites échantillonnés au filet en début de matinée montrent moins
d’activités que ceux échantillonnés vers 11 heures. En ce qui concerne la méthode des pantraps, les
populations de certains gros individus se voient sous-estimées puisque ceux-ci peuvent se dégager plus
facilement de I'eau. A l'inverse, certaines familles comme les Halictidae sont surestimées (Roulston et
al., 2007). Les performances de cette méthode diminuent également en fonction du pourcentage de la
couverture florale aux alentours (Roulston et al., 2007), bien qu’elle soit la méthode la plus efficace.

L’échantillonnage aurait pu étre prolongé afin de déterminer les espéces tardives comme C. hedera
(Schmidt & Westrich 1993). Au vu de I'estimateur Chao, il reste en effet une quinzaine d’espéces
potentiellement rares non observées a découvrir. L’échantillonnage incomplet de 2021 a toutefois
permis de découvrir de nouvelles espéces en période printaniere (Tableau 4). Il est a souligner que Chao
1 ne prenne pas en compte la capacité maximale d’accueil du milieu et ne se base que sur les différentes
especes réellement observées (Magurran, 2004). Cela laisse a penser que des espéces rares restent
encore a identifier.

Finalement, avec une meilleure connaissance, il aurait été possible d’identifier certaines especes
directement sur le terrain comme B. terrestris. Cette identification directe aurait permis de ne pas
procéder a une capture létale de certains individus, ce qui reste non négligeable, d’autant plus quand il
s’agit de reines.

6.2 ANALYSE DE LA BIODIVERSITE DU KAUWBERG

Nonante-cing espéces ont été identifiées lors de I'échantillonnage de 2020. Le Kauwberg présente donc
au minimum 23,6% de la faune d’abeilles sauvages de Belgique en période estivales. Ces chiffres
indiquent que la richesse au sein des espaces verts urbains est loin d’étre négligeable.

Les milieux ouverts et les potagers se révelent étre les plus riches et abondants en abeilles sauvages.
Les milieux couverts quant a eux, bien que moins riches, sont les plus équitablement répartis. Il a été
démontré par Romey et al. en 2007 que la diversité et I'abondance d’abeilles diminuent avec la
couverture forestiere pour une majorité d’espéces d’abeilles. La richesse moindre des milieux couverts
s’explique potentiellement par le fait que la plupart des espéces nichent au sol et manquent donc de
ressources et de chaleur (Bailey, 2014), bien que les milieux couverts montrent des zones sans
végétation mais peu éclairés. De plus, les milieux ouverts sont plus propices au développement de la
flore mellifere que les milieux couverts (Winfree et al, 2011; Michener 2007).
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Au sein des habitats ouverts et potagers, une dominance se dessine vis-a-vis d’A. mellifera avec en
deuxieme et troisieme place B. terrestris et B pascuorum. Ces espéces sont généralistes, ce qui pourrait
expliquer leur présence au sein de tous les habitats.

Bien que les especes dominantes soient assez similaires entre les 3 habitats (Figure 19), la PCoA permet
d’illustrer que la communauté des milieux couverts se distingue bien des 2 autres. Cela signifie que ce
sont les especes plus rares qui influencent fortement les communautés. Un milieu se dégage au niveau
de ses principales espéces. Il s’agit de la sabliére, seul réplica de ce type d’habitat au Kauwberg, qui
présente de nombreuses caractéristiques propices aux abeilles, notamment de nombreux saules (Salix
spp.) qui florissent autour de la sabliere, attirant beaucoup d’andrénes et de colletes. En effet, Andrena
vaga Panzer 1799 et Colletes cunicularius Latreille 1802 y sont assez abondantes, notamment par le fait
que ce sont 2 espéces psammophiles’. Ces deux espéces sont souvent retrouvées en syntopie
(Vereecken et al., 2006) et consomment donc les ressources similaires. Plus particulierement, il se
trouve que ce sont 2 especes oligolectiques des saules (Bischoff et al., 2003), bien que certaines C.
cunicularius peuvent prélever le pollen de quelques autres fleurs.

6.3  UTILISATION DES INDICES DE DIVERSITE

Afin de comparer les échantillons entre eux, les écologistes ont procédé avec des efforts
d’échantillonnage similaires. De cette maniéere, une différence de diversité ne proviendrait pas de la
facon dont ¢a a été échantillonné. Cependant, d’apres Roswell et al. (2021), cette affirmation est fausse.
En effet, méme si 'effort d’échantillonnage est similaire, la facon dont I'observateur observe et le
nombre d’individus et leur abondance sur place ont de I'influence. Des méthodes comme la raréfaction
ont permis de standardiser les échantillons en retirant des individus et obtenant des échantillons avec
le méme nombre de spécimens. Ne tenant pas compte de la distribution sous-jacente de I'abondance
des especes de la communauté échantillonnée, la standardisation de la taille de I'échantillon et de
I'effort ne représente pas fidelement la diversité de la communauté (Brose et al., 2013 ; Cao et al., 2007 ;
Willis, 2019).

