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AVANT-PROPOS

Ce mémoire compte, en plus d'une introduction et d'une conclusion générale, un
chapitre rédigé sous forme d’article scientifique. Le chapitre présente les résultats de
la modélisation informatique de plusieurs scénarios d’aménagement forestier pour le
territoire ancestral de la communauté algonquine de Kitcisakik (Abitibi-
Témiscamingue). Ma contribution en tant qu'étudiant a la maitrise a inclus la
planification de la recherche, I'élaboration conceptuelle des scénarios et la
participation au processus de modélisation. J'ai également fait les simulations,
procédé au traitement des données et rédigé le mémoire. L'article sera soumis a une
revue scientifique avec comité de lecture spécialisée dans le domaine de la

foresterie.
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RESUME GENERAL

L’élaboration d'outils d'aide a la décision permettant de faire une évaluation plus
objective et critique des différentes approches d'aménagement forestier est
désormais nécessaire dans un contexte ou il devient indispensable de concilier les
besoins des communautés autochtones a la planification forestiere. Les Algonquins
de Kitcisakik (Grand-Lac-Victoria) se sont engagés dans un processus de
consultation impliquant les principaux acteurs du milieu forestier, incluant plusieurs
chercheurs, des industriels forestier et le Ministére des ressources naturelles et des
Parcs. Ces travaux de recherche visent a identifier les principes et stratégies d'une
foresterie qui cadre mieux avec les valeurs et aspirations de la communauté. Cela
avec l'intension de jeter les bases de ce que pourrait étre une foresterie québécoise
dite « autochtone ».

Les objectifs de ce projet de recherche consistaient, d’'une part, a développer un outil
d’aide a la décision pouvant servir au développement et a I'exploration de scénario
d’aménagement forestier a I'échelle du paysage et sur une longue période de temps.
L’élaboration de ce modele (Modéle d’aménagement forestier de Kitcisakik (MAFK))
s'est faite a l'aide de la plateforme de modélisation spatiotemporelle SELES
(Spatially Explicit Landscape Event Simulator), qui permet de simuler la dynamique
forestiere a I'échelle du paysage et sur de longues périodes de temps. Et d’autre
part, a se servir du MAKF afin dexplorer les effets de trois scénarios
d’aménagement forestier sur le paysage forestier en regard au contexte de la
communauté algonquienne de Kitcisakik.

Les scénarios explorés dans ce mémoire représentent le passé récent (normes du
RNI de 1996: scénario Statu quo), le présent (la coupe mosaique: scénario
Mosaique) et une proposition pour I'avenir ('aménagement écosystémique: scénario
Ecosystémique). Pour chacun des scénarios, I'état de critéres autochtones de
foresterie a été évalué grace au suivie d'indicateurs. Ceux-ci ont été mesurés
périodiquement pendant une période de 300 ans. Les simulations ont été faites en
appliguant un seul type d’'aménagement exclusivement et sans avénement de feux
de forét sur le territoire.

Les résultats montrent que le scénario Ecosystémique a permis de maintenir de plus
grandes proportions de peuplements de plus de 100 ans et leur répartition est plus
uniforme entre les territoires de trappe familiales que les deux autres scénarios a
I'étude. Par contre, ces peuplements sont plus morcelés que les autres scénarios et
peuvent avoir fait I'objet de coupes partielles. Le scénario Ecosystémique a saturé le
territoire de routes moins rapidement que les deux autres. C'est le scénario
Mosaique qui a nécessité le plus de routes primaires. Il a saturé le territoire d'une
route au kilometre carré en 40 ans comparativement a 80 ans pour les scénarios
Ecosystémique et Statu quo. Puisque la présence de vielles foréts et I'accessibilité
au territoire sont des critéres autochtone de foresterie important, nous concluons
gue le scénario écosystémique serait probablement le plus adéquat pour la
communauté de Kitcisakik parmi les alternatives a I'étude dans ce mémoire.



Mots clés : (Foresterie autochtone, modélisation spatio-temporelle, scénarios
d’aménagement, outil d’aide a la décision, aménagement écosystémique).
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INTRODUCTION GENERALE

1. CONTEXTE GENERAL

Y x

La foresterie a I'échelle mondiale est sujette a controverse depuis quelques
décennies et fait désormais face a une préoccupation sans précédant de la part du
public en général et des Autochtones en particulier (Jones et al., 1995; Castro et
Nielsen, 2001). Ces préoccupations ont émergé de la mise en évidence des impacts
négatifs sur I'environnement et les populations humaines engendrés par les
opérations forestieres (Lindenmayer et Franklin, 2002; FAO, 2003). La participation
du public est par conséquent devenue un élément incontournable dans les politiques

décisionnelles en aménagement forestier (Beckley et al., 2006).

Au Canada, plus de 80 % des communautés autochtones sont situées dans des
foréts du domaine public ou se pratiquent des opérations d’aménagement forestier
(Hickey et al, 2005). Cette situation a donné lieu au cours des derniéres décennies a
une série de litiges entre les autorités politiques et les communautés autochtones du
Québec (La Premiére Nation de Betsiamites c. Procureur général du Canada et al.,
2005) et du Canada (les arréts Delgamuukw (1997), Taku River (2004) et Haida
Nation (2004)). Plusieurs autres communautés autochtones ont exprimé leurs
préoccupations face a l'aménagement forestier et I'extraction des ressources
naturelles (IDDPNQL, 2004; Conseil de la Nation Huronne-Wendat, 2004; Premiéres
Nations Mamit Innuat, 2004; Premiére Nation de Timiskaming, 2004 ; Papatie 2004;
MRN, 1999). Ces préoccupations sont généralement d’'ordre politique, culturel ou
environnemental. Au niveau politique et culturel, les préoccupations concernent la
reconnaissance des connaissances écologiques traditionnelles, la participation au
processus décisionnel et un plus grand contréle sur le territoire (Dickason, 1996;
MRNQ, 1999; IDDPNQL, 2004; Papatie 2004). Au niveau environnemental et
culturel, les préoccupations sont souvent axées sur la protection de sites d'intérét

particulier, le maintien du couvert forestier sur les territoires de trappe, le maintien de
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vieilles foréts, la protection et la valorisation de certaines espéces animales et
végétales, la protection des territoires adjacents aux lacs et aux cours d'eau,
I'accessibilité au territoire, les modes de récolte du bois et les superficies des
parterres de coupe (Bélanger et Jacgmain, 2002; Commission Coulombe, 2004;
Karjala et al., 2004; Sherry et al., 2005). Ces préoccupations sont liées au fait que
plusieurs communautés pratiguent encore en forét des activités traditionnelles de

chasse, de péche, de trappe et de cueillette a des fins de subsistance.

Ainsi, la participation active des Autochtones a la planification des opérations
forestiéres est devenue incontournable dans le processus décisionnel en foresterie.
Au Québec, la Commission d’étude sur la gestion de la forét publique québécoise
(Commission Coulombe, 2004) a d'ailleurs reconnu la pertinence des recherches
visant a définir les bases d'un aménagement forestier plus prés des valeurs et du
mode de vie autochtones. Plusieurs facteurs incitent au développement de telles
pratiques forestieres : la demande internationale pour des produits forestiers ayant
recu une certification environnementale, la sensibilisation du public aux réalités
autochtones et I'augmentation de la participation des communautés autochtones a la
gestion forestiére (Commission Coulombe, 2004; Forest Stewardship Council, 2004).
Dans ce contexte, les projets communautaires, de partenariat et de cogestion se
multiplient a travers le Canada et ailleurs dans le monde (Rusnak, 1997; Anderson
et al., 2000 ; Castro et Nielson, 2001 ; Pelletier, 2002; Sherry et Halseth, 2003;
Wyatt, 2004; Hickey et Nelson, 2005; Grainger et al., 2006; Krcmar et al., 2006).

