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L’émergence de la Biologie de la 
Conservation, science de la rareté et de la 
diversité comme l’appelle Soulé (1986), date 
de la fin des années soixante (le périodique 
Biological Conservation est né en 1968). 
Considérée par Cockburn (1991), mais de 
façon trop exclusive, comme une branche 
appliquée de la biologie évolutive, son déve
loppement et ses objectifs ont été analysés par 
Brussard (1985). Elle résulte pour l’essen
tiel de la combinaison de deux événements : 
le développement d’une véritable écologie 
scientifique dotée d’un cadre théorique qui 
la démarqua définitivement de l’“Histoire 
Naturelle” dont elle est l’héritière, et le 
constat d’une érosion accélérée des diversi
tés biologiques, connue depuis longtemps 
par les biologistes, mais soulignée en des 
termes alarmants à la fin des années quatre- 
vingt (Myers, 1987 ; Wilson, 1988 ; Soulé 
et Kohn, 1989). La Biologie de la

Conservation a deux objectif : le premier est 
d’évaluer les impacts de l’action de l’homme 
sur les systèmes naturels et le second, de 
développer des solutions appropriées pour 
éviter l’extinction des populations et des 
espèces, ainsi que pour lutter contre la dégra
dation des écosystèmes (Primack, 1993). 
Elle fonde son action sur plusieurs disci
plines (biologie et génétique des popula
tions, écologie des communautés, écologie 
des paysages) et se situe à l’interface des 
sciences biologiques et des sciences sociales 
(sociologie, anthropologie, économie, phi
losophie) avec lesquelles elle doit établir un 
étroit partenariat. Plusieurs courants carac
térisent le développement de la Biologie de 
la Conservation en tant que discipline scien
tifique dotée d’un arsenal conceptuel et 
méthodologique qui la distingue de la 
Protection de la Nature traditionnelle. Je 
n’en évoquerai que quatre ayant trait à ces
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La Biologie de la Conservation s'est dévelop
pée au cours des vingt dernières années dans le 
contexte de l'érosion accélérée des diversités 
biologiques. Considérée à l'origine comme une 
application pratique de la théorie de biogéo
graphie insulaire, elle a peu à peu acquis ses 
propres concepts et méthodes et se situe 
aujourd'hui à l'interface des sciences biologiques 
et des sciences de la société. Son objectif est de 
déceler les conséquences de l'action de l'homme 
sur les systèmes naturels et de développer des 
méthodes, puis les appliquer pour stopper la 
dégradation des systèmes biologiques, voire les 
restaurer. Elle s'appuie sur l'écologie des com

munautés, qu'elle a contribué à rénover, pour 
connaître et prédire le déterminisme des distri
butions et des abondances en fonction de la 
structure, de la dynamique et de la configuration 
géographique des habitats. À l'échelle des popu
lations, des recherches très actives se dévelop
pent sur les petites populations isolées ainsi que 
sur les populations subdivisées dans l'espace 
dans le but de prédire les conséquences géné
tiques et démographiques des réductions d'effec
tifs et de la fragmentation des populations. La 
dimension technique de la Biologie de la 
Conservation ne saurait toutefois suffire à 
résoudre la crise écologique contemporaine.

Résumé en anglais p. 18

niveaux d’organisation que sont les peuple
ments et les populations, et me limiterai à 
l’aspect biologique de la question.

Une approche déterministe 
de la diversité spécifique

La Biologie de la Conservation est 
née dans le contexte du corps de doctrine éla
boré dans les années soixante par quelques 
grands rénovateurs de l’écologie, en parti
culier Hutchinson, Preston et MacArthur. 
Les questions que posa Hutchinson (1959) 
dans un article célèbre “Homage to Santa 
Rosalia or why are there so many kinds of 
animals” portèrent sur la notion de niche 
écologique, de coexistence entre espèces et 
de structure des communautés, bref de diver
sité spécifique. Ce fut le point de départ 
d’un fantastique élan de recherche qui se 
concrétisa à travers trois théories qui décou
lent logiquement les unes des autres, la théo
rie de la niche, celle des équilibres dyna
miques et son célèbre prolongement, la 
théorie de biogéographie insulaire proposée 
par MacArthur et Wilson (1967). Les fon
dements et applications de cette logique de 
pensée sont expliqués dans trois ouvrages de 
référence, le Geographical Ecology de 
MacArthur (1972), le volume qui fut dédié 
à ce dernier après sa mort prématurée, 
Ecology and Evolution of Communities (Cody 
et al., 1975) et l’ouvrage de Cody ( 1974), 
Competition and the Structure of Bird 
Communities. Selon ce corps de doctrine, et 
pour être bref et schématique, le processus 
majeur qui préside à la coexistence des 
espèces dans un même habitat, donc à la
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structuration des communautés (ou peu
plements), est la compétition interspécifique 
qui règle, à travers des processus actuels 
et/ou passés, le partage des niches entre 
espèces. Deux présupposés sont sous-jacents 
à cette approche :