La solution qu’évoquent Roswell et al. (2011) est le « coverage » ou taux de couverture (Figure 16).
Contrairement aux autres méthodes, celle-ci prend en compte la quantité d’échantillonnage mais
également la diversité de la communauté (Roswell et al., 2021). Selon cette méthode, les communautés
plus diversifiées requerraient plus d’échantillonnage pour étre correctement caractérisées. Il est a noter
gue la richesse spécifique, I'indice de Shannon et I'indice de Simpson ne mesurent pas les mémes
quantités (Roswell et al., 2021). Il est donc difficile de savoir quel indice choisir pour évaluer la diversité.

6.4 ESPECES INDICATRICES

B. norvegicus, bourdon-coucou de B. hypnorum apparait comme espéce indicatrice grace a la méthode
IndVal. Cependant, il est a noter que cette espéce est assez rare et qu’il y a de nets problémes
d’identification pour cette espéce (Rasmont & lIserbyt, 2010-2013). B. pascuorum est quant a elle
indicatrice des milieux ouverts et potagers. Il n’est pas étonnant de la retrouver dans plusieurs habitats
puisqu’il s’agit de I'espéce de bourdons la plus commune. Elle est 'espece de bourdon la plus
polylectique (Rasmont, 1988). On retrouve H. scabiosae comme espece indicatrice des milieux ouverts.
Cette espece niche dans les sols nus, qui sont particulierement présent dans ce type de milieux. Cela
montre que les sols nus ensoleillés sont a privilégiés et a conserver a tout prix au sein du Kauwberg.
Finalement, vis-a-vis des potagers, les especes indicatrices sont H. communis et S. monilicornis. La
premiére niche dans les tiges de Rubus sp. notamment, qui se veulent particulierement présentes dans

7 Qui se développe sur les sols sablonneux.
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les potagers. La seconde, cleptoparasite d’Andrena flavipes Panzer 1799, Halictus rubicundus (Christ
1791) et beaucoup d’autres, connait une grande variété d’habitats et visite une grande variété de fleurs
comme dans les potagers, mais uniquement pour le nectar (atlashymenoptera.net).

6.5 AUTO-CORRELATION SPATIALE DES DONNEES DE BIODIVERSITE

Le test de Mantel n’a montré aucune corrélation spatiale entre sites. Ce résultat a peu de sens au vu de
la réalité des faits : certains potagers sont distants de moins de 100 metres tandis que la plupart des
especes sont capables de franchir cette distance. D’apres Legendre et al. (2015), cela pourrait
s’expliquer par le fait que le test de Mantel n’est pas approprié pour des matrices de dissimilarité qui
ont été créées a partir de données brutes comme réalisé dans la présente étude. Certaines études
indiquent que le test de Mantel n’est pas approprié lorsque de I'autocorrélation est présente (Legendre
et Fortin, 2010 ; Guillot et Rousset, 2013). Legendre et Fortin (2010) proposent I'analyse canonique de
redondance comme alternative, qui utilise également deux matrices.

6.6 ANALYSE SPATIALE

Les heatmaps montrent clairement que les potagers sont abondants et ce, malgré leur petite taille.
Cependant, ces heatmaps ne permettent pas de montrer que I'éloignement du centre d’urbanisation
permet une meilleure abondance ou richesse d’abeilles sauvages. Pour démontrer distinctement cette
hypothese, il aurait fallu faire un échantillonnage systématique au sein du Kauwberg.

L’analyse spatiale a été réalisé sur base d’une carte de classes d’occupation de sol. Cependant, cette
méthode pourrait laisser penser que chaque tache de classes d’occupation des sols est considérée
comme une entité infranchissable. Par exemple, une espece retrouvée uniquement dans les potagers
alors que ceux-ci semblent peu connectés, n’est pas vouée a rester dans cet unique site. Elle peut
également prospérer dans les milieux ouverts aux alentours, destinés a devenir des corridors ou des
zones tampons des especes des potagers. Effectivement, ces corridors permettent une certaine
connectivité entre les habitats. C'est dans ce contexte qu’il serait intéressant de ne plus voir chaque
tache comme une entité, mais plutot de créer un réseau écologique cohérent (Figure 26). Cette
connectivité influence la dispersion des especes, qui affecte les flux de génes et donc I'entiéreté de la
structure génétique des populations au sein du paysage (Kimberly, 2019).