Par conséquent, le concept d’'une foresterie dite « autochtone » émerge au Canada
et est devenu un paradigme en foresterie (Wyatt, 2004). Parsons et Prest (2003), ont
définit la « foresterie autochtone » comme étant des pratiques d’aménagement
forestier durable qui combinent les atouts des modeéles actuels d’aménagement
forestier et de l'utilisation traditionnelle de la forét par les peuples autochtones.
Plusieurs études et projets communautaires ont été réalisés afin de tracer les bases

de ce que pourrait étre une foresterie plus prés des valeurs et des aspirations des
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Autochtones au Canada (Anderson et al., 2000; Bélanger et Jacgmain, 2002; Karjala
et al., 2004; Chiasson et al., 2005; Saint-Arnaud et al., 2005; Sherry et al., 2005).
Gladu et Watkinson (2004) soulignent que les peuples autochtones ont beaucoup a
offrir dans le développement de stratégies d’aménagement forestier durable, compte
tenu de leurs connaissances traditionnelles et de la relation étroite qu'ils
entretiennent avec I'écosystéme forestier. L'élaboration de principes et de stratégies
d’aménagement forestier adaptés aux cultures autochtones figure donc parmi les
défis de la foresterie moderne au Canada et ailleurs dans le monde. Par contre,
beaucoup de travail reste encore a faire afin d'intégrer a la planification forestiere la

participation active des Autochtones, leurs savoirs traditionnels et leurs valeurs.

2. PROBLEMATIQUE FORESTIERE ET PROJET DE
RECHERCHE A KITCISAKIK

La communauté algonquine de Kitcisakik® pratique encore en forét des activités
traditionnelles de chasse, de péche, de trappe et de cueillette a des fins de
subsistance. Cette communauté, parmi les plus pauvres au Canada, compte environ
400 individus. Le territoire de Kitcisakik est localisé & 81 % dans le domaine
bioclimatique de la sapiniére a bouleau jaune et a 19 % dans le domaine de la
sapiniere a bouleau blanc, et est divisé en 29 aires de trappe familiales qui
s'étendent sur une superficie de 6070 km?, (Figure 1.1). Depuis I'avénement de la
foresterie industrielle au début des années 1970, de nombreuses entreprises
forestiéres ont réalisé des opérations d'aménagement sur le territoire ancestral de
Kitcisakik. La carte de I'historique des coupes forestiéres dans cette région montre

que le territoire a été affecté par la coupe forestiere sur plus de la moitié de sa

! Kitcisakik est un terme algonquin qui signifie taggrande embouchure » et désigne le renflement de
la riviere des Outaouais formant le Grand Lac \fietaC'est sur les rives de ce lac que se trouve le
site de rassemblement estival de cette communketéuxet al., 2004).
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superficie (Figure 2). Il en résulte que 60 % des peuplements ont un dge moyen
inférieur a 30 ans et qu’il reste moins de 10 % de peuplements de plus de 100 ans
sur le territoire (Papatie, 2004). Malgré la modification des méthodes employées
pour récolter le bois au cours des derniéres décennies afin d'en amenuiser les
impacts sur I'environnement, il n'en demeure pas moins que les quantités de bois
coupées (plus de 500 000 m® sont attribués annuellement & l'industrie sur le territoire
de Kitcisakik, soit une superficie d’environ 43 km? coupée annuellement (Papatie,
2004)), ainsi que les méthodes de coupe utilisées (modéle de coupes totales
agglomérées) continuent d’'affecter significativement le milieu de vie et les activités

traditionnelles de la communauté.

Les Algonquins de Kitcisakik se sont engagés dans un processus de recherche, en
collaboration avec une équipe universitaire interdisciplinaire et un regroupement de
partenaires industriels (Annexe 1) effectuant des coupes forestiére sur leur territoire
ancestral (Saint-Arnaud et al., 2005). Ce projet de recherche vise a établir les
fondements au Québec d'une foresterie dite « autochtone » et s’appuie sur une
démarche divisée en trois principaux volets, soit I'élaboration d’un cadre autochtone
de critéres et indicateurs de foresterie durable au niveau local (volet I), I'élaboration
d'un modeéle informatique ayant la capacité d'évaluer différentes approches
d’aménagement forestier a long terme et a I'échelle du paysage (volet Il) et le

transfert des connaissances (volet Il1).

Plusieurs stratégies d’aménagement forestier sont maintenant en vigueur ou sont
proposées pour le futur au Québec (e.g. RNI, 1996; Bélanger, 1992a,b; Bergeron et
al., 1999; Harvey et al.,, 2002), mais la plus appropriée au contexte de la

communauté de Kitcisakik reste encore a déterminer.

Malheureusement, peu d’études comparent les effets a long terme des différentes
approches d’aménagement sur le paysage forestier en fonction des aspirations et

revendications des Autochtones. De plus, les modéles informatiques d’aide a la
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décision développés afin d'atteindre un objectif participatif des communautés dans le
contexte de l'aménagement forestier durable au Canada sont rares (Sheppard,
2005).

L'objectif général de la présente étude (volet Il du projet global) était de développer
un outil d'aide a la décision (le modéle d’aménagement forestier de Kitcisakik
(MAFK)) permettant de comparer les effets a long terme et a I'échelle du paysage de
plusieurs approches d’aménagement forestier. Le MAFK permet d'explorer plusieurs
alternatives d’aménagement forestier appliquées au paysage de Kitcisakik et de les

comparer sur la base du cadre autochtone de critéres et
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indicateurs de foresterie durable développé dans le volet | du projet global (Asselin
et Irola, en préparation; Saint-Arnaud et al. en préparation). L'objectif spécifique de
ce mémoire était d'utiliser le MAFK afin de comparer des scénarios d’'aménagement
forestier sur la base d'un cadre autochtone de critéres et indicateurs de foresterie
durable. Les scénarios sélectionnés pour cette étude représentent (1) le passé
récent qui sert de base de comparaison puisqu’il s’est avéré inadéquat au contexte
de Kitcisakik, (2) le présent et (3) une proposition pour I'avenir. Les scénarios sont
respectivement : les normes en vigueurs au Québec entre 1996 et 2005 (RNI 1996,
scénario que nous avons appelé Statu quo), la coupe forestiére dite « mosaique »
(ce scénario reflete les normes en vigueurs au Québec depuis 2005 (RNI 2005)), et
un type d'aménagement dit « écosystémique » qui s’inspire de I'étendue historique
de variabilité des patrons produits par les processus naturels (Bergeron et al., 1999;
Harvey et al., 2002). Pourquoi ces scénarios? Parce que le scénario Statu quo a été
appliqué et I'est encore dans certains secteurs, parce que le scénario Mosaique est
une approche qui est désormais préconisée par le gouvernement du Québec, qui
souhaite le voir s’appliquer a 60 % des superficies récoltées, et parce que le
scénario Ecosystémique a été proposé par la commission d’étude sur la gestion de

la forét publiqgue québécoise (Commission Coulombe, 2004).

Nous nous questionnons quel serait le scénario d'aménagement forestier le plus
approprié au contexte autochtone. Notre hypothése est que la stratégie
d’aménagement forestier qui tend a maintenir ou recréer les conditions d’'une forét
naturelle tout en limitant les impacts anthropiques serait plus appropriée au contexte
autochtone. Un scénario d’aménagement écosystémique qui vise a simuler les
patrons engendrés par les perturbations naturelles permettrait-il de s'approcher plus
prés de ces conditions a long terme comparativement au scénario Statu quo et
Mosaique? Cette proposition semble intéressante puisque les communautés
autochtones ont su s’adapter au fil des siécles a un environnement forestier modulé
par les perturbations naturelles. Par contre, le maintien de grandes superficies

soumises a la coupe totale (comme le scénario Statu quo) qu'implique un scénario
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d’aménagement écosystémique a le potentiel de diminuer la quantité d’habitat a
l'intérieur méme d’'une aire de piégeage familiale et ainsi menacer la capacité de
résilience de cette famille (Folke et al., 2002). Le redécoupage du territoire ancestral
en aires familiales de piégeage au début du XX°® siécle a modifié le rapport
d’appartenance au territoire, chez les Algonquins de Kitcisakik (Leroux et al., 2004).
Cette nouvelle relation, combinée a la sédentarisation, a eu une influence sur le
mode d'utilisation du territoire et pourrait laisser croire que le scénario Mosaique, qui
prévoit une plus grande dispersion des parterres de coupe, pourrait étre jugée plus
acceptable par une communauté basée sur une gestion familiale du territoire (par
aire de trappe familiale). Pour tester nos hypothéses, nous avons sélectionné une
gamme de critéres et indicateurs d’'aménagement forestier durable (issus du volet |
de la recherche a Kitcisakik) et favorisé une approche dite « par filtre brut ». Nous
avons donc sélectionné des scénarios peu raffinés, mais appliqués a I'ensemble du
territoire de Kitcisakik et considérés sur une période temporelle de plusieurs siécles.

