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RESUME

La fragmentation des habitats est une problématique majeure des enjeux de
conservation de la biodiversité. L’aménagement de la forét québécoise induit des
réductions importantes des surfaces forestieres matures au cours du temps et représente
donc des pertes nettes d’habitats ainsi qu’une fragmentation du territoire aménagé. Les
organismes ont besoin d’habitats comblant les exigences de leurs domaines vitaux en
termes de taille, composition et structure mais également en termes de configuration
spatiale des parcelles composant leur habitat. Ainsi il est important d’évaluer
¢galement les contraintes aux déplacements que constitue la résistance de la trame
aménagée. A 1’aide de quatre images LandSat décrivant le paysage de notre aire d’étude
(Abitibi/Nord-du-Québec) sur une période de vingt ans (1985 a 2005), nous avons
¢évalué de fagon dynamique la fragmentation et la connectivité du paysage. Le premier
chapitre documente ainsi la fragmentation de la forét boréale aménagée et analyse la
configuration spatiale transcrite par I'aménagement forestier exprimé en volume. Nous
analysons sur une période de 20 ans de récolte industrielle le taux annuel de réduction
de surfaces forestieres matures et comparons ces taux de facon analogue a la possibilité
annuelle de coupe pour évaluer comment 1’exploitation forestiére, dictée par des cibles
spécifiées en volumes de récolte, se retranscrit en termes de configuration de I’habitat
forestier. Ainsi, les massifs d’un seul tenant sont graduellement fragmentés et les taux
de récolte réalisés ne pourraient slirement pas garantir un recrutement suffisant
d’habitats de qualité pour les especes qui dépendent des caractéristiques de foréts
matures. Le second chapitre aborde la problématique des contraintes aux déplacements
que représentent ces agglomérations de coupes nouvellement créées et évalue le role
des habitats résiduels présents dans la trame aménagée et le role de la régénération
forestiere pour les contraintes au déplacement des organismes griace aux chemins de
moindres colits. Les résultats montrent que la fragmentation du paysage tend a étre
atténuée au cours du temps grace a la reprise forestiere et serait alors temporaire. De
plus, bien que les habitats résiduels subissent une €rosion par le chablis partiel, ces
derniers conservent un role fonctionnel pour la connectivité tant entre les massifs qu’a
I’intérieur des agglomérations de coupes.

Mots clés : fragmentation, massifs, connectivité, chemins de moindres coiits,
foréts résiduelles, habitats résiduels, aménagement, stepping stones, résistance,
agglomérations de coupes.
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INTRODUCTION GENERALE

0.1 L’aménagement du territoire : ’Homme et son environnement

Depuis la sédentarisation des peuples, I'influence humaine a transformé les paysages
par I’établissement de surfaces dédiées aux cultures agricoles ou a la domestication des
animaux, et par I’exploitation des ressources naturelles issues de I’environnement
comme sources de nourriture (chasse, péche), d’énergie (charbon, eau), ou encore
comme matieére premicre pour la construction (bois). L'aménagement du territoire a
ainsi permis aux sociétés de se développer et a métamorphosé depuis des siécles les
paysages naturels par périodes successives au rythme des avancées techniques et de la

croissance démographique (Burel & Baudry 1999).

Plus récemment grace a la révolution industrielle des pays occidentaux et les progres
technologiques (mécanisation) qu’elle a engendrés, les transformations des territoires
ont pris de I'ampleur et ont désormais lieu a de grandes échelles spatiales et sur des
échelles temporelles relativement courtes. Les paysages se sont peu a peu
homogénéisés, entrainant a 1’échelle mondiale des impacts conséquents sur la qualité
de I’environnement et sur les cycles géophysiques ainsi que sur les services €cologiques
fournis par les écosystémes (Bolliger et al. 2007; Fisher et al. 2008; Turner et al. 2012).
De facons directe et indirecte, I’aménagement intensif des paysages cause une
réduction de la biodiversité conséquente sur chacun des continents (Millenium

Ecosystem Assessment 2005).

Les causes de I’érosion de la biodiversité sont multiples. Par exemple la fragmentation
et/ou perte d’habitats, les introductions d’espéces exotiques invasives ou encore la
surexploitation participent a la perte de diversité intraspécifique, interspécifique et
écosystémique. Mondialement, la perte et la fragmentation de I’habitat sont reconnues

comme des enjeux majeurs pour la conservation de la biodiversité dans les paysages



soumis aux pressions anthropiques tels que I’aménagement, 1’exploitation, ou encore

la conversion des terres (Wade et al. 2003; Millenium Ecosystem Assessment 2005).

0.2 Historique de I’écologie du paysage

Bien que la premiére introduction du concept d'écologie du paysage date de 1935 par
le géographe allemand Carl Troll, 1'intérét a grande échelle ne s'est démontré que vers
le début des années 1980 avec la fondation de I'Association internationale d'écologie
du paysage (IALE) en 1982. L’essor des missions aériennes et le développement des
photos aériennes lors de la Premiére (1914-18) et de la Seconde (1939-45) Guerre
mondiale ont notamment permis d'établir les bases pour la cartographie moderne et
I'émergence des réflexions sur les paysages (Bunce & Jongman 1993; Burel & Baudry
1999). Les Hommes ont ainsi acquis une vision a plus grandes échelles des territoires
qu'ils exploitent. Enfin, entre les années 1970 et 1980, le développement et la diffusion
des logiciels appliqués aux systémes d'information géographique (SIG, fondation
d'ESRI en 1969) et les programmes civils de lancement de satellites (lancement du
premier satellite Landsat en 1972) ont permis une approche plus poussée pour l'analyse
des paysages par une accessibilité accrue des données. La télédétection a permis une
grande avancée dans I'é¢tude des paysages et la science de I'écologie du paysage a ainsi
émergé parallelement au développement des outils capables d'étudier et d'analyser ces
grands territoires (Burel & Baudry 1999; Turner et al. 2001; Wu & Hobbs 2002).
L'écologie du paysage a des lors émergé de fagon synchrone a la démocratisation de
I'imagerie satellite et a la prise de conscience publique des conséquences
environnementales de I'aménagement effréné des paysages. Initialement, elle
représente l'interface entre les disciplines de la géographie physique et de I'écologie.
Depuis, son champ d'application s'est élargi et elle incorpore désormais la composante
anthropique comme partie intégrante de l'aménagement des territoires et a la
compréhension de la dynamique des écosystemes. Elle y est définie par I'International
Association for Landscape Ecology (IALE) comme étant 1’étude des interactions et des

dynamiques des écosystemes a grandes échelles spatiotemporelles. L'écologie du



paysage étudie ainsi les variations spatiales des paysages a diverses échelles en prenant
en compte a la fois les processus écologiques, mais également les processus
socioéconomiques des territoires (Turner 2005; Bolliger et al. 2007; Fisher et al. 2008).
C’est une discipline qui rassemble de nombreuses expertises et diverses approches du
paysage. Du point de vue nord-américain, 1’écologie du paysage est davantage vue
comme I’étude des parametres régissant la sélection hiérarchique d’habitats par les

organismes (Fuller 2012).

Le paysage peut étre simplifié entre la composante abiotique, essentiellement due aux
processus géomorphologiques et la composante biotique, représentée par les
organismes vivants et les interactions entre ces derniers (végétaux, animaux, bactéries,
champignons...) qui peuvent eux-mémes interagir sur la composante abiotique et
faconner les paysages en interagissant sur les cycles biogéochimiques notamment
(Turner 1989). Au sein du paysage s'effectuent de nombreux échanges et flux grace a
la diversité des interactions. L'Homme, par ses diverses actions, faconne son
environnement de fagon "artificielle" et modifie le fonctionnement naturel et spontané
des paysages. La science de I’écologie du paysage permet de mener des études a
grandes échelles des phénomenes spatiotemporels et des changements subits au cours
du temps en regard des processus guidant cette dynamique (Turner et al. 2001; Bolliger
et al. 2007).

0.3 Dynamique des paysages forestiers et processus écologiques

Les paysages sont dynamiques et constitués d’une mosaique d’habitats au sein desquels
se déroulent de nombreux processus écologiques. Ainsi, la forét boréale est un paysage
modelé par un régime de perturbations naturelles qui lui est propre (Gauthier et al.
2008). A ce titre, les perturbations telles que les feux (Bélisle et al. 2011), les épidémies
d'insectes (Morin 1994; Bergeron 2000), les chablis (Ruel et al. 2001; Harper et al.
2004; Elie & Ruel 2005) ou encore la sénescence naturelle des arbres constituent, en

combinaison avec les facteurs climatiques et édaphiques, les mécanismes responsables



de la mosaique forestiére (Nguyen-Xuan et al. 2000; Burton et al. 2010). Ces diverses
perturbations varient en intensité, taille et fréquence ainsi que spatialement (Bergeron
& Harvey 1997) et résultent ainsi en une diversité de conditions environnementales et
d'habitats auxquels les especes des €cosystémes boréaux, notamment le pin gris, sont
adaptées (Kneeshaw 2001; Lindenmayer & Franklin 2002; Haeussler & Kneeshaw
2003). Les feux représentent la perturbation naturelle majeure en forét boréale
(Johnson 1992). Ainsi, sous dynamique naturelle, le paysage acquiert de nombreuses
caractéristiques qui lui sont propres en termes de composition et structure des
peuplements mais €galement au niveau des caractéristiques spatiales du paysage
(Grondin & Cimon 2003; Vaillancourt et al. 2008). Les perturbations naturelles
composent donc le moteur de la dynamique de remplacement des peuplements en
fonction du régime de perturbations. Les changements de composition en especes sont
une conséquence de dynamique de régénération post-perturbation (Greene et al. 1999;
Nguyen-Xuan et al. 2000). L'hétérogénéité de la mosaique forestiére constitue ainsi le

facteur d'organisation des populations dans cet écosysteme.

La forét boréale est un écosystéme prisé pour les biens et services qu'elle peut fournir.
En I'occurrence, dans une étude antéricure, les auteurs ont estimé la valeur des services
écologiques (régulation et purification de l'eau et séquestration du carbone par
exemple) fournis par la forét boréale canadienne a environ 90 milliards de dollars US
par année (Anielski & Wilson 2005). Au Canada, I’aménagement forestier des années
passées a deés lors engendré un paysage forestier fragmenté par les coupes
(Schmiegelow & Monkkonen 2002). Au Québec, la forét boréale représente 73.7 % du
territoire forestier (Drapeau & Imbeau 2006). Son exploitation industrielle a commencé
au cours du siecle passé et constitue un secteur socioéconomique d’importance au

Québec (Ministere des Ressources Naturelles et de la Faune 2008).



04 Processus de fragmentation et connectivité

La forét est en grande partie publique au Québec. A cet égard, la coupe forestiére, et
notamment les grandes coupes rendues possibles par la mécanisation de la machinerie
dans les années 1960, représente une perte d'habitat pour les écosystémes forestiers
(Bergeron & Harvey 1997; Bergeron et al. 1999). De par son exploitation, la forét
boréale subit une fragmentation des habitats pour les especes de milieux forestiers
matures principalement avec notamment une grande problématique provinciale
associée a une espéce emblématique : le caribou forestier (Courtois et al. 2004; Pinard
et al. 2012). La perte d'habitat est définie par une régression des superficies utilisables
par les organismes pour maintenir leur cycle de vie (Hall et al. 1997; Bender et al.
1998). La fragmentation des habitats quant a elle se caractérise par des changements
de configuration impliquant la réduction et le "morcellement" d’un habitat continu en
plusieurs unités ou parcelles de tailles plus petites et plus ou moins isolées les unes des
autres séparées par un milieu environnant peu favorable que 1’on qualifie de "matrice"
(Turner 1989). Les propriétés de la matrice résultant de ces transformations de I'habitat
d'origine différent en fonction des capacités de déplacement des organismes et de leur
degré de vulnérabilité face a leurs nouvelles caractéristiques (hauteur et densité du
couvert, composition spécifique ...) (Schmiegelow & Monkkdnen 2002; Debinski

2006).

La fragmentation des habitats altere les processus €cologiques par une restructuration
des interactions et des flux au sein des écosystémes. Il existe une influence mutuelle et
complémentaire du réseau spatial d’habitats et des réseaux spécifiques a travers les
réseaux trophiques et cavicoles par exemple qui produisent des effets de cascades
écologiques (Burke & Nol 1998; Martin & Eadie 1999; Dale & Fortin 2010; Gonzalez
etal. 2011; Dussault et al. 2012). La perte d’habitat, I’isolement des parcelles restantes,
les effets négatifs de la matrice ou encore de lisiéres peuvent entrainer des mécanismes
d’extinctions locales primaires et secondaires d’espéces (Bender et al. 1998; Hanski &

Ovaskainen 2000; Betts et al. 2006). Toutefois, les organismes sont affectés



différemment par la fragmentation des paysages en fonction de leur mobilité et donc
de leur capacité d’adaptation a la nouvelle configuration de 1’habitat, c’est ce que I’on
entend par « connectivité fonctionnelle des paysages » (Taylor et al. 1993; Tischendorf
& Fahrig 2000; Bailey 2007; Baguette & Van Dyck 2007). Ce concept récent repose
sur la prémisse que la fragmentation pourrait impacter de fagon variable les processus
de colonisation des parcelles d’habitat présentes au sein du paysage. En effet, la
fragmentation des paysages modifie la taille et l'isolement des parcelles, et crée des
barriéres qui peuvent affecter la taille des populations et leurs possibilités d'échange
altérant donc la connectivité écologique (Bender et al. 1998; Tischendorf et al. 2003;
Fahrig 2003). La connectivité du paysage est un facteur clé pour la viabilité a long
terme des populations en permettant notamment les échanges de flux génétiques
(Frankham et al. 2002). Elle représente ainsi un point de concentration majeure dans la
gestion du paysage a moyen et long terme. Au cours des années 2000, I’é¢tude de la
connectivité des paysages a fortement bénéficié de nouvelles approches d’analyses
spatiales telles que la théorie des graphes (Bunn et al. 2000; Minor & Urban 2008;
Zetterberg et al. 2010; Laita et al. 2011). Cette approche s’appuie sur une
représentation simplifiée du paysage dans laquelle les parcelles d’habitat définissent
préalablement les nceuds du réseau et les flux potentiels de déplacements constituent
les liens de ces derniers (Bunn et al. 2000). Néanmoins, ces outils ont pour la plupart
été ¢laborés et utilisés dans des paysages plus statiques d’un point de vue écologique,
tels que les systemes agroforestiers ou urbains, dans lesquels la matrice est homogene
dans le temps, et ou les contraintes de fragmentation y sont quasi-permanentes
(Bélanger & Grenier 2002; Etter et al. 2006; Ménard & Marceau 2007). Toutefois, en
forét boréale, la dynamique naturelle du systéme (régénération forestiere, chrono-
séquence des peuplements et perturbations naturelles) et les différentes modalités
d’aménagement de I’habitat résiduel apportent une complexité quant a la définition
structurelle et temporelle des parcelles et dans la prise en compte des contraintes au
déplacement apportées par la matrice en régénération (Deng et al. 2009; Liu et al.

2014).



0.5 Objectifs de I'étude et problématiques

La présente étude pose pour premier but de documenter les changements de
configuration ainsi que la transformation de la forét au cours du temps dans un paysage
aménagé par la coupe forestiere a partir des années 1980. Hormis la récente étude de
Hansen et al. (2013) sur les changements du couvert forestier du XXIe siécle a 1’échelle
du globe, a ce jour les changements survenus en forét boréale aménagée demeurent peu
documentés en ce qui a trait aux changements temporels de leur configuration spatiale.
Au Québec, I’analyse quantitative des changements de configuration spatiale de la forét
boréale résultant de la coupe ainsi que I’effet de la reprise foresti¢re sur la connectivité
de la forét mature demeurent peu connus. La présente étude propose un cadre d’analyse
du paysage pour caractériser ces changements et évaluer leurs effets potentiels sur la
diversité biologique. Le premier chapitre porte sur la description et la caractérisation
de la configuration du couvert forestier mature au cours du temps dans un paysage
soumis a I'aménagement forestier. Nous y analysons la perte et la fragmentation du
couvert forestier mature en documentant les changements survenus au moyen de
différents indices usuels de fragmentation pour un territoire aménagé de la pessiere
noire 4 mousses entre 1985 et 2005. A travers la littérature, de nombreux indices ont
été proposés, nous avons toutefois porté notre attention sur les indices les plus
pertinents en termes de description et d’interprétation de la transformation du paysage
au cours du temps (Li & Wu 2004). Nous avons analysé¢ I’empreinte laissée par
I’aménagement des dernicres années en forét boréale en ce qui a trait aux superficies
et a la configuration spatiale du couvert forestier mature. L’aménagement forestier
ameéne de grandes différences en termes de structures, de composition et de
configuration par rapport a une forét dynamisée par les perturbations naturelles
(Bergeron & Leduc 1998, McRae et al. 2001, Grondin & Cimon 2003, Dragotescu &
Kneeshaw 2012). L’exploitation forestiere implique des superficies de perturbations
cumulées croissantes (surfaces récemment perturbées et régénération forestiere) au

cours du temps au détriment des surfaces forestieres matures et agées (70 ans et plus).



II existe relativement peu d'études ayant documenté les changements temporels issus
de I’aménagement des foréts en mettant en lien les taux de régression des superficies
forestieres matures avec les taux de récolte volumétrique de la forét boréale québécoise.
Ce projet vise a documenter le processus de fragmentation de la forét boréale en partant
d’une scéne de 1985 quasiment vierge de toute exploitation et en retragant 1’historique

du couvert forestier mature sur une période de 20 ans entre 1985-2005.

Le second chapitre porte sur I’analyse a plus fine échelle (a Dintérieur des
agglomérations de coupe) de la dynamique temporelle de connectivité en lien avec
I’évolution des habitats résiduels et de la régénération des parterres de coupes. La
connectivité peut étre évaluée des échelles différentes : la connectivité du paysage dans
son ensemble qui représente une seule métrique pour tout un paysage; et la connectivité
des parcelles qui s'intéresse a la mesure de la connectivité¢ des éléments de facon
individuelle a travers I’approche des graphes paysagers écologiques (Cantwell &
Forman 1993; Tischendorf & Fahrig 2001; Pascual-Hortal & Saura 2006; Bodin &
Norberg 2007). Dans le cas des agglomérations de coupe en forét boréale aménagée,
nous avons utilisé une approche modifiée issue de la théorie des graphes, les chemins
de moindre cott (least cost path, Urban and Keitt 2001) en plagant des amorces (points
de départ du graphe) au pourtour d’une agglomération de coupes plutét que mener
’analyse a partir des parcelles spécifiques localisées a I’intérieur du secteur aménagé.
L’application de la théorie des graphes en géomatiques se base généralement sur
I’¢laboration d’un réseau mettant en lien des habitats résiduels de forme parcellaire (les
nceuds du réseau, O’Brien et al. 2006). Or, dans les agglomérations de coupes de la
forét publique québécoise, la législation impose une structure de rétention de forét
résiduelle au sein des agglomérations de coupes qui est principalement linéaire (bandes
riveraines et séparateurs secs, RNI 1996). On y retrouve donc trés peu d’habitats
résiduels sous forme parcellaire. La délimitation structurelle des parcelles y est donc
rendue difficile, c’est pourquoi nous avons ainsi choisi d'appliquer une approche

d’analyse des paysages fondée sur la détection des chemins de moindres colits et de



résistance de la trame aménagée aux mouvements des organismes qui nous semble plus
adaptée au contexte actuel d'aménagement. De plus, de fagon innovante, nous avons
utilisé les outils d’analyse de connectivité développés dans les paysages ou les
transformations anthropiques sont davantage permanentes (agriculture, urbanisation)
pour les adapter a la complexité et I’hétérogénéité de 1’écosystéme forestier aménagé
pour la récolte du bois qui est plus dynamique et dont la fragmentation du couvert n’est
pas permanente. Nous avons analysé sur un horizon temporel de 20 ans (1985 — 2005)
I’évolution des contraintes au déplacement par rapport a la dynamique du couvert
forestier apres coupe. Nous avons pu faire émerger les grands corridors potentiellement
empruntables par les organismes pour se déplacer dans ces aires ouvertes et avons mis
en évidence I’importance des ¢léments de rétention lin€aire dans ces réseaux par leur

connectivité fonctionnelle pour les organismes.