Structure linéaire

Eléments
relais

D Zone tampon

Figure 26 : Structure type d’un réseau écologique (source : Bernier et Théau, 2013).
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Les résultats du modeéle linéaire simple inspiré de la régression PLS vont parfois a I'encontre de ce que
I'on aurait pu imaginer. Par exemple, les milieux couverts semblent faire augmenter les indices de
biodiversité dans le modele. Cependant, il ne faut pas oublier que dans ce type de modele, les éléments
ne doivent pas étre pris a part les uns des autres. Ces coefficients de régression partiels représentent
I'effet d’'une variable et ce, dans un modeéle qui contient déja I'effet des autres variables. Par exemple,
dans une situation réelle, la taille d’un site n"augmente pas de maniere indépendante des autres
variables. De plus, les sites choisis peuvent présenter des configurations particulieres qui vont a
I'encontre de ce qui est observé en moyenne ailleurs. Au vu du petit nombre de sites, il se peut que
cette moyenne s’en voit impacter et que les résultats ne suivent pas les explications traditionnelles. ||
est cependant a souligner qu’aucun systeme écologique ne reste constant au cours du temps, ce qui est
un probleme lorsqu’on y applique une régression linéaire (Kimberly, 2019).

Les deux paragraphes précédents font référence a ce que Pickett et Thompson ont appelé la dynamique
des taches (1978). En effet, les taches subissent des changements continuels et le paysage peut étre vu
comme une mosaique de taches successives de tailles variables. Cette dynamique de taches implique
des changements constants du paysage.

Les corrélations dont les résultats sont disponibles au tableau 11 peuvent étre plus facilement
interprétables. Par exemple, la taille du site, qui ne devrait pas étre négativement corrélés a I'abondance
et la richesse, I'est puisque les sites les plus prosperes sont la sabliere et les potagers, qui se veulent
particulierement étroits. Leurs ressources alimentaires et de nidification expliquent leur succés et non
la taille du site.

Le pourcentage de potagers aux 2 échelles reste d’ailleurs le plus positivement corrélés a la richesse et
I’abondance, ce qui prouve |'efficacité des potagers pour attirer les abeilles. Malgré leur petite taille, ils
pourraient étre installés plus régulierement dans les parcs et les zones protégées en tant que refuges.
L'lIC est la variable paysagere la plus positivement corrélée aux 3 indices de diversité alpha. En effet, la
connectivité permet aux especes de se déplacer d’un site a 'autre et donc d’augmenter la diversité et
I’équitabilité de chaque site. La connectivité, influengant un grand nombre de processus écologiques
comme le flux de génes et la redistribution des individus, pourrait étre étudiée comme une variable
indépendante des autres variables paysagéres dans une étude de l'influence du paysage (Goodwin,
2003). Aussi, Kindlmann et Burel (2008) affirment que la plupart des études associe un paysage a une
valeur de connectivité alors qu’il serait préférable d’étudier la connectivité selon 2 dimensions : selon
le paysage et les individus. En effet, il existe la connectivité fonctionnelle et structurelle (Kimberly, 2019).
La connectivité structurelle, comme calculée dans ce cadre, référe a I'adjacence des taches ou la
présence de corridors tandis que la connectivité fonctionnelle incorpore la réponse des organismes a la
structure du paysage. Bien que ca n’ait pas été réalisé, il serait intéressant de se pencher plus
amplement sur cette connectivité fonctionnelle. De plus, les seuils de connectivité, bien qu’ils aient une
grande importance dans les conséquences écologiques, ne doivent pas étre associées aux seuils
d’extinction ou de dispersion notamment (Kimberly, 2019). Dans ce cadre, la non connectivité des
potagers n’implique pas que le seuil de non-dispersion est atteint par exemple. L'ensemble de processus
a différente échelles est responsable des seuils écologiques (extinction et dispersion) et pas le seuil de
connectivité uniqguement (Kimberly, 2019).

La densité de taches est également positivement corrélée a I'abondance et la richesse. Cette affirmation
va dans le sens de I'étude de Hopfenmdiller (2014) et Faith et al. (2011), qui soutenait qu’un paysage
plus hétérogene était lié a une bonne richesse. Au sein du Kauwberg, de nombreuses perturbations
peuvent avoir lieu, notamment par les activités anthropiques. Ces perturbations peuvent avoir un effet
positif ou non sur I'hétérogénéité (Figure 27). Il faut de ce fait réguler et contréler au maximum les
différentes activités quiy ont lieu pour promouvoir la meilleur dynamique de paysage.
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Figure 27 : Interaction entre les perturbations et I’hétérogénéité du paysage. Source : Kolassa & Rollo, 1991.