Nous avons choisis une approche d’évaluation de scénario appliqué a I'ensemble du
territoire. Bien que l'utilisation du territoire et les valeurs des gens de Kitcisakik
risque de changer d'ici plusieurs siécles, la modélisation sur une longue période de
temps permet de mieux évaluer les stratégies a I'étude sur le processus de
régénération de la forét (qui s’effectue sur une échelle temporelle beaucoup plus
grande que la durée de vie d’'un étre humain) et d’entrevoir ce qu'ils désirent pour les
générations futures. De plus, en s’'attardant seulement aux effets de chacun des
scénarios sur une courte période, nous risquons de ne pas déceler des

changements qui arriveront plus tard dans le temps.

Les prochaines sections contiennent une description plus détaillée des éléments
théoriques et des concepts sur lesquels s’est appuyé la réalisation de ce projet de
recherche, soit la sélection des critéres et indicateurs de foresterie durable (Section
3), les différents scénarios d’aménagement forestier modélisés (Section 4) et des

détails sur le logiciel de modélisation utilisé (Section 5).



3. CRITERES ET INDICATEURS (C&l) D'UNE FORESTERIE
PLUS PRES DES VALEURS AUTOCHTONES

3.1 CONCEPTS DE CRITERE ET D'INDICATEUR

Un critére est une caractéristigue de la forét ou de la foresterie jugée essentielle a la
durabilité de 'aménagement forestier. Un indicateur est une variable quantitative ou
gualitative qui peut étre mesurée ou décrite et qui, lorsqu'elle est observée
périodiguement, dénote une tendance dans I'état d'un critére (The Montreal Process,
1999; CCMF, 2003; Hannon et McCallum, 2004). Kneeshaw et al. (2000a) ont défini
deux types d'indicateurs employés en aménagement forestier soit les indicateurs
normatifs et les indicateurs évaluatifs. Les indicateurs normatifs, qui sont utilisés a
I'étape de la planification forestiére, servent a évaluer la performance de l'industrie
dans l'atteinte de cibles d’aménagement (c.-a-d. les conditions forestieres sur
lesquelles elle opére un contrdle proximal, par exemple : la distribution des classes
d’age). Les indicateurs évaluatifs, qui sont utilisés dans le cadre d’'un programme de
surveillance ou de gestion adaptative, permettent d’évaluer les hypothéses quant a
la capacité réelle de conditions forestiéres a maintenir des populations biologiques
viables (c.-a-d. servent a vérifier si les objectifs fixés lors de la planification ont été
atteints). Les indicateurs normatifs sont principalement reliés au maintien de la
distribution naturelle de certains éléments a I'échelle du peuplement et du paysage

tandis que les indicateurs évaluatifs sont basés sur le suivi d’'espéces cibles.

Depuis I'adoption du principe du développement durable par le Canada (CNUED,
1992), les différents paliers de gouvernement ont graduellement intégré ce principe
a leurs politiques forestiéres. Le Québec a enchassé dans le préambule de la Loi sur
les foréts les six critéres de base pour l'atteinte de I'aménagement forestier durable

tels que proposés par le Conseil canadien des ministres des foréts (CCMF, 2003;
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MRNFP, 2005). Il s’agit de la conservation de la diversité biologique, du maintien et
de I'amélioration de I'état et de la productivité des écosystémes forestiers, de la
conservation du sol et de I'eau, du maintien de la contribution des écosystémes
forestiers aux cycles écologigues planétaires, du maintien des avantages multiples
de la forét pour la société et de l'acceptation de la responsabilité de la société a
I'égard du développement durable. Pour atteindre I'objectif d'aménagement forestier
durable, on a entre autres intégré comme indicateurs le respect des droits
ancestraux et issus de traités ainsi que la participation des Autochtones a
I'aménagement forestier (CCMF, 2003; MRNFP, 2005).

3.2 BASES SERVANT A LA SELECTION DES C&I UTILISES DANS CETTE
ETUDE

Le développement de cadres autochtones de critéres et indicateurs de foresterie
durable permettent de mieux tenir compte des valeurs et des besoins des
communautés autochtones au moment de la planification forestiére et lors du suivi
de l'atteinte des objectifs. Le cadre de C&I de Kitcisakik a été élaboré en utilisant
conjointement deux approches : une approche "top-down" ou les C&I du CCMF sont
raffinés pour les rendre plus pertinents au contexte local de Kitcisakik (Asselin et
Irola, en préparation) et une approche "bottom-up" ou les C&I sont élaborés suite a
l'analyse d'entretiens avec les membres de la communauté (Adam et al., en
préparation; Saint-Arnaud et al., en préparation). Ultimement, les cadres obtenus par
les deux méthodes seront jumelés afin d'en arriver a un cadre de C&I qui soit

pertinent a I'échelle locale (pour la communauté) et cohérent a I'échelle nationale.

Il est important de souligner que le présent mémoire traite uniquement des critéres
et indicateurs écologiques affectant le mode de vie traditionnel autochtone. De plus,
les C&l sélectionnés (Tableau 1) permettent une approche par filtre brut et ne sont

pas nécessairement exclusifs au contexte autochtone. |Ils deviennent



11

« autochtones » seulement dans la mesure ou leur interprétation est faite en fonction

des valeurs et des aspirations autochtones.

La coupe forestiére industrielle est reconnue pour affecter la diversité des
écosystémes forestiers de différentes facons (Lindenmayer et Franklin, 2003). La
diversité des écosystemes désigne la variété et l'abondance relative des
écosystemes et de leurs collectivités de flore et de faune (CCMF, 2003). Cela
implique la conservation de I'ensemble des attributs des foréts naturelles qui sont
essentiels a la conservation des espéces, dont certaines ont une grande valeur pour
les Autochtones. Adam et Kneeshaw (sous presse) et St-Arnaud et al. (en
préparation) ont identifié que la diversité des écosystémes forestiers était un élément
important a la poursuite des activités traditionnelles et a la conservation de la culture
autochtone. Le maintien de la diversité des écosystemes permet entre autres de
soutenir la chasse, la péche, le piégeage ainsi que la récolte de plantes médicinales
et rituelles. Les vieilles foréts sont d'une importance considérable en raison de leur
contribution au maintien de la biodiversité (Spies et Franklin, 1996; Burton et al.,
1999; Kneeshaw et Gauthier, 2003). En plus de leur signification écologique, les
vielles foréts sont inextricablement liées a la culture des Autochtones et ce fait doit
étre identifi€¢ comme un élément important dans le processus décisionnel en
foresterie. Par conséquent, le premier critére « autochtone » de foresterie traité dans
cette étude est la diversité des écosystemes. Afin de mesurer I'état de ce critére,
différents indicateurs ont été proposés (Noss, 1999; Kneeshaw et al., 2000b,c;
CCMF, 2003). La structure d’age des peuplements (Fall et al.,, 2004) en est un
exemple et a été utilisée pour les fins de cette étude. De plus, la répartition spatiale
de trois classes d'age de peuplements a été analysée puisque I'arrangement spatial
des parcelles de différents types d’habitats parait étre important pour certaines

espéeces (Lindenmayer et al., 2000).