CHAPITRE I

ANALYSE DES CHANGEMENTS TEMPORELS DE LA
CONFIGURATION DE LA FORET BOREALE AMENAGEE A L’AIDE
D’IMAGES SATELLITES ET D’INDICES DE FRAGMENTATION SUR UNE
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Delphine Favorel'%, Pierre Drapeau'?? et Alain Leduc!*

! Centre d’Etude de la Forét, Université du Québec a Montréal, Département des Sciences
Biologiques, CP 8888, Succursale Centre-Ville, Montréal, QC, Canada, H3P 3P8

2 Chaire Industrielle CRSNG-UQAT-UQAM en Aménagement Forestier Durable, Université
du Québec a Montréal, Département des Sciences Biologiques, CP 8888, Succursale Centre-
Ville, Montréal, QC, Canada, H3P 3P8



11

Résumé

L’aménagement de la forét québécoise induit des réductions importantes des surfaces
forestiéres matures au cours du temps et représente donc des pertes nettes d’habitats
ainsi qu’une fragmentation du territoire aménagé pour les especes inféodées a ces
milieux. De plus, pour chaque unité d’aménagement, le bureau du forestier en chef
définit la possibilité annuelle de coupe en fonction des caractéristiques du paysage
(climat, conditions édaphiques, essences ...). Dans notre aire d'étude, les taux établis
sont de 1.4 a 1.6 % des volumes marchands disponibles. Le but de cette é¢tude est de
quantifier l'effet temporel de I'aménagement forestier sur la configuration du paysage.
Nous avons ainsi caractérisé ce processus a l'aide de divers indices de fragmentation
compilés avec le logiciel Fragstat sur des images Landsat classifiées illustrant le
paysage en 1985, 1995, 2000 et 2005. L'aire d'étude couvre un paysage d'environ 10000
km? et est située au nord-est de Rouyn-Noranda. Le couvert mature est composé de la
pessiere noire a mousses correspondant a des peuplements de plus de 70 ans et de plus
de 7 m de hauteur. Ce vaste paysage permet d'apprécier la dynamique de configuration
a grande échelle. Les résultats documentent une perte nette de 41.3 % de surfaces de
forét mature entre 1985 et 2005 correspondant a un taux de pertes annuelles de 2.06 %.
De plus, on dénote une augmentation du nombre de parcelles, ces dernicres étant de
plus en plus petites, fragmentant dés lors les grandes surfaces de forét continue. Les
tailles moyennes nettes ainsi que 1'habitat d'intérieur des parcelles sont réduits au cours
du temps, alors que I’isolement augmente par 'accroissement des distances entre les
parcelles. Nos résultats montrent clairement que la forét boréale soumise a
'aménagement voit ses massifs d’un seul tenant étre graduellement fragmentés sur une
séquence de 20 ans et que les taux de récoltes réalisés, transcrits de volume en surface,
ne permettraient pas de garantir un recrutement suffisant d’habitat de qualité mature
pour les especes qui en dépendent. Les taux de récolte actuels de la forét reposent sur
un rendement soutenu en volumes de bois extraits alors que les enjeux de biodiversité
s'appuient davantage sur la disponibilité d’habitats et impliquent donc la prise en
compte des superficies perturbées.

Mots clés: fragmentation, massifs, foréts résiduelles, habitats résiduels,
aménagement, volume, configuration spatiale.
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1.1 Introduction

Les écosystémes forestiers ont une valeur importante d’un point de vue €cologique et
fournissent des biens et des services essentiels au maintien de la « vie » tels que la
régulation des gaz a effet de serre, la qualité de I’eau, les cycles des nutriments, ou
encore la diversité génétique et spécifique (Costanza et al. 1997; Fisher et al. 2008;
Turner et al. 2012; Nelson et al. 2013). Les paysages forestiers sont dynamiques et
résultent d’interactions et de processus complexes qui les fagonnent au cours du temps.
Les changements biophysiques et socioéconomiques ainsi que les progres
technologiques contribuent a modifier les propriétés et les fonctions des paysages

forestiers (Turner 1989; Bolliger et al. 2007).

Au Québec, la forét boréale est I’écosysteme le plus important, couvrant 73.3 % du
territoire forestier et représentant des enjeux majeurs notamment pour le maintien du
caribou forestier, espéce emblématique de la province (Courtois et al. 2003b, 2007a;
Drapeau & Imbeau 2006; Cardille et al. 2012). L'exploitation forestiére industrielle de
la forét boréale a commencé au cours du XXe siécle. En effet, les foréts sont récoltées
pour la matiere ligneuse qu’elles fournissent afin de supporter 1’économie foresticre
québécoise qui représente un secteur industriel et un héritage culturel important
(Ministere des Ressources Naturelles et de la Faune 2008). La structure du paysage
boréal québécois résulte de D’interaction entre les conditions environnementales
(caractéristiques €édaphiques, climat), les processus a la base de la dynamique naturelle
des foréts (feux, épidémies d'insectes, chablis, dynamique des trouées) et de son
aménagement (conversion des terres et exploitation de la forét...) (Gauthier et al.
2008). Avec l'augmentation de la demande des produits forestiers et 1'émergence des
coupes mécanisées, de grandes coupes totales se sont étendues sur le territoire a partir
du milieu du siécle passé (Bergeron & Harvey 1997; Bergeron et al. 1999).
L’exploitation forestiere a conséquemment modifié la couverture forestiére en

réduisant d’une part les grandes surfaces de foréts continues et plus particuliérement



13

en diminuant la proportion de foréts matures et agées dans cette mosaique (Bergeron

et al. 1999; Haeussler & Kneeshaw 2003).

Nous avons ainsi mené une analyse spatiotemporelle en mettant 'accent sur la
fragmentation du couvert forestier mature et 4gé (peuplements de coniféres de plus de
70 ans et 7 m et plus de hauteur) afin d'évaluer les impacts de I’aménagement sur ce
type de couvert. En effet, ces foréts sont les plus prisées pour I’exploitation forestic¢re
en raison leur plus grande rentabilité en termes de volumes de bois extraits. Toutefois,
elles représentent 1’habitat de préférence pour de nombreuses especes car elles
fournissent des conditions d'habitat uniques générées par une complexité accrue de la
structure forestiére liée au cycle de vie des arbres (diamétre a hauteur de poitrine élevé,
sénescence et mort des arbres et régénération du sous-bois). Cette complexité du
couvert forestier n'est pas rencontrée dans les foréts plus jeunes souvent générées par
des révolutions forestieres courtes telles que celles planifiées par le régime actuel
d'aménagement forestier. D'autre part, le déficit en foréts matures et agées peut
¢galement affecter la qualité des habitats aprés feu car compte tenu de la grandeur de
la forét commerciale, les incendies forestiers ne sont que tres partiellement controlés et
le passage d’une perturbation naturelle telle que le feu laisse des arbres sénescents et
morts de moins bonne qualité (jeunes tiges et de faible diametre) qui risquent de devenir
une ressource limitante étant donné le rajeunissement général du couvert forestier
(Drapeau et al. 2009; Nappi & Drapeau 2009). Les cycles de feux plus longs que les
révolutions forestieres au sein de la forét naturelle permettent une accumulation de ces
legs au fil du temps. Bien que souvent absents des territoires aménagés ou se raréfiant
(D’Eon et al. 2004), ces attributs jouent un role écologique clé et sont donc importants
pour le maintien de la biodiversité associée de fagon directe ou indirecte a ces
particularités post-perturbations (Lindenmayer et al. 2006). Par exemple, en forét
boréale le bois mort (couché ou debout telles que les souches déracinées ou les branches
cassées par le vent) constitue une structure écologique autour de laquelle s’articule un

important réseau d’utilisateurs du bois morts tels que les insectes saproxylliques, les
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oiseaux ou encore les petits mammiféres cavicoles a 1’échelle locale (Martin & Eadie
1999; Imbeau & Desrochers 2002a; Martin et al. 2004; Saint-Germain et al. 2007;
Drapeau et al. 2009).

L’aménagement forestier ameéne de grandes différences en termes de structures, de
composition et de configuration par rapport a une forét dynamisée par les perturbations
naturelles. Par exemple, la survenue des feux est un phénomene aléatoire qui ne dépend
pas de l'dge ou de la maturité de la forét. Ainsi l'occurrence des feux est la méme dans
les jeunes peuplements que dans les peuplements agés (Johnson 1992). En revanche,
I’exploitation forestiere implique une réduction, et ce, de facon "réguli¢re" avec la
détermination de possibilités annuelles de coupe des surfaces forestieres matures et
agées importante étant donné que ce sont ces peuplements qui sont prisés pour la récolte
ligneuse. Ainsi, les superficies de perturbations cumulées sont croissantes au cours du
temps et résulte en une fragmentation de ce couvert (Drapeau & Imbeau 2006; Long
et al. 2010). De plus, les superficies de foréts résiduelles laissées aprés le passage d'un
feu ou aprés aménagement a l'intérieur d'une agglomération de coupe peuvent différer
grandement par leur proportion mais également par leur configuration (Dragotescu &

Kneeshaw 2012).

De par la littérature abondante sur le sujet, il n'est plus a démontrer que la perte nette
et la fragmentation de I'habitat représentent des enjeux majeurs pour la conservation de
la biodiversité des écosystemes de par le monde (Bender et al. 1998; Millenium
Ecosystem Assessment 2005). En effet, ces deux processus peuvent avoir des impacts
directs sur la biodiversité en diminuant les surfaces des habitats disponibles et en
augmentant l'isolement des parcelles d'habitat (Turner 1989; Debinski & Holt 2000;
Fahrig 2002, 2003). Il existe également des impacts indirects sur les habitats (capacité
de support et qualité/quantité des ressources disponibles) affectant ainsi la dynamique
des populations a travers divers parametres démographiques tels que la dispersion et

I'établissement des juvéniles, le succes de reproduction, ou encore la pression de
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prédation accrue aux lisiéres par exemple (Andrén 1992, 1994; Gigord et al. 1999;
Burke & Nol 2000; Fahrig 2002; Tischendorf et al. 2003; Johnson 2007; Vergara &
Hahn 2009). Par ailleurs, selon les théories de la biogéographie insulaire et des
métapopulations, des pertes de biodiversit¢é peuvent survenir dans les habitats
fragmentés en raison de la probabilité d’extinction qui serait plus €levée par rapport a
la recolonisation de ces habitats isolés créant ainsi un déséquilibre populationnel
(MacArthur & Wilson 1967; Levins 1968; Haila 2002; Hanski & Ovaskainen 2003).
De méme, la structure des communautés peut également Etre impactée par la
fragmentation a travers les processus de dispersions des organismes (Jacquemyn et al.
2001). La fragmentation des paysages pourrait dés lors exacerber les effets de perte
nette d’habitat et renforcer les impacts sur la biodiversité notamment par la perte de
connectivité des paysages (Taylor et al. 1993; Ferreras 2001; Fahrig 2002, 2003;
Haddad et al. 2003; Vogt et al. 2009).

Ainsi, il est nécessaire de comprendre 1’évolution spatiotemporelle de la configuration
des habitats dans les territoires aménagés afin d’assurer une gestion durable des
ressources naturelles et de la biodiversité (Lindenmayer et al. 2006; Burton et al. 2010;
Walz & Syrbe 2013).

A I’heure actuelle, malgré I’intérét suscité au niveau de la réduction du couvert forestier
a l'échelle mondiale (Hessburg et al. 2000; Staus et al. 2002; Wade et al. 2003;
Armenteras et al. 2006; Panta et al. 2008; Tang et al. 2012; Saikia et al. 2013; Chavez
2013; Hansen et al. 2013), peu d'études ont suivi I'évolution temporelle du couvert
mature en lien avec l'aménagement du territoire, et en mettant en lien les taux de
régression des superficies forestiéres matures avec les taux d’aménagement volumique
de la forét boréale québécoise. Hansen et al. (2013) quantifient le phénoméne de
déforestation, en se basant sur la perte des surfaces forestiéres sans caractériser le
couvert forestier mature, celle de Meddens et al. (2008) quantifie les surfaces

forestieres en lien avec des variables anthropiques telles que la densité des routes et de
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la population tandis que Wulder et al. (2008) n’intégrent pas 1’aspect temporel dans
leur étude. Enfin, 1'é¢tude de Valeria et al. (2008) qualifie essenticllement les

changements de composition du paysage.

Dans la présente étude, nous avons analysé I’empreinte laissée par I’aménagement des
derniéres années en forét boréale au niveau des superficies et de la configuration
spatiale du couvert forestier mature. L’aménagement forestier améne de grandes
différences en termes de structures, de composition et de configuration par rapport a
une forét dynamisée par les perturbations naturelles. Elle implique une réduction des
surfaces forestiéres matures et agées importante par des superficies de perturbations
cumulées croissantes au cours du temps et résulte en une fragmentation de ce couvert.
Nous avons caractérisé 1'organisation spatiale et temporelle du couvert forestier mature
afin d'évaluer I'empreinte humaine associée aux taux de récolte des volumes
marchands, une information de premier plan dans I'évaluation des effets de
I'aménagement forestier sur le maintien de processus écologiques et de la diversité
biologique dans les paysages aménagés. Nous avons analysé sur une période de 20 ans
de récolte industrielle les taux annuels de réduction de superficies forestieres matures
et nous avons comparé¢ ces taux de facon analogue a la possibilité annuelle de coupe
pour évaluer comment 1’exploitation forestiere, planifiée par des cibles spécifiées en
volumes de récolte, se retraduit en termes de configuration pour 1’habitat forestier. Ce
projet vise 2 documenter le processus de fragmentation de la forét boréale en partant
d’une scéne de 1985 quasiment vierge de toute exploitation et en retragant les

changements du couvert forestier mature sur une période de 20 ans.

Les objectifs de cette étude sont de : (1) documenter dans le temps 1’évolution de la
fragmentation du couvert forestier mature soumis a I’aménagement et de (2) quantifier

I'évolution de la fragmentation au moyen d’indices de configuration spatiale.
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1.2 Matériels et méthodes
1.2.1 Aire d'étude

L’aire d’étude recoupe en partie les régions de I'Abitibi-Témiscamingue et du Nord-
du-Québec, entre Rouyn-Noranda et Chibougamau, couvrant un territoire d’environ
10,000 km? (fig. 1.1). La zone d'étude est localisée au coeur de la forét boréale et plus
précisément dans la région écologique de la pessi¢re a mousses de 1’ouest, dominée par
I'épinette noire (Picea mariana, Mill.) et comprend de nombreux lacs et milieux
humides. Ces essences résineuses poussent sous des conditions climatiques difficiles
en raison de la courte saison de croissance annuelle couplée a un froid sévere et a une
faible disponibilit¢ en nutriments (Burton et al. 2010). Le paysage étudié est
relativement plat et est constitué d'un relief de plaines, avec un pourcentage
d'inclinaison des pentes compris entre 0 et 8 %. Concernant le climat, la température
moyenne annuelle est de 0.0°C (Blouin & Berger 2004, 2005). Historiquement,
l'exploitation forestiére dans ce secteur a débuté en 1984 et s'est étendue au cours des
deux décennies suivantes. L'aire d'analyse étant située dans le domaine bioclimatique
de la pessieére noire a mousses, nous avons retenu les classes résineuses matures dans
la définition du couvert mature dans la suite du document. En effet, le couvert forestier
désigné comme mature dans notre étude représente le stade a partir duquel les
processus de mortalité et de régénération sont présents dans les foréts. Les arbres de la
premicre cohorte commencent a mourir et complexifient le peuplement et des
dynamiques de trouées peuvent se manifester (Kneeshaw & Gauthier 2003). Ce
paysage d'étude est relativement homogene et le couvert forestier qualifié de mature
sur la classification sur I'image satellitaire classifiée est principalement composé, selon
les cartes éco-forestieres, de peuplements matures soient 52 % de plus de 90 ans et 35
% de forét de 70 a 90 ans. De plus, il est dominé a 61 % par des peuplements de 12 a
17 m, suivi de 19 % entre 7 et 12 m de hauteur (tableau 1.1). Par ailleurs, les structures
verticales et horizontales de ce couvert mature sont diversifiées de par la dynamique

naturelle de la chrono-séquence forestiére et sont ainsi assimilables, bien que sous
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régime de perturbations naturelles, a une mosaique de conditions forestiéres historiques
et dynamiques pour la scéne de 1985. Il constitue de ce fait un point de référence pour
évaluer les effets spatiotemporels de 1'aménagement forestier industriel de la pessiére
a mousse. L’aire d'étude abrite de nombreuses espéces associées aux foréts agées et en
corollaire au bois mort et sénescent (Drapeau et al. 2002, 2003) et regroupe également
des aires de répartition potentielles du caribou forestier qui en font un paysage a valeur

de conservation écologique et éthique important (Courtois et al. 2003b).

Chaque région a vocation forestiere est découpée en unité d’aménagement (UA). Au
sein de chaque unité, le gouvernement du Québec et plus précisément le bureau du
forestier en chef, décide par modélisation des volumes de bois pouvant étre récoltés
chaque année par UA. Dans le territoire a 1’étude, qui recoupe principalement deux
UAs (93 % de I'UA-087-62 et 56 % de 'UA-087-63), les possibilités annuelles de
coupe allouée sont de 1.4 % pour 'UA-087-63 et de 1.6 % pour 'UA-087-62 du volume
de bois disponible (Caron & Audet 2013a, 2013b), équivalant respectivement a une

révolution forestiere de 71 et 62 ans.

1.2.2 Images satellites

L’¢étude des changements du couvert forestier a I’échelle régionale suscite un intérét
croissant auprés de la communauté scientifique, mais également aupres des grandes
organisations internationales. Pour ce faire, depuis plusieurs années, les images
satellites représentent un outil important pour évaluer et quantifier les impacts de
I’aménagement forestier et les dynamiques des perturbations naturelles sur les
écosystemes et plus spécifiquement sur leur configuration spatiale (Petit et al. 2001;
Armenteras et al. 2003; Valeria et al. 2012). Les systémes d’information géographique
(SIG) permettent une analyse visuelle ainsi que 1’évaluation quantitative des paysages
(Tekle & Hedlund 2000). Contrairement aux ¢études de terrains qui permettent
d’évaluer a fine échelle des surfaces plus petites, I’imagerie satellite permet quant a

elle d’effectuer des études a grandes échelles spatiotemporelles des paysages. Ce fut



19

I’objet de 1’étude récente sur I’état du couvert forestier a I’échelle mondiale (Hansen et

al. 2013).

