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Avant-propos 

Ce projet de thèse s’inscrit dans le projet de recherche PRADIV (PRAtiques pour la DIVersité) de 

l’Isara en collaboration avec BASF France division Agro. 

Le projet PRADIV (2018-2022) a pour objectif de participer au développement de systèmes de 

culture optimisant les services fournis par les agroécosystèmes, recherchant une meilleure 

utilisation des ressources naturelles, et favorisant la biodiversité, notamment la présence 

d’auxiliaires des cultures et de pollinisateurs. La réalisation de cet objectif s’appuie sur 

l’expérimentation de pratiques de diversification végétale au sein de systèmes de culture existants, 

via la mise en place de pratiques intra-parcellaires et/ou l’insertion d’infrastructures 

agroécologiques. Ces pratiques sont sélectionnées pour leur pertinence tant du point de vue de 

leur potentiel d’intégration dans les systèmes de culture existants que du point de vue de leur 

contribution à la préservation de la biodiversité d’intérêt, notamment pour la protection des 

cultures. 

Le projet de thèse a été co-financé par BASF France division Agro, et a été élaboré et mis en place 

avec la collaboration de Sandrine Leblond, responsable du pôle biodiversité chez BASF. 

Plusieurs valorisations scientifiques ont été réalisées en lien direct avec ce travail de 

thèse :  

Triquet, C., Roume, A., Tolon, V., Wezel, A., Ferrer, A., 2022. Undestroyed winter cover crop strip 

in maize fields supports ground-dwelling arthropods and predation. Agriculture, 

Ecosystems & Environment 326, 107783. https://doi.org/10.1016/j.agee.2021.107783  

Triquet, C., Roume, A., Tolon, V., Wezel, A., Ferrer, A., (in prep.). Effects of in-field cover crop 

strips on carabid communities and their ecological traits in a conventional maize cropping 

systems. Journal of applied Ecology. 

Triquet, C., Wezel, A., Ferrer A., 2021. Cover crop strip in maize fields to support beneficial 

arthropods and increase potential of pest regulation. Poster, Second International 

Congress of Biological Control (ICBC2), Davos, 26 avril 2021. 

Triquet, C., Wezel, A., Ferrer A., 2021. Effets de bandes de couvert d’interculture sur les 

communautés de carabes et le potentiel de régulation des ravageurs dans les champs de 

maïs. Communication orale, Entomo2021 : 42èmes journées des Entomophagistes, 

Rennes, 9 novembre 2021. 

Triquet, C., 2020. Agroecological practice in maize fields to support biodiversity and increase 

natural biocontrol: focus on carabidae population. Communication orale, ABIES Days 

2020, Paris, 23 septembre 2020.  

https://doi.org/10.1016/j.agee.2021.107783
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1. Introduction générale 

1.1. Agriculture, biodiversité et services écosystémiques 

1.1.1. Les impacts de l’agriculture intensive sur la biodiversité : les 

arthropodes fortement touchés 

De nombreuses études ont mis en évidence le déclin de la biodiversité au cours de ces dernières 

décennies, les arthropodes étant un groupe particulièrement touché par la disparition d’espèces et 

la diminution de leur nombre (Seibold et al., 2019). Une récente étude a montré un déclin chez 41 

% des espèces d’insectes ces dernières décennies, et 31 % des espèces d’insectes sont aujourd’hui 

en danger d’extinction. Le taux d’extinction effectif des espèces d’insectes est estimé à 10 % du 

total des espèces connues (Sánchez-Bayo et Wyckhuys, 2019). Les activités agricoles ont été 

identifiées comme faisant partie des causes principales de l’érosion de la biodiversité avec la 

simplification du paysage, les perturbations dues au travail du sol et à l’utilisation d’intrants, et les 

pollutions engendrées (Stoate et al., 2001; Wagner, 2020). Les petits animaux comme les 

arthropodes sont en effet particulièrement sensibles aux perturbations fréquentes et intenses qui 

ont lieu à l’échelle des parcelles agricoles (Concepción et al., 2012). 

D’une part, il est reconnu que l’application répandue de pesticides a des effets néfastes directs et 

indirects sur la biodiversité, y compris sur les arthropodes (Beketov et al., 2013; Goulson et al., 

2015; Sánchez-Bayo et Wyckhuys, 2021). On sait notamment que l’application de pesticides peut 

réduire voire annuler les effets bénéfiques d’une pratique sur la biodiversité, comme l’utilisation 

d’un couvert d’interculture diversifié ou l’implantation de bandes enherbées en bordure de 

champs, en diminuant les populations d’arthropodes (Carmona et Landis, 1999; Marshall et 

Moonen, 2002). 

D’autre part, la réduction importante de la quantité et de la qualité des habitats est un facteur 

majeur dans la fragilisation des communautés d’arthropodes. La simplification du paysage par la 

suppression d’éléments semi-naturels (ESN) en bordure de champs (e.g. bandes enherbées, haies, 

fossés, bosquets) a conduit à une réduction drastique de la disponibilité d’habitats pour les 

arthropodes dans les paysages agricoles (Holland et al., 2016; Wratten et al., 2012). Les populations 

d’ennemis naturels rampants (Badenhausser et al., 2020) et d’abeilles sauvages (Holzschuh et al., 

2010) sont alors amoindries dans ces agroécosystèmes.  

De plus, la diminution de la présence de végétation spontanée, en termes de nombre et de 

diversité d’espèces, causée par le désherbage et la suppression des ESN touche directement les 
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arthropodes phytophages et/ou dépendants de ressources florales comme le nectar et le pollen 

(Eichenberg et al., 2021; Holland et al., 2016; Scheper et al., 2014). Dans les paysages dominés par 

les grandes cultures par exemple, une faible diversité de plantes spontanées et de pollens est 

clairement observée au sein des parcelles cultivées comme dans les éléments semis-naturels en 

bordure des champs (Hass et al., 2019). Or les pollinisateurs sauvages sont des insectes 

particulièrement sensibles à ces pertes de diversité florale (Connelly et al., 2015; Hass et al., 2018; 

Wood et al., 2019). En conséquence, les abeilles oligolectiques (c’est-à-dire spécialisées sur une 

famille ou un genre botanique), plus vulnérables face à la diminution des ressources florales, voient 

leur population fortement impactée, ce qui conduit au final à une homogénéisation des 

communautés d'insectes observées (Danforth et al., 2019; Rowe et al., 2020; Wood et al., 2016). 

Enfin, les assolements peu diversifiés en lien avec des rotations simplifiées sont également en 

cause dans cette perte de diversité végétale et animale au sein des paysages agricoles (Aguilera et 

al., 2020). En effet, ces derniers sont souvent dominés par un petit nombre de cultures arables. Le 

maïs, plus particulièrement, est surtout inséré dans des systèmes de culture avec des rotations 

courtes et sur de grandes parcelles, résultant en des paysages homogènes dominés par trois à 

quatre cultures majoritaires, peu diversifiés en termes d’habitats et de ressources, et donc peu 

propices au développement des populations d’arthropodes (Schulz et al., 2020). Il a d’ailleurs été 

montré que l'augmentation de la couverture en maïs dans un paysage agricole a un effet délétère 

sur la diversité de pollens récoltés par les bourdons (abeilles du genre Bombus), et donc sur la santé 

des colonies (Hass et al., 2019). Par ailleurs, le maïs est une culture particulièrement exigeante en 

ressources azotées et hydriques (Ercin et al., 2013) et sensible à la compétition avec les adventices 

(Cerrudo et al., 2012; Page et al., 2012), ce qui en fait une culture où les interventions sont 

nombreuses, elle a donc un impact particulièrement important sur les populations d’arthropodes 

en champ (Saska et al., 2014). Or c’est une culture qui s’est beaucoup développée en termes de 

surface, notamment en Europe. En France en 2020, les grandes cultures occupent 36 % de le Surface 

Agricole Utile (SAU) dont 23 % de maïs grain et fourrager (Agreste, 2021). 

Les cultures de maïs font donc face à d’importants enjeux relatifs à l’environnement et à la 

biodiversité, et de nouvelles pratiques plus durables doivent être adoptées au sein des systèmes de 

culture pour limiter les impacts négatifs de cette culture. Par ailleurs, le fait que la surface cultivée 

en maïs soit très importante en Europe offre un potentiel d’amélioration énorme pour les milieux 

cultivés si des solutions efficaces sont trouvées et appliquées pour favoriser la biodiversité sur ces 

parcelles (Schulz et al., 2020). 
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1.1.2. Le rôle indispensable des arthropodes dans les agroécosystèmes 

et dans les activités agricoles 

Les arthropodes, bien que menacés en partie par l’agriculture intensive, jouent un rôle 

indispensable dans les activités agricoles. En effet, au-delà de leur rôle dans les écosystèmes 

naturels, ils rendent de nombreux services écosystémiques (Noriega et al., 2018), en particulier des 

services de régulation et soutien pour l’agriculture. Parmi ces services, le soutien par la 

pollinisation, la régulation des ravageurs (via la prédation, le parasitisme), la régulation des 

adventices, et le soutien pour le recyclage de la matière organique, font partie des services 

écosystémiques rendus par les arthropodes les plus étudiés en agriculture (Noriega et al., 2018). 

Ennemis naturels et service de régulation des ravageurs 

Les ennemis naturels sont l’ensemble des organismes (antagonistes) qui effectuent leur cycle de 

vie grâce à d’autres organismes tels que les bioagresseurs des cultures, et qui régulent ainsi leur 

population dans les cultures (Joseph et al., 2018). Les ennemis naturels peuvent être divisés en trois 

groupes : les prédateurs, les parasitoïdes et les parasites. Ils permettent le contrôle des ravageurs 

via la prédation et le parasitisme, ainsi que des pathogènes via la répression des populations 

vectrices (Moore et al., 2010). Les prédateurs généralistes en particulier (e.g. carabes, araignées) 

jouent un rôle important dans la régulation des ravageurs des cultures (Kergunteuil et al., 2016; 

Pfiffner et al., 2003; Rusch et al., 2010), et même des graines d’adventices en ce qui concerne les 

carabes (Bohan et al., 2011; Rusch et al., 2016). Les ennemis naturels procurent donc un service de 

contrôle des ravageurs économiquement efficace, si les conditions pour leur installation autour et 

dans les cultures sont réunies (Pearsons et Tooker, 2017).  

Pourtant, dans les systèmes conventionnels, l’utilisation répandue de pesticides participe à affaiblir 

les populations d’ennemis naturels, de manière directe ou indirecte. D’une part, l'utilisation 

d'insecticides masque le potentiel de régulation naturel des ravageurs en supprimant directement 

les ravageurs, et dans une certaine proportion aussi, leurs ennemis naturels (Dainese et al., 2019). 

D’autre part, le désherbage des plantes adventices dans et autour des parcelles réduit les 

ressources alimentaires et les micro-habitats pour les ennemis naturels (Marshall et Moonen, 

2002), et favorise même les invasions de certains ravageurs qui sont avantagés par une faible 

diversité de plantes (González-Chang et al., 2019).  

Il est donc primordial d'avoir une gestion améliorée des adventices et des bordures de champs qui 

sont souvent le seul habitat faiblement perturbé proche des cultures (González-Chang et al., 2019). 
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Pollinisateurs et service de pollinisation 

Les insectes pollinisateurs sont également des insectes importants pour les agroécosystèmes car ils 

assurent la pollinisation, et donc la reproduction, de 87 % des plantes à fleurs (Ollerton et al., 2011) 

et 75 % des plantes cultivées (Klein et al., 2007). Nous sommes donc dépendants des services de 

pollinisation rendus par les pollinisateurs, car ils sont responsables à hauteur de 30 % de la 

production alimentaire (Klein et al., 2007). Les abeilles et les syrphes ont en particulier un rôle 

majeur dans la production alimentaire en qualité et en quantité (Blitzer et al., 2016; Burkle et al., 

2013; Connelly et al., 2015; Gallai et al., 2009; Garibaldi et al., 2013). 

Pour augmenter la pollinisation et donc le rendement, l’introduction de ruchers (i.e. abeilles 

domestiques, Apis mellifera) est de plus en plus courante en agriculture, particulièrement ces 

dernières années avec le déclin massif observé chez les pollinisateurs sauvages (Potts et al., 2010). 

L’utilisation des abeilles domestiques a ainsi augmenté de 45 % en 50 ans, mais cette augmentation 

n’a pas été suffisante par rapport à l’augmentation de plus de 300 % de la proportion des cultures 

dépendantes des pollinisateurs sur la même période (Aizen et Harder, 2009). Cela n’est pas non 

plus suffisant pour compenser la diminution du service de pollinisation liée à la raréfaction des 

pollinisateurs de manière globale, et à la disparition de certaines espèces d’abeilles sauvages (Le 

Féon et al., 2010; Ollerton et al., 2014; Zattara et Aizen, 2021). En effet, plusieurs études ont montré 

que le service de pollinisation augmente avec l’abondance et la diversité des abeilles sauvages 

(Fründ et al., 2013; Garibaldi et al., 2014), et que l’abeille domestique à elle seule n’est pas la 

meilleure pollinisatrice pour toutes les cultures (Javorek et al., 2002; Martin, 2015; Vicens et Bosch, 

2000). Si on prend en compte l’ensemble des cultures entomophiles à l’échelle d’un paysage, c’est 

la complémentarité entre les différentes espèces d’abeilles qui fait leur efficacité dans la 

pollinisation : présence étalée dans le temps, taille du corps, longueur de la langue, mode 

d’alimentation (Blitzer et al., 2016; Connelly et al., 2015; Holzschuh et al., 2012). La diversité de ces 

traits écologiques et morphologiques permet de s’adapter à toutes les espèces de plantes et toutes 

les formes de fleurs (Loreau et Hector, 2001; Wood et al., 2017) et donc de permettre une 

pollinisation optimale. 

Néanmoins, les abeilles sauvages peuvent se déplacer sur de moins longues distances par rapport 

à la localisation de leur nid, en comparaison avec les abeilles domestiques. La distance sur laquelle 

elles visitent les cultures diminue sur 200 m à partir des bordures, la proximité de ressources 

florales conditionne donc la pollinisation des cultures par ces insectes (Woodcock et al., 2016). 

Comme pour les ennemis naturels, une des solutions pour préserver la diversité des pollinisateurs, 

se trouve dans la gestion améliorée des ressources et des habitats en bordure de champs. En effet, 
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dans les paysages intensivement cultivés, la pollinisation baisse à partir de 70 % de surface cultivée, 

et inversement elle augmente conjointement avec la longueur des bordures de champs et la surface 

d’ESN (Martin et al., 2019). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

1.2. Importance des éléments semi-naturels et de la diversité 

des ressources pour les arthropodes rampants  

1.2.1. Les éléments semi-naturels : rôles fonctionnels pour les 

arthropodes 

Dans ce manuscrit, les éléments semi-naturels désignent les zones de végétation (semée ou 

spontanée) non cultivées dans le paysage agricole. Les espaces boisés, les haies, les bordures de 

champs enherbées, les jachères fleuries en sont des exemples. Les ESN ont la particularité d’être 

moins perturbés que les zones cultivées et présentent généralement une végétation plus diversifiée 

avec une structure plus complexe (Marshall et Moonen, 2002). 

Parmi ces ESN, les bordures de champs sont des zones qui entourent et séparent les parcelles 

agricoles. Elles peuvent prendre diverses formes : des bandes de végétation herbacée plus ou moins 

larges, avec ou sans plantes à fleurs, avec ou sans espèces ligneuses, parfois longées de haies. Elles 

sont souvent, dans les plaines agricoles intensivement cultivées, les seuls ESN présents et les rares 

L’agriculture intensive est désormais largement reconnue comme un facteur important dans le 

déclin de la biodiversité à travers le monde, et les arthropodes sont particulièrement touchés par 

les contaminations et la simplification du paysage engendrés. Le déclin des arthropodes dans les 

paysages agricoles est non seulement une perte de biomasse et d’espèces, mais également une 

perte des fonctions et services écosystémiques qui leurs sont associés. Or, ces services ont un rôle 

indispensable dans l’équilibre des agroécosystèmes et dans la production alimentaire. Protéger 

et favoriser les arthropodes est ainsi indispensable pour la résilience des systèmes de production. 

Il est alors nécessaire de comprendre les mécanismes qui entrent en jeu dans la fourniture de ces 

services. 

Dans la suite de ce manuscrit, l’attention sera portée en particulier sur deux groupes 

d’arthropodes et leur service écosystémique associé : les arthropodes rampants et la régulation 

des ravageurs d’une part, et les abeilles et syrphes et la pollinisation d’autre part. 
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zones où subsistent des plantes sauvages locales y compris des espèces fleuries (Holland et al., 

2016; Marshall et Moonen, 2002).  

De nombreuses études montrent l’importance des ESN en bordure de champs pour les populations 

d’arthropodes dans les paysages agricoles (Aguilera et al., 2020; Maas et al., 2021; Pfiffner et Wyss, 

2003; Pywell et al., 2005). Ils peuvent être des zones refuges fournissant alimentation et abris à de 

nombreux arthropodes, notamment lorsqu'il y a des perturbations importantes dans les zones 

cultivées : traitements phytosanitaires, travail du sol, récoltes (González-Chang et al., 2019).  

Fourniture de ressources alimentaires 

De manière générale, les ESN fournissent du nectar, de la sève, des graines et des proies pour les 

arthropodes (Bianchi et al., 2006; Griffiths et al., 2008; Landis et al., 2005). La composition 

botanique de ces ESN entre en jeu pour fournir un habitat de qualité (Thomas et Marshall, 1999) 

et a un impact déterminant sur la composition des communautés d’arthropodes rampants (Aviron 

et al., 2007; Schaffers et al., 2008). La présence de plantes à fleurs, en particulier, joue un rôle 

crucial en attirant une grande diversité d’arthropodes (Holland et al., 2016; Woodcock et al., 2016), 

notamment des prédateurs rampants tels que les carabes, staphylins et araignées (Balzan et al., 

2014; Schmidt-Entling et Döbeli, 2009) qui y trouvent des proies (e.g. phytophages volants) et des 

graines. Les traits fonctionnels des plantes à fleurs, par exemple la qualité et la disponibilité du 

pollen et du nectar, la couleur, la taille et la morphologie des fleurs, et les composés organiques 

volatiles dégagés, influencent la composition de ces communautés de prédateurs rampants 

(González-Chang et al., 2019). 

Fourniture d’un refuge et d’un lieu d’hivernation et de reproduction 

De nombreux arthropodes sont favorisés par une couverture végétale dense et haute qui leur 

fournit un microclimat tempérant les fortes variations de températures (Ganser et al., 2019; 

Holland et al., 2016) et qui crée ainsi des conditions propices pour se réfugier, hiverner (Dennis et 

al., 1994; Landis et al., 2000) et/ou se reproduire (Bianchi et al., 2013). L'abondance et la diversité 

d'arthropodes rampants hivernant dans le sol (principalement staphylins, carabes et araignées) 

sont plus importantes dans les habitats pérennes non perturbés (dont le sol n'est pas travaillé) que 

dans les zones cultivées (Pfiffner et Luka, 2000). Ainsi les bordures de champs enherbées, même 

récemment implantées (Pywell et al., 2005), sont des lieux d'hivernation importants pour de 

nombreuses espèces d’arthropodes rampants comme les carabes (Holland et al., 2016; Marshall et 

Moonen, 2002). De même, les bandes fleuries sont des lieux d'hivernation plus propices que les 

cultures pour certains arthropodes prédateurs (Ganser et al., 2019; Meek et al., 2002). Ganser et 
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al. (2019) ont d’ailleurs montré que le nombre d'arthropodes émergeant dans les bandes fleuries 

est plus élevé que dans le blé pour les carabes (plus 59 % dans les bandes fleuries de un à trois ans), 

les araignées (plus 81 % dans les bandes fleuries de deux à quatre ans) et les staphylins (plus 83 % 

peu importe l'âge de la bande fleurie). Les caractéristiques de la bande fleurie peuvent aussi avoir 

un impact sur l'hivernation des arthropodes : les araignées sont affectées négativement par la 

proportion de sol nu, et les carabes sont positivement impactés par la richesse spécifique végétale 

(Ganser et al., 2019). Enfin, les haies récentes ou anciennes, sont également des habitats 

d'hivernation favorables pour les carabes, staphylins et araignées (Pywell et al., 2005), et elles 

peuvent permettre d’abriter des communautés différentes avec des espèces forestières (Knapp et 

Řezáč, 2015).  

Néanmoins, les facteurs locaux comme les interventions agricoles (désherbage, fauche…) 

influencent fortement l'hivernation des arthropodes dans les ESN (Ganser et al., 2019; González-

Chang et al., 2019). De même, l'âge d'un habitat d’hivernation et de reproduction a son 

importance, ce qui reflète la grande capacité de dispersion des arthropodes rampants. En effet, 

l’augmentation des ressources et donc des populations de proies se développant avec les années, 

favorise le développement des populations d’arthropodes comme les carabes (Ganser et al., 2019), 

les staphylins (Frank et Reichhart, 2004), les araignées (Denys et Tscharntke, 2002). Ainsi, les 

espèces les plus sédentaires ou creusant des galeries pour trouver refuge dans le sol, comme les 

carabes du genre Amara, préfèreront des habitats plus anciens car on y retrouve une structure de 

sol moins compactée, avec une couche d’humus plus épaisse et un taux de matière organique plus 

élevé, ce qui facilite le fouissement (Pywell et al., 2005). 

Enfin, les ESN ont une importance toute particulière pour la dispersion des arthropodes dans le 

paysage agricole. La connectivité entre les ESN créent des corridors qui facilitent leur dispersion 

dans le paysage (Martin et al., 2019). D’autre part, les araignées comme les Lyniphiidae qui se 

dispersent sur de grandes distances par ballooning sont dépendantes de la structure du paysage et 

des ESN pour coloniser de nouveaux habitats (Schmidt-Entling et Döbeli, 2009). 

Ainsi, la meilleure stratégie pour assurer des habitats de qualité pour divers groupes 

d'arthropodes rampants serait d'avoir des ESN de différentes compositions botaniques et de 

différents âges, qui seraient connectés pour former des corridors dans le paysage agricole (Ganser 

et al., 2019). Ces ESN peuvent constituer des « réservoirs » de biodiversité proches des cultures, 

en abritant une forte abondance et diversité d’arthropodes. Ces éléments, en permettant aux 

arthropodes de se déplacer dans le paysage et de coloniser les parcelles, pourraient être un 

avantage pour assurer - voire augmenter - la régulation des ravageurs dans les cultures. 
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1.2.2. Effets spillover et effets de bordure : des mouvements de 

populations d’un habitat à un autre ? 

En attirant de nombreux arthropodes rampants à proximité des cultures, la présence d’ESN 

devraient induire des échanges de populations entre les milieux cultivés et non cultivés. 

L’émigration et l’immigration d’arthropodes entre l’habitat de départ (l’habitat source) et l’habitat 

d’arrivée (l’habitat puits) dépendent principalement des ressources disponibles (Bianchi et al., 

2013; Schellhorn et al., 2014). Une population d’arthropodes prédateurs peut être attirée par une 

ressource (i.e. des proies) dans un habitat puits et va alors quitter l’habitat source pour s’y établir 

et exploiter la ressource (Schellhorn et al., 2014). Par exemple, une population d’arthropodes 

prédateurs peut hiverner dans la bordure d’un champ, coloniser la culture pour sa ressource en 

insectes phytophages au printemps, et revenir dans les bordures au moment de la moisson (i.e. de 

la destruction de l’habitat « culture » ; Tscharntke et al., 2005; Woodcock et al., 2016). Ce sont ces 

mouvement d’un habitat vers l’autre que l’on qualifie de d’effet « déversoir » ou « spillover ». 

Des études ont montré que la proximité des parcelles cultivées avec des ESN peut augmenter 

l'abondance et la diversité des prédateurs dans les cultures (Boetzl et al., 2018; Lee et al., 2001; 

Rusch et al., 2014; Schmidt-Entling et Döbeli, 2009) ainsi que le service de régulation des ravageurs 

(Tscharntke et al., 2005; Woodcock et al., 2016), indiquant qu’il y a effectivement des échanges 

entre habitats. 

La répartition et les mouvements des arthropodes dans les parcelles cultivées dépendent 

notamment de leurs capacités de déplacement (en lien avec leurs traits morphologiques) et de leurs 

besoins en ressources alimentaires (Pfiffner et Wyss, 2003). En effet, les arthropodes rampants 

n'ont pas tous les mêmes stratégies en termes de dispersion et d'utilisation des habitats (pour 

l'hivernation et la reproduction), et certaines espèces se spécialisent à un habitat. Parmi ces 

arthropodes, certaines espèces sont sténotopiques : strictement inféodées à un seul habitat (soit 

la culture, soit un ESN). Les espèces sténotopiques inféodées aux ESN (ou à un élément en 

particulier) sont rarement rencontrées dans les cultures et sont extrêmement dépendantes des 

espaces non cultivés pour hiverner et se reproduire (Martin et al., 2019; Pfiffner et Wyss, 2003; 

Tscharntke et al., 2007). A contrario, les espèces inféodées aux cultures ne dépendent pas ou peu 

des ESN en bordure de champ pour survivre, et peuvent même être pénalisées par les ESN qui 

agissent comme des barrières à leur dispersion (Aviron et al., 2018). Enfin, certaines sont ubiquistes 

et peuvent vivre dans différents habitats. Par exemple, chez les carabes, la comparaison des 

espèces Poecilus cupreus et Brachinus sclopeta montre que les deux espèces utilisent les cultures 

comme lieu de reproduction au printemps mais n’hivernent pas au même endroit. B. sclopeta 
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émerge principalement des bordures de champs qui étaient précédemment cultivés en colza, alors 

que P.cupreus utilise à la fois les bordures et les cultures comme sites d'hivernation (Marrec et al., 

2015). 

Ainsi, pour augmenter les populations d’arthropodes prédateurs dans les cultures, il faudrait 

protéger les espèces d’arthropodes prédateurs inféodées aux cultures, mais aussi favoriser le 

spillover des espèces hivernant principalement dans les ESN à l’extérieur des cultures (Tscharntke 

et al., 2005), mais capables de se déplacer dans les cultures pour exploiter les ressources (espèces 

dispersantes et spécialisées dans les écotones, voir Figure 1). Ces espèces ont besoin de plus 

d'écotones (i.e. zones cultivées proches des bordures) comme interfaces d'échanges entre leurs 

habitats d'hivernation et les parcelles agricoles, afin de coloniser les cultures et de se disperser dans 

les cultures (Martin et al., 2019). 

 

Figure 1 : Les cinq types de distribution spatiale des arthropodes entre culture et élément 

semi-naturel en bordure, utilisés pour interpréter la dépendance des espèces aux ESN (d'après 

Duelli et Obrist, 2003). 

 

Si l’effet bénéfique des ESN sur la préservation et la présence des ennemis naturels dans les 

cultures a été largement démontré à l’échelle du paysage, beaucoup d’incertitudes demeurent 

sur les mécanismes impliqués dans leur dispersion au sein des paysages agricoles. L’étude de la 

dispersion des arthropodes à différentes distances d’un ESN, à l’échelle d’une parcelle, permet 
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d’apporter des réponses quant aux fonctions écosystémiques soutenues par les ESN en bordure 

de champs. 

1.2.3. Effet de la distance à un élément semi-naturel sur les 

communautés d’arthropodes dans les cultures 

De nombreuses études se sont intéressées aux patterns de distribution spatiale et à la composition 

des communautés d’arthropodes rampants dans les ESN et dans les cultures annuelles adjacentes, 

à différentes distances. Les carabes et les araignées sont particulièrement étudiés. Les 

communautés de carabes, d’araignées et de staphylins changent d’un type de culture à l’autre 

(Aguilera et al., 2020; Boetzl et al., 2020; Gayer et al., 2019) et d’un habitat à l’autre (Knapp et 

Řezáč, 2015; Pecheur et al., 2020; Seidl et al., 2020) en particulier quand on compare les cultures 

aux ESN en bordure de champs (Balmer et al., 2013; Boetzl et al., 2020; Ditner et al., 2013). Dans 

les ESN pérennes, les communautés restent similaires d’une année à l’autre (Boetzl et al., 2020) 

contrairement aux zones cultivées en rotation. De plus, le type d’ESN en bordure de champ (Fusser 

et al., 2017; Pecheur et al., 2020; Schmidt-Entling et Döbeli, 2009) et la distance à la bordure (Boetzl 

et al., 2018; Gayer et al., 2019; Maas et al., 2021; Pecheur et al., 2020) peuvent impliquer des 

changements dans la composition des communautés de carabes et d’araignées présentes dans la 

culture adjacente. 

Les carabes 

Concernant les carabes, de nombreuses études ont trouvé des activité-densités plus élevées dans 

les ESN par rapport aux cultures adjacentes (Balmer et al., 2013; Frank, 1998; Meek et al., 2002; 

Menalled et al., 2001) ou dans des bandes de végétation au milieu des champs (Carmona et Landis, 

1999; Kujawa et al., 2020; Lee et al., 2001). Mais d'autres études ont également trouvé des activité-

densités similaires (Ditner et al., 2013) voir moindres (Pecheur et al., 2020). La richesse spécifique 

des carabes est soit plus élevée dans les ESN (Balmer et al., 2013; Ditner et al., 2013) soit 

équivalente à celle des cultures (Kujawa et al., 2020; Seidl et al., 2020). 

De manière générale, il est difficile d’évaluer si les carabes sont sensibles aux effets de bordure. En 

regardant l’activité-densité, de nombreuses études n’ont pas trouvé d’effet de la distance à la 

bordure (Balmer et al., 2013; Carmona et Landis, 1999; Kujawa et al., 2020; Woodcock et al., 2016). 

Maas et al. (2021), Boetzl et al. (2020), Al Hassan et al. (2013) et Anjum-Zubair et al. (2010), ont par 

ailleurs trouvé plus de carabes au centre des parcelles, principalement des espèces dominantes (i.e. 

Poecilus cupreus, Pterostichus melanarius, Anchomenus dorsalis et Agonum muelleri). La plupart 

des études montrent néanmoins que la richesse spécifique des carabes diminue avec la distance à 
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la bordure (Balmer et al., 2013; Boetzl et al., 2020, 2018; Kujawa et al., 2020), mais une plus grande 

richesse spécifique vers le centre des parcelles a été mis en évidence par l’étude de Maas et al. 

(2021). 

Les récentes études explorant la répartition spatiale des traits écologiques des carabes présentent 

parfois des conclusions divergentes. Certaines études indiquent que les ESN pérennes en bordure 

de champs accueilleraient généralement plus d’espèces granivores et polyphages (Maas et al., 

2021; Pecheur et al., 2020), et en moyenne de plus grande taille (Maas et al., 2021). Dans les 

cultures en allant vers le centre de la parcelle depuis la bordure, on trouverait généralement plus 

de prédateurs (Gallé et al., 2020, 2019; Pecheur et al., 2020) et de polyphages (Boetzl et al., 2020), 

et moins de granivores (Gallé et al., 2019; Gayer et al., 2019). Les carabes seraient de plus en plus 

grands en s’éloignant des bordures (Boetzl et al., 2018; Gallé et al., 2020; Pecheur et al., 2020). 

Quant au statut alaire, les carabes dimorphiques sont plus présents dans les cultures avec une 

tendance à avoir de plus en plus de carabes avec une forte capacité de mobilité vers le centre des 

parcelles (Aviron et al., 2018; Pecheur et al., 2020 ; mais voir Gayer et al., 2019).  

Les araignées 

Pour les araignées, l’activité-densité observée est généralement plus élevée dans les ESN par 

rapport aux cultures adjacentes (Knapp et Řezáč, 2015; Kujawa et al., 2020) ou similaires (Balmer 

et al., 2013; Ditner et al., 2013). Leur richesse spécifique est également plus élevée dans les ESN 

(Balmer et al., 2013; Ditner et al., 2013; Knapp et Řezáč, 2015) ou équivalente à celle des cultures 

(Kujawa et al., 2020) 

De manière générale, les études ont montré que les araignées sont sensibles aux effets de bordure. 

Kujawa et al. (2020), Boetzl et al. (2018), Lemke et Poehling (2002) et Maas et al. (2021) ont observé 

que l’activité-densité des araignées diminuait avec la distance à un ESN, qu’il soit placé en bordure 

ou au centre de la parcelle. De même, la richesse spécifique des araignées diminue avec la distance 

(Kujawa et al., 2020; Maas et al., 2021; Pfiffner et al., 2003). 

Comme pour les carabes, les récentes études explorant la répartition spatiale des traits écologiques 

ont des conclusions parfois divergentes. Les ESN pérennes en bordure de champs accueilleraient 

généralement une plus grande diversité de traits fonctionnels (Gallé et al., 2019) et une plus grande 

proportion d’araignées au mode de chasse actif (chasse à vue, chasse à courre ; Maas et al., 2021). 

Dans les cultures, en allant vers le centre de la parcelle depuis la bordure, on trouverait des 

araignées de plus petite taille (Gallé et al., 2020, 2019; Maas et al., 2021) et avec une forte capacité 

de dispersion (ballooning ; Gallé et al., 2020). Les observations concernant la distribution spatiale 
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du mode de chasse des araignées (répartition spatiale des araignées à toile et des chasseuses 

actives) semblent pouvoir varier d’une année à l’autre (Gallé et al., 2020). Enfin, au niveau de 

l'espèce, les schémas de dispersion peuvent être très différents même pour des araignées de la 

même famille ou du même groupe, et avec des traits écologiques similaires (Lemke et Poehling, 

2002). 

 

1.3. La gestion des éléments semi-naturels et des ressources 

pour favoriser le service de régulation des ravageurs 

1.3.1. La lutte biologique par conservation et la gestion des habitats 

La lutte biologique par conservation est un principe qui vise à augmenter la régulation naturelle 

des ravageurs des cultures en favorisant la présence de leurs ennemis naturels (Rousseaux et al., 

2018). La distribution dans le temps et dans l'espace des arthropodes et leurs relations trophiques 

intra et inter-spécifiques étant complexes, une bonne compréhension de leur utilisation des 

habitats et des ressources est donc indispensable afin de rendre la lutte biologique par conservation 

la plus efficace possible (Holland et al., 2016). La gestion des habitats est donc un aspect essentiel 

de la lutte biologique par conservation. C’est une approche visant à aménager le paysage agricole 

de manière à maintenir ou fournir des habitats et des ressources attirant les ennemis naturels dans 

Les ESN dans le paysage agricole sont des habitats importants pour les arthropodes car ils leur 

fournissent des ressources alimentaires et des lieux d’hivernation et de reproduction. Ils 

permettent aussi leur dispersion dans le paysage agricole. 

A l’échelle du paysage, l’impact positif de ces habitats sur les populations d’arthropodes 

rampants et la régulation des ravageurs dans les cultures a été démontré. A l’échelle de la 

parcelle, le spillover des arthropodes rampants et du service de régulation des ravageurs qu’ils 

fournissent, et la distance sur laquelle ils se dispersent dans les parcelles, sont plus difficiles à 

déterminer. 

Les traits écologiques des arthropodes rampants déterminent leur contribution dans la 

fourniture des services écosystémiques, c’est pourquoi la compréhension de la répartition 

spatiale de traits écologiques, et l’influence des ESN sur cette répartition est importante. Des 

études supplémentaires sont nécessaires pour comprendre la distribution spatiale des traits 

écologiques, familles et espèces d’arthropodes rampants dans les cultures annuelles.  
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et autour des cultures (Landis et al., 2000). Elle nécessite ainsi une bonne connaissance et prise en 

compte de l’écologie des arthropodes utiles. A l’échelle du paysage, il existe deux approches pour 

intégrer et protéger les habitats ressources : la ségrégation (land sparing) qui consiste à séparer 

espaces de production et espaces pour la biodiversité (autrement dit séparer ESN et cultures), et 

l’intégration (land sharing) visant à associer production et conservation sur le même espace à une 

échelle plus ou moins fine (autrement dit à mélanger cultures et ESN ou plantes de service à 

l’échelle de la parcelle ou d’un ensemble de parcelle ; Ekroos et al., 2016). 

Concrètement, cette gestion de l’habitat peut se faire par la manipulation et l’introduction de 

plantes dans et autour des parcelles cultivées, qu’elles soient intégrées ou non au système de 

culture. Ces pratiques de diversification végétale intra-parcellaire et d’insertion de nouveaux ESN 

sont le plus souvent pensées et mises en œuvre pour favoriser plusieurs services écosystémiques 

à la fois (amélioration de la fertilité des sols, fourniture azotée, protection des ressources en eau, 

protection contre l’érosion, régulation des ravageurs et pollinisation) et sont donc considérées 

comme un levier important dans la lutte biologique par conservation (Balzan et al., 2016; Gaba et 

al., 2015; González-Chang et al., 2019; Hatt et al., 2018; Landis, 2017; Martin et al., 2019; Wratten 

et al., 2012). Ces pratiques permettent également la conservation d’une biodiversité faunistique 

nombreuse, comprenant, en plus des arthropodes prédateurs et parasitoïdes et des pollinisateurs 

sauvages, les oiseaux et mammifères (Balzan et al., 2014). 

1.3.2. Impact des éléments semi-naturels sur le service de régulation des 

ravageurs dans les cultures adjacentes 

D’après Woodcock et al. (2016), la distance sur laquelle les services écosystémiques sont rendus 

aux cultures détermine les limites d'une agriculture basée sur la biodiversité. Néanmoins, la 

corrélation entre un spillover des arthropodes rampants de la bordure vers la culture et 

l’augmentation de la prédation est peu documentée (Holland et al., 2016; Woodcock et al., 2016). 

Idéalement, les ESN seraient des habitats d’hivernation pour les ennemis naturels leur permettant 

de recoloniser la parcelle au printemps pour y trouver des ressources alimentaires : les ravageurs. 

Comme vu précédemment, la distribution des arthropodes rampants et leurs déplacements entre 

et à l'intérieur des parcelles est difficile à prédire (Bianchi et al., 2013; Landis et al., 2005), mais 

l'ajout d’éléments dans et autour des parcelles permettrait en théorie de réduire cette variabilité 

en réduisant les distances de dispersion des populations (Holland et al., 2009). 

Mais quels sont les facteurs qui jouent un rôle dans l’augmentation de la régulation des ravageurs 

dans les parcelles ? Dans l’étude de la régulation des ravageurs, les pucerons sont particulièrement 
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étudiés, principalement dans les céréales à paille comme le blé ou l’orge. C’est le modèle utilisé 

dans la plupart des études présentées ci-après. Il a été montré que la régulation des ravageurs des 

cultures est fortement liée à des arthropodes qui dépendent des ESN à l’extérieur des cultures 

(Holland et al., 2016; Martin et al., 2019; Tscharntke et al., 2005). Les arthropodes généralistes 

colonisent les parcelles généralement tôt dans la saison, tandis que les arthropodes spécialistes 

arrivent plus tard (Tscharntke et al., 2005). Les prédateurs généralistes sont plus efficaces s'ils sont 

présents au début de l'infestation par les ravageurs, et sont largement répartis dans la parcelle afin 

de suivre la dynamique spatio-temporelle des ravageurs (Holland et al., 2009). L’addition des ESN 

en bordure de parcelles favorise les arrivées précoces de ces prédateurs dans les cultures 

(Schellhorn et al., 2014) et donc le potentiel de régulation des ravageurs.  

En conséquence, la régulation des ravageurs dans les champs est plus élevée quand la surface 

occupée par les ESN dans le paysage, la longueur des linéaires de bordures, et la richesse 

spécifique des plantes dans les ESN adjacents sont plus importantes. C’est également le cas pour 

la régulation des graines adventices (Badenhausser et al., 2020; Bohan et al., 2011; Rusch et al., 

2016). Les bordures de champs fournissent davantage de services écosystémiques que la 

proportion d'ENS dans le paysage seule, car elles favoriseraient la colonisation par les arthropodes 

rampants et auraient un impact négatif sur l'abondance des ravageurs (Martin et al., 2019). Ainsi, 

les milieux cultivés qui ont de plus petites parcelles, avec plus de linéaire de bordures de champs, 

sont donc plus susceptibles de bénéficier davantage du service de régulation des ravageurs rendu 

par les arthropodes (Gallé et al., 2019; Martin et al., 2019). Woodcock et al. (2016) estiment que 50 

% de la surface totale d’une parcelle de 12 hectares entourée de bordures riches et diversifiées 

peut bénéficier d’une augmentation de la régulation naturelle des ravageurs. 

De plus, comme détaillé précédemment, l’impact des ressources florales sur les prédateurs et leur 

activité prédatrice sur les ravageurs est non négligeable. Dans l’étude de Woodcock et al. (2016), 

les bordures de champs contenant des espèces fleuries favorisaient davantage la régulation des 

pucerons que celles n’en contenant pas, et cet effet sur la prédation des pucerons était visible 

jusqu’à 50 m dans la culture. Dans l’étude de Badenhausser et al. (2020), les taux de prédation des 

pucerons dans les champs de tournesol adjacents à des prairies étaient plus élevés quand les 

prairies contenaient une plus grande diversité floristique. Néanmoins, l’augmentation de la qualité 

(diversité floristique) et de la quantité des ESN induit une augmentation de la régulation des 

ravageurs, jusqu'à atteindre un plateau. Ceci peut résulter de la compétition et de la prédation 

intra-guilde plus élevée quand les communautés d'arthropodes sont plus diversifiées et plus 

abondantes (Badenhausser et al., 2020). 
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Ainsi, les éléments qui expliquent ces plus haut taux de prédation sont : une augmentation de 

l’activité-densité (Badenhausser et al., 2020), de la richesse (Holland et al., 2009), et surtout de la 

diversité fonctionnelle (liée aux traits fonctionnels, ou écologiques) des communautés 

d’arthropodes à l’échelle des paysages (Rusch et al., 2015). En effet, certains traits écologiques des 

arthropodes déterminent leur contribution à la régulation des ravageurs dans les cultures. Par 

exemple, chez les araignées, la préférence pour les habitats ouverts type cultures, est un facteur 

important dans leur contribution à la régulation des ravageurs (Rusch et al., 2015). De plus, la taille 

des prédateurs (carabes et araignées en particulier) est négativement corrélée aux ratios de 

prédation des pucerons dans les cultures de céréales de printemps (Rusch et al., 2015). Autrement 

dit, les espèces les plus grosses ne sont pas forcément les plus impliquées dans la régulation des 

ravageurs, même si elles sont capables de manger de plus grosses proies et en plus grand nombre. 

La prédation intra-guilde encore une fois peut expliquer ce résultat : les plus gros prédateurs 

chasseraient d’autres prédateurs, plus petits, et pas uniquement des ravageurs des cultures, 

réduisant le nombre de prédateurs global (Rusch et al., 2015). 

1.3.3. Pratiques agroécologiques utilisées pour favoriser les arthropodes 

rampants et le service de régulation dans les cultures 

Concevoir des systèmes de culture durables et s’appuyant sur les services écosystémiques passe 

par l’addition d’ESN et de ressources pour les arthropodes, et par la diminution des perturbations 

les affectant. Dans ce cadre, les agriculteurs peuvent mettre en place un certain nombre de 

mesures, notamment adopter des pratiques dites agroécologiques. Les pratiques agroécologiques 

sont définies comme des pratiques culturales visant à valoriser au mieux les processus écologiques 

et les services écosystémiques tout en produisant en quantité significative (Wezel et al., 2014). 

Plusieurs de ces pratiques sont particulièrement pertinentes pour favoriser les arthropodes 

rampants que ce soit à l’échelle de la parcelle, de l’exploitation ou à celle du paysage agricole. Il est 

par exemple possible de procurer des habitats plus favorables aux arthropodes à l’échelle de la 

parcelle par l’association de plantes cultivées et de plantes de service, mais également à l’échelle 

de l’exploitation ou d’un ensemble de parcelles avec l’insertion d’infrastructures agroécologiques 

(IAE) qui sont des ESN peu ou pas perturbés (Landis et al., 2005), avec un intérêt agricole 

supplémentaire. Les termes IAE et ESN sont de plus en plus utilisés pour désigner les mêmes objets. 

L’insertion d’infrastructures agroécologiques 

Les IAE désignent les ESN pérennes implantés ou entretenus par l’homme, qui se situent autour ou 

entre les parcelles agricoles (ou dans les parcelles dans le but de fragmenter/diminuer la taille de 
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celles-ci). Ce sont par exemple des haies, des bandes enherbées ou fleuries, des bettle banks. Même 

si l’utilisation d’IAE pour favoriser la régulation des ravageurs est délicate, car il peut être difficile 

d'anticiper les échanges et la direction des flux (Pecheur et al., 2020; Tscharntke et al., 2005), il a 

été montré que de façon globale elle permet de renforcer les populations d’espèces locales, 

d'augmenter la régulation de ravageurs, et donc d'améliorer le rendement des cultures (Pearsons 

et Tooker, 2017). 

Les haies 

L’impact des haies en bordure de champs est largement documenté (Holland et al., 2016). Les haies, 

récentes ou anciennes sont des habitats d'hivernation qui favorisent une grande richesse et 

abondance d’arthropodes (González-Chang et al., 2019; Pywell et al., 2005). Dans les haies, la 

complexité de la structure de végétation et une diversité végétale élevée sont associées à une 

diversité d’auxiliaires plus élevée (Holland et al., 2016). De plus, les haies contiennent généralement 

des espèces végétales fleuries, qui génèrent des ressources florales variées toute l'année, 

particulièrement tôt et tard dans la saison, et sont de ce fait visitées par un large éventail d'insectes 

volants (pollinisateurs et ennemis naturels) profitant de ces ressources (Holland et al., 2016). Elles 

sont également connues pour créer des corridors permettant le déplacement d’arthropodes dans 

le paysage (Marshall et Moonen, 2002). Pour ce qui est du transfert des arthropodes d’une haie 

vers la culture adjacente, des études ont pu démontrer que les ennemis naturels sont présents en 

plus grand nombre et sont plus diversifiés à proximité des bords de parcelles qui sont longés par 

une haie (González-Chang et al., 2019; Holland et al., 2016). Il a été montré que la pression de 

ravageurs et leurs dégâts associés dans les cultures annuelles sont plus faibles dans les parcelles 

bordées de haies que dans les parcelles en milieux ouverts (Holland et al., 2016). 

Bandes de végétation en bordure de champs 

Parmi les différentes IAE étudiées par Sarthou et al. (2014), les bandes de végétation semées entre 

et autour des parcelles abritent la plus abondante population d'arthropodes prédateurs et une plus 

grande richesse taxonomique de carabes. De manière générale, il a été démontré que les bandes 

de végétation semées abritent une plus grande abondance et diversité d’arthropodes rampants 

que les cultures (Meek et al., 2002; Pfiffner et Luka, 2000). Quelques études ont même pu montrer 

qu’une bande de végétation semée pouvait abriter une plus grande abondance et diversité 

d’arthropodes que des patchs de végétation spontanée (e.g. bordures de champs pérennes ; 

Campbell et al., 2019; Denys et Tscharntke, 2002; Pecheur et al., 2020; Thomas et al., 1991). Ces 

bandes peuvent prendre diverses formes : bande enherbée ou bande fleurie en bordure de champ, 

bande refuge ou beetle banks au milieu de parcelle. 
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Les bandes enherbées ont souvent un objectif environnemental principalement lié à la protection 

des ressources en eau (directive Nitrate) et contre l’érosion, leur emplacement est déterminé par 

rapport au dénivelé de la parcelle et à sa situation vis-à-vis d’un cours d’eau (Cresswell et al., 2018). 

Or, ce type d’infrastructure présente d’autres avantages et peut rendre d’autres services 

écosystémiques, liés aux arthropodes bénéfiques. Les bandes enherbées offrent un habitat 

d’hivernation proche des cultures. Certaines études ont montré que les carabes étaient plus actifs 

et plus abondants dans les parcelles adjacentes à des bandes enherbées (Hof et Bright, 2010), et 

d’autres ont nuancé cet impact (Pywell et al., 2011; Thomas et Marshall, 1999). 

La bande fleurie est l’IAE la plus utilisée dans le cadre de la lutte biologique par conservation 

(González-Chang et al., 2019; Haaland et al., 2011). Contrairement aux bandes enherbées, les 

bandes fleuries sont composées d’un mélange de diverses espèces de monocotylédones et de 

dicotylédones, de plantes annuelles, biannuelles et pérennes. Ceci a l’avantage d’apporter des 

ressources florales diversifiées qui se sont raréfiées dans de nombreux paysages agricoles. Ainsi, 

leur efficacité pour protéger et favoriser les arthropodes est plus élevée (Balzan et al., 2014; 

Haaland et al., 2011). Les ennemis naturels spécialistes (syrphes aphidophages, chrysopes, 

hyménoptères parasitoïdes) ont beaucoup été étudiés, notamment parce que les bandes fleuries 

visent à favoriser ces arthropodes en répondant à leur besoin en nectar et pollen (Wäckers, 2004). 