Il aurait été préférable de faire cette méme étude a plus large échelle qu’uniquement sur le Kauwberg
afin d’étudier I'impact de la structure paysagéere urbaine. En effet, les sites étaient tres proches les uns
des autres. De ce fait, les indices paysagers ont été réalisées sur des surfaces qui se recouvraient en

majorité.
Finalement, la classe d’occupation de sol « habitation » pourrait étre beaucoup plus détaillée. Dans ce
cadre, des surfaces imperméables sont certainement assemblées a des jardins fort fleuris, ce qui n’est

pas correct dans I'étude.

6.7 FOCUS SUR LES POTAGERS

Ces zones montrent les meilleurs abondances et richesses du Kauwberg. Il serait donc envisageable
d’inclure de petites zones de potagers dans des habitats naturels ou des zones protégées pour accroitre
la biodiversité. Il est important de souligner que I'inverse est également vrai : les pollinisateurs sont en
retour essentiels pour la production de fruits et de légumes dans les potagers (Hausmann, 2015).

Un des projets futurs du Kauwberg était de réunir tous les sites de potagers en un. Cette action n’agirait
pas dans le sens de I"'augmentation et de la sauvegarde de biodiversité. Cette unification marquerait
une concentration de certaines espéces et donc une augmentation des possibles maladies.

Apreés avoir interrogé les quelques gérants des potagers, il est clair que chacuny applique ses méthodes
et gu’une large variété de culture se retrouve dans les 6 potagers du Kauwberg. La diversité de cultures
qui y est appliquée est assez attractive pour les pollinisateurs, mais il est clair que certaines variétés
attirent bien plus les pollinisateurs et sont donc a valoriser : par exemple, les plantes d’artichauts seront
butinées par les espéces oligolectiques des Asteraceae comme les Heriades et Panurgus ou encore I'ail,
les oignons et les poireaux seront butinés par les especes spécialisées du genre Hylaeus (Pauly, 2019b).

En plus de maintenir la diversité et la production alimentaire, ceux-ci permettent des fonctions
culturelles et récréationnelles tres bénéfiques a la population urbaine (Zasada, 2011). Ces milieux
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constituent donc un avantage véritable pour la durabilité des villes (Taylor Lovell, 2010). Dans ces
conditions, Turo et Gardiner (2009) soulignent qu’il faut donc concilier les objectifs de sauvegarde des
habitats et des abeilles avec les préoccupations des résidents urbains. Effectivement, la ville ne doit pas
étre uniquement définie par son contexte paysager mais également par son contexte social,
économique et culturel (selon le rapport de I’'Union Européenne sur les politiques régionales en 2011).

/  RECOMMANDATIONS ET CONCLUSION

En conclusion, la présente étude a bel et bien confirmé I'intérét en termes de biodiversité des parcs
verts urbains. Au vu du nombre d’espéces en présence, le Kauwberg constitue un refuge pour les
abeilles a Uccle grace a ses nombreux habitats.

Il est tout de méme important de prendre du recul et d’observer I'ensemble du paysage. En effet, les
études comme celles-ci pourraient étre menées a plus large échelle afin de développer un réseau
écologique cohérent. Les habitats et plus globalement les parcs comme le Kauwberg, doivent étre inclus
dans des projets qui maximisent les zones de refuges et de nidification tout en minimisant l'isolation.
Les recherches de Goddard et al. (2009) notamment ont montré qu’il pourrait étre intéressant
d’intégrer les jardins privés a ce réseau, ce qui compléeterait bien la continuité des habitats du Kauwberg.

Il est a noter que la densité de taches a un certain poids sur les indices de diversité alpha (Tableau 11).
En effet, la densité de tache élevée implique une hétérogénéité d’habitats. Cela pourrait s’expliquer par
le fait qu’une grande diversité de pollinisateurs est favorisée par une diversité d’habitats du paysage
(Kleijn et al., 2006 ; Ropars et al., 2020). Cependant, malgré une grande diversité, il faut maintenir la
continuité de ceux-ci pour favoriser leur dispersion (Hadded et al., 2003). C’'est dans ce climat que la
trame verte et bleue a été mise en place, notamment a Bruxelles, afin de maintenir cette connectivité
et le flux d’especes (Bruxelles-Environnement, 2000). L’efficacité sur les communautés d’abeilles de ces
trames a été prouvée par I'étude de Houard et al. en 2011.