■ les peuplements sont des assemblages 
clos, plus ou moins autarciques et peu sen
sibles aux perturbations naturelles et aux 
influences de leur voisinage ;

■ l’espace est saturé en permanence 
(il n’y a pas de “niches vacantes”) de sorte 
qu’une espèce ne peut s’introduire dans un 
peuplement que si une autre le quitte par 
extinction locale.

Comme la durée de vie d’une popu
lation locale n’est pas indéfinie, tout peu
plement se caractérise par un renouvellement 
d’espèces, les extinctions locales autorisant 
de nouvelles colonisations, d’où la notion 
d’équilibre dynamique entre colonisation et 
extinction. Il s’agit là d’une perspective 
déterministe et prédictive de la composition 
et de la structure des communautés. Dès 
son émergence, la théorie de biogéographie 
insulaire a joué un rôle considérable en 
Biologie de la Conservation, notamment 
dans la définition de la superficie et de la 
configuration géographique optimales des 
réserves puisqu’aussi bien, ces dernières 
sont souvent des “îles d’habitat” isolées en 
milieu continental (Diamond, 1975 ; 
Terborgh, 1976 ; Wilson et Willis, 1975 ; 
etc.). La question qui se posait était la sui
vante : à superficie totale égale, vaut-il 
mieux une seule grande réserve d’un seul 
tenant ou plusieurs petites réserves isolées ? 
C’est la fameuse problématique SLOSS 
(Single-Large Or Several Small) (encadré). 
Ces fondements théoriques sous-tendent la 
plupart des travaux -  et ils sont légion -  sur 
les effets de la fragmentation des habitats sur 
les diversités biologiques (cf. par exemple 
Galli et al., 1976 ; Forman et al., 1976 ; 
Robbins, 1979 ; Burgess et Sharpe, 1981 ; 
Whitcomb et al., 1981 ; Lynch et Whighal, 
1984 ; Opdam et al., 1985 ; Pimm et al., 
1988 ; Terborgh, 1992). Tous soulignent 
l’importance de la superficie des habitats et 
de leur degré d’isolement sur la distribu-

BIOGÉOGRAPHIE INSULAIRE 
ET DÉFINITION 

DES ESPACES PROTÉGÉS

Pour chaque paire de figures, la configuration 
de gauche est préférable à celle de droite, 
même si les deux représentent la même super
ficie. La démarche repose sur les présupposés 
suivants :
A : à surface protégée égale, une seule grande 
réserve est meilleure que plusieurs petites 
parce qu'elle permet l'existence d'une plus 
forte diversité de microhabitats et favorise la 
survie d'espèces naturellement rares liées aux 
habitats de vaste superficie (par exemple les 
espèces de la “forêt profonde") ;
B : une forme circulaire est préférable à toute 
autre parce qu'elle minore le rapport péri- 
mètre/superficie, donc les effets de lisière qui 
favorisent la pénétration d'espèces "illégi
times" car étrangères au système, telles que 
compétiteurs et surtout prédateurs ;
C : la distance entre les réserves doit être 
aussi courte que possible et ces dernières dis
posées en archipel compact de manière à 
favoriser la dispersion entre réserves (consti
tution de métapopulations, c'est-à-dire de 
réseaux de populations locales interconnec
tées les unes aux autres) ;
D : des corridors de dispersion facilitent les 
échanges entre réserves (d'après Wilson et 
Willis, 1975).
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tion des espèces. Beaucoup de parcs et de 
réserves ont été fondés sur les prémisses de 
cette théorie, notamment aux Etats-Unis. 
Cependant, plusieurs études empiriques ont 
nuancé ces généralisations en montrant que 
davantage d’espèces rares peuvent être 
conservées sur plusieurs petites réserves 
que sur un grand espace d’un seul tenant 
(Järvinen, 1979 ; Simberloff et Gotelli, 
1984). Tout dépend évidemment de la diver
sité des habitats à l’échelle régionale et du 
soin que l’on prend, ou des disponibilités que 
l’on a, à choisir l’emplacement des réserves.