Pour analyser les changements des surfaces forestieres et les patrons spatiaux au cours
du temps, nous avons utilisé I’analyse spatiale d’images satellites. Notre jeu de données
est ainsi constitué de quatre sceénes temporelles (1985, 1995, 2000 et 2005) obtenues a
partir d'images LandSat d'une résolution de 30 m x 30 m déja classifiées lors d’une
précédente étude (Valeria et al. 2012), selon les 48 classes de Wulder et al. (2008).
Pour répondre a nos objectifs et évaluer les changements du territoire en termes du
couvert forestier mature, nous avons ensuite regroupé les différentes classes du paysage
selon dix types de couverts du sol : (la) perturbations naturelles et régénération
foresti¢re de stade 0 (comportant essentiellement les traces des perturbations naturelles
et dont le couvert de régénération est inférieur a 2 m), (1b) coupes récentes et
régénération basse (regroupant les coupes et les couverts arbustifs bas inférieurs a 2
m), (2) régénération de stade 1 (contenant des stades plus avancés comme les arbustes,
de 2 a 7 m), (3) régénération de stade 2 (regroupant les feuillus ou les peuplements
mixtes dominés par les feuillus, de 2 a 7 m ou plus), (4) couvert forestier mature
(regroupant les résineux et les peuplements mixtes a tendance résineuse, de plus de 7
m de hauteur et de 70 ans et plus), (5) landes boisées, (6) milieux humides, (8) et (9)
surfaces improductives et autres (surfaces agricoles, herbes, lichen et mousse, ombres,
nuages et neige) et (10) eau de surface. A des fins pratiques de visualisation sur la
figure 1.2, les classes 1 a 3 et 5 a 8 ont été regroupées en "milieux non forestiers ou
forestiers immatures". La classification des images est issue d’une étude de Valeria et
al. (2008). Ces auteurs ont effectué 1’ortho-rectification, la correction radiométrique et
la normalisation des images. La classification a été effectuée selon une méthode
d’amélioration de la classification (Beaubien et al. 1999). Finalement la validation a
été effectuée a 1’aide de photos géoréférencées. L’exactitude de la classification
obtenue se situe a prés de 70 % (Valeria et al. 2012). De plus, nous avons effectué une

validation croisée du couvert forestier mature avec les informations de hauteur et d'age



20

des cartes éco-forestieres du troisiéme décennal afin d'évaluer la composition et la
structure du couvert forestier (tableau 1.1, MRNF 2009). Les couverts inférieurs a 2 m
ne constituent en aucun cas de 1’habitat pour les espéces inféodées aux milieux
forestiers matures. Les regroupements ont été effectués sur la base de 1’évolution des
cohortes structurelles et en fonction de la composition en espéces. Ainsi notre aire
d’étude étant située en pessiere noire a mousses, nous avons considéré comme matures
les peuplements résineux de plus de 70 ans et de 7 m de hauteur. En effet, les
organismes inféodés aux milieux matures ont besoin d’une diversité de structure pour
effectuer leur cycle de vie. C’est pourquoi nous avons axé notre analyse sur le couvert
forestier résineux mature dans notre aire d’¢tude qui est généralement composé de
peuplements résineux issus de la deuxiéme cohorte et comporte du bois mort au sol ou

debout issu de la premicre cohorte feuillue (Bergeron et al. 1999).

Les cartes ont été traitées en utilisant le logiciel ArcMap v.10 (ESRI, 2010). En aott
1995, un feu de forét d’une superficie de plus de 530 km? a eu lieu (Ministére des
ressources naturelles et de la Faune 2011). Afin de documenter dans la mesure du
possible uniquement I’effet de I’aménagement forestier cumulé issu de coupes directes
(sans coupes de récupération dans le feu), nous avons choisi d’éliminer les surfaces
briilées de 1’analyse. De méme, une des images contenait une zone dont les données
n’étaient pas disponibles (couverture nuageuse), afin de comparer les mémes données,

nous avons également enlevé cette zone sur chacune des scénes.

1.2.3 Analyses de fragmentation

Afin de quantifier les changements de configuration forestiere, des indices de
fragmentation ont été utilisés sur la classe forestiere mature (tableau 1.2). La
quantification et la comparaison de la configuration spatiale ont ét¢ conduites en
utilisant des indices clés de I’analyse de fragmentation d’apres la littérature (McGarigal
et al. 2002; Armenteras et al. 2003; Sivrikaya et al. 2007; Cakir et al. 2008; Prugh

2009). Ces indices ont ainsi été choisis de fagon cohérente afin de décrire de facon
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pertinente la dynamique du paysage soumis a I’aménagement forestier. La littérature
des dernieres années a soulevé de nombreuses lacunes et faiblesses dans 1’utilisation
de certains indices, c¢’est pourquoi un soin a €té apporté au choix de ses divers indices
(Li & Wu 2004; Li et al. 2005; Pascual-Hortal & Saura 2006). La plupart de ces indices
ont été utilisés dans différents types de paysages et permettent 1’évaluation des attributs
spatiaux dans les paysages fragmentés (Haines-Young & Chopping 1996; Southworth
et al. 2002; De Barros Ferraz et al. 2005). Les parcelles ont été définies par la régle des
huit voisins, c’est-a-dire que tous les pixels du méme type partageant un sommet ou un
coté en commun appartiennent a la méme entité structurale : la parcelle (McGarigal et

al. 2002).

Le premier indice choisi est le pourcentage d'occupation de chaque classe de
recouvrement du sol en hectares (pourcentage of landscape: PLAND). Cet indice nous
renseigne sur la proportion qu’occupe chaque type de couvert au sein du paysage et
permet ainsi d’évaluer le paysage en termes de composition. Les suivants sont le
nombre de parcelles (number of patches: NP) ainsi que la taille de ces parcelles par
classes de tailles (AREA), la taille de forét d'intérieur (core area: CORE) en appliquant
une zone tampon de 60 et 100 m. Plusieurs parametres de tampon ont été utilisés afin
de décrire le paysage selon plusieurs perceptions multi-spécifiques. Dans la littérature,
de nombreux organismes semblent sensibles a effet de bordure de 50 a 100 m (Harper
et al. 2005; Rheault et al. 2003; Gagné et al. 2007), c’est pourquoi nous avons utilisé
ces parametres. L'isolement des parcelles a ét¢ mesuré a 1'aide de la distance moyenne
du plus proche voisin en m (euclidien nearest neighbor: ENN). L’indice de similarité
(similarity: SIMI) quant a lui estime I'hétérogénéité spatiale autour des parcelles dans
un rayon donné, ici 500 m, d’aprés une matrice de pondération de similarité entre les
dix différentes classes de couverts. La pondération de la similarité entre ces précédentes
classes a été appliquée de maniere hiérarchique : la coupe forestiere représentant la
classe la moins similaire en termes de composition et de structures a la classe mature

possédait la valeur la plus faible. Nous avons attribué aux classes de régénération
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(stades 0 a 2) des valeurs de similarité croissantes. Ces indices de fragmentation sont
des indices dont la redondance de l'information est limitée et permettent de dresser un
portrait de la fragmentation du paysage. En effet, de nombreux indices ne répondent
pas de maniére correcte face a I’érosion de 1’habitat. Les calculs ont été effectués sur
chaque scéne en utilisant le logiciel Fragstat 4.1 (McGarigal & Marks 1995). Pour plus
de détails concernant le calcul de chacun des indices, le lecteur intéressé peut se référer

a la documentation du logiciel (McGarigal et al. 2002) et au tableau 1.2.

Etant donné la non normalité des données, afin de tester si les différences observées au
cours du temps dans les différents indices choisis sont significatives, nous avons utilisé
une alternative non paramétrique de ' ANOVA, les tests de Kruskal-Wallis, puis des
tests post-hoc de comparaison multiples des pairs deux a deux avec une correction de
Bonferroni (Echeverria et al. 2006; Dytham 2011) a I’aide du logiciel R (R
Development Core Team 2014) et du package agricolae (De Mendiburu 2014). Ce test
statistique compare les rangs de plusieurs échantillons entre eux afin de déterminer s'ils

sont issus de populations statistiques différentes.

Les taux de variations annuels (T) pour chaque période (1985-1995, 1995-2000, 2000-
2005 et 1985-2005) et les projections ont été calculés en prenant comme référence le
couvert forestier résineux mature de 1985 comme état initial. Puis nous avons calculé

les taux de variations avec la formule suivante:

SFM19gs5

. (u (s t)> % 100 équation (1)

Avec SFMy, représentant la surface de couvert résineux forestier mature au temps t.

et SFM au temps t. SFM, 35 représente la valeur de référence.
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1.3 Résultats
1.3.1 Changements spatiotemporels de la composition du paysage

Dans un premier temps, I’analyse visuelle des images permet de comprendre la
dynamique spatiale d’expansion de la coupe forestiere au sein du paysage. Ainsi on
observe principalement quatre foyers de coupe a partir de la scéne de 1995 (fig. 1.2).
Comme mentionné précédemment, un feu est survenu en 1995 au sud-ouest de ’aire
d’étude. Ce feu a subi des coupes de récupération pour limiter les pertes de matiere
ligneuse. L’ exploitation forestiére s’est ainsi propagée dans le temps a partir de cette
perturbation grace a I’accessibilité du territoire liée au réseau routier déployé pour la

récupération du bois dans les aires brilées (fig. 1.2).

Concernant I’analyse de composition, en 1985, le couvert forestier mature occupait 647
055 ha et représentait 68.06 % du territoire a I'é¢tude. En 2005, ce dernier ne représente
plus que 39.96 % du territoire, avec une superficie de 379 827 ha. En 20 ans, le territoire
aménagé a I'étude a donc connu une perte de 41.3 % de surfaces forestieres matures, ce
qui représente un taux de pertes annuelles de 2.06 % pour la période de 20 ans, de 1.15
% par an pour la période de 1985 a 1995 , de 4.33 % entre 1995 et 2000 et de 1.61 %
entre 2000 et 2005 (fig. 1.3). On remarque également que les classes de régénération
(stades 1 et 2) suivent la chrono-séquence de la dynamique naturelle et leur présence
au sein du paysage augmente proportionnellement avec le temps. De plus, en prenant
pour taux de référence la période de 1985-2005, soit 2.06 % par an, nous calculons que
le seuil de 30 % de couvert forestier résineux mature par rapport a 1985 serait atteint
en 2019 au sein de ce paysage. En prenant le taux annuel de 1.6 % établi par le bureau
du forestier en chef, nous calculons que ce taux d'aménagement générerait le seuil de

30 % d'habitat en 2029.

1.3.2 Changements de configuration

Entre 1985 et 1995, le couvert forestier mature se distribuait en une surface continue :

I’indice de la plus grande parcelle (LPI) et le pourcentage d’occupation du couvert
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forestier mature (PLAND) étaient quasiment équivalents, concentrant la quasi-totalité
de la proportion de couvert mature en une seule et unique parcelle dans 1’aire d’étude
(fig. 1.5). En effet, en 1985, pres de 94 % des surfaces forestieres matures appartenaient
a la méme parcelle (continuité structurale) de 609 017 ha (tableau 1.3). En 1995, cette
proportion diminue faiblement (85 %). En revanche, on observe une perte importante
de la proportion du couvert forestier mature qui se retrouve réparti dans des parcelles
de plus petite taille pour les scénes de 2000 et 2005 avec une proportion de 37 et 33 %
respectivement concentrée dans la plus grande parcelle (fig. 1.4 et 1.5, tableau 1.3).
Nos résultats montrent un débalancement de la proportion du couvert mature qui se
distribue au cours du temps en des parcelles de plus en plus petites. Conséquemment,
le nombre de parcelles de petite taille (inférieures a 1 km?) croit de 18 830 a 52 400
parcelles entre 1985 et 2005, soit une augmentation presque triplée (2.8 fois) (fig. 1.4
et tableau 1.3). L'aire de la plus grande agglomération de zones perturbées (événements
de coupes cumulées) est d'environ 17 400 ha en 1985 (% du paysage) et atteint plus de
290 000 ha en 2005 (% du paysage).

Au sujet des tailles moyennes des parcelles (AREA) et des tailles moyennes de 1’habitat
d’intérieur (CORE), on remarque une perte de 44.5 a 63.7 % de couvert d’intérieur en
utilisant un effet de 60 m de lisiere par rapport a la taille brute (AREA) entre 1985 et
2005, et de 68.0 a 84.1 % pour un effet de bordure de 100 m (fig. 1.6). Concernant
I’isolement des parcelles, la distance moyenne du voisin le plus proche croit quant a
elle de pres de 7 % sur 20 ans (fig. 1.7). Enfin, ’indice de similarité révele une tres
forte baisse de la similarité avec une perte de 95.8 % de similarité entre les parcelles
appartenant a la classe du couvert forestier mature avec les autres types de couverts
(fig. 1.7). Les variations entre les années 1985 et 2005 des indices sont significatives a

p <0.001 pour les tests non paramétriques de Kruskal-Wallis (voir tableau 1.4).
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14 Discussion
1.4.1 Changements majeurs spatiotemporels de composition du paysage

Nos résultats documentent la diminution cadencée et non linéaire de la forét mature
dans les aires de récolte a I'étude. En effet, le paysage a subit des taux de récolte avec
une variabilité importante au cours des périodes décrivant les 20 années étudiées et
notamment avec un pic entre 1995 et 2000 de 4.33 % par an. Au Québec, les foréts
dépassant 1’age d’exploitabilité sous régime naturel de perturbations varient entre 54 et
80 % de la forét boréale (Drapeau & Imbeau 2006). Dans 1’aire d’étude, le couvert
résineux mature ne représente plus que 39.96 % en 2005. Cette diminution du couvert
mature s’accompagne d’une augmentation des proportions des couverts en
régénération. De plus, la régénération forestiére associée a la coupe comporte en
général plus de feuillus que celle issue des feux et peut ainsi provoquer un processus
d’enfeuillement des peuplements (McRae et al. 2001; Grondin & Cimon 2003;
Laquerre et al. 2009). Le phénoméne d’enfeuillement peut apparaitre avec la
régénération végétative du peuplier faux-tremble (Bergeron 2000), en effet, le pin gris
(Pinus banksiana, Lamb.) nécessite le passage d'un feu pour s'établir, il est donc exclu
des peuplements issus de la régénération post-coupe (Arsenault 2001). Ces résultats
peuvent traduire une restructuration de la mosaique foresticre. En effet, le
rajeunissement du paysage par la diminution de la proportion des classes de foréts
matures s’accompagne d’une augmentation des couverts en régénération et
hypothétiquement d’une normalisation anticipée des classes d’ages de la matrice
forestiére avec une raréfaction des peuplements surannés et matures (Gauthier et al.

2001).

La possibilité de coupe annuelle allouée dans ces paysages (1.4 a 1.6 % du volume
marchand) se traduit dés lors par des pertes forestieres correspondant & un taux de
changement annuel de la superficie du couvert forestier mature de 2.06 % par an pour

la période de 1985 a 2005 (Caron & Audet 2013a, 2013b). Ce score €levé témoigne de
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I’intensité d’aménagement qu’a subi ce territoire sur une période de 20 ans. D'apres
I’équation (1) et en prenant comme référence ce taux d’aménagement, 2.06 % par an
de pertes 1985-2005, nous avons calculé que le seuil de 30 % (Fahrig 2002; Rompré¢ et
al. 2010) de surfaces forestiéres matures restantes (sur la base des surfaces de 1985
représentant 100 %) sera atteint vers 2019, et en 2029 en prenant le taux de 1.6 % en
vigueur. La croissance de la reprise végétale peut étre estimée entre 15 et 25 cm/an
pour notre aire d'étude et 28 a 47 années sont donc nécessaires pour atteindre un couvert
d'au moins 7 m de hauteur, ou 48 a 80 ans dans le cas d'un couvert de 12 m, sans prendre
en compte le temps d'établissement de la régénération (Leroy 2014). De plus, l'atteinte
de la forét en stade mature étant estimée a 70-100 ans (basé sur la complexité
structurale et sur la mortalit¢ des arbres issus de la premiére cohorte), le couvert
forestier issu des premieres coupes de la scéne de 1985 n'atteindra sa maturité qu’a
partir de 2055 (Drapeau et al. 2003). Ces projections mettent en relief le phénoméne
de la « dette d’aménagement » décrit par Fall et Eng (unpub.). Ainsi, les taux
d’aménagement expérimentés au cours des 20 derni¢res années pourraient engendrer
un laps de temps pendant lequel la quantité (>30 %) et la qualit¢ d’habitats
(peuplements de plus de 70 ans et de 7 m et plus) seraient insuffisantes et donc critiques
pour le maintien de la biodiversité dans les paysages aménagés pendant une période de
26 a 36 ans environ pour des taux annuels de 1.6 et 2.06 % respectivement. Par ailleurs

ces calculs ne prennent pas en compte les accidents de régénération éventuels.

D’ordinaire, les changements temporels majeurs dans la composition de la végétation
sont contraints par les processus de perturbations et de successions naturelles qui sont
reliées aux facteurs physiographiques comme la topologie, les sols, le climat et
également des facteurs biotiques comme les banques de graines et I’herbivorie
(Nguyen-Xuan et al. 2000). Dans le cas de la forét boréale aménagée, I’aménagement
forestier s’ajoute comme perturbation importante et diminue fortement ’habitat des
especes inféodées aux milieux matures par la perte significative des peuplements

matures et agés (Kneeshaw & Gauthier 2003; Boucher et al. 2009a, 2009b, 2014;
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Valeria et al. 2012). Ces changements en termes de compositions du couvert peuvent
conduire & des extinctions locales de certaines espéces et donc présenter un risque
financier pour les entreprises engagées dans des processus de certification forestiére

environnementale (Forest Stewardship Council notamment).

Il serait ainsi recommandé de conserver de grandes étendues de couverts forestiers
matures tels que des massifs de plusieurs dizaines de kilométres carrés (Lesmerises
2010). En effet, plusieurs auteurs suggerent que la rétention de grandes superficies est
essentielle pour le maintien et/ou la survie de certaines especes en zones aménagées
(Imbeau et al. 1999; Trzcinski et al. 1999; Villard et al. 1999). Par exemple, les oiseaux
forestiers nécessiteraient des surfaces de 30 km? pour maintenir des populations et des
communautés viables a long terme (Robbins et al. 1989). En effet, Imbeau et al. (1999)
ont observé que certains oiseaux (pic a dos noir, pic tridactyle et grimpereau brun)
étaient restreints aux foréts matures ou aux brulis. En ce qui concerne le caribou
forestier, la protection de massifs de 100 a 250 km? ne serait pas suffisante, et des
massifs de 1000 km? permettraient des efforts de conservations plus efficaces et

pertinents (Courtois 2003; Lesmerises 2011).