Mais les bandes fleuries en bord de champs peuvent abriter aussi une plus grande abondance et 

richesse de carabes, d'araignées et de staphylins que la culture adjacente (Aviron et al., 2007; 

Balmer et al., 2013; Ditner et al., 2013; Pfiffner et Wyss, 2003), et peuvent permettre d’augmenter 

dans la culture la densité de carabes (Holland et al., 2016), de staphylins (Balzan et al., 2014) et 

d'araignées (Gallé et al., 2020). Elles peuvent également avoir un impact positif sur leur richesse 

spécifique dans les cultures adjacentes (Balmer et al., 2013). D’après Albrecht et al., (2020), le 

service de régulation des ravageurs dans les cultures adjacentes aux bandes fleuries est en 

moyenne augmenté de 16 % par rapport aux cultures sans bandes fleuries. Ce service de régulation 

diminue avec la distance à la bande fleurie. De la même manière, l’étude de Woodcock et al., (2016) 

montre que le contrôle des ravageurs (prédation de pucerons par les prédateurs épigés et foliaires) 

est plus important proche d'une bordure fleurie que d'une bordure herbeuse et que cet effet est 

visible à 50 m dans la culture. Cette estimation est intéressante à prendre en compte dans 

l'arrangement spatial des parcelles et des bordures séparant les parcelles (les plus petites parcelles 

bénéficiant le plus de cet effet). 

Concernant la composition de ces bandes, les grandes Apiacées (plantes aux nombreux stamens) 

sont préférées pour attirer les ennemis naturels (Holland et al., 2016). Les coccinelles, les thomises 

et les hyménoptères parasitoïdes sont particulièrement attirés par les espèces végétales de la 
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famille des Apiaceae. Les carabes, les staphylins et les autres araignées seraient plutôt favorisés par 

les mélanges contenant des Apiaicées et des Fabacées (Balzan et al., 2014). La richesse spécifique 

des plantes dans une bande fleurie est une variable explicative de la composition des communautés 

de carabes d’après Aviron et al. (2007) mais n’a pas d’impact sur le service de régulation des 

ravageurs dans les cultures adjacentes d’après Albrecht et al. (2020). L’addition d'espèces florales 

aux traits fonctionnels différents n'a pas engendré d'augmentation de l'abondance de ces 

prédateurs dans l’étude de Balzan et al. (2014), ce qui montre que c’est la présence d'une 

couverture végétale et de ressources florales qui sont importantes pour ces groupes d'arthropodes, 

et pas nécessairement la composition botanique de la bande fleurie. 

Beetle banks et bandes refuges au milieu des parcelles 

Les beetle banks sont des bandes surélevées de végétation non cultivée, semées au milieu des 

parcelles, visant à créer une zone de refuge pour l'hivernation et la reproduction des ennemis 

naturels, particulièrement la faune épigée (González-Chang et al., 2019). Elles ont été largement 

étudiées et il a été démontré qu'elles constituent un habitat d'hivernation pour de nombreux 

arthropodes rampants (Collins et al., 2003a, 2003b, 2002; Holland et al., 2016; Thomas et al., 1991). 

D’autres types de bandes refuges au centre des parcelles ont été expérimentés et ont montré une 

activité-densité de carabes et d’araignées plus importante que dans la culture (Carmona et Landis, 

1999; Kujawa et al., 2020; Lemke et Poehling, 2002), mais des communautés différentes, plus 

proches de celles habituellement rencontrées dans les bordures des champs (Holland et al., 2009). 

Ces bandes au centre des parcelles se sont révélées efficaces pour favoriser en particulier les 

carabes, les Linyphiidae, les Lycosidae et les staphylins, dans la culture (Collins et al., 2003b, 2003a). 

Collins et al., (2002) ont montré l’effet positif de ces bandes au centre des parcelles sur la régulation 

des pucerons dans le blé jusqu'à 83 m. 

Les pratiques agroécologiques intra-parcellaires : couverture et diversification 

végétale 

L’agroécosystème est un écosystème très perturbé par les interventions agricoles réalisées au cours 

de l’année (e.g. travail du sol, usage de pesticides, récolte) dont certaines sont inévitables. Les 

pratiques intra-parcellaires agroécologiques visent à limiter ces perturbations et à augmenter la 

couverture et diversité végétale. Les principales pratiques basées sur la diversité intra-parcellaire, 

dont l’objectif est d’augmenter le nombre d'ennemis naturels et réduire les ravageurs dans les 

cultures, sont l’utilisation de couverts d’interculture diversifiés, les cultures associées, le semis 

direct sous couvert, et l'addition de plantes de services fleuries ou plantes répulsives et 

attractives (push-pull ; Letourneau et al., 2011). Pearsons et Tooker (2017) ont estimé que ces 



33 
 

pratiques correctement mises en place peuvent permette de rétablir des populations d’ennemis 

naturels dans le sol, et de réduire alors de 40 % l’usage des pesticides. 

Les couverts d’interculture diversifiés 

Ces couverts utilisés principalement comme CIPAN (Culture Intermédiaire Piège à Nitrate) ont 

l’avantage de couvrir le sol pendant l’automne et/ou l’hiver et de le protéger de l’érosion et de la 

lixiviation des nitrates (Dabney et al., 2001). Cette couverture offre un habitat d’hivernation 

supplémentaire aux arthropodes sur les parcelles, et les couverts d’interculture implantés avant le 

maïs augmentent l’activité-densité des arthropodes prédateurs dans la culture suivante (Jabbour 

et al., 2016), en particulier les carabes et les Lycosidae (Davis et al., 2009), et augmentent la 

prédation des ravageurs par ces arthropodes (Lundgren et Fergen, 2011, 2010; Rivers et al., 2017). 

Cependant, la destruction d’un couvert d’interculture par herbicide ne permettrait pas de 

conserver ces effets positifs, d’où l’importance de privilégier une destruction mécanique en sortie 

d’hiver (Carmona et Landis, 1999). 

Les cultures associées 

En parallèle de pratiques visant à augmenter le nombre d’arthropodes qui colonisent les cultures à 

partir des bordures, il est également possible d’avantager l’installation et le développement des 

populations d’arthropodes dans les cultures, en leur apportant un habitat et des ressources entre 

les plantes cultivées (Norris et al., 2016). Cette diversification intra-parcellaire est possible en 

associant la culture à une autre culture, ou à une plante de couverture non récoltée, on parle 

également de compagnonnage végétal (Bedoussac et Journet, 2017). Des études ont montré l’effet 

positif des cultures associées sur les populations d’arthropodes rampants (Norris et al., 2016) et sur 

la régulation des ravageurs (Brandmeier et al., 2021; Mansion-Vaquié et al., 2019). Néanmoins, 

l’augmentation et le développement des populations d’arthropodes dans les cultures associées 

n’est souvent pas le premier levier dans le contrôle des pics d’infestation par les bioagresseurs (Ben-

Issa et al., 2017). En effet, les plantes associées à la culture peuvent attirer les ravageurs, les 

éloignant ainsi de la culture, ou alors perturber la reconnaissance des plantes hôtes en « diluant » 

les indices visuels et olfactifs de celles-ci pour le ravageurs (Ben-Issa et al., 2017). 
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1.4. Importance des ressources fleuries dans la conservation 

des pollinisateurs sauvages dans les paysages agricoles 

L’amélioration des habitats et des ressources pour les arthropodes rampants bénéficie également 

aux pollinisateurs, bien que ces derniers aient des besoins spécifiques. De nombreux pollinisateurs 

tels que les abeilles visitent les fleurs au stade adulte pour récolter le pollen et le nectar, qui sont 

la source d’alimentation des larves. Le renforcement des habitats pour les pollinisateurs consiste à 

fournir une succession de ressources alimentaires diversifiées sur toute l'année, mais aussi pour 

l'année suivante afin que la prochaine génération puisse survivre (Wratten et al., 2012). 

1.4.1. La ressource florale dans le milieu agricole : des disettes et un 

manque de diversité 

Les paysages largement dominés par les grandes cultures, l'augmentation de la couverture en maïs 

dans le paysage agricole, et une agriculture intensive qui induit une faible diversité végétale dans 

et autour des parcelles, conduisent à une faible disponibilité et une faible diversité des ressources 

florales pour les pollinisateurs (Aguilera et al., 2020; Hass et al., 2019). 

Certes, certains pollinisateurs bénéficient au sein des zones agricoles des cultures à floraison 

massive, comme le colza. Ces dernières sont particulièrement intéressantes pour les abeilles 

eusociales comme les abeilles domestiques ou les bourdons, dont les colonies ont besoin d’une 

grande quantité de pollens et ont une meilleure croissance avec une proportion élevée de 

Brassicacées dans la ressource florale disponible à la fin du printemps (Hass et al., 2019; Westphal 

La gestion des ESN et l’augmentation de la diversité végétale sont des approches prometteuses 

pour favoriser les arthropodes rampants et la régulation des ravageurs dans les parcelles 

cultivées. Dans le cadre de la lutte biologique par conservation, l'implantation d’IAE ainsi que 

l'utilisation de pratiques de diversification intra-parcellaire (avant ou pendant la culture) 

permettent de compenser les pertes d'habitats naturels pour les arthropodes dans les paysages 

agricoles, et ainsi de favoriser les services écosystémiques dans les agroecosystèmes. 

De nombreuses études ont montré l’efficacité de ces pratiques dans l’augmentation globale 

des taux de prédation et la régulation des ravageurs. Mais à l’échelle de la parcelle, une 

meilleure compréhension des dynamiques des populations d'arthropodes dans et entre les 

habitats est nécessaire afin de proposer aux agriculteurs des pratiques faisables et efficaces. 
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et al., 2008). Néanmoins, ces floraisons massives représentent une disponibilité de nourriture sur 

une fenêtre temporelle très restreinte vis-à-vis de la période d'activité des abeilles (Aguilera et al., 

2020; Wratten et al., 2012). Pour la plupart des pollinisateurs, les paysages agricoles sont marqués 

par des périodes de disette, c’est-à-dire des manques de ressources alimentaires périodiquement 

au cours de l’année, et des manques de diversité (Abrahamczyk et al., 2020; Dicks et al., 2021; 

Wood et al., 2019). Or, la continuité des ressources florales dans le temps (Blüthgen et Klein, 2011) 

est extrêmement importante pour maintenir les populations de pollinisateurs sauvages. Pour les 

bourdons par exemple, la présence continue de ressources florales tout au long de la saison est le 

facteur le plus important dans le développement de la colonie (Aviron et al., 2007; Pywell et al., 

2006). La durée et la continuité de la floraison est donc un facteur clé pour leur préservation dans 

les zones cultivées. De plus, l'abondance et la diversité des pollinisateurs dépendent également de 

la diversité des plantes fleuries présentes localement (Aguilera et al., 2020; Scheper et al., 2013; 

Sutter et al., 2017; Wratten et al., 2012). Ainsi, l’enrichissement en fleurs du paysage agricole avec 

des mélanges fleuris diversifiés, associant plusieurs familles de plantes à la phénologie différente 

(Balzan et al., 2014; Neumüller et al., 2021), peut compenser les disettes et le manque de diversité 

dans les paysages cultivés.  

1.4.2. Concevoir des bandes fleuries qui favorisent les populations de 

pollinisateurs sauvages 

Les bandes de végétation en bordure de champs ayant le potentiel d’apporter de nombreux 

services écosystémiques, l’utilisation de bandes fleuries s’est beaucoup répandue, notamment 

pour son intérêt pour les abeilles (en particulier pour l’apiculture avec des mélanges de plantes 

mellifères). Elles peuvent favoriser la présence de divers pollinisateurs, tel que les bourdons (Marja 

et al., 2021; Meek et al., 2002; Twerski et al., 2022), les abeilles sauvages solitaires (Amy et al., 2018; 

Kratschmer et al., 2021; von Königslöw et al., 2021a), et les syrphes (Amy et al., 2018; Sutherland 

et al., 2001; von Königslöw et al., 2021a). 

Des plantes fleuries aux traits morphologiques diversifiés 

Les besoins nutritifs des pollinisateurs peuvent fortement varier d'une espèce à l'autre. Certaines 

sont polylectiques, donc plutôt généralistes, et d'autres sont oligolectiques, donc plutôt 

spécialisées et plus sensibles au manque de diversité et de qualité du pollen (Wood et al., 2016). 

D’autres traits écologiques et morphologiques des pollinisateurs entrent en compte dans le choix 

des plantes visitées, comme la taille de la langue ou la longueur du corps (Danforth et al., 2019; 

Rowe et al., 2020). En effet, la symétrie, la profondeur et le type de corolle sont des exemples de 
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traits morphologiques des plantes qui déterminent l'accessibilité au pollen et au nectar (Cresswell 

et al., 2018). Par exemple, les légumineuses, et de manière générale les plantes à corolle profonde, 

attirent les abeilles à langue longue comme les Megachilidae ou les bourdons (Carvell et al., 2006; 

Krenn, 2019), tandis que les abeilles à langue courte sont plutôt adaptées aux fleurs des astéracées 

(Wratten et al., 2012). 

Ainsi, la composition d’un patch de fleurs déterminera la composition de la communauté de 

pollinisateurs qui la butinera (Hadrava et al., 2022; Kratschmer et al., 2021; Neumüller et al., 2021). 

Il est donc intéressant de varier les traits morphologiques des plantes utilisées dans un mélange de 

fleurs semées à destination des pollinisateurs (Cresswell et al., 2018). L'augmentation du nombre 

de traits fonctionnels des plantes dans les ESN permet ainsi d'augmenter la disponibilité de 

ressources florales dans le temps (Kordbacheh et al., 2020; Neumüller et al., 2021) et la diversité 

des abeilles qui seront favorisées par la bande fleurie (Balzan et al., 2014; Sutter et al., 2017). A 

l’heure actuelle, les mélanges destinés à la préservation des pollinisateurs, le plus souvent 

implantés sous forme de bandes fleuries en bord de parcelle cultivée, contiennent un mélange de 

diverses familles de plantes, pour favoriser un éventail d’espèces le plus large possible. 

Elles sont souvent composées de plantes cultivées faciles à trouver chez les semenciers comme la 

phacélie (Phacelia tanacetifolia), les trèfles (Trifolium spp.), les vesces (Vicia spp.) le tournesol 

(Helianthus annuus) ou le sarrasin (Fagopyrum esculentum) qui sont connues pour leur forte 

attractivité pour les pollinisateurs (Tschumi et al., 2015; Wood et al., 2017). Elles peuvent 

également être composées de plantes locales, annuelles et bisannuelles, qui ont l’avantage de 

participer également à la conservation des espèces de plantes locales (Eichenberg et al., 2021). 

De nombreuses études ont évalué divers mélanges fleuris pour définir ceux qui assurent le soutien 

d’un maximum d’espèces de pollinisateurs tout au long de l’année, et proposent des listes 

d’espèces végétales adaptées à leur situation géographique (Azpiazu et al., 2020; Kati et al., 2021; 

Nichols et al., 2019; Sentil et al., 2021; Thom et al., 2018). Au final, la conception et l’évaluation 

d’un mélange optimal, favorisant tout type d’abeilles et sans redondance, reste un challenge tant 

le nombre d’espèces de plantes disponibles est grand et les combinaisons possibles nombreuses 

(M’Gonigle et al., 2017). 

Pollinisateurs favorisés par type des bandes fleuries  

Les bandes fleuries pérennes permettent d’augmenter localement l’abondance de papillons 

(Aviron et al., 2007), de bourdons (Haaland et Gyllin, 2010; Heard et al., 2007), d’abeilles sauvages 

(Balzan et al., 2014) et de syrphes (Kohler et al., 2007). La richesse spécifique des bourdons (Pywell 
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et al., 2006) et les papillons (Aviron et al., 2007) est également plus élevée dans ce cas. Dans les 

cultures adjacentes, les bandes fleuries pérennes permettent d'augmenter les visites de syrphes 

jusqu'à 50 m (Kohler et al., 2007), et d’augmenter le service de pollinisation (Albrecht et al., 2020; 

Woodcock et al., 2016). Les bandes annuelles ont également montré leur intérêt pour augmenter 

les populations de pollinisateurs, en particulier dans les paysages les plus pauvres en ESN (Klatt et 

al., 2020; Mallinger et al., 2019; Twerski et al., 2022). 

Parmi les espèces d’abeilles profitant de ces aménagements, les espèces communes sont celles qui 

en bénéficient le plus, mais il a été montré que les mélanges fleuris diversifiés pouvaient également 

bénéficier à des espèces rares ou en déclin (Balzan et al., 2014; Haaland et Gyllin, 2010; Pywell et 

al., 2006; Scheper et al., 2015), y compris des espèces sur Liste Rouge (Scheper et al., 2015) et 

participer alors à leur conservation. 

Des études récentes se sont penchées sur la réelle contribution des bandes fleuries pour la 

conservation des abeilles (Albrecht et al., 2021; Hadrava et al., 2022; von Königslöw et al., 2021b; 

Wood et al., 2017), et ont montré que l’utilisation des bandes fleuries par les abeilles solitaires 

pouvait dans certains cas être limitée (Haaland et al., 2011; Wood et al., 2019, 2017). Dans certaines 

conditions, les plantes semées soutiennent moins d’abeilles rares (Sutter et al., 2017; Warzecha et 

al., 2018), moins de spécialistes (Buhk et al., 2018) et moins de solitaires (Gardner et al., 2021; 

Hadrava et al., 2022; Mallinger et al., 2019) que les plantes spontanées locales. Certaines abeilles 

rares sont spécialisées sur les plantes qui ne sont pas butinées par les abeilles communes, et 

pourraient passer inaperçues si on ne regarde que l’abondance et la richesse des pollinisateurs, et 

non pas l’intégralité du réseau plantes-pollinisateurs (Danforth et al., 2019; Sutter et al., 2017 ; 

Nichols et al., 2019). 

1.4.3. La complémentarité, facilitation et compétition dans les réseaux 

plantes-pollinisateurs 

Ainsi, la conservation d’une espèce d’abeille ou d’un groupe de pollinisateurs en particulier 

nécessite de se pencher sur la composition du réseau plantes-pollinisateurs dont elle fait partie. 

C’est la complémentarité entre les plantes (pour les pollinisateurs) et entre les pollinisateurs (pour 

les plantes) qui rend le réseau stable et permet de soutenir toutes les espèces qui en font partie 

(Blüthgen et Klein, 2011; Burkle, 2020; Sutter et al., 2017). Comme développé précédemment, la 

diversité des espèces de plantes, de leurs traits morphologiques, et de leur phénologie est crucial 

pour permettre la complémentarité à différents niveaux (communauté, phénologique, ressources, 

architecturale ; Blüthgen et Klein, 2011). Ces différents niveaux de complémentarité rendent les 
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réseaux d’interactions complexes et, dans le cas où le milieu est fortement perturbé, fragiles et 

susceptibles aux extinctions en cascade. 

Au sein d’un patch de fleurs, il existe des interactions entre espèces pouvant être bénéfiques 

(facilitation) ou préjudiciables (compétition). D’après Geslin et al., (2017), les interactions entre 

deux espèces de plantes peuvent être directes (allélopathie), ou indirectes quand deux fleurs 

fleurissent en même temps. Dans ce dernier cas, on parle de facilitation quand une plante attire 

des pollinisateurs qui vont ensuite se transférer sur l’autre plante (phénomène de spillover), et on 

parle de compétition quand les pollinisateurs partagés entre les deux plantes sont dilués (les 

pollinisateurs partagent leur temps entre les deux plantes). Il a été montré que la quantité de 

ressources florales, son accessibilité et la phylogénie sont les trois facteurs déterminant dans la 

compétition ou la facilitation entre deux plantes via les pollinisateurs qu’ils partagent (Carvalheiro 

et al., 2014). En effet, des plantes phylogénétiquement éloignées ont plus de chance d’avoir une 

couleur, une odeur, et une composition chimique du pollen différentes, et ont donc un nombre de 

pollinisateurs partagés réduit ce qui engendre moins de risques de compétition (Carvalheiro et al., 

2014). 

Enfin, le même phénomène est possible entre les espèces d’abeilles visitant un même patch de 

fleurs. La compétition imposée par la présence massive d’une espèce de pollinisateur domestique 

(en particulier Apis mellifera, mais aussi Bombus terrestris) peut réduire les ressources disponibles 

pour les abeilles sauvages, et donc fragiliser leur population (Geslin et al., 2017). Certaines espèces 

de plantes à floraison massive, attirant ces espèces d’abeilles très communes, pourraient amplifier 

ce phénomène, ou au contraire laisser les plantes locales davantage disponibles pour les espèces 

sauvages plus rares. 

Les pollinisateurs sont dépendants des ressources florales présentes d’une année sur l’autre 

dans le paysage dans lequel ils émergent. L’enrichissement du paysage agricole grâce à des 

mélanges fleuris diversifiés, associant plusieurs familles de plantes à la phénologie et aux traits 

morphologiques variés, permet d’assurer la fourniture de ressources à la plus grande diversité 

d’espèces de pollinisateurs possible. L’implantation de couverts ou de bande fleuries, couplée 

à la protection et à l’élargissement des zones de végétation spontanée, sont des mesures clés 

dans la protection des espèces. 

L’évaluation de différents mélanges de plantes à fleurs et leur complémentarité, pour une 

zone géographique donnée, reste nécessaire afin d’évaluer leur réelle contribution à la 

protection des pollinisateurs, et de définir quelles sont les espèces ciblées.  
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1.5. L’adoption et la mise en place de pratiques 

agroécologiques augmentant la biodiversité au sein des 

agroécosystèmes 

Les systèmes agricoles à forte diversité végétale spatiale et temporelle présentent plus d'avantages 

agronomiques, économiques et environnementaux car ils bénéficient davantage des services 

écosystémiques rendus par les arthropodes (Malézieux et al., 2009). C’est pourquoi l’insertion de 

pratiques agroécologiques basées sur une augmentation de la biodiversité à différentes échelles, 

est encouragée par des mesures politiques et économiques en Europe. 

1.5.1. Programmes encourageant l’adoption de pratiques 

agroécologiques 

En Europe, la mise en place des pratiques agroécologiques est encouragée dans le cadre de la 

Politique Commune Agricole (PAC) 2015-2023 à travers 2 outils : les paiements verts (pilier I), et 

les mesures agro-environnementales et climatiques (pilier II). 

 Les paiements verts sont débloqués avec la mise en place ou le maintien de surfaces 

d’intérêt écologique (SIE) correspondant à au moins 5 % de la surface en terres arables. Les 

SIE dont des éléments non cultivés ou ESN situés sur les parcelles ou adjacents aux parcelles 

cultivées. Les arbres, haies, jachères fleuries, bandes tampon, les couverts d’intercultures 

peuvent en faire partie. Leur montant est proportionnel au montant du paiement de base 

: soit 80 euros par hectare en moyenne en 2020.  

 Les mesures agro-environnementales et climatiques (MAEC) visent à aider les agriculteurs 

qui mettent en œuvre « des pratiques économiquement et écologiquement efficaces ». Les 

agriculteurs peuvent souscrire à un ou des engagements qu'ils souhaitent mettre en œuvre 

sur leur exploitation, à condition que leur zone géographique fasse partie d’un Projet Agro-

environnemental et climatique (PAEC). Ces engagements sont par exemple l’implantation 

d’IAE comme des bandes fleuries, des jachères, ou des haies. Des subventions allant de 50 

et 900 euros par hectare sont versées pour la réalisation de ces engagements.  

La conditionnalité des aides (piliers I et II) est un ensemble de règles à respecter pour tout 

agriculteur qui bénéficie d’une ou plusieurs aides liées à la surface, y compris les paiements verts 

et les MAEC. Entre autres, elle impose le respect de l’implantation d’une culture intermédiaire dans 

les zones vulnérables, aux dates imposées par le programme d’actions régional (directive Nitrate). 
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A titre d’exemple, dans l’Ain en 2021, les cultures intermédiaires doivent impérativement être 

semées avant le 1er septembre et détruites après le 15 novembre dans les zones vulnérables. Une 

liste de plantes autorisées est à respecter pour composer le mélange du couvert. 

Malgré ces mesures politiques et économiques, les pratiques agroécologiques éligibles (en dehors 

des cultures intermédiaires diversifiées) restent peu adoptées (Brooker et al., 2015) et l’effet 

bénéfique attendu sur la biodiversité globale n’est pas observé (Pe’er et al., 2014). L’efficacité de 

ces mesures sont donc contestées (Kleijn et al., 2011). Les scientifiques se penchent alors sur les 

solutions permettant d’améliorer l’adoption (e.g. via la faisabilité) de ces pratiques (Pearsons et 

Tooker, 2017), mais aussi leur efficacité pour promouvoir la biodiversité et fournir des services 

écosystémiques (Albrecht et al., 2021; Hadrava et al., 2022; von Königslöw et al., 2021b; Wood et 

al., 2017). 

1.5.2. Les freins à l’adoption des infrastructures agroécologiques 

L’implantation d’IAE pérennes (e.g. haies et bandes fleuries) sont des pratiques très étudiées 

(Albrecht et al., 2020; Haaland et al., 2011; von Königslöw et al., 2021a), et souvent soutenues par 

les MAEC en Europe (Batáry et al., 2015). Comme vu précédemment, les bandes fleuries sont 

particulièrement efficaces pour soutenir les populations d’ennemis naturels et de pollinisateurs 

(Albrecht et al., 2020; Campbell et al., 2019; Haaland et al., 2011). Pourtant, les bandes fleuries 

pérennes ne sont pas nombreuses dans les paysages intensivement cultivés. 

Les IAE, de par leur nature pérenne, impliquent de bien choisir la localisation de leur implantation 

en amont. L’emplacement et la taille d’une haie ou d’une bande de végétation a un impact sur le 

passage des engins agricoles et donc sur les interventions au champ. Quand l’IAE est nouvelle, elle 

est souvent implantée sur une zone cultivée et donc implique une perte de surface cultivable, c’est 

à dire une potentielle perte de production pour l’agriculteur, ce qui est un frein supplémentaire. 

L’investissement financier est également à prendre en compte dans le cadre où le semi ou la 

plantation n’est pas prise en charge ou soutenue par des indemnités ou financements externes. 

Certaines aides existent mais c’est à l’agriculteur de faire les démarches administratives pour les 

demander.  

De plus, les IAE nécessitent un entretien qui peut être un frein à l’adoption. En effet, en ce qui 

concerne la gestion des haies, elles doivent être taillées régulièrement, Les choix de gestion d’une 

haie peuvent donc avoir un impact sur son efficacité dans la lutte biologique par conservation 

(Holland et al., 2016). En effet, les tailles fréquentes (annuelles) permettent un bon développement 

végétatif, et ont donc un effet positif sur les herbivores qui sont des proies alternatives pour les 
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arthropodes prédateurs. Mais elles diminuent la production de fleurs et de fruits, et donc 

accueillent moins d'hyménoptères et de diptères qui ont besoin de ressources forales, et 

potentiellement moins d’oiseaux qui consommeraient les fruits (Holland et al., 2016). Concernant 

les bandes fleuries, elles peuvent nécessiter une fauche annuelle, et un nouveau semis après 

plusieurs années pour conserver la composition botanique désirée et leur intérêt pour la 

conservation des espèces (Albrecht et al., 2021). 

Enfin, il est impossible d’assurer qu’une IAE permettra à l’agriculteur de tirer des bénéfices 

facilement mesurables des services écosystémiques rendus, tant l’efficacité d’une IAE varie selon 

de nombreux facteurs (e.g. composition, gestion, paysage, pédoclimat). Il est possible que les 

espèces qui y sont favorisées ne soient pas toujours les meilleures pour coloniser les cultures et 

augmenter la régulation des ravageurs (Pearsons et Tooker, 2017). Dans le pire des cas, il peut 

arriver qu'une haie, si les essences sont mal choisies, abrite et favorise des ravageurs des cultures 

(González-Chang et al., 2019). De la même manière, si les mélanges de semences utilisés dans les 

bandes fleuries ne sont pas étudiés spécifiquement pour favoriser la lutte biologique, on prend le 

risque de favoriser les ravageurs des cultures en leur offrant des ressources florales 

particulièrement adaptées (Holland et al., 2016), ou en utilisant des semences de plantes pouvant 

devenir des adventices indésirables (González-Chang et al., 2019). Le manque de preuves de 

l’efficacité et de la sureté des pratiques agroécologiques, ainsi que d’outils d’aide à la décision 

sont parmi les freins à l’adoption les plus forts (Garbach et Long, 2017; Kleijn et al., 2019). En 

l’absence de preuve de l’efficacité des IAE sur l’augmentation des services pour l’agriculteur, les 

inconvénients de ces pratiques pérennes peuvent rendre de nombreux agriculteurs réticents à les 

adopter (Sattler et Nagel, 2010; Uyttenbroeck et al., 2016; Venturini et al., 2017). 

1.5.3. Les pratiques agroécologiques intra-parcellaires : le cas du maïs 

Les pratiques agroécologiques au sein de la parcelle sont plus faciles à mettre en place que les 

IAE, car plus facilement intégrables dans les systèmes de culture existants (Pearsons et Tooker, 

2017; Pe’er et al., 2017). De plus, contrairement aux bandes de végétation pérennes, elles ne 

représentent pas de perte de surface cultivable pour les agriculteurs (Gurr et al., 2017). Ainsi, les 

pratiques agroécologiques intra-parcellaires et à l’échelle de la rotation peuvent être mises en place 

pour favoriser davantage la biodiversité dans les cultures. Cependant, ces pratiques ont également 

des inconvénients qui peuvent devenir des freins pour leur adoption par les agriculteurs. En effet, 

elles peuvent impliquer des changements profonds dans les modes et systèmes de culture 

existants. Elles nécessitent de nouvelles connaissances techniques, et parfois un matériel adapté, 

ce qui représente un investissement non négligeable en temps de travail et financier. 
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Dans le cas de la culture du maïs, l’une des pratiques les plus répandues et adoptées par les 

agriculteurs en France est l’utilisation de couverts d’interculture. L’implantation de cultures 

intermédiaires avant un maïs est souvent une obligation réglementaire pour les agriculteurs, et 

s’est donc beaucoup démocratisée car elle fournit de nombreux services agronomiques et 

environnementaux (Dabney et al., 2001; Snapp et al., 2005). Leur intérêt pour les arthropodes 

rampants est connu mais rarement mis en avant (voir partie 1.3.3), en revanche les couverts 

diversifiés et fleuris sont fréquemment utilisés pour leur intérêt pour les pollinisateurs, et pour les 

apiculteurs dans le cas de couverts qui fleurissent dès l’automne, et au tout début du printemps 

(Eberle et al., 2015; Ellis et Barbercheck, 2015; Mallinger et al., 2019; Thom et al., 2018). 

Néanmoins, la période de floraison des couverts d’intercultures est souvent très réduite parce qu’ils 

sont parfois détruits avant la fin de leur période de floraison, afin de préparer le sol pour le semis 

(Ellis et Barbercheck, 2015). 

D’autre part, il existe encore peu d'études sur les pratiques associant le maïs grain avec des plantes 

de couverture fleuries simultanément sur la parcelle, dans l’objectif de favoriser les arthropodes. 

De manière générale, les cultures associées sont peu fréquemment utilisées dans les systèmes 

conventionnels en Europe (Brooker et al., 2015). Norris et al., (2018, 2016) ont testé différents 

mélanges de plantes à associer au maïs, et ont montré des effets très positifs sur les arthropodes 

prédateurs et les pollinisateurs. De même, von Redwitz et al., (2019) ont testé la « micro-

ségrégation » consistant à maintenir un couvert d’interculture fleuri en inter-rangs de maïs 

uniquement, et ont montré son intérêt pour les ennemis naturels et les pollinisateurs. Néanmoins, 

ces pratiques présentent des inconvénients. D’une part, les deux pratiques dépendent également 

des herbicides (notamment du glyphosate) pour détruire le couvert sur le rang de maïs (Norris et 

al., 2018; von Redwitz et al., 2019). D’autre part, parce que le maïs est une plante très sensible à la 

concurrence, ces pratiques ont réduit les rendements de 30 % à 50 % par rapport au maïs 

conventionnel (Norris et al., 2016; von Redwitz et al., 2019). L'étude de Schulz et al., (2020) montre 

que le choix des plantes utilisées en association avec le maïs est important pour réduire les pertes 

de rendement : le haricot (Phaseolus vulgaris) et la capucine (Tropaeolum majus) ont permis 

d'atteindre des rendements et une qualité de production similaires. Mais les mélanges de plusieurs 

plantes à fleurs, plus intéressantes pour la biodiversité, n'ont pas encore montré de bons résultats 

(Schulz et al., 2020). Les auteurs de ces études suggèrent que la recherche de la bonne répartition 

spatiale des plantes à fleurs d'intérêt écologique est essentielle pour trouver le compromis entre 

le soutien des arthropodes et le maintien d'un rendement acceptable en maïs (González-Chang 

et al., 2019; von Redwitz et al., 2019). Réaliser plus d’expérimentation est nécessaire pour étudier 

la taille des patchs de fleurs, leur composition, leur nombre, la distance entre deux patchs, ainsi 
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que leur influence sur la dispersion des arthropodes utiles dans le maïs. L’utilisation de plantes de 

couvert sous forme de bandes plus dispatchées dans la culture semble être une piste de recherche 

intéressante. Ce type de bande au milieu de la parcelle est encore peu étudiée en culture de maïs 

(Carmona et Landis, 1999; Lee et al., 2001). De manière générale, en dehors du seul cas du maïs, 

les bandes de végétation au sein des parcelles semblent être une option intéressante pour 

augmenter localement l’abondance et la richesse des populations d’arthropodes (Amy et al., 2018; 

Azpiazu et al., 2020; Kujawa et al., 2020; Rundlöf et al., 2018). Elles sont moins coûteuses que les 

bandes pérennes et ont l’avantage de pouvoir être intégrées dans la rotation et d’apporter plus de 

flexibilité pour les agriculteurs (Kujawa et al., 2020). Cependant, dans le cadre d’une culture de 

printemps, si elles sont implantées au printemps, l’essentiel de la floraison arrivera en été, ce qui 

ne permet pas d’apporter des ressources supplémentaires pour les ennemis naturels lors des 

premiers stades de développement de la culture, ni pour les abeilles émergeant au printemps (Amy 

et al., 2018). 

En conclusion, des solutions doivent encore être trouvées pour proposer des pratiques 

agroécologiques intra-parcellaires faciles à mettre en place dans les cultures de maïs, et efficaces 

pour apporter habitats et ressources aux arthropodes rampants et pollinisateurs. Valoriser et 

améliorer des pratiques déjà connues et adoptées par les agriculteurs, comme les cultures 

intermédiaires, est une piste prometteuse (Ellis et Barbercheck, 2015; Murrell, 2017). 

Sur le plan Européen, la PAC a mis en place différentes mesures d’encouragement à la transition 

vers une agriculture plus durable et à l’adoption de pratiques pour préserver la biodiversité. 

L’ensemble de ces mesures permet aux agriculteurs d'investir dans ces pratiques en minimisant 

les risques liés aux coûts financiers. Mais des freins socio-économiques et techniques 

contraignent l’adoption de ces solutions pour de nombreux agriculteurs. L’implantation d’IAE 

représente un investissement particulièrement important pour de nombreux agriculteurs, sans 

certitude d’avoir un retour sur investissement visible.  

Les pratiques intra-parcellaires de diversification sont particulièrement intéressantes pour 

soutenir les populations d’arthropodes déjà présentes dans les cultures. Elles sont à insérer à 

l’échelle de la rotation (cultures intermédiaires) ou en même temps que la plante cultivée 

(cultures associées). Dans le cas du maïs, la réduction du rendement induite par l’ajout de 

plantes de service en simultané implique des recherches supplémentaires pour proposer des 

solutions acceptables et efficaces. S’appuyer sur des pratiques déjà connues et adoptées par les 

agriculteurs est une piste prometteuse. 
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1.6. Objectifs de la thèse, questions de recherche et 

hypothèses  

L’objectif du projet de thèse est de proposer et d’expérimenter une pratique agroécologique 

innovante en culture de maïs, qui soit facile à insérer dans les systèmes de culture existants, et 

qui limite les inconvénients pour les agriculteurs, i.e. pertes de rendement importantes, 

investissements financiers et temps de travail supplémentaire. L’objectif de la pratique est de 

favoriser la biodiversité dans la parcelle cultivée, en particulier les arthropodes bénéfiques 

(ennemis naturels et pollinisateurs), en prenant en compte les contraintes techniques et 

réglementaires des agriculteurs en système de grandes cultures conventionnel. 

1.6.1. Présentation de la pratique expérimentée 

La pratique proposée a pour objectif de valoriser davantage les couverts d’interculture, qui sont 

bien connus et largement utilisés par les agriculteurs en France. Ces couverts peuvent être détruits 

tôt, avant même la fin de l’hiver et souvent avant leur floraison (quand ils contiennent des plantes 

qui fleurissent au printemps, Ellis et Barbercheck, 2015). La pratique consiste à conserver, pendant 

la culture de maïs, une bande du couvert d’interculture d’hiver précédent au centre de la parcelle. 

Le couvert d’interculture est semé en juillet-août après une céréale à paille ou en septembre-

octobre après un sorgho, un soja ou un maïs. En sortie d’hiver, au moment de la destruction du 

couvert d’interculture par labour, une bande du couvert de cinq mètres de large est délimitée et 

conservée au milieu de la parcelle. De cette façon, la bande divise la parcelle en deux parties et est 

connectée à une bordure du champ. 

Cette bande de couvert conservée persiste donc au milieu de la parcelle durant toute la culture du 

maïs (qui est habituellement semé en avril-mai dans notre zone d’étude). Au besoin, la bande peut 

être sursemée en sortie d’hiver si le couvert ne s’est pas suffisamment développé ou que certaines 

espèces ont gelé, pour éviter le plus possible l’apparition de plantes spontanées non désirables 

comme l’ambroisie. 

Le choix des espèces du mélange d’interculture est crucial pour le développement du couvert après 

l’hiver. Le mélange doit avoir les intérêts agronomiques qui sont attendus pour tout couvert 

d’interculture, ne pas être gélif pour passer l’hiver et assurer une végétation bien développée dans 

la bande l’année suivante, ainsi que contenir des espèces qui vont pouvoir fleurir à partir du 

printemps et ainsi apporter des ressources florales supplémentaires pour les insectes, en particulier 

pour les pollinisateurs.  
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1.6.2. Avantages et attentes concernant la pratique 

La pratique a pour objectif de combiner les effets positifs du couvert d’une interculture, d’une 

culture associée et d’une bande fleurie. Le couvert préalablement implanté permet de bénéficier 

des avantages agronomiques et environnementaux apportés par les couverts d’interculture (e.g. 

fertilité du sol, protection contre l’érosion des sols et la lixiviation de l’azote). Le couvert est 

également un habitat d’hivernation pour de nombreux arthropodes bénéfiques, et la pratique 

permet de conserver une partie de cet habitat d’hivernation qui aurait été habituellement détruit. 

Une fois la culture implantée, la bande de couvert conservée est similaire en termes de structure à 

une bande fleurie. Les bandes fleuries sont connues pour leurs effets bénéfiques pour les 

arthropodes mais sont peu adoptées en France, notamment car elles représentent un 

investissement supplémentaire pour l’achat des semences de plantes à fleurs. La pratique 

expérimentée a donc pour avantage de créer un habitat et fournir des ressources favorables aux 

arthropodes similaires à une bande fleurie, mais sans nécessiter d’investissement supplémentaire 

pour l’achat de semences, comme cette bande provient d’un couvert d’interculture déjà implanté. 

Contrairement à une bande fleurie classique, la bande de couvert conservée n’a pas un caractère 

pérenne obligatoire, c’est-à-dire qu’elle est destinée à être détruite (si l’agriculteur le souhaite) à 

la récolte du maïs ou à l’implantation de la culture suivant le maïs. Cela rend la pratique plus flexible 

et adaptable pour les agriculteurs réticents à implanter des IAE pérennes. 

De plus, la pratique a été pensée pour introduire une bande de végétation au centre de la parcelle, 

et non en bord de champs, de façon à mélanger plantes de service et plantes cultivées au sein de 

la parcelle, suivant un arrangement spatial qui limite la compétition du maïs avec les plantes de 

service pour les ressources. 

Enfin, la bande de couvert est connectée à la bordure du champ, ce qui permet une connectivité 

entre les habitats, favorisant le déplacement des arthropodes dans le paysage. 

1.6.3. Problématique, questions de recherche et hypothèses 

La problématique posée dans cette thèse est la suivante : 

 

 

 

Une bande de couvert d’interculture conservée au centre de la culture de maïs suivante permet-

elle de favoriser les arthropodes rampants et pollinisateurs dans les parcelles, et de contribuer au 

spillover des prédateurs et du potentiel de régulation des ravageurs dans la culture ?  
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Les deux objectifs scientifiques principaux de l’expérimentation sont : 

1) Mesurer et comprendre l’impact de la pratique sur la présence des arthropodes rampants, leur 

dispersion et sur le potentiel service de régulation des ravageurs dans la culture adjacente. 

2) Mesurer et évaluer l’intérêt de la pratique pour l’accueil et la conservation des pollinisateurs 

sauvages en milieu de grandes cultures. 

Les questions de recherche et les hypothèses sont divisées selon deux axes : 

1) Effets sur la distribution spatiale des ennemis naturels, des ravageurs et de l’activité de 

prédation 

Une bande d’interculture conservée au centre d’une parcelle peut-elle abriter les prédateurs 

généralistes ? 

 H1 = Comme la bordure de champs, la bande de couvert d’interculture est un habitat 

favorable pour les arthropodes rampants. Leur abondance et richesse sont similaires 

dans les deux habitats. 

Une bande d’interculture conservée au centre d’une parcelle peut-elle favoriser le spillover des 

prédateurs rampants et du potentiel de régulation des ravageurs (lié à l’activité prédatrice de ces 

prédateurs) dans la culture, sans favoriser la présence de ravageurs ? 

 H2 = La bande, en tant qu'habitat non perturbé au milieu de la culture, accueillera plus 

d'arthropodes que la zone cultivée et leur activité-densité dans la zone cultivée 

diminuera avec l'augmentation de la distance de la bande. 

 H3 = La bande sera un habitat favorable pour les limaces, le principal ravageur du maïs 

dans la zone d'étude, et la présence de limaces ne sera pas impactée par la distance à 

la bande dans la zone cultivée. 

 H4 = L’activité de prédation des prédateurs suit le même pattern de distribution que 

l’abondance et la richesse des arthropodes, donc le potentiel de régulation des 

ravageurs est plus important dans la bande et diminue avec la distance à la bande dans 

la culture. 

Quelles sont les communautés de carabes présentes dans les trois habitats, et quelles espèces et 

quels traits écologiques des communautés permettent d’expliquer les patterns de distribution 

observés ? 
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 H5 = La communauté de carabes hébergée par la bande de couvert préservée est un 

mélange d’espèces présentes dans la bordure du champ et dans la zone cultivée, 

présentes à des niveaux d’activité-densité semblables. 

 H6 = Dans la bande de couvert, la distribution des traits écologiques des carabes est 

une combinaison des traits écologiques de la bordure du champ et de la zone cultivée, 

et évolue vers une distribution des traits écologiques de type bordure (car la bande est 

un habitat non cultivé comme la bordure). 

 H7 = Dans la zone cultivée, la distance de la bande influencera la composition de la 

communauté de carabes et la distribution spatiale de leurs traits écologiques, en 

particulier la distribution des traits à proximité immédiate de la bande de couvert aura 

des points communs avec la bande de couvert (en raison d’un effet spillover ou d’un 

phénomène d’agrégation). 

 

2) Intérêt pour la conservation des pollinisateurs sauvages 

Quelles sont les avantages de la bande de couvert d’interculture pour les communautés de 

pollinisateurs ? 

 H8 = La bande de couvert d’interculture est visitée par une plus grande abondance et 

diversité de pollinisateurs que la bordure du champ, en raison de sa densité de fleurs 

plus élevée et de sa floraison continue du printemps à l'été, mais pas par une plus 

grande diversité fonctionnelle étant donné la faible diversité de fleurs attendue dans 

les bandes. 

La bande est-elle complémentaire à la bordure (type de ressource et communauté rencontrée, 

période de floraison) ? 

 H9 = La bande de couvert fournit une ressource alimentaire complémentaire à la 

bordure du champ, en termes de qualité (les communautés soutenues sont 

différentes), et en termes de temporalité, surtout au début du printemps. 

Quelle est la contribution des espèces semées dans le pool d’espèces végétales locales ? 

 H10 = Concernant les abeilles sauvages, les fleurs semées des bandes de couvert 

favorisent principalement des espèces communes, eusociales et généralistes 

(polylectiques), mais moins d’espèces rares, solitaires et spécialisées (oligolectiques) 

que les plantes à fleurs spontanées déjà présentes localement. 
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Chapitre 2 

Approches méthodologiques 
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2. Approches méthodologiques 

2.1. Mise en place de la pratique : aspects techniques 

La pratique expérimentée consiste à conserver une bande d’un couvert d’interculture diversifié au 

centre de la parcelle, et connectée avec une bordure du champ. Cette bande de couvert conservée 

persiste durant toute la culture de printemps suivante, dans notre cas pendant la culture du maïs. 

Elle n’est ni cultivée, ni broyée, ni détruite, ni traitée. Les passages d’engins sont en revanche 

possibles (e.g. lors du travail du sol, du semis et de la récolte si nécessaire). 

Dans le cadre de notre étude, la pratique a été expérimentée sur des parcelles en système de 

culture conventionnel, avec l’objectif de développer et d’évaluer une pratique adaptée aux 

systèmes de culture existants les plus répandus. Douze parcelles d’essai ont été suivies chez des 

agriculteurs volontaires. L’expérimentation a donc été conduite en conditions d’exploitation 

réelles, et les dates des interventions décrites ci-après ont été adaptées aux conditions 

pédoclimatiques particulières de chaque parcelle. 

Sur les parcelles expérimentales, le couvert d’interculture a été semé en juillet-août après une 

céréale à paille, ou en septembre-octobre après un soja, un sorgho ou un maïs. Une bande de ce 

couvert d’interculture connectée à la bordure du champ a été délimitée au milieu de chaque 

parcelle, de façon à la diviser en deux parties. La bande délimitée a été conservée lors de la 

destruction du couvert par un labour qui a eu lieu en février. Le maïs a été semé de début avril à 

début mai selon les parcelles (suivant les conditions météorologiques). Lors de l’expérimentation, 

aucun insecticide n’a été utilisé sur les parcelles et la bande n’a reçu aucun traitement herbicide. 

Les interventions de désherbage chimique habituelles ont eu lieu sur le maïs, généralement autour 

de la date de semis, et avant le stade quatre feuilles du maïs en rattrapage, en prenant soin de 

laisser une distance de 2 mètres minimum entre la bande et le pulvérisateur. 

La composition du couvert d’interculture a été choisie de manière à avoir des plantes pouvant être 

semées tardivement (jusqu’à septembre/octobre), non gélives, qui fleuriraient de manière étalée 

à partir du printemps suivant, et pourraient continuer à se développer pendant cette année pour 

assurer une bonne couverture dans la bande. Le couvert d’interculture devait également fournir les 

bénéfices agronomiques attendus par les agriculteurs, c’est-à-dire piéger les nitrates et ainsi 

protéger l’eau souterraine de la lixiviation, enrichir le sol en matière organique, et décompacter le 

sol afin d’améliorer sa structure (Dabney et al., 2001). Le choix des espèces a également été pensé 

pour proposer un mélange commercial, facile à trouver pour les agriculteurs en France. Pour réunir 



52 
 

ces objectifs, le mélange de semences était composé de quatre espèces dans quatre familles 

botaniques différentes :  

 37.5 % de raygrass italien (Lolium multiflorum) ou de seigle forestier (Secale cereale) 

 35 % de trèfle incarnat (Trifolium incarnatum) ou trèfle d’Alexandrie (Trifolium 

alexandrinum) 

 15 % de navette fourragère (Brassica rapa subsp. Oleifera) 

 12.5 % de phacélie à feuilles de tanaisie (Phacelia tanacetifolia) 

Au cours de la deuxième année d'expérimentation, le raygrass a été remplacé par une autre Poacée, 

le seigle, et le trèfle incarnat par une autre Fabacée, le trèfle d'Alexandrie dans les mêmes 

proportions, afin de s’ajuster aux attentes et aux besoins techniques des agriculteurs. De plus, le 

trèfle d’Alexandrie avait l’avantage d’offrir une plus grande fenêtre de floraison que le trèfle 

incarnat. 