L'exploitation forestiere nécessite également l'implantation d'un réseau routier

extensif et colteux qui affecte considérablement I'écosystéme forestier (Forman et
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Alexander, 1998; Richard, 1998; Lugo et Gucinski, 2000; Trombulak et Frissell,
2000; McRae et al., 2001; Bourgeois et al., 2005). Les routes causent le
déplacement d'espéces sensibles, qui modifient leurs mouvements ou leur territoire
a mesure que la densité de routes augmente. C'est effectivement le cas pour le loup
(Mech et al., 1988; Rateaud et al., 2001), I'ours noir (Brody et Pelton, 1989) et pour
certains cervidés comme le caribou forestier (Courtois et al., 2002). Les routes
isolent les populations de plusieurs espéces de petits mammiféres, d’amphibiens et
de reptiles en créant des barrieres a leur dispersion (Oxley et al., 1974,
DeMaynadier et Hunter, 1995). Les populations d’'espéces de toutes sortes sont
également affectées par la mortalité causée par les collisions routiéres (Bangs et al.,
1989; Ashley et Robinson, 1996; De Bellefeuille et Poulin, 2004). De plus, les routes
alterent I'environnement physique et chimique du sol et des cours d’eaux (Haskell,
1999), facilitent la dispersion d’espéces exotiques (Parendes et Jones, 2000) et
augmentent I'altération et I'utilisation anthropique du territoire (Rivard et Seaby, sans
date; Simon et al., 1999).

La construction de chemins forestiers contribue aussi a accentuer le phénoméne de
fragmentation (Fahrig, 2003). Dans le cas de plusieurs espéces animales, en
particulier celles liées aux conditions de « foréts profondes », la fragmentation peut
avoir des effets négatifs (Courtois et al., 2002; Lindenmayer et Franklin, 2002). Dans
certaines conditions, I'augmentation des bordures peut avoir des conséquences
importantes pour certaines espéces, par exemple par une augmentation du taux de
prédation (Probst et Crow, 1991; Chalfoun et al., 2002). L'accessibilité au territoire —
également mesurée par I'étendue du réseau routier — a aussi été identifiée comme
étant une préoccupation importante de la part de la communauté autochtone de

Kitcisakik (Saint-Arnaud et al., en préparation).

Finalement, la coupe forestiére cause la perte d’habitats (pour une certaine période
de temps et variant entre les espéces). La perte d’habitats due a la coupe forestiere,

souvent incluse dans le concept de fragmentation (voir Fahrig, 2003), crée des blocs
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d’habitats plus petits, isolés les uns des autres et de moindre valeur écologique pour
certaines espéces (Noss, 1983; Andrén, 1994; Reed, 1996). Cette perte d’habitat
suite a la récolte de bois peut causer la diminution de certaines populations
d’espeéces d'intérét autochtone dans les aires de trappe familiales. En effet, Potvin et
al. (1999) ont montré que les espéces nécessitant des domaines vitaux de plus de
25 ha peuvent disparaitre a court terme dans des paysages soumis a
I'agglomération des coupes totales. La présence d’habitats dans les aires de trappe
familiales est une condition sine qua non au maintien de populations suffisamment
abondantes d’espéces fauniques d'intérét autochtone (Bélanger et Jacgmain, 2002)
et constitue une raison de promouvoir la coupe mosaique. Par conséquent,
I'abondance d’habitats est le dernier critére autochtone de foresterie considéré dans
cette étude. L'indicateur retenu pour mesurer ce critére est la perte de couvert

forestier suivant une coupe totale.
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4. DESCRIPTION GENERALE DES TYPES DAMENAGEMENT
FORESTIER MODELISES

La scénarisation est un processus d'aide a la décision qui permet de comparer des
alternatives et de stimuler la réflexion et la discussion entre les différents acteurs
d'un groupe de travail. Les scénarios d’aménagement forestier proposés ont été
établis avec la collaboration de plusieurs représentants de compagnies forestieres,
(Annexe 1) des chercheurs et des membres de la communauté de Kitcisakik. Les
scénarios représentent trois stratégies d’aménagement forestier (Tableau 1.2), soit :
le modeéle de coupes totales agglomérées (Reglement sur les normes d'intervention
dans les foréts du domaine de I'Etat, RNI, 1996), le modéle de coupes totales
dispersées (coupe mosaique) et une proposition d’aménagement écosystémique
consistant a faire varier les types de coupe (partielles et totales) (Aménagement

écosystémique)

4.1 AMENAGEMENT SUIVANT LE REGLEMENT SUR LES NORMES
D'INTERVENTION DANS LES FORETS DU DOMAINE DE L'ETAT DE
1996 (SCENARIO STATU QUO)

Ce type d’'aménagement correspond aux pratiques forestiéres les plus courantes au
Québec depuis I'adoption du Réglement sur les normes d'intervention dans les foréts
du domaine de I'Etat (RNI) en 1996. En forét boréale, cette approche préconise la
coupe totale sur de grandes superficies et a longtemps été justifiée par I'hypothése
voulant que le régime de feux dans ce type de forét se caractérise par des feux
séveres, fréquents et de grande superficie, produisant des peuplements équiens
(Bergeron et Le Goff, 2005). Les normes du RNI de 1996 impliqguent une
planification des opérations forestiéres a I'échelle du peuplement. A cette échelle, la

dimension d’'un parterre de coupe varie selon le domaine bioclimatique. Dans le



Tableau 1.2: Principales caractéristiques des trois stratégies d’'aménagement forestier
composant les scénarios explorés dans cette étude.

Types d’aménagement modélisés
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Caractéristiques Coupe Aménagement
générales Statu quo (RNI 1996) mosaique écosystémique
En fonction de trois
Superficie et classes de superficie
P 100 hectares 50 a 150 ha des feux de foréts et
forme des o o , g
coupes En quadrilatéres En quadrilateres | de I'acceptabilité

sociale.
De formes variables

Type(s) de coupe

Coupe totale

Coupe totale

Coupe totale et
coupe partielle

Superficie de
foréts résiduelles

Des bandes
séparatrices de 60 a
100 m doivent étre
maintenues entre
chaque parterre de
coupe.

Bandes de 20 m le
long des cours d'eau et
des routes primaires.

Superficie de
forét résiduelle
équivalente a la
superficie du
parterre de coupe
adjacent.

Bandes de 20 m
le long des cours
d'eau et des

routes primaires.

Rétention de forét
résiduel de
superficie
équivalente a ce qui
est observé apres un
feu de forét.

Bandes de 20 m le
long des cours d'eau
et des routes
primaires.

Limite(s) a
'agglomération
des coupes

Une unité territoriale
de référence (UTR)
doit étre composée en
tout temps de 30 % de
peuplements d’au
moins 7 m de hauteur
(ou de 35 ans).

30 % d’'un UTR
d'au moins 7 m
de hauteur.

La forét résiduelle
adjacente a une
aire de coupe doit
mesurer 3 metres
avant de pouvoir
étre récoltée.

Selon les patrons
créés par les feux de
foréts.

75-100 ans pour la
ere

1" cohorte, entre
100 et 200 ans pour

Age de récolte 75-100 ans 75-100 ans la 2°™ cohorte et
plus de 200 ans
pour la 3°*"*cohorte.

Un.|t_e d_e UTR UTR BaSS|,n ver.sant
planification (Lorsqu’applicable)
Maintien de la
Objectif structure d’age et de
écologique de Régénération Régénération la gomposnmn
base RO R spécifique des
d’'especes d’especes

commerciales

commerciales

peuplements a
l'intérieur de
I’étendue historique
de variabilité.
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domaine de la sapiniére a bouleau jaune et en forét boréale mixte, ou est situé le
territoire de Kitcisakik, la superficie maximale des coupes peut atteindre 100 ha. Les
parterres de coupe sont de forme plus ou moins rectangulaire avec un pourtour
régulier et ne s’harmonisent pas avec les lignes naturelles du paysage. Ces normes
imposent la récolte de tous les arbres a valeur commerciale (> 10 cm de diamétre)
dans une aire de coupe. De plus, chaque peuplement récolté doit étre régénéré en

essences commerciales.