Ainsi, en plus de fournir un statut de protection pour la biodiversité, le maintien de
grandes étendues non perturbées par la coupe sert de référentiel pour de futures études
¢évaluant les impacts de I’aménagement. Ces grands massifs serviraient des lors de «
zones contrdles » pour évaluer la performance des différentes stratégies testées et
adoptées (Gauthier et al. 2008; Burton et al. 2010). De plus, les possibilités de coupe
pour I’aménagement forestier devraient s’exprimer en superficies. Les mesures de
superficies sont plus intuitives et seraient des lors plus appropriées en termes d’enjeux
de conservation. En effet, les superficies représentent une mesure « stable » de la
quantit¢ d’habitat disponible tandis que les mesures de volumes de bois varient en
fonction de divers parametres (croissance, essences, peuplements, climat, dépots et

conditions édaphiques...) (Fall & Eng, unpub.). Par ailleurs, les statuts d’encadrement
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juridique de protection des habitats tant a l1'échelle nationale qu'a I'échelle
internationale, sont exprimés en surface ou proportion du paysage (CBD 1992;

MDDEP 2011).

1.4.2 Changements de configuration

Sur le territoire a 1’étude, la majeure partie du processus de fragmentation s‘est
effectuée entre 1995 et 2000 probablement en raison de 1’ouverture du paysage
introduite par le feu et le développement du réseau routier. Les coupes forestiéres ont
commencé par perforer le paysage (fig. 1.2), puis graduellement ces parterres de coupes
se rapprochent les uns des autres au cours du temps. Il se forme ensuite de grandes
agglomérations par la juxtaposition et le cumul spatiotemporels des coupes et créer des
superficies ouvertes ou en régénération bien plus importantes que les surfaces
engendrées par les perturbations naturelles (Drapeau & Imbeau 2006; Belleau et al.
2007; Bélisle et al. 2011; Madoui 2014). En effet, la part des superficies cumulées
perturbées par la coupe (290 000 ha en 2005) représente de plus grandes étendues par
rapport aux grandes perturbations naturelles comme les feux (plus grand feu de 51 882
ha dans une région similaire a 1'aire d'étude, Madoui et al. 2010). Ce phénoméne peut
des lors conduire a une inversion de la matrice forestiére par le débalancement des

classes matures au profit des classes plus jeunes.

La diminution de la taille de la plus grande parcelle de couvert forestier mature (LPI)
coincide avec I’ouverture du territoire amené par les coupes de récupération effectuées
dans le feu de 1995. En 2005, il ne reste que deux parcelles de 100 a 500 km2 et deux
parcelles dont la taille est supérieure a 500 km?2. Ainsi I’aire d’étude possede seulement
quatre grands massifs de conservation potentielle pour le caribou forestier, dont la taille
optimale des habitats continus préservés devrait étre supérieure a 100 km? (Courtois
2003). Etant donné les tendances de réduction des surfaces continues au cours du
temps, il apparait critique de se pencher sur 1’éventuelle mise en place de plans

d’aménagement favorisant la conservation a long terme de ces massifs. En effet, par le
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principe de précaution, la conservation d’un ensemble représentatif d’écosystémes
intacts dans une région pourrait maintenir une population viable de la majorité des
espéces ayant des exigences d’habitat qui sont encore inconnues (Lindenmayer &
Franklin 2002; Haecussler & Kneeshaw 2003). Ainsi, la conservation de grandes
étendues non aménagées en transition naturelle peut soutenir les théories de
conservation a travers le filtre grossier. Par ailleurs, certains auteurs ont suggéré que
les impacts de la perte nette d'habitats étaient plus importants pour la conservation des

populations que les effets de la fragmentation (Trzcinski et al. 1999; Fahrig 2003).

Concernant la taille moyenne des parcelles, ces dernicres sont de plus en plus petites et
avec des tailles d’habitat d’intérieur qui diminuent grandement au cours du temps. De
grandes variations dans la taille et le nombre de parcelles ont lieu au sein du paysage.
Le couvert forestier mature se retrouve réparti dans les petites parcelles résiduelles au
détriment des grandes parcelles. Ainsi, les petites parcelles (< 100 ha) concentrent en
2005 la deuxiéme plus grande proportion de la classe de couvert mature (Tableau 1.3).
De plus, la taille moyenne des parcelles diminue de fagcon plus abrupte au cours du
temps de méme que les tailles des habitats d’intérieur. Nos deux scénarios de lisicres
(CORE _60m et CORE 100m) permettent d’évaluer les différents impacts sur la
diminution du couvert d’intérieur selon des sensibilités aux effets de lisieres différentes
en fonction des organismes. Les effets de lisieres peuvent avoir des impacts ciblés sur
la répartition des organismes et sur la qualité de ’habitat (Rheault et al. 2003; Mascarta
Lopez et al. 2006; Harper et al. 2006; Boudreault et al. 2008). Bien que 1’indice
d’isolement (ENN) augmente peu comparativement aux autres indices cela est di a
I’augmentation concomitante de la densité des parcelles au cours du temps. L’habitat
de qualité se fragmente des lors en parcelles résiduelles de plus en plus isolées les unes
des autres et noyées dans une matrice de moins en moins similaire de par la proportion
de coupes grandissante aux alentours (Sivrikaya et al. 2007). La perméabilité de la

matrice au déplacement des especes associées aux milieux forestiers diminue et a
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l'inverse, la résistance du paysage augmente avec I’aménagement croissant du territoire

(voir Chapitre II).

Par ailleurs, dans nos analyses nous n’avons pas pris en compte les effets potentiels du
réseau routier (routes principales et chemins) (Liu et al. 2014b). En effet, nous ne
disposions pas des données temporelles quant au réseau routier pour les quatre scénes
et n’avons donc pu intégrer ce parametre de lisieres dans notre étude, nous avons ainsi
analysé la fragmentation en n’incluant pas ou peu (certaines routes assez larges sont
visibles sur les images satellites) I’effet des routes. Or, il a été documenté que certaines
especes sont sensibles aux effets de bordure engendrés par ces structures. C'est le cas
par exemple du caribou forestier qui est trés sensible au réseau routier (effet de lisiére
jusqu’a 1 km) et ce notamment en fonction de la pression accrue de prédation par 1’ours
noir et le loup dont les déplacements sont facilités par les routes (Dussault et al. 2012).
D’autres taxons comme les lichens sont également sensibles aux effets de lisiéres
(Rheault et al. 2003; Boudreault et al. 2008). Sans pour autant remettre en question la
pertinence de 1’étude le fait de ne pas considérer I'ensemble du réseau routier peut sous-
estimer les effets globaux de fragmentation de la forét mature et agée (Harper et al.

2004).

1.4.3 Perspectives

Les coupes forestieéres ont un impact persistant a grande échelle spatiotemporelle sur
la structure des paysages. En effet, I’exploitation forestiére s’inscrit dans un contexte
de paysage dynamisé€ par un régime de perturbations naturelles a caractéristiques
régionales en fonction du domaine bioclimatique, des dépdts de surfaces et des
caractéristiques de drainage des sols par exemple (Delong 2002). Les perturbations
sévissant au sein de ce paysage sont des processus naturels qui sont les moteurs d’une
dynamique forestiere résultant en une diversit¢ d’habitats et de conditions
environnementales pour la faune (Kneeshaw 2001) et dont la forét boréale a besoin

pour rester productive en renouvelant les peuplements afin de permettre la croissance
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et limiter I'entourbement grace aux feux (Greene et al. 1999; Burton et al. 2010). Ce
régime de perturbations se manifeste de fagon aléatoire et variable, et fait intervenir les
feux de forét comme principale perturbation en termes d’intensité et de superficies
impactées. De méme, les épidémies d’insectes (tordeuse des bourgeons d’épinette), les
tempétes de vent ou encore la sénescence naturelle des arbres participent a la
dynamique de 1’écosystéme (Johnson 1992; Ruel et al. 2001; Kneeshaw et Gauthier
2003; Bergeron et al. 2004). Ces perturbations font partie intégrante de 1’écosystéme
et participent a la résilience de ce dernier. Le maintien de 1’intégrité de ces écosystemes
permettrait d’assurer une conservation de la biodiversité plus effective a moyen et long
terme par ses fonctions d’adaptabilité, le rendant de ce fait moins vulnérable aux
perturbations inusitées de plus grande envergure (Seymour & Hunter 1999; Haeussler
& Kneeshaw 2003; Drever et al. 2006; Adger 2006, Cumming 2011). L’exploitation
forestiere crée de grandes différences quant a la structure et la composition des
peuplements et tend a homogénéiser les paysages (Bergeron & Leduc 1998; McRae et
al. 2001; Grondin & Cimon 2003).

La réduction de la variabilité des oscillations conduit les écosystémes gérés a devenir
moins résilients face aux stress et aux perturbations et pourrait éventuellement conduire
a I’effondrement de leur capacité a maintenir leur fonctionnement et a fournir les
ressources écologiques (Holling & Meffe 1996). Ainsi, comprendre les dynamiques
régissant 1’évolution des paysages et de ces habitats ainsi que le couplage entre les
perturbations naturelles et anthropiques est une étape critique pour la gestion et la
conservation durables de 1’écosystéme a 1’étude (Bergeron et al. 1999, 2007; Landres
et al. 1999; Dale et al. 2001). L’approche écosystémique s’engage ainsi dans cette
optique de réduire les écarts entre les paysages sous dynamique naturelle et ceux
exploités pour fournir un cadre de gestion répondant aux grands principes du
développement durable et s’appuyant sur la gamme de variabilité historique du régime
de perturbation de la région ciblée (Bergeron & Harvey 1997; Delong 2002;

Lindenmayer et al. 2006; Lindenmayer & Cunningham 2013). L’aménagement
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forestier durable soutient ainsi une gestion forestiére qui reproduit des impacts
similaires aux perturbations naturelles par la mise en place de diverses pratiques
sylvicoles (D’Eon et al. 2004; Lindenmayer et al. 2006). Ainsi, une meilleure
identification des impacts permet de mieux quantifier ’efficacité des pratiques
sylvicoles adoptées et d’identifier les améliorations possibles a mettre en place. De
plus, un aménagement cohérant de fagcon spatiotemporelle pourrait catalyser la
connectivité du territoire et dés lors, mitiger les effets de la fragmentation. Les cadres
de gestion doivent s’accorder afin de promouvoir une complémentarité entre les aires
protégées et I’aménagement forestier pour le maintien de la biodiversité (Lindenmayer

& Franklin 2002).

La diminution du couvert forestier mature et la fragmentation en parcelles résiduelles
de plus petites superficies sont des phénomeénes se déroulant a 1’échelle mondiale
(Bennett 2003). Toutefois, la forét boréale est une forét qui ne subit que peu de
déforestation. En effet, I’exploitation forestiére québécoise ne convertit pas les classes
forestiéres en d’autres classes d’utilisation du sol (Allen & Barnest 1985). Ainsi, la
fragmentation de la forét boréale est une fragmentation « temporaire » dans laquelle
les aires récoltées se régénerent au cours du temps (Drapeau & Imbeau 2006). Cette
fragmentation différe des lors grandement des impacts de la fragmentation de la forét
tempérée ou tropicale ou les terres sont converties en milieux agricoles (Drapeau et al.
2000; Schmiegelow & Monkkonen 2002). La diminution de la taille des parcelles,
I’expansion du réseau routier, les effets de lisiere et I’isolement contribuent a la
dégradation forestiere. Les impacts de ce processus sont plus diffus et difficiles a
évaluer : la dégradation forestiere implique une ouverture de la canopée, une
modification des structures verticales, un changement de composition, et d'attributs
clés caractéristiques des milieux sous dynamique naturelle (Panta et al. 2008). De plus,
ce paysage n’a pour le moment €té seulement exposé a une premicre révolution de
coupes primaires forestiéres. En effet, I’exploitation a commencé au cours des années

1980 et les cycles de rotation des coupes (entre 62 et 71 ans) sont encore loin d’étre
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atteints. Des plans de gestion stratégiques sur le long terme couplés a des études de
simulations de la régénération de ces parterres de coupe devront étre mis en place afin
d’évaluer la durabilité de la ressource forestiere et la qualité des habitats selon divers

scénarios de gestion (Fall et al. 2004).

La composition du paysage a tendance a rajeunir la matrice foresticre et donc la
disponibilité en habitats forestiers pour les espéces nécessitant des peuplements
matures et 4gés. En effet ces derniers fournissent de conditions d'habitats favorables a
l'échelle locale par la présence d'arbres de gros diametres, par la complexité de la
structure horizontale et verticale du couvert et par la diversité de 1'état des arbres (morts
: sur pied ou au sol, sénescents ou vivants). De plus, la configuration du paysage
influence la taille des parcelles d'habitats et I'isolement contraint 'habitat "atteignable".
Par exemple, les parterres de coupe ne fournissent plus de nourriture et ne représentent
plus un couvert de protection suffisant (pour le camouflage du nid notamment) et sont
donc évités par le tétras du Canada. La destruction de son habitat le force de ce fait a
se déplacer sur de plus grandes distances, ce qui a pour conséquences d’augmenter la
mortalité et le stress des animaux (Turcotte et al. 2000). De méme, selon certains
auteurs, la martre d’Amérique ne tolére qu’une certaine proportion de coupes dans son
territoire (Smith & Schaefer 2002), ou selon d’autres a besoin d’une certaine proportion
de couvert forestier par 'utilisation préférentielle de ces classes de recouvrement du

sol (Cheveau et al. 2013).

La perte de connectivité du paysage peut avoir des conséquences sur la persistance et
la survie des populations a long terme par I’appauvrissement des pools génétiques
(Frankham et al. 2002). Les processus d’évaluation de la valeur écologique des habitats
fragmentés sont en essor. Jusqu’a présent, en forét boréale, la faune aviaire semble
davantage étre affectée par la quantité d’habitats que la configuration des parcelles

(Imbeau & Desrochers 2002b; Fahrig 2013).
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En forét boréale, face a ces changements on note certaines adaptations de la faune quant
a ’aménagement forestier. En effet, les parterres de coupe ne fournissent plus assez de
nourriture et ne représentent plus un couvert de protection suffisant contre la prédation
et augmentent ainsi les stress au sein des communautés et forcent les animaux a se
déplacer. Il s’agit par exemple de modifications du comportement comme
I’augmentation des superficies des domaines vitaux et de I’amplitude des déplacements
pour le caribou forestier ou encore 1’évitement des aires en régénération ou en bordure

de routes (Courtois et al. 2002; Dussault et al. 2012).

L’analyse effectuée démontre que la mise en ceuvre de la foresterie par rendement
volumique soutenu au cours des années passées transforme et fragmente le paysage. Le
cadre de gestion pass¢ impliquait seulement des volumes d’extraction alors que le cadre
de gestion a venir intégre de plus en plus la composante spatiale de ’aménagement
(Nappi 2013). Toutefois, malgré ce tournant législatif, les empreintes des opérations
forestieres des années antérieures persistent de marquer le territoire et leur atténuation

sera longue.

1.5 Conclusion

L’¢tude a permis de documenter quantitativement le processus de fragmentation de la
forét boréale aménagée sur une période de 20 ans. L’utilisation des images satellites en
lien avec des indices de fragmentation a permis de dresser le portrait évolutif de ce
paysage sous exploitation forestiere. L’étude n’a pas pris en compte les perturbations
naturelles dans ses analyses par volonté de mesurer 1’évolution du paysage uniquement

attribuable a I’exploitation initiale (hors coupes de récupération).

I1 faut garder en téte que les conséquences écologiques peuvent différer en fonction des
patrons et de la configuration spatiale imposée par le paysage et des variations
spatiotemporelles (Armenteras et al. 2003). La définition d’un paysage fragmenté
dépend de [D’échelle spatiotemporelle a laquelle on étudie le phénomene de

fragmentation et de I’espece que 1’on considere (Haila 2002). En effet, les réponses des
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organismes sont variables sur le plan spatiotemporel face au processus de
fragmentation (Andrén 1994; Tischendorf et al. 2003; Brotons et al. 2003). Des études
de terrains sont nécessaires pour évaluer les conséquences de la fragmentation sur la
réponse des especes indicatrices en fonction de leurs traits fonctionnels, de leur degré
de spécialisation et de leur capacité a utiliser la matrice et ce, a plusieurs échelles
spatiotemporelles (Bender et al. 1998). De plus, nos résultats en lien avec d’autres
¢tudes (Leroy 2014), peuvent suggérer que la reprise forestiere dans ces systémes
pourrait étre trop lente pour garantir un approvisionnement suffisant d’habitats de
qualité (> 30 % d'habitat et couvert mature), ces projections ne prenant par ailleurs pas
en compte les manifestations de perturbations naturelles éventuelles. L'étude met par
ailleurs en lumiére le processus de surexploitation locale de la ressource ligneuse. En
effet étant donné le chevauchement de plusieurs UAs au sein de la zone d'étude, il
apparait que les taux annuels récoltés sont situés au-dela d'une exploitation durable du
territoire. Une avenue de gestion serait de conserver de facon fractale au moins 30 %
de forét mature quelle que soit I'échelle: paysagere, régionale ou au sein des aires

aménaggées, (Leduc et al. 1994).

Forte de sa place dans la société québécoise, la forét boréale est porteuse de
développements socioéconomiques et de rayonnement régional et en fait un outil de
choix pour répondre aux principes de développement durable. Toutefois, face a la
grande incertitude de I’évolution future de ces écosystémes notamment a cause des
changements climatiques et des réponses subséquentes, il serait souhaitable de garder
une marge de manceuvre possible et de ne pas surexploiter ces systémes au-dela de leur
variabilité historique afin d'y préserver les ressources écologiques (Dale et al. 2001;

Delong 2002; Leduc et al. 2008).
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1.7 Figures
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Figure 1.1 Localisation de 1’aire d’étude.
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1985 1995

2000 2005

Source : Gouvernement du Québec, 1985-2005 et Valeria et al. (2012)
Projection : NAD 1983 Québec Lambert

Figure 1.2 Variation spatiales et temporelles du couvert forestier mature dues a
I’exploitation forestiere au cours du temps. L'aire d'étude recoupe 93 % de 1'UA 087-
62 et 56 % de I'UA 087-63. Les zones blanches correspondent a : 1) un feu survenu en
1995 au sud-ouest des scenes et a 2) une zone dont les données n’étaient pas disponibles
pour toutes les années (couverture nuageuse).
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Figure 1.3

Proportion (%) des différentes classes de recouvrement du sol au
cours du temps sur 1’aire d’étude.
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Répartition en termes de pourcentage du couvert forestier mature

selon la taille en km? de parcelles pour chaque catégorie de taille.
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Proportion du couvert forestier mature au sein du paysage
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(PLAND) et proportion du paysage compris dans la plus grande parcelle de couvert

forestier mature (LPI).
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Figure 1.6 Tailles moyennes en km? des parcelles (AREA) et tailles moyennes
de I’habitat d’intérieur selon deux parametres d’effet de bordure (CORE 60m et
CORE_100m).