Au-dela des facteurs paysagers, I'impact des facteurs locaux sur les communautés d’abeilles n’est plus
a démontrer. La construction de surfaces imperméables notamment implique une diminution de sols
propices a la nidification et la disparition de végétaux a I'échelle locale. Or, de nombreuses études ont
montré que les ressources alimentaires et de nidification constituent les facteurs les plus importants
pour le maintien de large communautés d’abeilles (Mcintyre et Hostetler ,2001; Cane et al., 2006;
Goulson et al., 2008; Ahrné et al., 2009). Il est donc nécessaire par différentes méthodes de maintenir
ou d’améliorer les sites de nidifications ainsi que des ressources florales indigenes diversifiées et de
qualité (Coupey et al., 2014 ; Fortel et al., 2016 ; Turo et Gardiner, 2019).

A une échelle plus locale, les habitats potentiels pour les abeilles doivent étre gérés en adéquation avec
la sauvegarde de ces derniéeres. Deux approches sont proposées par Murray et al. (2009) : une approche
de conservation des espéces cibles, par exemple A. angustior qui est proche de la menace sur la liste
rouge a I'échelle de la Belgique, qui consiste a protéger légalement une (ou plusieurs) espece en
diminuant les raisons de leur mortalité (Byrne et Fitzpatrick, 2009) ou une approche s’appliquant
directement sur les habitats importants. Cette derniére approche pourrait s’appliquer au Kauwberg,
bien que les conséquences des méthodes de gestion appliquées soient peu étudiées (Turo et Gardiner,
2019). Différentes méthodes peuvent étre préférées comme la fauche ou la diminution des
interventions. Aussi, une partie des abeilles nichant dans les petites cavités, il pourrait dés lors étre
intéressant de maintenir des micro-habitats en laissant des bois morts sur place (Coupey et al., 2014).
Néanmoins, ce type d’espéces sont parfois favorisées en milieux urbains grace a leurs aptitudes
opportunistes a utiliser les cavités des structures urbanisées (Geslin et al., 2016). La majorité des
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especes nichant au sol, il est également primordial de conserver les terres nues qui constituent des
zones majeures (Matteson et Langellotto, 2010).

Parmi ces sols nus, la sabliére se révele étre un habitat d’exception. Ce terrain se creuse facilement et
offre a de nombreux insectes, méme a forte exigence écologique, la possibilité de s’y installer (Lemoine,
2013). Pour gu’elle exprime le maximum de son potentiel, elle doit étre ensoleillée et a I'abri du vent
mais sans tassement. Il pourrait étre intéressant de la fermer au public durant les périodes de
reproduction et de nidification afin d’éviter le piétinement. En ce qui concerne les autres sols nus
abritant des nids, un décapage régulier ou une suppression ponctuelle de la végétation pourrait éviter
un recouvrement total du milieu et ainsi maintenir des zones thermophiles sans ombre (Lemoine, 2013).
Au Kauwberg, les saules aux alentours de la sabliere doivent étre maintenus car ils constituent I'une des
principales ressources alimentaires des espéces printanieres (Lemoine, 2013)

Finalement, cette étude a montré I'intérét majeur des potagers pour les abeilles sauvages. Ces zones
constituent une zone de refuge importante avec de nombreuses ressources qui sont a conserver a tout
prix, d’autant plus dans les zones urbaines.
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8 ANNEXES

Annexe 1 : Tableau du nombre d’individus de chaque espéce identifiées en 2020 en fonction du site d’échantillonnage.

Genre/espece 51 2 [c3a[cace rc7 o1 |02 030405 ]o06]r1 El P2 Ez P3 Es
Andrena/barbilabris 1
Andrena/bicolor 1 1 1 1
Andrena/chrysosceles 1
Andrena/cineraria 1
Andrena/dorsata 1 3/2/4/3|5/8|3|4|1|5|1 3|9 8
Andrena/flavipes 1 /2 /2 (13|12 9 2 3
Andrena/florea 2 3
Andrena/fulvago 1 4 |1 |1
Andrena/fulvida 1 1
Andrena/haemorrhoa 1
Andrena/helvola 2
Andrena/labiata 11
Andrena/minutula 1 1 |1 212 1/1/11]/6 1|1 4 |1
7 o |7
Andrena/nitida 1 1
Andrena/rosae 1
Andrena/subopaca 2 12 |2 1 1 11
Andrena/trimmerana 1 1 1 1
Andrena/viridescens 1
Anthidium/manicatum 7 3
Anthophora/furcata 1 1 1
Anthophora/plumipes 1 1
Apis/mellifera 4 |6 1/1/8 8|43 /1|2 |26 |52 3 1] 2
2 |0 4 /0290 |4|8 8|8 |02 |9
Bombus/bohemicus 1 1
Bombus/hortorum 1 1 2 1 511 |2
Bombus/hypnorum 1/2 112 |11 1 2 3
Bombus/lapidarius 211 /4 /6|12 212122 3
0
Bombus/lucorum 114 2 1/6 (3 /1 3|2 |3 |11 |2 516 |3
Bombus/norvegicus 4 |1 8 |2
Bombus/pascuorum 7 |5 311,272 2|1|2|1,2 /3|3 |33
7 |3 21129 /41|77 01|97
Bombus/pratorum 9 |2 4 |4 1 3 1 /1 1
Bombus/sylvestris 4 |1 1
Bombus/terrestris 3|/12{12/12,1/1/2/2|2|3 |32 /2 |1|1/|6 |3 |5
86 3 /09|12 |4|0|4 9/|0]|5]3 11
Bombus/vestalis 3 3 |4
Ceratina/cyanea 1 1 1 1
Cercopis/vulnerata 2 |1
Chelostoma/campanularum 11 1
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Lasioglossum/laticeps
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Macropis/fulvipes
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Megachile/pyrenaea