La méthode de récolte du bois la plus fréquemment utilisée au Québec est la coupe
totale, couplée a un traitement de protection de la régénération et des sols (qui
devient une coupe avec protection de la régénération et des sols (CPRS)). Ce
traitement limite la superficie occupée par les sentiers d’abattage et de débardage a
25 % de l'aire de coupe (RNI, 1996) afin de limiter les dommages causés par la

machinerie a la régénération préétablie et au sol (Lafléche et al., 2000).

Entre chaque parterre de coupe, des bandes séparatrices de forét résiduelle de 60
m doivent étre maintenues en permanence, ainsi que des bandes de 20 m le long
des routes principales et des cours deau’. Ces bandes séparatrices sont
maintenues dans le but d'offrir des refuges et des corridors pour les différentes
especes fauniques (Potvin et Bertrand, 2004) et de préserver la qualité de I'eau (Lee
et al., 2004).

A I'échelle du paysage, la forét est séparée en unités territoriales de référence
(UTR). Les dimensions maximales des UTR pour le domaine de la forét mixte ont
été fixées a 300 km?. A cette échelle, les parterres de coupe sont regroupés sur de
grandes superficies qui peuvent atteindre plusieurs centaines de km? & l'intérieur

d'une UTR. Pour limiter la taille des chantiers, la superficie forestiere productive

2 Le maintien de bandes de 20 m le long des routes et des cours d'eau est commun a tous
les types d’aménagement forestiers.
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d'une UTR doit toujours étre constituée d’au moins 30 % de peuplements de plus de
sept metres de hauteur (ou de plus de 35 ans) (RNI, 1996).

Dans ce type d’aménagement forestier, la révolution forestiere est déterminée
principalement par I'age d’exploitation des peuplements. La révolution forestiére
dépasse rarement 100 ans et cause, en bout de ligne, I'élimination des peuplements
dont I'dge est supérieur a la période de révolution. En résulte une répartition des
classes d'age plus ou moins uniforme sur I'ensemble du territoire forestier (concept
de forét normale). Ainsi, sur un territoire aménagé selon une révolution forestiére de
100 ans, on trouverait théoriguement 1 % du territoire couvert par chacune des
classes d'age de 0 a 100 ans (Figure 3a). Ces pratiques ont pour conséquence de
générer des foréts équiennes moins complexes structuralement (stratification, débris
ligneux, chicots, etc.) que les foréts inéquiennes et surannées, en plus de diminuer

I'abondance de vieilles foréts (Bergeron et al., 1999; Kneeshaw et al., 2000b,c).

a) b) C)
10 10 10 Totale
= 8 g - ad / _
E B B - B arliglla
[E]
E—’ 42 ‘;: g Fapuelle
O 0- I

O 100 200 300 0 100 200 3go O 100 200 a00

Age des peuplements {années)

Figure 1.2 : La distribution des classes d'age des peuplements pour un paysage sous
aménagement avec une révolution forestiere de 100 ans (a) difféere grandement de celle
obtenue pour un paysage sous régime naturel de feux avec un cycle de 100 ans (b).
Contrairement a l'utilisation exclusive de la coupe totale (faible rétention avec prés de
100 % des tiges marchandes récoltées) qui méne a une forét régulée et équienne (a),
l'utilisation de coupes partielles (une majorité des tiges marchandes est récoltée) et
sélectives (une minorité des tiges marchandes est récoltée) dans une partie des
peuplements permet de recréer une composition et une structure des classes d'age
proches de celles produites par les feux de foréts (c). Tiré de Bergeron et al. (1999).
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4.2 AMENAGEMENT FORESTIER INSPIRE DU MODELE DE LA FORET
MOSAIQUE : LA COUPE MOSAIQUE (SCENARIO MOSAIQUE)

Pour mieux comprendre les objectifs de la coupe mosaique, il est important de
connaitre son origine. La coupe mosaique s'inspire du modéle de forét mosaique
élaboré pour la sapiniére a bouleau blanc par des chercheurs de I'Université Laval
(Bélanger, 1992a,b). Le modéle de forét mosaique est basé sur cing principes : 1)
adapter les procédés de coupe a la dynamique naturelle de I'écosystéme; 2)
contrdler la dimension des coupes totales; 3) disperser les coupes sur le territoire
aménagé; 4) harmoniser visuellement la forme des coupes avec le paysage; 5)
établir et maintenir un réseau routier permanent afin de maximiser la production de
bois et de minimiser les pertes par une récupération rapide des peuplements en
décrépitude ou sévérement atteints par la tordeuse des bourgeons de I'épinette
(Bélanger, 1992a).

Le contrdle de la dimension des coupes selon le modéele de « forét mosaique »
prévoit le maintien de foréts résiduelles au moins équivalentes a la superficie des
aires récoltées. Aussi, la dimension des aires de coupe pouvait varier de 3 a 40 ha
(avec une superficie moyenne d'une dizaine d’hectares), ce qui correspond

approximativement a la dimension des peuplements de la sapiniere naturelle
(Bélanger 1992a; RNI, 2003).

La dispersion des coupes sur I'ensemble du paysage vise a créer une mosaique de
peuplements de dimensions, de compositions et d'ages différents. La dispersion des
coupes se fait a deux niveaux : régional et local. Au niveau régional, I'application du
principe de rendement soutenu se fait en déterminant des blocs forestiers de 100 a
200 km? C'est un niveau géographique ou il semble possible de concilier
'aménagement de la faune avec la récolte de la matiére ligneuse. Au niveau local,
soit a I'intérieur d’'un bloc forestier, on suggeére la création d’'une structure forestiére

par compartiments de 300 ha. Généralement, chagque compartiment devrait avoir
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une part égale de peuplements en régénération (0-25 ans), de peuplements jeunes
(25-50 ans) et de peuplements matures (50-75 ans) (Bélanger, 1992a).

Inspiré du modéle de Bélanger (1992a,b), la coupe mosaique est un type
d’aménagement forestier qui est progressivement implanté depuis 2005 sur
I'ensemble de la forét publique du Québec et qui s’applique a 60 % des aires de
récolte (RNI, 2005). C'est d'ailleurs le type de coupe qui est préconisé en territoire
Cri au Québec dans le cadre de I'entente de La Paix des braves survenue entre Le
Grand Conseil Cri et le Gouvernement du Québec (Gouvernement du Québec,
2002; Pelletier, 2002). Dans le présent projet, le modele de coupe mosaique tel qu'il
a été définit dans le RNI (2005) a été utilisé.

Selon le RNI de 2005, une coupe mosaique est une coupe totale effectuée sur un
territoire donné de maniére a conserver, a l'intérieur de la limite du chantier de
récolte, une forét résiduelle ayant les caractéristiques suivantes : 1) une superficie
au moins équivalente a la superficie des aires récoltées; 2) une largeur d'au moins
200 meétres; 3) étre constituée de peuplements forestiers ayant une hauteur
supérieure a 7 métres ou n'ayant pas fait I'objet d'une récolte commerciale au cours
des 10 années précédentes. De plus, les aires de récolte d'une coupe mosaique
doivent avoir entre 50 et 150 ha et étre de formes variables.