82

80

78

76

74

72

70

b)

800

|

700
600
500
400
300
200
100
. . 0

1985

Figure 1.7

plus proche et b) moyenne de I’indice de similarité (divisé par 100) calculées sur

1995 2000 2005

-

1985

1995

2000

2005

54

Indices de fragmentation : a) Moyenne de la distance du voisin le

I’ensemble des parcelles.
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Tableau 1.1 Répartition en pourcentage (%) du couvert forestier mature d'aprées la

validation croisée avec les cartes éco-forestieres

Classes de hauteurs

<n212 17;22 12:;'117 73412m 4347m 234m 0a2m  Total
Age des peuplements
Feuillus
10 0.01 0.01
30 0.02 0.03 0.00 0.05
50 0.02 0.01 0.03
70 0.16 0.24 0.01 0.49
80 0.01 0.01 0.02
90 0.05 0.13 0.05 0.23
120 0.01 0.02 0.00 0.03
Total Feuillus 0.22 0.40 0.19 0.04 0.01 0.00 0.00 0.87
Mixtes
10 0.01 0.01 0.01 0.03
30 0.03 0.45 0.06 0.54
50 0.02 0.30 0.16 0.01 0.48
70 0.13 1.51 2.05 0.14 3.83
80 0.02 0.18 0.33 0.00 0.54
90 0.24 1.21 1.25 2.70
120 0.05 0.70 0.27 1.03
Total Mixtes 0.44 3.63 4.24 0.75 0.08 0.01 0.01 9.16
Résineux
10 0.00 0.03 0.14 0.04 0.22
30 0.00 0.31 0.61 0.04 0.01 0.99
50 0.01 1.54 4.93 0.37 6.86
70 0.01 1.58 19.40 9.79 30.78
80 0.16 2.07 0.53 2.76
90 0.01 2.02 15.37 0.87 18.27
120 0.03 9.58 18.24 2.25 30.11
Total Résineux 0.06 13.35  56.62 18.69 1.02 0.18 0.05 89.97
Total (%) 0.71 17.38  61.05 19.48 1.11 0.20 0.07 100
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Tableau 1.2 Tableau descriptif des différents indices de fragmentation utilisés dans

les analyses avec leur acronyme, une bréve description et la formule, pour plus de

détails, se référer a la documentation de MacGarigal (2002).

Description Formule
PLAND Pourcentage du paysage occupé par a;; : aire de chacune des
une classe spécifique G=1@ij parcelles
—a X 100 A : aire totale du paysage
LPI Aire en kilométres carrés de la plus ajj : aire de chacune des
grande parcelle du paysage de la max(a;;) parcelles
classe considérée — X100 A aire totale du paysage
M_AREA Taille moyenne des parcelles d'une ajj : aire de chacune des
classe spécifiée Yi=1aj parcelles
NP NP : nombre total de
parcelles
M_ENN Distance moyenne entre une parcelle hij : distance entre la
et la parcelle voisine la plus proche o1 hyj parcelle i et la parcelles j
du méme type (forét mature) NP la plus proche
NP : nombre total de
parcelles
SIMI L'indice de similarité quantifie la ajjs : aire de la parcelle ijs
"similarité" du voisinage d'une n Qs X di, dans un voisinage de la
parcelle d'aprés la ressemblance % parcelle ij
entre ces dernieres (avec une s=1 ijs dix : similarité entre les
matrice de pondération de la parcelles de type i et k
similarité). SIMI considere la taille hjjs : distance entre la
et la proximité de toutes les autres parcelle ijs et ijs, basé sur
parcelles (autres classes) en fonction la distance bordure a
d'un paramétre d'un rayon spécifié. bordure, calculée entre
Cet indice est sans unité. les centres des cellules
M_CORE Taille moyenne de I'habitat cij : aire de I'habitat

d'intérieur compris dans une
parcelle. C'est-a-dire la taille de la
parcelle a laquelle on retranche un
paramétre de bordure (60 et 100 m
dans notre analyse).

Z?:l Cij

NP

d'intérieur (core) de
chacune des parcelles
NP : nombre total de
parcelles




Tableau 1.3 Nombre de parcelles et aire cumulée en km? par classes de tailles.

aire cumulée NP aire cumulée NP aire cumulée NP aire cumulée NP
<1km? 158.26| 18830 307.54| 31975 534.55| 47753 571.64| 52400
1-5 79.62 34 119.14 63 231.81 107 280.95 136
5-10 5.69 1 63.02 9 188.46 26 162.44 23
10 -30 63.95 4 134.11 8 285.29 17 192.92 11
30-100 72.86 1 103.34 3 214.32 4 535.47 8
100 — 500 0 0 120.83 1 742.49 5 278.99 2
> 500 km? 6090.18 1 4874.92 1 2124.38 2 1775.87 2
Total 6470.55| 18871 572290 32060 4321.30| 47914 3798.28 | 52582
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Tableau 1.4 Tableau des p-value associées aux tests statistiques de Kruskal-Wallis

effectués pour les chacun des indices utilisés dans I'étude.

AREA CORE 60m CORE 100m  ENN SIMI
}ggg 09306  <0.0001 0.1627  <0.0001  <0.0001
;(9)(9)8 = <£0.0001 0.9994 <0.0001  <0.0001  <0.0001
2000 -
e 0.0002  <0.0001 00145 02348  <0.0001
éggg = <0.0001  <0.0001 0.0298  <0.0001  <0.0001
égﬁg = <0.0001  <0.0001 <0.0001  <0.0001  <0.0001
1985 = 00001  <0.0001 <0.0001  <0.0001  <0.0001

2005
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Résumé

La fragmentation des habitats est une problématique majeure des enjeux de
conservation de la biodiversité. Les organismes ont besoin d’habitats comblant les
exigences de leurs domaines vitaux en termes de taille, composition et structure mais
également en termes de configuration spatiale des parcelles composant leur habitat.
Ainsi il est important d’évaluer les contraintes aux déplacements que constitue la
résistance de la trame aménagée. A I’aide de quatre images LandSat décrivant le
paysage de notre aire d’étude (Abitibi/Nord-du-Québec) sur une période de vingt ans
(1985 a2005), nous avons évalué de fagon dynamique la connectivité du paysage. Nous
avons abordé la problématique des contraintes aux déplacements que représentent ces
agglomérations de coupes nouvellement créées. Nous avons utilisé une approche
modifiée de la théorie des graphes et avons appliqué la compilation des chemins de
moindres colits suivant trois scénarios de contraintes au déplacement assimilés a trois
types d’organismes afin d’évaluer le rdle des habitats résiduels présents dans la trame
aménagée et le role de la régénération forestiere pour les contraintes au déplacement
pour chacun des organismes. Les résultats montrent que la fragmentation du paysage
tend a étre atténuée au cours du temps grace a la reprise forestiére et serait alors
temporaire pour les organismes tolérants a I’ouverture du paysage. Toutefois, pour les
organismes strictement inféodés au couvert forestier mature, la fragmentation reste
persistante. De plus, bien que les habitats résiduels subissent une érosion par le chablis
partiel, ces derniers conservent un role fonctionnel pour la connectivité tant entre les
massifs qu’a I’intérieur des agglomérations de coupes.

Mots clés : connectivité, chemins de moindres coiits, foréts résiduelles, habitats
résiduels, aménagement, stepping stones, résistance, perméabilité, matrice,
régénération forestiére, agglomérations de coupes.
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2.1 Introduction

A 1'échelle mondiale, la perte et la fragmentation de I'habitat sont reconnues comme
étant des causes majeures de perte de biodiversité (Andrén 1994; Bender et al. 1998;
Fahrig 2003; Millenium Ecosystem Assessment 2005). La fragmentation se caractérise
par le fractionnement structurel des habitats continus en parcelles de plus petite taille
(Bender et al. 1998), par I’augmentation des lisiéres exposées a la matrice externe
pouvant causer une diminution de la qualité¢ de I’habitat (en termes de capacité de
support) ainsi que par I’augmentation des distances entre les parcelles (isolement)
(Ewers et al. 2007). Par conséquent, la fragmentation consiste en une restructuration
de la mosaique paysagere impliquant des impacts a 1’échelle de 1’écosystéme en
réduisant les possibilités de colonisation entre les parcelles pouvant induire une baisse
de la richesse spécifique au sein des paysages (Hanski & Ovaskainen 2002), ou encore
a I’échelle des especes en diminuant I’abondance des individus par la plus faible
probabilité de survie d’un individu a travers la matrice (Andrén 1994). Les effets de la
fragmentation sont relatifs a la taille du domaine vital et a la capacité de dispersion des
organismes et donc de leur capacité a se maintenir par leur mobilité, dans des paysages
fragmentés (Stevens & Baguette 2008). Les processus de déplacement des organismes
s’effectuent a plusieurs échelles spatiotemporelles et ont des fonctions écologiques
définies. L’hétérogénéité spatiale des ressources contraint les individus a se déplacer
(Desroches 2011), ainsi les déplacements journaliers ont pour principale fonction de
trouver de la nourriture et s’effectuent a I’échelle du territoire (Burel & Baudry 1999).
Les déplacements de dispersion et ’établissement des juvéniles ont lieu principalement
a D’échelle du paysage et contribuent a la colonisation de nouveaux territoires, au
maintien des flux génétiques et a la persistance des populations a long terme face a
diverses contraintes comme les perturbations naturelles ou les changements
climatiques (Frankham et al. 2002; Fischer & Lindenmayer 2007; Chen et al. 2011).
Enfin les déplacements de migration saisonnieére peuvent avoir lieu a I’échelle d’un

continent et permettent une survie hivernale dans des sites propices. L’isolement des
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habitats affecte ainsi essentiellement les processus de dispersion des organismes et leur
maintien dans les paysages fragmentés dépend donc de leur capacité a coloniser ces
parcelles et a s'y reproduire en fonction des caractéristiques du paysage (degré de
vulnérabilité, type de couvert, distances), on parle alors de connectivité fonctionnelle
(Hanski & Gilpin 1991; With et al. 1997; Bunn et al. 2000; Bélisle 2005; Kindlmann
& Burel 2008). La connectivité du paysage est « le degré avec lequel un paysage facilite
ou entrave le mouvement des organismes entre des parcelles sources » (Taylor et al.

1993; Tischendorf & Fahrig 2000; Moilanen & Hanski 2001).

Au Québec, l'exploitation forestiére industrielle de la forét boréale a commencé au
cours du XXe siccle et représente un secteur socioéconomique important pour la société
québécoise (Ministére des Ressources Naturelles et de la Faune 2008). Avec
l'augmentation de la demande des produits forestiers et 1'émergence des coupes
mécanisées, de grandes coupes totales se sont étendues sur le territoire a partir du
milieu du siécle passé (Bergeron & Harvey 1997; Bergeron et al. 1999).-L'exploitation
forestiere induit ainsi une perte nette d'habitat pour les espéces résidentes de ces
milieux forestiers et contribue a la restructuration des communautés boréales (Drapeau
et al. 2003). Le paysage forestier québécois est régi par un régime de perturbations
naturelles complexes (feu, épidémies d’insectes, dynamique de trouées) et est donc
constitué d’une mosaique de peuplements dont les structures, compositions, tailles et
formes sont diversifiées (Grondin & Cimon 2003). Toutefois, I'aménagement forestier
engendre de nombreux €carts par rapport aux paysages naturels, notamment par le
rajeunissement de la mosaique forestiére (Drapeau et al. 2003; Gauthier et al. 2008;
Boucher et al. 2009b; Cyr et al. 2009), par des changements dans la structure et la
composition des peuplements (Grondin & Cimon 2003) ainsi qu’une modification de
l'agencement spatial et de forme de la mosaique forestiére (Drapeau et al. 2000; McRae
et al. 2001; Dragotescu & Kneeshaw 2012). Ces caractéristiques déterminent la
perméabilité (résistance) que présente un paysage face aux mouvements des

organismes souhaitant le traverser (Ricketts 2001; Prevedello & Vieira 2010) D'autres
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parametres telles que la pente, 1'altitude ou encore la présence d'activités humaines
peuvent influencer la perception du paysage par les organismes et constituer des
parametres de résistance au mouvement de la matrice paysagere (Ferreras 2001;
Drienzen et al. 2007; Rayfield et al. 2010). Les mouvements des organismes est un des
comportements les plus difficiles a observer et a quantifier (Zeller et al. 2012) et il
existe peu d'études expérimentales sur la fragmentation du territoire pour des raisons
de contraintes financiéres et techniques (Debinski & Holt 2000, mais voir Gobeil &

Villard 2002; Roy & De Blois 2006; Driezen et al. 2007).

L’étude de la connectivité des paysages a ainsi recourt a diverses approches
méthodologiques se basant sur diverses caractéristiques mesurables du territoire a
I’aide des systemes d’information géographique (SIG). Il existe diverses fagons de
mesurer des distances. La plus connue étant la distance euclidienne qui représente la
plus courte distance physique entre deux points pris dans l'espace. Toutefois, cette
distance bien que significative au niveau mathématique, ne reléve que peu de la réalité
biologique et du comportement de déplacement des animaux. Ainsi, au début des
années 2000, des réflexions ont émergé quant a mesurer la distance différemment, de
facon plus effective. C'est ainsi que s'est développé le calcul des chemins de moindre
cout (Ferreras 2001; Adriaensen et al. 2003). De fagon analogue a la distance
euclidienne, 1'algorithme calcule une distance alternative : la distance la plus courte
mais en unité de colits écologiques ou en longueur équivalente. Tout déplacement
occasionne des colits énergétiques qui augmentent selon la perméabilité (résistance) de
la matrice (Ferreras 2001; Adriaensen et al. 2003). A chaque pixel est attribué une
valeur de colit correspondant a la distance pergue par 1’espeéce d’intérét et dépend donc
des caractéristiques du paysages mais également du comportement de 1’espéce et
témoigne du colit écologique que représente la traversée de cette cellule : stress,
mortalité, prédation... (Ricketts 2001; Broquet et al. 2006). Les chemins de moindre
colt minimisent ainsi les colits cumulatifs entre deux entités désignées (parcelles ou

points par exemple). De plus, il existe plusieurs approches pour appliquer les chemins
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de moindre colt. Une approche communément appliquée est I'approche binaire qui
conceptualise le territoire de fagon dichotomique : le couvert propice au déplacement
et le non-propice (Bunn et al. 2000; Awade et al. 2012). Cette perception simplifie le
territoire, néanmoins, elle peut refléter une part de la réalit¢ pour des especes
spécialistes des milieux matures (Baguette & Van Dyck 2007). Pour illustrer les
contraintes aux déplacements que générent ces paysages sous aménagement, nous
avons décrit ces contraintes a travers trois scénarios : un scénario binaire, et deux
scénarios hétérogeénes en intégrant I’effet de la régénération forestieére sur une chrono-
séquence de 20 ans entre 1985 et 2005. De fagon innovante, nous avons adapté des
outils d’analyse de connectivité développés en milieux plus contrastés (matrices
agricoles ou urbaines en général) pour les adapter a la complexité de 1’écosystéme
forestier québécois. D’une part, la fragmentation de la forét boréale est une
fragmentation « temporaire » dans laquelle les aires récoltées se régénérent au cours du
temps (Drapeau & Imbeau 2006). Cette fragmentation différe deés lors grandement des
impacts de la fragmentation de la forét tempérée ou tropicale ou les terres sont
converties en milieux agricoles (Drapeau et al. 2000; Schmiegelow & Moénkkonen
2002; Kupfer et al. 2006). Nous avons choisi d’étudier la connectivité a travers
I’évolution de la perméabilité de la matrice des paysages aménagés en termes de
contraintes au déplacement représentées par la composition et la configuration du
paysage fournies par les habitats résiduels ainsi que par la reprise forestiére de ces aires
en forét boréale pour les organismes inféodés aux milieux forestiers matures (Ruel et
al. 2001; Potvin & Bertrand 2004; Elie & Ruel 2005; Mascarta Lopez et al. 2006;
Harper et al. 2006). En effet, comprendre comment les paramétres influencent la
connectivité des paysages aménagés de facon spécifique et temporelle représente un

défi important pour la mise en place de processus de conservation.

Nous avons d’abord analysé les proportions d’habitats résiduels dans deux secteurs de
coupe identifiés puis nous avons étudié les contraintes au déplacement qu’imposent les

zones aménagées en forét boréale et ce, de fagcon temporelle d’apres trois scénarios
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représentant trois organismes cibles. Nous avons pu faire émerger les grands itinéraires
(corridors) potentiellement empruntés par les organismes pour se déplacer dans ces
aires ouvertes et avons mis en évidence I’importance de certains ¢léments dans ces

réseaux par leur role structurant.

2.2 Matériel et méthodes
2.2.1 Aire d'étude

L’aire d’¢étude recoupe en partie les régions de 1'Abitibi-Témiscamingue et du Nord-
du-Québec, entre Amos et Waswanipi (fig. 2.1) et est localisée au coeur de la forét
boréale, plus précisément dans la région écologique de la pessicre a mousses, dominée
par 1'épinette noire (Picea mariana, Mill.). D'autres essences conifériennes peuplent
également la zone boréale comme le pin gris (Pinus banksiana, Lamb.) qui est une
espeéce possédant des cones sérotineux se régénérant aprés le passage d'un feu
(Lindenmayer & Franklin 2002), ou encore les sapins baumiers (Abies balsamea, Mill.)
par exemple. Ces essences conifériennes poussent sous des conditions climatiques
difficiles de par la courte saison de croissance annuelle couplée a un froid sévere et a
une faible disponibilité en nutriments (Burton et al. 2010). Le paysage étudié est
relativement plat et est constitué d'un relief de plaines, avec un pourcentage
d'inclinaison des pentes compris entre 0 et 8 %. Concernant le climat, la température
moyenne annuelle est de 0.0°C (Blouin & Berger 2004, 2005). Au sein de ce paysage
nous avons analysé deux zones aménagées (secteur 1: 179.30 km? et secteur 2: 187.53
km?, fig. 2.1 et 2.3) lesquelles constituant nos toiles de fond pour l'analyse de la
perméabilité du territoire (fig. 2.1 et 2.2). Historiquement, 'aménagement (coupes
totales et coupes avec protection de la régénération, CPR) s'est déroulé principalement
entre 1983 et 1995 et entre 1986 et 1994 pour les secteurs 1 et 2 respectivement. Ces
secteurs ont été choisis car leur taille ainsi que leur forme sont représentatives des
agglomérations de coupe et ne sont que peu tronquées (secteur 2) par la disponibilité

des images satellites. Nous avons choisis de les comparer car ils présentent une
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organisation spatiale du couvert résiduel assez différente pouvant influencer les
analyses de connectivité. En effet, le secteur 1 dispose de peu d'habitats résiduels
linéaires mais possede toutefois une bande riveraine traversant tout le secteur, en

revanche le secteur 2 posseéde quant a lui de nombreux habitats linéaires (fig. 2.3).

2.2.2 Images satellites

Afin d’aborder les changements temporels de la configuration des paysages aménaggs,
nous avons utilisé différentes scénes d’imagerie satellitaires. Notre jeu de données est
ainsi constitué de quatre scénes temporelles (1985, 1995, 2000 et 2005) obtenues a
partir d'images LandSat d'une résolution de 30 m x 30 m déja classifiées (Valeria et al.
2012), selon les 48 classes de Wulder et al. (2008). Pour répondre a nos objectifs et
¢évaluer I’évolution de la perméabilité des paysages aménagés au cours du temps, nous
avons ensuite regroupé les différentes classes du paysage selon dix types de couverts
de végétation que nous avons associés a des valeurs de résistance au déplacement de la
faune (tableau 2.1, fig. 2.2) : (1a) perturbations naturelles et régénération foresticre de
stade post-feu (comportant essentiellement des zones dénudées par le feu et dont le
couvert de régénération est inférieur a 2 m), (1b) coupes récentes et régénération basse
(regroupant les surfaces dénudées par la coupe et les couverts arbustifs bas inférieurs a
2 m), (2) régénération de stade arbustif (contenant des stades plus avancés comme les
arbustes, de 2 a 7 m), (3) régénération au stade de jeunes peuplements (regroupant les
feuillus ou les peuplements mixtes dominés par les feuillus, de 2 a 7 m ou plus), (4)
couvert forestier mature (regroupant les résineux et les peuplements mixtes a tendance
résineuse de 7 m et plus et de 70 ans et plus), (5) landes boisées, (6) milieux humides,
(8) surfaces improductives (surfaces agricoles, herbes, lichen et mousse), (9) autres
(ombres, nuages, neige) et (10) plans d’eau. La classification des images est issue d’une
étude de Valeria et al. (2008). Ces auteurs ont effectué I’ortho-rectification, la
correction radiométrique et la normalisation des images. La classification a été
effectuée selon une méthode d’amélioration de la classification (Beaubien et al. 1999).