Une vision plus réaliste du monde réel
Le bien fondé des applications de la 

théorie de biogéographie insulaire en Biologie 
de la Conservation a été vigoureusement 
remis en cause. Haila et Kouki (1994) résu
ment le problème en disant qu’in abstructo, 
la problématique SLOSS est une “non-ques
tion” tant que les facteurs qui règlent les dis
tributions et abondances locales des popu
lations ne sont pas précisés dans chaque 
situation particulière. En confrontant les 
modèles à l’évidence empirique et expéri
mentale, Shafer (1990) a fait une revue 
particulièrement éclairante de ce sujet brû
lant. Un consensus se dégage aujourd’hui 
pour reconnaître que les stratégies de défi
nition d’espaces protégés doivent davantage 
être construites de façon pragmatique en 
fonction d’objectifs précis de conservation 
qu’en fonction des critères souvent inap
plicables des théories générales (Soulé et 
Simberloff, 1986 ; Primack, 1993). On 
n’adoptera pas la même stratégie selon que 
l’objectif est de conserver l’ensemble des 
communautés végétales et animales du com
plexe forestier de Bialowieza, Pologne (avec 
ses 47 km2, la superficie de ce parc est en fait 
insuffisante pour assurer la survie des popu
lations de grands carnivores), une population 
viable de Guépard dans une savane afri
caine ou une population de Fritillaire dans 
une prairie française.

Malgré la valeur heuristique indis
cutable des concepts issus de la théorie de 
biogéographie insulaire (cf. Whitcomb, 
1977 ; Shaffer et Samson, 1985), un cou

rant de contestation s’est très rapidement 
manifesté pour souligner les insuffisances 
conceptuelles et l’irréalisme biologique d’une 
théorie qui présuppose que les peuplements 
sont des systèmes clos en équilibre (figure 1, 
haut). Il est vrai que la plupart des travaux 
s’y référant tenaient surtout compte des 
nombres d’espèces sans considérer plusieurs 
paramètres importants, en particulier les 
effectifs des populations, leur aptitude à la 
dispersion, le rôle de la rareté et, surtout, une 
triple stochasticité, celle de la démographie 
des populations, celle de leur génétique et 
celle de leur environnement. La réfutation de 
plusieurs postulats (saturation de l’espace 
écologique, équilibres dynamiques médiati
sés par la compétition, stabilité spatio-tem
porelle des communautés), a conduit à 
l’émergence d’une école stochastique et pro
babiliste selon laquelle les communautés 
sont des systèmes ouverts et variables 
(figure 1, bas) soumis à bien d’autres facteurs

SYSTEMES CLOS EN EQUILIBRE

Figure 1 - Deux conceptions de la structure des peuplements. 
En haut, la conception déterministe de peuplements clos où 
chaque espèce sature son espace écologique ; en bas la concep
tion "stochastique" illustrant la variabilité des effectifs des 
populations dans l'espace et dans le temps ainsi que le rôle 
majeur des perturbations dans les flux d'organismes.

que la compétition, en particulier les hasards 
de colonisation, les perturbations d’origine 
biotique et abiotique, l’hétérogénéité spa
tio-temporelle, les effets d’échelle et l’impor
tance des attributs spécifiques des popula
tions concernées (Abele et Connor, 1979 ; 
Simberloff, 1980 ; Simberloff et Abele, 
1982 ; Strong et al., 1983 ; Järvinen et 
Haila, 1983 ; Wiens, 1983 ; etc.).

L’aspect simplificateur de la théorie 
des équilibres dynamiques est dénoncé par la 
nature même des communautés vivantes : 
loin d’être fermées et autarciques, ces der
nières sont au contraire ouvertes et traver
sées par des flux de matière et de propa- 
gules. On sait aujourd’hui (Sousa, 1984 ; 
Pickett et White, 1985) que chaque région 
est caractérisée par un régime spontané de 
perturbation qui lui est propre (climat régio
nal, événements récurrents de prédation ou 
de parasitisme), lequel définit un système 
d’hétérogénéité à l’échelle du paysage. Pour 
prendre l’exemple d’un massif forestier, les 
perturbations déclenchent dans le temps et 
dans l’espace une série de successions éco
logiques locales qui font de la forêt un pay
sage bariolé parsemé de successions à des 
stades divers de développement (encadré). 
Les richesses spécifiques à l’échelle du pay
sage (diversité dite “gamma”) ne peuvent 
être maintenues que s’il existe une série 
d’habitats de structure différente dont l’orga
nisation spatiale est produite par les per
turbations. Lorsque la dynamique succes- 
sionnelle transforme l’habitat d’une espèce, 
celle-ci ne peut survivre que si elle trouve 
dans le voisinage, c’est-à-dire dans ses limites 
de dispersion, un habitat semblable qui 
n’existe que si une autre succession a été 
déclenchée un peu plus tard dans le paysage. 
D’où le concept de “métaclimax” (au-delà du 
climax traditionnel) (Blondel, 1986, 1987, 
1995) qui est « l’ensemble des sous-sys
tèmes successionnels déphasés les uns par 
rapport aux autres, mais tous également 
nécessaires au fonctionnement du système à 
l’échelle du paysage ». Considérées par 
l’école déterministe de Hutchinson- 
MacArthur comme un bruit de fond sans 
grande importance biologique, les pertur-
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DYNAMIQUE
DES SYSTÈMES FORESTIERS 
ET DIVERSITÉ BIOLOGIQUE