Les avantages agronomiques, et écologiques de ce choix de mélange sont les suivants : 

 D’un point de vue agronomique, ce mélange permet d’augmenter la fertilité physique et 

chimique du sol. La présence d’espèces avec des systèmes racinaires complémentaires 

(fasciculés pour le raygrass et le seigle, pivotants pour la navette) permet d’explorer 

l’ensemble des horizons de surface et donc de décompacter et d’aérer le sol. La présence 

d’une légumineuse est particulièrement intéressante pour capter l’azote, restituer 

davantage d’azote au maïs et augmenter l’efficience d’utilisation de l’azote par le maïs. 

 Ces quatre espèces ont une phénologie, un port et une structure différente, et permettent 

ainsi d’avoir une structure de végétation plus complexe qu’un couvert monospécifique, et 

une création de biomasse étalée dans le temps. Le raygrass (ou le seigle) ainsi que la 

navette fourragère assurent une végétation haute, car ils peuvent atteindre une hauteur 

de 2 m. Le trèfle couvre efficacement de sol dans les strates inférieures de la bande. Une 

végétation haute, dense et à la structure complexe favorise davantage la création d’un 

microclimat et d’un habitat refuge favorable aux arthropodes rampants. 

 Parmi les plantes de couvert facilement disponibles pour les agriculteurs et éligibles pour 

les SIE, ce choix de mélange permet d’apporter une complémentarité des ressources de 

manière qualitative et temporelle, c’est-à-dire une ressource alimentaire (pollen et nectar) 

diversifiée et prolongée dans le temps. La phacélie a été choisie pour son caractère très 

mellifère (Rundlöf et al., 2018; Williams et Christian, 1991). Les différentes floraisons se 

succèdent. La navette fleurit en premier en mars-avril, et jusqu’en mai dans certains cas. 

La phacélie fleurit à partir d’avril-mai, la plus grande partie de sa floraison est en mai mais 
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s’étend jusqu’en été, et se ressème naturellement pour fleurir à nouveau en septembre-

octobre. Le trèfle commence sa floraison en mai et s’étend jusque juillet pour le trèfle 

d’Alexandrie. 

Dans le cadre de notre étude, les bandes mesuraient 5 m de largeur sur 110 m de longueur pour 

toutes parcelles, quelles que soient leur taille et leur forme. La largeur de 5 mètres a été choisie 

pour correspondre à la largeur des semoirs à maïs des agriculteurs partenaires (généralement 4,80 

m), ce qui leur permettait de cultiver la parcelle au bout de la bande sans calcul ni manœuvre 

supplémentaire. La taille, la forme et la position de la bande dans les parcelles d’essai ont été 

standardisées à des fins d’expérimentation mais d’un point de vue opérationnel, la pratique a 

vocation à être adaptée par les agriculteurs en fonction de leurs contraintes et objectifs. La bande 

pourrait ainsi avoir la taille qui conviendrait le mieux à l’agriculteur qui la met en place, et même 

traverser la parcelle de bout en bout et donc être connectée à deux bordures. Ces bandes 

pourraient également en pratique être stratégiquement situées sur des zones moins productives 

comme les passages d’enrouleur d’irrigation. 

2.2. Présentation des sites d’expérimentation 

L’expérimentation a eu lieu en région Auvergne-Rhône-Alpes (France), dans les départements du 

Rhône, de l’Ain, de l’Isère et de la Drôme, sur 12 parcelles d’agriculteurs volontaires en 

conventionnel (Figure 2). Les essais ont eu lieu sur deux années : cinq parcelles la première année 

(2019) et sept la seconde (2020). Il y a une bande par parcelle agricole. La surface des parcelles 

varie entre 1,1 et 5,7 hectares. 

Les parcelles étaient toutes cultivées en maïs avec un précédant blé, orge, sorgho, soja ou maïs. 

Elles sont situées dans des paysages agricoles dominés par les grandes cultures et l’élevage, donc 

composés majoritairement de parcelles en céréales, colza et prairies. 
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Figure 2 : Carte des parcelles d’expérimentation. Les parcelles indiquées par un cercle orange 

sont celles de l’année d’expérimentation 2018-2019 et celles indiquées par un losange bleu 

de l’année 2019-2020 (carte extraite de My Maps, Google 2022). 

 

2.3. Design expérimental 

Le design expérimental est le même pour toutes les parcelles quelle que soit leur taille et leur 

forme. Les arthropodes rampants, les taux de prédation ainsi que les limaces (principaux ravageurs 

du maïs dans la région), ont été suivis dans la bande de couvert, dans la zone cultivée en maïs à 10 

m, 25 m et 50 m de la bande (sur le côté gauche et sur le côté droit de la bande, le long de trois 

transects parallèles) ainsi que dans la bordure du champ qui est connectée à la bande. Il y a un total 

de 24 placettes d'échantillonnage par parcelles, réparties comme décrit sur la Figure 3. Ce design a 

été créé afin d’étudier les dynamiques spatiales des populations d’arthropodes autour de la bande 

dans la parcelle. Les relevés sur une bordure comme contrôle positif permettent d’évaluer le 

potentiel local en termes de biodiversité sur un milieu non cultivé à végétation spontanée. 
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Les pollinisateurs ont été observés dans la bordure du champ (sur 100 m) et dans la bande (sur 100 

m), afin de comparer les communautés visitant les fleurs des deux éléments et d’analyser la 

contribution des espèces fleuries du mélange de couvert d’interculture dans le réseau plantes-

pollinisateurs. 

 

 

Figure 3 : a) Photographie d’une parcelle d’essai. b) Design expérimental, chaque cercle noir 

correspond à une placette d’échantillonnage où un piège Barber, une chenille artificielle et un 

piège à limace sont positionnés. 

 

2.4. Planning d’échantillonnage 

Il y a eu cinq périodes d'échantillonnage pour les arthropodes rampants, les limaces, et les taux de 

prédation : en février avant la destruction du couvert d’interculture (stade initial, IS), au semis du 

maïs (S), aux stades quatre feuilles (4L) et huit feuilles (8L) du développement du maïs, et enfin 

après la récolte du maïs (stade final, FS). Les semis de maïs ont eu lieu d'avril à début mai, selon les 

parcelles, ainsi le maïs a atteint le stade huit feuilles de juin à début juillet. 

En ce qui concerne les pollinisateurs, ils ont été échantillonnés une fois par mois de mars à juillet 

sur toutes les parcelles, c’est-à-dire pendant la durée de la floraison des bandes (voir Tableau 1). 
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Tableau 1 : Synthèse des méthodes de relevées utilisées, avec leur objectif, fréquence et 

périodes, et nature des données récoltées. 

 

 Pollinisateurs  Faune épigée Limaces Taux de 

prédation 

Méthode 

d’échantillonnage 

Transects 

standardisés au 

filet à papillon 

Pièges Barber Pièges à Limaces 

De Sangosse 

Proies 

sentinelles 

(chenilles en 

plasticine) 

Période et 

fréquence 

Mars 

Avril 

Mai 

Juin 

Juillet, 

1 fois par mois 

 stade initial (IS) : février 

 semis du maïs (S) : avril-mai 

 stade quatre feuilles du maïs (4L) : mai-juin 

 stade huit feuilles du maïs (8L) : juin-juillet 

 post-récolte (FS) : octobre 

Zone 

échantillonnée 

Bordure + bande Bordure + bande 

+ maïs 

Bordure + bande 

+ maïs 

Bordure + bande 

+ maïs 

Nature des 

données 

Abondance 

Richesse  

Abondance 

Richesse 

Abondance Occurrence de 

morsure + 

Identification 

des morsures 

Taxons concernés  Abeilles 

 Syrphes 

(Adultes) 

 Carabes 

 Staphylins 

 Araignées 

 Opilions 

/ / 

Niveau 

d’identification 

 Espèce  

 Famille 

 Espèce 

 Famille 

 Famille 

 Ordre 

/ / 
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2.5. Méthodes de relevé et identification des arthropodes 

2.5.1. Les arthropodes rampants 

Au total, 24 pièges Barber ont été placés sur chaque parcelle, dans la bordure du champ, dans la 

bande et dans le maïs à différentes distances de la bande (Figure 3) afin de collecter les arthropodes 

rampants : principalement carabes, staphylins, araignées et opilions. Ils étaient disposés à une 

distance minimale de 10 m chacun. 

Les pièges étaient composés d’un pilulier rempli au quart d’une solution de propylène glycol à 30 

% avec quelques gouttes de détergent inodore (pour diminuer la tension de surface), surmonté 

d’un entonnoir avec une ouverture de 10 cm de diamètre, et protégé des intempéries par un toit 

(Figure 4). Les pièges étaient posés pour une durée de 48 h, après laquelle ils étaient récoltés dans 

des tubes individuels. Au laboratoire, les arthropodes étaient rincés, triés et comptés avant d’être 

conservés dans de l’alcool à 70° pour une future identification. Les carabes ont été identifiés à 

l’espèce, les araignées à la famille, et les staphylins et opilions ont été comptés sans autre 

identification. 

 

Figure 4 : Photographies d’un piège Barber avec le toit (gauche) et sans (droite).  

 

Pour l’analyse des communautés de carabes, trois traits écologiques ont été utilisés :  

 Le régime alimentaire (prédateur, polyphage, ou phytophage) ; 

 Le statut alaire (macroptère, dimorphe, ou aptère, donnant une indication de la capacité 

de dispersion) ; 
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 La taille moyenne du corps (classe A = moins de 5 mm, classe B= de 5 à 10 mm, classe C = 

de 10 à 15 mm, classe D = de 15 à 25 mm et classe E = plus de 25 mm). 

2.5.2. Les limaces 

Le suivi des limaces a été réalisé avec des pièges spécifiques qui reflètent l’activité-densité des 

limaces dans la parcelle. Les pièges à limaces utilisés étaient des carrés de matériaux retenant l’eau 

(contre terre) recouvert d’un matériau réfléchissant (Piège INRA, De Sangosse) de 50 cm de côté 

(Figure 5). Ils étaient posés selon le même design que les pots Barber (3 m devant le pot Barber) et 

aux mêmes dates de relevé (Figure 3, Tableau 1). Les pièges imbibés d’eau étaient disposés pendant 

48 h, puis soulevés et le nombre de limaces s’y trouvant était relevé. 

 

Figure 5 : Photographie d’un piège à limace disposé entre deux rangs de maïs.  

2.5.3. Les taux de prédation 

Les taux de prédation mesurés reflètent l’activité prédatrice des prédateurs au niveau du sol, et 

permettent d’estimer le potentiel service de régulation des ravageurs fourni par ceux-ci (Ferrante 

et al., 2014; Low et al., 2014). La mesure des taux de prédation a été réalisée grâce à des proies 

sentinelles sous forme de chenilles artificielles en plasticine verte (Figure 6, Smeedi plus, V. nr. 

776609, Denmark). Elles étaient disposées selon le même design que les pots Barber (3 m derrière 

le pot Barber) et aux même dates de relevé (Figure 3, Tableau 1). Après 48 h de pose, les traces de 

morsures caractéristiques des différents prédateurs étaient comptabilisées et identifiées : 

mammifère, oiseau, arthropode. Pour les besoins de l’expérimentation, seules les occurrences de 

morsures d’arthropodes (i.e. chenille « mordue » ou « non mordue ») ont été utilisées. Les chenilles 

mordues par des mammifères étaient très abimées et pouvaient cacher des morsures 
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d’arthropodes antérieures, elles ont donc été enregistrées comme données manquantes et non 

comme données nulles. 

 

Figure 6 : Photographies d’une chenille artificielle en place sur le terrain (gauche) et d’une 

chenille mordue en gros plan au laboratoire (droite, Sarah Grauby). 

 

2.5.4. Les pollinisateurs 

Des transects standardisés au filet à papillon (Westphal et al., 2008) ont été réalisés sur la bande 

de couvert et sur la bordure du champ afin de collecter les abeilles et syrphes visitant les fleurs 

(Figure 7), sans impacter les populations locales (Gezon et al., 2015). Pour les transects 

standardisés, les résultats dépendent de la vision et de la dextérité de l’opérateur, c’est donc la 

même personne qui a collecté les abeilles à chaque relevé. Les relevés ont été réalisés dans des 

conditions climatiques optimales, c’est-à-dire entre 13 et 30°C, avec un vent faible, peu de nuages 

et pas de pluie. 

Ces transects ont été réalisés une fois par mois sur chaque parcelle, une fois le matin et une fois 

l’après-midi (Tableau 1). La bande de 100 m était parcourue en 30 minutes d’un côté (aller) et 30 

minutes de l’autre coté (retour). La bordure du champ était parcourue sur 100 m en 30 minutes 

(aller uniquement). La zone de la bordure de champs choisie était celle contenant la plus grande 

diversité de plantes fleuries. Chaque individu entrant en contact avec une fleur a été collecté, et la 

fleur visitée enregistrée. Les individus pouvant être identifiés avec certitude ont été relâchés 

(principalement Apis mellifera), les autres ont été emmenés au laboratoire où ils ont été tués par 

le froid (congélateur à -18°C minimum). Chaque individu, doté d’un identifiant unique, a été épinglé 
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puis étiqueté. Les abeilles ont été identifiées à l’espèce et les syrphes comptés sans autre 

identification. 

Dans la zone géographique de l’étude, les femelles des espèces Halictus simplex, Halictus 

eurygnathus, et Halictus langobardicus sont inséparables. Elles ont donc été regroupées sous 

l’identifiant « groupe Halictus simplex ». De la même manière, les bourdons des espèces Bombus 

terrestris et Bombus lucorum étaient souvent impossible à séparer avec certitude, donc regroupés 

sous l’identifiant « groupe Bombus terrestris ». Enfin, quatre individus de la même espèce du genre 

Nomada n’ont pas pu être identifiés avec certitude et donc nommés « Nomada sp. » lors de ce 

travail. 

Les fleurs présentes dans les bandes et bordures échantillonnées étaient enregistrées chaque jour 

de relevé dans chaque parcelle. Les plantes ont été identifiées à l’espèce sur le terrain autant que 

possible. Quand ce n’était pas possible, des photographies ou des prélèvements ont été réalisés 

pour une identification au laboratoire. Malgré cela, certaines plantes morphologiquement proches 

n’ont pas pu être identifiées avec certitude, et ont donc été enregistrées en utilisant le nom de leur 

famille botanique et leur couleur (Asteraceae jaune, Asteraceae blanche, et Apiaceae blanche). 

Pour l’analyse des communautés d’abeilles, les traits écologiques suivants ont été utilisés : 

 Le lectisme (oligolectique ou polylectique, indiquant le niveau de spécialisation alimentaire 

de l’abeille) ; 

 la longueur de la langue (longue ou courte) ; 

 le mode du transport du pollen (accidentel, brosse abdominale, jabot, corbiculae, sur les 

pattes, ou sur les pattes et le corps) ; 

 la socialité (eusociale ou solitaire, l’espèce communale Andrena agilissima a été comptée 

comme solitaire) ; 

 le mode de nidification (nid aérien en résine, cotonnière, fouisseuse, dans des cavités déjà 

existantes, ou parasite). 
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Figure 7 : Collecte de pollinisateurs au filet à papillon sur la bande de couvert (Anthony 

Roume). 

2.6. Analyses statistiques 

2.6.1. Mesure de la biodiversité 

Pour cette étude, quatre mesures principales de la biodiversité ont été utilisées :  

(i) L’activité-densité qui est l'effectif de chaque espèce (carabes, abeilles), famille 

(araignées, staphylins, syrphes) ou groupe (opilion, limace) échantillonné ; 

(ii) La richesse des espèces (carabes, abeilles) ou des familles (araignées), déterminée par 

le nombre d'espèces ou de familles différentes enregistrées dans chaque échantillon ; 

(iii) L’indice de Shannon, utilisé pour caractériser la diversité alpha des espèces (abeilles) ; 

(iv) L’indice de dispersion fonctionnelle FDis utilisé comme un indicateur de la diversité 

fonctionnelle des espèces (abeilles) selon Laliberté et Legendre (2010). 

2.6.2. Modèles linéaires généralisés mixtes et sélection de modèles 

Des modèles linéaires généralisés mixtes (GLMM) ont été utilisés pour étudier l’influence de divers 

facteurs comme l’habitat ou la distance à la bande (variables explicatives) sur l’activité-densité, la 

richesse, les indices de diversité, et les taux de prédation (variables réponses). 
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Afin de définir les meilleurs modèles, les modèles ont été classés en fonction de leur critère 

d'information d'Akaike corrigé pour des petits échantillons (AICc, Bolker et al., 2009). Ce critère 

permet d’identifier le meilleur modèle (avec la valeur d’AICc la plus basse) qui offre le meilleur 

compromis entre précision et simplicité, et dont les variables explicatives ont un effet sur la variable 

réponse. Les modèles avec une valeur de ∆i (différence d’AICc avec le meilleur modèle) inférieure 

à 2 sont considérés comme statistiquement proches (Burnham et Anderson, 2002) et ont donc été 

sélectionnés et moyennés (procédure de model averaging) pour donner les résultats de l’analyse. 

Pour chaque modèle sélectionné, le poids d'Akaike (wi, qui représente le poids du modèle parmi 

tous les candidats), ainsi que les valeurs de R² conditionnel et marginal (qui indiquent la part de 

variation dans les données expliquées par le modèle et les variables fixes du modèle 

respectivement) sont donnés. 

Ces analyses statistiques ont été réalisées avec la fonction glmer du package lme4. Le classement 

et la sélection des modèles, ainsi que la procédure de model averaging ont été effectués à l'aide du 

progiciel MuMIN. Tous les modèles ont été vérifiés pour la surdispersion avec la fonction 

dispersion_glmer du package blmeco R (Korner-Nievergelt et al., 2015). Les valeurs R2 marginal et 

conditionnel des modèles sélectionnés ont été calculées avec le package MuMIn selon la méthode 

proposée par Nakagawa et al., (2017). 

2.6.3. Analyses de similarité des communautés et espèces indicatrices 

Des analyses de similarité de la composition des communautés de carabes et d’abeilles ont été 

effectuées afin d’évaluer l'impact du site, de la période d'échantillonnage et de la zone 

d'échantillonnage sur les variations dans les communautés. Les analyses de similarité (ANOSIM) et 

les analyses permutationnelles de la variance (PERMANOVA) ont été réalisées avec 9999 

permutations, respectivement en utilisant les fonctions anosim et adonis2 du package R (Faith et 

al., 1987; Warton et al., 2012). Les valeurs de R² de la PERMANOVA sont utilisées comme 

quantification de l'ampleur de la variation dans les communautés parmi les groupes (expliquée par 

site, période d'échantillonnage ou zone d'échantillonnage). Ces analyses peuvent être complétées 

par une pairwise PERMANOVA permettant de comparer la dissimilarité entre les différents facteurs 

d’une variable deux à deux (Martinez Arbizu, 2020). 

Le coefficient de corrélation Point-Biserial a été utilisé pour estimer les espèces indicatrices d’une 

zone ou d’un site (De Cáceres et Legendre, 2009). Ces analyses ont été réalisées avec 9999 

permutations, en utilisant la fonction multipatt du package R indicspecies (De Cáceres et al., 2010). 
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2.6.4. Analyse de co-inertie à trois tableaux RLQ et fourth corner 

Afin d'évaluer les relations entre les variables environnementales (période et zone 

d'échantillonnage) et les traits écologiques des carabes, une analyse RLQ de co-inertie complétée 

par la méthode fourth corner (Dray et al., 2014) a été réalisée avec le package ade4. Un graphique 

des trajectoires a été utilisé pour la visualisation de l'évolution spatio-temporelle de la répartition 

des traits dans la communauté des carabes. Un randtest de Monte Carlo (9999 permutations, 

fonction randtest du package ade4) a été calculé pour indiquer si les traits écologiques et les 

variables environnementales étaient globalement associés de manière significative. 

La méthode de fourth corner a été utilisée avec le package ade4 pour déterminer les associations 

significatives entre les traits écologiques et les variables environnementales deux à deux. Seules les 

p-values corrigées avec la méthode « fdr » ont été prises en compte pour les résultats (Dray et al., 

2014).   

2.6.5. Analyse de réseau d’interaction plantes-abeilles 

L’analyse des réseaux d’interaction plantes-pollinisateurs a été réalisée pour évaluer l'effet des 

fleurs semées sur la communauté d'abeilles sauvages butineuses, et pour comparer l'importance 

dans les réseaux des fleurs semées et spontanées. 

Premièrement, les réseaux plantes-abeilles enregistrés dans la bande et dans la bordure ont été 

visualisés séparément à l'aide du package bipartite (Dormann, 2011; Dormann et al., 2009). Le 

nombre d’espèces d’abeilles et le nombre d’espèces ou groupes de plantes, ainsi que l’asymétrie 

de chaque réseau ont été calculés mois par mois, pour la bordure du champ et pour la bande. 

L'asymétrie du réseau est l'équilibre entre le nombre d'espèces dans les deux niveaux : les valeurs 

positives indiquent plus d'espèces d'abeilles, négatives plus d'espèces de plantes (Blüthgen et al., 

2007). 

Deuxièmement, le réseau d’interaction global (sans séparer bande et bordure) a été utilisé pour 

calculer trois indices concernant les espèces (species-level), afin d’analyser l'importance des plantes 

semées dans le pool d’espèces végétales présentes :  

 Le nombre de partenaires effectif, qui est le nombre de partenaires d’une espèce en 

prenant en compte tous les partenaires comme s’ils étaient du même niveau de rareté 

(Bersier et al., 2002) ; 

 L’indice « species strength », qui est la somme des dépendances de chaque espèce et 

qui quantifie l'importance d'une espèce parmi toutes les autres (Dormann, 2011) ; 
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  d' est un indicateur la spécialisation de chaque espèce allant de 0 à 1 (une valeur élevée 

de d' indique une plus grande complémentarité, ce qui suppose une forte 

spécialisation, Blüthgen et Klein, 2011). 

Pour compléter nos observations, nous avons visualisé le réseau global en utilisant les traits 

écologiques des abeilles au lieu des espèces. Le lectisme, la longueur de la langue, le mode de 

transport du pollen, la socialité et le mode de nidification ont été combinés pour créer 15 « profils » 

d'abeilles sauvages, qui ont été utilisés à la place des espèces d'abeilles dans la visualisation du 

réseau. Cela nous a permis d'identifier visuellement les types d'abeilles sauvages visitant chaque 

espèce ou groupe de plantes. 
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Abstract 

Intensification of agriculture, with landscape simplification and reduction of natural habitats, is 

known to contribute to the decline of arthropods. Implementation of agroecological practices and 

infrastructures in current cropping systems is expected to mitigate this biodiversity loss and provide 

pest regulation through natural enemies. The aim of this study was to assess the efficiency of an 

undestroyed strip of winter cover crop within maize fields to promote ground-dwelling arthropod 

spillover and their predation activity into fields. The field survey was carried out in 2019 and 2020 

within 12 fields. Monitoring of ground-dwelling arthropod activity-density, richness, and predation 

rate, as well as slug activity-density, was conducted in the strip, in the cropped area and in a grassy 

field margin. The results show that activity-density of carabids, spiders, and slugs, and the predation 

rate were overall higher in the strip than in the cropped area or the field margin. No clear edge 

effect of the strip on arthropods in the cropped area was found, but predation rate was enhanced 

closer to the strip. We did not record a negative effect of the strip on the occurrence of slugs within 

the maize crop. The study shows that a mid-field strip of winter cover crops can be efficient for 

biodiversity conservation of ground-dwellings predators in agricultural landscapes and provide a 

potential pest control service in cropped fields. 

Keywords 

Agroecological practice; vegetation strip; in-field habitat; pest control; spillover; carabids; slugs  
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3.1. Introduction 

Agroecological transition in a context of climate change is challenging (Murrell, 2017), including in 

regards to pest control. There is an increasing need for alternative cropping systems that are 

efficient in maintaining control over pest infestations with no or less pesticides (Dainese et al., 

2019). Cropping systems based on natural biodiversity and their functionality for pest control can 

be a solution to decrease dependency on chemical inputs and enhance the resilience of 

agroecosystems (González-Chang et al., 2019). Indeed, beneficial arthropods and their associated 

ecosystem functions and services, such as natural pest control and pollination, are essential for 

food production and plant reproduction (Holland et al., 2017). Therefore, it is of prime importance 

to conserve these arthropods and halt population decline linked to agricultural intensification 

(Sánchez-Bayo and Wyckhuys, 2019; Seibold et al., 2019). 

There are two main approaches based in increasing plant diversity in agricultural landscapes that 

can be used to address this challenge: implementation of semi-natural elements (spared land / 

segregation) and use of agroecological cropping practices (shared land / integration) (Ekroos et al., 

2016). On the one hand, many semi-natural elements around and inside fields are suitable habitats 

for farmland arthropods (Holland et al., 2016), and promote the presence of natural enemies at the 

landscape scale (Landis et al., 2005). Semi-natural elements, such as spontaneous field margins 

(Bianchi et al., 2013), hedges (Šálek et al., 2018), sown wildflower strips (Albrecht et al., 2020), mid-

fields refuge-strips (Kujawa et al., 2020), and beetle banks (Collins et al., 2002), can provide an un- 

or less disturbed habitat for arthropods. They provide shelter, food resources, overwintering 

(Ganser et al., 2019) and reproduction sites (Meek et al., 2002), as well as alternative prey for 

predatory arthropods (Sarthou et al., 2014), especially when enriched with floral resources 

(Haaland et al., 2011), and can therefore support an important reservoir of beneficial arthropods in 

agroecosystems. Moreover, beneficial arthropods are expected to move between these semi-

natural elements and adjacent cropped fields (Bianchi et al., 2013; Blitzer et al., 2012). Such 

exchanges between source and sink habitats (i.e. spillover effect) vary according to the spatial and 

temporal availability of resources in each habitat and the specific ecological needs, dispersal 

abilities and life strategies of each species (Holland et al., 2009; Schellhorn et al., 2014). The 

direction of the spillover from one habitat to another - when there is such a movement - is thus 

variable and difficult to predict (Tscharntke et al., 2005; Woodcock et al., 2016). However, although 

some studies have documented exchanges between semi-natural habitats and adjacent crops 

(Aviron et al., 2018; Madeira and Pons, 2016), there is still no consensus whether sown vegetation 

strips effectively are a source of ground-dwelling arthropods for the cropped area (Albrecht et al., 
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2020; Pecheur et al., 2020). Little is known about the distance over which ground-dwelling 

arthropods spread into the cropped areas (Boetzl et al., 2020; Fusser et al., 2017), as well as the 

spread of their associated ecosystem services, e.g. pest regulation (Holland et al., 2016). 

On the other hand, agroecological practices (e.g. intercropping) that increase temporal and spatial 

plant diversity (Letourneau et al., 2011) and complexity of plant structures (Malézieux et al., 2009) 

have valuable advantages including for the conservation and the increase of arthropods 

populations in agricultural fields. These practices influence arthropod movements and spatial 

distribution within cropped areas (Holland et al., 2009) and are promising for the increase of 

ecosystem services they provide, such as pest control (Mansion-Vaquié et al., 2019). In addition, 

these practices are often easier to implement in existing cropping systems than perennial 

infrastructures (Pearsons and Tooker, 2017; Pe’er et al., 2017). However, the introduction of 

practices that increase in-crop plant diversity can be particularly challenging for crops that are 

highly sensitive to competition, such as maize. Indeed, studies found that intercropping maize had 

positive effects on predatory arthropods and pollinators (Norris et al., 2018, 2016). Likewise, von 

Redwitz et al. (2019) tested the "micro-segregation" consisting in maintaining a flowering winter 

cover crop in maize inter-row only. However, these practices reduced yields of maize by 30 % to 50 

% compared to conventional maize due to plant competition (Norris et al., 2016; von Redwitz et al., 

2019). 

According to these observations, we designed an innovative practice to be integrated into maize 

cropping systems, with the aim to combine the benefits of overwintering cover crops and mid-field 

flower strips while limiting their drawbacks. The practice consists of implementing a winter cover 

crop before the maize cropping and then preserving an undestroyed strip of this winter cover crop 

in the middle of the field throughout the duration of maize cultivation. The strip remains connected 

to a spontaneous grassy field margin (i.e. uncropped land bordering the field). The expected 

benefits are an increase in the surface of non-cropped habitats and the creation of a corridors 

network that promotes the dispersion of beneficial arthropods in agricultural fields. For our field 

experiments we hypothesized that: 

1) Abundance and richness of arthropods will be similar in the cover crop strip and the grassy field 

margin;  

2) The strip, as an undisturbed habitat in the middle of the crop, will host more arthropods than 

the cropped area and their activity-density in the cropped area will decrease with increasing 

distance from the strip;  
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3) The strip will be a suitable habitat for slugs, the main maize pest in the study area, and no 

distance-driven pattern of slug distribution in the cropped area;  

4) Finally, we presume that the predation rate, and thus the potential of pest control, will be higher 

in the strip and in the crop bordering the strip. 

3.2. Materials and methods 

3.2.1. Study area and experimental design 

Experimental fields were located in the region Auvergne-Rhône-Alpes (France), in the Rhône, Ain, 

Isère and Drôme districts, on conventional commercial farms. The area is characterised by a 

temperate semi-continental climate, with Mediterranean influence. The weather during the two 

years of experiment, 2019 and 2020, was particularly warm, and both years were concerned by 2 

intense heatwaves that occurred between July and August. The farms are located in agricultural 

landscapes dominated by conventional farming, with mainly arable cropping (cereals and oilseed) 

and mixed crop–livestock farming. 

Field experiments implemented on farmers’ fields were conducted over two years, on five fields in 

2019 and seven fields in 2020. Field size ranged from 1.1 to 5.7 hectares. Crop management was 

carried out according to farmers’ existing approaches, so as to accommodate their technical and 

regulatory constraints. No insecticides were applied on the fields during the experimentation. 

The year before maize cultivation (2018 for the 2019 experimentation year, and 2019 for the 2020 

experimentation year), a winter cover crop was sown on the experimental fields, either in August 

or in September-October depending on the previous crop harvest time. These winter cover crops 

were destroyed by ploughing at the end of winter (February to March) except for a 5 m wide 110 

m long strip, which remained in the middle of the field. The strip was perpendicular to a grassy field 

margin and connected to it (Fig. 8). This strip of winter cover crop therefore persisted throughout 

the whole cultivation cycle of maize, which was sown in April-May and harvested in October.  

The winter cover crop was comprised of a mixture of 12.5 % Phacelia (Phacelia tanacetifolia), 37.5 

% ray grass (Lolium multiflorum) 15 % Turnip Rape (Brassica rapa subsp. Oleifera) and 35 % Crimson 

clover (Trifolium incarnatum) by weight. During the second year of the experiment, ray grass was 

replaced by another Poaceae, rye (Secale cereale) and Crimson clover by another Fabaceae, 

Alexandria clover (Trifolium alexandrinum), in the exact same proportion, to better match with the 

expectations and technical needs of the farmers. 
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This mixture, composed of different botanical families, was chosen for its potential to provide a 

diverse floral food resource (Balzan et al., 2014) and shelter for ground-dwelling arthropods. The 

selected plants are also easily accessible to farmers and have a good agronomic and environmental 

performance (Dabney et al., 2001). 

3.2.2. Monitoring and sampling design 

Ground-dwelling arthropods and their predation rate as well as slugs (main maize pests in the 

region), were monitored in the cover crop strip, in the cultivated maize area at 10 m, 25 m and 50 

m from the strip (at both left and right side of the strip, along three parallel transects) as well as in 

the grassy field margin connected to the strip. There were a total of 24 sampling plots per field 

distributed as shown in Figure 8. 

 

 

Figure 8: Sampling design of maize cropping with in-field vegetation strip. Each black dot 

represents the place where a pitfall trap, a slug trap and a plasticine caterpillar were placed 

(a). A photography of one experimental field (b). 

 

There were five sampling periods: in February before winter cover crop termination (initial stage, 

IS), at maize seeding (S), at the 4 leaves (4L) and 8 leaves (8L) stages of maize development, and 

finally after maize harvest (final stage, FS). Maize seeding happened from April to early May, 

depending on each field, thus the maize achieved 8L stage from June to early July. 
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3.2.3. Ground-dwelling arthropods 

Ground-dwelling arthropod activity-density was monitored using pitfall traps made of a 10 cm 

diameter funnel and a vial filled with 2 cm of a 30 % propylene glycol solution with a drop of non-

perfumed detergent in order to reduce surface tension. Pitfall traps were covered by a roof 

protecting the sample from rain (Woodcock, 2005). One pitfall trap was placed at each sampling 

plot as described in Figure 8. The traps were opened for 48 hours. Carabids and spiders were 

identified respectively at the species and at the family level, while staphylinids and harvestmen 

were counted without further identification.  

3.2.4. Slugs 

Slugs were monitored using slug mat traps consisting of a 50 cm x 50 cm square of absorbent 

material moistened with water (De Sangosse), offering potential shelter for slugs. The number of 

slugs trapped thus reflects the activity-density of slugs in the plot. Slug traps were set 3 m from 

each pitfall trap (Fig. 8), and left for 48 hours before the number of slugs trapped was recorded and 

the traps removed. 

3.2.5. Predation rates 

To get an estimate of predation activity of some ground-dwelling arthropods, artificial caterpillars 

made of green plasticine (Smeedi plus, V. nr. 776609, Denmark) were used as sentinel prey (15 mm 

length and 3 mm diameter). These artificial caterpillars do not have the characteristics of real prey 

involved in the predation process (e.g. olfactive detection, recognition), thus predation rates on 

artificial caterpillars do not provide an accurate estimate of the actual predation activity of all 

predators, but this method is effective for making comparisons across sampled areas (Low et al., 

2014). One plasticine caterpillar was placed at each sampling plot (Fig. 8) on the same sampling 

dates that the pitfall traps and slug traps were set and collected 48 hours later. Bitemarks on the 

plasticine caterpillars were recorded and their origin (bites from arthropods, birds or mammals) 

visually identified (Ferrante et al., 2014). For the purposes of this experiment, only data concerning 

the bites of arthropods were used, and each plasticine caterpillar was registered as “bitten” or “not 

bitten”. 

3.2.6. Statistical analysis 

Statistical analysis was performed on data from only the three sampling periods (S, 4L, 8L) 

corresponding to the most sensitive stages of maize to slugs, and which avoid the major 
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disturbances and changes of habitats (ploughing and maize harvest). However, data from the IS and 

FS sampling periods was included in figures to capture change between the initial and final stages 

of the experiment. 

We analysed variation found within activity-densities (for carabids, spiders, staphylinids, 

harvestmen and slugs), species richness for carabids, family richness for spiders, and predation 

occurrence (1 = at least one arthropod bite; 0 = no arthropod bite) related to habitats or distance 

from the strip. We conducted three statistical analyses consisting of models selection procedures. 

We used generalized linear mixed models (GLMM) assuming a negative binomial distribution for 

count data (activity-density and richness) or a binomial distribution for predation rates. 

The first analysis, called “margin versus strip”, contrasted data from these two habitats to test our 

first hypothesis regarding the comparison between grassy margin and strip. We used as fixed 

effects in the full model the Habitat (margin and strip as factors) in interaction with the sampling 

Period (S, 4L, 8L as factors) to account for different seasonality among habitats (capital letters 

indicate a variable in the model). We used the Field nested within the Year as random effect on the 

intercept and the Habitat on the slope to account for absolute activity-density variations and 

responsiveness to Habitat among fields. We fitted 6 models of decreasing complexity, removing 

first interactions and then additive effects, until reaching a null model that only included random 

effects (Table 2). 

The second analysis, called “Habitat or Distance”, compared the explanatory power on the Strip-

Crop dataset of a binary Habitat effect (i.e. strip versus crop) or a continuous Distance effect from 

the strip (i.e. a gradual dispersion between 0 m and 50 m from the strip) supporting an edge effect 

(second and third hypothesis). We used as fixed effects in the full model either the Habitat (crop, 

strip as factor) or the Distance (0 m, 10 m, 25 m, 50 m as a numerical variable), each in interaction 

with the Period (S, 4L, 8L as factors). To account for inter- and intra-field variation of activity-density 

and habitat responsiveness, we used the Transect nested within the Field, nested within the Year, 

as a random effect on the intercept and the Habitat or the Distance on the slope. In a similar 

procedure to our first analysis, we fitted 12 models of decreasing complexity (Table 3). 

The third analysis, called “Distance within crop”, focused on the Crop dataset only (i.e. samples 

taken between 10 m and 50 m from the strip, without the strip) to highlight the strip’s influence on 

the cropped area. We used the Distance from the strip (10 m, 25 m, 50 m as a numerical variable) 

in interaction with the Period (S, 4L, 8L as factors) as fixed effects for the full model. Just as in the 

second analysis, we included Transect nested within the Field, nested within the Year, as a random 
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effect on the intercept and the Distance coefficient. We fitted 6 models of decreasing complexity 

(Table 4). 

For each analysis, models were ranked according to their Akaike’s Information Criterion corrected 

for small sample size (AICc, Bolker et al., 2009). This criterion identified the most parsimonious 

model (minimum AICc) that provides the best compromise between precision and simplicity. To 

facilitate the selection, we computed differences between models AICc and the minimum AICc 

value (∆i) and the Akaike weight (wi), which represents the model weight amongst all candidates. 

We considered the model with the lower AICc value as the best fitted model (i.e. the most 

parsimonious showing evidence that its explanatory variables had an effect on the response 

variable) and we interpreted it. Models with ∆i lower than 2 were also considered as statistically 

close and were thus used as alternative explanations to give trends in data (Burnham and Anderson, 

2002). To estimate the strength of each effects, we provide effect size (estimates with their 95 % 

confidence intervals) for all variables included in the best models set (models with ∆i < 2, averaged 

when more than one). We applied an exponential back-transformation on estimates for better 

understanding (they can be interpreted as the increase rates of the variable response for a one unit 

change in explanatory variables). Statistical analyses were conducted using R, version 3.6.1 (R 

Development Core Team, 2019) with the glmer function for GLMM from the lme4 package. The 

model ranking and selection was conducted using the MuMIn package. All models were checked 

for overdispersion with the function dispersion_glmer of the blmeco R package (Korner-Nievergelt 

et al., 2015). Marginal and conditional R2 values of selected models were calculated with the MuMIn 

package following the method proposed by Nakagawa et al. (2017). 

3.3. Results 

A total of 12 614 ground-dwelling arthropods were sampled in the pitfall traps from IS to FS 

sampling periods (including 4167 carabids, 4963 spiders, 2384 staphylinids and 1100 harvestmen), 

of which 89 % were trapped from S to 8L sampling periods. In total, 76 different carabid species and 

24 different spider families were collected. Concerning maize pests, 1172 slugs were recorded with 

the slug traps during the whole sampling period, 636 of them were trapped from S to 8L. For 

predation rates recording, a total of 1374 plasticine caterpillars were used during the experiment, 

with 864 from S to 8L. On these 864 plasticine caterpillars, 157 were bitten by arthropods. 
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3.3.1. Arthropods, slugs and predation rates in the strip versus in the margin 

 

Figure 9: Development of various measures of biodiversity in time (IS = Initial stage / before cover 

crop termination, S = maize seeding, 4L = 4 leaves stage of maize, 8L = 8 leaves stage of maize, FS = 

Final stage / after maize harvest). IS and FS were not used for statistical analysis but represented in 

the figure for comparison (grey background). Activity-density of carabids, spiders, staphylinids, 

harvestmen and slugs, species richness of carabids, family richness of spiders, and predation rate 

are presented in the three habitats. Mean and standard deviation are shown. 
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The first selection procedure, “margin versus strip”, indicated the model with the Period only (P, 

Table 2) as the best model for the activity-density of every ground-dwelling arthropod group. This 

outcome revealed marked seasonal patterns with peaks (Fig. 9) during the 4L period (carabids and 

staphylinids activity-density) or regular increases and decreases after the 8L period (spiders and 

harvestmen activity-density). An additional effect of the Habitat was found with the alternative 

models for carabids and spiders (HP1 and H, Table 2), but for carabids an alternative null model 

with a close wi (Nh, wi = 0.23), including the heterogeneity of carabids responsiveness to habitats 

only, confirmed the poor predictability of this pattern (non-significant effects, see Appendix A). 

These findings validate our observations that margins and strips were similar habitats in term of 

ground-dwelling arthropods’ activity-density, even if strips might host slightly more carabids and 

spiders (Fig. 9). For carabid species richness and spider family richness, the best models standing 

out from the first analysis were the null model (N with wi = 0.92 and 0.80 respectively, Table 2), 

suggesting no differences between the strip and margin (Fig. 9). 

For the activity-density of slugs, the best model included Habitat and Period with their interaction 

(HP2 with wi = 0.77, no alternative model, Table 2). This outcome confirmed the increase of slugs 

we observed at the S sampling period in the strip but not in the margin (Fig. 9g). 

Finally, the best model for predation rates was the null model (N with wi = 0.66, Table 2), giving no 

statistical evidence for our observation that predation was higher in the strip than in the margin, 

and increased from 4L to 8L in both habitats (Fig. 9h). 

For this first analysis, it is important to note that all best models - except for slugs - had a low 

marginal R2 (from 1 to 7 %) value with a much higher conditional R² value (from 6 to 53 %), indicating 

that the random effect structure explained a larger portion of the variance. The fixed effects part 

from the model HP2 for slugs explained 31 % of the variation in slug data (Table 2). 
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Table 2: Compared models and results of the “margin versus strip” analysis. The response variable 

was “carabids”, “carabid richness”, “spiders”, “spider richness”, “staphylinids”, “harvestmen”, 

“slugs” or “predation rate”. Names of the animals refer to their activity-density. The best fitted 

model with a ∆i = 0 (in bold) and alternative models within an envelope of ∆i of 2 are presented for 

every response variable, with their Akaike weight (wi), degrees of freedom (df) and residual degree 

of freedom (df.r), marginal and conditional R2 values (R2m and R2c). Terms like (1| Year/Field) 

indicate random intercept and (Habitat| Year/Field) indicate random slope and intercept (i.e. 

heterogeneity of habitat effects amongst fields). 

 

Response 
variable 

Models ∆i < 2 ∆i wi df df.r R2m R2c 

Carabids Best model P 0 0.29 10 204 0.01 0.53 

Alternative 
models 

HP1 
Nh 
H 

0.40 
0.53 
0.84 

0.24 
0.23 
0.19 

11 
8 
9 

203 
206 
205 

0.03 
0 
0.02 

0.51 
0.54 
0.52 

Carabid 
richness 

Best model N 0 0.92 4 208 0 0.17 

Alternative 
models 

-       

Spiders Best model P 0 0.69 10 204 0.07 0.22 

Alternative 
models 

HP1 1.89 0.27 11 203 0.07 0.22 

Spider 
richness 

Best model N 0 0.80 4 208 0 0 

Alternative 
models 

-       

Staphylinids Best model P 0 0.67 10 204 0.03 0.42 

Alternative 
models 

-       

Harvestmen Best model P 0 0.65 10 204 0.07 0.20 

Alternative 
models 

-       

Slugs Best model HP2 0 0.77 13 197 0.31 0.65 

Alternative 
models 

-       

Predation Best model N 0 0.66 3 185 0 0.06 

Alternative 
models 

-       

Compared models HP2: Habitat*Period +(Habitat|Year/Field) 
HP1: Habitat + Period +(Habitat| Year/Field) 
H: Habitat +(Habitat| Year/Field) 
P: Period +(Habitat|Year/Field) 
Nh: 1+(Habitat|Year/Field) 
N: 1+(1|Year/Field) 
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3.3.2. Arthropods, slugs and predation rates in the strip and in the crop 

 

Figure 10: Activity-density of carabids, spiders, staphylinids, harvestmen and slugs, species 

richness of carabids, family richness of spiders, and predation rate, in the cover crop strip (0 

m, kept for comparison) and for distances of 10, 25 and 50 m from the cover crop strip within 

the crop. Each line represents a sampling period (IS = Initial stage / before cover crop 

termination, S = maize seeding, 4L = 4 leaves stage of maize, 8L = 8 leaves stage of maize, FS 

= Final stage / after maize harvest). IS and FS (dotted lines) were not used for statistical 

analysis but presented in the figure for comparison. Mean and standard deviation are shown.  
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In the second analysis, “Habitat or Distance”, only models including Habitat but not Distance were 

the most parsimonious and the alternative ones, for all the response variables. This finding indicates 

that the binary Habitat effect (strip or crop) had a stronger explanatory power than the gradual 

Distance from the strip on the spatial distribution of arthropods, the predation rates, and slugs. 

Moreover, every response variable, except carabid species richness and spider family richness, was 

affected by the effect of Habitat and Period (HP1 or HP2 as the best model, Table 3).  

The model that included Habitat and Period effects with their interaction (HP2, Table 3) was the 

best for carabids, spiders, staphylinids and slugs’ activity-density, especially with high weights for 

spiders and slugs (wi = 0.89 and 0.83 respectively). This outcome is coherent with our observations 

that their activity-density was highest in the strip but evolved differently between the strip and the 

cropped area (Fig. 9), peaking specifically in the strip at S for slugs and 4L for carabids and 

staphylinids. Spiders’ activity-density started to increase at the S sampling period in the strip and at 

the 4L sampling period in the crop. However, for staphylinids, a close alternative model was the 

null model (Nh, Table 3) showing the poor predictability of these effects (which were not significant, 

see Appendix A). 

 With regards to harvestmen’s activity-density, the best model that emerged from the second 

analysis included Habitat and Period (HP1, Table 3), with the alternative models also including the 

effect of interaction between Habitat and Period (HP2, Table 3) which was not significant (see 

Appendix A). However, contrary to the other arthropod groups, the activity-density was higher in 

the crop and increased from S to 8L (Fig. 9f).  

Carabid species richness and spider family richness were influenced by the effect of Period only (P 

as best model, Table 3) with both increasing in the crop and in the strip from S to 8L (Fig. 9d). An 

alternative null model (N, wi =0.36) showed the poor predictability of these effects for carabid 

species richness (see Appendix A). 

For predation rates, the best model included the effects of the interaction between Habitat and 

Period (HP2, no alternative model, Table 3), and had a very high weight (wi = 0.97), giving evidence 

that the predation rate was always higher in the strip than in the crop (Fig. 9h). We observed that 

the predation rate started to increase at the S sampling period in the strip and at the 4L sampling 

period in the crop, leading to close predation levels at 8L in both habitats, explaining the interactive 

effect (Fig. 9h). 

For this second analysis, fixed effects of the models for spiders, harvestmen, slugs and predation 

explained between 21 % and 27 % of the variance (Table 3). Fixed effects of other models explained 

only a low proportion of the variation in data.  
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Table 3: Results of the “Habitat or Distance” analysis. The response variable was “carabids”, 

“carabid richness”, “spiders”, “spider richness”, “staphylinids”, “harvestmen”, “slugs” or “predation 

rate”. Names of the animals refer to their activity-density. The best fitted model with a ∆i = 0 (in 

bold) and alternative models within an envelope of ∆i of 2 are presented for every response variable, 

with their Akaike weight (wi), degrees of freedom (df) and residual degree of freedom (df.r), 

marginal and conditional R2 values (R2m and R2c). Terms like (1| Year/Field/Transect) indicate 

random intercept and (Habitat| Year/Field/Transect) indicate random slope and intercept (i.e. 

heterogeneity of habitat effects amongst fields). 