Finalement la validation a été effectuée a I’aide de photos géoréférencées. L’exactitude
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de la classification obtenue se situe a prés de 70 % (Valeria et al. 2012). Les couverts
inférieurs a 2 m ne constituent en aucun cas de 1’habitat pour les espéces inféodées aux
milieux forestiers matures. Les regroupements ont été¢ effectués sur la base de
I’évolution des cohortes structurelles et en fonction de la composition en especes. Ainsi
notre aire d’étude étant située en pessiére noire a mousses, nous avons considéré
comme matures les peuplements résineux de plus de 70 ans et d'au moins 7 m de
hauteur. En effet, les organismes inféodés aux milieux matures ont besoin d’une
diversité de structure pour effectuer leur cycle de vie. D'ordinaire, les peuplements
résineux issus de la deuxiéme cohorte comportent du bois mort au sol ou debout issu
de la premiére cohorte feuillue (Bergeron et al. 1999). Les cartes ont été traitées en
utilisant le logiciel ArcMap v.10 (ESRI 2012). Sur ces scénes, les habitats résiduels
sont facilement reconnaissables formant un réseau de séparateurs secs ou humides

offrant une connectivité a la forét résiduelle dans le paysage aménagg.

2.2.3 Analyse de la résistance des matrices coupées aux déplacements des
organismes

Etant donné I’étendue temporelle de 1’é¢tude (20 ans), plusieurs modalités
d’interventions forestieéres concernant la rétention dans les agglomérations de coupe se
sont succédé au sein de ce territoire. En effet, le Réglement sur les Normes
d’Interventions en forét publique (RNI) a été mis en place pour la premiere fois en
1988. Le texte original prévoyait notamment la mise en place: 1) d’aires de
confinement de 1’orignal d’une taille de 3 a 10 hectares, 2) de lisiéres permettant un
encadrement visuel (considérations esthétiques et d’acceptabilité sociale) autour des
routes et de certaines infrastructures, 3) des bandes riveraines afin de protéger la qualité
de I’eau (20 m de part et d’autre des cours d’eau a écoulement permanents) et 4) en
absence de cours d’eau, de séparateurs secs (de 60 a 100 m) entre deux parterres de
coupes. De plus, la taille maximale des coupes a blanc était de 250 ha. En 1996, le RNI
a été modifié : la mise en place des ilots a orignaux a été supprimée et la taille maximale

des coupes a blanc a été revue a la baisse atteignant désormais un maximum de 150 ha.
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De maniére arbitraire, la récolte des séparateurs de coupes était permise lorsque la
régénération adjacente atteignait deux métres en 1988 et a été révisée a trois metres en
1996. Ainsi, la forét résiduelle au sein de ce paysage constitué¢ d’agglomérations de
coupes est principalement formée d’habitats lin€aires (bandes riveraines et séparateurs
secs) avec des ilots a orignaux dispersés dans les agglomérations de coupes établies de

1988 a 1996 (Gouvernement du Québec 1988, 1996).

Au sein de ce paysage, nous avons identifi¢ deux secteurs aménagés (agglomération de
coupe) sur la scéne de 1995 pour lesquelles nous avons réalisé une analyse de la
perméabilité du territoire (fig. 2.1 et 2.2, secteur 1 : 179.30 km? et secteur 2 : 187.53
km?). Nous avons ensuite disposé 20 points sur le pourtour de ces zones a raison d’un
point tous les 2 a 4 km de distance. Ces points ont servi d’amorces (points de départ et
d'arrivée des chemins) pour déterminer des chemins de moindre coit (least cost path,
O’Brien et al. 2006) traversant le paysage d’agglomération de coupes, pour un total de
190 chemins (couples de points) par secteur (fig. 2.3). Les distances de moindres cotits
cumulés ainsi que leurs équivalents métriques ont ensuite été compilés a l'aide du
logiciel Graphab (Foltéte et al. 2012). Afin de compiler les distances de moindre cofit
selon trois scénarios différents, un cofit a €té attribué a chaque type de couvert forestier
(tableau 2.1). Bien que les valeurs de colits soient appuyées par la littérature, ces
derni¢res demeurent subjectives. En effet, a travers la littérature, les valeurs de cofits
de résistance attribuées pour les différents types de couverts sont trés hétérogenes et
étendues (O'Brien et al. 2006, Rayfield et al. 2009; Zeller et al. 2012). Dans nos
scénarios, les aires ouvertes peuvent €tre traversées, toutefois, le colit associé a ces
milieux ouverts est maximal et ce, en se basant sur les connaissances comportementales
de contraintes a la dispersion d’espéces cibles (organismes associés a la forét mature)

face aux aires ouvertes ou en régénération (tableau 2.1).

Nous avons ainsi ¢€laboré trois scénarios pour notre étude représentant les

caractéristiques spécifiques de trois organismes inféodés aux milieux matures. Dans
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chacun des scénarios, le couvert forestier mature est associé a un couvert résineux
mature haut (> 7 m et plus de 70 ans) qui permet une protection lors du déplacement
des organismes dont les colits sont minimaux et ainsi pondérés a une unité de coft
(Robichaud et al. 2002; Adriaensen et al. 2003). Nous avons établi un scénario binaire
qui contraste la forét résiduelle mature aux aires de coupes peu importe leur état de
régénération, et deux scénarios qui sont des variantes de I’hétérogénéité des paysages
coupés en intégrant la régénération de la matrice forestiere comme un parametre de la
fluidité variable du déplacement de la faune dans les aires en régénération (tableau 2.1).
La différence entre ces scénarios va permettre de faire la part entre le role fonctionnel
de la régénération foresticre et celui de la forét résiduelle maintenue dans les
agglomérations de coupes pour le déplacement de la faune au cours du temps. Le
premier scénario est un scénario homogene dans lequel la matrice autre que forestiere
se voit attribuer des cotts identiques pendant la période suivant la coupe (tableau 2.1).
Ce scénario renvoie a une perception binaire (couvert propice au déplacement ou non)
du paysage et pour les especes strictement spécialistes des foréts matures et agées qui
évitent tout milieu ouvert ou non mature peu importe son stade de régénération. C’est
par exemple le cas du caribou forestier (Rangifer tarandus caribou). La matrice
aménagée est alors percue comme un environnement hostile n’étant en aucun cas

propice au déplacement (Bender et al. 2003; Awade et al. 2012).

Les deux scénarios suivant incluent l'effet de la régénération du couvert forestier
(notamment la hauteur) et font la distinction entre les différents types de couvert de
végeétation (stades de régénération, composition et hauteur variables) afin d’évaluer la
connectivité en fonction des traits spécifiques et des capacités de déplacement
d'espéces associées aux milieux forestiers matures, mais dont la contrainte aux
mouvements peut €tre atténuée par la régénération du couvert forestier dans la matrice
aménagée. Pour documenter 1'effet de l'incorporation de la régénération forestiere dans
notre étude, nous avons hiérarchis¢ les colits (tableau 2.1) pour les couverts en

régénération mais conservé les mémes colits pour les coupes et les zones ouvertes que
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pour le scénario « Bi » (binaire); il s’agit du scénario désigné comme scénario « Bi R
» dans la suite de I’étude qui correspond aux contraintes aux déplacements d’espéces
cibles telles que les oiseaux associés aux foréts matures dont la régénération du couvert
forestier atténue les contraintes aux déplacements (Robichaud et al. 2002). Enfin, pour
notre troisieme scénario (ci-apres désigné comme scénario « Hété », tableau 2.1), nous
avons établi des colits moindres, relativement au scénario « Bi » pour tous les types
d’habitats qui sont en lien avec la gamme des valeurs de cofts utilisées précédemment
a travers la littérature, pouvant correspondre a des contraintes de déplacements pour
les petits mammiféres tels que le campagnol a dos roux (Gagnon 1993; Fauteux et al.
2012). Les petits mammiferes peuvent se déplacer dans les aires de coupes mais les
risques de prédation sont élevés tant que le couvert végétal au sol n’est pas refermé et

ne fournit pas une protection adéquate contre la prédation par exemple.

2.2.4 Analyses spatiales et statistiques
2.2.4.1 Axes de déplacements et connectivité

Au cours des deux dernieres décennies, le recours a la théorie des graphes pour
I'analyse des réseaux a gagné en popularité¢ (Cantwell & Forman 1993). Les outils de
la théorie des graphes nécessitent d’identifier préalablement des parcelles définies
d’habitat qui constituent les nceuds du réseau qui sont connectés par des liens
représentant les flux ou déplacement des organismes (exprimés en distances
euclidiennes ou de moindre coit) (Bunn et al. 2000; Urban et al. 2009). Toutefois, la
trame de couvert forestier mature et 4gé résiduel en forét boréale québécoise représente
un défi pour définir des parcelles de par le caractére linéaire de ces éléments du paysage
« connectés structurellement » aux ¢léments de forme plus parcellaire. Pour nous
affranchir de ce questionnement et évaluer la perméabilité de ces zones a étre
traversées, nous avons généré et analys¢ plusieurs chemins de moindre coiit (liens)
traversant la matrice aménagée (Pinto & Keitt 2009). Pour ce faire, nous avons créé les

nceuds du réseau, utilisés comme amorces, sur le pourtour des zones aménageées (fig.
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2.4). De plus, l'organisation spatiale des parcelles a travers le paysage permet de
caractériser les réseaux: par exemple, les réseaux peuvent avoir une structure linéaire
ou de type "cercle" reliant les parcelles les unes a la suite des autres, ou de type "étoilé"
présentant de nombreuses connexions entre les parcelles. La structure d'un réseau
permet de déterminer la résilience de ce dernier (Pascual-Hortal & Saura 2009). Ces
caractéristiques étant fonction du nombre de parcelles, de leur agencement au sein du
réseau et des caractéristique de la matrice (perméabilité) et des liens (avec une distance

seuil ou non) (Minor et al. 2008; Cumming 2011).

Nous avons deés lors visualisé la configuration spatiotemporelle des différents
itinéraires afin d’évaluer I’évolution de la structuration du réseau de déplacement au
sein de chacun des secteurs. Puis dans un second temps, nous avons calcul¢ la densité
de chemins empruntant une trajectoire commune dans un rayon de 100 m autour de
chaque cellule en fonction de chaque scénario et par année afin de décrire les grands
axes de densité de déplacement potentiel présents dans nos secteurs d’étude. Cette
analyse permet d’identifier les trajets fortement empruntés, en opposition a des zones
isolées et ¢loignées des grands axes de déplacement (corridors). Les analyses spatiales
des différentes sceénes ont été effectuées a 1’aide de ’outil line density du logiciel

ArcMap v.10 (ESRI, 2012).
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2.2.4.2 Codts de déplacements

Pour chaque secteur (1 et 2) et chaque scénario ("Bi", "Bi R" et "Hété"), nous avons
compilés 190 couples de chemins (20 amorces). Afin d’évaluer comment les cotits de
déplacements pour chaque scénario évoluent au cours du temps (entre chaque pas de
temps) et si les secteurs aménagés présentent des différences, un modele linéaire mixte

de covariance a été ajusté.

Nous avons utilis€¢ les couples de points nichés dans les secteurs comme effets
aléatoires du modele (appariement), I’année et la distance métrique comme effets fixes.
Nous avons testé 1’interaction du facteur « Année » avec la distance métrique comme
étant significative et ’avons ainsi incluse au mod¢le. Nous avons également testé les
différences entre les deux secteurs. L’analyse visuelle des résidus ne dévoile pas
d’anomalies discriminantes, le modele est donc utilisé pour tester les différences entre
chaque année. Nous avons ensuite utilis¢é un test de comparaison des différentes
modalités des facteurs deux a deux a 1’aide de la fonction Ismeans du package
homonyme (Lenth 2014). Les analyses ont été effectuées a 1’aide du logiciel R (R
Development Core Team 2014).

23 Résultats et discussion
2.3.1 Changements dans les secteurs aménagés

En 1995, la proportion de foréts résiduelles dans les zones aménagées est
respectivement de 18.60 % et de 16.56 % pour les secteurs 1 et 2. En 2005, dix ans plus
tard, ces valeurs chutent a 10.60 % et 8.63 % (tableaux 2.2 et 2.3). Au cours du temps,
la quantité de foréts résiduelles continue de diminuer et se stabilise dans les 10 a 15 ans
apres coupe dans les zones aménagées. On observe ainsi une érosion marquée dans les
cinq ans suivant les interventions dans chacun des secteurs. Le couvert résiduel est
essentiellement présent sous forme d’ilots et bandes riveraines dans le secteur 1 et sous
forme linéaire et bandes riveraines dans le secteur 2 (fig. 2.3). Concernant les

proportions de coupes identifiables, le secteur 1 possede déja une proportion de coupes
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de 9.54 % en 1985, en partie due au réseau routier mis en place dés 1985 et a la
préparation des chantiers de coupes a venir. Toutefois, en 1995, plus de 52.56 % du
secteur 2 se retrouve en coupes récentes, alors que cette proportion est de 38.63 % pour
le secteur 1 (tableaux 2.2 et 2.3). Cela peut s’expliquer par la désynchronisation des
évenements de coupes dans les deux secteurs. En effet, le secteur 1 a été aménagé de

facon antérieure au secteur 2 (entre 1983 et 1995 et entre 1986 et 1994 respectivement).

De plus, les tailles moyennes, formes, ainsi que 1'étendue de ces dernieres différent d'un
secteur a l'autre. Le secteur 1 posséde 1435 parcelles avec une taille moyenne d'habitat
résiduel de 1.34 ha et avec plus de trois parcelles dont la taille est supérieure a 100 ha.
En revanche, le secteur 2 posséde 1620 parcelles et la taille moyenne est de 0.63 ha
avec un maximum d'environ 30 ha pour seulement deux parcelles. Ces données
permettent de relever les caractéristiques différentes de chacun des secteurs en ce qui

concerne l'organisation spatiale du couvert résiduel.

2.3.2 Connectivité: grands axes de déplacement et structure du réseau

L’analyse visuelle de la configuration spatiotemporelle des différents chemins de
moindre colit ainsi que de leur densité au sein de chacun des secteurs montre pour le
secteur 1 une forte structuration des chemins et de leur densité dans le couvert résiduel
compris dans la bande riveraine pour le scénario « Bi » (fig. 2.5 4 2.10). Le nord-ouest
du secteur 1 est assez structuré avec 1I’émergence a posteriori de noeuds (croisement de
plusieurs itinéraires) tandis que le centre du secteur concentre les chemins en un
itinéraire principal du nord au sud suivant la bande riveraine constituée de forét
résiduelle (fig. 2.5). Les itinéraires et densités du scénario « Bi R » sont trés similaires
au scénario « Bi », en termes de configuration le réseau est donc semblable, toutefois
les cofits relatifs des chemins sont moins €levés (c.f. paragraphe suivant) (fig. 2.5). Ces
résultats confirment que malgré I’intégration de la régénération, la structure du réseau
ne change pas. Les pertes de couvert résiduel entre 1995 et 2005 (18.60 % a 10.76 %)

dans le secteur 1, contribuent grandement a augmenter les coflits cumulés de
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déplacement (fig. 2.11 a et b). Pour le scénario « Hété », I’ouest du secteur 1 possede
une structure de réseau plus étoilé avec de nombreux itinéraires et I’émergence de
plusieurs noeuds (fig. 2.7). De plus, lorsque 1’on analyse la carte de densité on remarque
que ce secteur possede des itinéraires non agglomérés (faible densité) suggérant une
forte redondance et diversité des itinéraires dans le réseau. Ce paysage fournit une
résilience accrue pour ce scénario dont les contraintes sont faibles pour le déplacement.
Dans chacun des scénarios, on observe une forte structuration du réseau le long de la
bande riveraine (ligne foncée sur les images de densité). Il semblerait que de par sa
place dans le secteur (au centre) et sa linéarité continue, cette derniére constitue un
corridor de déplacement important au sein de cette zone aménagée. Par ailleurs, cette
bande riveraine « draine » une grande quantité de flux de déplacement potentiel
révélant un isolement fonctionnel de parcelles de forét résiduelle notamment au centre-

est du secteur 1.

D’autre part, I’analyse du second secteur permet d’identifier quelques différences avec
le secteur 1 et de poser des hypothéses quant a la configuration spatiotemporelle du
couvert résiduel mature. Dans un premier temps, on remarque que le couvert résiduel
est présent principalement sous forme linéaire et sous forme de petits ilots. Ensuite,
sous le scénario « Bi », on observe une structuration du réseau en 1995 qui se
complexifie en 2005 avec I’émergence d’une grande abondance d’itinéraires due a la
mise en réseau des parcelles résiduelles créent par 1’érosion des éléments linéaires (fig.
2.8). Ces dernieres se structurent comme des nceuds émergeant du réseau et ayant pour
fonction d’agir comme stepping stones (pas japonais) (fig. 2.8). Les cofits relatifs sont
davantage élevés dans le secteur 2 par rapport au secteur 1 sous le scénario binaire,
cette augmentation de colts peut étre principalement attribuée a la perte des éléments
structurant le réseau (fig. 2.5 et 2.10). Les chemins du scénario « Bi R » quant a eux
sont déja variés par la structuration de leur itinéraire en 1995, de méme que la faible
densité des itinéraires (fig. 2.9). En 2005, les cofits relatifs du scénario « Bi R »

augmentent de fagon plus prononcée dans ce secteur que dans le secteur 1 (fig. 2.11 b).
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Une explication que nous pourrions avancer est la plus grande proportion de coupe
dans ce paysage qui participe a I’augmentation des cofits, en plus de la perte d’éléments
de forét résiduelle mature structurant le réseau (tableaux 2.2 et 2.3). Enfin, les résultats
pour le scénario « Hété » se comportent de fagon similaire au scénario « Bi R » avec
un réseau tres « nervuré » deés 1995 (fig. 2.10). De la méme fagon, les itinéraires sont
trés variés et donc peu denses. Les flux de déplacement drainés dans le secteur 2 a
travers les différents chemins sont plus dilués a travers le réseau permettant la

redondance et 1’alternance des itinéraires.

Ces résultats mettent en lumicre le rdle structurant du réseau hydrologique et des
séparateurs secs. Les paysages possédant une forte proportion de cours d'eau
permanents présentent un avantage pour la mise en place d'un réseau persistant. En
effet, des études ont montré que les bandes riveraines et les séparateurs étaient
susceptibles au chablis et corrélés avec la direction du vent 5 ans apres coupe (Ruel et
al. 2001). Des lors, dans les zones présentant une hydrologie moindre, les séparateurs
secs jouent un role critique pour la mise en place du réseau et permettent de le

restructurer.

Les caractéristiques de la matrice telles que la hauteur ou la composition du couvert
influencent la structuration du réseau. En effet les matrices plus perméables permettent
d'établir de nouveaux itinéraires de dispersion (voir fig. 2.7 et 2.10) tandis que les
matrices peu perméables concentrent les chemins dans un seul itinéraire possible (fig.