Par contre, I'approche de la coupe mosaique présente son lot de lacunes. Entre
autres, le morcellement des parcelles forestieres augmente l'effet de bordure et
accentue la fragmentation de I'écosysteme forestier (Bélanger, 1992b). L’élaboration
d'un réseau routier plus développé et permanent contribue a accroitre ce
phénoméne, mais surtout donne un plus grand accés au territoire. Ce type
d’aménagement favorise |'établissement de peuplements équiens (Bélanger, 1992b;
Chevalier, 1993) et la normalisation de la forét (Figure 3a). Cela au méme titre que

la coupe RNI standard car il ne s'agit que d'une stratégie de dispersion des coupes.
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4.3 PRINCIPE DE LAMENAGEMENT FORESTIER ECOSYSTEMIQUE

L’aménagement écosystémique intégre une approche holistique des systémes afin
de protéger les fonctions écologiques essentielles de la biosphére. Il vise
globalement le maintien des processus écologiques nécessaires a la conservation
de la biodiversité. Le principe se base sur un postulat qui stipule que les
écosystemes forestiers et les espéces qui y vivent sont adaptés aux perturbations
naturelles comme le feu, les chablis ou I'herbivorie (Hunter, 1993; Galindo-Leal et
Bunnell, 1995; Lindenmayer et Franklin, 2002; Haeusseler et Kneeshaw, 2003;
Kimmins, 2004). Pour étre considéré écosystémique, 'aménagement forestier doit
simuler la dynamique des perturbations naturelles a lintérieur de leur étendue
historique de variabilité (EHV) (Galindo-Leal et Bunnell, 1995; Lindenmayer et
Franklin, 2002; Haeussler et Kneeshaw, 2003; Kimmins, 2004). En se rapprochant
de la gamme de conditions résultant des perturbations naturelles, il est probable que
les processus écologiques et les espéces indigénes puissent étre maintenus (Daigle
et Dawson, 1996).

A I'échelle du paysage, la simulation des effets des perturbations naturelles favorise
le maintien de structures d’age et de compositions spécifiques des peuplements
forestiers qui se situent a l'intérieur de 'EHV (Bergeron et al., 1999; Harvey et al.,
2002 ). L'EHV est utilisée pour caractériser les fluctuations des conditions ou des
processus de I'écosystéeme a travers le temps. C’est en fait une référence qui permet
d’encadrer la fréquence, lintensité et I'étendue des pratiques d'aménagement
forestier (Lindenmayer et Franklin, 2002; Haeussler et Kneeshaw, 2003; Kimmins,
2004).

A T'échelle du peuplement, la simulation des effets des perturbations naturelles
recrée la gamme de caractéristiqgues physiques du milieu forestier résultant d'une
perturbation naturelle. Par exemple, aprés le passage d'un feu, la zone perturbée

posséde un pourtour irrégulier avec un ratio périmétre/surface élevé (11 km de
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périmétre par km? de surface brilée, comparativement & 2 km/km? dans le cas d’une
coupe a blanc (Kneeshaw et al., 2000b)). Le feu laisse des ilots forestiers intacts et
comprend une quantité d'arbres vivants et morts laissés sur pied ou au sol (McRae
et al., 2001; Kneeshaw et al., 2002b). Ces attributs sont trés importants dans une
optique de conservation car ils représentent des structures clés qui augmentent
I'hétérogénéité des écosystemes (et par conséquent le nombre d’habitats), ce qui

permet de supporter une plus grande diversité biologique (Tews et al., 2004).

En contrepartie, des études récentes comparant les effets de I'exploitation forestiére
et du feu sur les organismes vivants confirment qu'il faudrait agir avec prudence
avant de mettre en pratigue une approche de répartition des coupes basée
uniquement sur la simulation des effets des perturbations naturelles (Hobson et
Schieck, 1999; Imbeau et al., 1999; Song, 2002). L'aménagement selon un modéle
de perturbations naturelles est souvent appliqué au niveau du paysage ou du
peuplement et a une échelle plus appropriée pour les vertébrés. Il en découle que la
niche écologique de petits organismes comme les invertébrés n'est pas
nécessairement préservée (Spence et al., 1996). De plus, le probléme qui persiste
avec la simulation des perturbations naturelles et de 'EHV est qu’'a long terme, les
variations du climat, les changements de fréquence des incendies, l'invasion par des
especes exotiques et la pollution de I'air peuvent rendre certains régimes historiques

de perturbations inapplicables dans le futur (Kimmins, 2004).

4.4 LE MODELE DES TROIS COHORTES

En forét boréale, le feu constitue I'agent majeur de perturbation naturelle modelant le
paysage forestier (Payette, 1992; Bergeron et al.,, 1999). Contrairement a
I'exploitation forestiere, le feu peut avoir cours plusieurs fois sur le méme territoire
tout en permettant a certains peuplements de persister au-dela de la période de

révolution. En effet, si la probabilit¢ de brller est indépendante de l'age des
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peuplements (ce qui n'est pas nécessairement le cas (Lindenmayer et Franklin,
2002)), la distribution des classes d'age des peuplements issus de feux suit une
exponentielle négative (Figure 3b) avec prés de 37 % des peuplements plus vieux
gue le cycle de feux (Bergeron et al., 1999; Harvey et al., 2002). Gauthier et al.,
(1996) ont démontré qu’en associant les compositions observées aux différentes
classes d’dge du modele exponentiel négatif, il était possible de déterminer la
composition forestiere naturelle pour des territoires ayant des cycles de feux
constants. Ainsi, les connaissances actuelles sur la récurrence des incendies
sévissant dans les différentes régions écologiques du Québec permettent de fixer
des objectifs de composition et de classes d'age pour 'aménagement de la forét
boréale (Gauthier et al., 1996; Bergeron, 1999).

A partir de ces connaissances, Bergeron et al. (1999) et Harvey et al. (2002) ont
développé une approche d’aménagement forestier écosystémique basée sur la
dynamique des feux de foréts. Cette approche d’aménagement propose le maintien
de trois cohortes d’ages, de compositions en espéces et de structures différentes a
I'échelle du paysage en fonction de ce qui est observé naturellement sous un régime
de feux de forét. Ainsi, cette approche dite « a trois cohortes » tient compte de
l'importance relative des trois principaux stades de développement de la forét
naturelle (le stade de régénération, le stade mature et le stade suranné (Figure 3c))
ainsi que de leurs compositions en espéces sous un régime de perturbations

spécifique.

Selon ce modeéle, la premiére cohorte (0-100 ans) est composée de jeunes foréts
dominées par des espéces pionniéres (ex. : pin gris, peuplier faux-tremble, bouleau
blanc, épinette noire). Dans cette cohorte, la proportion relative de chacune des
especes, pour un cycle de feux de 100 ans par exemple, serait de 40 % de
peuplements feuillus, 10 % de peuplements de pin gris, 45 % de peuplements
mixtes et 5% de peuplements résineux (Gauthier et al., 1996). Dans la deuxiéme
cohorte, les peuplements sont constitués d'individus provenant de la premiére
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cohorte et des especes tolérantes a 'ombre qui étaient présentes en sous-étage
dans la premiere cohorte, ou d’autres especes qui ont été recrutées en sous-étage
suite a une ouverture dans la canopée. Par conséquent, la seconde cohorte
comprend les attributs de foréts matures de milieu de succession, soit entre 100 et
200 ans. La troisieme cohorte correspond aux foréts surannées dans lesquelles se
trouvent des espéces de fin de succession. Cette troisieme cohorte débute vers
I'age de 200 ans et est marquée par I'absence d’'arbres issus de la premiére cohorte,

éliminés par la mortalité naturelle (Bergeron et al., 1999; Harvey et al., 2002).

Pour arriver a maintenir plusieurs cohortes d'ages différents a I'échelle du paysage,
les aménagistes utilisent les pratiques sylvicoles qui s’apparentent aux effets des
perturbations naturelles. La premiére cohorte est produite avec des coupes totales
qui s'apparentent au feu, suivies au besoin d’ensemencement ou de reboisement.
La deuxieme cohorte peut étre produite avec des coupes partielles ou de jardinage
qui simulent I'évolution naturelle des peuplements de plus de 100 ans. La coupe
sélective serait utilisée afin de produire la troisieme cohorte et simulerait la
dynamique des vieilles foréts et des épidémies d’'insectes défoliateurs (Bergeron et
al., 1999; Harvey et al., 2002). La proportion des peuplements devant étre traitée par
chacune des techniques sylvicoles varie en fonction du cycle naturel des
perturbations et de I'dge maximal d’exploitation (Harvey et al., 2002). Par exemple,
soumis a un cycle de feux de 100 ans et a un age maximal d’exploitation de 100
ans, un paysage forestier devrait étre composé de 63 % de peuplements se trouvant
dans la premiére cohorte, 23 % dans la deuxiéme et 14 % dans la troisiéme
(Bergeron et al., 1999; Harvey et al., 2002).