Response 
variable 

Models ∆i < 2 ∆i wi df df.r R2m R2c 

Carabids Best model HP2 0 0.55 16 732 0.03 0.64 

Alternative 
models 

HP1 
 

1.17 0.31 14 734 0.03 0.64 

Carabid 
richness 

Best model P 0 0.57 7 730 0.01 0.31 

Alternative 
models 

N 
 

0.90 0.36 5 732 0 0.30 

Spiders Best model HP2 0 0.89 16 732 0.21 0.47 

Alternative 
models 

-       

Spider 
richness 

Best model P 0 0.92 7 730 0.07 0.11 

Alternative 
models 

-       

Staphylinids Best model HP2 0 0.37 16 732 0.01 0.50 

Alternative 
models 

Nh 
H 

0.16 
1.99 

0.37 
0.14 

11 
12 

737 
736 

0 
0 

0.50 
0.50 

Harvestmen Best model HP1 0 0.56 14 734 0.27 0.56 

Alternative 
models 

HP2 1.08 0.34 16 732 0.26 0.55 

Slugs Best model HP2 0 0.83 16 719 0.21 0.74 

Alternative 
models 

-       

Predation Best model HP2 0 0.97 15 709 0.28 0.55 

Alternative 
models 

-       

Compared models HP2: Habitat*Period + (Habitat|Year/Field/Transect) 
HP1: Habitat + Period + (Habitat|Year/Field/Transect) 
H: Habitat + (Habitat|Year/Field/Transect) 
DP2: Distance*Period +(Distance|Year/Field/Transect) 
DP1: Distance+Period +(Distance|Year/Field/Transect) 
D: Distance +(Distance|Year/Field/Transect) 
 
Ph:  Period +(Habitat|Year/Field/Transect) 
Pd: Period +(Distance|Year/Field/Transect) 
P:  Period +(1|Year/Field/Transect) 
Nh: 1+(Habitat|Year/Field/Transect) 
Nd: 1+(Distance|Year/Field/Transect) 
N: 1+(1|Field/Year/Transect) 
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3.3.3. Distance effects on arthropods, slugs and predation rates within 

cropped area 

In the third analysis, “Distance within crop”, which focussed only on the cropped area, we found 

evidence that both the Distance from the strip and the sampling Period had strong effects on the 

activity-density of harvestmen (DP1 with wi = 0.67, no alternative model, Table 4), with their 

activity-density in the crop increasing as distance from the strip increased from S to 8L (Fig. 10f). 

For carabids, spiders and slugs’ activity-density, and spider family richness, the model with the 

Period only was the best one (P, Table 4), revealing marked seasonal patterns in the crop (Fig. 10), 

with peaks of activity-density during the S period for slugs and the 4L period for carabids, and a 

continuous increase from S to 8L period in spiders’ activity-density and family richness. Alternative 

models for the activity-density of carabids, spiders and slugs included Distance (DP1 or DP2, Table 

4), but the effect of distance was weak and not significant (see Appendix A), which is consistent 

with our observations that their distribution was quite homogeneous within the crop (Fig. 10). 

The best models for carabid species richness and staphylinids activity-density were the null model 

with very high weights (N with both wi = 98, Table 4), a finding consistent with our field observations 

of low variations in time and space within the cropped area (Fig. 10). 

Finally, the best model for the predation rates was the model with Period only (P, wi = 0.52) giving 

evidence of temporal increase of predation in the cropped area, and the alternative model included 

also Distance with a close weight (DP1 with wi = 0.42) giving a support for an additional effect of 

distance (however, not significant, see Appendix A). Indeed, we observed a gradient of decreasing 

predation rate as distance from the strip increased from 10 m to 50 m (0 m was excluded from this 

analysis), in combination with an increase of predation rates from S to 8L sampling periods (Fig. 

10h). 

For this third analysis, models for spiders, harvestmen, slugs and predation explained between 11 

% and 23 % of the variance. The alternative model for slugs and predation had a slightly higher 

marginal R2 than the best model, indicating that their fixed effects explained more variation in data 

(Table 4). Other models explained only a low proportion of the variance. 
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Table 4: Results of the “Distance within crop” analysis for effect of the distance into the crop 

regarding potential spillover. The response variable was “carabids”, “carabid richness”, “spiders”, 

“spider richness”, “staphylinids”, “harvestmen”, “slugs” or “predation rate”. Names of the animals 

refer to their activity-density. The best fitted model with a ∆i = 0 (in bold) and alternative models 

within an envelope of ∆i of 2 are presented for every response variable, with their Akaike weight 

(wi), degrees of freedom (df) and residual degree of freedom (df.r), marginal and conditional R2 

values (R2m and R2c). Terms like (1| Year/Field/Transect) indicate random intercept and (Distance| 

Year/Field/Transect) indicate random slope and intercept (i.e. heterogeneity of distance effects 

amongst fields). 

Response 
variable 

Models ∆i < 2 ∆i wi df df.r R2m R2c 

Carabids Best model P 0 0.61  13 627 0.02 0.63 

Alternative 
models 

DP1 
 

1.55 0.28 14 626 0.02 0.63 

Carabid 
richness 

Best model N 0 0.98 5 626 0 0.32 

Alternative 
models 

-       

Spiders Best model P 0 0.65 13 627 0.18 0.45 

Alternative 
models 

DP1 1.85 0.26 14 626 0.18 0.45 

Spider 
richness 

Best model P 0 0.71 13 618 0.08 0.13 

Alternative 
models 

-       

Staphylinids Best model N 0 0.98 5 635 0 0.49 

Alternative 
models 

-       

Harvestmen Best model DP1 0 0.67 14 626 0.22 0.49 

Alternative 
models 

-       

Slugs Best model P 0 0.55 13 617 0.11 0.54 

Alternative 
models 

DP2 1.60 0.25 16 614 0.13 0.56 

Predation Best model P 0 0.52 12 627 0.23 0.57 

Alternative 
models 

DP1 0.42 0.42 13 626 0.24 0.57 

Compared models DP2: X~Distance*Period + (Distance|Year/Field/Transect) 
DP1: X~Distance + Period + (Distance|Year/Field/Transect) 
D: X~Distance + (Distance|Year/Field/Transect) 
P: X~Period + (Distance|Year/Field/Transect) 
Nd: X~1 + (Distance|Year/Field/Transect) 
N: X~1 + (1|Year/Field/Transect) 
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3.4. Discussion 

3.4.1. The margin and the strip as shelters for arthropods and slugs 

We did not record significant differences between the activity-density of beneficial ground-dwelling 

arthropods in the cover crop strip and in the field margin. However, confirming our first hypothesis, 

we generally found higher carabid and spider activity-density in the strip than in the field margin. 

Our results are consistent with previous studies, which demonstrated that vegetation strips are 

quickly colonized during the first years of establishment (Pywell et al., 2005) and that old field 

margins and newly established flower strips support similar levels of arthropod abundance (Boetzl 

et al., 2020; Fusser et al., 2017; Schmidt-Entling and Döbeli, 2009) and community composition 

(Collins et al., 2003b). The observed trend toward higher activity-density of carabids and spiders in 

the strip corroborates other studies that found that flower strips (Campbell et al., 2019; Denys and 

Tscharntke, 2002; Pecheur et al., 2020) and mid-field vegetation strips (Thomas et al., 1991) can 

host higher abundance of arthropods than perennial grassy margins. Besides the age of the habitat, 

the higher availability of flower resources in the cover crop strip and, in particular, the presence of 

phacelia (Denys and Tscharntke, 2002), which can attract flying insects and thus predatory 

arthropods, can explain the globally higher activity-density in the strip. Field margins are also 

potentially more exposed than strips to disturbances such as mowing which can negatively impact 

beneficial arthropods (Schmidt-Entling and Döbeli, 2009). 

In our study, the species richness of carabids and number of spider families was similar in the strip 

and the margin. This result is consistent with previous studies, which demonstrated that species 

richness of carabids (Fusser et al., 2017) and spiders (Schmidt-Entling and Döbeli, 2009) does not 

vary within the type of vegetation strip or margin. In contrast, Pecheur et al. (2020) found that 

carabids species richness was lower in perennial margins compared to annual strips. 

Concerning pests, we observed that the strip hosted a higher activity-density of slugs than the 

margin. As the strip is located in an area of the field which is normally cultivated, this corroborates 

the statement from Fusser et al. (2017) that Deroceras reticulatum (the main species recorded in 

our study) is adapted to cultivated soils and depends less on perennial undisturbed habitats, such 

as field margins, than other slug species (e.g. Arion lusitanicus), and thus can be easily found in 

cropped or recently sown areas such as our cover crop strip. 
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3.4.2. The strip as a biodiversity reservoir during spring 

We found evidence that the strip hosted higher activity-density of carabids, spiders and slugs than 

the cropped area during maize growth, which confirms our second and third hypotheses that the 

strip constitutes a reservoir for natural enemies as well as slugs within the field. This hypothesis 

was based on similar results from several studies that compared flower strips and adjacent crops 

(Frank, 1998; Haaland et al., 2011; Meek et al., 2002) or mid-field vegetation strips in rye (Kujawa 

et al., 2020), wheat (Lee et al., 2001) or maize (Carmona and Landis, 1999). However, few other 

studies have found activity-density similar in vegetation strips and crops for carabids (Aviron et al., 

2007) and for spiders (Balmer et al., 2013). Concerning temporal patterns, we noticed that the 

activity-density of spiders first increased in the mid-field strip and then gradually increased in the 

cropped area, similarly to Lemke and Poehling's (2002) observations. 

In this study, prior to maize cultivation, the strip was part of a winter cover crop, which can be an 

overwintering habitat for many arthropods (Pywell et al., 2005). Upon termination of the winter 

cover crop, the strip remained and probably acted as a refuge zone for carabids, spiders and slugs 

by providing them a suitable habitat within the cultivated field, which was subjected to more 

adverse conditions during the maize cultivation (Landis et al., 2005). Disturbances such as engine 

passages and hoeing (Rowen et al., 2020) or herbicides applications (Lee et al., 2001) can lead some 

carabids and spiders to take refuge in semi-natural habitats close to fields (Lemke and Poehling, 

2002; Tscharntke et al., 2005) and potentially increase their mortality, thereby reducing arthropod 

populations within the cropped area. In addition, the denser, higher and botanically more diverse 

vegetation of the strip probably provided more suitable conditions for arthropods than bare ground 

(Ganser et al., 2019; Martin et al., 2019; Schaffers et al., 2008) as well as for slugs. The high density 

of vegetation in the strip most likely created a more stable microclimate in terms of temperature 

and humidity. It also may have provided higher organic matter content on the soil surface that can 

significantly increase the abundance of slugs and collembolans, which are important prey for 

spiders and carabids (Norris et al., 2016). The flower resources of the strip also attracted many 

flying insects which are potential prey for arthropods (González-Chang et al., 2019; Holland et al., 

2016) and thus may also contribute to their population growth (Schmidt-Entling and Döbeli, 2009). 

In our experiment, a similar number of carabid species and spider families were found in the two 

habitats. Similarly, Kujawa et al. (2020) did not detect any differences in carabid and spider richness 

between mid-field strips and the adjacent crops. However, a large number of studies have found 

evidence that carabid and spider richness is higher in many types of uncropped habitats than in 
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crops (Aviron et al., 2007; Balmer et al., 2013; Ditner et al., 2013; Frank and Reichhart, 2004; Pfiffner 

and Luka, 2000). 

3.4.3. Dispersal of arthropods into maize crop: edge effect is less 

predictable than habitat effect 

Results from our analyses show that the habitat type better explains the distribution of ground-

dwelling arthropods and slugs than the distance from an uncropped habitat into the field. This 

finding is consistent with other studies showing that variations of abundance and diversity of 

predatory arthropods within a field are mainly influenced by the differences of habitat created by 

a vegetation patch or an uncropped element, rather than the distance from these elements 

(Menalled et al., 2001; Schellhorn et al., 2014; Seidl et al., 2020). 

Results from the present study did not confirm our hypothesis that arthropod activity-density in 

the cropped area would decrease with increasing distance from the strip. Overall in the literature, 

even if a general pattern of emigration of cumulated arthropods from a vegetation strip toward the 

adjacent crop is sometimes observed (Boetzl et al., 2020; Thomas et al., 1991), there is often no 

evidence of an edge effect (i.e. effects of the distance) for separated groups of ground-dwelling 

arthropods from a recently implemented vegetation strip (Balmer et al., 2013; Boetzl et al., 2020; 

Kujawa et al., 2020; Woodcock, 2005). 

However, we found a trend of higher carabid activity-density closer to the strip. Some previous 

studies have also reported distance-driven distribution patterns, but these results have been 

contradicted by other studies. These disparate findings may be explained in part by differences in 

the crop types and field management approaches used in the studies, and this variation in 

experimental design makes drawing general conclusions difficult. In contrast with our results, some 

other studies observed more carabids towards the centre of fields, with activity-density primarily 

linked to the presence of a few dominant species (Al Hassan et al., 2013; Boetzl et al., 2020). 

Concerning staphylinids, previous studies found higher activity-density at the farthest sampling 

point from a mid-field strip, indicating the possible influence of emigration from the perennial field 

margin (Boetzl et al., 2020; Collins et al., 2002; Thomas et al., 1991). With regards to spiders, two 

studies found higher activity-density close to the mid-field strip (Boetzl et al., 2018; Kujawa et al., 

2020).  

The different arthropod groups and the different species within a group, are not expected to use 

habitats in the same way, but rather according to their ecological preferences (Collins et al., 2002; 

Marrec et al., 2015). For example, species living mainly in semi-natural habitats may be attracted 
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to crops to hunt prey but will not be able to settle in the crop, while other predators have good 

adaptation ability and are more able to change habitat depending on available resources 

(Tscharntke et al., 2007). On the other hand, important predatory carabids living and overwintering 

in crops are more adapted to open habitats and are negatively impacted by the presence of semi-

natural habitats in the landscape, which act as barriers to movement (Aviron et al., 2018; Fahrig et 

al., 2015). Indeed, it appears that there is no generalizable statement regarding ground-dwelling 

arthropods’ emigration patterns into crops, due to their specific food requirements (Boetzl et al., 

2018; Gallé et al., 2019; Gayer et al., 2019), size, and dispersal ability (Gallé et al., 2019; Lemke and 

Poehling, 2002; Pecheur et al., 2020; Schmidt-Entling and Döbeli, 2009). 

Furthermore, the immigration of a population can happen in a very short time period (Schellhorn 

et al., 2014), making the visualization of an activity-density gradient impossible to observe at our 

chosen sampling periods. In addition to time scale, spatial scale may also have influenced our 

results. The distance travelled from the strip by some ground-dwelling arthropods can be less than 

10 m (Thomas and Marshall, 1999) or farther than 50 m (Menalled et al., 2001), but this factor was 

not captured in our sampling. 

Regarding carabid species and spider family richness, we did not find that they were affected by 

distance from the strip, and were quite homogeneous throughout the investigated cropped surface. 

This finding could indicate that the number of species is similar in these two habitats, regardless of 

whether community composition is identical. Contrary to this, other studies reported that species 

richness of carabids (Balmer et al., 2013; Boetzl et al., 2020, 2018) and spiders (Kujawa et al., 2020) 

negatively correlated with distance from a vegetation strip. 

Finally, regarding slugs’ distribution, we found fewer slugs in the crop than in the strip, even in 

samples taken at close proximity to the strip (10 m), which validates our third hypothesis assuming 

that the strip was a suitable habitat for slugs and that we would not record a distance driven pattern 

of slugs in the cropped area. Vegetation strips in field margins can be a source of slugs for adjacent 

crops (Marshall and Moonen, 2002), which can lead to increased populations and thus crop damage 

in nearby rows but generally limited to no more than 1 m from mid-field strips (Tscharntke et al., 

2005). Frank, (1998) described dispersion patterns for D. reticulatum and showed that their 

presence was not increased by an adjacent strip. This could explain why we did not find increased 

activity-density at 10 m from the strip in either D. reticulatum or other slug species. 
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3.4.4. Predation rate is enhanced by the strip 

The predation rate was far higher in the strip than in the cropped area. The main explanation of 

this difference is the presence of floral resources in the strip, which can increase abundance of 

many prey that attract generalist predators (Bianchi et al., 2006). In addition, predation rate rises 

with the abundance and diversity of predatory arthropods, which increase with greater quality and 

quantity of agroecological infrastructure (Badenhausser et al., 2020).  

Although we did not find that ground-dwelling arthropods were more abundant in the cropped area 

close to the strip, our study revealed that predation rates in the cultivated areas decreased as 

distance from the strip increased, a result that supported our fourth hypothesis. This result is in line 

with Albrecht et al. (2020), who demonstrated that flower strips can lead to a 16 % increase in pest 

control service for adjacent crops, and that this service decreases with distance from the strip. As 

in our study, Woodcock et al. (2016) showed that natural pest control service declined with distance 

from the crop edge, even if predator densities did not show any distance driven pattern. Although 

distance of the spillover (Tscharntke et al., 2007) and abundance and richness of beneficial 

arthropods (Dainese et al., 2019) together are important factors to increase biocontrol, increased 

predation also depends on predators’ functional diversity (Badenhausser et al., 2020). Indeed, 

according to Rusch et al. (2015), functional diversity of predators better explains the variation 

within predation rates than predator activity-density or richness. Analyses of community species’ 

composition and ecological trait distribution appear to be complementary, a finding that will be the 

subject of future work. 

3.5. Conclusion 

The results of our study indicate that preserving a strip of winter cover crop within maize cropping 

systems can potentially enhance pest regulation services without generating disservices linked to 

slug pests. Indeed, the vegetation of cover crop strips provides shelter and food resources for many 

ground-dwelling arthropods, which are important natural enemies of pests. Even if an edge effect 

on these ground-dwelling arthropods into the crop area was not demonstrated, we observed that 

predation rate increased in the adjacent maize crop. Our innovative practice to preserve a mid-field 

cover crop strip can be an alternative to sown flower strips in fields which, despite their high 

efficiency for biodiversity and ecosystem services enhancement, have higher implementation costs 

and management requirements. A better understanding of the movement and distance of spillover 

of the main predator species involved in pest regulation, and the quantification of this ecosystem 

service would be important to ensure the efficiency and adoption of this innovative practice. 
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Résumé du chapitre 3 
 

Rappel des objectifs et hypothèses 

L’objectif principal de ce premier chapitre de résultats est d'évaluer l'effet des bandes de couvert 

d’interculture sur le spillover des arthropodes rampants (carabes, araignées, staphylins et opilions), 

et leur activité de prédation dans la zone cultivée en maïs. Les bénéfices attendus étaient 

d’augmenter la surface des habitats non cultivés favorables aux arthropodes rampants à l’intérieur 

de la parcelle, et ainsi favoriser leur dispersion dans la zone cultivée en maïs. De plus, ce chapitre 

présente la surveillance qui a été réalisée sur les limaces, principal ravageur du maïs dans notre 

zone d’étude, et a pour objectif de définir si la pratique expose le maïs à un risque accru de dégâts 

par les limaces. Nous avons émis les hypothèses suivantes : 

i) L'abondance et la richesse des arthropodes seraient similaires dans la bande et dans la 

bordure du champ ;  

ii) La bande, en tant qu'habitat non perturbé au milieu de la culture, accueillerait plus 

d'arthropodes que la zone cultivée et leur activité-densité dans la zone cultivée diminuerait 

avec l'augmentation de la distance de la bande (effet de bordure indiquant un potentiel 

spillover) ;  

iii) La végétation dense de la bande formerait un habitat favorable aux limaces, mais sans 

favoriser leur dispersion dans la culture ; 

iv) Les taux de prédation, et donc le potentiel service de régulation des ravageurs, serait plus 

élevé là où les arthropodes sont plus nombreux, c’est-à-dire dans la bande et dans les zones 

cultivées à proximité de la bande. 

Matériel et méthodes mobilisés 

Pour vérifier ces hypothèses, 12 bandes ont été suivies lors de leur première année de mise en 

place sur 12 parcelles agricoles, en 2019 et 2020. Dans chaque parcelle, trois types de dispositifs 

ont été disposés dans la bande, la culture à différentes distances de la bande (10 m, 25 m, 50 m), 

et dans la bordure du champ connectée à la bande :  

- Des pièges Barber, pour réaliser le suivi des carabes, araignées, staphylins et opilions ; 

- Des pièges à limaces, pour réaliser le suivi des limaces ; 

- Des proies sentinelles sous forme de chenilles artificielles, pour établir des taux de prédation. 

Trois périodes de relevé correspondant à des étapes clés de la culture ont été conservées pour 

réaliser les analyses statistiques de ce chapitre : le relevé S au moment du semis du maïs, le relevé 
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4L correspondant au stade quatre feuilles du développement du maïs, et le relevé 8L correspondant 

au stade huit feuilles du maïs. Ces trois relevés couvrent les stades les plus sensibles du 

développement du maïs, et couvrent la majeure partie de sa croissance. Les périodes de relevé 

initiale (IS, avant la destruction du couvert d’interculture) et finale (FS après la récolte du maïs) ont 

été néanmoins utilisées dans les représentations graphiques comme repères pour observer 

l’évolution globale des paramètres suivis. Les données ont été analysées à l’aide de modèles 

linéaires généralisés mixtes pour déterminer l’effet de la période de relevé, de l’habitat (bande, 

culture ou bordure de champ), et de la distance à la bande (10 m, 25 m, 50 m) sur : 

- L’activité-densité des carabes, araignées, staphylins, opilions et limaces ; 

- La richesse spécifique des carabes ; 

- Le nombre de familles d’araignées ; 

- Les taux de prédation. 

Résumé des résultats 

Les résultats montrent que l’activité-densité des arthropodes rampants suivis, ainsi que la richesse 

des carabes et araignées, étaient similaires dans la bande et dans la bordure du champ, confirmant 

notre première hypothèse. Nous avons également démontré que la bande abritait une plus grande 

activité-densité de carabes et d'araignées que la zone cultivée pendant la croissance du maïs, ce 

qui confirme l’hypothèse selon laquelle la bande constitue un réservoir pour les ennemis naturels. 

Néanmoins, nous avons trouvé un nombre similaire d'espèces de carabes et de familles d'araignées 

dans les trois habitats. Concernant les dynamiques temporelles, nous avons remarqué que 

l’activité-densité des araignées augmentait d'abord dans la bande, puis augmentait 

progressivement dans la zone cultivée. Les résultats de nos analyses montrent que, dans la parcelle, 

le type d'habitat (bande ou culture) est plus prédictif que la distance à la bande (de 0 à 50 m) pour 

la répartition spatiale des arthropodes rampants et des limaces. Nous avons donc isolé et analysé 

les données récoltées dans la zone cultivée uniquement afin d’analyser l’effet de la distance à la 

bande. Aucun effet de bordure clair n’a été observé sur l’activité-densité ou la richesse des 

arthropodes, même si une présence légèrement plus importante de carabe à 10 m de la bande a 

été détectée. Ainsi nos résultats ne confirment pas l’hypothèse selon laquelle l’activité-densité des 

arthropodes suivis dans la zone cultivée diminuerait avec l'augmentation de la distance à la bande. 

Concernant les limaces, nos résultats montrent qu’elles sont significativement plus nombreuses 

dans la bande que dans la bordure du champ et la zone cultivée, même dans les échantillons 

prélevés à proximité de la bande (10 m), ce qui valide notre troisième hypothèse. Enfin, les taux de 

prédation étaient beaucoup plus élevés dans la bande que dans la bordure du champ et la zone 
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cultivée. Bien que nous n'ayons pas constaté que les arthropodes rampants étaient plus abondants 

à proximité de la bande, notre étude a révélé que les taux de prédation dans les zones cultivées 

diminuaient à mesure que la distance à la bande augmentait, validant malgré tout notre quatrième 

hypothèse. 

Portée des résultats pour la thèse 

Ces premiers résultats montrent les effets bénéfiques de la pratique sur les populations d’ennemis 

naturels épigés. La bande de couvert conservée a permis d’offrir une zone de végétation peu 

perturbée, haute et dense, créant un microclimat qui a surement été favorable aux arthropodes 

rampants étudiés, ainsi qu’aux limaces. La présence de plantes fleuries dans la bande apporte des 

ressources complémentaires (e.g. des graines pour les carabes granivores) et pourrait avoir attiré 

de nombreux insectes, attirant à leur tour des arthropodes prédateurs dont ils sont les proies. Dans 

le maïs, aucun effet de bordure clair indiquant un spillover n’a été détecté, cependant les taux de 

prédation étaient plus élevés à proximité de la bande. Cette augmentation de la prédation peut 

être en lien avec des espèces ou groupes d’espèces en particulier au sein des communautés 

d’arthropodes rampants, par exemple chez les carabes qui étaient globalement plus nombreux, et 

pour qui un léger effet bordure a pu être détecté. En conséquence, une analyse de la composition 

de la communauté des carabes, à l’échelle des espèces, et de la distribution de leurs traits 

écologiques semble nécessaire pour compléter nos résultats, et identifier les espèces ou traits 

favorisés dans les différentes zones échantillonnées. Pour conclure, les résultats de ce chapitre 

indiquent qu’une bande de couvert d’interculture conservée au sein d’une culture de maïs a du 

potentiel pour augmenter la fourniture des services de régulation des ravageurs, sans générer de 

disservices liés aux limaces. 
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Chapitre 4 

Effet des bandes de couvert 

d’interculture sur les communautés de 

carabes et la distribution de leurs 

traits de vie dans les parcelles de maïs 
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Abstract 

The protection and enhancement of biodiversity in agroecosystems is an all-important challenge of 

the agroecological transition, in order to mitigate the negative effects of agricultural intensification 

and increase ecosystem services such as pest and weed seed regulation in crops. These regulation 

services depend for a large part on the capacity of agroecological practices and infrastructures to 

increase the presence of arthropod key species or functional traits in in-field arthropod 

communities. We investigated the effects of a mid-field cover crop strip on the carabid communities 

and their ecological traits distribution in conventionally managed maize fields. We sampled carabids 

in cover crop strips, in the adjacent cropped areas at different distances from the strips, and in the 

grassy field margins of 12 experimental fields. We compared the species composition of 

communities from these sampled zones, and investigated the temporal and spatial evolution of the 

distribution of three ecological traits: diet, wing status and body size. We found that the field 

margin, the cover crop strip and the cropped area had a significantly different community 

composition, with some species recorded mostly or only in the strip, indicating that such a strip 

could support carabid species and increase local species richness from the first year of 

establishment. The activity-density of the two most abundant species in the cropped area, P. 

cupreus and P. melanarius, was particularly high in the cropped proximity of the strip, suggesting 

an edge effect. Predator carabids dominated all communities, but phytophagous and smaller 

carabids seemed associated with the cover crop strip and field margin, while polyphagous and 

larger carabids were associated with the cropped area. In the cropped area, the proportion of small 

carabids was higher in the vicinity of the strip. Synthesis and application. Our results suggest that 

carabids communities are shaped by the habitat type at the field scale, but the influence of such 

agroecological infrastructures on communities of adjacent crops is minor beyond a distance of 10 
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meters. However, overall species abundance showed to be increased and thus potentially providing 

enhanced pest and weed seed regulation. 

Keywords 

Carabidae, mid-field vegetation strip, winter cover crop, edge effect, ecological traits, pest 

regulation, conservation biological control  
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4.1. Introduction 

Biodiversity loss has been recorded in the last years, with the entomofauna being particularly 

endangered (Didham et al., 2020; Sánchez-Bayo and Wyckhuys, 2019; Wagner, 2020). A recent 

review shows that 41 % of the insect species are now declining, and the extinction rate in worldwide 

insects’ populations is estimated at 10 % of the total species these last 50 years (Sánchez-Bayo and 

Wyckhuys, 2019). Agricultural activities are identified as one of the main drivers of this biodiversity 

loss (Seibold et al., 2019; Stoate et al., 2001) with the intensification of land use and the landscape 

simplification in agricultural landscapes (Holland et al., 2016). However, the primary role of the 

entomofauna and their associated ecosystem services provision (e.g. pollination, pest and weed 

regulation) for agricultural production have been widely demonstrated (Albrecht et al., 2020; 

Dainese et al., 2019). Therefore, conservation of their habitats is of high importance. 

Decreasing disturbances and increasing plant diversity and semi-natural habitats inside and outside 

the agricultural production area is an efficient approach to mitigate the loss of this fauna (Ekroos 

et al., 2016). In this respect, agri-environmental schemes have been developed in the EU policies 

and proposed to farmers, aiming to address this challenge and increase biodiversity and ecosystem 

services in agricultural landscapes (Dainese et al., 2019). Among them, different agroecological 

infrastructures (AEI) are targeted such as vegetation strips. Generally placed at the edge of cropped 

fields, they have a particular interest for multiple ecosystem services, e.g. water regulation and 

purification, and prevention of soil erosion. Many studies have shown the attractiveness of 

vegetation strips for a large range of beneficial arthropods (Campbell et al., 2019; Holland et al., 

2016; Kujawa et al., 2020), including pollinators when they contain flowers (Amy et al., 2018; 

Haaland et al., 2011). They can offer food resources, a shelter (Griffiths et al., 2008; Landis et al., 

2005) and an overwintering habitat for ground-dwelling arthropods (Landis et al., 2000; Pywell et 

al., 2005), and thus are expected to deliver ecosystem services to adjacent cropping (Bianchi et al., 

2013). 

The effectiveness of ecosystems delivery by entomofauna from vegetation strips thus relies on the 

spillover of the beneficial arthropods into adjacent fields (Bianchi et al., 2006; Blitzer et al., 2012). 

Such spillover and the effect of AEI in general on the adjacent crops have been mainly investigated 

through the measurement of the abundance and richness of beneficial arthropods. Some studies 

showed such spillover effect (Gayer et al., 2019; Woodcock et al., 2016), but in others this could 

not be clearly observed (Kujawa et al., 2020). Indeed, little is known about this process, and 

particularly about the impact of AEI on the composition and the ecological trait distribution of 

arthropod communities in adjacent fields at different distances from the AEI (Boetzl et al., 2018; 
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Gallé et al., 2020; Gayer et al., 2019; Pecheur et al., 2020). Yet, studies pointed out that taxonomic 

and functional diversity of natural enemies plays a crucial role to enhance and maintain natural 

pest control and weed regulation in crops (Rusch et al., 2015). Carabids have been particularly 

studied as they have a high contribution to pest and weed regulation in arable crops (Bohan et al., 

2011; Kulkarni et al., 2015). This contribution  is driven by their feeding characteristics and dispersal 

ability, of which ecological traits such as body size, diet and wing status give an indication (Bertrand 

et al., 2016; Emmerson and Raffaelli, 2004). For example, smaller species with a higher dispersal 

ability seem more capable to penetrate into cropped areas and consume pests in the centre of 

fields, while larger predatory carabids are able to consume a higher amount of pests and bigger 

prey, but may also feed on smaller predators resulting in intra-guild predation (Rusch et al., 2015; 

Williams et al., 2010). Thus, the effect of AEI on carabids community composition and more 

particular on their traits repartition will have an impact on the ecosystem services delivered in the 

adjacent crop, and with this on the functionality of the AEI. 

Beyond the lack of knowledge about their functionality, vegetation strips and wildflower strips 

remain poorly adopted in France because of technical and economic constraints such as the 

additional working time and costs needed for implementation and maintenance (Uyttenbroeck et 

al., 2016). Agroecological practices such as integration of AEI, if they are based on common 

practices and easy to implement in existing cropping systems, can be easily adopted by farmers 

(Pearsons and Tooker, 2017; Pe’er et al., 2017). For example, maintaining a strip of a previous 

winter cover crop in the middle of a spring crop has been recently documented and showed 

potential for ground-dwelling arthropods support and the enhancement of predatory activities in 

maize fields (Triquet et al., 2022). However, the effects of such mid-field cover crop strips on the 

composition of carabid communities and the distribution of their ecological traits remain to be 

explored. In this study, we tested these effects for the first year of implementation of mid-field 

cover crop strips, and comparing the results with the community composition and distribution of 

ecological traits in permanent grassy field margins. We hypothesized that the strip, by providing an 

uncropped habitat in the middle of the field, could carry a carabid community and traits distribution 

patterns reflecting a mix between the species from the surrounding cropped area and the 

permanent field margin. We also hypothesized an edge effect around the strip within the cropped 

area due to spillover or attractiveness of some species. We therefore predicted that: 

1. The carabid community in the preserved cover crop strip is composed of a mix of some 

species from the cropped area and the permanent field margin, with activity-densities in the same 

order of magnitude; 
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2. In the cover crop strip, the distribution of ecological traits of carabids reflects the 

combination of the ecological traits of the field margin and of the cropped area, and evolves during 

the season towards a margin-like ecological trait distribution; 

3. In the cropped area, distance from the strip influences the carabid community composition 

and the spatial distribution of their ecological traits, in particular the trait distribution in the close 

proximity to the cover crop strip will have some common points with the cover crop strip, due to 

spillover or aggregation of some species. 

4.2. Materials and methods 

4.2.1. Experimental design 

The field trails took place on 12 conventionally managed fields, on commercial farms located in the 

region Auvergne-Rhône-Alpes (France), in the Rhône, Ain, Isère and Drôme districts. The climate in 

the study area is temperate semi-continental with Mediterranean influence during summer. The 

fields were located in landscapes dominated by conventional specialized arable cropping systems 

and mixed crop livestock systems. Field experiments were conducted on five maize fields in 2019 

and seven maize fields in 2020, which size ranging from 1.1 to 5.7 ha. No insecticides were applied 

on the fields during the experiment. 

In the middle of each field, a strip of 5 m width and 110 m length of the previous winter cover crop 

sown in autumn the year before was preserved, and remained uncultivated and not mowed during 

the whole maize cultivation cycle, from sowing in April-May to harvest in October. This strip was 

connected to a grassy field margin (Fig. 11). The vegetation of the strip was composed of a 

commercial cover crop mixture sown with 37.5 % ray grass (Lolium multiflorum, in 2019) and/or rye 

(Secale cereal, in 2020), 35 % Crimson clover (Trifolium incarnatum, in 2019) or Alexandria clover 

(Trifolium alexandrinum, in 2020), 15 % Turnip Rape (Brassica rapa subsp. Oleifera), and 12.5 % 

Phacelia (Phacelia tanacetifolia). The changes in the poaceae and clover species composition 

between 2019 and 2020 was necessary to adapt the practice to farmers’ constraints and 

expectations. 

4.2.2. Arthropod sampling and ecological traits 

Carabids were monitored using pitfall traps (10 cm opening diameter, 15 cm depth, filled with of a 

30 % propylene glycol solution with a drop of detergent) protected from rain by a plastic roof 

(Woodcock, 2005). The pitfall traps were placed in the cover crop strip, in the connected grassy 

field margin and in the cultivated area at 10 m, 25 m and 50 m from the strip (defined as the five 
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studied “zones” in the article). Traps were placed in and around the strip along three parallel 

transects as shown in Figure 11. There were in total five sampling periods: before winter cover crop 

ploughing (initial stage, IS), at the maize seeding (S), at the 4 leaves (4L) and 8 leaves (8L) stages of 

maize development, and after maize harvest (final stage, FS). 

 

 

Figure 11: Sampling design of the field experiment. Each black dot represents a sampling point were 

a pitfall trap installed. 

 

Carabids were identified at the species level. We selected three ecological traits of carabids linked 

with their feeding and dispersal characteristics: diet (predatory, polyphagous, phytophagous), wing 

status (macropterous, dimorphic, wingless; giving indication of dispersal ability), body size (size 

classes: class A ≤ 5 mm, class B ≤ 10 mm, class C ≤ 15 mm, class D ≤ 25 mm and class E > 25 mm). 

These ecological traits were determined according to the available literature (Jeannel, 1942, 1941; 

Ribera et al., 2001). 

4.2.3. Data analysis 

We first explored graphically the activity-density variations of each species through sampling 

periods (IS, S, 4L, 8L and FS) in order to identify major changes in community compositions in the 

five sampled zones (margin, strip, 10 m, 25 m, 50 m). We conducted compositional dissimilarity 

analyses based on Bray-Curtis distances to assess the impact of site, sampling period and zone on 

the differences in community compositions. For this, analysis of similarity (ANOSIM) and 

Permutational analysis of variance (PERMANOVA) were conducted with 9999 permutations, 
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respectively using anosim and adonis2 functions of the R vegan package (Faith et al., 1987; Warton 

et al., 2012). We selected the R value of ANOSIM analysis as an indicator of the dissimilarity 

between groups (from 0 to 1, 1 being the highest dissimilarity, R compares the mean of ranked 

dissimilarities between groups to the mean of ranked dissimilarities within groups). We used the R2 

values from the PERMANOVA models as quantification of the magnitude of change in communities 

among groups (explained by site, sampling period or zone). In addition, a pairwise PERMANOVA 

(multilevel comparison) analysis was conducted for the variable “zone” (Martinez Arbizu, 2020). 

To detect the potential species significantly associated to groups of sites or zones, we computed 

indicator species analyses by calculating the Point Biserial correlation coefficient (De Cáceres and 

Legendre, 2009) with 9999 permutations, with the function multipatt from the R package 

indicspecies (De Cáceres et al., 2010). Each analysis was carried out using data from Initial Stage (IS) 

to Final Stage (FS), and for comparison was repeated using only data from the three sampling period 

during maize development (S, 4L, 8L) which are close in time (from April to beginning of July) and 

avoid the major changes occurring after IS and before FS: ploughing and maize harvest. 

Analyses looking at ecological traits instead of species composition of community were then 

performed to explore a potential similar distribution and evolution in time of ecological traits in the 

different zones among sites. In order to assess the relations between environmental variables 

(sampling period and zone) and ecological traits of carabids, co-inertia RLQ analysis (Dray et al., 

2014) was conducted with the ade4 R package. A trajectory scatter plot was used for the 

visualization of the spatio-temporal evolution of traits distribution in carabid community. Data used 

were pooled by zones, by sampling periods, and by sites. A Monte Carlo randtest (9999 

permutations, function randtest of ade4 package) was computed to test the overall association 

between ecological traits and environmental variables. The fourth corner method was used to 

determine pairwise significant associations between ecological traits and environmental variables 

(Dray et al., 2014). 

All statistical analyses were conducted using R, version 4.1.0 (R Development Core Team, 2021). 
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4.1. Results 

 

Figure 12: Mean activity-density per trap of the 15 main species (> 50 individuals) and Amara 

similata in the 5 zones, for each sampling period. Red bars represent predatory species, blue 

bars polyphagous species and green bars phytophagous species. Code names correspondence 

is available in Appendix B. 
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A total of 4162 carabids were sampled in the 1352 pitfall traps taken into account all sampling 

periods. In total, 76 different carabid species were collected. The three most abundant species were 

Anchomenus dorsalis, Poecilus cupreus, and Pterosticus melanarius (see complete list of carabid 

species in Appendix B). From the delimitation of the strip (i.e. from the “S” sampling period), the 

strip harboured 35 % A. dorsalis of total species abundance, 13 % P. cupreus, and 5 % P. melanarius, 

and in the cropped area there were 37 % P. melanarius, 20 % P. cupreus and 10 % A. dorsalis. In the 

grassy margin, we counted 23 % of A. dorsalis, 9 % of P. melanarius and 2 % of P. cupreus.  

4.1.1. Community species composition 

At the beginning of the experiment (IS), we could observe two distinct carabid communities: one in 

the margin and the other in the winter cover crop. Then, from the S sampling period, three different 

communities can be detected: in the margin, in the crop, and in the strip (the later with a mix of 

species present in the margin and in cropped area communities), which changed at 4L with the 

addition of carabid species (Fig. 12). The community composition was significantly different among 

zones (p<0.001) and among sampling periods (p<0.001, Table 5). The PERMANOVA analysis 

validated these significant effects (p<0.001 for both zone and period) and indicated a significant 

interactive effect between zone and sampling period (p<0.001 from IS to FS, p<0.001 from S to 8L, 

Table 5), highlighting that the community composition among zones changed differently through 

time, even during the main maize growth period. The pairwise multilevel comparison showed that 

the community was not significantly different between the 3 sampling zones within the crop (10 m, 

25 m, 50 m; Table 5). 

Looking at indicator species analyses by groups of zones, A. dorsalis was significantly associated 

with the strip zone, (p<0.001, Appendix C). It was indeed observed from IS sampling period in the 

margin, and then colonized during S also the strip where it became the most abundant until maize 

harvest (Fig. 12). P. cupreus was observed from S to 8L in the strip and in the cropped area, and was 

the most frequently found at 10 m from the strip. We further could observe a gradient of decreasing 

activity-density of P. cupreus from 10 m to 50 m from the strip in the cropped area (Fig. 12 ; 

Appendix D). This was validated by the indicator species analysis showing that P. cupreus was 

significantly associated with the “0 m + 10 m + 25 m” zone group (corresponding to strip and the 

closest part of the cropped area from the strip) (p<0.001, Appendix C). P. melanarius was 

significantly associated with the “10 m + 25 m + 50 m” zone group (corresponding to the cropped 

area, p<0.001 from IS to FS and p<0.001 from S to 8L, Appendix C), and was observed from S to FS 

in the strip and the cropped area, with an important peak at 4L in the cropped area. As for P. 

cupreus, it was the most abundant at 10 m from the strip and with a gradient of decreasing activity-
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density from 10 m to 50 m from the strip (Fig. 12 ; Appendix D). Finally, the genera Harpalus was 

sampled in all three zones but some species were only found in the strip and in the margin. Species 

from the genera Carabus were observed from S in the margin, and later mostly found in the strip 

at 4L sampling period. Other species such as Brachinus scolpeta and Amara similata were recorded 

mainly in the strip (Fig. 12, see Appendix B for the composition of the community), which were 

significantly associated only to the strip or the grassy margin (Appendix C). 

The carabid community composition was significantly different between sites (p<0.001), and the 

effect of site was stronger than the effect of zone or sampling period (R=0.269 from IS to FS, R=0.340 

from S to 8L, Table 5). PERMANOVA analysis showed that the effect of the interaction between site 

and zone and between site and period were highly significant (p<0.001, Table 5), indicating that the 

variation of community composition between zones and periods differed among sites, taking into 

account the full sampling period or only the main maize growing period. The indicator species 

analysis showed that 20 of the 76 species were significantly associated to one site only (the three 

main abundant species were not part of these 20 species), highlighting once again the strong effect 

of sites on community composition. 

The R² outcomes of the PERMANOVA indicated that the site explained approximatively 21 % of the 

community composition of carabids, and zone and sampling period together (with their interaction) 

explained only 6 % of the variations in the community (Table 5)
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Table 5: Outcomes of ANOSIM, PERMANOVA and pair-wise PERMANOVA analyses on carabids 

community composition, with all sampling periods (IS to FS) or grouped for maize growth 

period (S to 8L). R value of ANOSIM analysis compares the mean of ranked dissimilarities 

between groups to the mean of ranked dissimilarities within groups. A low R value indicat es 

closer community composition between groups. Significant results are in bold (p-value<0.05). 

 

 Full period (from IS to FS) During maize growth (from S to 4L) 

ANOSIM 

Site R: 0.269 

p-value: 1e-04  

R: 0.340 

p-value: 1e-04  

Period R: 0.098 

p-value: 1e-04  

R: 0.041 

p-value: 1e-04  

Zone R: 0.060 

p-value: 1e-04  

R: 0.082 

p-value: 1e-04  

PERMANOVA 

 df R2 Pr(>F) df R2 Pr(>F) 

Site 11 0.173 1e-04  11 0.214 1e-04  

Period 4 0.049 1e-04  2 0.025 1e-04  

Zone 4 0.032 1e-04  4 0.042 1e-04  

Site:Period 41 0.124   1e-04  22 0.087   1e-04  

Site:Zone 44 0.075   1e-04  44 0.096 1e-04  

Period:Zone 16 0.024 1e-04  8 0.013  2e-04  

residual 686 0.524                     537 0.524                     

total 806 1  628 1  

Pairwise PERMANOVA on Zone 

 R2 p-value R2 p-value 

margin vs 0m   0.0103 

0.0401  

0.0406 

0.0279  

0.0359  

0.0378  

0.0295  

0.0014 

0.0047  

0.0039  

0.04    0.021    

0.044   

0.050    

0.028    

0.053    

0.060    

0.045    

0.001    

0.006   

0.007    

0.01    

margin vs 10m   0.01    0.01    

margin vs 25m   0.01    0.01    

margin vs 50m   0.01    0.01    

0m vs 10m   0.01    0.01    

0m vs 25m   0.01    0.01    

0m vs 50m   0.01    0.01   

10m vs 25m   1.00     1.00 

10m vs 50m   0.37     0.38     

25m vs 50m   0.81     0.16     
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4.1.2. Ecological traits composition 

The carabid communities were dominated by strictly predatory species in every habitat (68 % in the 

field margin, 72 % in the strip, and 65 % in the crop, see Figure 13). Cumulating the sampling periods 

from S to FS, the ecological trait distribution in the strip was more similar to the cropped area 

regarding the diet trait, but more similar to the margin regarding the morphological traits (wing 

status and body size, Fig. 13). 

 

Figure 13: Mean activity-density by trap of carabids, grouped by ecological traits (diet, body 

size, wing status) in the five zones (strip, 10 m, 25 m, 50 m, margin). The activity -densities 

take into account all sampling periods with the preserved strip (from Sowing to Final Stage) 

and all experimental sites. Standard deviations are shown. 
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Figure 14: Ordination plot of the RLQ co-inertia analysis on carabids community, with a) 

trajectory scatter plot of each zone through time (IS, S, 4L, 8L and FS), b) ecological traits of 

carabids, and c) carabid species (code names correspondence see Appendix B). Note that by 

definition the RLQ analysis often highlights the traits that highly specific to a habitat or period 

(e.g. dimorphic, phytophagous or polyphagous), but the widespread traits appear to be non-

discriminant (e.g. predatory, wingless or macropterous). 

 

The RLQ analysis showed a significant overall association between ecological traits composition and 

environmental variables (Monte Carlo randtest, p<0.05). The two first RLQ axes explained 74 % of 

the total inertia (47 % and 27 %, respectively). 

At the initial stage (IS), the trait distribution was quite similar in every zone (top right part of scatter 

plot in Fig. 14a), with a specific presence of small dimorphic and phytophagous species (right part 

of scatter plot in Fig. 14b). This period was also characterised by a lower abundance of the medium 

sized (size C) and polyphagous species. At the beginning of maize growth (S and 4L), a shift appeared 
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in the cropped area (10 m, 25 m and 50 m) that hosted more medium sized and polyphagous species 

(bottom left part of Fig. 14a, b). This pattern also affected to a lower extent the strip and the margin 

(bottom right part of Fig. 14a,b). From the 8L sampling period and until the harvest (FS), the 25 m 

and 50 m zones were clearly occupied by large (class D) and wingless species (top left part of Fig. 

14a,b). The trait distribution at 10 m did not change at 8L but followed the same shift toward large 

and wingless species at FS. From 8L, the margin remained associated to small and dimorphic species 

until the end of the harvest (FS), while the strip included more medium sized and polyphagous 

species than before (bottom left part of Fig. 14a,b, trait distribution close to what was observed 

during maize growth in the cropped area). 

 

 

Figure 15: Results of fourth-corner statistics for the pairwise associations between 

environmental variables and carabids ecological traits. Coloured squares represent significant 

associations (red positive; blue negative) at the p < 0.05 level.  

 

Fourth corner analysis applied to the carabids data showed a significant negative association 

between the body size class B and the zones at 25 m and 50 m from the strip in the crop (p = 0.0385, 

Fig. 15). This outcome confirmed the rapid shift toward large species of the farthest cropped area 

from the strip observed in the Figure 14, but the relatively small data set and the correction applied 

on p-values due to numerous tests probably explained a lack of significant results. 
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4.2. Discussion 

4.2.1. Differences in communities of the field margin, the strip and the 

cropped area 

The field margin, the cover crop strip and the cropped area had a significantly different community 

composition. This is consistent with previous studies showing that community species composition 

is different between uncropped and cropped areas (Boetzl et al., 2018; Pecheur et al., 2020), and 

between perennial field margins and recently established vegetation strips (Maas et al., 2021). 

The differences of community composition between zones were significantly impacted by the 

period effect, even during the maize growth, showing the rapid evolution of carabids communities 

in the agroecosystem along with seasons and human interventions. The initial carabid community 

of the winter cover crop has been disturbed by the ploughing and sowing in the cropped area, and 

consequently showing a different community than in the undestroyed cover crop strip. The strip 

community did not comprise only a mix of the species of the field margin and the cropped area, as 

we predicted, but some species were also found mostly (e.g. Brachinus scolpeta, Amara similata, 

Carabus cancellatus, which were in the minority in other habitats) or only (e.g. Syntomus 

obscuroguttatus, however found in low abundance) in the strip. This observation is coherent with 

some ecological traits of these species. Indeed, Amara spp. are known to be mostly found in non-

cropped habitats where the soil is less compacted and easier to dig galleries in (Pywell et al., 2005; 

Thomas et al., 2001). B. sclopeta is indicted to have an affinity with rapeseed (Marrec et al., 2015), 

and its presence in the strips could potentially be explained by the plant composition of the cover 

crop, which includes turnip rape being a plant closely related to rapeseed. These different outcomes 

show that implementing such vegetation strips can not only support carabid species within fields 

from the first year of establishment, but also, by hosting a community different from a crop area or 

a perennial field margin, can support local diversity or species richness. In the same way, the 

singular characteristics of the margins in term of carabid community confirm the absolute 

importance of protecting the perennial field margins to preserve species that are dependent on 

stable habitats and their associated ecosystem functions (Maas et al., 2021). 