2.8 et 2.10).

2.3.3 Evolution de la résistance du paysage au cours du temps (cotits écologiques)

Les analyses comparatives des droites de colits relatifs ainsi que les modéles mixtes
permettent d’identifier une forte augmentation des cofits de déplacements pour tous les
scénarios entre 1985 et 1995 (p < 0.0001) évidemment due a I’exploitation foresticre
et a la perte de couvert forestier mature (fig. 2.11). Cette augmentation est plus marquée

dans le scénario « Bi » (fig. 2.11 a) que dans les scénarios hétérogénes (« Bi R » et «



76

Hété », fig. 2.11 b et ¢) en raison des valeurs moins contraignantes de ces derniers qui
incorporent la régénération foresticre dans chacun des secteurs. Entre 1995 et 2000 (p
< 0.0001), les colts continuent d’augmenter, mais toutefois de maniére plus modérée
pour chacun des scénarios. Sous le scénario de référence « Bi », les droites de colits
relatifs sont similaires pour les années 1985 et 1995 (p= 0.4701 et p= 0.9999
respectivement, tableau 2.7) et ce malgré une proportion d’aires ouvertes (coupes et
régénération) plus importante dans le secteur 2 (73.3 %) que dans le secteur 1 (69.6 %)
et une proportion de couvert forestier mature plus faible dans le secteur 2 (16.5 %) que
le secteur 1 (18.6 %) en 1995 (tableaux 2.2 et 2.3). Ce résultat suggeére que la
configuration spatiale du couvert résiduel pourrait jouer un role dans les colts de
déplacements, en effet, le secteur 2 est un secteur dont les ¢léments résiduels sont
essentiellement linéaires et juxtaposés les uns aux autres, tandis que ceux du secteur 1
sont sous forme de bandes riveraines et d'ilots. Le couvert résiduel présent participerait
ainsi davantage a la connectivité de ces zones aménagées lorsque ce dernier est sous
forme linéaire de corridors de déplacement. Les cofits se stabilisent ensuite entre 2000
et 2005 (p = 0.0322 et p = 0.9984, pour les secteurs 1 et 2 respectivement, fig. 2.11a et
tableau 2.7) mais on note une plus grande augmentation des colits cumulés par unité de
distance métrique pour le secteur 2 par rapport au secteur 1, la pente de la droite y étant
plus accentuée. Ce résultat suggeére que les pertes de couvert résiduel bien que
similaires dans les deux secteurs sont plus dommageables dans le secteur 2 qui est
dominé par les habitats résiduels linéaires. Les pertes de forét résiduelle du secteur 1
semblent étre présentes principalement dans des structures participant peu a la
connectivité du paysage tandis que les pertes de couvert résiduel du secteur 2
impliquent de plus grandes augmentations de cofits relatifs, suggérant de nouveau
I’importance de la configuration linéaire de ces €léments. L’€érosion du couvert résiduel
linéaire pourrait €tre plus importante en raison de sa susceptibilité plus forte au chablis
compte tenu de leur faible largeur (Ruel et al. 2001; Mascartia-Lopez et al. 2006). Le
scénario « Bi R » quant a lui expérimente des valeurs de colts relatifs plus faibles de

par I’incorporation de la perméabilité¢ de la matrice en régénération (fig. 2.11 b). De
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plus, on note que pour le secteur 2, les colits de 2005 et de 1995 ne sont pas
significativement différents (p = 0.1314, tableau 2.8), suggérant ainsi que la
régénération du couvert pourrait compenser 1’érosion des structures de déplacement.
En effet, I’érosion a lieu de facon discontinue créant ainsi de petites parcelles
résiduelles agissant comme stepping stones (pas japonais) a travers la matrice en

régénération (fig. 2.3).

Concernant le scénario « Hété », toutes les années sont significativement différentes
les unes aux autres (p < 0.0001) pour chacun des secteurs (tableau 2.9). Les pentes sont
toutefois bien plus faibles que les scénarios « Bi » et « Bi R » en raison des colits de
résistance plus faibles qui représentent des contraintes atténuées dues a la plus forte
perméabilité du paysage. De la méme fagon que pour le scénario « Bi R », on remarque
que les cotits relatifs de 2005 diminuent par rapport aux cofts relatifs de 2000 pour

chacun des secteurs (fig. 2.11 ¢).

Nos analyses démontrent que les caractéristiques de la matrice environnant constituent
des éléments influencant la perméabilité des environnements a traverser et pouvant dés
lors réduire les probabilités de dispersion des organismes et donc la connectivité du

paysage (Ricketts 2001; Debinski 2006; Prevedello & Vieira 2010).

2.3.4 Implications pour 'aménagement forestier

Les résultats précédents montrent 1’émergence a posteriori des nceuds du réseau
(croisement de plusieurs itinéraires) des zones aménagées lorsque les parcelles
résiduelles sont proches les unes des autres et que leur répartition est homogene, plus
spécifiquement dans le secteur 2 (fig. 2.8 a 2.10). Les nceuds constituent les éléments
centraux d'un graphe et la configuration "étoilée" du réseau assure une meilleure
connectivité du paysage et fournit donc un réseau de couvert résiduel robuste
(Cumming 2011; Gao et al. 2013). Ces parcelles résultent principalement de 1’érosion
de la trame d’habitats résiduels linéaires par le chablis partiel (Smith & Watts 1987;
Ruel et al. 2001; Elie & Ruel 2005; Rich et al. 2007) et participent essentiellement a la
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portion du flux de connectivité en agissant comme Stepping stones. Les parcelles de
forét résiduelle présentes dans le secteur 2 sont mieux connectées fonctionnellement
les unes aux autres par la diversification et la redondance des flux de déplacement que
celles du secteur 1. Nous avons des lors identifié que les pertes de couvert forestier
mature résiduel sont plus dommageables lorsqu’elles ont lieu dans des éléments
structurant le réseau, mais que ces derniéres conservaient néanmoins un role
fonctionnel en tant que stepping stones (pas japonais) permettant le maintien potentiel
des processus écologiques spatialement dépendants (Hanski 1999; Adriaensen et al.
2003). En effet, ces éléments du réseau peuvent permettre la recolonisation efficace
des paysages perturbés en diminuant notamment les distances entre les parcelles (Saura
et al. 2014). Ainsi nos résultats indiquent que les stratégies de conservation dans les
territoires forestiers aménagés nécessitent des plans de gestion qui ne se basent pas
uniquement sur la quantité de forét résiduelle mais également sur son organisation
spatiale, en tenant compte des ¢léments de la forét résiduelle qui sont spatialement

structurants pour maintenir des réseaux écologiques a long terme au sein du paysage.

A ce titre, les stratégies de rétention variable pourraient pallier a la perte de la trame
mature en territoire aménage. Ces rétentions peuvent varier de par la taille et le nombre
d’arbres qui s’y trouvent et ainsi de leur état (vivant, sénescent, mort sur pied ou au sol
a différents stades de décomposition) pour assurer le recrutement et la présence
continue de bois vivant (de gros diametre) et mort dans le systéme. En plus de pouvoir
étre utilisés pour le mouvement, ces €léments constituent des réserves pour la
régénération des peuplements et pour le recrutement de bois mort (Tittler et al. 2001).
Néanmoins, ils peuvent étre sensibles au chablis ou potentiellement récoltés (lorsque
la régénération adjacente atteint 3 m, RNI 1996) et leur persistance a long terme dans
les aires aménagées n’est pas donc assurée de maniere pérenne, notamment pour la
rétention linéaire (Ruel et al. 2001; Harper et al. 2006). Les stratégies pourraient dés
lors alterner la rétention sous forme d’ilots et de séparateurs de largeur plus

conséquente pour permettre leur maintien de fagon plus durable et limiter les effets de
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bordure (200 m, Hannon et al. 2002). De plus, I’utilisation des structures linéaires peut
avoir une fonction de corridor de déplacement mais peut également servir d'habitat (ou
refuge, Robinson et al. 2013), notamment pour les oisecaux forestiers en fonction du
degré de régénération de la matrice (Machtans et al. 1996; Schmiegelow & Machtans
1997; Robichaud et al. 2002; Schmiegelow & Monkkonen 2002; Baum et al. 2004;
Prevedello & Vieira 2010; Bédard 2013). De plus, en pessiére a mousses, le ministere
prévoit la mise en place de Compartiment d'organisation Spatiale (COS) dans le but de
maintenir de grands massifs non perturbés de forét mature, de configuration optimale,
dans les paysages aménagés afin de conserver un seuil de 30 % d'habitats au sein du

paysage peu importe I'échelle (Leduc et al. 1994, Nappi 2013).

Un autre aspect du chablis partiel engendré par la trame d’habitats linéaires de ces
paysages aménagés est que ce dernier pourrait constituer une source
d’approvisionnement en bois mort qui pourrait soutenir un réseau trophique (basé sur
une di¢te d’insectes saproxylliques) et/ou un réseau d'excavateurs cavicoles, pouvant
au moins en partie compenser pour la raréfaction de ces ¢léments dans les paysages
aménagés (Imbeau et al. 2001; Martin et al. 2004; Saint-Germain et al. 2007; Drapeau
et al. 2009; Saint-Germain & Drapeau 2011; Chisholm et al. 2011; Ouellet-Lapointe
etal. 2012).

Le développement de la régénération forestiere peut ainsi influencer le degré de
connectivité d’un territoire au cours du temps (Robichaud et al. 2002). La perception
des chemins de moindre colt peut s'apparenter a une connaissance et/ou un
apprentissage du paysage (connaissance des itinéraires les plus perméables: de moindre
codt) et pourrait donc davantage représenter les processus d'alimentation et de maintien
dans le territoire par l'utilisation optimale des ressources disponibles dans ces paysages
(Thompson et al. 2014). La connectivité de ces parcelles résiduelles pourrait constituer
un parametre de qualité d'habitat par l'accessibilité des ressources. Les chemins de

moindre cofit ne constituent pas des chemins uniques possibles pour la dispersion des
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especes et il est possible d'intégrer la multiplicité des itinéraires grace aux analyses de
flux issues de la théorie des circuits (Pinto & Keitt 2009; McRae et al. 2005; Zetterberg
et al. 2010). Ces analyses considérent les processus de dispersion comme analogues
aux flux d'individus et pouvant refléter la dispersion "a tatons" pour la recherche de
nourriture ou des juvéniles en lien avec une "méconnaissance" du territoire et de

l'organisation spatiale des ressources (McClure-Rainey 2012; Vergara et al. 2015).

L'utilisation du paysage (parcelles d'habitat résiduel et matrice forestiere) est donc
différente en fonction de la dynamique forestiere (régénération) mais également en
fonction des traits d'histoire de vie de chaque organisme. Comprendre chacun de ces
paramétres représente ainsi un défi afin de pouvoir appréhender la connectivité des
paysages aménagés de facon spécifique et temporelle (Minor et al. 2008; McClure-
Rainey 2012). Bien que ne permettant pas le maintien des espéces a grands domaines
vitaux, les bandes riveraines et les séparateurs linéaires semblent permettre le maintien
de la plupart des oiseaux, de 1’écureuil roux et de I’écureuil volant (Potvin & Bertrand

2004).

2.4 Conclusion

Cette étude a permis de documenter 1’effet de la configuration du couvert forestier
résiduel au sein des aires coupées d’une part, et d’autre part I’influence de la
régénération forestiere sur les colts de déplacement. Notre étude apporte un regard
dynamique sur les contraintes de déplacements qu’engendrent ces paysages aménageés
au cours du temps. Ainsi, pour un horizon de 20 ans apreés coupe, nos résultats
permettent de documenter que pour des especes spécialistes des milieux matures et
¢vitant fortement les aires ouvertes (scénario « Bi »), comme cela peut étre le cas du
caribou forestier, les contraintes au déplacement sont persistantes et s’accentuent au
cours du temps notamment en lien avec la perte d’habitats résiduels dans la trame
aménagée. Dans le cas du scénario « Bi R », ce dernier peut correspondre a des

organismes plus mobiles tels que la martre ou les oiseaux forestiers. Dans ce cas, la
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fragmentation du paysage tend a étre atténuée au cours du temps grace a la reprise
forestiére et serait alors temporaire (Robichaud et al. 2002; Schmiegelow &
Monkkonen 2002; Planckaert & Desrochers 2012). Enfin, le scénario « Hété » est celui
posant le moins de contraintes au déplacement et la période de perte de connectivité
paysagere y serait bréve, en effet, & mesure que le couvert se referme, les contraintes
s’amenuisent grandement. La perméabilité au mouvement de ces paysages dépend des
caractéristiques de la matrice (hauteur du couvert, densité, essences...) (Bélisle et al.

2001; Kramer et al. 2001; Gobeil & Villard 2002).

Nos résultats suggérent qu'il est critique de comprendre comment les organismes
pergoivent le paysage et mais également comment le paysage évolue. Les stepping
stones constituent des aires d’attraction des mouvements et font émerger un réseau de
nombreuses parcelles dont les liens entre ces derniéres sont redondants et fonctionnels
(Angelstam et al. 2006; Pinto & Keitt 2009; Laita et al. 2011). Etant donné la faible
proportion de forét résiduelle restante dans les secteurs aménagés (< 10 %), la
configuration spatiale constitue une caractéristique importante pour le maintien des
processus écologiques et de la biodiversité en zones aménagées (Metzger & Décamps
1997; Betts et al. 2006, 2007; Zuckerberg & Porter 2010). De plus, les stepping stones
semblent étre des ¢léments stables dans le temps, a I'échelle étudiée de 10 ans (Ruel et
al. 2001), du point de vue de la persistance et seraient des catalyseurs pour la
recolonisation des parcelles plus isolées en paysage aménagé en agissant comme des
¢léments centraux qui assurent la connectivité tant avec les massifs a 1'extérieur des
agglomérations de coupes qu'a l'intérieur des agglomérations de coupes (Saura &
Rubio 2010; Rayfield et al. 2011; Saura et al. 2011, 2014; Baranyi et al. 2011). Malgré
tout, ces parcelles résiduelles demeurent exposées aux perturbations naturelles et leur
pérennité dépend donc de ces facteurs. La fragmentation de ces paysages aménagés ne
constitue néanmoins pas une fragmentation définitive (vs. déforestation, Allen &
Barnest 1985; Drapeau et al. 2000). Toutefois, malgré un tournant législatif,

notamment grace aux compartiments d'organisation spatiale, les empreintes des
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opérations forestieres des années antérieures persistent de marquer le territoire et leur

atténuation sera longue.
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2.6 Figures
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Figure 2.1 Localisation de 1’aire d’étude et des deux secteurs aménagés.



Figure 2.2 Légende pour I’ensemble des cartes présentées ci-apres.
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Secteur 1 Secteur 2
a)
b)
c)
d)
Figure 2.3 Proportions du couvert forestier au sein de chacun des secteurs pour

chaque année : a) 1985, b) 1995, c) 2000 et d) 2005 (voir fig. 2.2 pour la 1égende).
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a) b)
c) d)
Figure 2.4 Schéma explicatif de la méthodologie de compilation des chemins de

moindres coft : a) 20 points placés au pourtour du secteur a 1’étude afin de compiler
190 chemins , b) exemple de surface de résistance utilisées pour le calcul (ici il s’agit
du scénario « Bi» pour 2005), c) calcul des chemins avec le logiciel Graphab et d)
génération des cartes de densité d’itinéraires en fonction du nombre et de la longueur
des chemins passant dans un rayon de 100 m autour de chaque pixel (voir fig. 2.2 pour
la l1égende)..
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1995 2005
a)
b)
c)
Figure 2.5 Secteur 1, scénario « Bi » : a) Surfaces de résistance, b) Chemins de

moindre cott et ¢) Itinéraires de densité (voir fig. 2.2 pour la Iégende).
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1995 2005
a)
b)
c)
Figure 2.6 Secteur 1, scénario « Bi R » : a) Surfaces de résistance, b) Chemins

de moindre cofits et ¢) Itinéraires de densité (voir fig. 2.2 pour la 1égende).
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1995 2005
a)
b)
c)
Figure 2.7 Secteur 1, scénario « Hété » : a) Surfaces de résistance, b) Chemins

de moindre colt et c) Itinéraires de densité (voir fig. 2.2 pour la légende).
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1995 2005
a)
b)
c)
Figure 2.8 Secteur 2, scénario « Bi » : a) Surfaces de résistance, b) Chemins de

moindre colt et ¢) Itinéraires de densité (voir fig. 2.2 pour la Iégende).
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1995 2005
a)
b)
c)
Figure 2.9 Secteur 2, scénario « Bi R » : a) Surfaces de résistance, b) Chemins

de moindre colt et c) Itinéraires de densité (voir fig. 2.2 pour la légende).
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1995 2005
a)
b)
c)
Figure 2.10 Secteur 2, scénario « Hété » : a) Surfaces de résistance, b) Chemins

de moindre colt et c) Itinéraires de densité (voir fig. 2.2 pour la légende).
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Figure 2.11 Droites de régression et intervalles de confiance des colits cumulés
(sans unités) en fonction de la distance métrique (en metres) par année : a) Scénario
« Bi », b) Scénario «Bi R » et ¢) Scénario « Hété »; 1985 : noir, 1995 : vert, 2000 :
rouge et 2005 : bleu. Sur certaines droites 1’intervalle de confiance est tres petit et se
confond avec la droite.
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2.7 Tableaux

Tableau 2.1 Valeurs de cotits utilisées dans les analyses pour chacun des scénarios.
Le scénario binaire considére la matrice paysagere comme homogeéne possédant les
mémes colits de résistance, le scénario "Bi R" conserve les mémes coits de résistance
que le scénario binaire "Bi" pour le couvert mature et les coupes récentes mais introduit
une hétérogénéité dans les colits associés aux couverts en régénération. Enfin le
scénario "Hété" possede des colits moins €levés et variables selon le type de couvert.

Binaire Hétérogéne

Binaire Bi R Hété
Stade 0 : Post feu 50 30 7
Stade 1 : Arbustifs 50 20 5
Stade 2 : Jeunes peuplements 50 10 3
Foréts matures 1 1 1
Landes boisées 50 20 5
Milieux Humides 50 20 5
Coupes récentes 50 50 10
Improductifs et autres 50 50 10

Plans d’eau 100 100 50




Tableau 2.2 Proportions en pourcentage (%) des différents types de couverts

présents dans le secteur 1.

Secteur 1 1985 1995 2000 2005

Stade 0 : Post feu 0.990 0.015 0.158 0.640
Stade 1 : Arbustifs 3.544 18.535 6.809 10.869
Stade 2 : Jeunes peuplements  2.595 12.404 20.262 33.779
Foréts matures 74.001 18.602 10.756 10.603
Landes boisées 1.982 2.179 4.070 5.476
Milieux Humides 3580 5.512 9.578  6.348
Coupes récentes 9.545 38.635 44.075 29.386
Improductifs et autres 0.561 1.215 1.107 0.422
Plans d’eau 3202 2903 3.186 2477

104



Tableau 2.3 Proportions en pourcentage (%) des différents types de couverts

présents dans le secteur 2.