Megachile/rotundata

Megachile/versicolor

Nomada/fabriciana

Nomada/flavoguttata

Nomada/fucata

Nomada/fulvicornis

Nomada/goodeniana

Nomada/marshamella
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Nomada/sheppardana
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Osmia/bicornis

Osmia/leaiana
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Panurgus/calcaratus
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Seladonia/tumulorum

Sphecodes/albilabris
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Sphecodes/hyalinatus

Sphecodes/majalis

Sphecodes/miniatus
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Sphecodes/puncticeps

Stelis/breviuscula

Stelis/phaeoptera

Annexe 2 : Indices de biodiversité (richesse observée, abondance, indice de diversité alpha) en 2020.

sites richesse abondance Simpson Shannon Piélou
Clsab 19 73 0.8737099 2.429346 0.5718897
Cc2 15 60 0.8494444 2.228576 0.57042191
Cc3 15 39 0.7968442 2.142021 0.54826746
ca 11 38 0.7603878 1.763628 0.50980282
Cc6 18 57 0.8956602 2.526601 0.60591042
C7ros 19 79 0.8662073 2.386767 0.56186623
01 16 157 0.669804 1.618125 0.40453125
02 20 133 0.7864775 1.966503 0.45500595
03 29 132 0.8702938 2.552382 0.52539975
04 27 141 0.8973392 2.690102 0.56575513
05 37 156 0.9057364 2.876319 0.55213451
06 40 178 0.8982452 2.801417 0.52639137
Pla 21 155 0.7711134 2.081521 0.4739004
P1b 34 197 0.8728388 2.664774 0.52379233
P2a 28 157 0.8766279 2.522422 0.5247006
P2b 32 160 0.8896094 2.701626 0.5403252
P3a 29 156 0.8754109 2.583185 0.53174045
P3b 40 209 0.8814359 2.760008 0.51861054
Annexe 3 : Valeurs indicatrices des espéces (IndVal) et leur p-valeur (2020)