The effect of habitat type on carabid communities has also been observed on the distribution of 

ecological traits. First of all, we observed that the overall ecological trait distribution in the strip had 

similarities with both the margin and the cropped area, as we predicted. At the initial stage, the 

trait distribution was quite similar in the field margin and the cover crop field, with mainly very 

small species (less than 5 mm), and then this distribution started to have a different trajectory. 
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During the maize growth (i.e. from S to 8L corresponding to the period from April to July), which is 

the moment when we recorded the highest activity-density of carabids, with polyphagous, wingless 

and large species (sized between 10 and 25 mm) were more present in the cropped area. Likewise, 

previous studies have shown a higher proportion of polyphagous and more mobile species (i.e. 

larger and/or winged carabids, Homburg et al., 2013) in cropped fields than in uncropped habitats 

(Boetzl et al., 2018; Gayer et al., 2019), probably linked with their higher ability to live in more 

frequently disturbed habitats (Cardarelli and Bogliani, 2014). During the same period, the cover 

crop strip and the field margin hosted more phytophagous and macropterous species. They hosted 

also more species of two distinct groups of size: small carabids (5 to 10 mm), and very large carabids 

(more than 25 mm) corresponding to species of the genera Carabus, mostly found in the cover crop 

strip. These results are partly consistent with previous studies that reported a higher proportion of 

phytophagous and smaller carabids in vegetation strips or field margins than in crops (Baulechner 

et al., 2019; Birkhofer et al., 2014; Gallé et al., 2020). The higher density and richness of plants in 

vegetation strips and grassy margins provide a more abundant and diverse food resource for 

phytophagous species and favour their presence (Kulkarni et al., 2015). The strip had a tall 

vegetation with large flowering plants (e.g. phacelia, turnip rape), which was more heterogeneous 

but less dense than the vegetation of the field margin (mainly composed of grasses). Consequently, 

the strip probably provided a more suitable habitat for the largest carabids (Carabus spp.) which 

cannot easily disperse in a dense vegetation (Ng et al., 2018; Rouabah et al., 2015). 

4.2.2. Effect of the distance from the strip into the adjacent crop 

The two dominant species in the field (P. cupreus and P. melanarius) were the most abundant in 

the cropped area at 10 m from the strip, but not in the strip, validating our third prediction 

concerning species composition. This affinity with the proximity of the strip could be interpreted 

both as a spillover effect from the strip (Holland et al., 2009; Schellhorn et al., 2014), or as a 

phenomenon of aggregation towards the strip (Bianchi et al., 2010). However, the latter 

explanation fits better with our results as the activity-density of P. cupreus and P. melanarius was 

not at a high level in the strip. Therefore the strip cannot be considered as a preferred habitat acting 

as a source habitat generating a spillover effect into the adjacent crop for these two species (Bianchi 

et al., 2013; Blitzer et al., 2012). The cover crop strip comprised several flowering plant species, 

which attracted many arthropods, including flying insects which can be prey for many ground-

dwelling predatory arthropods (González-Chang et al., 2019; Holland et al., 2016). Consequently, a 

high amount of prey in the proximity of the strip could have attracted these entomophagous 

carabids (Anjum-Zubair et al., 2010), potentially leading, in turn, to an increased pest regulation in 

the zone (Woodcock et al., 2016). 
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Regarding the distribution of ecological traits, the body size class was the most affected by the 

distance from the strip. During the maize growth, small carabids (between 5 mm and 10 mm) were 

less present in the farthest zones from the strip in the cropped area. Thus, in the vicinity of the strip, 

we recorded more small carabids such as these associated with the strip, indicating a possible 

spillover effect of some species from the strip (Schellhorn et al., 2014) in search for food resources 

(Tscharntke et al., 2007). This effect of distance from the strip on carabids size validates our third 

prediction concerning ecological traits, and it is consistent with previous studies showing that the 

size of carabids increased with the distance of the field margin or an AEI (Boetzl et al., 2018; Gallé 

et al., 2020; Pecheur et al., 2020). 

4.2.3. Influence of the experimental site and possible links with landscape 

context 

The species composition of carabids community significantly differed among experimental sites, 

and the effect of the site was stronger than the effect of the zone or the sampling period. In this 

context, the analysis of the communities through ecological traits allowed us to detect other 

relevant trends in the evolution of carabid communities in different habitats, beyond species 

identity. We found a distinct overall distribution of ecological traits of carabids in the three habitats, 

reflecting the capacity of different habitat to provide different resources more fitting with the needs 

and abilities of different carabids species to use these habitats (e.g. more phytophagous species 

where more weed seeds are available, smaller species where the density of vegetation is high). 

However, we did not find significant pairwise associations between ecological traits and zone or 

sampling period (except for size class B and 25 m + 50 m zones). These outcome prompts to take 

precautions in generalizing our observations.  

Indeed, the carabids communities are known to be strongly influenced by the local characteristics 

(e.g. in-field agricultural interventions) and the landscape compositional and configurational 

heterogeneity. At the field scale, the crop type (Aguilera et al., 2020; Labruyere et al., 2016; Rusch 

et al., 2014), the cropping management type (e.g. organic vs. conventional), cropping practices 

(Gallé et al., 2020, 2019; Gayer et al., 2019), and the local soil and climate conditions can modify 

local species pool and shape the traits distribution in carabids communities. In our case, cropping 

management and practices were generally similar, although farmers adapted the timing and 

intensity of interventions to their particular constraints. 

At the landscape scale, the effect on arthropods regarding the proportion of semi-natural habitats 

(including field margins) and their spatial configuration has been widely studied (Gallé et al., 2020, 

2019; Duflot et al., 2014). A more heterogeneous landscape, with more semi-natural habitats, 
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smaller cultivated fields and a higher length of field margins is known to increase activity-density, 

species richness and functional diversity of carabids, (Badenhausser et al., 2020; Landis et al., 2005; 

Martin et al., 2019; Sirami et al., 2019). 

4.3. Conclusion 

Our study provides new insights into the species and ecological trait distribution in carabid 

communities within three different habitat types in agroecosystems: preserved cover crop strips, 

grassy margins and cropped maize field. Our results indicate that preserved cover crop strips in 

maize fields can help enhancing the carabid diversity at least at field level, from the first year of 

establishment, but probably also in the larger agricultural landscape. This highlights the good 

dispersal capacity and adaptability of carabid communities in agroecosystems. The cover crop strips 

had an influence on the community of the adjacent cropped area, with more P. melanarius and P. 

cupreus, and more small carabids, at 10 meters from the strip. However, the effects of such 

agroecological practices on the carabids community composition and structure in agroecosystems 

can vary among cultivated fields or territories (Concepción et al., 2012; Karp et al., 2018). Thus 

further research should investigate the influence of the interactions between local and landscape 

characteristics on the efficiency of agroecological practices regarding ecosystem functions and 

services. This could be of prime importance for the development of innovative agroecological 

practices, which are also realistic for implementation on farmers’ fields, and understand the 

conditions of success for an increase of pest and weed seed control in the cropping systems. 
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Résumé du chapitre 4 
 

Rappel des objectifs et hypothèses 

Les carabes représentent le groupe d’arthropode rampant le plus présent dans les échantillons 

prélevés. C’est en effet un groupe majeur de l’entomofaune épigée, qui de surcroit est important 

car il contribue grandement aux services de régulation des ravageurs et des graines d’adventices 

dans les parcelles cultivées. L’objectif principal de ce chapitre est d’étudier les effets d'une bande 

de couvert d’interculture conservée au milieu du champ sur les communautés de carabes et la 

distribution de leurs traits écologiques dans les zones cultivées en maïs conventionnel. D’une part, 

la comparaison des communautés des trois habitats étudiés (i.e. bande, bordure de champs, et 

zone cultivée) permet d’identifier les espèces et les traits écologiques favorisées (ou non) par la 

pratique à l’échelle locale. D’autre part, l’influence de la présence de la bande sur les communautés 

de carabes de la zone cultivée est évaluée grâce à l’analyse des dynamiques spatio-temporelles de 

la distribution des espèces et des traits écologiques à différentes distances de la bande. Nous avons 

émis les hypothèses suivantes : 

i) La communauté de carabes hébergée par la bande de couvert préservée est un 

mélange d’espèces présentes dans la bordure du champ et dans la zone cultivée, avec 

des activité-densités dans des ordres de grandeur similaires ; 

ii) Dans la bande de couvert, la distribution des traits écologiques des carabes est une 

combinaison des traits écologiques de la bordure du champ et de la zone cultivée, et 

évolue vers une distribution des traits écologiques de type bordure (car la bande est un 

habitat non cultivé comme la bordure) ; 

iii)  Dans la zone cultivée, la distance à la bande influencera la composition de la 

communauté de carabes et la distribution spatiale de leurs traits écologiques, en 

particulier la distribution des traits à proximité immédiate de la bande de couvert aura 

des points communs avec la bande de couvert (en raison d’un effet spillover ou d’un 

phénomène d’agrégation). 

Matériel et méthodes mobilisés 

Pour vérifier ces hypothèses, cinq relevés ont été effectués sur chacune des 12 parcelles d’essai, et 

permettent d’analyser les dynamiques temporelles sur l’ensemble de la campagne :  

- Avant la destruction du couvert et la délimitation de la bande (stade initial) ; 

- Au semis du maïs ;  
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- Au stade quatre feuilles du développement du maïs ; 

- Au stade huit feuilles du maïs ; 

- Après la récolte du maïs.  

Ces relevés ont été effectués grâce à des pièges Barber dans cinq zones : bande, bordure, et zone 

cultivée à 10 m, 25 m, et 50 m dans la bande. Les carabes prélevés ont été comptés et identifiés à 

l’espèce. Pour chaque espèce collectée, les traits écologiques étudiés sont : le régime alimentaire 

(prédateur, polyphage, phytophage), le statut alaire (macroptère, aptère, dimorphique), et la taille 

du corps en classes (A ≤ 5 mm, B = de 5 à 10 mm, C = de 10 à 15 mm, D = de 15 à 25 mm, E > 25 

mm). 

Les données récoltées ont été analysées en deux étapes. Premièrement, nous avons réalisé 

l’analyse de la composition de la communauté à l’échelle de l’espèce (analyse de dissimilarité entre 

les zones, et analyse des espèces indicatrices de chaque zone échantillonnée). Puis, une analyse de 

la distribution des traits écologiques (analyse de co-inertie à trois tableaux, combinée à la méthode 

fourth-corner) a été réalisé pour décrire l’évolution des liens entre zone échantillonnée et traits 

écologiques à travers les cinq périodes de relevés. 

Résumé des résultats 

Nos résultats montrent que la bordure du champ, la bande de couvert et la zone cultivée 

comportaient des communautés significativement différentes. La bande contenait effectivement 

des espèces présentes à la fois dans la bordure et dans la culture, mais certaines espèces ont été 

enregistrées principalement ou uniquement dans la bande de couvert (e.g Amara similata), ne 

validant que partiellement la première hypothèse. Ce résultat indique que la pratique pourrait 

soutenir des espèces de carabes habituellement peu présentes dans et autour des parcelles dès la 

première année de mise en place. L’activité-densité des deux espèces les plus abondantes dans la 

zone cultivée, Poecilus cupreus et Pterostichus melanarius, était particulièrement élevée dans la 

zone cultivée à proximité de la bande (10 m), indiquant un effet de bordure, comme nous l’avions 

prédit dans la troisième hypothèse. Ces espèces, étant associées à la zone cultivée (en particulier P. 

melanarius), ce résultat suggère plutôt un effet d’agrégation de ces espèces vers la bande qu’un 

effet spillover vers le centre de la culture. 

Au semis du maïs, la distribution des traits écologiques dans la bande était assez similaire à celle de 

la bordure (le reste de la parcelle ayant été labouré et travaillé), mais a évolué progressivement vers 

une distribution plus proche de celle de la zone cultivée, invalidant la seconde hypothèse. Les 

carabes prédateurs dominaient toutes les communautés, mais les carabes phytophages et les plus 

petites espèces étaient davantage associés à la bande de couvert et à la bordure du champ, tandis 
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que les carabes polyphages et les plus grosses espèces étaient associés à la zone cultivée. Dans la 

zone cultivée, la proportion de petits carabes était plus élevée aux abords de la bande, indiquant un 

potentiel spillover de certaines espèces majoritaires dans la bande vers la zone cultivée, et 

confirmant la seconde partie de la troisième hypothèse. 

Portée des résultats pour la thèse 

Ces résultats montrent que les communautés de carabes dans les bandes de couvert conservées 

étaient fortement différentes de celles des cultures, et que ces bandes pourraient ainsi soutenir 

des espèces de carabes à l’échelle locale dès la première année de mise en place. De plus, les 

communautés de carabes présentes dans les bordures de champs sont également différentes de 

celles observées dans les bandes et dans les zones cultivées, ce qui confirme l'importance de 

protéger ces zones non cultivées pour préserver les espèces dépendantes des habitats stables. 

Nos résultats suggèrent que l'influence des bandes de couvert d’interculture sur les communautés 

de la culture adjacente est mineure au-delà d'une distance de 10 mètres. En effet, nos résultats 

montrent des échanges limités entre les habitats. L’abondance globale des espèces majoritaires 

(qui sont prédatrices et polyphages) s'est avérée plus élevée dans la bande et dans les zones 

cultivées à proximité, ce qui peut potentiellement se traduire par une augmentation des services 

de régulation des ravageurs et des adventices dans ces zones. Cette observation pourrait expliquer 

en partie les taux de prédations plus élevés enregistrés à proximité de la bande dans les zones 

cultivées.  
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Chapitre 5 

Les bandes de couvert d’interculture 

favorisent les abeilles sauvages et leur 

diversité dans les paysages 

intensivement cultivés 
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5. Undestroyed winter cover crop strip supports wild bee 

abundance and diversity in intensive cropping systems 

Coralie Triquet1, Alexander Wezel1, Aurélie Ferrer1 
1Agroecology and Environment Research Group, ISARA, 23 rue Jean Baldassini, 69364 Lyon, France 

Abstract 

Agricultural intensification is known to be one of the main drivers of pollinator decline, in particular 

because flower resources are often scarce in intensively cultivated landscapes. Agroecological 

practices such as wildflower strips implementation are seen as effective to mitigate this food 

scarcity by increasing the abundance, diversity and temporal continuity of the flower resources. 

However, in intensive cropping systems, these practices are often poorly adopted by farmers 

because of technical and economic barriers. We thus designed and tested a practice based on the 

conservation of winter cover crop strips in the middle of spring crops. Our study aims at assessing 

the value of such undestroyed cover crop strip for the enhancement of pollinator populations, and 

the conservation of wild bee species. We surveyed 12 cover crop strips on farmers’ fields in 2019 

and 2020, and compared them to existing herbaceous field margins of the same fields. Our results 

showed that within-field cover crop strips are effective to increase the availability and continuity of 

the flower resources for pollinators. We recorded a higher abundance, richness, taxonomic and 

functional diversity of bees in the cover crop strips than in the field margins, but no significant effect 

on hoverflies. Wild bees were supported by the sown flowers of the strips during spring, before the 

main blooming period of the spontaneous flowers of the field margins, and the combination of 

sown species of three different botanical families in the strips allowed the support of wild bees with 

different ecological traits, including oligolectic bees. However, the spontaneous flowers (weeds in 

the strips or native forbs in the field margins) were highly important as they supported other 

oligolectic species and rare bees. Our findings indicate that this practice can support 

complementary flower resources, but highlight also the high importance of protecting and 

extending spontaneous plants patches such as field margins for the conservation of rare and 

specialist bees. The implementation of annual mid-field strips could be effective for pollinators 

population stability beyond the field scale if renewed every year at the farm scale. 

Keywords 

Flower strip ; in-field vegetation strip ; maize cropping ; pollinators ; wild bees ; hoverflies ; plant-

pollinator network ; Phacelia tanacetifolia  
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5.1. Introduction 

Agricultural intensification is known to be one of the main drivers of the biodiversity decline 

recorded this last decade (Sánchez-Bayo and Wyckhuys, 2019; Seibold et al., 2019), essentially 

because of the chemical pollution from pesticides, cropping intensification and landscape 

simplification  (Sánchez-Bayo and Wyckhuys, 2019; Wagner, 2020). In particular, the biomass and 

species number loss of wild pollinator insects (Le Féon et al., 2010; Ollerton et al., 2014; Zattara 

and Aizen, 2021) and of flowering plants (Eichenberg et al., 2021; Scheper et al., 2014) were 

reported by many studies, and are strongly correlated (Biesmeijer et al., 2006). Yet, agroecosystems 

highly depend on the pollination service provided by these insects for the sexual reproduction of 

many wild plants (Ollerton et al., 2011) and cropped plants (Burkle et al., 2013; Garibaldi et al., 

2013). 

Wild pollinators such as bees depend on plant materials for nest construction and on flower 

resources for food (Danforth et al., 2019; Requier and Leonhardt, 2020). The abundance and 

diversity of flower resources (Scheper et al., 2013; Sutter et al., 2017), and its temporal continuity 

(Blüthgen and Klein, 2011) is highly important to maintain or increase a high pollinator diversity at 

the local scale. Indeed, the different pollinator species forage the flowers depending on their food 

requirements and potential specialisation on specific plant families (oligolecty), this also  related to 

different ecological traits such as tongue and body length of pollinators and their ability to access 

floral resources (Danforth et al., 2019; Rowe et al., 2020). The composition of the flower resources 

thus determine the composition of the pollinator community foraging the resource (Hadrava et al., 

2022; Kratschmer et al., 2021; Neumüller et al., 2021). However, the flower resources are often 

scarce in intensively cultivated landscapes, leading to food shortages for pollinators, at least in 

some periods of the year, and loss of species diversity (Abrahamczyk et al., 2020; Dicks et al., 2021; 

Wood et al., 2019). The conservation of pollinator species thus rely on sufficient habitats and 

resources availability, as shown in particular through the implementation of additional flower 

resources which aim to counteract food shortages and the poor local flower diversity available 

(Neumüller et al., 2021; Scheper et al., 2015; Sutter et al., 2017). 

For this purpose, perennial agroecological infrastructures implementation (e.g. hedges and 

vegetation strips) are prominent practices (Albrecht et al., 2020; Haaland et al., 2011; von 

Königslöw et al., 2021a), often supported with financial incentives through agro-environmental 

schemes in Europe (Batáry et al., 2015). Many studies have indeed reported their high efficiency to 

enhance pollinator abundance, richness and diversity (Albrecht et al., 2020; Campbell et al., 2019; 

Haaland et al., 2011). More recent studies also provided new insights on the real contribution of 
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these practices to wild bees conservation (Albrecht et al., 2021; Hadrava et al., 2022; Mallinger et 

al., 2019; von Königslöw et al., 2021a, 2021b; Wood et al., 2017). Other investigated more 

specifically the best choices in term of management and botanical composition of perennial 

vegetation or wildflower strips to ensure the support of common and rare bees throughout the 

year (Burkle et al., 2020; Neumüller et al., 2021; Nichols et al., 2019; Sutter et al., 2017; Warzecha 

et al., 2018). However, these practices are not widely adopted by farmers, and, especially in 

intensive cropping systems, where most of the cultivated fields and their margins remain poor in 

term of flowering plant abundance and diversity. On reason is that the perennial infrastructures 

require substantial financial and time investment for implementation and maintenance (e.g. 

mowing or regular re-sowing, Albrecht et al., 2021). In addition, the benefits are often difficult to 

be perceived by farmers (Sattler and Nagel, 2010; Uyttenbroeck et al., 2016; Venturini et al., 2017). 

To overcome such barriers for enhanced development of such practices, several studies highlighted 

that within-field vegetation strips (i.e. on tilled arable land) as well as use of agroecological cropping 

practices were easier to implement in existing systems (Pearsons and Tooker, 2017; Pe’er et al., 

2017). 

The implementation of annual flower strips (around fields) and within-field vegetation strips is 

therefore more and more documented as a valuable option to increase pollinator abundance and 

diversity (Amy et al., 2018; Azpiazu et al., 2020; Kujawa et al., 2020; Rundlöf et al., 2018). The latter 

are often less expensive and easier to manage as they can be integrated in the crop rotation, and 

implemented in changing fields every year (Kujawa et al., 2020; von Redwitz et al., 2019). However, 

depending on their composition and sowing period, their blooming may start in late spring and 

summer, and thus does not complement flower resources for bees emerging in early spring (Amy 

et al., 2018; von Königslöw et al., 2021a). Here, cover crops are particularly interesting for pollinator 

conservation, as they are already widely implemented by farmers because they provide a wide 

range of ecosystem services (Dabney et al., 2001; Snapp et al., 2005). The cover crops can provide 

a significant resource in autumn and/or in early spring when flower availability in agricultural 

landscapes generally is low (Eberle et al., 2015; Ellis and Barbercheck, 2015; Mallinger et al., 2019; 

Thom et al., 2018). However, the period of blooming of these cover crops is often drastically shorten 

by their early termination in order to prepare the soil for the spring crop (Ellis and Barbercheck, 

2015). To overcome this, a management that elongate the flowering period of these annual 

practices must be established, without any supplementary cost or technical intervention for 

farmers, and capitalizing on already implemented practices (Ellis and Barbercheck, 2015).  

We therefore designed an agroecological practice, based on a flowering winter cover crop, which 

could bring together the assets of annual flower strips and of flowering cover crops. The practice 
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consists of keeping a strip of the winter cover crop, in the center of the field, to form an annual 

vegetation strip that will persist during the spring crop cultivation. This mid-field strip could be an 

interesting complement when flower resources in the surrounding landscape are scarce, or on 

farms where perennial agroecological infrastructures implementation is less feasible. In order to 

assess the benefits of this practice for flower resource enhancement and pollinators support, we 

compared the mid-field cover crop strips with the already present local spontaneous flower 

resources in field margins. We hypothesized that: 

1. The cover crop strips would be visited by a higher abundance and species richness of pollinators 

than the field margins, due to its higher flower density and continuous blooming from spring to 

summer, but not a higher functional diversity due to the expected lower diversity of plants in the 

cover crop strips; 

2. The cover crop strips would provide a substantial complementary food resource for pollinators, 

in terms of quality (different communities supported) and temporality, especially during early 

spring when flowers are only gradually developing;  

3. Concerning wild bees, the sown flowers of the cover crop strips will mainly support common, 

eusocial and generalist (polylectic) species, but less rare, solitary and specialised (oligolectic) 

species than the spontaneous flowering plants. 

5.2. Materials and methods 

5.2.1. Experimental design 

This study took place on 12 fields in commercial farms and experiments were conducted on five 

maize fields in 2019 and seven maize fields in 2020. The field size ranged from 1.1 to 5.7 ha. The 

crops were conventionally managed; however, no insecticides were applied on the fields during the 

experiment. The experimental fields were located in France in the Auvergne-Rhône-Alpes region 

(in the Isère, Ain, Drôme and Rhône districts), which is characterised by a semi-continental 

temperate climate with Mediterranean influence. The weather was particularly warm during the 

experiment, and intense heatwaves occurred in July the two years. The surrounding landscapes of 

the fields were dominated by conventional arable crops and grasslands. 

In each field, a mid-field strip of 110 m length and 5 m width of the previous winter cover crop 

(sown in autumn) was delimited and conserved, while the rest of the winter cover crop was 

terminated as usually. The mid-field strip remained uncultivated and less disturbed as possible 

during the whole maize cultivation (i.e. from sowing in April-May to harvest in October). This strip 
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was connected to the perpendicular perennial field margin. Field margins were managed by farmers 

or local municipalities as usually. Thus, some of them were sometimes mowed, and the vegetation 

could not bloom at its full potential, even if they generally grew and bloomed again. 

For the cover crop we chose a commercial cover crop mixture sown with 37.5 % ray grass (Lolium 

multiflorum), 35 % crimson clover (Trifolium incarnatum), 15 % turnip rape (Brassica rapa subsp. 

Oleifera), and 12.5 % phacelia (Phacelia tanacetifolia). In 2020, the Poaceae species was changed 

for rye (Secale cereal) and the Fabaceae species for Alexandria clover (Trifolium alexandrinum) in 

the exact same proportion, in order to adapt the practice to farmers’ constraints and expectations. 

This mix was chosen to ensure a long flowering period in the mid-field strip, with the succession of 

the blooms of the turnip rape (from end of March to April), phacelia (from early May to July), and 

clovers (from May to June). The change for Alexandria clover allowed to extend the blooming 

period, which was shorter for crimson clover. 

5.2.2. Pollinator sampling and plant monitoring 

Pollinator sampling took place on each site once a month, from March to July. Standardized sweep 

net transects (Westphal et al., 2008) were conducted on the mid-field strips and on the field 

margins in order to collect bees and hoverflies visiting the flowers, without impacting the local 

populations (Gezon et al., 2015). The chosen field margin for the sampling was the one with the 

highest plant diversity around the experimental field. For standardized sweep net transects, the 

results depend on the vision and the dexterity/speed of the operator, thus it was the same person 

who collected the bees for each sampling. The samplings took place when the climatic conditions 

were optimal, between 13 and 30°C, low wind speed, few clouds and no rain.  

One transect consisted of covering 100 m of vegetation in 30 min for data collection. In the mi-field 

strip, one transect was done on the left or right part of the strip, and another on the other side, 

thus 2 transects in total per strip, in order to cover the entire width of it. In the field margin, only 

one transect was done. These transects were carried out once in the morning and once in the 

afternoon. During the 30 minutes of observation, each individual pollinator that had contact with a 

flower was collected, and the identity of the flower visited recorded. Individuals that could be 

identified immediately by sight to the species level were released (mainly Apis mellifera), the others 

were taken to the laboratory where they were conserved by cold (freezer at -18°C minimum,) to be 

pinned and identified later. Identifications at the species level for bees (Apoidea apiformes) were 

conducted with the use of available literature (Amiet, 1991; Amiet et al., 2010, 2007, 2004, 2001, 

1999; Michez et al., 2004). Hoverflies (Syrphidae) were counted without any further identifications. 

In our region, the females of the species Halictus simplex, Halictus eurygnathus, and Halictus 
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langobardicus are inseparable. We therefore pooled them, and referred to them as “Halictus 

simplex group”. Moreover, the bumblebees species Bombus terrestris and Bombus lucorum were 

often impossible to separate and identified with certainty, and were thus pooled them as “Bombus 

terrestris group”. Finally, four individuals of the same species of the genera Nomada could not be 

identified with certainty, we therefore referred to them as “Nomada sp.”. 

Every sampling day, the flowers present in the cover crop strip (sown and spontaneous) and in the 

field margin were recorded, and the global number of different botanical families present 

calculated. When a plant could not be identified to the species level, a photography and a sample 

was taken to the laboratory for future identification. However, some morphologically very close 

plants could not be identified with certainty to the species level, and we thus referred to them by 

their family name + their color (Asteraceae yellow, Asteraceae white and Apiaceae white). 

5.2.3. Data analysis 

All analyses were conducted using R version 4.2.0 (R Development Core Team, 2021). We first 

calculated the number of visits (called “abundance” in the manuscript) of the total of all pollinators 

collected (hoverflies + bees), then respectively of hoverflies, domestic bees (Apis mellifera), 

bumblebees (Bombus spp.), and other wild bees (non-bumblebees wild Apoidea Apiformes), as the 

sum of visits per transect of 30 minutes. We also calculated the species richness of bees (i.e. 

domestic bees, bumblebees, other wild bees), the Shannon index for alpha diversity, and the 

functional dispersion (FDis) as an index of the functional diversity as described by Laliberté and 

Legendre (2010). We calculated FDis with the package FD, using the following ecological traits of 

bees: the lecty (oligolectic or polylectic indicating food specialisation of the species), tongue length 

(long or short), the pollen transport mode (accidental, under the abdomen, in the crop, on a 

corbiculae, on legs, or on legs and body), the sociality (eusocial or solitary, the communal species 

Andrena agilissima was counted as solitary), and the nesting mode (aerial resin nest, carder, 

excavator, renter, parasite). To compare the impact of the sampling effort and the bee abundance 

on the species richness collected in the margins and in the strips, we computed rarefaction curves 

of bee species with the function accucomp from the Biodiversity R package. 

We used Generalised Linear Mixed Models (GLMM) and Linear Mixed Models (LMM) to analyse the 

differences in abundances of pollinator groups, species richness and diversity indices of bees visiting 

the flowers, between the two sampled habitats (the strip and the field margin), through the season 

(among months), and the effect of the number of botanical families present in the sampled 

habitats. Models were fitted with a negative binomial distribution for abundances, with Poisson for 

richness, and a Gaussian distribution (LMM) for diversity indices. We designed the following model 
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structure: “y ~Habitat*Month + nbf + Time + (1|Site)”, where Habitat is a categorical variable 

(margin and strip as factors), Month a categorical variable (March, April, May, June and July as 

factors), nbf a numeric variable indicating the number of botanical families present in the site 

(plants of margin and strip cumulated), and Time a categorical variable for the sampling period in 

the day (AM - morning and PM - afternoon as factors). In the random structure, the variable Site is 

a categorical variable with the identification of the experimental field. We used the function 

“dredge” of the MuMIn package to decline this full model in every possible combination of the 

variables by removing terms from the most complex model to the simplest. We fixed the variable 

Time in all models, to take its effect into account, but we did not interpret it. We ranged these 

possible models by decreasing Akaike Information Criterion corrected for small samples (AICc), and 

selected and averaged the models with a Δi ≤ 2 (i.e. the AICc difference with the smaller AICc value 

; Burnham and Anderson, 2002) using the “mod.avg” function of the MuMIn package. The Aikake 

weights (wi), AIcc value, marginal and conditional R2 (R2m and R2c) of each selected model was 

reported (Nakagawa et al., 2017). The results of the model averaging of the selected models were 

reported by giving the effect size of each variable. For the bumblebees, we detected a Hauck-

Donner effect related to the factor “July” of the variable month, which is a symptom of complete 

(or partial) separation (Bolker, 2021). As recommended by (Bolker et al., 2018), we used a Bayesian 

method, with the function bglmer of the blme package. We found no robust method to calculate 

R² values for the models fitted with bglmer, we therefore preferred to not give this indication for 

the bumblebees models. 

To define the magnitude of the influence of each variable on the species composition of wild bee 

communities (excluding Apis mellifera), we conducted compositional dissimilarity analyses based 

on Bray-Curtis distances. For this, permutational analysis of variance (PERMANOVA) was conducted 

with 9999 permutations, using the function adonis2 from the vegan package (Faith et al., 1987; 

Warton et al., 2012). We used the R2 values from the PERMANOVA outcome as quantification of 

the magnitude of variation in bee communities induced by each variable. Then, in order to 

determine the species which were associated to the strips or to the margins, we conducted an 

indicator species analysis (De Cáceres and Legendre, 2009), by calculating the Point-biserial 

correlation coefficient (9999 permutations) with the function multipatt from the R package 

indicspecies (De Cáceres et al., 2010). 

Finally, we analysed the plant-pollinator networks to evaluate the effect of the strips on the 

foraging wild bee communities (species and ecological traits), and to compare the importance of 

sown flowers and spontaneous flowers in the network. We first visualised the plant-pollinator 

network of strips and field margins separately to compare them using the bipartite package 
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(Dormann, 2011; Dormann et al., 2009). Then, to analyse the relative importance of each flowering 

plant in the local pool species, we analysed the global plant-pollinator network (i.e. cumulating the 

strips and the margins data). We computed species-level indices for bees and plants in the global 

network to analyse the importance of the sown plants in the local plant pool. We used the number 

of effective partners which is the effective number of partners if each partner was equally common 

(Bersier et al., 2002), the species strength which is the sum of dependencies of each species and 

quantifies a species’ importance among all species (Dormann, 2011), and d’ which is the 

specialisation of each species ranged from 0 to 1 (a high value of d’ indicates a higher 

complementarity, which presupposes a high specialisation, i.e. thus less common species of bees 

visiting the plant, Blüthgen and Klein, 2011). We considered a bee species as “rare” when 

accounting for <1 % of the total number of individuals (see Appendix F, Kleijn et al., 2008). 

Finally, to complete our observations, we visualised the global network using this time the 

ecological traits of bees instead of species. The ecological traits lecty, longue length, pollen 

transport mode, sociality and nesting mode were combined to create 15 wild bee profiles, which 

were used instead of bee species in the visualisation of the network. This allowed us to identify 

visually the types of wild bees visiting each plant species or group. 

5.3. Results 

5.3.1. Abundances, species richness and diversity 

A total of 3170 pollinators were recorded through 207 transects. In the strips, 39 % of the recorded 

pollinators were wild bees, 34 % were Apis mellifera, 22 % were bumblebees, and 5% were 

hoverflies. In the field margins, 59 % of the records were wild bees, 21 % were hoverflies, only 15 

% were Apis mellifera, and 5 % were bumblebees. 

The abundance of all pollinators together (Total), as well as the respective abundance of Apis 

mellifera, bumble bees and other wild bees were overall significantly higher in the strips than in the 

margins (Figure 17a, 1c-e, Table 6). The species richness of bees (i.e. Apis mellifera + bumblebees + 

other wild bees) and their diversity (Shannon and FDis) were also significantly higher in the strips 

than in the margins (Figure 17f-h, Table 6). However, it should be mentioned that the most 

parsimonious models for Shannon and FDis diversity indices explained only 13 to 14 % of the 

variation in data, and the fixed effects of the models explained only 6 to 8 % (R²c and R²m 

respectively, Table 7), which is quite low. Moreover, the rarefaction curves confirmed the lower 

species richness recorded in the margin at each sample date, but for the same number of 
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individuals, the species richness was higher in the margin. Moreover, both rarefaction curves did 

not achieve an asymptote, suggesting that more species would potentially be collected with more 

transects (Figure 16). 

Apis mellifera and bumblebees, which are mainly highly eusocial species, were more abundant in 

May and June, especially in the strips (Figure 17c-d, with significant interaction between the habitat 

“strip” and the months April, May, and June for bumblebees, Table 6), which matches with the main 

period of the phacelia blooming. The abundance of wild bees significantly decreased from April to 

July in the strips (Table 6), and increased in the margins in May and June, exceeding the abundance 

in the strips in June (Figure 17e). This outcome may indicate a potential temporal complementarity 

between the two resources (the strip and the margin) for wild bees. The species richness of the 

bees was significantly higher in the strips at the beginning of the season (March, April, Table 6), and 

increased in the margins in May and June to reach a similar level in both habitats (Figure 17f). 

Finally, the number of botanical families (nbf) only had a significant negative effect on the 

abundance of hoverflies (Table 6). 

 

 

Figure 16: Rarefaction curves on individuals (bold lines) or transects (circles and triangles, 

related to the margin (red) and the strip (blue). A sample refer to the data collected on one 

sampling day (morning and afternoon transects are pooled),  for each site, in the strip or in 

the margin. Number of samples is lower in the margin as the sampling effort was divided per 

two compared to the strip, and the number of empty samples (no pollinator observed) was 

higher. 
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Figure 17: Graphical representation of abundance of pollinators pooled a) and per groups b), 

c), d), e) , species richness of bees f), alpha diversity Shannon g) and functional diversity of 

bees h), in the two sampled habitats (margin in red, strip in blue), for each month (from march 

to July). The mean value (given for 30 min of collection) is represented by a circle for the 

margin and a triangle for the strip.
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Table 6: Results of model averaging. Only variables present in averaged models are presented. Estimates and Confidence Intervals (CI) are given. 

Response variables are the abundance of all pollinators (Total), hoverflies, Apis mellifera, Bumblebees, other wild bees, spe cies richness of bees, 

Shannon index of alpha diversity, and functional dispersion (FDis). 
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Total abundance 
Estimate 
Lower CI 
Upper CI 

 
2.06 
1.29 
2.84 

 
0.89 
0.24 
1.55 

 
-0.31 
-0.94 
0.32 

 
0.40 

-0.23 
1.04 

 
0.21 

-0.61 
1.04 

 
-0.67 
-1.39 
0.04 

 
0.07 

-0.52 
0.67 

 
-0.14 
-0.78 
0.05 

 
-0.29 
-1.26 
0.69 

 
-0.04 
-0.68 
0.60 

 
-0.03 
-0.14 
0.07 

 
-0.26 
-0.47 
-0.05 

A. mellifera abundance 
Estimate 
Lower CI 
Upper CI 

 
-0.15 
-0.88 
0.57 

 
1.55 
1.16 
1.94 

 
-0.03 
-0.49 
0.42 

 
0.81 
0.36 
1.25 

 
-0.27 
-0.53 
0.47 

 
-0.80 
-1.44 
-0.17 

 
 

    
-0.06 
-0.18 
0.06 

 
0.02 

-0.23 
0.28 

Bumblebee abundance 
Estimate 
Lower CI 
Upper CI 

 
-1.09 
-2.86 
0.69 

 
-1.31 
-3.11 
0.49 

 
-0.69 
-1.89 
1.75 

 
0.51 

-1.01 
2.03 

 
-0.56 
-2.42 
1.29 

 
-1.40 
-4.65 
1.84 

 
2.26 
0.01 
4.51 

 
3.56 
1.57 
5.56 

 
4.08 
1.83 
6.34 

 
2.67 

-0.88 
6.21 

 
-0.14 
-0.37 
0.08 

 
-0.05 
-0.38 
0.29 

Wild bee abundance 
Estimate 
Lower CI 
Upper CI 

 
0.69 

-0.19 
1.57 

 
1.94 
1.05 
2.83 

 
-0.02 
-1.08 
1.04 

 
1.21 
0.26 
2.16 

 
1.21 
0.25 
2.17 

 
0.13 

-1.03 
1.28 

 
-0.49 
-1.62 
0.64 

 
-2.08 
-3.10 
-1.05 

 
-2.31 
-3.36 
-1.26 

 
-1.12 
-2.36 
0.11 

  
-0.45 
-0.68 
-0.21 

Hoverfly abundance 
Estimate 
Lower CI 
Upper CI 

             
-1.62 
-3.77 
0.52 

 
1.44 

-0.77 
3.64 

 
1.19 

-1.09 
3.47 

 
2.17 

-0.01 
4.36 

 
2.57 
0.38 
4.75 

 
0.07 

-2.56 
2.70 

 
-1.42 
-3.83 
0.99 

 
-2.08 
-4.38 
0.23 

 
-2.24 
-4.56 
0.08 

 
0.27 

-2.47 
3.00 

 
-0.26 
-0.50 
-0.03 

 
-0.42 
-0.77 
-0.07 
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Richness of bees 
Estimate 
Lower CI 
Upper CI 

 
1.12 
0.64 
1.59 

 
0.80 
0.31 
1.29 

 
-0.14 
-0.75 
0.47 

 
0.59 
0.07 
1.11 

 
0.54 
0.01 
1.06 

 
-0.03 
-0.69 
0.63 

 
0.10 

-0.54 
0.74 

 
-0.64 
-1.20 
-0.08 

 
-0.58 
-1.15 
-0.01 

 
-0.41 
-1.12 
0.30 

 
 

 
-0.19 
-0.31 
-0.07 

Shannon diversity 
Estimate 
Lower CI 
Upper CI 

              
1.17 
1.07 
1.27 

 
0.18 
0.08 
0.27 

         
 

 
-0.11 
-0.18 
-0.03 

FDis 
Estimate 
Lower CI 
Upper CI 

 
1.09 
0.98 
1.20 

 
0.17 
0.07 
0.27 

         
 

 
-0.07 
-0.15 
0.01 
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Table 7: Selected models (i.e. Δi < 2) used for the model averaging, for each response variable. 

The fixed effects included in the model, Δi, wi, R2m and R2c are given for each selected model. 

Response variables are the abundance of all pollinators (Total), abundance of hoverflies, Apis 

mellifera, bumblebees, other wild bees, species richness of bees, Shannon index of alpha 

diversity (=” Shannon”), functional dispersion (FDis). Fixed effects include the number of 

botanical families (nbf). 

 Fixed effects Δi wi R2m R2c 

Total bee abundance Month + Habitat + nbf + Time 

Month + Habitat + Time 

Month*Habitat + Time  

Month*Habitat + nbf +Time  

0.00   

0.95 

1.01 

1.95 

0.38 

0.24 

0.23 

0.15           

0.20 

0.20 

0.23 

0.25 

0.48 

0.45 

0.48 

0.49 

A. mellifera abundance Month + Habitat + nbf +Time 

Month + Habitat +Time 

0.0   

1.18   

0.59 

0.33 

0.39 

0.38 

0.61 

0.60 

Bumblebee abundance Month*Habitat + Time + nbf 

Month*Habitat + Time 

0.00 

2.00 

0.73 

0.27 

- 

- 

- 

- 

Wild bee abundance Month*Habitat + Time 0.00 0.76 0.22 0.45 

Hoverfly abundance Month*Habitat + nbf + Time 0.00 0.62 0.14     0.38 

Bee species richness Month*Habitat + Time 0.00 0.67    0.24 0.42 

Shannon diversity Habitat + Time 0.00 0.90 0.08 0.15 

FDis Habitat + time  0.00 0.74 0.06 0.13 

 

5.3.2. Composition of the bee communities  

A total of 106 wild bee species were recorded in the study (full list and raked abundances in both 

habitats in Appendix E). None of these species were on the European Red List of bees of 2014 (Nieto 

et al., 2014; status reported in the Appendix F).  

The wild bee communities of the strips were dominated by the generas Andrena and Bombus 

(Figure 18), and in particular by Bombus terrestris group (30 %), Andrena flavipes (11 %), Andrena 

lagopus (7 %), and Halictus simplex group (6 %). After the indicator species analysis, the species 

significantly associated to the strips were Bombus terrestris group (stat=0.318, p<0.001), Andrena 

flavipes (stat=0.298, p<0.001), Andrena lagopus (stat=0.224, p<0.001), Lasioglossum interruptum 

(stat=0.248, p<0.01), Andrena dorsata (stat=0.208, p<0.05), Andrena cineraria (stat=0.203, p<0.05), 

and Andrena propinqua (phi= 0.190, p<0.05).  
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In the margin, the main genera was Lasioglossum with almost half of the visits (Figure 18), the main 

wild bee species were Lasioglossum villosulum (16 %), Lasioglossum malachurum (10 %), 

Lasioglossum pauxillum (8 %), and Bombus terrestris group (6 %). The species which were 

significantly associated to the margin (indicator species analysis: p<0.05) were Heriades truncorum 

(stat=0.186), Lasioglossum villosulum (stat=0.219), and Lasioglossum medinai (stat=0.159). 

The proportion of oligolectic bees or solitary bees in the field margins and in the strips were similar 

in both habitats, varying around 14-16 % of oligolectic bees and 38-43 % of solitary bees in the wild 

bee communities (Figure 19). 

Figure 18: Proportions in abundance of the wild bees genera observed in the strips and 

margins. 

 

 

Figure 19: Proportion of oligolectic bees and solitary bees in the communities visiting the field 

margins and the strips.  
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Table 8: Results of the PERMANOVA analysis. The R² value is used as an indication of the 

proportion of the implication of the variable in the variation of the bee communities 

composition. 

 df R² p-value 

Habitat 1 0.036 <0.001 

Month 4 0.104 <0.001 

Site 11 0.202  <0.001 

Time 1 0.009   <0.001 

Habitat:Month    4 0.028   <0.001 

Habitat:Site    10 0.055   <0.001 

Month:Site   29 0.289   <0.001 

Residual 
Total 

142 
202 

0.277        
1.000                                

 

The PERMANOVA analysis highlighted that the habitat (strip or margin), the month, the site, and 

the sampling time (AM or PM) had a significant influence on the composition of bee communities 

(Table 8). The R² values indicated that the site, the month and their interaction explained together 

59.5 % of the variation in bee communities composition (Table 8). The habitat explained only 3.6 % 

of the variation, and its interactive effect with the site 5.5 % of the variation, showing that the 

dissimilarity between the communities visiting the strip and the margin could differ a lot from a 

field to another. The low variation (0.9 %, Table 8) found for the sampling time, was however 

significant, confirming the importance of the replication of bee monitoring in the morning and in 

the afternoon. 

5.1.1. Plant-pollinator networks 

The plant-pollinator network of the strips was mainly composed of bee visits on the sown plants, 

and was thus less complex than the plant-pollinator networks of the margins (Figure 20). The plant-

pollinator network of the strips was also more asymmetric because of the fewer plant species or 

groups present, compared to the margins, especially in May and June (Figure 20, Table 9). However, 

more bee species were recorded overall in the strips, as described before (Table 7 and 4, Figure 

17f). 

The most visited plants in the strips were the sown plants phacelia, turnip rape and then Alexandria 

clover. In the strips, most of the rare species were found on the sown flowers, and only a few rare 

bee species were found exclusively on the spontaneous plants (i.e. weeds, mainly on yellow 

Asteraceae, Figure 20a). In the margins, the yellow Asteraceae was the most visited group, followed 

by Papaver rhoeas, both visited by rare and common bee species (Figure 20b).  
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a) strip 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

b) margin 

 

 

 

 

  

 Figure 20: Bipartite plant-pollinator network in the 
strips (a) and in the margin (b). The left part represents 
plant species, and the right part represents bee species. 
The links width is proportional to the number of 
interactions recorded for one plant-pollinator pair. 
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Table 9: Number of bee species and plant species/groups from March to July, in the strip and 

margin plant-pollinator networks. The web asymmetry is the balance between bees and plants 

species (or groups), computed with the bipartite R package. 

 STRIP MARGIN 

 March April May June July March April May June July 

Number of bee 
species 

23 46 50 43 23 8 12 31 24 8 

Number of plant 
species or 
groups 

4 4 8 9 7 2 7 18 14 6 

Web asymmetry 0.70 0.84 0.72 0.65 0.53 0.60 0.26 0.27 0.26 0.14 

 

5.1.2. Relative importance of each plant species in the local plant pool 

With the visualisation of the global network based on wild bee traits rather than species, we 

observed that mainly polylectic bees were recorded in the total of interactions, and mainly on the 

sown phacelia. Oligolectic species were recorded on yellow Asteraceae and other spontaneous 

species, but above all on the sown turnip rape (Figure 21). The turnip rape was overwhelmingly 

visited by solitary bees with a short tongue. The Alexandria clover was mainly visited by eusocial 

bees with a long tongue. The phacelia was visited by eusocial bees in the large part, and by both 

long and short tongued bees. Concerning, pollen transport, the less common traits, i.e. in the crop, 

under the abdomen and accidental transport (i.e. by species that do not collect pollen per se, but 

nectars), were mainly found on spontaneous plants. On the contrary, the less common nesting 

modes “parasite” and “carder” were mainly recorded on sown species, carder bees especially (i.e. 

the genera Anthidium which collect plant fibers for nesting) were mainly found on the Alexandria 

clover. 

Three of the sown plant species clearly had a much higher species strength value than the 

spontaneous plant species (Table 10): Brassica rapa (25.78), Phacelia tanacetifolia (37.67) and 

Trifolium alexandrinum (10.95). This results highlighted that, among the plants locally present, the 

sown species had high importance for the wild bee communities, especially more bees depended 

on phacelia and turnip rape. However, the specialisation value (d’) of the sown plant species were 

lower than many spontaneous plants (Table 10), indicating that they were more visited by common 

wild bees (e.g. Bombus terrestris, Andrena flavipes, Andrena lagopus). The value of d’ exceeded 0.5 

and was higher for many spontaneous species, such as Ficaria verna (0.7), Filago vulgaris (0.78), 

Malva sylvestris (0.83), Matricaria chamomilla (0.68), Origanum vulgare (0.88), and Reseda 

phyteuma (0.88), indicating that they were more pollinated by less common bee species. More wild 

bees depended on yellow Asteraceae and Papaver rhoeas among the spontaneous plants (mainly 
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found in the field margins), as they had the highest species strength (relative to number of bee of 

bee species dependent on their presence) and number of effective partners (Table 10). 

The bee species with the highest species strength, indicating the connectedness in the network, 

were Bombus terrestris group and Lasioglossum pauxilium (two eusocial species respectively 

associated to the strip and to the margin). Their d’ value was low (0.18 to 0.33, Table 10) indicating 

that there were more generalist bees in this network, which is coherent as there are known as 

polylectic bees (Appendix F). However, the species Lasioglossum villosulum (Primitively eusocial 

species associated to the margin) with a much a higher value of d’ (0.68), and thus considered as a 

more specialist bee in the network, is also known to be a polylectic bee. Finally, Heriades truncorum 

(Solitary species associated to the margin), is known to be oligolectic on Asteraceae, which is 

coherent with its d’ value (0.76, indicating that it was a specialist bee in the network). 