En ce qui concerne la taille des coupes et leur répartition, le modéle proposé par
Bergeron et al. (1999) ne décrit pas explicitement ces variables. La superficie des
coupes et leur répartition spatiotemporelle est un autre élément qui doit étre
considéré dans le cadre d’'une approche d’aménagement forestier écosystémique.

Ces éléments doivent également se rapprocher le plus possible des patrons
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engendrés par les perturbations naturelles (Hunter, 1993; Bergeron et al., 2002;
Belleau et al., 2007). Belleau et al. (2007) ont évalué la variabilité temporelle des
patrons créés par le feu afin d’élaborer des objectifs d'aménagement applicables a la
région sous aménagement équien. Ainsi, dans la présente étude, l'idée de classes
de superficie des feux et leur fréquence (les petits feux sont fréquents et les trés
grands feux arrivent peu souvent) a été conservée afin de fixer des limites de

superficies des chantiers de coupe.

5. DETAILS METHODOLOGIQUES DE LA MODELISATION

Les modeles informatiques sont des illustrations simplifiées de I'écosysteme forestier
et ne prétendent pas prédire le futur avec précision et exactitude. Le Modéle
d’Aménagement Forestier de Kitcisakik (MAFK) ne doit pas étre percu comme un
outil permettant de prédire ce qui arrivera au territoire de Kitcisakik, mais plutot
comme un outil permettant d'évaluer des tendances possibles et, de ce fait,
d'orienter les décisions.

5.1 BREVE DESCRIPTION DU LOGICIEL DE MODELISATION SELES

La modélisation des différents scénarios d’'aménagement forestier s’est faite a I'aide
de la plateforme de modélisation SELES (Spatially Explicit Landscape Event
Simulator) développé par Fall et Fall (2001). SELES est un outil servant a construire
et utiliser des modeéles spatiotemporels a I'échelle du paysage qui intégrent les
processus naturels et anthropiques (c’est-a-dire la succession végétale, le feu, les
épidémies d'insectes et la coupe forestiére) et des indicateurs de parcours (comme
les classes d'age, les caractéristiques de I'habitat, le volume de bois, etc.). Le
langage de SELES est assez général pour construire des modéles d'événements

quasi-continus, périodiques ou épisodiques, avec des échelons de temps fixes ou
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variables qui sont déterminés, orientés ou stochastiques. Les processus peuvent

opérer localement, régionalement ou globalement et peuvent se propager ou pas.

Les modéles sont composés d'une gamme de couches matricielles, de variables
globales et de constantes (représentant I'état de I'espace), le long desquelles sont
définis des comportements dynamiques utilisés pour simuler les changements a
travers le temps a partir de I'état initial. Le comportement d’'un modeéle est décrit par
une gamme de processus quasi-indépendants ou agents de changement
(succession forestiére, feux, coupe forestiére) appelés « événements du paysage »
et «agents du paysage». La définition d’'un évenement du paysage spécifie sa
fréquence de récurrence et son domaine spatial (c'est-a-dire, quand et ou un
événement peut se produire), comment il se propage et ses effets sur I'état du
modele. La définition d'un agent du paysage spécifie les localisations de départ, la
qguantité d'individus et de populations et les régles gouvernant le mouvement, la
mortalité et la reproduction. La combinaison des conditions initiales avec la gamme
d’événements du paysage et d'agents du paysage forme les composantes d'un
scénario (Fall, 2002). En d'autres termes, un scénario se compose de sous-
modeles d'événements et d'agents du paysage qui interagissent entre eux lors des
simulations. Les simulations avec SELES se font sur de grandes aires d’'étude et sur

de longues périodes de temps.

5.2 MODELE D'’AMENAGEMENT FORESTIER DE KITCISAKIK (MAFK)

Le but du MAFK est de permettre d'explorer plusieurs scénarios d’aménagement et
de déceler leurs impacts respectifs sur I'évolution d'indicateurs d'aménagement
forestier durable. Ce modéle est un outil d’aide a la décision permettant d'illustrer les

conséquences dans le temps et I'espace de nos actions sur la forét.
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Le MAFK est un modéle spatio-temporel dans lequel est inclus plusieurs sous-
modéeles dont : un sous-modéle de coupe forestiére (pouvant simuler plusieurs types
d’aménagement forestier), un sous-modele de feux de foréts, un sous-modéle de
croissance végétale et un sous-modéle de construction de routes (Annexe 4). Le
MAFK utilise une résolution spatiale de 0,25 ha par pixel, permettant de simuler des
coupes partielles par petites trouées. Sa résolution temporelle est de 5 ans, et les
attributs servant d’indicateurs peuvent étre enregistrés dans un dossier « output » a
des intervalles de 5 ans pour les données quantitatives et 50 ans pour les cartes
matricielles. Chaque simulation peut couvrir un horizon temporel variable de
plusieurs siecles. Le MAFK a été élaboré a partir du Vermillon Landscape Model
(VLM) développé par Fall et al. (2004). Le VLM a été modifié dans le but de (1) le
transposer au territoire de Kitcisakik et (2) y incorporer un type d’aménagement
forestier dit « écosystémique », tel que décrit par Bergeron et al. (1999), qui vise a
atteindre une structure d'age des peuplements en fonction de ce qui est observé
naturellement sous un régime de feux de forét déterminé en faisant varier trois types
de coupe (la coupe totale et deux types de coupe partielle). Le comportement du
MAFK est contr6lé par une gamme de paramétres généraux et spécifiques a chaque
type d’'aménagement forestier et des différents sous-modeles (Annexe 3).

L’age minimum de récolte (AMR) est utilisé afin d’'identifier les peuplements pouvant
potentiellement étre récoltés. Cet age peut varier selon le type d’aménagement
simulé (voir Annexe 3 pour les valeurs des paramétres choisis lors des simulations
effectuées dans cette étude) et est le méme pour I'ensemble du territoire,
indépendamment du type de peuplement et du site (malgré qu'il peut varier entre 30
et 145 ans dans la forét boréale du Québec). L'utilisation d'un seul AMR a I'avantage
de simplifier I'interprétation des résultats. Pour tous les scénarios, I'emplacement de
départ des blocs de coupe se base sur la probabilité de récolte. La probabilité de
récolte est générée en fonction de I'age du peuplement (&ge minimum de récolte) et

de sont accessibilité (a I'intérieur d’'une certaine distance d’'une route) (Fall et al.,
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2004). La dimension des blocs de coupe peut étre paramétrée selon trois classes de

superficie avec leurs proportions relatives.

Toutes les stratégies d’aménagement pouvant étre simulées avec le MAFK utilisent
uniquement des coupes totales, sauf I'aménagement dit « écosystémique » qui
utilise en plus deux types de coupe partielle. Cette stratégie d’aménagement
forestier est utilisée pour atteindre une structure d’age des peuplements selon le
modele des trois cohortes de Bergeron et al. (1999). Celui-ci differe du type
d’aménagement dit « par classes d’age » inclus initialement dans le VLM (Fall et al.,
2004; Didion et al., 2007) et qui consiste a allonger la période de révolution afin de
laisser vieillir les peuplements (Saymour et Hunter, 1999). Le type d’aménagement
dit « écosystémique » du MAFK prévoit plutét la variation des types de coupe en
fonction des objectifs de proportion des classes d’age des peuplements (1°¢, 2° et 3°
cohortes). Par exemple, si I'objectif est d’atteindre des proportions de peuplements
de 1°¢, 2° et 3° cohortes de 50 %, 25 % et 25 %, les coupes seront paramétrées a
50 % de coupe totale, 25 % de coupes partielles visant a obtenir des peuplements
de 2° cohorte (récolte de 25 % de la superficie des arbres de la plus vielle cohorte)
et 25 % de coupes partielles visant a obtenir des peuplements de 3° cohorte (récolte
de 25 % de la superficie du peuplement en récoltant les arbres de seconde cohorte).
De plus, la période de rotation entre deux passes en coupe partielle peut étre

paramétrée indépendamment pour chaque type de coupe partielle (Annexe 3).