META C LIMAX

À l'échelle d'un paysage forestier naturel de 
plusieurs dizaines, voire centaines de kilo
mètres carrés, les perturbations naturelles 
(T1, T2, T3, incendies, ouragans, épidémies, 
"ravages" des grands ongulés et, à plus petite 
échelle, chablis) déclenchent des successions 
écologiques. Les espèces caractéristiques des 
différentes étapes qui jalonnent le processus 
successionnel (six sont indiquées sur les trois 
successions schématisées sur cette figure) ne 
peuvent survivre à l'échelle du massif forestier 
que si elles trouvent dans le voisinage d'autres 
habitats convenables quand les premiers ne 
permettent plus leur survie. D'où la nécessité 
de successions asynchrones qui garantissent en 
permanence la totalité des habitats néces
saires à toutes les espèces à l'échelle du pay
sage (métaclimax). Les forêts naturelles sont 
des mosaïques d'habitats d'âge variable, la 
structure des compartiments de la mosaïque 
étant déterminée par la nature et l'ampleur 
des perturbations. La nature probabiliste des 
perturbations nécessite de vastes espaces 
pour que le régime régional de perturbation 
s'applique normalement. Dans les forêts amé
nagées, des perturbations peuvent être arti
ficiellement provoquées pour maintenir la 
diversité biologique naturelle (Blondel, 1995).

bations deviennent alors un mécanisme 
essentiel au maintien de la diversité spéci
fique (Sousa, 1984 ; Strong, 1977 ; 
Hartshorn, 1978). Les perturbations sont 
imprévisibles dans le temps et dans l’espace 
sur le court terme, mais leur récurrence les 
rend prévisibles sur le long terme de sorte 
qu’elles ont été intégrées dans les processus 
de spéciation (macro-évolution) et dans 
l’évolution des traits d’histoire de vie des 
espèces et des populations (micro-évolu
tion). L’imprévisibilité du court terme garan
tit le fonctionnement écologique “au jour le 
jour” des systèmes biologiques mais leur 
prévisibilité à long terme conditionne leur 
évolution, c’est-à-dire le capital d’espèces 
léguées par l’histoire à l’échelle régionale. 
L’écologie des paysages et la biologie de la 
conservation se réfèrent à ce courant de 
pensée et à ses méthodes qui permettent 
d’asseoir les fondements de la gestion des 
paysages fragmentés. Le cas de l’île de Barro 
Colorado (Panama) est exemplaire à cet 
égard (encadré). Dans les forêts Scandi
naves, le contrôle des incendies spontanés par 
les compagnies forestières depuis le début du 
siècle se traduit par la disparition des stades 
pionniers des successions riches en feuillus 
(Bouleaux, Trembles) et, par voie de consé
quence, celle des cortèges faunistique et flo
ristique qui leur sont associés (pics, insectes, 
plantes) (Carlson, communication orale). 
Ces deux exemples soulignent l’importance 
des perturbations dans le maintien des diver
sités biologiques à l’échelle régionale.

Diversité génétique et extinction
La biologie des petites populations 

isolées, par exemple sous l’effet de barrières 
qui suppriment les échanges d’individus 
entre populations locales, est l’un des grands 
chapitres de la Biologie de la Conservation. 
Le concept MVP (Minimum Viable Popula
tions) s’efforce de définir quel est l’effectif 
minimal d’individus qu’une population doit 
présenter pour éviter les risques d’extinction 
par stochasticité démographique ou sous 
l’effet d’une baisse de diversité génétique. Le 
cas du mouton Bighorn (Ovis canadensis), 
dont 120 populations isolées sont suivies
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L'EXEMPLE D 'U N  PARC TROP PETIT : 
L'ÎLE DE BARRO COLO RAD O