 

Figure 21: The global plant-pollinator network (interactions recorded in the strips and in the 
margins) with wild bees pooled by groups of ecological traits. The coloured interactions 
highlight the main interactions with sown plants (the turnip rape in yellow, the phacelia in 
blue, and the Alexandria clover in red). 
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Table 10: Species-level indices of plants species and of some bee species. Shown bee species 

are the most abundant species and the species that are significantly associated to the strip or 

to the field margin in the indicator species analysis (other bee species are shown in Appendix 

F). The number of effective partners, the species strength, and the specialisation (d’) of each  

species present in the global plant-pollinator network are given. Grey lines indicate the bee 

species significantly associated to the strip and the sown plant species of the cover crop mix. 

 Effective partners Species strength d’ 

PLANTS    

Achillea millefolium 6.34 0.42 0.32 
Apiaceae_white 2.83 0.09 0.29 
Asteraceae_white 3.00 0.78 0.59 
Asteraceae_yellow 8.47 7.33 0.65 
Brassica napus 2.23 0.17 0.39 
Brassica rapa 15.09 25.78 0.66 
Centaurea jacea 3.00 1.04 0.49 
Cirsium arvense 3.00 1.03 0.48 
Convolvulus arvensis 6.00 1.21 0.31 
Cyanus segetum 1.00 0.01 0.05 
Erigeron canadensis 2.00 0.10 0.48 
Euphorbia helioscopia 1.00 0.02 0.40 
Ficaria verna 1.00 0.25 0.78 
Filago vulgaris 1.00 0.25 0.78 
Geranium dissectum 3.00 0.28 0.39 
Lamium purpureum 5.10 0.80 0.43 
Lolium multiflorum 1.00 0.14 0.69 
Lotus corniculatus 1.00 0.10 0.63 
Malva sylvestris 2.83 2.03 0.83 
Matricaria chamomilla 6.59 3.70 0.68 
Origanum vulgare 2.00 1.25 0.88 
Papaver rhoeas 12.26 3.41 0.26 
Phacelia tanacetifolia 9.63 37.67 0.49 
Plantago lanceolata 3.00 0.25 0.44 
Potentilla reptans 3.51 0.73 0.52 
Reseda phyteuma 1.00 0.50 0.88 
Rubus plicatus 5.74 0.43 0.42 
Silene sp. 1.00 0.02 0.36 
Silybum marianum 3.79 0.10 0.22 
Taraxacum sp. 5.47 1.82 0.48 
Trifolium alexandrinum 13.34 10.95 0.43 
Trifolium incarnatum 3.75 0.22 0.23 
Trifolium repens 3.97 1.33 0.61 
Veronica persica 5.45 1.74 0.46 
Vicia sp. 1.00 0.04 0.50 
Achillea millefolium 6.34 0.42 0.32 

BEES    

Halictus simplex group 2.51 1.54 0.12 
Bombus terrestris group 1.74 2.71 0.33 
Andrena flavipes 2.65 0.94 0.08 
Andrena lagopus 1.38 1.09 0.47 
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 Effective partners Species strength d’ 

Andrena dorsata 1.28 0.24 0.32 
Andrena cineraria 1.00 0.03 0.27 
Andrena propinqua 1.30 0.20 0.30 
Lasioglossum interruptum 1.31 0.03 0.09 
Heriades truncorum 1.89 0.41 0.74 
Lasioglossum villosulum 2.13 1.01 0.68 
Lasioglossum malachurum 4.11 1.83 0.08 
Lasioglossum pauxilium 6.18 2.87 0.18 
Lasioglossum medinai 1.75 0.11 0.45 

 

5.2. Discussion 

5.2.1. Abundance, richness and diversity of pollinators among habitats and 

time 

We found overall significantly higher abundance of Apis mellifera, bumble bees and other wild bees, 

and the species richness of bees, in the strips than in the margins, which is confirming our first 

hypothesis. This outcome can be well explained by the fact that the cover crop strips offered a 

continuous massive flower resource from March to June thanks to the turnip rape, phacelia and 

Alexandria clover blooming. Apis mellifera and bumblebees, which are mainly highly eusocial 

species, were more abundant in May and June, especially in the strips, which matches with the 

main period of the phacelia blooming. Indeed, the phacelia is known to be highly attractive for 

pollinators (Rundlöf et al., 2014; Williams and Christian, 1991), and thus commonly used in 

flowering cover crop or flower strip seed mixes (Bommarco et al., 2021; Hadrava et al., 2022; 

Warzecha et al., 2018). This cover crop mix can be of particular interest for beekeepers as it provides 

abundant resources for domestic bees from early spring to summer (Decourtye et al., 2010). The 

abundance of wild bees significantly decreased from April to July in the strips, while it increased in 

the margin in May and June. Moreover, the species richness of the bees was significantly higher in 

the strips at the beginning of the season, and increased in the margin in May and June to reach a 

similar level in both habitats. We also recorded a higher number of plant species in the margins in 

May and June. These outcomes indicated a temporal complementarity between cover crop strips 

and field margins for wild bees, validating our second hypothesis. Contrary to our prediction in the 

first hypothesis, the taxonomic and functional diversity were also significantly higher in the strips 

than in the margins, confirming the interest of such annual practices for wild bee conservation in 

resource poor agricultural landscapes, as reported in previous studies (Klatt et al., 2020; Mallinger 

et al., 2019; Twerski et al., 2022). However, based on the results shown by the rarefaction curves, 

the higher species richness recorded in the strips was directly related to the higher abundance 
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recorded. This means that, if we had a similar quantity of floral resource in both habitats, we could 

possibly have a higher species richness and diversity in the margins. Thus, the positive effect of 

cover crop strips on pollinators found in our study is certainly due to the complimentary resources 

they provide in time and in quantity, but not necessarily in quality (i.e. number of botanical species, 

or nutritional quality and diversity). 

Regarding hoverflies, we observed that the number of botanical families only had a significant 

negative effect on the abundance of them. These outcomes is not in line with previous research 

demonstrating that a higher botanical diversity in spontaneous and sown flower patches increase 

the abundance and diversity of pollinators (Aguilera et al., 2020; Pywell et al., 2006; Wratten et al., 

2012). However, our recording of botanical families was limited to the strips and the flower 

margins, which comprised a poor family diversity in most of our experimental sites, and was not 

extending to the surrounding landscapes. The slight but significant negative effect of the number 

of botanical families on the abundance of hoverflies could be explained by the absence of the 

adequate resource for them, even in the sites that had the highest number of different botanical 

families. Indeed, the abundance of hoverflies have been shown to be more influenced by the food 

resources availability for the larvae, and many hoverfly species are aphidophagous at this stage 

(Schirmel et al., 2018). We can suspect that the highest aphid abundance, attracting more 

aphidophagous hoverflies, was on sites with a low botanical family number recorded, explaining 

our results (Schirmel et al., 2018; von Königslöw et al., 2021b). Moreover, hoverfly adults of many 

species prefer open flowers of Asteraceae or Apiaceae as their floral resources as they are easier to 

access for them (Branquart and Hemptinne, 2000), but which were sometimes absent on our 

investigated sites. 

5.2.2. Wild bee communities in the strip and in the margin 

In the strips, the number of wild bee species recorded was always higher, and the number of plant 

species or groups were lower in May and June, compared to the margins. This resulted in a global 

higher web asymmetry of the plant-pollinator network in the strips than in the margins. The low 

plant diversity, but the higher abundance of flower resource, and the subsequent higher number 

of bees recorded in the strips can explain this effect (Dormann et al., 2009). Contrary to our findings, 

Hadrava et al. (2022) observed a similar web asymmetry between flower strips and surrounding 

semi-natural habitats, probably because they chose the semi-natural habitat with the highest plant 

diversity (including trees) within a perimeter of 1 km around the flower strip, while we chose the 

richest margin (without trees) of the field containing the cover crop strip. 
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The composition of the wild bee communities was significantly different between the two habitats, 

and dissimilarity between the communities of the strip and the margin could differ from a field to 

another. Overall, the main genera of bees recorded differed: the communities of the strips were 

globally dominated by Bombus sp. and Andrena sp., while the communities of the margins were 

dominated by Lasioglossum sp. In particular, the large presence of Bombus sp. in the strips was not 

surprising because this genera was dominated by the Bombus terrestris group, which is one of the 

rare bumblebee species that assiduously forages phacelia (Folschweiller et al., 2020). 

However, the proportion of oligolectic bees (i.e. specialised to one flower family mainly), and of 

solitary bees were similar in both habitats. This result is in contrast with previous studies showing 

that flower strips generally supported less oligolectic bees and solitary bees than semi-natural 

habitats (Haaland et al., 2011; Hadrava et al., 2022; von Königslöw et al., 2021a, 2021b), even if the 

oligolectic bee species present in the different habitat type were not the same (von Königslöw et 

al., 2021b). Our contrasting result could be explained once again with the choice of the semi-natural 

habitat surveyed, and the potential local availability of high quality semi-natural habitats in the 

other studies surely have influenced this results. 

5.2.3. Importance of both sown and spontaneous plant species for wild 

bees 

With phacelia, the other sown plants Brassica rapa and Trifolium alexandrinum were the most 

important plants in the plant-pollinator network, and especially more wild bees depended on 

phacelia and turnip rape. However, as we predicted in our third hypothesis, they were more visited 

by common and eusocial bees, which is consistent with previous studies showing that phacelia was 

the most important species in the network, but a had low specialisation index (Hadrava et al., 2022; 

Warzecha et al., 2018). A lot of bee species also depended on yellow Asteraceae and Papaver 

rhoeas, spontaneous plants that were present in majority in the margins. As assumed with our third 

hypothesis, a few rare bee species were found in the strips, only on the spontaneous plants (i.e. 

weeds), and mainly on yellow Asteraceae. In the margins, the yellow Asteraceae was also the most 

visited group, with both rare and common bee species. However, more rare bee species were also 

found on other spontaneous species, such as Ficaria verna, Malva sylvestris, Matricaria chamomilla, 

or Reseda phyteuma, and Filago vulgaris which were visited by carder bees (genera Anthidium). 

This finding is consistent with previous research showing the importance of weeds of wild bee 

populations (Bretagnolle and Gaba, 2015; Warzecha et al., 2018; Wood et al., 2016), and 

demonstrating that the native spontaneous flora is targeted by the rarest bees, while cropped 



141 
 

flowering plants and sown flowering plant commonly used in flower strips contribute more to 

enhance the abundance of common species (Kordbacheh et al., 2020; Wood et al., 2017). 

Regarding results related to plant groups (in particular yellow Asteraceae) in the analysis of the 

plant-pollinator networks, we have to interpret the results with caution. The yellow Asteraceae 

group could contain several species (more or less, the exact number being unknown), thus the 

species-level indices calculated for each yellow Asteraceae species could change. Globally, the 

importance of these species was put forward among the other spontaneous plant species. 

However, we grouped plants which are very close in terms of morphology and phenology, and share 

many ecological traits (e.g. color, size and shape of the flower), and thus might  have a lot of shared 

pollinators (Carvalheiro et al., 2014; Rowe et al., 2020; Wratten et al., 2012). In particular, many 

oligolectic bees are specialised at the botanical family level, with many preferences for the 

Asteraceae family (Wood et al., 2016). 

Concerning ecological traits, our results showed that the association of turnip rape, Alexandria 

clover and phacelia was interesting to favour several different bee profiles. Turnip rape was 

overwhelmingly visited by solitary bees with a short tongue, Alexandria clover was mainly visited 

by eusocial bees with a long tongue, and phacelia was visited by eusocial bees in most part with 

both long and short tongued bees. Mainly polylectic bees were recorded in the total of visits, but 

most of the oligolectic bees were recorded on turnip rape, which is in opposition to our last 

prediction concerning the specialist bees. Additionally, the rare nesting modes “parasite” and 

“carder” were mainly recorded on sown species, carder bees especially were mainly found on the 

Alexandria clover. These observations are consistent with previous studies that showed that the 

association of different botanical families which are complementary in resource type and flowering 

period is efficient to support a large range of wild bee species (Buhk et al., 2018; Hadrava et al., 

2022; Kratschmer et al., 2021; Scheper et al., 2015; von Königslöw et al., 2021a). Indeed, a high 

number of botanical families can ensure an adequate food resource for more different species by 

fulfilling their particular needs, and for a longer flowering period (Carreck and Williams, 2002; Wood 

et al., 2017, 2016). 

Moreover, the presence of yellow Asteraceae species and other spontaneous plant species was 

once again essential as they were visited by the other oligolectic species recorded. Concerning 

pollen transport, the rarer traits, i.e. “crop”, “under the abdomen” and “accidental”, were mainly 

found on spontaneous plants. Thereby, the spontaneous species, even weeds in the strips, can be 

highly important to be preserved as they attracted more rare bees, and rare ecological traits, and 

thus participated to maintain and support the taxonomic and functional diversity of wild bees. 

These observations are consistent with previous studies showing that native plants are essential to 
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support diverse wild bee communities, especially those with rare ecological traits or highly 

specialised species (Mallinger et al., 2019; Wood et al., 2017, 2016). Indeed, a lot of rare bees which 

are highly specialised to key plant species rely less on the plants foraged by common bees (Danforth 

et al., 2019; Sutter et al., 2017). Consequently, field margins play an important role in stabilizing 

pollinator populations, especially wild solitary bees (Gardner et al., 2021).  

Conclusion 

The conservation of within-field cover crop strips showed to be an effective way to increase and 

prolong the flower resources availability for pollinators at the field scale. In intensively cultivated 

landscapes, these added resources can be a complement to field margins flowers (in particular in 

early spring), and increase the local richness, taxonomic and functional diversity of wild bees. The 

continuity of flower resources, and the presence of massive flowering plants in the cover crop strips 

(especially phacelia), helped in supporting common and generalist bee species, particularly the 

honey bee Apis mellifera and the bumblebees. The three sown plants supported different wild bees 

ecological traits, in particular the turnip rape favoured solitary oligolectic bees. However, other 

oligolectic bee species (including rare genera and rare combination of ecological traits) were 

recorded on yellow Asteraceae and other spontaneous forb species. In general, native spontaneous 

plants supported more rare species, indicating the high importance of preserving and extend such 

semi-natural habitat, and the presence of weeds around cropped areas. Nevertheless, the added 

resources provided by the sown flowers could be efficient for long term pollinator population 

enhancement and the species conservation if renewed every year on different fields by the farmer. 

Undestroyed winter cover crop strips show to be of interest to be implement as non-cropped 

habitats as also providing additional resources for many arthropod groups, and have a potential in 

increasing multiple ecosystems services (e.g. pest regulation). This practice can also be an 

interesting tool to introduce practices for biodiversity enhancement in cropping systems that are 

not already involved in agroecological transition, as a first step without implicating a drastic change. 
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Résumé du chapitre 5 
 

Rappel des objectifs et hypothèses 

La pratique expérimentée a été conçue dans l’objectif de fournir plusieurs services, et notamment 

pour favoriser différents groupes d’arthropodes en leur apportant des ressources supplémentaires 

dans les zones intensivement cultivées. L’objectif de ce chapitre de thèse est donc d’étudier les 

effets de la pratique sur un autre groupe d’arthropodes : les pollinisateurs sauvages, en particulier 

les abeilles et les syrphes. En effet, la bande de couvert conservée n’étant ni détruite ni fauchée, la 

végétation peut continuer son cycle et fleurir. Ce chapitre a pour but de décrire les communautés 

de pollinisateurs qui sont favorisées par la bande, de déterminer si la bande apporte une ressource 

complémentaire à la végétation présente en bordure des parcelles, et enfin d’évaluer la 

contribution des espèces semées dans le pool d’espèces végétales locales (plantes fleuries 

spontanées en bordures de champs et adventices dans les bandes). Nous avons émis les hypothèses 

suivantes : 

i) La bande de couvert d’interculture est visitée par une plus grande abondance et 

richesse de pollinisateurs que la bordure du champ, en raison de sa densité de fleurs 

plus élevée et de sa floraison continue du printemps à l'été, mais pas par une plus 

grande diversité fonctionnelle étant donné la faible diversité de fleurs attendue dans 

les bandes ; 

ii) La bande de couvert fournit une ressource alimentaire complémentaire à la bordure 

du champ, en termes de qualité (les communautés soutenues sont différentes), et en 

termes de temporalité, surtout au début du printemps ; 

iii) Concernant les abeilles sauvages, les fleurs semées des bandes de couvert favorisent 

principalement des espèces communes, eusociales et généralistes (polylectiques), mais 

moins d’espèces rares, solitaires et spécialisées (oligolectiques) que les plantes à fleurs 

spontanées déjà présentes localement. 

Matériel et méthodes mobilisés 

Pour vérifier ces hypothèses, nous avons réalisé des relevés de pollinisateurs grâce à des transects 

standardisés au filet à papillon (100 m parcourus en 30 minutes), sur chaque parcelle (12 au total), 

et chaque mois de mars à juillet. Les transects sont réalisés deux fois sur la bande (pour couvrir 

l’intégralité de sa largeur) et une fois sur la bordure, matin et après-midi. Lors de ces transects, 

chaque pollinisateur entrant en contact avec une fleur est collecté et la fleur visitée est notée. Le 

nombre de familles botaniques en fleurs sur le site est relevé à chaque fois. Les abeilles ont été 
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identifiées à l’espèce et les syrphes comptés sans autre identification. Pour chaque espèce d’abeille 

collectée, les traits écologiques étudiés sont : le lectisme (oligolectique ou polylectique, indiquant 

le niveau de spécialisation alimentaire de l’abeille), la longueur de la langue (longue ou courte), le 

mode du transport du pollen (accidentel, brosse abdominale, jabot, corbiculae, sur les pattes, ou 

sur les pattes et le corps), la socialité (eusociale ou solitaire, l’espèce communale Andrena 

agilissima a été comptée comme solitaire), le mode de nidification (nid aérien en résine, 

cotonnière, fouisseuse, dans des cavités déjà existantes, ou parasite). 

Les données récoltées ont été analysées en trois étapes. Premièrement, des modèles linéaires 

généralisés mixtes ont été utilisés pour déterminer l’effet de l’habitat (bande ou bordure de 

champ), du mois et du nombre de familles botaniques présentes sur l’abondance des différents 

groupes de pollinisateurs et sur la richesse, diversité taxonomique (alpha) et diversité fonctionnelle 

des abeilles. Deuxièmement, nous avons réalisé une analyse de la composition des communautés 

d’abeilles sauvages à l’échelle de l’espèce (analyse de dissimilarité entre les zones, et analyse des 

espèces indicatrices de chaque zone échantillonnée). Enfin, l’analyse des réseaux plantes-

pollinisateurs (en utilisant les espèces d’abeilles sauvages et leurs traits écologiques) a été utilisée 

pour comparer la contribution des plantes semées et des plantes spontanées locales. 

Résumé des résultats 

Nos résultats montrent que l’abondance des abeilles domestiques et des abeilles sauvages y 

compris les bourdons, sont globalement plus élevées dans la bande de couvert que dans les bordure 

de champ, validant notre première hypothèse. La richesse spécifique ainsi que la diversité alpha et 

la diversité fonctionnelle des abeilles visitant les fleurs étaient plus élevées dans la bande de 

couvert que dans la bordure de champ, en lien direct avec la plus forte abondance de ressources 

florales et la continuité des floraisons de mars à juillet dans les bandes de couvert. Aucun effet 

significatif de l’habitat n’a été observé sur les syrphes. En ce qui concerne les dynamiques 

temporelles, les abeilles domestiques et les bourdons, qui sont des espèces très eusociales, étaient 

particulièrement nombreux dans la bande en mai et juin, pendant le pic de floraison de la phacélie. 

L’abondance des abeilles sauvages était plus élevée dans la bande au début du printemps, puis a 

diminué alors qu’elle augmentait dans la bordure du champ. De même pour la richesse spécifique 

des abeilles, qui était plus élevée dans la bande au début de la saison, et qui a augmenté en mai 

dans la bordure pour atteindre des niveaux comparables dans les deux habitats en juin. Ces 

observations indiquent une complémentarité dans le temps des ressources issues des deux 

habitats, avec des plantes qui fleurissent plus tôt dans les bandes de couvert, et valident donc la 

seconde hypothèse. 
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Les communautés d’abeilles sauvages étaient significativement différentes entre la bande et la 

bordure, avec majoritairement des espèces des genres Bombus et Andrena dans la bande, et des 

espèces du genre Lasioglossum dans la bordure. Les proportions d’abeilles oligolectiques 

(spécialistes) et solitaires étaient en revanche similaires entre les deux habitats. C’est davantage 

entre les espèces ou groupes de plantes que les différences de communautés et de distribution des 

traits étaient marquées. Les plantes semées (phacélie, navette et trèfle d’Alexandrie) étaient très 

importantes dans le réseau plantes-pollinisateurs (nombre élevé de dépendances), et soutenaient 

différents types d’abeilles aux traits écologiques variés. En particulier la navette était visitée par de 

nombreuses abeilles solitaires oligolectiques. Mais comme nous l’avions prédit avec la troisième 

hypothèse, ces plantes semées étaient visitées par davantage d’espèces d’abeilles communes, 

tandis que de nombreuses plantes spontanées présentes dans les bordures et dans les bandes 

(issues du stock de graines d’adventices du sol) favorisaient davantage les espèces d’abeilles les 

plus rares, y compris des espèces avec des traits écologiques moins communs comme les 

Megachilidae. 

Portée des résultats pour la thèse 

Ces résultats concernant les pollinisateurs montrent que les bandes de couvert d’interculture sont 

un atout pour favoriser non seulement les arthropodes rampants, dont de nombreux prédateurs 

généralistes comme les carabes et les araignées, mais également les abeilles sauvages et 

domestiques. Cette pratique a donc un intérêt supplémentaire pour les apiculteurs, ou pour le 

maintien des populations d’abeilles sauvages dans les milieux intensivement cultivés. De plus, 

même si aucun service écosystémique directement lié à ces pollinisateurs n’a été mesuré (car le 

maïs ne dépend pas de la pollinisation entomophile), la préservation de nombreuses espèces 

d’abeilles sauvages dans le paysage est primordiale pour conserver le service écosystémique de 

pollinisation essentiel à la reproduction des plantes sauvages et à la production de nombreuses 

cultures. De plus, comme pour le chapitre précédent concernant les carabes, ce chapitre montre 

que les bandes de couvert d’interculture ne sont pas des habitats similaires aux bordures de 

champs, et que leurs caractéristiques permettent de soutenir des espèces d’arthropodes aux 

besoins différents. Cela souligne l’importance de préserver et d’étendre ces ESN pérennes autour 

des parcelles agricoles, et de les protéger autant que possible des perturbations liées aux activités 

humaines et agricoles.  

La complémentarité entre les habitats et ressources offertes par les bandes de couvert conservées 

et les bordures de champs peut permettre de cibler davantage de groupes d’arthropodes, et donc 

d’augmenter les populations d’arthropodes bénéfiques et leur diversité à l’échelle locale. 
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6. Discussion générale 

6.1. Principaux résultats et validation des hypothèses 

L’objectif du projet de thèse était de proposer et d’expérimenter une pratique agroécologique 

innovante en culture de maïs, qui soit facile à insérer dans les systèmes de culture existants, et qui 

permette de favoriser l’entomofaune bénéfique (ennemis naturels rampants et pollinisateurs) en 

leur apportant des ressources et un habitat supplémentaire au sein d’une parcelle agricole. La 

pratique choisie consiste en la conservation d’une bande de couvert d’interculture au centre d’une 

parcelle cultivée, et son maintien pendant toute la durée de la culture du maïs. Ainsi, la 

problématique posée était la suivante : 

Une bande de couvert d’interculture conservée au centre de la culture de maïs suivante permet-

elle de favoriser les arthropodes rampants et pollinisateurs dans les parcelles, et de contribuer au 

spillover des prédateurs et du potentiel de régulation des ravageurs dans la culture ?  

La thèse a été organisée selon deux axes principaux : 

1) Mesurer et comprendre l’impact de la pratique sur les arthropodes rampants, sur leur dispersion, 

et sur le potentiel service de régulation des ravageurs dans la culture adjacente ; 

2) Mesurer et évaluer l’intérêt de la pratique pour la conservation des pollinisateurs sauvages en 

milieu de grandes cultures. 

A travers chacun de ces axes, le travail de thèse a permis d’évaluer si la pratique permettait de 

fournir des habitats et des ressources favorisant des populations d’arthropodes, d’augmenter la 

diversité des espèces d’arthropodes et de participer à la conservation de certaines espèces. Il a 

également permis d’évaluer le potentiel service de régulation des ravageurs rendu ou favorisé à 

l’échelle de la parcelle lors de la mise en place de cette pratique. 

6.1.1. Premier axe : effets de la pratique sur la distribution spatiale des 

ennemis naturels, des ravageurs et de l’activité de prédation 

Les résultats ont montré que l’activité-densité des arthropodes rampants suivis, ainsi que la 

richesse des carabes et des araignées, étaient similaires dans la bande et dans la bordure du champ, 

validant ainsi notre hypothèse selon laquelle la bande de végétation serait un habitat favorable qui 

hébergerait alors autant d’arthropodes rampants (en abondance et richesse) que les bordures de 

champs (H1). Ces résultats concordent avec d’autres études, qui ont démontré que les bandes de 



150 
 

végétation étaient rapidement colonisées au cours des premières années d'établissement (Pywell 

et al., 2005) et montraient dès les premières années des niveaux d'abondance d'arthropodes 

(Boetzl et al., 2020; Fusser et al., 2017; Schmidt-Entling et Döbeli, 2009) et de richesse (Fusser et 

al., 2017 ; Schmidt-Entling et Döbeli, 2009 ; mais voir Pecheur et al., 2020) similaires à ceux des 

bordures de champs. Cependant, sans invalider notre première hypothèse, certaines tendances 

dans les résultats peuvent apporter de la nuance. En effet, les carabes et les araignées avaient tout 

de même tendance à être plus nombreux dans la bande, ce qui corrobore d'autres études qui ont 

démontré que les bandes fleuries dans des champs (Campbell et al., 2019; Denys et Tscharntke, 

2002; Pecheur et al., 2020) et les bandes de végétation au centre des parcelles (Thomas et al., 1991) 

pouvaient abriter une plus grande abondance d'arthropodes que les bordures de champ.  

Nous avons également démontré que la bande abritait une plus grande activité-densité de carabes 

et d'araignées que la zone cultivée pendant les stades sensibles du maïs, ce qui confirme notre 

seconde hypothèse selon laquelle la bande peut constituer un réservoir pour les ennemis naturels 

(H2). Ce résultat fait écho aux conclusions de nombreuses autres études comparant des bandes 

fleuries et des cultures adjacentes (Frank, 1998; Haaland et al., 2011; Meek et al., 2002), ou des 

bandes de végétation implantées en milieu de parcelle avec la culture, que cette dernière soit du 

seigle (Kujawa et al., 2020), du blé (Lee et al., 2001) ou du maïs (Carmona et Landis, 1999). En 

revanche, nous avons trouvé une richesse similaire entre bande de couvert et zone cultivée pour 

les espèces de carabes et les familles d’araignées. L’étude de Kujawa et al., (2020) a également mis 

en évidence des niveaux de richesse similaires entre les bandes annuelles au milieu des parcelles 

et la culture adjacente. Pourtant, un grand nombre d'études ont trouvé des niveaux de richesse de 

carabes plus élevés dans les IAE que dans les cultures adjacentes (Aviron et al., 2007 ; Balmer et al., 

2013 ; Ditner et al., 2013 ; Frank et Reichhart, 2004 ; Pfiffner et Luka, 2000). 

A l’instar d’autres études (Menalled et al., 2001 ; Schellhorn et al., 2014 ; Seidl et al., 2020), les 

résultats de nos analyses montrent que le type d'habitat explique mieux la répartition des 

arthropodes rampants que la distance entre un habitat non cultivé et la culture. Nous n’avons pas 

observé d’effet de bordure clair sur l’activité-densité ou sur la richesse de ces arthropodes, mais 

une légère tendance avec plus de carabes à 10 m de la bande a toutefois été détectée. Ainsi nos 

résultats ne confirment pas complètement l’hypothèse selon laquelle l’activité-densité des 

arthropodes suivis dans la zone cultivée diminuerait avec l'augmentation de la distance de la bande 

(H2). Dans la littérature, un effet de la distance depuis une bande de végétation sur la présence 

d’arthropodes tous groupes confondus est parfois observé (Boetzl et al., 2020; Thomas et al., 1991). 

Cependant il n'y a souvent pas de preuve d'un effet de bordure (c'est-à-dire les effets de la distance) 

pour les groupes d'arthropodes rampants séparément (Balmer et al., 2013; Boetzl et al., 2020; 
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Carmona et Landis, 1999; Kujawa et al., 2020; Woodcock et al., 2016). Pour le groupe des carabes, 

certaines études observent même une présence plus importante vers le centre des parcelles, avec 

une activité-densité principalement liée à la présence de quelques espèces dominantes (Al Hassan 

et al., 2013; Boetzl et al., 2020). Pour les staphylins, des études antérieures ont trouvé une activité-

densité plus élevée dans les zones les plus éloignées des bandes de végétation en plein champ, 

indiquant l'influence possible de l'émigration depuis la bordure du champs (Boetzl et al., 2020; 

Collins et al., 2002; Thomas et al., 1991). Pour les araignées, deux études ont tout de même trouvé 

une activité-densité plus élevée près des bandes (Boetzl et al., 2018; Kujawa et al., 2020). 

Concernant la richesse, contrairement à nos conclusions, d'autres études ont rapporté que la 

richesse spécifique des carabes (Balmer et al., 2013; Boetzl et al., 2020, 2018) et des araignées 

(Kujawa et al., 2020) était négativement corrélée à la distance par rapport à une bande de 

végétation.  

Bien que nous n'ayons pas constaté d’effet de bordure sur les arthropodes rampants à proximité 

de la bande, notre étude a révélé que les taux de prédation étaient plus élevés dans la bande que 

dans les autres habitats, et diminuaient avec la distance dans les zones cultivées. Ces résultats 

valident ainsi notre hypothèse d’un taux de prédation par les arthropodes rampants plus important 

près de la bande et diminuant avec l’augmentation de la distance à la bande (H4). Ce résultat est 

en accord avec les travaux d’Albrecht et al. (2020), qui ont démontré que les bandes fleuries 

peuvent entraîner une augmentation de 16 % du service de régulation des ravageurs pour les 

cultures adjacentes, et que ce service diminue avec la distance à la bande. Une observation similaire 

à celle de notre étude, montrant un service de régulation des ravageurs qui diminue avec la distance 

par rapport au bord de la culture, même si les densités de prédateurs ne semblent subir aucun effet 

de bordure, avait déjà été rapporté par Woodcock et al. (2016). 

Concernant les limaces, nos résultats montrent une activité-densité plus importante dans la bande 

que dans les autres habitats, montrant que la bande est un habitat favorable à leur développement. 

Cependant, aucun effet de la distance à la bande n’a été observé sur l’activité-densité des limaces 

dans la culture, ce qui valide notre hypothèse selon laquelle la végétation de la bande formerait un 

habitat favorable aux limaces, mais sans favoriser leur dispersion dans la culture (H3). Cela avait 

déjà été observé par Frank (1998), dont les travaux montraient que les bandes refuges dans les 

parcelles cultivées n’augmentaient pas la présence de D. reticulatum. 

Suite à l’analyse approfondie de la composition des communautés de carabes et de la distribution 

de leurs traits écologiques, nous avons pu montrer que la bordure du champ, la bande de couvert 

et la zone cultivée comportaient des communautés significativement différentes. Cette observation 
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est en accord avec de précédentes études ayant également montré que les communautés de 

carabes étaient différentes entre les zones cultivées et non cultivées (Boetzl et al., 2018; Pecheur 

et al., 2020), et entre les bordures de champs pérennes et les bandes de végétation récemment 

implantées (Maas et al., 2021). Les bandes de couvert de nos essais abritaient à la fois des espèces 

présentes dans les bords de champs et dans les zones cultivées, mais dans des proportions 

totalement différentes, ce qui valide partiellement notre hypothèse H5. Certaines espèces ont été 

enregistrées très majoritairement dans la bande de couvert (e.g Amara similata), indiquant que la 

pratique pourrait soutenir des espèces de carabes dès la première année de mise en place. Par 

ailleurs, les carabes prédateurs étaient majoritaires dans toutes les zones échantillonnées. 

Cependant les carabes phytophages et plus petits étaient davantage associés à la bande de couvert 

et à la bordure du champ comme observé précédemment par Boetzl et al. (2018) et Gayer et al. 

(2019), tandis que les carabes polyphages et plus gros étaient plutôt associés à la zone cultivée 

conformément cette fois aux observations de Baulechner et al. (2019), Birkhofer et al. (2014) et 

Gallé et al. (2020).  

Néanmoins, la distribution des traits écologiques dans la bande présentait des caractéristiques à la 

fois de la zone cultivée et de la bordure de champs comme nous l’avions supposé, mais évoluait 

progressivement vers une distribution plus proche de celle de la zone cultivée au cours du temps, 

invalidant ainsi la deuxième partie de notre hypothèse H6 selon laquelle la distribution des traits 

écologiques des carabes dans la bande de couvert évoluerait vers une distribution des traits 

écologiques de type bordure. Notre hypothèse était basée sur de précédents résultats, notamment 

l’étude de Maas et al., (2021) qui a montré que la composition des communautés de prédateurs 

dans les bandes de prairies récemment mises en place est devenue de plus en plus similaire aux 

communautés dans les prairies pérennes au fil des trois premières années. 

La dernière hypothèse que nous avions formulée sur les arthropodes rampants, qui prédisait que 

la distance à la bande influencerait la composition de la communauté de carabes et la distribution 

de leurs traits écologiques dans la proximité immédiate de la bande a pu être validée (H7). 

L’activité-densité des deux espèces les plus abondantes dans la zone cultivée, Poecilus cupreus et 

Pterostichus melanarius, était plus élevée dans la zone cultivée à proximité de la bande (10 m), 

indiquant un effet de bordure. Ces espèces étant associées à la zone cultivée, ce résultat suggère 

plus un effet d’agrégation de ces espèces vers la bande qu’un effet spillover de la bande vers la 

culture. Dans la zone cultivée, la proportion de petits carabes était plus élevée aux abords de la 

bande, indiquant cette fois ci un potentiel spillover de certaines espèces majoritaires dans la bande 

(e.g. Anchomenus dorsalis) vers la zone cultivée. Cet effet de la distance à la bande sur la taille est 

cohérent avec des études antérieures montrant que la taille des carabes augmentait avec la 
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distance à la bordure du champ ou à une IAE (Boetzl et al., 2018; Gallé et al., 2020; Pecheur et al., 

2020). Cependant, l'influence des bandes de couvert sur les communautés de la culture adjacente 

reste limitée au-delà d'une distance de 10 mètres, et les échanges entre habitats restent difficiles 

à identifier. 

6.1.2. Deuxième axe : intérêt de la pratique pour la conservation des 

pollinisateurs sauvages 

Les résultats de nos essais montrent que l’abondance des abeilles domestiques et sauvages était 

globalement plus élevée dans les bandes de couvert que dans les bordures de champs, comme nous 

l’avions supposé (H8). En revanche, aucune différence significative n’a été observée concernant les 

syrphes. Cette différence de comportement des syrphes vis-à-vis des bandes fleuries par rapport 

aux abeilles avait déjà été constaté par Warzecha et al. (2018). La richesse spécifique, la diversité 

alpha et la diversité fonctionnelle des abeilles étaient plus élevées dans les bandes de couvert que 

dans les bordures de champs, en raison de la plus forte abondance de ressources florales et la 

continuité des floraisons de mars à juillet dans les bandes de couvert, ce qui valide la deuxième 

partie de notre hypothèse H8 concernant la richesse, mais invalide notre prédiction concernant la 

diversité fonctionnelle. 

En ce qui concerne les dynamiques temporelles, les abeilles domestiques et les bourdons, qui sont 

des espèces d’abeilles eusociales, étaient particulièrement nombreux dans la bande en mai et juin, 

pendant le pic de floraison de la phacélie. L’abondance des abeilles sauvages était plus élevée dans 

la bande au début du printemps, puis a diminué alors qu’elle augmentait dans la bordure du champ. 

De même pour la richesse spécifique des abeilles, qui était plus élevée dans la bande au début de 

la saison, et qui a augmenté en mai dans la bordure pour atteindre des niveaux comparables dans 

les deux habitats en juin. Ces observations confirment l’hypothèse selon laquelle la bande de 

couvert fournirait une ressource alimentaire complémentaire dans le temps à celle de la bordure 

du champ avec des plantes qui fleurissent plus tôt dans les bandes de couvert (H9).  

Les communautés d’abeilles sauvages étaient significativement différentes entre les bandes et les 

bordures, avec majoritairement des espèces des genres Bombus et Andrena dans les bandes, et des 

espèces du genre Lasioglossum dans les bordures, montrant encore une fois la complémentarité 

entre les deux habitats en termes de qualité de la ressource (H9). Les proportions d’abeilles 

oligolectiques (spécialistes) et solitaires étaient néanmoins similaires entre les deux habitats. Ce 

résultat contraste avec des études antérieures montrant que les bandes fleuries supportaient 

généralement moins d'abeilles oligolectiques et d'abeilles solitaires que les ESN (Haaland et al., 
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2011; Hadrava et al., 2022; von Königslöw et al., 2021a, 2021b) même si les espèces d'abeilles 

oligolectiques présentes dans les différents types d'habitats n'étaient pas les mêmes (von 

Königslöw et al., 2021b). Dans notre étude, c’est la navette qui a été visitée par un grand nombre 

d’espèces oligolectiques sur les Brassicaceae. 

La dernière partie du travail de thèse concernant la contribution des espèces végétales semées dans 

le pool d’espèces végétales locales nous a permis de mettre en avant que les différences de 

communautés et de distribution des traits écologiques des pollinisateurs étaient davantage 

marquées entre les espèces ou groupes de plantes qu’entre la bande et la bordure. Les plantes 

semées (phacélie, navette et trèfle d’Alexandrie) étaient très importantes dans le réseau plantes-

pollinisateurs et soutenaient différents types d’abeilles aux traits écologiques variés. Ces 

observations sont concordantes avec d’autres études qui ont montré que l'association de 

différentes familles botaniques dans les bandes fleuries est efficace pour soutenir une plus grande 

diversité d'espèces d'abeilles sauvages (Buhk et al., 2018; Hadrava et al., 2022; Kratschmer et al., 

2021; Scheper et al., 2015; von Königslöw et al., 2021a). Cependant, ces plantes semées étaient 

visitées par davantage d’espèces d’abeilles communes, comme cela a déjà été montré (Hadrava et 

al., 2022; Warzecha et al., 2018). De nombreuses plantes spontanées présentes dans les bordures 

et dans les bandes favorisaient davantage les espèces d’abeilles les moins fréquentes, y compris 

des espèces avec des traits écologiques moins communs, validant ainsi notre dernière hypothèse 

(H10). Ce constat est cohérent avec des recherches antérieures démontrant l'importance des 

adventices pour les populations d'abeilles sauvages (Bretagnolle et Gaba, 2015; Warzecha et al., 

2018; Wood et al., 2016). 

6.2. Potentiel de la pratique pour favoriser les populations 

d’arthropodes bénéfiques à l’échelle de la parcelle 

6.2.1. Fournir habitat et ressources pour les arthropodes 

Les résultats de cette thèse montrent que la conservation de bandes de couvert d’interculture au 

sein des parcelles cultivées permet de fournir un habitat favorable et des ressources adéquates 

à de nombreux arthropodes bénéfiques. En effet, nous avons montré que les bandes constituent 

des réservoirs de biodiversité, où les populations de carabes, d’araignées et d’abeilles sont 

particulièrement abondantes. 

Dans les parcelles, la bande de couvert est un habitat qui réunit des conditions plus favorables que 

la culture pour l’établissement de nombreux arthropodes comme les carabes et les araignées. En 
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effet, déjà plusieurs mois avant l’implantation du maïs, le couvert d’interculture a joué le rôle 

d’habitat d’hivernation pour de nombreux arthropodes (Pywell et al., 2005). Lors de sa destruction, 

la bande qui a été conservée a pu servir de zone de refuge pour les carabes et les araignées en leur 

fournissant un habitat approprié au sein du champ cultivé (Landis et al., 2005), tandis que le reste 

de la parcelle était soumis à de fortes perturbations comme les passages d’engins et le travail du 

sol (Rowen et al., 2020) ou les applications d'herbicides (Lee et al., 2001) qui peuvent augmenter la 

mortalité de nombreux arthropodes. Ces interventions auront pu conduire certains carabes et 

araignées à se réfugier dans les bordures et dans la bande (Lemke et Poehling, 2002; Tscharntke et 

al., 2005). Puis pendant la cultivation du maïs, la végétation plus haute, plus dense et plus complexe 

de la bande a probablement permis d’apporter des conditions plus propices aux arthropodes que 

le sol nu de la zone cultivée (Aviron et al., 2007; Ganser et al., 2019; Schaffers et al., 2008). De 

nombreux aspects peuvent expliquer qu’une bande fleurie (ou en l’occurrence une bande de 

couvert) accueille plus d’arthropodes que les parcelles cultivées. La forte densité de végétation 

dans la bande a très probablement créé un microclimat plus stable en termes de température et 

d'humidité. Il peut également avoir fourni une teneur plus élevée en matière organique à la surface 

du sol, ce qui peut augmenter considérablement l'abondance des limaces et des collemboles, qui 

sont des proies importantes pour les araignées et les carabes (Norris et al., 2016). Les ressources 

florales de la bande ont également attiré de nombreux insectes volants qui sont des proies 

potentielles pour les arthropodes (González-Chang et al., 2019; Holland et al., 2016) et peuvent 

donc également contribuer au développement des populations (Schmidt-Entling et Döbeli, 2009).  

Par ailleurs pour certains arthropodes, les bandes ont été des habitats largement préférés aux 

bordures de champs. C’est le cas des abeilles domestiques et sauvages dont l’abondance était 

largement supérieure dans les bandes de couvert que dans les bordures de champs. Ceci a été 

possible grâce à une ressource florale massive et continue de mars à juin dans les bandes de 

couvert, avec la floraison de la navette, de la phacélie et du trèfle d'Alexandrie. Il y a eu un pic 

important de visites d’abeilles domestiques et de bourdons en particulier en mai et juin, lors de la 

période principale de floraison des phacélies. En effet, la phacélie est très attractive pour les 

pollinisateurs (Rundlöf et al., 2014; Williams et Christian, 1991), et c’est pour cette raison qu’elle 

est couramment utilisée dans les démarches d’enrichissement floristique (Bommarco et al., 2021; 

Hadrava et al., 2022; Warzecha et al., 2018). Les ressources fournies par les bandes de couvert sont 

donc particulièrement intéressantes pour les apiculteurs car il fournit des ressources abondantes 

pendant plusieurs mois (Decourtye et al., 2010), et pour les pour les abeilles sauvages, en particulier 

au début du printemps quand les plantes spontanées en bordure de champs n’ont pas encore fleuri. 
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La navette a joué un rôle particulièrement important dans les réseaux d’interactions plantes-

pollinisateurs, car elle a été visitée par de nombreuses espèces d’abeilles solitaires et oligolectiques. 

Mais pour d’autres groupes, les bandes de couvert étaient des réservoirs similaires aux ESN en 

bordure de champ. En effet, nous n’avons pas montré de différences significatives entre l’activité-

densité des arthropodes rampants dans la bande de couvert et dans la bordure du champ, 

seulement une tendance pour les carabes et les araignées. Encore une fois, la plus grande 

disponibilité en ressources florales dans les bandes de couvert a surement joué un rôle, en attirant 

plus d’insectes et donc plus de prédateurs dont ils sont les proies, en comparaison avec les bordures 

de champs qui étaient majoritairement composées de graminées. Pourtant, nous avons observé 

que les syrphes n’étaient pas significativement plus abondants dans les bandes que dans les 

bordures de champs. Ce résultat n’était pas attendu, mais nous pouvons supposer que les 

ressources florales de la bande, certes abondantes, n’étaient pas adaptées aux besoins des syrphes. 

En effet, les syrphes au stade adulte dépendraient davantage de plantes clés (Warzecha et al., 

2018), comme les fleurs ouvertes et faciles d’accès des Asteraceae et des Apiaceae (Branquart et 

Hemptinne, 2000), souvent absentes des bandes de couvert mises en place.  De plus, des études 

ont montré que la présence de ressources alimentaires pour les larves, qui sont souvent 

aphidophages, était plus prédictive de l’abondance des syrphes que la ressource florale (Schirmel 

et al., 2018; von Königslöw et al., 2021b). 

6.2.2. Augmenter la diversité des arthropodes  

La bande est un habitat favorable pour de nombreux arthropodes, mais la fourniture d’un habitat 

et de ressources supplémentaires est-elle suffisante pour soutenir voire augmenter leur diversité 

localement ?  

Diversité des arthropodes entre les différents habitats 

Nos analyses ont montré que la richesse spécifique et la diversité taxonomique et fonctionnelle 

des abeilles étaient nettement plus élevées dans les bandes de couvert que dans les bordures de 

champs. En effet, la présence d’abeilles est conditionnée par la présence des ressources florales 

adéquates. L’abondance élevée de fleurs dans les bandes de couvert a attiré un plus grand nombre 

de pollinisateurs, ce qui s’est traduit par une plus grande probabilité de trouver des espèces 

différentes, et donc une richesse spécifique et une diversité alpha des abeilles collectées plus 

élevées que dans les bordures de champs (Dormann et al., 2009). Par ailleurs, le nombre d’espèces 

fleuries visitées a beaucoup augmenté dans les bordures en mai et juin, ce qui a induit une 

augmentation de la richesse qui a atteint un niveau similaire à la richesse dans les bandes en juin. 
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Les courbes de raréfaction montrent plus d’espèces différentes par échantillon dans les bandes, 

mais plus d’espèces différentes pour un même nombre d‘individus dans les bordures. Ceci nous 

indique que l'effet positif des bandes de couvert sur la diversité des pollinisateurs était 

certainement dû à la ressource complémentaire qu'elles fournissent en quantité, et en continu dans 

le temps, mais pas nécessairement à leur qualité (i.e. nombre d'espèces botaniques, diversité des 

traits des fleurs, qualité nutritionnelle des plantes). Cela suggère que, si nous avions une quantité 

égale de ressources florales dans les deux habitats, nous pourrions éventuellement avoir une plus 

grande richesse et diversité d’abeilles visitant les fleurs dans les bordures de champs. D’autre part, 

la plus forte abondance d’abeilles s’est également traduite par une diversité fonctionnelle (donc 

liée aux nombres de traits écologiques différents et non plus aux espèces) plus élevée dans les 

bandes que dans les bordures. La faible diversité des ressources apportée par la bande, c’est-à-dire 

seulement trois espèces de plantes différentes (navette, phacélie et trèfle d’Alexandrie ou 

incarnat), a donc quand même permis de favoriser différents « profils » d’abeilles. Cela montre que 

le choix de trois plantes issues de familles botaniques distinctes, avec une morphologie, une couleur 

et une phénologie différentes, peut permettre de nourrir un large éventail d’abeilles différentes. 

Ce résultat confirme l'intérêt des bandes fleuries annuelles, même peu diversifiées, pour la 

conservation des abeilles sauvages dans les paysages agricoles pauvres (Klatt et al., 2020; Mallinger 

et al., 2019; Twerski et al., 2022). 

Cependant, cette conclusion dépend très largement du contexte des parcelles d’expérimentation, 

du type et de la qualité des IAE ou ESN que l’on compare aux bandes fleuries. Le niveau de richesse 

spécifique des abeilles observé dépend très largement de leurs caractéristiques, en particulier de 

la composition botanique et de la quantité de fleurs. En effet, nos parcelles étaient généralement 

situées dans des paysages intensivement cultivés avec des surfaces occupées par les ESN restreintes 

et des ressources florales limitées. Nous avons choisi de comparer la bande à une ressource locale 

déjà existante, c’est-à-dire une bordure de la parcelle accueillant l’essai, et de nous limiter à la 

strate herbacée. Or, d’autres études ont comparé les ressources des bandes fleuries avec les 

ressources présentes dans les ESN dans un périmètre de 1 km autour de la bande fleurie, y compris 

les espèces ligneuses (e.g. Hadrava et al., 2022) donnant davantage un aperçu de la ressource réelle 

pour les pollinisateurs. Le nombre d’espèces d’abeilles alors recensé a d’autant plus de probabilité 

d’être élevé si le paysage alentour est riche en ESN et en ressources florales diversifiées, en 

particulier dans les paysages moins anthropisés, riches en prairies et zones boisées (Aguilera et al., 

2020; Heard et al., 2007; Holland et al., 2015; Scheper et al., 2015). Dans ces conditions, l’intérêt 

des bandes fleuries peut être moindre. 
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Concernant les arthropodes rampants, les résultats sur les niveaux de diversité sont tout à fait 

différents. En effet, le nombre de familles d’araignées et d’espèces de carabes était similaire dans 

tous les habitats étudiés. Cette observation est partagée avec d’autres études, mais ceci n’est pas 

une généralité : les résultats sont très variables. Comme pour les abeilles, cette différence de 

résultat peut s’expliquer par la forte variabilité dans la qualité des ESN choisis en comparaison :  

âge, composition botanique, présence d’espèces ligneuses ou non (Badenhausser et al., 2020; 

Ganser et al., 2019; Marshall et Moonen, 2002; Pywell et al., 2005). De plus, la culture choisie en 

comparaison, le mode de culture (e.g. biologique, conventionnel), et le précédent cultural peuvent 

impacter les communautés d‘arthropodes présentes (Gallé et al., 2020; Gayer et al., 2019; Rusch et 

al., 2014). 