Secteur 2 1985 1995 2000 2005
Stade 0 : Post feu 0.068 0.026 0.402 0.946
Stade 1 : Arbustifs 3.005 9.302 11.021 9.056
Stade 2 : Jeunes peuplements  7.240 11.370 27.420 42.453
Foréts matures 79.354 16.561 8.634 8.431
Landes boisées 2.185 1458 3818 3.082
Milieux Humides 1.589 2965 5.129 5.101
Coupes récentes 0.097 52.564 36.054 26.282
Improductifs et autres 0.394 0946 1.743 0.481
Plans d’eau 6.067 4809 5771 4.179
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Tableau 2.4 Table des valeurs de R carré pour les droites de régression du modele

du scenario “Bi”.

Modzéle de régression « Bi » Coefficients R carré

Dist ~ DistM : Année + 0

Secteur 1 — 85 0.0433772 0.9568
kksk

Secteur 1 — 95 0.2657270 0.9411
kksk

Secteur 1 — 00 0.4589400 0.9290
kksk

Secteur 1 — 05 0.4308800 0.9241
skkck

Secteur 2 — 85 0.03333 *** 1

Secteur 2 — 95 0.277968 *** 0.8928

Secteur 2 — 00 0.64964 *** 0.927

Secteur 2 — 05 0.64180 *** 0.9145
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Tableau 2.5 Table des valeurs de R carré pour les droites de régression du modéle
du scenario “Bi R”.

Modgéle de régression « Bi R»  Coefficients R carré
Dist ~ DistM : Année + 0
Secteur 1 — 85 0.0406304 0.9621
*k ok
Secteur 1 — 95 0.118638 *** 0.9470
Secteur 1 — 00 0.168972 *** 0.9535
Secteur 1 — 05 0.140652 *** 0.9569
Secteur 2 — 85 0.03335 **x* 1
Secteur 2 — 95 0.176159 0.8355
skskskok
Secteur 2 — 00 0.226526 0.9201
skskeskok
Secteur 2 — 05 0.186924 0.9133

skokosk sk
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Tableau 2.6 Table des valeurs de R carré pour les droites de régression du modéle
du scenario “Hété”.

Modéle de régression Coefficients R carré
« Hété »
Dist ~ DistM : Année + 0

Secteur 1 — 85 0.036410 *** 0.9934

Secteur 1 — 95 0.05883 *** 0.9807

Secteur 1 — 00 0.0723103 0.9790
kKR

Secteur 1 — 05 0.0651625 0.9760
kKR

Secteur 2 — 85 0.03346 *** 0.9999

Secteur 2 — 95 0.068560 0.9404
skoksk sk

Secteur 2 — 00 0.084521 0.9616
skoksk sk

Secteur 2 — 05 0.0734] **** 0.9527
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Tableau 2.7 Mode¢les mixtes de comparaison pour le scénario « Bi ».

Contrastes Bi Estimate t ratio p value
S1-1985 S2 - 1985 345.75206 2.018 0.4701
S1—-1985 S1-1995 -2997.54279 -22.838 <0.0001
S1—1985 S2 - 1995 -3051.09933 -21.599 <0.0001
S1—-1985 S1-2000 -5595.72170 -41.824 <0.0001
S1—1985 S2 —2000 -8011.10657 -53.441 <0.0001
S1—-1985 S1—-2005 -5221.41439 -39.536 <0.0001
S1—1985 S2 —2005 -7914.48986 -52.742 <0.0001
S2 — 1985 S1—1995 -3343.29484 -20.807 <0.0001
S2 — 1985 S2 —1995 -3396.85138 -20.408 <0.0001
S2 — 1985 S1-2000 -5941.47376 -36.549 <0.0001
S2 — 1985 S2 —2000 -8356.85863 -48.339 <0.0001
S2 — 1985 S1—-2005 -5567.16644 -34.491 <0.0001
S2 — 1985 S2 —2005 -8260.24192 -47.715 <0.0001
S1-1995 S2 - 1995 -53.55654 -0.426 0.9999
S1—-1995 S1-2000 -2598.17897 -22.263 <0.0001
S1—-1995 S2 —-2000 -5013.56379 -36.858 <0.0001
S1—-1995 S1—-2005 -2223.87160 -19.431 <0.0001
S1—-1995 S2 —2005 -4916.94707 -36.116 <0.0001
S2 - 1995 S1-2000 -2544.62238 -19.799 <0.0001
S2 —1995 S2 —2000 -4960.00725 -34.445 <0.0001
S2 - 1995 S1—-2005 -2170.31506 -17.134 <0.0001
S2 —1995 S2 —2005 -4863.39054 -33.742 <0.0001
S1-2000 S2 —-2000 -2415.38487 -17.435 <0.0001
S1-2000 S1-2005 374.30732 3.182 0.0322
S1-2000 S2 -2005 -2318.76816 -16.721 <0.0001
S2 —2000 S1—-2005 2789.69219 20.372 <0.0001
S2 —-2000 S2 -2005 96.61671 0.634 0.9984
S1—2005 S2 —2005 -2693.07548 -19.649 <0.0001
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Tableau 2.8 Modc¢les mixtes de comparaison pour le scénario « Bi R ».

Contrastes Bi R Estimate T ratio p value
S1-1985 S2 - 1985 162.30509 2.356 0.2643
S1—-1985 S1-1995 -1068.87653 -20.440 <.0001
S1—1985 S2 —1995 -1815.53952 -31.854 <.0001
S1—-1985 S1-2000 -1765.27591 -33.639 <.0001
S1—1985 S2 —2000 -2502.64670 -42.564 <.0001
S1—-1985 S1—-2005 -1370.64671 -25.927 <.0001
S1—1985 S2 —2005 -1971.34222 -32.728 <.0001
S2 — 1985 S1—1995 -1231.18162 -19.136 <.0001
S2 — 1985 S2 —1995 -1977.84461 -29.422 <.0001
S2 — 1985 S1-2000 -1927.58100 -29.889 <.0001
S2 — 1985 S2 —2000 -2664.95179 -38.867 <.0001
S2 — 1985 S1—-2005 -1532.95181 -23.656 <.0001
S2 — 1985 S2 —2005 -2133.64731 -30.607 <.0001
S1—-1995 S2 —1995 -746.66298 -14.797 <.0001
S1—-1995 S1-2000 -696.39937 -15.514 <.0001
S1—-1995 S2 —2000 -1433.77016 -27.227 <.0001
S1—-1995 S1—-2005 -301.77018 -6.647 <.0001
S1—-1995 S2 —2005 -902.46568 -16.607 <.0001
S2 - 1995 S1-2000 50.26361 0.992 0.9756
S2 —1995 S2 —2000 -687.10718 -12.106 <.0001
S2 - 1995 S1—-2005 444.89280 8.703 <.0001
S2 — 1995 S2 -2005 -155.80270 -2,674 0.1314
S1-2000 S2 —-2000 -737.37079 -13.950 <.0001
S1-2000 S1—-2005 394.62919 8.650 <.0001
S1-2000 S2 -2005 -206.06631 -3.779 0.0041
S2 —-2000 S1-2005 1131.99998 21.249 <.0001
S2 —2000 S2 —2005 531.30448 8.859 <.0001
S1—2005 S2 —2005 -600.69550 -10.934 <.0001




Tableau 2.9
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Modeles mixtes de comparaison pour le scénario « Hété ».

Contrastes Hété Estimate t ratio p value
S1-1985 S2 — 1985 48.498886 3.383 0.0168
S1—-1985 S1—-1995 -270.493112 -22.703 <0.0001
S1—1985 S2 —-1995 -379.799617 -29.949 <0.0001
S1—-1985 S1-2000 -434.968811 -36.544 <0.0001
S1—1985 S2 —-2000 -573.186421 -43.926 <0.0001
S1—-1985 S1-2005 -348.921232 -28.961 <0.0001
S1—1985 S2 —2005 -440.893927 -33.309 <0.0001
S2 — 1985 S1—-1995 -318.991998 -23.850 <0.0001
S2 — 1985 S2 —1995 -428.298503 -30.855 <0.0001
S2 — 1985 S1-2000 -483.467696 -36.163 <0.0001
S2 — 1985 S2 —-2000 -621.685307 -43.816 <0.0001
S2 — 1985 S1-2005 -397.420118 -29.459 <0.0001
S2 — 1985 S2 —2005 -489.392813 -34.095 <0.0001
S1—-1995 S2 —-1995 -109.306505 -9.544 <0.0001
S1—-1995 S1-2000 -164.475698 -15.635 <0.0001
S1—-1995 S2 —-2000 -302.693309 -25.457 <0.0001
S1—-1995 S1-2005 -78.428120 -7.329 <0.0001
S1—-1995 S2 —2005 -170.400815 -14.078 <0.0001
S2 - 1995 S1-2000 -55.169194 -4.821 <0.0001
S2 —1995 S2 —-2000 -193.386804 -15.432 <0.0001
S2 —1995 S1-2005 30.878385 2.661 0.1356
S2 —1995 S2 —2005 -61.094310 -4.800 <0.0001
S1-2000 S2 —2000 -138.217611 -11.633 <0.0001
S1-2000 S1—-2005 86.047578 8.053 <0.0001
S1-2000 S2 -2005 -5.925117 -0.490 0.9997
S2 —-2000 S1—-2005 224.265189 18.640 <0.0001
S2 —2000 S2 —2005 132.292494 10.108 <0.0001
S1—2005 S2 —2005 -91.972695 -7.513 <0.0001




CONCLUSION GENERALE

Sur le territoire québécois, la planification de la récolte foresticre est basée sur des
estimations de volumes (possibilité forestiere) plutét que sur la disponibilité de
superficies en habitat (Neto et al. 2013). Ces projections dépendent de parametres plus
variables tels que 1'établissement de la régénération, les taux de croissance, les types de
peuplements, les dépots du sol, ou encore le climat. Ainsi, nos résultats des taux
d’aménagement subis annuellement en termes de surfaces récoltées (2.06 % pour 1985-
2005) en lien avec d’autres ¢tudes (Leroy 2014), peuvent suggérer que la reprise
forestiere dans ces systémes pourrait €tre trop lente pour garantir un approvisionnement
suffisant d’habitats de qualité (> 30 % d'habitat : couvert mature > 7 m), ces projections
ne prenant par ailleurs pas en compte les manifestations éventuelles de perturbations
naturelles. Cependant, a 1’échelle internationale, les enjeux de conservation sont traités
avec des cibles exprimées en superficies ou pourcentage d'habitats (Convention on
Biological Diversity 1992). En effet, ces mesures représentent une évaluation plus

instinctive de la quantité d'habitats disponibles pour les organismes.

Dans le chapitre II nous avons abordé de fagon temporelle, les contraintes qu'impose
un paysage aménagé pour le déplacement des organismes. L’aménagement forestier a
un impact persistant a grande échelle sur le paysage et ’expansion et I’agrandissement
des agglomérations de coupes tendent a inverser la matrice vers une matrice en
régénération (vs matrice forestiere dans les paysages peu aménagés). La trame
aménagée ressemblera ainsi davantage aux secteurs pris en exemple dans le chapitre 11
et ce sur de grandes portions du paysage avec des dynamiques d’habitats résiduels

similaires.

La gestion a long terme des enjeux de conservation représente un défi complexe, devant

concilier & la fois des objectifs de récolte économiquement viables et des objectifs
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biologiquement cohérents et durables. Dans un premier temps, de grands massifs
(supérieurs a plusieurs centaines de kilométres carrés) sont nécessaires pour le maintien
d’especes vulnérables et intolérantes aux aires ouvertes, comme le caribou forestier
notamment (Courtois et al. 2003b; Lesmerises 2011). De ce fait, ces massifs
délimiteraient ainsi les grandes agglomérations de coupes en les « isolant » les unes
des autres et représenteraient des portions « clés » constituant des nceuds pour le
maintien de la connectivité du paysage (Verboom et al. 2001; Gurd et al. 2008; Saura
et al. 2011). De par leur taille et leur exposition au régime de perturbations naturelles,
ces massifs possederaient une diversité et une qualité¢ d’habitat élevées (Kuuluvainen
2002; Bailey 2007; Schooley & Branch 2011). Concernant 1'organisation spatiale de
I’aménagement de la trame d’habitats résiduels, une stratégie conjointe d’ilots et de
séparateurs parait raisonnée afin de pondérer efficacement la quantité et la
configuration de I’habitat. Ainsi, une « zone tampon » d’habitats résiduels pourrait étre
mise en place autour des massifs (nombreuses parcelles) et ce, afin de limiter la
proportion de perturbations ceinturant les massifs (< 1 km) et se déclinant
progressivement en habitat linéaire aidant fonctionnellement aux déplacements des
organismes (Saint-Laurent 2007; Courtois et al. 2007b; Sorensen et al. 2008; Urban et
al. 2009). L’analyse effectuée démontre que la mise en ceuvre de la foresterie par
rendement volumique soutenu au cours des années passées transforme et fragmente le
paysage. Les empreintes des opérations forestieres des années antérieures persistent

ainsi de marquer le territoire et leur atténuation sera longue.
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Tableau A Table de reclassification des différents types de couverts.

Index des classes et description Reclassification
5 Surfaces dénudées Routes et chemins essentiellement
Superficie de terrain forestier ayant subi une
8 Coupes s
coupe et un prélévement des arbres marchands Coupes
Jeune a trés jeune peuplement forestier dominé -oup
g . . . S X . , récentes,
13 Régénération mélangée par une jeune forét mélangée qui résulte d'une récénération
perturbation naturelle ou anthropique g
. N e , . basse et routes 1a
Au moins 20% du territoire couvert d'au moins
. (hauteur
14 Arbustes bas un tiers avec des arbustes, hauteur moyenne P .
s ) inférieure a 2
inférieure a 2 m m)
Essences et arbustes pionniers qui s'installent
16 Coupes végétalisées apres la perturbation (coupe) et dont la hauteur
ne dépasse pas | m
7 Brilis Territoire ayant subi le passage d’un feu et qui
n’est pas encore régénéré Perturbations
Au moins 20% du territoire couvert d’au moins naturelles
15 Bralis végétalisés un tiers avec des arbustes; la hauteur moyenne (hauteur 1b
inférieure a 2 m inférieure a 2
. 9 i £ m
46 Tnsectes ou mortalits Pus de 75 % de la superficie est affectée par )

une perturbation majeure naturelle
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Tableau A Table de reclassification des différents types de couverts (suite).

Index des classes et description

Reclassification

10

Arbustes hauts

Au moins 20% du territoire couvert d’au moins
un tiers avec des arbustes; la hauteur moyenne

supérieure ou égale a 2 m.

Jeune a trés jeune peuplement forestier dominé

11 Régénération résineuse  par une jeune forét résineuse qui résulte d'une
perturbation naturelle ou anthropique
Jeune a trés jeune peuplement forestier dominé
12 Régénération feuillue par les feuillus qui résulte d'une perturbation
naturelle ou anthropique
Jeune peuplement résineux, densité du couvert ~ Arbustes hauts
26 Résineux jeunes supérieur a 60 %, le peuplement résineux et jeunes
occupe 75 % et plus de la surface peuplements
Densité de 26 a 60 %, ni les résineux ni les (hauteur entre 2
Me¢élangé ouvert a feuillus ne comptent pour plus de 75 % de la 2 et 7 m et age
40 . -
tendance résineuse surface. Ces peuplements sont dominés par les  entre 10 et 70
résineux. ans)
. . . Densité de 26 a 60 %, ni les résineux ni les
Meélangé ouvert a . o
feuillus ne comptent pour plus de 75 % de la
41 tendance
. L surface. Aucun des deux peuplements ne
feuillue/résineuse .
domine
Densité du couvert supérieur a 60 %, les
peuplements feuillus occupent 75 % et plus de
48 Jeunes feuillus denses la surface. Les feuillus jeunes se trouvent
souvent aprés des perturbations (coupes,
friches et feu).
33 Feuillus denses
. Densité de 26 a 60 %, les feuillus occupent
2 LiEnllird o moins de 75 % de la surface
Densité supérieure a 60 %; ni les résineux ni
36 Me¢élangés denses a les feuillus ne comptent pour plus de 75 % de
tendance feuillue la surface. Ces peuplements sont dominés par Peuplements
les feuillus feuillus
. y ] Densité supérieure a 60 %; ni les résineux ni (hauteur de2a 3
Mélangés denses a . - A
les feuillus ne comptent pour plus de 75 % de 7 m, age de 10
38 tendance .
. - la surface. Aucun des deux peuplements ne a 70 ans)
feuillue/résineuse .
domine.
Densité de 26 <a 60 %, ni les résineux ni les
39 Mélangés ouverts a feuillus ne comptent pour plus de 75 % de la

tendance feuillue

surface. Ces peuplements sont dominés par les
feuillus.
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Index des classes et description

Reclassification

25

27

28

Résineux vieux

Résineux moyens a fond
de mousse

Résineux moyens a fond
de lichen

Densité du couvert supérieure a 60 %, le
peuplement résineux occupe 75 ou plus de la
surface.

Densité de 40 a 60 %, les résineux occupent 75
% ou plus de la surface. Le fond de terrain est
dominé par la mousse et/ou éricacées

Densité de 40 a 60 %, les résineux occupent 75
% ou plus de la surface. Le fond de terrain est
dominé par le lichen

Forét mature

(hauteur: plus

Résineux ouverts & fond Densité de 25 a 40 %, les résineux occupent 75 de 7 m et agés 4
29 . % ou plus de la surface. Le fond de terrain est de 70 ans et
de lichen L .
dominé par le lichen plus)
Résineux ouverts 4 fond Densité de 25 a 40 %, les résineux occupent 75
30 % ou plus de la surface. Le fond de terrain est
de mousse . P
dominé par la mousse et/ou éricacées.
Densité du couvert supérieur a 60%; le
37 Résineux denses peuplement résineux occupe 75% et plus de la
surface.
29 Milieux humides
arborés Territoire ou le niveau d’eau est pres de la
23 Milieux humides surface ou inonde le terrain sur une période de Milieux 6
arbustifs temps suffisante pour favoriser les processus humides
24 Milieux humides aquatiques et tourbeux.
herbacés
31 Lande boisée résineuse
a fond de lichen
3 Lande boisée résineuse  Densité de 10 a 25%; les résineux occupent Landes boisées 5
a fond de mousse 75% et plus de la surface.
45 Lande boisée résineuse
a fond d’arbustes
9 Eau de surface Lacs, réservoirs, riviéres, rapides Eau de surface 10
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Index des classes et description Reclassification
17 Agriculture Plantes vasculaires sans tige de bois (gazon,
cultures, plantes herbacées dicotylédones,
18 Herbe g?aminé.es); minimum de.20% Qe couverture ou
bien le tiers de la végétation doit étre de
I’herbe. .
19 Lichen Bryophytes (mousse, hépatique et Improductif 8
anthocerothée) et lichen (foliacé et fruticuleux;
20 Mousse (et roc) non crustacé}; minimum de 20% du Ferritoire
couvert ou bien le tiers de la végétation totale
doit étre composée de mousse ou lichen.
1 Ombre Zopes d’ombrage créées par les nuages et les
reliefs
2 Nuages Nuages et voiles atmosphériques
3 Neige/glace Glacier et neige
4 Affleurement Substratum rocheux, talus, champ de blocs, Autres 9
rocheux/débris dépots miniers, coulée de lave
Surfaces non végétalisées. Territoire
6 Urbain comprenant les agglomérations urbaines et les
villages en milieu rural
0 Absence de données Surfaces non classifiées NoData nd