L'insularisation du site de Barro Colorado, 
consécutive au percement du canal de Panama 
en 1917, a entraîné en quelques décennies 
l'extinction de 64 espèces d'oiseaux (Willis et 
Eisenmann, 1979). Le plan de situation (en 
haut) situe l'île, qui fut érigée en Parc National, 
par rapport à une zone témoin continentale. 
La compétition interspécifique a été écartée 
comme cause immédiate des extinctions dont 
la plupart ont frappé des espèces de stades 
transitoires des successions écologiques. Quand 
ce qui est devenu l'île de Barro Colorado faisait 
partie d'un vaste complexe forestier, le régime 
de perturbation provoquait, à une échelle 
d'espace plus vaste, des déplacements régio
naux de populations que les nouvelles bar
rières isolant l'île ont rendu impossibles. Le 
parc est tout simplement trop petit pour garan
tir l'hétérogénéité spatio-temporelle entrete
nue par les perturbations naturelles qui carac
térisent la forêt humide d'Amérique Centrale 
(Foster, 1980). Certaines espèces de la canopée 
et de nombreuses espèces liées au sol se sont 
éteintes en raison d'une diminution de la 
superficie des habitats et, surtout, d'une aug
mentation des pressions de prédation exercées 
par des prédateurs "illégitimes", car ne faisant 
pas partie des systèmes d'origine, et à la dis
parition des "top-prédateurs" qui contrôlaient 
l'abondance des "méso-prédateurs", lesquels 
sont devenus particulièrement meurtriers. 
(d'après Karr, 1982).

depuis plus de 70 ans, est particulièrement 
démonstratif : toutes les populations dont les 
effectifs étaient inférieurs à 50 individus se 
sont éteintes alors que pratiquement aucune 
de celles qui comptaient plus de 100 indivi
dus ne présenta le moindre symptôme de 
déclin (Berger, 1990). Trois principaux 
risques sont associés à la diminution de la 
variabilité génétique :

■ un degré élevé d’homozygotie peut 
exposer dangereusement la population à la 
variation de l’environnement, probablement 
en raison d’une moindre plasticité de déve
loppement (Beardmore, 1983) ;

■ l’expression de gènes délétères asso
ciée à un taux élevé d’homozygotie entraîne 
une moindre viabilité ou la mort (Chambers, 
1983);

■ un déficit de variation allélique limite 
la capacité de la population à faire face à la 
variation temporelle et spatiale de l’envi
ronnement (Beardmore, 1983). La baisse de 
variabilité génétique expose davantage les 
individus aux agents pathogènes en raison 
d’un manque de variation des complexes 
d’histocompatibilité (O’Brien et Evermann, 
1988). La dérive génétique due à la perte 
d’allèles rares peut être très rapide dans les 
petites populations closes puisque, d’après le 
modèle de Wright ( 1931 ), le taux d’hétéro
zygotie baisse de 1 % par génération chez une 
population de 50 individus quand chaque 
locus contient deux allèles. En se fondant sur 
l’expérience empirique des éleveurs, Franklin 
(1980) avait suggéré que 50 doit être le 
nombre minimal d’individus nécessaires 
pour garantir le maintien de la variabilité 
génétique, et qu’un effectif de 500 doit être 
suffisant pour que le taux de restauration de 
la diversité génétique par mutation équi
libre la diversité perdue par dérive. Mais 
cette règle empirique des “50/500” , qui 
implique de nombreux présupposés non véri
fiables, est fort critiquable, notamment parce 
que l’effectif efficace de la population (les 
individus qui se reproduisent) est souvent 
bien inférieur à l’effectif réel. En favori
sant l’expression de gènes délétères ou létaux, 
la dépression consanguine (appariement 
entre individus étroitement apparentés) et la

dépression hybride (appariement entre indi
vidus provenant de populations très diffé
rentes) sont les risques principaux associés 
à la baisse de diversité génétique dans les 
petites populations. Bien que les effets de ces 
phénomènes sur les populations naturelles 
soient encore très mal connus (cf. Barrett et 
Kohn, 1991), ils impliquent que de grandes 
précautions soient prises dans les opéra
tions de renforcement des petites popula
tions. On constate cependant que des 
niveaux très élevés de similarité d’empreintes 
minisatellites, qui signifient un taux élevé 
d’homozygotie, existent chez de nombreuses 
espèces ayant subi des “goulots d’étrangle
ment” (bottlenecks) ayant entraîné la perte 
d’une grande partie de la diversité géné
tique. C ’est par exemple le cas de la Grue 
américaine (Grus americana) dont la popu
lation mondiale est tombée à 14 individus en 
1941 (Longmire et al., 1992), du Guépard 
(Acinonyx jubatus) qui connut dans un 
passé non identifié un goulot d’étrangle
ment ayant rendu l’espèce quasiment homo
zygote pour la plupart des loci génétiques 
(O’Brien et al., 1983), de la population 
suédoise de la Bernache du Canada (Branta 
canadensis) dont les 50 000 individus sont 
issus de cinq fondateurs introduits dans les 
années 1930 (Tegelsträm et Sjöberg, 1995), 
ou encore de certaines populations captives 
à haut degré de consanguinité. La conclusion 
qu’il faut, avec prudence, tirer de ces études 
de cas est que la baisse de diversité génétique 
chez ces petites populations closes paraît 
moins dangereuse, au moins sur le court 
terme, que les risques d’extinction par sto- 
chasticité démographique (Lande, 1988). 
Il reste que de nombreux indices, tels qu’une 
vulnérabilité accrue aux maladies ou des 
malformations spermatiques observées chez 
des Lions et Guépards de petites popula
tions isolées, soulignent le caractère délétère 
et sans doute létal à long terme de la baisse 
de diversité génétique (Primack, 1993). 
L’extinction peut procéder d’un enchaîne
ment de causes démographiques et géné
tiques qui entrent en synergie pour accélé
rer le processus : plus une population se 
rétrécit, plus elle devient vulnérable à la
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variation démographique et aux facteurs 
génétiques qui peuvent s’additionner et pré- 
cipiter l’extinction ; c’est ce que Gilpin et 
Soulé (1986) appellent l’“effet vortex”.