Si le nombre d’espèces n’est pas toujours plus élevé dans les bandes en comparaison des autres 

habitats, en revanche rien n’indique que les espèces sont les mêmes. En effet, comme nous 

l’avons détaillé précédemment, les bandes et les bordures ont des caractéristiques particulières 

pouvant répondre aux besoins de différentes espèces. Ce n’est donc pas seulement le nombre 

d’espèces favorisées qui est pertinent pour évaluer l’effet de la pratique sur la diversité, mais 

également la complémentarité entre les milieux. 

Différentes communautés dans les habitats étudiés 

Les résultats de la thèse ont montré que la composition des communautés de carabes et 

d’abeilles collectés dans les bandes de couvert était différente de celles trouvées dans les 

cultures, et dans les habitats pérennes que sont les bordures de champs. 

Les communautés de carabes étaient impactées par l’effet de l’habitat et de la période de relevé, 

même pendant la croissance du maïs, montrant l'évolution rapide des communautés de carabes 

dans l'agroécosystème suivant les saisons et les interventions humaines. La communauté 

initialement présente dans le couvert d’interculture a été perturbée par le travail du sol et le semis 

dans la zone cultivée, et par conséquent a évolué vers une communauté différente de celle de la 

bande de couvert conservée. Cette évolution a également été observée dans la distribution des 

traits écologiques des carabes, dont la trajectoire diffère dans chaque habitat à partir du semis du 

maïs. 

Après le semis, la communauté de carabes dans la bande ne comprenait pas seulement un mélange 

d'espèces typiques des bordures et des zones cultivées. Certaines espèces étaient majoritairement 

présentes dans la bande (e.g. Brachinus scolpeta, Amara similata, Carabus cancellatus, minoritaires 

dans d'autres habitats) voire uniquement relevées dans la bande (e.g. Syntomus obscuroguttatus, 
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cependant trouvé en faible abondance). Cette observation est cohérente avec certains traits 

d’histoire de vie de ces espèces. En effet, les espèces du genre Amara sont connues pour être 

principalement trouvées dans des habitats non cultivés où le sol est moins compact et où il est plus 

facile de creuser des galeries (Pywell et al., 2005; Thomas et al., 2001). L’espèce B. sclopeta, quant 

à elle, semble être associée avec le colza (Marrec et al., 2015), et sa présence dans les bandes 

pourrait potentiellement s'expliquer par la composition végétale du couvert d’interculture, dont la 

navette est une plante proche du colza.  

De manière générale, nous avons observé une distribution des traits écologiques des carabes 

différente entre les zones cultivées et non cultivées, en cohérence avec la littérature scientifique. 

Les espèces de carabes polyphages, plus grandes et plus mobiles sont davantage associées aux 

zones cultivées qu’aux ESN, probablement grâce à leur plus grande capacité à vivre dans des 

habitats plus fréquemment perturbés (Cardarelli et Bogliani, 2014). Les carabes phytophages et les 

plus petites espèces sont quant à elles plutôt associées aux zones non cultivées comme les bordures 

de champs, car la végétation non cultivée fournit une ressource alimentaire plus abondante et 

diversifiée pour les espèces phytophages (Kulkarni et al., 2015). Dans les bandes de couvert, la 

distribution des traits des carabes présentait des caractéristiques communes avec les bordures de 

champs et les zones cultivées. Les bandes étaient composées d’une végétation haute plus 

hétérogène et moins dense que la végétation des bordures (principalement composée de 

graminées). Par conséquent, la bande offrait probablement un habitat plus propice, par rapport 

aux bordures, pour les plus grands carabes (Carabus spp.) qui ne peuvent pas se disperser 

facilement dans une végétation très dense (Ng et al., 2018; Rouabah et al., 2015). Ces différents 

résultats montrent que la mise en place de telles bandes de végétation semble pouvoir favoriser 

certaines espèces de carabes moins abondantes dans les habitats déjà existants. 

Concernant les abeilles, les communautés visitant les bandes de couvert étaient globalement 

dominées par les genres Bombus et Andrena, tandis que les communautés visitant les bordures 

étaient dominées par le genre Lasioglossum. Cependant, la proportion d'abeilles oligolectiques 

(c'est-à-dire spécialistes d’une famille de fleurs principalement) et d'abeilles solitaires était similaire 

dans les deux habitats. Dans notre cas, c’est la présence de la navette qui a attiré un grand nombre 

d’abeilles spécialistes des Brassicaceae. Comme pour les carabes, la bande semble pouvoir fournir 

un habitat qui ne substitue pas les bordures de champs mais qui en est complémentaire, et qui 

pourrait donc à terme soutenir la diversité locale. 

Cette comparaison entre habitats est davantage pertinente pour les arthropodes rampants, mais 

pour les pollinisateurs il est également intéressant de comparer les ressources apportées par la 
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pratique, en particulier les plantes semées avec le couvert et les plantes fleuries spontanées, 

naturellement présentes dans les bordures de champs et dans les bandes de couvert. 

Complémentarité entre fleurs de plantes semées et spontanées 

Les résultats de la thèse montrent que la plupart des interactions plantes-pollinisateurs 

enregistrées concernaient les plantes semées (phacélie, navette, trèfles). Nous avons observé que 

l'association de la phacélie, de la navette, et du trèfle d'Alexandrie était intéressante pour favoriser 

plusieurs types d'abeilles aux traits écologiques différents. Notamment la navette était largement 

visitée par des abeilles solitaires et oligolectiques. Diversifier les mélanges des bandes fleuries en 

associant des familles botaniques différentes permet d’assurer une ressource alimentaire adéquate 

à de nombreuses espèces d’abeilles en répondant à leurs besoins particuliers, et pour une période 

de floraison plus longue (Carreck et Williams, 2002; Wood et al., 2017; Woodcock et al., 2016). 

Nos résultats montrent que beaucoup de plantes spontanées, dans les bordures de champs comme 

dans des bandes, sont visitées par des espèces moins communes, en comparaison des plantes 

semées du couvert (phacélie, navette et trèfles). En effet, les plantes fleuries généralement utilisées 

dans les mélanges pour les bandes fleuries contribuent davantage à améliorer l'abondance des 

espèces communes (Kordbacheh et al., 2020; Wood et al., 2017). 

De nombreuses plantes spontanées étaient visitées par des abeilles oligolectiques, ou d’autres 

traits plus rares comme les abeilles cotonnières des genres Anthidium et Anthidiellum qui n’ont été 

observées que de rares fois. Peu d'espèces d'abeilles rares ont été trouvées dans les bandes, mais 

toutes ont visité les plantes spontanées (qui peuvent être aussi des adventices pour les champs 

cultivés), et principalement des Asteraceae jaunes. Les plantes spontanées sont essentielles pour 

soutenir diverses communautés d'abeilles sauvages (Bretagnolle et Gaba, 2015; Warzecha et al., 

2018), en particulier celles présentant des traits écologiques rares ou des espèces spécialisées 

(Mallinger et al., 2019; Wood et al., 2017, 2016). En effet, de nombreuses abeilles rares qui sont 

hautement spécialisées dans les espèces végétales clés dépendent moins des plantes butinées par 

les abeilles communes (Danforth et al., 2019; Sutter et al., 2017). 

En conclusion, les bandes de couvert et les espèces fleuries semées qui les composent favorisent 

des espèces ou groupes d’espèces d’arthropodes en particulier, et abritent une communauté 

différente de celles habituellement trouvées dans et autour des parcelles dès leur première 

année de mise en place. Leur présence pourrait donc potentiellement permettre d’augmenter la 

richesse locale, aussi sur un plus long terme. Néanmoins, notre étude se basant sur les effets de la 

bande lors de sa première année de mise en place, il est pertinent de souligner que ces espèces ont 

dû être recrutées dans le paysage environnant (dans un rayon de 500 m à 1 km pour les 
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pollinisateurs, et à plus petite échelle pour les arthropodes rampants). De plus, contrairement à nos 

prédictions, la communauté de carabes n’a pas évolué vers une communauté plus proche des 

bordures. Ceci peut indiquer que sa structure est trop différente de celle des ESN, et que de tels 

changements s’opèrent sur un plus long terme et ne peuvent pas être observés à l’issue d’une seule 

année de mise en place. Cette pratique a été pensée pour être une pratique annuelle, néanmoins 

l’étude de ses effets sur plusieurs années permettrait de mieux explorer son potentiel pour 

augmenter et stabiliser la diversité des arthropodes à l’échelle d’un paysage agricole. 

Les résultats de la thèse soulignent également l’importance de préserver et d’étendre les habitats 

non cultivés à caractère pérenne comme les bordures de champs. En effet, leurs caractéristiques 

propres permettent d’accueillir des arthropodes qui ne sont pas ou peu présents dans les zones 

cultivées et dans les bandes de couvert. Ces espèces sont dépendantes des habitats stables (Maas 

et al., 2021), ou des ressources florales qui s’y trouvent même si elles sont peu abondantes (Gardner 

et al., 2021), comme c’est le cas pour des espèces de pollinisateurs plus spécialisées et donc plus 

vulnérables à la perte de leurs habitats (Danforth et al., 2019; Sutter et al., 2017 ; Wood et al., 

2017). 

6.3. Potentiel de la pratique pour favoriser les services 

écosystémiques associés aux arthropodes 

De nombreuses études ont montré des liens entre l’augmentation de l’abondance et de la diversité 

des arthropodes bénéfiques, et l’augmentation de la fourniture des services écosystémiques à 

l’échelle du paysage. Les effets bénéfiques de la pratique observés sur les arthropodes que nous 

avons détaillé précédemment se traduisent-ils par l’augmentation des services écosystémiques qui 

leurs sont associés (i.e. régulation des ravageurs et des adventices, pollinisation) à l’échelle de la 

parcelle ? 

6.3.1. Des échanges entre habitats ? Effet de la distance à la bande sur les 

arthropodes dans la culture 

La fourniture des services écosystémiques dépend de la présence des arthropodes bénéfiques. 

L’ajout d’une IAE visant à augmenter les services écosystémiques dans la culture adjacente 

présuppose des transferts d’arthropodes depuis l’IAE (habitat réservoir ou source) vers la zone 

cultivée (habitat puits).  
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Dans un premier temps, l’exploration de la distribution spatiale des différents groupes 

d’arthropodes rampants dans la zone cultivée n’a pas permis de discriminer un effet de bordure 

clair à proximité de la bande, même si l’activité-densité des carabes avait tendance à être 

légèrement plus élevée plus près de la bande. On sait que les différents groupes d'arthropodes et 

les différentes espèces au sein d'un groupe n’utilisent pas les habitats de la même manière, mais 

plutôt selon leurs préférences écologiques (Collins et al., 2002; Marrec et al., 2015). Par exemple, 

des espèces vivant principalement dans des ESN peuvent être attirées par les cultures pour chasser 

des proies mais ne pourront pas s'installer dans la culture, tandis que d'autres prédateurs ont une 

bonne capacité d'adaptation et sont plus aptes à changer d'habitat en fonction des ressources 

disponibles (Tscharntke et al., 2007). D'autre part, d'importants carabes prédateurs vivant et 

hivernant dans les cultures sont plus adaptés aux habitats ouverts et sont négativement impactés 

par la présence d’ESN dans le paysage, qui agissent comme des barrières (Aviron et al., 2018; Fahrig 

et al., 2015).  

De ce fait, il semble qu'il n'y ait pas de schéma global concernant l’émigration des arthropodes 

rampants vers les cultures, en raison de leurs besoins alimentaires spécifiques (Boetzl et al., 2018; 

Gallé et al., 2019; Gayer et al., 2019), de leur taille et de leur capacité de dispersion (Gallé et al., 

2019; Lemke et Poehling, 2002; Pecheur et al., 2020; Schmidt-Entling et Döbeli, 2009). De plus, 

l'immigration d'une population peut se produire dans un laps de temps très court (Schellhorn et al., 

2014), rendant la visualisation d'un potentiel effet spillover impossible à observer grâce aux 

périodes d'échantillonnage que nous avons choisies. Tout comme l’étude de Lemke et Poehling 

(2002), nous avons remarqué que l’activité-densité des araignées a d'abord augmenté dans la 

bande de couvert, puis a progressivement augmenté dans la zone cultivée adjacente. Ces 

dynamiques temporelles n’ont pas pu être décrites pour les carabes, une raison probable étant que 

ces dynamiques aient été plus rapides et donc pas observables dans les fourchettes de temps 

choisies (i.e. entre le semis du maïs et le stade quatre feuilles par exemple). En plus de l'échelle 

temporelle, l'échelle spatiale peut également avoir influencé nos résultats. La distance parcourue 

depuis la bande par certains arthropodes vivant au sol peut être inférieure à 10 m (Thomas et 

Marshall, 1999) ou supérieure à 50 m (Menalled et al., 2001), mais ce facteur n'a pas été pris en 

compte dans notre échantillonnage. 

Dans la littérature, les résultats concernant la distribution spatiale des arthropodes rampants à 

différentes distances d’une IAE sont parfois contradictoires. Comme nous, d’autres chercheurs 

n’ont pas pu mettre en avant un effet de la distance, probablement pour les raisons que nous 

venons d’évoquer. D’autres études rapportent néanmoins des activité-densités de carabes, 

d’araignées ou de staphylins plus élevées soit à proximité d’une IAE, soit au centre des parcelles (Al 
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Hassan et al., 2013; Boetzl et al., 2020, 2018; Collins et al., 2002; Thomas et al., 1991; Kujawa et al., 

2020). Ces résultats contradictoires peuvent s'expliquer en partie par des différences dans les types 

de cultures et les modes de cultures appliqués dans les études, ou dans les choix des échelles 

spatiales et temporelles observées, et cette variation dans les protocoles expérimentaux rend 

difficile l'élaboration de conclusions générales.  

L’analyse des communautés des carabes a permis en revanche de mettre en évidence des effets 

de bordures clairs sur les deux espèces majoritaires des zones cultivées. Les deux espèces 

dominantes de carabes dans la zone cultivée (Poecilus cupreus et Pterostichus melanarius) étaient 

plus abondantes à 10 m de la bande, mais pas dans la bande. Cette affinité avec la proximité de la 

bande pourrait être interprétée à la fois comme un effet spillover depuis la bande (Holland et al., 

2009; Schellhorn et al., 2014), ou comme un phénomène d'agrégation des carabes vers la bande 

(Bianchi et al., 2010). Pour P. melanarius, le phénomène d'agrégation semble être le plus probable 

car ils ont été très peu observés dans la bande. La bande n’est alors probablement pas un habitat 

source pour la culture adjacente (Bianchi et al., 2013; Blitzer et al., 2012) pour cette espèce. Pour 

P. cupreus, le processus à l’origine de cette distribution spatiale est moins clair. La bande de couvert 

comprenait plusieurs espèces de plantes à fleurs, qui attiraient de nombreux arthropodes, y 

compris des insectes volants qui peuvent être la proie de nombreux arthropodes prédateurs vivant 

au sol (González-Chang et al., 2019; Holland et al., 2016). Par conséquent, une grande quantité de 

proies à proximité de la bande aurait pu attirer ces carabes entomophages dans la zone (Anjum-

Zubair et al., 2010), ce qui expliquerait nos observations, et pourrait entraîner une régulation accrue 

des ravageurs dans la zone (Woodcock et al., 2016). 

L’effet de la distance à la bande était également visible sur la répartition des traits écologiques des 

carabes. La taille était le trait écologique le plus affecté par la distance à la bande. Lors de la 

croissance du maïs, les petits carabes (entre 5 mm et 10 mm) étaient moins présents dans les zones 

cultivées les plus éloignées de la bande. Cela indique qu’il y a pu avoir certaines espèces de petits 

carabes tels que ceux associés à la bande qui se sont dispersées dans la culture (Schellhorn et al., 

2014) à la recherche de ressources alimentaires (Tscharntke et al., 2007). 

6.3.2. Une augmentation du service de régulation des ravageurs ? Effet de 

la distance à la bande sur les taux de prédation et les ravageurs 

Les résultats montrent que les taux de prédation étaient plus élevés dans la bande que dans la zone 

cultivée, très certainement en lien direct avec la forte abondance de prédateurs généralistes. En 

effet, les taux de prédation augmentent avec l'abondance et la diversité des arthropodes 
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prédateurs, qui augmentent avec une plus grande qualité et quantité d'IAE (Badenhausser et al., 

2020). La principale explication de cette différence est surement la présence de ressources florales 

dans la bande, qui a pu augmenter l'abondance de nombreuses proies attirant les prédateurs 

généralistes (Bianchi et al., 2006). Notre étude a également révélé que les taux de prédation dans 

les zones cultivées diminuaient à mesure que la distance à bande augmentait (effet non significatif 

cependant), mais le pattern spatial n’était pas identique à celui de l’activité-densité des 

arthropodes rampants ou des principales espèces de carabes. Même si la distance du spillover 

(Tscharntke et al., 2007), l'abondance, et la richesse des arthropodes bénéfiques (Dainese et al., 

2019) sont déterminants pour la régulation des ravageurs, l'augmentation de la prédation dépend 

également de la diversité fonctionnelle des prédateurs (Badenhausser et al., 2020). En effet, selon 

Rusch et al. (2015), la diversité fonctionnelle des prédateurs explique mieux la variation des taux 

de prédation que l’activité-densité ou la richesse des prédateurs. Ce constat montre la nécessité de 

passer par une phase d’analyse de la composition des communautés et de la distribution de leurs 

traits écologiques. 

Dans le cadre de notre étude, la mesure du potentiel de régulation des ravageurs a été faite 

indirectement avec une mesure de l’activité de prédation sur des proies artificielles. Cette méthode 

a l’avantage d’être facilement reproductible et de permettre l’identification du prédateur (grâce 

aux traces de morsures), en comparaison avec l’utilisation de vraies proies comme les pucerons 

vivants ou les œufs de carpocapses. D’autre part, les chenilles artificielles nous permettaient 

d’explorer facilement le service de régulation au niveau du sol, et sous un format se rapprochant 

des ravageurs étudiés, les limaces. En revanche, les proies artificielles, visuellement attractives, 

n’ont pas de marqueurs olfactifs, et restent donc moins attractives que les proies réelles. Cela peut 

expliquer les taux de chenilles artificielles mordues relativement faibles, et le nombre de chenilles 

mordues par les carabes uniquement encore plus faibles. Ceci ne nous a pas permis de réaliser des 

modèles statistiques robustes qui nous auraient permis d’évaluer la corrélation entre les taux de 

prédation enregistrés et l’abondance de P. cupreus et P. melanarius, ou la proportion de certains 

traits écologiques des carabes (e.g. la taille). 

Le suivi des populations de ravageurs est une approche complémentaire nécessaire pour évaluer le 

service de régulation des ravageurs, mais surtout le risque lié à l’augmentation de leur présence. 

Sur les exploitations des agriculteurs volontaires, le ravageur principal et causant le plus de dégâts 

sur le maïs est la limace, en particulier la limace grise Deroceras reticulatum.  

Nous avons retrouvé une activité-densité de limaces plus élevée dans les bandes que dans les autres 

habitats. La destruction du couvert d’interculture par le labour, puis le travail du sol au moment de 
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l’implantation du maïs ont probablement permis de détruire en partie les limaces présentes sur les 

zones cultivées. De plus D. reticulatum est adaptée aux sols cultivés et dépend moins des habitats 

pérennes non perturbés tels que les bordures de champs, en comparaison à d'autres espèces de 

limaces (e.g. Arion lusitanicus). Elle peut donc être plus facilement trouvée dans les zones cultivées 

ou récemment semées comme les bandes de couvert (Fusser et al., 2017) que dans les bordures. 

Dans les zones cultivées, peu de limaces ont finalement été retrouvées dans les parcelles d’essai. 

Les infestations de limaces peuvent en effet être très aléatoires, d’une année sur l’autre et d’une 

parcelle à l’autre. Même dans les parcelles les plus sujettes aux infestations de limaces, aucun effet 

de la distance n’a été observé, y compris proximité de la bande (10 m). Ce résultat est cohérent 

avec de précédentes recherches montrant que leur dispersion est généralement limitée à 1 m des 

habitats sources (Tscharntke et al., 2005). En complément, sur les parcelles concernées par la 

présence de limaces, nous avons réalisé des surveillances sur les pieds de maïs dans les rangs 

proches de la bande, mais nous n’avons trouvé aucune différence de dégâts avec les pieds de maïs 

dans les rangs plus éloignées (données non exploitées dans la thèse). Aucun agriculteur volontaire 

de l’étude n’a rapporté des dégâts accrus sur les rangs autour des bandes. Ainsi, même sur les 

parcelles dont les bandes contenaient des abondances de limaces élevées, nous n’avons pas 

observé de potentiel disservice lié aux limaces. 

6.4. Perspectives de recherche  

6.4.1. Evaluation d’autres services écosystémiques et groupes fonctionnels 

associés 

Le travail de thèse est une évaluation exploratoire de la pratique et de ses effets sur les 

arthropodes et les services écosystémiques. Les résultats présentés montrent un potentiel 

prometteur pour fournir habitats et ressources à de nombreux arthropodes, et contribuer à la 

régulation naturelle des ravageurs au niveau du sol. 

La régulation des ravageurs par les ennemis naturels : approfondir le suivi existant 

Lors de recherches sur l’effet d’IAE sur la régulation des ravageurs dans les cultures adjacentes, il 

est commun de passer par le suivi des ennemis naturels, puis de chercher à prouver -ou réfuter- 

que les IAE permettent leur transfert à la culture. Cependant, le simple suivi de l’activité-densité, 

même à l’échelle de l’espèce, ne permet pas toujours de mettre en évidence des flux d’arthropodes 

(émigrations et immigrations) et les échanges entre habitats, mais plutôt leur distribution dans 

l’espace et dans le temps. Quand un effet de bordure est observé, c’est-à-dire une plus grande 
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densité d’arthropodes à proximité d’une IAE, il peut aussi bien s’agir d’un effet spillover depuis l’IAE 

(habitat source), que de l’agrégation des arthropodes du paysage environnant vers l’IAE (la bande 

ou ses alentours deviennent alors l’habitat puits ; Bianchi et al., 2010; Bryan et Wratten, 1984). 

Dans notre cas, même si un effet de bordure a été observé sur deux espèces de carabes, nous 

constatons qu’il est difficile d’affirmer qu’il s’agit d’un transfert d’arthropodes depuis la bande, et 

non pas une répartition spatiale différente des individus qui étaient déjà dans la parcelle (et qui 

seraient attirés par la bande). De même, il est possible que la bande permette d’augmenter 

l’abondance d’arthropodes locale en recrutant des individus du paysage environnant (ESN ou 

parcelles voisines). 

L’utilisation de paires de parcelles expérimentales, avec une parcelle sans bande et une parcelle 

avec bande, pourrait permettre de s’assurer que la pratique augmente la présence d’arthropodes 

dans la culture adjacente, et non pas qu’elle modifie uniquement leur répartition dans la parcelle. 

L’utilisation de pièges directionnels et du marquage des insectes permettrait de vérifier s’il y a 

bien des échanges entre la bande et la culture adjacente. A titre d’exemple, dans l’étude de Madeira 

et Pons (2016), une méthode de marquage des insectes par la dispersion d’une solution de 

Rubidium sur la végétation a été utilisée afin de suivre les mouvements des carabes à l’interface 

entre une culture de maïs et une parcelle de luzerne. Pour aller plus loin, ce type de méthode 

pourrait également permettre de vérifier si une partie des arthropodes qui s’établissent dans les 

bandes viennent de la bordure du champ, et donc de vérifier si la connexion entre la bande et la 

bordure a permis de favoriser la colonisation rapide de la bande. 

Dans l’objectif de compléter l’évaluation des différents services que peut apporter cette pratique, 

il serait également intéressant d’élargir le nombre de groupes fonctionnels suivis. En effet, 

l’habitat et les ressources supplémentaires apportées par les bandes pourraient être bénéfiques 

pour de nombreux arthropodes, à commencer par la faune foliaire. Les bandes de végétation 

comme les bandes fleuries sont en effet également connues pour attirer de nombreux prédateurs 

généralistes volants comme les chrysopes et les coccinelles (Haaland et al., 2011; Tschumi et al., 

2016, 2015) mais aussi des microhyménoptères parasitoïdes (Wäckers, 2004). Elles contiennent 

également de nombreuses araignées différentes de celles que l’on retrouve au sol (e.g. les 

thomises). L’exploration de la faune foliaire et des taux de parasitisme ou de prédation dans les 

strates aériennes serait particulièrement pertinente dans le cadre d’une culture autre que le maïs. 

La pratique étudiée pourrait par exemple être adaptée à d’autres cultures de printemps comme 

le sorgho, le colza, le soja, le tournesol, ou encore la pomme de terre. Pour chacune de ces cultures, 

il serait intéressant de réaliser un suivi du ou des ravageurs principaux et de leurs ennemis 

naturels à différentes distances de la bande. 
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La prédation des graines d’adventices par les carabes 

Dans notre étude, nous nous sommes intéressés aux arthropodes rampants principalement pour 

leur fonction de prédateurs généralistes. Or, parmi le groupe des carabes, de nombreuses espèces 

sont granivores et participent à la régulation des adventices dans les parcelles agricoles (Honek et 

al., 2013; Kulkarni et al., 2015). Les carabes polyphages ou granivores participent en effet à réduire 

la levée des adventices dans les parcelles en détruisant les graines. Comme pour les abeilles avec 

les pollens, les carabes ont des préférences pour certains types de graines en fonction de leur 

morphologie (Honek et al., 2007) et de leurs besoins nutritionnels (Gaba et al., 2019). Certaines 

espèces de carabes sont particulièrement impliquées dans la prédation des graines d’adventices, 

c’est le cas des genres Harpalus et Amara, et des espèces P. cupreus et P. melanarius (Bohan et al., 

2011; Carbonne et al., 2020; Petit et al., 2014). On sait que la prédation des graines est variable à 

cause de relations biotiques complexes, et dépend notamment de la présence de proies 

alternatives pour les carabes (Carbonne, 2020). Néanmoins, il y a encore peu d’études qui ont été 

conduites pour savoir s’il est possible de mobiliser ces carabes afin d’augmenter la régulation des 

adventices, et surtout comment. 

Dans le cadre de la culture du maïs, qui est hautement sensible à la compétition, le contrôle des 

adventices est primordial lors des premiers stades de développement des plants, le rôle des carabes 

pourrait alors y être indispensable. Nous avons montré que la bande abritait plus de carabes 

phytophages que la culture, et pouvait favoriser la présence de certaines espèces au sein des 

parcelles. L’évaluation de la contribution de la bande dans l’augmentation de la consommation 

de graines d’adventices dans le maïs par les carabes granivores ou polyphages semble être une 

piste de recherche intéressante pour compléter l’évaluation de la pratique. 

La pollinisation : spillover des pollinisateurs et facilitation 

Les résultats de la thèse montrent que les bandes de couvert peuvent agir de la même façon que 

les bandes fleuries en fournissant des ressources florales abondantes et diversifiées du début du 

printemps jusqu’à l’été. 

A l‘échelle du paysage, l’ajout de ressources florales permet une meilleure stabilité des populations 

et une plus grande diversité fonctionnelle dans les communautés (Albrecht et al., 2020; Gardner et 

al., 2021), permettant ainsi d’assurer la reproduction d’un large éventail de plantes dans le paysage, 

et une meilleure pollinisation grâce à leur complémentarité. La présence d’IAE comme les bandes 

de couvert fleuries pourrait donc en théorie participer à conserver la fonction de pollinisation dans 

les agroécosystèmes, ce qui pourrait faire l’objet de futures recherches. A l’échelle de la parcelle, 
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la présence d’une bande fleurie permettrait d’augmenter le spillover des abeilles dans la culture 

adjacente (Woodcock et al., 2016), ainsi que sa pollinisation, et donc impacter positivement le 

rendement ou la qualité de la production (Connelly et al., 2015; Martin et al., 2019). Nous pouvons 

donc faire l’hypothèse que les bandes de couvert pourraient permettre d’augmenter le spillover 

des pollinisateurs et la pollinisation dans le cadre d’une utilisation en culture entomophile (e.g. 

colza, tournesol), ce qui semble être une piste de recherche intéressante pour compléter 

l’évaluation de la pratique. 

Par ailleurs, la présence de bandes fleuries et plus particulièrement l’introduction de plantes à 

floraison massive comme la phacélie ou la navette, peuvent modifier les réseaux d’interactions 

plantes-pollinisateurs (Spiesman et Gratton, 2016), et pourraient avoir un impact - positif ou négatif 

- sur l’attractivité et la pollinisation des plantes spontanées locales. L’impact d’une plante à 

floraison massive sur les plantes spontanées en bordure de champs est surtout étudié dans le cas 

du colza (Geslin et al., 2017), mais il serait également pertinent d’étudier ces effets dans le cadre 

de l’introduction de bandes de couvert fleuries contenant d’autres Brassicaceae (moutarde, 

navette) ou de la phacélie. Dans le cas d’un spillover, la pollinisation des fleurs spontannées locales 

est facilitée par la présence de la plante à floraison massive introduite (Geslin et al., 2017; Westphal 

et al., 2008). Les potentiels services écosystémiques ainsi favorisés par la présence de la bande 

seraient, en plus de la pollinisation des cultures, la pollinisation des plantes spontanées locales, et 

donc leur conservation et indirectement la conservation des ressources pour d'autres arthropodes 

dont ils sont hôtes. Cependant, dans le cas où les plantes à floraison massive seraient plus 

attractives, il y aurait alors une compétition pour la pollinisation, pouvant entrainer un défaut de 

pollinisation des plantes spontanées locales (Carvalheiro et al., 2014; Geslin et al., 2017). À terme, 

ces interactions pourraient perturber les réseaux plantes-pollinisateurs et impacter la reproduction 

des plantes locales, et par effet cascade certaines espèces de pollinisateurs spécialisés (Geslin et 

al., 2017). Les potentiels effets négatifs liés à la présence de plantes à floraison massive dans les 

bandes de couvert sont possibles et devraient également être évalués dans de futures recherches. 

6.4.2. Interactions entre les pratiques agroécologiques et le contexte local 

et paysager des parcelles : perspectives pour améliorer l’efficacité 

des pratiques agroécologiques 

A travers l’analyse des communautés de carabes et d’abeilles, nous avons montré que la 

composition des communautés variait fortement d’un site d’expérimentation à l’autre, davantage 

qu’entre les différentes zones ou périodes d'échantillonnage. Dans ce contexte, l'analyse des 
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communautés de carabes à travers leurs traits écologiques nous a permis de détecter d'autres 

tendances générales dans l'évolution des communautés dans les différents habitats, au-delà de 

l'identité des espèces. Cependant, les effets des caractéristiques de chaque parcelle ont tout de 

même fortement influencé les résultats. Cette conclusion fait écho à de nombreuses études qui ont 

démontré que les caractéristiques locales des parcelles et leur contexte paysager impactent les 

communautés d’arthropodes et la fourniture des services écosystémiques associés. 

D’une part, à l'échelle de la parcelle, le type de culture (Aguilera et al., 2020; Labruyere et al., 2016; 

Rusch et al., 2014), le mode de culture (e.g. biologique ou conventionnel), et les pratiques culturales 

(Gallé et al., 2020, 2019; Gayer et al., 2019) peuvent modifier le pool d'espèces locales, façonner la 

distribution des traits dans les communautés de carabes, et modifier la recolonisation des parcelles 

par ces derniers (Rusch et al., 2014). Par ailleurs, les caractéristiques locales d'un milieu auraient 

plus d'impact sur la structure des communautés d'arthropodes prédateurs que les caractéristiques 

du paysage comme la complexité et l’hétérogénéité (Gayer et al., 2019; Rusch et al., 2014; Sarthou 

et al., 2014). Dans notre cas, les pratiques culturales étaient généralement très similaires (toutes 

les parcelles étaient conduites en conventionnel), bien que les agriculteurs aient adapté le 

calendrier et l'intensité des interventions à leurs contraintes particulières. Les variations peuvent 

résider dans le précédent cultural (et le type de résidus présents), le type de sol et sa fertilité 

organique et chimique, et donc le développement du couvert d’interculture. Des essais 

supplémentaires pourraient permettre de mettre en évidence les meilleures conditions pour 

l’établissement du couvert et des populations d’arthropodes, et notamment de mettre en avant 

les pratiques agricoles les plus compatibles avec la présence de la bande. Des essais en agriculture 

biologique seraient pertinents pour étendre les conditions d’évaluation de la pratique. 

D’autre part, à l’échelle du paysage, la disponibilité des ressources, la proportion d’ESN, la longueur 

des linéaires de bordure de champs, et l'hétérogénéité du paysage impactent la composition des 

communautés de pollinisateurs (Aguilera et al., 2020; Heard et al., 2007; Holland et al., 2015; 

Scheper et al., 2015; Wratten et al., 2012) et d’arthropodes rampants (Duflot et al., 2014; Gallé et 

al., 2020, 2019; Jonsson et al., 2015). Une augmentation de la proportion d'ESN dans le paysage 

permet une meilleure fourniture des services écosystémiques comme la régulation des ravageurs 

et la pollinisation (Albrecht et al., 2020; Badenhausser et al., 2020; Boetzl et al., 2020; Martin et al., 

2019). 

Concernant les carabes, un paysage plus hétérogène, avec plus d'ESN, des parcelles de plus petite 

taille et un plus grand linéaire de bordures de champs favorise leur richesse spécifique et leur 

diversité fonctionnelle (Badenhausser et al., 2020; Landis et al., 2005; Martin et al., 2019; Sirami et 
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al., 2019). Cependant, il a été démontré que l’effet positif des pratiques agroécologiques sur les 

arthropodes rampants et les services écosystémiques est plus important dans des paysages à la 

complexité intermédiaire (Concepción et al., 2012). En effet, La présence de connexions entre les 

ESN (i.e. les corridors écologiques) favorise la dispersion de nombreux arthropodes dans le paysage 

(Martin et al., 2019), mais pour les espèces de carabe inféodées aux milieux ouverts comme P. 

cupreus et P. melanarius, les ESN linéaires séparant les espaces cultivés peuvent agir comme des 

barrières à leur déplacement dans le paysage (Aviron et al., 2018; Fahrig et al., 2015). Ainsi, 

l’abondance de ces espèces est réduite dans les paysages ou la proportion d’ESN est élevée (Al 

Hassan et al., 2013; Boetzl et al., 2020; Martin et al., 2019), ce qui peut impliquer une diminution 

du service de régulation des ravageurs qu’ils fournissent. La composition du paysage pourrait donc 

moduler l’effet d’une bande de couvert conservée sur l’abondance de ces espèces de carabe, leur 

répartition dans la parcelle, et les services de régulation qu’ils fournissent.  

Concernant les pollinisateurs, l’effet d'une bande fleurie sur les populations de pollinisateurs 

dépend en grande partie de la disponibilité des ressources florales dans le paysage environnant 

(Aguilera et al., 2020; Holland et al., 2015; Scheper et al., 2015; Wratten et al., 2012). En effet, les 

bandes fleuries sont plus attractives quand il y a une plus grande proportion de surface cultivée 

dans le paysage alentour (Heard et al., 2007), ce qui montre la nécessité d’ajouter des ressources 

florales dans les paysages agricoles. Ceci met également en avant les interactions entre les 

pratiques et le contexte paysager, et leurs impacts sur les résultats des études. En effet, même si 

de précédentes recherches ont démontré qu'une plus grande diversité botanique dans les patches 

de fleurs augmente l'abondance et la diversité des pollinisateurs (Aguilera et al., 2020; Balzan et al., 

2016; Pywell et al., 2006; Wratten et al., 2012), nous n’avons pas montré d’effet positif de la 

diversité botanique sur l’abondance ou la diversité des pollinisateurs dans les bandes de couvert et 

dans les bordures de champs (qui comportaient néanmoins une faible diversité florale dans la 

plupart de nos sites expérimentaux). A l’inverse, nous avons décelé un effet négatif (léger mais 

significatif) du nombre de familles botaniques sur l'abondance des syrphes. Ce résultat pourrait 

s'expliquer par une faible disponibilité des ressources alimentaires pour les larves dans le paysage, 

notamment des pucerons car de nombreuses espèces de syrphes sont aphidophages à ce stade 

(Hemptinne et al., 2013; Schirmel et al., 2018; von Königslöw et al., 2021b). De plus, même si les 

syrphes adultes dépendent des ressources florales pour se nourrir, ils préféreraient les fleurs 

ouvertes plus faciles d'accès d'Asteraceae ou d'Apiaceae (Branquart et Hemptinne, 2000), mais ces 

familles étaient parfois absentes. Ainsi, une étude plus approfondie de l’effet la présence de 

ressources dans le paysage (diversité botanique, pucerons, matériaux de construction et sites de 

nidification) sur les pollinisateurs visitant bandes de couvert permettrait de mieux comprendre 
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nos résultats. De manière générale, il serait intéressant de définir la réelle contribution des bandes 

de couverts pour la conservation des pollinisateurs dans différents contextes paysagers. 

 

Pour conclure, ces exemples d’interactions entre les composantes du paysage et l’effet des 

pratiques agroécologiques sur les arthropodes soulignent l’intérêt d’intégrer le contexte 

paysager dans de futures recherches sur l’évaluation de la mise en place de bandes de couvert 

d’interculture, et plus généralement sur le développement et l’optimisation de pratiques 

agrologiques innovantes. Les travaux de la thèse ont permis de mettre en avant les grandes 

tendances concernant la pratique étudiée, malgré les variations entre parcelles, mais la 

connaissance des paramètres qui font varier son efficacité serait nécessaire pour comprendre les 

conditions de succès concernant l'augmentation des services écosystémiques, et donc de savoir 

comment adapter la pratique au mieux suivant le contexte paysager et les caractéristiques de la 

parcelle. 

6.5. Perspectives opérationnelles 

6.5.1. Adaptation des paramètres d’essais à différents contextes 

Dans le cadre d’une première exploration, nous avons fait différents choix qui peuvent être 

modifiés pour s’adapter à différents contextes, ou améliorer la pratique. Premièrement, cette 

pratique est adaptée à différentes cultures de printemps telles que le sorgho, le colza, le soja, la 

pomme de terre, le tournesol, ou l’orge de printemps. Les interventions agricoles et la couverture 

du sol diffèrent pour chaque culture, et peuvent donc influencer les résultats obtenus, en particulier 

sur les communautés d’arthropodes. Il serait donc pertinent d’expérimenter les effets du type de 

culture sur la pratique, et de l’adapter au besoin. 

De même, le type de couvert choisi peut largement faire varier les résultats, notamment en 

changeant les plantes à fleurs. Dans notre contexte, un couvert non gélif et pouvant être semé tard 

était nécessaire, mais les mélanges peuvent - et doivent - être adaptés aux conditions 

pédoclimatiques et attentes agronomiques des agriculteurs. Un changement important dans la 

composition botanique de la bande a de fortes chances de modifier les communautés 

d’arthropodes qui s’y trouvent, et en particulier les pollinisateurs. Des essais comparant différents 

mélanges et différents niveaux de diversité sur les communautés de pollinisateurs seraient 

pertinents pour évaluer le meilleur compromis entre conservation des pollinisateurs et coût des 

semences. Notre choix a également été guidé par la facilité d’accès au mélange de semences, et 
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c’est un critère important à garder en tête pour conserver une pratique facile à mettre en place et 

avec le moins de contraintes possible pour les agriculteurs.  

Enfin, la gestion et la taille de la bande sont les derniers critères pouvant être modifiés dans un but 

d’expérimentation ou pour adapter la pratique aux attentes et besoins de l’agriculteur. Pour les 

besoins de notre expérimentation, les bandes mesuraient toutes 110 mètres de long pour 5 mètres 

de large. Or, de nombreux agriculteurs ayant travaillé avec nous auraient trouvé plus simple de faire 

traverser la parcelle de part en part par la bande, de façon à la diviser en deux parties distinctes. 

Cela aurait supprimé les manœuvres qui étaient nécessaires pour cultiver les rangs qui se trouvaient 

au bout de la bande. Ceci est tout à fait possible, et d’un point de vue écologique la bande pourrait 

ainsi créer une connexion entre les bordures des champs (et potentiellement les ESN qui s’y 

trouvent), créant un potentiel corridor pour la dispersion des arthropodes dans le paysage. Cet effet 

et ses impacts sur l’efficacité de la pratique pourraient être mesurés. En ce qui concerne la gestion 

de la bande, les fauches sont souvent souhaitées pour diminuer le risque de la dispersion des 

adventices, et sont possibles mais surement pas sans conséquences sur l’efficacité de la pratique. 

En fonction de sa composition botanique, une fauche peut limiter (ou supprimer) la floraison de 

certaines espèces, et en stimuler d’autres, mais romprait la continuité des ressources florales qui 

est indispensable dans le soutien des populations de pollinisateurs. Une fauche engendrerait 

probablement de nombreux dégâts sur la faune vivant dans la bande, mais on peut supposer que 

les impacts sur les arthropodes rampants seraient limités. Ces modifications peuvent comme les 

précédentes faire l’objet d’essais pertinents. 

6.5.2. Aspects socio-économiques de la pratique  

Un des objectifs du projet de recherche dans lequel s’inscrit le travail de thèse était de proposer 

une pratique facile à mettre en place pour les agriculteurs en grandes cultures. La pratique a donc 

été pensée pour être la moins contraignante possible d’un point de vue technique et la plus 

économique possible. 

La pratique a été expérimentée sur des parcelles d’agriculteurs volontaires en conditions réelles, ce 

qui a permis de prendre en compte leurs contraintes techniques et leur cadre de travail. Cela nous 

a également permis de récolter les retours des agriculteurs participant au fur et à mesure de la mise 

en place de la pratique, et également leurs avis à la fin de l’expérimentation. De plus, dans le cadre 

de ma thèse, j’ai contribué à l’encadrement de deux groupes d’étudiants en master à l’Isara sur les 
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aspects socio-économiques de la pratique. L’objectif était de réaliser une enquête qualitative1 puis 

quantitative2 auprès d’agriculteurs européens en grandes cultures, afin d’identifier les avantages, 

les inconvénients et les pistes d’améliorations concernant la pratique. Dans un premier temps, 10 

agriculteurs ont été interrogés par téléphone pendant 30 à 60 minutes, dont 5 agriculteurs français, 

3 agriculteurs italiens et 2 agriculteurs allemands. Ensuite, un questionnaire en ligne a été utilisé 

pour récolter le témoignage de 24 agriculteurs à travers la France. Ces enquêtes ont également 

permis d’identifier des freins et des leviers pour l’adoption de pratiques pour la biodiversité. Les 

éléments ci-dessous sont issus des travaux de ces étudiants et des nombreux retours et échanges 

avec les agriculteurs participant à l’expérimentation. 

D’un point de vue technique, la mise en place de la pratique proposée est relativement simple dans 

la mesure où elle consiste à éviter une zone du couvert d’interculture lors de sa destruction. D’après 

les agriculteurs participants, leur temps de travail et leur organisation n’a pas été impacté 

négativement par la pratique. En revanche avant de détruire le couvert, il est nécessaire de placer 

des repères pour délimiter la bande et donc de choisir une distance de la bordure du champ qui 

facilite les passages d’engins (e.g. un multiple de la largeur du semoir, pour pouvoir arriver à la 

bande sans devoir chevaucher des rangs ou laisser un espace vide entre le dernier rang et la bande). 

D’après les agriculteurs participants, ceci ne représente pas une contrainte importante car ce type 

de précaution est habituelle dans leurs activités. Cependant, la localisation de la bande requiert 

une vigilance accrue lors de la pulvérisation d’herbicides (quand il n’est pas possible de recourir 

uniquement au désherbage mécanique). De plus, le caractère annuel de la pratique apporte plus 

de flexibilité aux agriculteurs, par exemple, dans le choix de la période de destruction de la bande 

qu’ils peuvent choisir en fonction de leur calendrier (i.e. lors de périodes moins chargées ou au 

moment du travail du sol pour la mise en place de la culture suivante). L’intérêt de la pratique pour 

les agriculteurs est également de pouvoir valoriser les zones peu productives comme les passages 

d’enrouleurs d’irrigation, les lisières de haie ou de bosquet. Un agriculteur participant a émis l’idée 

de réutiliser le principe de la pratique pour créer des zones tampons entre la culture et les jardins 

adjacents à sa parcelle. 

D’un point de vue économique, dans le cadre où le couvert d’interculture est déjà implanté, 

conserver une bande est moins coûteux que de semer une bande fleurie classique, dont les 

semences sont généralement onéreuses. Cet avantage est un atout pour les agriculteurs qui 

                                                           
1 Travail réalisé par Garreth Kratz, Giacomo Morassutti, Lea Chopin, Léa Dolimier, Michiel van de Glind, 
Olivier Nefti (2019), étudiants du master international Agroecology, Isara 
2 Travail réalisé par Esdras Akaffou, Valentine Bourdrez et Paul Sauvan (2021), étudiants du cursus ingénieur 
de l’Isara 
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souhaiteraient expérimenter l’implantation d’une bande de végétation fleurie dans leur parcelle. 

De plus, la présence de la bande n’a pas impacté le rendement sur les plants de maïs. En revanche, 

la bande occupe une zone de parcelle habituellement cultivée, ce qui induit une réduction de la 

production. Le tableau 11 donne un aperçu des pertes de rendement attendues lors de la mise en 

place de la pratique, par 100 mètres de bande. La largeur de bande proposée étant de 5 m, 100 m 

de longueur correspond à 0,05 hectares de terre non cultivée en maïs. 

 

Tableau 11 : Perte de rendement et financière attendue correspondant à 100 m de bande non 

cultivée en maïs non-irrigué pour la France, l’Allemagne, les Pays-Bas, et l’Italie en 2019 

(d’après le Joint Research Centre, Commission Européenne, 2019). 

 
Rendement 

(tonnes/hectare) 

Perte de rendement 

attendue (tonnes) ** 

Perte financière 

attendue (euros) *** 

France 9,17 0,46 69,60 

Allemagne 9,62 0,48 73,02 

Pays Bas 9,92 0,50 75,29 

Italie 10,30 0,52 78,18 

** Rendement (t/ha) x 0,05 (ha) = Perte de rendement attendue (t) 

*** Perte de rendement attendue (t) x 151.80 (euros) = Perte financière attendue (euros) 

La valeur de 151,80 euros par tonne de maïs est extraite du tableau des prix des matières premières 
de la Commission Européenne d’Octobre 2019. 

 

 

Les travaux d’étudiants ont permis d’identifier les principaux freins à l’adoption de la pratique, qui 

se sont avérés être généralisables à l’ensemble des pratiques visant à favoriser la biodiversité, et 

sont cohérents avec les conclusions de précédentes études (Albrecht et al., 2020; González-Chang 

et al., 2019; Holland et al., 2016; Letourneau et al., 2011). Le manque de preuves scientifiques 

claires de l’augmentation des services écosystémiques, et l’absence de l’augmentation des 

rendements (Sutter et al., 2018) semblent être les principales raisons pour lesquelles les 

agriculteurs pourraient être réticents à adopter des pratiques pour la biodiversité. De plus, les IAE 

peuvent occasionnellement favoriser des ravageurs des cultures, un risque que les agriculteurs ne 

souhaitent généralement pas prendre (Albrecht et al., 2020; González-Chang et al., 2019). Les 

agriculteurs ont mentionné un manque d’aides financières ou des subventions trop faibles pour la 

mise en place de ce type de pratiques, et surtout pour compenser les risques potentiels en cas 
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d’échecs. De plus, les démarches administratives pour l’acquisition de subventions dans le cadre 

des MAEC sont souvent compliquées et chronophages, et peuvent décourager les agriculteurs. Il 

semble donc clair que les premiers leviers pour favoriser l’adoption de pratiques pour la 

biodiversité sont le renfort et la simplification de l’acquisition de subventions, l’augmentation de 

la communication à leur sujet, et de la transmission des connaissances sur les services 

écosystémiques rendus par l’entomofaune. La valorisation des actions pour la biodiversité faites 

par les agriculteurs est également un levier important, de nombreux agriculteurs ont par ailleurs 

mentionné le fait de vouloir changer la perception parfois négative des agriculteurs aux yeux du 

grand public. 