Espeéces Couvert Ouvert Potager p-valeur
Andrena/barbilabris 0 0 0,17 1,00
Andrena/bicolor 0,17 0,17 0 1,00
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Andrena/chrysosceles 0,17 0 0 1,00
Andrena/cineraria 0 0,17 0 1,00
Andrena/dorsata 0,05 0,45 0,45 0,25
Andrena/flavipes 0,01 0,42 0,27 0,22
Andrena/florea 0 0,33 0 0,3
Andrena/fulvago 0 0,02 0,43 0,18
Andrena/fulvida 0,08 0 0,08 1,00
Andrena/haemorrhoa 0 0,17 0 1,00
Andrena/helvola 0 0,17 0 1,00
Andrena/labiata 0 0 0,33 0,31
Andrena/minutula 0,15 0,06 0,5 0,21
Andrena/nitida 0 0,08 0,08 1,00
Andrena/rosae 0 0 0,17 1,00
Andrena/sp. 1 0 0 0,17 1,00
Andrena/sp. 2 0 0,33 0 0,29
Andrena/subopaca 0,47 0,15 0 0,07
Andrena/trimmerana 0,17 0 0,17 1,00
Andrena/viridescens 0 0,17 0 1,00
Anthidium/manicatum 0 0 0,33 0,28
Anthophora/furcata 0,06 0 0,22 0,75
Anthophora/plumipes 0 0 0,33 0,29
Apis/mellifera 0,07 0,45 0,46 0,26
Bombus/bohemicus 0,08 0,08 0 1,00
Bombus/hortorum 0,15 0,01 0,31 0,51
Bombus/hypnorum 0,42 0,14 0,04 0,21
Bombus/lapidarius 0 0,69 0,25 0,01
Bombus/lucorum 0,39 0,27 0,29 0,68
Bombus/norvegicus 0,83 0 0 0,005
Bombus/pascuorum 0,08 0,34 0,56 0,007
Bombus/pratorum 0,49 0,01 0,15 0,11
Bombus/sylvestris 0,28 0,03 0 0,54
Bombus/terrestris 0,21 0,43 0,36 0,23
Bombus/vestalis 0 0,05 0,23 0,52
Ceratina/cyanea 0 0,17 0,17 1,00
Chelostoma/campanularum 0 0,06 0,22 0,74
Chelostoma/florisomme 0 0,46 0,26 0,24
Chelostoma/rapunculi 0,08 0,08 0 1,00
Coelioxys/rufescens 0 0 0,17 1,00
Colletes/cunicularius 0,17 0 0 1,00
Colletes/hederae 0,16 0,16 0,07 0,98
Dasypoda/hirtipes 0 0,59 0,4 0,13
Halictus/rubicundus 0 0,17 0 1,00
Halictus/scabiosae 0 0,78 0,01 0,005
Halictus/sexcinctus 0 0,33 0 0,31
Heriades/truncorum 0 0,48 0,18 0,13
Hylaeus/brevicornis 0 0,16 0,4 0,43
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Hylaeus/communis 0,02 0,11 0,81 0,001
Hylaeus/confusus 0,04 0 0,52 0,05
Hylaeus/dilatatus 0 0,17 0 1,00
Hylaeus/hyalinatus 0 0,01 0,47 0,13
Hylaeus/pictipes 0 0,06 0,22 0,73
Hylaeus/punctulatissimus 0 0 0,17 1,00
Hylaeus/styriacus 0 0 0,33 0,3
Lasioglossum/calceatum 0,04 0,44 0,31 0,22
Lasioglossum/fulvicorne 0 0 0,33 0,29
Lasioglossum/laticeps 0,09 0,09 0,54 0,09
Lasioglossum/lativentre 0,27 0,03 0 0,51
Lasioglossum/leucozonium 0,03 0,22 0,32 0,54
Lasioglossum/morio 0,1 0,08 0,64 0,02
Lasioglossum/sexnotatum 0,02 0,02 0,41 0,17
Lasioglossum/villosulum 0 0 0,17 1,00
Macropis/fulvipes 0 0 0,5 0,08
Megachile/centuncularis 0 0 0,33 0,31
Megachile/ericetorum 0 0 0,17 1,00
Megachile/leachella 0 0,17 0 1,00
Megachile/pyrenaea 0,17 0 0 1,00
Megachile/rotundata 0 0,17 0 1,00
Megachile/versicolor 0 0,08 0,08 1,00
Nomada/fabriciana 0,13 0,03 0,13 1,00
Nomada/flavoguttata 0,05 0,11 0,35 0,33
Nomada/fucata 0 0,5 0 0,08
Nomada/fulvicornis 0,17 0 0 1,00
Nomada/goodeniana 0 0 0,17 1,00
Nomada/marshamella 0,09 0,18 0,06 0,89
Nomada/sheppardana 0,03 0 0,56 0,05
Nomada/zonata 0 0,19 0,15 0,75
Osmia/bicornis 0 0,02 0,45 0,13
Osmia/leaiana 0 0,22 0,06 0,73
Osmia/leucomelana 0 0,28 0,07 0,23
Osmia/niveata 0 0,13 0,04 1,00
Panurgus/calcaratus 0,04 0,61 0,04 0,06
Seladonia/tumulorum 0 0,5 0,13 0,12
Sphecodes/albilabris 0,13 0,03 0 1,00
Sphecodes/crassus 0,08 0,04 0,04 1,00
Sphecodes/ephippius 0,07 0,2 0,07 0,78
Sphecodes/gibbus 0,08 0 0,08 1,00
Sphecodes/hyalinatus 0 0,17 0 1,00
Sphecodes/majalis 0 0,17 0 1,00
Sphecodes/miniatus 0,11 0,03 0,06 1,00
Sphecodes/monilicornis 0 0,03 0,69 0,01
Sphecodes/puncticeps 0 0 0,33 0,29
Stelis/breviuscula 0 0,17 0 1,00

48



Stelis/phaeoptera

0,17

1,00

Annexe 4 : Indices paysagers pour les buffers de 250m autour de chaque site.