Les populations subdivisées
C’est l’un des grands thèmes actuels 

en biologie fondamentale et appliquée en 
raison de la fragmentation croissante et du 
rétrécissement dramatique des habitats natu
rels. Alors que l’impact de la fragmentation 
des habitats a surtout été étudié à l’échelle 
des communautés dans le cadre des concepts 
de la biogéographie insulaire (Hanski et 
Gyllenberg, 1993), la connaissance des 
mécanismes d’extinction et de recolonisation 
passe obligatoirement par l’étude de proces
sus opérant à l’échelle des individus et des 
populations, plus particulièrement les pro
cessus démographiques et génétiques qui 
déterminent les probabilités d’extinction 
(Lande, 1988 ; Robinson et  al., 1992). On 
donne le nom de populations subdivisées à un 
ensemble de populations éclatées dans 
l’espace dès lors qu’il existe des échanges 
d’individus, donc d’information génétique, 
entre elles. Un principe général à la plupart 
de ces systèmes veut que chacune des sous- 
populations soit en déséquilibre du double 
point de vue démographique et génétique, 
mais que l’ensemble soit stable. Six de ces 
systèmes sont schématisés sur la figure 2.

Figure 2 - Quelques modèles de populations subdivisées. 
Cercles noirs = populations actives, cercles évidés = populations 
éteintes. Les tiretés représentent les frontières des "popula
tions" et les flèches les directions de dispersion, cf. texte 
(complété d'après Harrison, 1991).

Dans un premier cas de figure (A), les sous- 
populations sont de taille plus ou moins 
semblable de sorte que toutes sont soumises 
aux mêmes probabilités d’extinction. Le sys
tème se traduit par des suites d’extinctions 
et de recolonisations. Ce sont les métapo- 
pulations de Levins (1969). Dans un autre 
cas de figure, une population mère alimente 
des populations satellites soumises à extinc
tion (modèle core-satellite de Boorman et 
Levitt, 1973, B). L’exemple d’un tel système 
a été donné par Merriam (1984) à propos de 
la recolonisation périodique par le 
Campagnol à pattes blanches (Peromyscus 
leucopus) et le Tamia rayé (Tamias striatus) 
de petits bois isolés dans la campagne cana
dienne des environs d’Ottawa. Les échanges 
d’individus entre sous-populations de même 
taille peuvent être symétriques (modèle 
d’archipel, C), cas auquel chaque population 
donne à l’autre autant qu’elle en reçoit. La 
métapopulation peut être déséquilibrée par 
défaut de colonisation, cas auquel elle est 
vouée à l’extinction (D) ou présenter un 
système intermédiaire qui combine B et C 
(E). Lorsque les échanges sont dissymé
triques (F), les différentes sous-populations 
occupent habituellement des habitats de 
qualité différente et le système fonctionne en 
“source-puits” : les taux d’accroissement 
sont supérieurs à 1 dans la population-source 
et inférieurs à 1 dans la population-puits 
(Pulliam, 1988 ; Howe et Davis, 1991 ; 
Davis et Howe, 1992) de sorte que la per
sistance des populations dans les puits néces
site un réapprovisionnement à partir des 
sources voisines. Des exemples de tels sys
tèmes ont été donnés par Stearns et Sage 
(1980) pour des Gambusies (Gambusia affi
nis) au Texas et par Blondel et al. (1993), 
Dias (1994) et Dias et al. (sous presse) 
pour des Mésanges bleues (Parus caeru
leus) dans des mosaïques d’habitats médi
terranéens. La réalité des populations sub
divisées remet en cause bien des idées reçues 
sur la dynamique des populations, en parti
culier celle de capacité biologique qui suppose 
implicitement que les populations sont en 
équilibre avec les ressources. On imagine les 
enjeux de cette problématique en Biologie de
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la Conservation car la connaissance du fonc
tionnement de tels systèmes devrait per
mettre de répondre à des questions aussi 
fondamentales que celles-ci : quelle est l’aire 
minimale nécessaire à la persistance d’une 
métapopulation ? Combien de sous-popula
tions, elles-mêmes représentées sous quels 
effectifs, sont-elles nécessaires à la survie de 
l’ensemble ? Quel est le nombre de taches de 
biotope nécessaires au maintien du système, 
compte tenu des distances qui les séparent et 
de la configuration géographique de 
l’ensemble (Lomnicki, 1980) ? Quelles sont 
les conséquences démographiques et géné
tiques des populations spatialement struc
turées ? Les aspects théoriques et empi
riques de ces questions sont actuellement 
l’objet de recherches très actives (cf. en par
ticulier Olivieri et al., 1990 ; Gilpin and 
Hanski, 1991).