Peu d’articles scientifiques évaluant des pratiques agroécologiques se penchent sur la perception 

des agriculteurs (Uyttenbroeck et al., 2016). Au-delà des aspects écologiques de la pratique, les 

aspects socio-économiques devraient être pris en compte dans de futures recherches, à la fois 

dans sa conception, mais également pour orienter les politiques économiques à venir. 
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Informations supplémentaires du Chapitre 3 

Appendix A: Results of the model averaging 

Standardized estimates (Est.) and unconditional 95 % confidence intervals (CI) of explanatory 

variables from best models with a ∆i value < 2 (the averaged model included all plausible candidate 

was used when there were more than one model with ∆I < 2). The null models are not included. 

Confidence intervals (CI) that do not include 0 are in bold. The back-transformed estimates (e(Est.)) 

are given for an easier interpretation of coefficients on the original scale. Names of the animals refer 

to their activity-density, and “Per” refer to Period variable. 

  Variables e(Est.) Est. Lower CI Upper CI 

Analysis 1 : Margin vs strip 

 Carabids Intercept 2.41 0.88 0.46 1.30 
 Habitat_strip 1.18 0.16 -0.32 0.64 
 Per_4L 1.18 0.17 -0.20 0.54 
 Per_8L 1.00 0.01  -0.22 0.24 

 Spiders Intercept  3.99  1.38 0.99 1.78 
 Habitat_strip 1.03 0.03 -0.20 0.26 
 Per_4L     1.29     0.26 -0.02 0.54 
 Per_8L 1.80 0.59 0.31 0.86  

 Staphylinids Intercept  1.46 0.38 -0.02 0.77 
 Per_4L     1.42 0.35 0.01 0.69 
 Per_8L 0.84 -0.17 -0.53 0.19 

 Harvestmen Intercept  0.17 -1.80 -2.48 -1.11 
 Per_4L     2.58 0.95 0.29 1.61 
 Per_8L 2.87 1.06 0.40 1.71 

 Slugs Intercept 1.08 0.08 -0.54 0.69 
 Habitat_strip 2.01 0.70 -0.16 1.55 
 Per_4L 0.57 -0.55 -1.14 0.03 
 Per_8L 0.23 -1.46 -2.21 -0.71 
 Habitat_strip:Per_4L 0.52 -0.65 -1.44 0.14 
 Habitat_strip:Per_8L 0.15 -1.87 -3.11 -0.63 

Analysis 2 : Habitat or Distance 

 Carabids (Intercept) 1.83 0.60 -0.02 1.23 
 Habitat_strip 1.76 0.56 0.09 1.03 
 Per_4L 1.52 0.42 0.24 0.60 
 Per_8L 1.44 0.37 0.17 0.56 
 Habitat_strip:Per_4L 0.93 -0.08 -0.46 0.30 
 Habitat_strip:Per_8L 0.71 -0.35             -0.98 0.28 

 Carabid 
richness 

(Intercept) 1.37 0.31 -0.10 0.72 

 Per_4L 1.06  0.06 -0.12 0.24 

 Per_8L 1.14  0.13 -0.12  0.38 
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  Variables e(Est.) Est. Lower CI Upper CI 

 Spiders (Intercept) 1.77 0.57 0.14 1.00 
 Habitat_strip 2.42 0.88 0.52 1.25 
 Per_4L 2.46 0.90 0.72 1.08 
 Per_8L 3.06 1.12 0.94 1.30 
 Habitat_strip:Per_4L 0.54 -0.62 -1.05 -0.20 
 Habitat_strip:Per_8L 0.58 -0.55 -0.97 -0.13 

 Spider richness (Intercept) 1.51 0.41 0.27 0.55 
 Per_4L 1.43 0.36 0.22 0.50 
 Per_8L 1.66 0.51 0.37 0.65 

 Staphylinids (Intercept) 1.50 0.40 -0.48 1.28 
 Habitat_strip 0.94 -0.06 -0.47 0.34 
 Per_4L 0.94 -0.07 -0.27 0.13 
 Per_8L 0.96 -0.04 -0.20 0.12 
 Habitat_strip:Per_4L 1.33 0.28 -0.45 1.01 
 Habitat_strip:Per_8L 0.99 -0.01 -0.37 0.34 

 Harvestmen (Intercept) 0.35 -1.06 -1.58 -0.55 
 Habitat_strip 0.31 -1.17 -2.01  -0.34 
 Per_4L 3.29 1.19 0.92 1.46 
 Per_8L 5.30 1.67 1.40 1.93 
 Habitat_strip:Per_4L 0.98 -0.02 -0.61 0.57 
 Habitat_strip:Per_8L 0.79 -0.24 -1.10 0.62 

 Slugs (Intercept) 0.38 -0.96 -1.83 -0.09 
 Habitat_strip 4.71 1.55 0.83 2.27 
 Per_4L 0.50 -0.69 -1.00 -0.37 
 Per_8L 0.17 -1.80 -2.25 -1.35 
 Habitat_strip:Per_4L 0.63 -0.47 -1.09 0.15 
 Habitat_strip:Per_8L 0.23 -1.47 -2.56 -0.37 

 Predation (Intercept) 0.01 -4.31 -5.52 -3.10 
 Habitat_strip 42.63 3.75 2.51 4.99 
 Per_4L 5.09 1.63 0.68 2.58 
 Per_8L 24.10 3.18 2.26 4.10 
 Habitat_strip:Per_4L 0.18 -1.69 -3.13 -0.25 
 Habitat_strip:Per_8L 0.08 -2.54 -4.00 -1.08 

Analysis 3 : Distance within crop 

 Carabids (Intercept) 1.73 0.55 -0.07 1.16 
 Distance 0.99 -0.01 -0.07 0.05 
 Per_4L 1.53 0.43 0.24 0.61 
 Per_8L 1.48 0.39 0.21 0.58 

 Spiders (Intercept) 1.79 0.58 0.15 1.02 
 Distance 1.01 0.01 -0.04 0.05 
 Per_4L 2.48 0.91 0.73 1.09 
 Per_8L 3.07 1.12 0.94 1.30 

 Spider richness (Intercept) 1.45 0.37 0.21 0.53 
 Per_4L 1.46 0.38 0.22 0.54 
 Per_8L 1.73 0.55 0.40 0.70 
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  Variables e(Est.) Est. Lower CI Upper CI 

 Harvestmen (Intercept) 0.34 -1.09 -1.60 -0.57 
 Distance 1.17 0.16 0.06 0.25 
 Per_4L 3.29 1.19 0.92 1.47 
 Per_8L 5.45 1.70 1.43 1.96 

 Slugs (Intercept) 0.38 -0.97 -1.79 -0.15 
 Distance 0.99 -0.01 -0.14 0.12 
 Per_4L 0.48 -0.73 -1.05 -0.41 
 Per_8L 0.16 -1.84 -2.31 -1.37 
 Distance:Per_4L 1.02 0.02 -0.17 0.20 
 Distance:Per_8L 1.17 0.15 -0.36  0.67 

 Predation (Intercept) 0.01 -4.51 -5.82 -3.22 
 Distance 0.84 -0.17 -0.64 0.30 
 Per_4L 5.17 1.64 0.69 2.60 
 Per_8L 25.32 3.23 2.30 4.16 
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Informations supplémentaires du Chapitre 4 

Appendix B: List of carabid species ranked by abundances in the three 

habitats (margin, strip and cropped area) 

For each species, rank, abundance (Ab.), and proportion in the habitat (%) are given. Bold species 

are the 3 main species; grey boxes highlight the species found exclusively in the strip (however in 

low abundances). These abundances take into account all sampling periods with an existing strip 

(from Sowing to Final Stage).  

Strip rank Ab. % Margin rank Ab. % Crop rank Ab. % 

ancdor 1 267 35,3 ancdor 1 80 23,2 ptemel 1 1078 37,3 

poecup 2 98 13 ptemel 2 31 9 poecup 2 577 20 

brascl 3 54 7,1 phyobt 3 20 5,8 hardis 3 140 4,8 

ptemel 4 39 5,2 haraff 4 17 4,9 caraur 4 135 4,7 

carcan 5 35 4,6 hardim 5 17 4,9 trequa 5 117 4 

amasim 6 29 3,8 pseruf 6 17 4,9 phyobt 6 116 4 

carmon 7 26 3,4 carcan 7 16 4,6 pseruf 7 78 2,7 

micmin 8 23 3 hardis 8 13 3,8 micmin 8 73 2,5 

pseruf 9 21 2,8 trequa 9 12 3,5 carmon 9 48 1,7 

hardim 10 17 2,2 carcor 10 11 3,2 ptemad 10 47 1,6 

hardis 11 16 2,1 metlam 11 11 3,2 hardim 11 43 1,5 

trequa 12 16 2,1 brascl 12 10 2,9 carcan 12 38 1,3 

braele 13 14 1,9 haranx 13 10 2,9 asasti 13 36 1,2 

carcor 14 14 1,9 harser 14 10 2,9 cylger 14 35 1,2 

caraur 15 10 1,3 poecup 15 7 2 haraff 15 34 1,2 

haraff 16 10 1,3 micmin 16 6 1,7 anisig 16 33 1,1 

metlam 17 9 1,2 carmon 17 5 1,4 metlam 17 29 1 

asasti 18 6 0,8 hartar 18 5 1,4 ancdor 18 26 0,9 

pteant 19 5 0,7 ophazu 19 5 1,4 metpro 19 23 0,8 

nebsal 20 4 0,5 cylger 20 4 1,2 pteant 20 20 0,7 

ptemad 21 4 0,5 micmau 21 4 1,2 nebbre 21 19 0,7 

anisig 22 3 0,4 ptemad 22 4 1,2 ptenie 22 17 0,6 

calfus 23 3 0,4 dryden 23 3 0,9 calfus 23 15 0,5 

cylger 24 3 0,4 nebsal 24 3 0,9 bemqua 24 14 0,5 

dematr 25 3 0,4 parmac 25 3 0,9 nebsal 25 14 0,5 
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Strip rank Ab. % Margin rank Ab. % Crop rank Ab. % 

ophazu 26 3 0,4 amaaen 26 2 0,6 carcor 26 13 0,4 

synobs 27 3 0,4 caraur 27 2 0,6 notqua 27 10 0,3 

agomue 28 2 0,3 haralb 28 2 0,6 ophazu 28 9 0,3 

amaaen 29 2 0,3 harrub 29 2 0,6 ciccam 29 4 0,1 

amabif 30 2 0,3 pladep 30 2 0,6 psecal 30 4 0,1 

nebbre 31 2 0,3 amabif 31 1 0,3 amaaen 31 3 0,1 

acumer 32 1 0,1 amasim 32 1 0,3 calcin 32 3 0,1 

badbul 33 1 0,1 asasti 33 1 0,3 haranx 33 3 0,1 

bemqua 34 1 0,1 braexp 34 1 0,3 harrub 34 3 0,1 

braexp 35 1 0,1 diager 35 1 0,3 harser 35 3 0,1 

carnem 36 1 0,1 harsma 36 1 0,3 micmau 36 3 0,1 

carvio 37 1 0,1 metpro 37 1 0,3 stopum 37 3 0,1 

dryden 38 1 0,1 nebbre 38 1 0,3 badbul 38 2 0,1 

metpro 39 1 0,1 polcon 39 1 0,3 ocylat 39 2 0,1 

phyobt 40 1 0,1 pteovo 40 1 0,3 ophcri 40 2 0,1 

ptenie 41 1 0,1 steteu 41 1 0,3 parbis 41 2 0,1 

semsig 42 1 0,1     tacpar 42 2 0,1 

stopum 43 1 0,1     acumer 43 1 0 

zabten 44 1 0,1     agoema 44 1 0 

        amasim 45 1 0 

        callun 46 1 0 

        carvio 47 1 0 

        dematr 48 1 0 

        harpyg 49 1 0 

        harsma 50 1 0 

        lorpil 51 1 0 

        ocytet 52 1 0 

        philun 53 1 0 

        poelep 54 1 0 

        psegri 55 1 0 

        steteu 56 1 0 
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Code names correspondences:  

abapar: Abax parallelus (Duftschmid, 1812) 
acumer: Acupalpus meridianus (Linne, 1761) 
agoema: Agonum emarginatum (Gyllenhal, 1827) 
agomue: Agonum muelleri (Herbst, 1784) 
amaaen: Amara aenea (De Geer, 1774) 
amabif: Amara bifrons (Gyllenhal, 1810) 
amasim: Amara similata (Gyllenhal, 1810) 
ancdor: Anchomenus dorsalis (Pontoppidan, 1763) 
anisig: Anisodactylus signatus (Panzer, 1796) 
asasti: Asaphidion stierlini (Heyden, 1880) 
badbul: Badister bullatus (Schrank, 1798) 
bemqua: Bembidion quadrimaculatum (Linne, 
1761) 
braele: Brachinus elegans Chaudoir, 1842 
braexp: Brachinus explodens Duftschmid, 1812 
brascl: Brachinus sclopeta (Fabricius, 1792) 
calcin: Calathus cinctus Motschulsky, 1850 
calfus: Calathus fuscipes (Goeze, 1777) 
callun: Callistus lunatus (Fabricius, 1775) 
caraur: Carabus auratus Linne, 1761 
carcan: Carabus cancellatus Illiger, 1798 
carcor: Carabus coriaceus Linne, 1758 
carmon: Carabus monilis Fabricius, 1792 
carnem: Carabus nemoralis Müller, 1764 
carvio: Carabus violaceus subsp. purpurascens 
Fabricius, 1787 
ciccam: Cicindela campestris Linne, 1758 
clifos: Clivina fossor (Linne, 1758) 
cylger: Cylindera germanica (Linne, 1758) 
dematr: Demetrias atricapillus (Linne, 1758) 
diager: Diachromus germanus (Linne, 1758) 
dryden: Drypta dentata (Rossi, 1790) 
haraff: Harpalus affinis (Schrank, 1781) 
haralb: Harpalus albanicus Reitter, 1900 
haranx: Harpalus anxius (Duftschmid, 1812) 
hardim: Harpalus dimidiatus (Rossi, 1790) 
hardis: Harpalus distinguendus (Duftschmid, 
1812) 
harpyg: Harpalus pygmaeus Dejean, 1829 
harrub: Harpalus rubripes (Duftschmid, 1812) 
harser: Harpalus serripes (Quensel in Schönherr, 
1806) 
harsma: Harpalus smaragdinus (Duftschmid, 
1812) 
hartar: Harpalus tardus (Panzer, 1797) 
lorpil: Loricera pilicornis (Fabricius, 1775) 

metlam: Metallina lampros (Herbst, 1784) 
metpro: Metallina properans (Stephens, 1828) 
micmau: Microlestes maurus (Sturm, 1827) 
micmin: Microlestes minutulus (Goeze, 1777) 
nebbre: Nebria brevicollis (Fabricius, 1792) 
nebsal: Nebria salina Fairmaire & Laboulbène, 
1854 
notqua: Notiophilus quadripunctatus Dejean, 
1826 
notsub: Notiophilus substriatus  G.R. 
Waterhouse, 1833 
ocylat: Ocydromus latinus (Netolitzky, 1911) 
ocytet: Ocydromus tetracolus (Say, 1823) 
ophazu: Ophonus azureus (Fabricius, 1775) 
ophcri: Ophonus cribricollis (Dejean, 1829) 
parbis: Paratachys bistriatus (Duftschmid, 1812) 
parmac: Parophonus maculicornis (Duftschmid, 
1812) 
philun: Philochthus lunulatus (Geoffroy in 
Fourcroy, 1785) 
phyobt: Phyla obtusa (Audinet-Serville, 1821) 
pladep: Platyderus depressus (Audinet-Serville, 
1821) 
poecup: Poecilus cupreus (Linne, 1758) 
poelep: Poecilus lepidus (Leske, 1785) 
polcon: Polistichus connexus (Geoffroy in 
Fourcroy, 1785) 
psecal: Pseudoophonus calceatus (Duftschmid, 
1812) 
psegri: Pseudoophonus griseus (Panzer, 1797) 
pseruf: Pseudoophonus rufipes (De Geer, 1774) 
pteant: Pterostichus anthracinus (Illiger, 1798) 
ptemad: Pterostichus madidus (Fabricius, 1775) 
ptemel: Pterostichus melanarius (Illiger, 1798) 
ptenie: Pterostichus niger (Schaller, 1783) 
pteovo: Pterostichus ovoideus (Sturm, 1824) 
semsig: Semiophonus signaticornis (Duftschmid, 
1812) 
steteu: Stenolophus teutonus (Schrank, 1781) 
stopum: Stomis pumicatus (Panzer, 1796) 
synobs: Syntomus obscuroguttatus (Duftschmid, 
1812) 
tacpar: Tachyura parvula (Dejean, 1831) 
trequa: Trechus quadristriatus (Schrank, 1781) 
zabten: Zabrus tenebrioides (Goeze, 1777) 

1 
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Appendix C: Indicator species analysis results by zone groups for carabids 

Multilevel pattern analysis: 9999 permutations 

Significance level (alpha): 0.05 

Significance codes: 0 ‘***’ 0.001 ‘**’ 0.01 ‘*’ 0.05 ‘.’ 0.1 ‘ ’ 1  

 --------------------------- 

First analysis: full sampling period (from Initial Stage to Final Stage) 

Total number of species: 76 

 Selected number of species: 19  

 Number of species associated to 1 group: 14  

 Number of species associated to 2 groups: 2  

 Number of species associated to 3 groups: 2  

 Number of species associated to 4 groups: 1  

 

List of species associated to each combination:  

Group species stat p.value 

Group margin 
 

haranx  
hartar  
harser  
micmau  
pladep  
parmac  

0.207 
0.186     
0.155   
0.137   
0.124   
0.117   

0.0001 *** 
0.0001 *** 
0.0003 *** 
0.0037 **  
0.0167 *   
0.0137 *   

Group 0m 
 

ancdor  
brascl  
amasim  
braele  
carmon  
dematr  
carcan  

0.334 
0.231   
0.191   
0.160   
0.129  
0.108    
0.102   

0.0001 *** 
0.0001 *** 
0.0001 *** 
0.0001 *** 
0.0075 ** 
0.0497 *   
0.0500 *   

Group 50m  ptenie  0.124     0.01 ** 

Group margin+0m carcor 0.167    4e-04 *** 

Group 10m+25m caraur 0.131   0.0059 ** 

Group 0m+10m+25m poecup 0.192    1e-04 *** 

Group 10m+25m+50m   ptemel 0.165    2e-04 *** 

Group margin+10m+25m+50m   phyobt 0.136 0.0023 ** 

 

  

 

Second analysis: during maize growth (from Sowing to 8 Leaves stage) 

Total number of species: 76 
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 Selected number of species: 21  

 Number of species associated to 1 group: 17  

 Number of species associated to 2 groups: 1  

 Number of species associated to 3 groups: 2  

 Number of species associated to 4 groups: 1  

 

List of species associated to each combination:  

Group species stat p.value 

Group margin 
 

haranx  
hartar  
harser  
haralb  
pladep  
parmac  
micmau  
haraff  
dryden  

0.246   
0.195   
0.183   
0.145 
0.145     
0.138   
0.136  
0.133   
0.119   

0.0001 *** 
0.0006 *** 
0.0004 *** 
0.0137 *   
0.0137 *   
0.0167 *   
0.0150 *   
0.0158 *   
0.0444 *   

Group 0m   
 

ancdor  
brascl  
amasim  
braele  
carmon  
dematr  
agomue  

0.448   
0.277 
0.218     
0.183   
0.150 
0.141     
0.133   

0.0001 *** 
0.0001 *** 
0.0001 *** 
0.0001 *** 
0.0053 **  
0.0235 *   
0.0401 *   

Group 50m  ptenie  0.147   0.0087 ** 

Group 10m+25m caraur 0.146   0.0068 ** 

Group 0m+10m+25m poecup 0.219 1e-04 *** 

Group 10m+25m+50m  ptemel  0.181    7e-04 *** 

Group margin+10m+25m+50m  phyobt 0.148 0.006 ** 
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Appendix D: Spatial distribution of P. melanarius and P. cupreus in the 

fields. 
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Informations supplémentaires du Chapitre 5 

Appendix E: Ranked abundance of bee species in both habitats (strip and 

margin) 

Species ranked by abundance (ab) with their proportion (%), in the strip and in the margin. 

Strip Margin 

Species ab % Species ab % 

Apis mellifera 945 35.6 Apis mellifera 50 18.7 

Bombus terrestris group 506 19.1 Lasioglossum villosulum 35 13.1 

Andrena flavipes 180 6.8 Lasioglossum malachurum 22 8.2 

Andrena lagopus 112 4.2 Lasioglossum pauxillum 17 6.3 

Halictus simplex group 108 4.1 Bombus terrestris group 13 4.9 

Lasioglossum malachurum 82 3.1 Halictus simplex group 12 4.5 

Andrena propinqua 50 1.9 Seladonia subaurata 11 4.1 

Bombus pascuorum 45 1.7 Andrena labialis 9 3.4 

Lasioglossum pauxillum 37 1.4 Lasioglossum leucozonium 8 3.0 

Andrena distinguenda 35 1.3 Andrena minutula 7 2.6 

Andrena minutula 35 1.3 Anthophora plumipes 7 2.6 

Halictus scabiosae 32 1.2 Halictus scabiosae 7 2.6 

Bombus lapidarius 31 1.2 Andrena flavipes 4 1.5 

Andrena dorsata 30 1.1 Lasioglossum lineare 4 1.5 

Andrena niveata 30 1.1 Andrena albofasciata 3 1.1 

Lasioglossum interruptum 26 1.0 Bombus pascuorum 3 1.1 

Andrena haemorrhoa 25 0.9 Heriades truncorum 3 1.1 

Halictus quadricinctus 23 0.9 Lasioglossum medinai 3 1.1 

Andrena albofasciata 20 0.8 Lasioglossum politum 3 1.1 

Andrena cineraria 17 0.6 Lasioglossum subhirtum 3 1.1 

Anthophora plumipes 17 0.6 Anthidium oblongatum 2 0.7 

Lasioglossum subhirtum 17 0.6 Andrena fulvago 2 0.7 

Lasioglossum villosulum 14 0.5 Andrena nigroaenea 2 0.7 

Seladonia subaurata 14 0.5 Bombus lapidarius 2 0.7 

Bombus hortorum 12 0.5 Colletes daviesanus 2 0.7 

Lasioglossum lineare 10 0.4 Eucera nigrifacies 2 0.7 

Lasioglossum leucozonium 9 0.3 Halictus quadricinctus 2 0.7 

Megachile pilidens 9 0.3 Osmia caerulescens 2 0.7 

Andrena labialis 8 0.3 Andrena fulvata 1 0.4 

Andrena nitida 8 0.3 Andrena humilis 1 0.4 

Bombus pratorum 8 0.3 Andrena labiata 1 0.4 

Osmia bicornis 8 0.3 Andrena pandellei 1 0.4 

Xylocopa valga 8 0.3 Andrena pilipes 1 0.4 

Andrena chrysosceles 7 0.3 Andrena propinqua 1 0.4 
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Strip Margin 

Species ab % Species ab % 

Andrena wilkella 7 0.3 Bombus hortorum 1 0.4 

Bombus sylvarum 7 0.3 Bombus pratorum 1 0.4 

Xylocopa violacea 7 0.3 Bombus vestalis 1 0.4 

Andrena gravida 6 0.2 Ceratina cyanea 1 0.4 

Dasypoda hirtipes 6 0.2 Eucera nigrescens 1 0.4 

Eucera nigrescens 6 0.2 Halictus simplex 1 0.4 

Lasioglossum griseolum 6 0.2 Heriades crenulata 1 0.4 

Nomada sp. 5 0.2 Hylaeus dilatatus 1 0.4 

Andrena nigroaenea 4 0.2 Hylaeus variegatus 1 0.4 

Andrena suerinensis 4 0.2 Lasioglossum calceatum 1 0.4 

Bombus vestalis 4 0.2 Lasioglossum griseolum 1 0.4 

Lasioglossum politum 4 0.2 Lasioglossum laticeps 1 0.4 

Andrena bimaculata 3 0.1 Lasioglossum lativentre 1 0.4 

Bombus ruderarius 3 0.1 Lasioglossum sexnotatum 1 0.4 

Lasioglossum calceatum 3 0.1 Lasioglossum xanthopus 1 0.4 

Lasioglossum discum 3 0.1 Lasioglossum zonulum 1 0.4 

Lasioglossum pauperatum 3 0.1 Megachile pilidens 1 0.4 

Lasioglossum xanthopus 3 0.1 Nomada sp. 1 0.4 

Lasioglossum zonulum 3 0.1 Osmia bicornis 1 0.4 

Anthidium oblongatum 2 0.1 Osmia niveata 1 0.4 

Colletes cunicularius 2 0.1 Sphecodes reticulatus 1 0.4 

Colletes daviesanus 2 0.1 Systropha curvicornis 1 0.4 

Eucera clypeata 2 0.1    

Hylaeus dilatatus 2 0.1    

Lasioglossum laticeps 2 0.1    

Osmia caerulescens 2 0.1    

Andrena agilissima 1 0.03    

Andrena alfkenella 1 0.03    

Andrena bicolor 1 0.03    

Andrena fulva 1 0.03    

Andrena fulvata 1 0.03    

Andrena pilipes 1 0.03    

Andrena scotica 1 0.03    

Andrena strohmella 1 0.03    

Andrena tenuistriata 1 0.03    

Anthophora quadrimaculata 1 0.03    

Anthidiellum strigatum 1 0.03    

Bombus campestris 1 0.03    

Bombus humilis 1 0.03    

Ceratina chalybea 1 0.03    

Ceratina cucurbitina 1 0.03    

Ceratina cyanea 1 0.03    

Dasypoda morawitzi 1 0.03 
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Strip Margin 

Species ab % Species ab % 

Eucera chrysopyga 1 0.03    

Halictus tumulorum 1 0.03    

Lasioglossum buccale 1 0.03    

Lasioglossum costulatum 1 0.03    

Lasioglossum lativentre 1 0.03    

Lasioglossum marginatum 1 0.03    

Lasioglossum medinai 1 0.03    

Lasioglossum morio 1 0.03    

Lasioglossum pygmaeum 1 0.03    

Lasioglossum sexnotatum 1 0.03    

Macropis fulvipes 1 0.03    

Megachile willughbiella 1 0.03    

Melecta albifrons 1 0.03    

Melitta leporina 1 0.03    

Nomada fulvicornis 1 0.03    

Osmia bicolor 1 0.03    

Osmia brevicornis 1 0.03    

Xylocopa iris 1 0.03    
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Appendix F: List of wild bee species, their status on the European Red 

List, and their species-level indices in the global plant-pollinator 

network 

List of collected wild bees species and code names, with their total abundance (ab), species-level 

indices related to the global network (number of effective partners, species strength and the index 

of specialisation d’), and their status on the European Red List of bees: Data Deficient (DD), Least 

Concern (LC), Near Threatened (NT, in grey boxes), Nieto et al., (2014). Orange boxes highlight the 

most specialised species in the global network (high d’ value). 

Species names Code name ab % 
Effective  
Partners 

Species  
Strength 

d' 
Red 
List 

Andrena agilissima 
(Scopoli, 1770) 

And_agilissima 1 0,03 1,00 0,00 0,10 DD 

Andrena albofasciata 
Thomson, 1870 

And_albofasciata 23 0,79 4,40 1,99 0,37 NT 

Andrena alfkenella 
Perkins, 1914 

And_alfkenella 1 0,03 1,00 0,08 0,63 DD 

Andrena bicolor 
Fabricius, 1775 

And_bicolor 1 0,03 1,00 0,00 0,00 LC 

Andrena bimaculata 
(Kirby, 1802) 

And_bimaculata 3 0,10 1,00 0,01 0,18 DD 

Andrena chrysosceles 
(Kirby, 1802) 

And_chrysosceles 7 0,24 1,00 0,01 0,22 DD 

Andrena cineraria 
(Linnaeus, 1758) 

And_cineraria 17 0,58 1,00 0,03 0,27 LC 

Andrena distinguenda 
Schenck, 1871 

And_distinguenda 35 1,20 1,00 0,07 0,33 DD 

Andrena dorsata (Kirby, 
1802) 

And_dorsata 30 1,03 1,28 0,24 0,32 DD 

Andrena flavipes Panzer, 
1799 

And_flavipes 
18
4 

6,30 2,65 0,94 0,08 LC 

Andrena fulva (Müller, 
1766) 

And_fulva 1 0,03 1,00 0,00 0,10 DD 

Andrena fulvago (Christ, 
1791) 

And_fulvago 2 0,07 1,00 0,02 0,40 DD 

Andrena fulvata 
Stoeckhert, 1930 

And_fulvata 2 0,07 2,00 0,10 0,35 DD 

Andrena gravida Imhoff, 
1832 

And_gravida 6 0,21 2,75 0,10 0,10 DD 

Andrena haemorrhoa 
(Fabricius, 1781) 

And_haemorrhoa 25 0,86 1,44 0,32 0,32 LC 

Andrena humilis Imhoff, 
1832 

And_humilis 1 0,03 1,00 0,08 0,64 DD 

Andrena labialis (Kirby, 
1802) 

And_labialis 17 0,58 4,25 0,96 0,56 DD 

Andrena labiata 
Fabricius, 1781 

And_labiata 1 0,03 1,00 0,10 0,67 DD 

Andrena lagopus 
Latreille, 1809 

And_lagopus 
11
2 

3,83 1,38 1,09 0,47 LC 
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Species names Code name ab % 
Effective  
Partners 

Species  
Strength 

d' 
Red 
List 

Andrena minutula (Kirby, 
1802) 

And_minutula 42 1,44 2,44 1,85 0,32 DD 

Andrena nigroaenea 
(Kirby, 1802) 

And_nigroaenea 6 0,21 2,38 0,36 0,27 LC 

Andrena nitida (Müller, 
1776) 

And_nitida 8 0,27 1,00 0,02 0,23 LC 

Andrena niveata Friese, 
1887 

And_niveata 30 1,03 1,48 0,06 0,20 DD 

Andrena pandellei Pérez, 
1895 

And_pandellei 1 0,03 1,00 0,25 0,80 LC 

Andrena pilipes Fabricius 
1781 

And_pilipes 2 0,07 2,00 0,02 0,17 LC 

Andrena propinqua 
Schenck 1853 

And_propinqua 51 1,75 1,30 0,20 0,30 DD 

Andrena scotica Perkins, 
1916 

And_scotica 1 0,03 1,00 0,00 0,10 DD 

Andrena strohmella 
Stoeckhert, 1928 

And_strohmella 1 0,03 1,00 0,00 0,10 LC 

Andrena suerinensis 
Friese, 1884 

And_suerinensis 4 0,14 1,75 0,01 0,06 DD 

Andrena tenuistriata 
Pérez, 1895 

And_tenuistriata 1 0,03 1,00 0,00 0,10 LC 

Andrena wilkella (Kirby, 
1802) 

And_wilkella 7 0,24 1,51 0,04 0,31 DD 

Anthophora plumipes 
(Pallas, 1772) 

Anth_plumipes 24 0,82 2,36 0,46 0,23 LC 

Anthophora 
quadrimaculata (Panzer, 
1806) 

Anth_quadrimaculata 1 0,03 1,00 0,00 0,00 DD 

Anthidiellum strigatum 
(Panzer, 1805) 

Anthidiellum.strigatum 1 0,03 1,00 0,00 0,00 LC 

Anthidium oblongatum 
(Illiger, 1806) 

Anthidium.oblongatum 4 0,14 2,83 2,07 0,89 LC 

Bombus campestris 
(Panzer, 1801) 

B_campestris 1 34,05 1,00 0,00 0,00 LC 

Bombus terrestris group B_groupeterrestris 
51
9 

0,03 1,74 2,71 0,33 LC 

Bombus hortorum 
(Linnaeus, 1761) 

B_hortorum 13 17,76 2,36 0,12 0,24 LC 

Bombus humilis Illiger, 
1806 

B_humilis 1 0,44 1,00 0,01 0,27 LC 

Bombus 
lapidarius(Linnaeus, 
1758) 

B_lapidarius 33 0,03 2,51 0,47 0,20 LC 

Bombus pascuorum 
(Scopoli, 1763) 

B_pascuorum 48 1,13 2,49 0,34 0,26 LC 

Bombus pratorum 
(Linnaeus, 1761) 

B_pratorum 9 1,64 1,98 0,07 0,07 LC 

Bombus ruderarius 
(Müller, 1776) 

B_ruderarius 3 0,31 1,89 0,01 0,16 LC 

Bombus sylvarum 
(Linnaeus, 1761) 

B_sylvarum 7 0,10 1,00 0,05 0,43 LC 

Bombus vestalis 
(Geoffroy in Fourcroy, 
1785) 

B_vestalis 5 0,24 1,65 0,07 0,13 LC 
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Species names Code name ab % 
Effective  
Partners 

Species  
Strength 

d' 
Red 
List 

Ceratina chalybea 
Chevrier, 1872 

C_chalybea 1 0,03 1,00 0,00 0,00 LC 

Ceratina cucurbitina 
(Rossi 1792) 

C_cucurbitina 1 0,03 1,00 0,01 0,27 LC 

Ceratina cyanea (Kirby, 
1802) 

C_cyanea 2 0,07 2,00 0,07 0,27 LC 

Colletes cunicularius 
(Linnaeus, 1761) 

Col_cunicularius 2 0,07 2,00 0,00 0,00 LC 

Colletes daviesanus 
Smith, 1846 

Col_daviesanus 4 0,14 1,75 0,24 0,60 LC 

Dasypoda hirtipes 
(Fabricius, 1793) 

Da_hirtipes 6 0,21 1,00 0,06 0,50 LC 

Dasypoda morawitzi 
Radchenko 2016 

Da_morawitzi 1 0,03 1,00 0,01 0,33 - 

Eucera chrysopyga 
Pérez, 1880 

Eu_chrysopyga 1 0,03 1,00 0,01 0,27 LC 

Eucera clypeata Erichson 
in Waltl, 1835 

Eu_clypeata 2 0,07 2,00 0,01 0,09 LC 

Eucera nigrescens Pérez, 
1880 

Eu_nigrescens 7 0,24 1,51 0,15 0,15 LC 

Eucera nigrifacies 
Lepeletier, 1841 

Eu_nigrifacies 2 0,07 1,00 0,50 0,89 LC 

Halictus simplex group Ha_groupesimplex 
12
0 

4,11 2,51 1,54 0,12 LC 

Halictus quadricinctus 
(Fabricius, 1777) 

Ha_quadricinctus 25 0,86 2,50 0,14 0,12 NT 

Halictus scabiosae 
(Rossi, 1790) 

Ha_scabiosae 39 1,33 3,12 1,11 0,15 LC 

Halictus simplex 
Blüthgen, 1923 

Ha_simplex 1 0,03 1,00 0,33 0,84 LC 

Halictus tumulorum 
(Linnaeus,1758) 

Ha_tumulorum 1 0,03 1,00 0,00 0,10 LC 

Heriades crenulata 
Nylander, 1856 

He_crenulata 1 0,03 1,00 0,50 0,90 LC 

Heriades truncorum 
(Linnaeus,1758) 

He_tumulorum 3 0,10 1,89 0,41 0,74 LC 

Hylaeus dilatatus 
(Kirby,1802) 

Hy_dilatatus 3 0,10 1,89 0,08 0,20 LC 

Hylaeus variegatus 
(Fabricius, 1798) 

Hy_variegatus 1 0,03 1,00 0,33 0,84 LC 

Lasioglossum buccale 
(Pérez 1903) 

L_buccale 1 0,03 1,00 0,00 0,00 DD 

Lasioglossum calceatum 
(Scopoli 1763) 

L_calceatum 4 0,14 2,83 0,50 0,18 LC 

Lasioglossum costulatum 
(Kriechbaumer, 1873) 

L_costulatum 1 0,03 1,00 0,00 0,00 NT 

Lasioglossum discum 
(Smith, 1853) 

L_discum 3 0,10 1,89 0,01 0,16 LC 

Lasioglossum griseolum  
(Morawitz, 1872) 

L_griseolum 7 0,24 3,17 1,03 0,20 LC 

Lasioglossum 
interruptum (Panzer, 
1798) 

L_interruptum 26 0,89 1,31 0,03 0,09 LC 

Lasioglossum laticeps 
(Schenck, 1868) 

L_laticeps 3 0,10 1,89 0,02 0,19 LC 
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Species names Code name ab % 
Effective  
Partners 

Species  
Strength 

d' 
Red 
List 

Lasioglossum lativentre 
(Schenck, 1853) 

L_lativentre 2 0,07 2,00 0,13 0,31 LC 

Lasioglossum 
leucozonium (Schrank, 
1781) 

L_leucozonium 17 0,58 2,94 0,82 0,47 LC 

Lasioglossum lineare 
(Schenck, 1870) 

L_lineare 14 0,48 3,86 0,76 0,23 DD 

Lasioglossum 
malachurum (Kirby, 
1802) 

L_malachurum 
10
4 

3,56 4,11 1,83 0,08 LC 

Lasioglossum 
marginatum (Brullé, 
1832) 

L_marginatum 1 0,03 1,00 0,00 0,10 LC 

Lasioglossum medinai 
(Vachal, 1895) 

L_medinai 4 0,14 1,75 0,11 0,45 - 

Lasioglossum morio 
(Fabricius, 1793) 

L_morio 1 0,03 1,00 0,00 0,10 LC 

Lasioglossum 
pauperatum (Brullé, 
1832) 

L_pauperatum 3 0,10 1,00 0,00 0,07 LC 

Lasioglossum pauxillum 
(Schenck,1853) 

L_pauxillum 54 1,85 6,18 2,87 0,18 LC 

Lasioglossum politum 
(Schenck,1853) 

L_politum 7 0,24 2,73 0,06 0,16 LC 

Lasioglossum pygmaeum 
(Schenck,1853) 

L_pygmaeum 1 0,03 1,00 0,00 0,00 NT 

Lasioglossum 
sexnotatum (Kirby 1802) 

L_sexnotatum 2 0,07 1,00 0,04 0,50 NT 

Lasioglossum subhirtum 
(Lepeletier, 1841) 

L_subhirtum 20 0,68 2,43 0,10 0,09 LC 

Lasioglossum villosulum 
(Kirby, 1802) 

L_villosulum 49 1,68 2,13 1,01 0,68 LC 

Lasioglossum xanthopus 
(Kirby, 1802) 

L_xanthopus 4 0,14 2,83 0,09 0,11 NT 

Lasioglossum zonulum 
(Smith, 1848) 

L_zonulum 4 0,14 1,75 1,00 0,26 LC 

Macropis fulvipes 
(Fabricius, 1804) 

Ma_fulvipes 1 0,03 1,00 0,00 0,00 LC 

Megachile pilidens 
(Alfken, 1924) 

Meg_pilidens 10 0,34 2,97 1,03 0,15 LC 

Megachile willughbiella 
(Kirby, 1802) 

Meg_willughbiella 1 0,03 1,00 0,00 0,00 LC 

Melecta albifrons 
(Forster, 1771) 

Mele_albifrons 1 0,03 1,00 0,00 0,10 LC 

Melitta leporina 
(Panzer,1799) 

Meli_leporina 1 0,03 1,00 0,00 0,00 LC 

Nomada fulvicornis 
Fabricius, 1793 

N_fulvicornis 1 0,03 1,00 0,00 0,00 LC 

Nomada sp. Nomada.sp 6 0,21 2,38 0,17 0,27 - 

Osmia bicolor 
(Schrank,1781) 

O_bicolor 1 0,03 1,00 0,00 0,00 LC 

Osmia bicornis 
(Linnaeus, 1758) 

O_bicornis 9 0,31 2,34 0,15 0,07 LC 

Osmia brevicornis 
(Fabricius, 1798) 

O_brevicornis 1 0,03 1,00 0,00 0,00 LC 
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Species names Code name ab % 
Effective  
Partners 

Species  
Strength 

d' 
Red 
List 

Osmia caerulescens 
(Linnaeus, 1758) 

O_caerulescens 4 0,14 2,83 0,36 0,39 LC 

Osmia niveata (Fabricius, 
1804) 

O_niveata 1 0,03 1,00 0,01 0,33 LC 

Seladonia subaurata 
(Rossi, 1792) 

Sela_subaurata 25 0,86 7,40 1,83 0,32 LC 

Sphecodes reticulatus 
Thomson, 1870 

Sp_reticulatus 1 0,03 1,00 0,08 0,63 LC 

Systropha curvicornis 
(Scopoli, 1770) 

Sys_curvicornis 1 0,03 1,00 0,08 0,64 NT 

Xylocopa iris (Christ, 
1791) 

X_iris 1 0,03 1,00 0,00 0,00 LC 

Xylocopa valga 
Gerstäcker, 1872 

X_valga 8 0,27 1,46 0,01 0,07 LC 

Xylocopa violacea 
(Linnaeus,1758) 

X_violacea 7 0,24 1,82 0,02 0,08 LC 

 

 



  
 

Title : Undestroyed winter cover crop strips in maize fields: effects on ground-dwelling arthropods, 
predation by generalist predators, and pollinators 

Keywords : Agroecological practice, vegetation strip, natural biological control, natural enemies, 
carabid communities, plant-pollinator networks 

Abstract :  

The intensification of agriculture with intensive use of inputs, simplification of the landscape, and reduction 
of semi-natural habitats, is known to contribute to the decline of arthropods. However, arthropods provide 
essential ecosystem functions and services in agroecosystems and for agricultural activities such as natural 
regulation of pests and weeds, and pollination. Increasing plant diversity in cultivated fields through the 
implementation of agroecological practices and infrastructures is a promising approach to promote the 
presence of arthropods and their associated ecosystem services. The overall objective of the thesis project 
was to design and experiment an innovative agroecological practice in maize cropping systems, which is easy 
to insert into existing cropping systems, and which provides an undisturbed habitat for ground-dwelling 
arthropods and supplementary floral resources for pollinators. The idea of the proposed practice was to 
capitalize on an already well known practice, the implementation of winter cover crops, by keeping a strip of 
a winter cover crop in the middle of the field during the whole maize cultivation period. Therefore, two 
research objectives were defined: i) to measure the impact of the practice on activity-density and diversity 
of ground-dwelling arthropods, on their dispersion in the cultivated area (spillover), and on the potential pest 
regulation in the adjacent cultivated area, and ii) to measure the interest of the practice for the conservation 
of wild pollinators in intensively cultivated landscapes. 
 
Field experiments took place on 12 commercial fields of volunteer farmers in 2019 and 2020, in order to take 
into account the technical and regulatory constraints of farmers in a conventional arable cropping system. 
Different species groups were surveyed: communities of ground-dwelling arthropods (carabids, spiders, 
staphylinids and harvestmen), slugs (the main maize pest in the study area), and pollinating insects (bees 
and hoverflies). Spatio-temporal dynamics of the different natural enemy groups were analysed, predation 
rates measured with sentinel prey, and the composition of carabid and wild bee communities investigated. 
Results show that the undestroyed cover crop strips constitute reservoirs of biodiversity, in particular for 
carabids, spiders, and bees. In the cropped area, no clear effect of the distance from the strip was detected 
for the different groups of ground-dwelling arthropods, thus no indication of a potential spillover of 
arthropods into the crop. However, two main carabid species (Poecilus cupreus and Pterostichus melanarius) 
were more abundant in the vicinity of the strip (10 meters), but not inside the strip, indicating a potential 
phenomenon of aggregation of these species towards the strip. Predation rates were higher in the strip and 
seemed to decrease with increasing distance from the strip into the cropped area. Moreover, carabid and 
bee communities showed to be different from one habitat to another, as well as the distribution of their 
ecological traits. Thus, the strips can provide complementary habitat and resources for natural enemies and 
pollinators. Finally, the spontaneous plants of field margins appeared to be essential for oligolectic and less 
common bees. 
 
The results of this thesis show that the conservation of a cover crop strip in the middle of cropped fields can 
be an effective practice for the conservation of beneficial arthropods in agricultural landscapes, but can also 
enhance ecosystem services such as pest regulation. Additionally, the results highlight the importance of 
preserving or even extending perennial semi-natural habitats such as field margins to contribute to 
biodiversity conservation in arable cropping systems and landscapes.
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Titre : Bandes de couvert d’interculture conservées en culture de maïs : effets sur les arthropodes 
rampants, la prédation par les prédateurs généralistes, et les pollinisateurs  
 
Mots-clés : Pratique agroécologique, bande de végétation, lutte biologique par conservation, 
prédateurs généralistes, communautés de carabes, réseaux plantes-pollinisateurs 

Résumé :  

L'intensification de l'agriculture, avec l’utilisation massive d’intrants, la simplification du paysage et la 
réduction des habitats semi-naturels, est identifiée comme un facteur important du déclin des arthropodes. 
Or, les arthropodes fournissent des fonctions et des services écosystémiques essentiels dans les 
agroécosystèmes et pour les activités agricoles, comme la régulation naturelle des ravageurs et des 
adventices ou la pollinisation. Augmenter la diversité végétale dans les parcelles cultivées, grâce aux 
pratiques et infrastructures agroécologiques, est une approche prometteuse pour favoriser la présence 
d’arthropodes et les services écosystémiques qu’ils fournissent. L’enjeu de cette thèse était de concevoir et 
d’expérimenter une pratique agroécologique innovante en culture de maïs, qui soit facile à insérer dans les 
systèmes de cultures existants, et qui fournisse un habitat peu perturbé pour les arthropodes rampants ainsi 
que des ressources florales supplémentaires pour les pollinisateurs. L’idée de la pratique proposée est de 
valoriser les couverts d’interculture en conservant une bande du couvert non détruite au milieu de la parcelle, 
et ce tout au long de la culture du maïs. Ainsi, les deux objectifs principaux du travail de thèse étaient : i) de 
mesurer l’impact de la pratique sur les arthropodes épigés, sur leur dispersion (spillover) dans la zone 
cultivée, et sur le potentiel service de régulation des ravageurs dans la culture, et ii) de mesurer l’intérêt de 
la pratique pour la conservation des pollinisateurs sauvages dans les milieux intensivement cultivés. 
 
Des expérimentations ont été mises en places sur 12 parcelles d’agriculteurs volontaires en 2019 et en 2020, 
afin de prendre en compte les contraintes techniques et réglementaires des agriculteurs en système de 
grandes cultures conventionnel. Nous avons suivi les communautés d’arthropodes rampants (carabes, 
araignées, staphylins et opilions), les limaces (le ravageur principal du maïs dans la zone d’étude), et les 
insectes pollinisateurs (abeilles et syrphes). Nous avons analysé les dynamiques spatio-temporelles de ces 
différents groupes, ainsi que des taux de prédation sur les proies sentinelles, et de la composition des 
communautés de carabes et d’abeilles sauvages. 
Les résultats montrent que les bandes de couvert conservées constituent des réservoirs de biodiversité, en 
particulier pour les carabes, les araignées et les abeilles. Dans la zone cultivée en maïs, aucun effet de la 
distance à la bande indiquant un potentiel spillover des arthropodes dans la culture n’a été détecté pour les 
différents groupes d’arthropodes rampants. Cependant, deux des espèces de carabes majoritaires (Poecilus 
cupreus et Pterostichus melanarius) étaient plus abondantes dans la culture à proximité de la bande (10 
mètres) que dans la bande, indiquant un potentiel phénomène d’agrégation de ces espèces vers la bande. 
Les taux de prédation, quant à eux, étaient plus élevés dans la bande et semblaient diminuer à mesure de 
l’éloignement de la bande. Les analyses montrent que les communautés de carabes et d’abeilles sont 
différentes d’un habitat à l’autre, ainsi que la distribution de leurs traits écologiques. De fait, les résultats 
indiquent que les bandes fournissent un habitat et des ressources complémentaires aux cultures et aux 
bordures de champs. Enfin, les plantes à fleur spontanées se sont révélées essentielles pour les abeilles 
oligolectiques et moins communes. 
 
La conservation d’une bande de couvert d’interculture au centre des parcelles peut donc être une pratique 
efficace pour la préservation de la biodiversité dans les paysages agricoles, mais aussi pour augmenter le 
potentiel service de régulation des ravageurs au sein des cultures. De manière plus générale, les résultats 
mettent en avant l’importance de préserver voire d’étendre les habitats semi-naturels pérennes tels que les 
bordures de champs. 
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