Site % zones Indice de Densité de IIC % potagers % zones % zones
imperméables  Shannon taches ouvertes couvertes
01 12,0927778 1,357473 98,18391 0,13044 1,6373179 19,756694 49,1916146
02 14,4607109 1,468501 89,27461 0 1,45144817 16,9585292 40,9963703
03  5,56068492 1,218239 77,27511 0,08784 1,1190403 25,8422123 56,2886282
04 13,1846804 1,269374 70,28866 0,08204 0 18,1155974 45,9669104
05 11,3787758 1,169346 71,87305 0,18436 0,05895048 21,9109634 54,0975153
06  7,52832655 1,094857 73,49981 0,09531 1,95074635 21,5480672 61,415271
C1 14,1412829 1,279449 105,9761 0,05917 2,17720125 21,5995798 52,2634829
C2 7,72847902 1,144168 75,62594 0,33402 2,71769238 25,7253123 56,9923444
C3 5,07709471 1,275193 59,72102 0,22392 0,38810751 20,7884257 52,6076995
Cc4 7,58928854 1,339157 57,94968 0,23607 50,0742695 22,2386128 0,42802465
[€9) 16,3471269 1,286342 96,51092 0,35522 0 19,2837021 35,7970856
Cc7 15,652682 1,27042 80,77122 0,40278 41,0116375 17,2859174 41,0116375
Pla  19,6928045 1,415477 165,6726 0 3,31888374 18,1078969 40,4373347
P1b  21,8185699 1,396754 193,3656 0 3,67715309 11,7460818 41,4720205
P2a 0 0,5895529 41,32402 0 1,41538858 21,3493195 77,2277855
P2b 0 0,5494243 53,693 0 1,47139657 18,2908063 80,2351859
P3a 13,2610289 1,272826 107,3499 0 4,22824894 17,0959689 52,9936185
P3b  20,6318342 1,346737 119,0215 0 4,32585337 11,6922716 44,8505095
Annexe 5 : Indices paysagers pour les buffers de 500m autour de chaque site.
Site % zones Indice de Densité de IIC % potagers % zones % zones
imperméables  Shannon taches ouvertes couvertes
o1 19,9475827 1,489505 57,7832 0,0705 0,98493867 11,7337936 31,9174833
02 18,1041033 1,469491 55,01606 0,03436 0,98340583 9,98778797 33,975251
03 15,1871061 1,463482 61,75652 0,04542 0,9255166 15,8967551 42,6525085
04 13,1420356 1,413871 58,0242 0,02065 0,60951866 15,6963863 39,04061
05 15,1916919 1,429287 48,35468 0,04488 0,66991475 14,9997737 38,0421645
06 15,8612354 1,408281 58,91616 0,02232 0,67273567 15,3886966 37,8797988
C1 21,6598229 1,392965 64,85124 0,00671 1,20953482 14,5527385 34,2020534
C2 17,8677796 1,460036 61,07345 0,12175 0,97422825 15,0826877 38,570548
C3 12,4949243 1,44385 62,64469 0,15999 0,92582375 17,7971084 45,9344521
c4 9,66509904 1,402004 61,46601 0,16537 0,70466678 19,4985347 46,5385498
C6 15,9483776 1,321139 55,96597 0,10387 0,71029288 14,8968187 34,6275816
Cc7 17,6385439 1,270399 62,10987 0,09702 0,73062988 12,9628381 32,5547724
Pla 20,0879532 1,366136 92,34585 0,03178 1,07868634 18,8906654 34,193806
Plb 22,4111537 1,366596 89,23019 0 1,05870776 17,9031177 31,367244
P2a 6,19971834 1,1945 101,1645 0,0056 1,90975132 25,6924993 57,857048
P2b 6,59011754 1,219467 79,6115 0,03701 1,79635747 26,0164987 56,5796172
P3a 13,9138324 1,269633 55,93154 0,03701 1,62434099 17,1319499 49,6641538
P3b 15,3347434 1,294228 64,7782 0,03701 1,64509376 16,1165494 45,5113125

49



Annexe 6 : Ensemble des packages utilisés dans le logiciel R studio.

Données de biodiversités

Données recherchées

Packages

Diversité alpha (Simpson, Shannon, Piélou),
Chao 1, courbe d’accumulation, rang
d’abondance, richesse spécifique

Vegan (Oksanen et al., 2015)

Taux de couverture et courbe de raréfaction

iINEXT

PCoA

Vegan, Ade4

Diversité beta (Sorensen)

Betapart, Vegan, BiodiversityR (Baselga et
Orme, 2012)

Données paysageres

Rastérisation

Raster, Fasterize

Indice de diversité de Shannon, densité de
taches

Landscapemetrics (Hesselbarth et al. 2019).

Indice intégral de connectivité (IIC)

Iconnect

Statistiques

Modele linéaire et corrélation

Regclass, corrplot, stats

Mise a I’échelle

Base
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