Du point de vue de la diversité géné
tique, la fragmentation des habitats peut 
avoir des effets contradictoires dont l’analyse 
dépasserait le cadre de cet article. Le flux 
d’individus, donc de gènes, entre sous-popu
lations d’un même voisinage peut entraîner 
une maladaptation locale quand un génotype 
façonné par un régime de sélection particu
lier à un environnement donné se disperse 
dans un environnement différent généra
teur d’un autre régime de sélection. Dans ce 
cas, la survie des populations peut être étroi
tement tributaire d’un flux plus ou moins 
permanent d’individus provenant de popu
lations-sources. Le phénomène peut entraî
ner une altération des normes de réaction 
dans le paysage adaptatif de la population. La 
connaissance de telles situations est néces
saire pour la gestion des populations. Si, 
par méconnaissance du fonctionnement de 
tels systèmes, une mesure de conservation 
était appliquée dans un puits, la source ayant 
disparu, l’extinction de la population serait 
inévitable. Dans d’autres cas, la structuration 
en métapopulations peut favoriser la varia
bilité génétique d’ensemble de la population 
et garantir le maintien du polymorphisme 
(Levins et Mac Arthur, 1966 ; Levins, 
1968 ; Maynard-Smith, 1970). Couvet et al. 
( 1985) ont montré comment le dimorphisme

des akènes de deux espèces de Carduus, 
dont certains sont ailés et d’autres non, est 
maintenu par des pressions de sélection 
opposées qui s’exercent à l’échelle d’une 
métapopulation et qui correspondent à des 
stratégies de colonisation et de survie diffé
rentes selon l’hétérogénéité spatio-temporelle 
des milieux.

CONCLUSION
La Biologie de la Conservation, 

considérée par certains puristes comme une 
discipline parascientifique, voire une chi
mère parce qu’hybride entre deux pratiques 
qui n’auraient rien à voir l’une avec l’autre, 
la science et la gestion, ne se justifie que si 
elle contribue réellement à enrayer les pro
cessus d’érosion de la diversité biologique ou 
de dysfonctionnement des écosystèmes, donc 
qu’elle allie la théorie à la pratique. Face au 
foisonnement des problèmes soulevés, mais 
aussi des attitudes vis-à-vis de ces problèmes, 
la communauté scientifique paraît déso
rientée, ne sachant comment s’y prendre. Ces 
hésitations tiennent à plusieurs raisons. En 
voici trois :

■ Une des grandes difficultés dans 
l’application concrète de mesures de conser
vation est le fossé entre l’urgence des 
mesures à prendre et la fragilité de l’assise 
scientifique. Cette difficulté apparaît clai
rement dans les interminables débats SLOSS 
et MVP mais elle ne doit jamais être un 
prétexte pour surseoir à l’action, même si 
l’action aurait pu être meilleure, parce que 
la science n’épuise jamais son sujet et n’a 
jamais réponse à tout. De nombreux 
exemples montrent que la recherche a déjà 
efficacement contribué à résoudre des pro
blèmes concrets de protection d’espèces et 
d’habitats.

■ Les défis auxquels nous sommes 
confrontés s’expriment à travers le mot 
magique mais nébuleux de biodiversité, intro
duit par Wilson (1988). La “biodiversité” 
n’est pas un concept, encore moins un para
digme, tout au plus une coquille vide où 
chacun y met ce qu’il veut. Le terme est tout 
à la fois purement descriptif et chargé de

complexité (la diversité signifie la pluralité 
mais aussi les relations entre éléments consti
tutifs de cette pluralité). Il faut faire une dis
tinction entre le sens que chacun donne au 
mot, à savoir la nature des phénomènes bio
logiques qu’il prétend désigner, et son utili
sation en tant qu’argument en faveur de 
l’urgence de mesures à prendre pour la 
conserver (Haila et Kouki, 1994). La popu
larité du terme comporte des dangers de 
confusion parce qu’il est utilisé dans des 
sens différents et ne se réfère à aucun phé
nomène nettement défini. Il ne s’agit pas seu
lement d’une question sémantique car le 
mot peut légitimement s’appliquer à une 
vaste gamme de domaines en écologie, bio
logie de la conservation, éthique de l’envi
ronnement, diversité des cultures humaines, 
diversité des services attendus de l’environ
nement, ressources génétiques, etc. Le mot 
biodiversité peut aussi, malheureusement, 
être un prétexte pour drainer des contrats et 
moyens de recherche, d’où la tendance à 
repeindre en “Biologie de la Conservation” 
et “Biodiversité” des recherches qui n’ont 
que peu de rapports avec elle, avec tout ce 
que cela comporte d’ambiguïtés, de dérives 
sur les objectifs et de gaspillage d’argent. 
D’où la nécessité d’une clarification, d’un 
langage commun et d’un cadre logique et opé
rationnel où le multiple doit être organisé de 
façon cohérente. On en est loin.

■ Bien qu’il s’agisse de questions 
encore plus fondamentales qui sortent du 
cadre de cet article que j’ai limité à l’aspect 
biologique du problème, on ne peut éluder la 
question des choix puisqu’aussi bien les 
enjeux de la Biologie de la Conservation 
débordent de la seule sphère scientifique. Par 
qui et pour qui ces choix doivent-ils être for
mulés ? La question est redoutable car on 
attend beaucoup de la communauté scienti
fique et technique mais celle-ci n’a ni le 
monopole du savoir ni celui de l’action, ne 
représentant qu’une fraction de la diversité 
des perceptions sociales de la diversité bio
logique. Comme tout événement grave, catas
trophe naturelle, épidémie ou guerre, la crise 
écologique est un analyseur de la société, 
notamment un analyseur de ses positions
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éthiques. Comme on pouvait s’y attendre, la 
société occidentale réagit à cette crise selon 
ses valeurs dominantes qui sont techniques. 
Or les défis et les enjeux dépassent le tech
nicisme, qu’il soit instrumental ou régle
mentaire, car il est probable, comme l’a 
inlassablement rappelé Hardin (1968,1993), 
et malgré les réserves qu’on puisse faire sur 
ses prises de position, qu’il n’y a pas de 
solution technique à la crise. Il s’agit de 
bien autre chose qui touche à d’autres 
sphères des compétences et des interrogations 
humaines. L’ancienne éthique ne suffit plus 
car « la moralité d’un acte est fonction de 
l’état d’un système au temps où il est accom
pli » (Fletcher, 1966). L’éthique normative 
(traditionnelle) ne résoudra rien ou presque. 
La crise de l’environnement nécessite de 
nouveaux fondements éthiques qui ne res
sortissent pas seulement de l’aptitude de la 
science à appréhender puis gérer la réalité. 
La pluralité des approches pose le problème 
de la légitimité d’une universalité de l’anthro
pocentrisme occidental par rapport à d’autres 
perspectives. Bien que ces problèmes relèvent 
d’un autre débat, la communauté scientifique 
est trop engagée, qu’elle le veuille ou non, 
pour pouvoir s’en détourner. ■
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ABSTRACT: From theory to practice : Biological Conservation
Concern in Biological Conservation strongly 
increased during the last twenty years or so as 
a consequence of the accelerating decline of 
biological diversity. This discipline stemmed as 
an applied by-product of the theory of island 
biogeography and has been widely used to 
design nature preserves. However, Biological 
Conservation evolved its own concepts and 
methods and is concerned with both biologi
cal and social sciences. Its aims are to investi
gate human impacts on biological diversity 
and to develop practical approaches to pre
vent extinction of species and restore natural 
systems. Community ecology is used to know

and predict to which extent species distribu
tions and abundances are determined in rela
tion to habitat structure, area size, and the 
geographical configuration of habitats. 
Conservation biology is very active in the field 
of small isolated populations, especially those 
that are subdivided in space. The aim is to 
predict the genetical and demographical 
consequences of small population sizes. 
However, the scientific and technical 
approaches of Biological Conservation will 
not suffice by themselves to stop and reverse 
the current ecological crisis.
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