La répartition spatiale des coupes et la limite des chantiers (c.-a-d. ce qui limite la
propagation des coupes) sont controlées par deux éléments : le maintien de forét
résiduelle a l'intérieur d'une UTR et le taux de récolte maximal. En ce qui concerne
la coupe mosaique, a chaque fois que le sous-modele de coupe effectue une coupe,
le MAFK conserve une superficie équivalente en forét résiduelle sélectionnée
aléatoirement a l'intérieur de la méme UTR. Cette approche a été choisis afin de

simplifier la modélisation car le respect stricte de la régle de contiguité (coupe et



29

forét résiduelle adjacente) demandait une complexité de modélisation considérable

mais n'aura pas une grande influence sur les indicateurs a I'échelle étudiée.

Le sous-modéle de construction de routes du MAFK nécessite le tracé initial des
routes primaires existantes et prévues pour le futur. Le tracé des routes primaires
proposées pour le futur a été fait en fonction de saturer le territoire a une densité
d’environ 1 km/km? afin de permettre un accés a la ressource sur 'ensemble du
territoire. Le MAFK utilise le sous-modéle de construction de routes primaires et
secondaires afin de contraindre la propagation des coupes a lintérieur d'une
distance maximale d’une route existante, dans le but de refléter le co(t de la récolte
qui est en partie limité par I'accés a la ressource. Lorsqu’un bloc de coupe est placé
a l'intérieur de cette distance maximale, le sous-modéle active le troncon de route
primaire proposé pour le futur ou construit une route secondaire qui le relie au
réseau routier déja existant. Pour limiter la construction de routes et traduire le fait
gue la machinerie peut aller chercher la ressource a une certaine distance d’'une
route, le sous-modéle comprend une distance minimale d’une route existante qui ne
nécessite pas la construction d’'un nouveau chemin. C’est-a-dire que si un bloc de
coupe est placé a l'intérieur de cette distance minimale, aucun nouveau chemin qui

s'ajoute au réseau existant.
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LA MODELISATION DE SCENARIOS D')AMENAGEMENT
FORESTIER A L’ECHELLE DU PAYSAGE : UN OUTIL D'AIDE A
LA DECISION EN FORESTERIE AUTOCHTONE



RESUME

L’objectif de cette étude était de comparer les effets a long terme et a I'échelle du
paysage de différents scénarios d’'aménagement forestier sur la base d'un cadre
autochtone de critéres et indicateurs de foresterie durable. Les scénarios comparés
dans cette étude représentent une stratégie d’agglomération de grands parterres de
coupe (Statu quo), une stratégie de dispersion des parterres de coupe (Mosaique)
et une stratégie s'inspirant de perturbations naturelles (Ecosystémique). Notre
hypothése est que la stratégie d’aménagement forestier qui tend a maintenir ou
recréer les conditions d’une forét naturelle tout en limitant les impacts anthropiques
serait plus propice au contexte autochtone. Le scénario Ecosystémique qui vise a
s’approcher des patrons engendrés par les feux de foréts semble étre préférable
dans un tel contexte, mais l'augmentation des superficies des coupes totales
suggeére qu'un scénario Mosaique serait peut-étre plus approprié. Un aménagement
forestier dit « écosystémique » serait plus proche des valeurs autochtones
considérées dans cette étude (structure d'age des peuplements et leur configuration
spatiale, fragmentation du paysage, accés au territoire et maintien du couvert
forestier). En effet, I'aménagement écosystémique permet de restaurer et de
maintenir une structure d’adge des peuplements plus prés de ce qui est observé
naturellement et mieux répartie sur le territoire, de maintenir un couvert forestier sur
de plus grande superficies et de ne pas augmenter la quantité de routes construite
annuellement par rapport au Statu quo, contrairement a la coupe mosaique qui
nécessite un réseau routier qui se développe presque deux fois plus rapidement. Par
conséquent, l'aménagement écosystémique semble plus prés des valeurs
autochtones et pourrait servir de base a I'élaboration d'une foresterie dite
« autochtone ».



INTRODUCTION

L’aménagement forestier fait face a plusieurs problémes complexes afin de rallier les
valeurs économiques, sociales et écologiques de plusieurs groupes sociaux (Coté et
Bouthillier, 2000; Ananda et Herath, 2003). L’élaboration de principes et de
stratégies d’aménagement forestier répondant a ces valeurs figure parmi les défis de
la foresterie moderne partout dans le monde. Au Canada par exemple, plus de 80 %
des communautés autochtones sont situées dans des foréts du domaine publique ou
se pratiguent des opérations d'aménagement forestier (Hickey et al, 2005). Compte
tenu de sa relation étroite avec I'écosystéme forestier, ce groupe social est
particulierement affecté par les activités forestiéres (Gladu et Watkinson, 2004). Le
concept d'une foresterie plus prés des valeurs autochtones est un paradigme
émergeant depuis quelques années (Parsons et Prest, 2003) et plusieurs études et
projets communautaires ont été réalisés afin d'en tracer les lignes directrices
(Rusnak, 1997; Anderson et al., 2000; Castro et Nielson, 2001; Bélanger et
Jacquemin, 2002 ; Sherry et Halseth, 2003; Karjala et al., 2004; Wyatt, 2004,
Chiasson et al., 2005; Hickey et Nelson, 2005; Saint-Arnaud et al., 2005; Sherry et
al., 2005; Grainger et al., 2006; Krcmar et al., 2006).

Les aménagistes forestiers disposent d’'une gamme de stratégies parmi lesquelles
choisir (Bélanger, 1992a,b; Hunter, 1993; Bergeron et al., 1999; Harvey et al., 2002;
Lindenmayer et Franklin, 2002; Serrouya et D'Eon, 2004). L'agglomération de
grands parterres de coupes totales a été la norme pendant des décennies en forét
boréale avant de faire I'objet de nombreuses critigues (Paquet et Bélanger, 1997,
Picard et Sheppard, 2001; Commission Coulombe, 2004), notamment de la part des
autochtones (IDDPNQL, 2004). Parmi les stratégies alternatives figurent les coupes
dispersées et I'aménagement forestier écosystémique. La stratégie de dispersion
des parterres de coupe (Bélanger, 1992a,b) a été adoptée par les Cris dans le cadre
d'une entente historique signée avec le Gouvernement du Québec (Gouvernement
du Québec, 2002) tandis que la stratégie d'aménagement écosystémique vise a
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s'inspirer de la dynamique naturelle et de I'étendue historique de variabilité
écologiqgue des peuplements (Grumbine, 1994; Bergeron et Harvey, 1997,
Lindenmayer et Franklin, 2002; Haeussler et Kneeshaw, 2003). Cette approche, qui
demeure théorigue et commence a peine a subir le test des essais terrain, pourrait
permettre de conserver la structure, les fonctions et la biodiversité des écosystemes
forestiers. Parmi les trois stratégies d'aménagement forestier susmentionnées —
agglomérations, dispersion et écosystémique — lequel est le plus approprié au
contexte autochtone? Quels impacts sur le mode de vie autochtone, en termes
d’indicateurs écologiques, pourraient avoir les différences entre les stratégies?

Quels outils prédictifs d'aide a la décision permettraient aux communautés

autochtones de faire des choix éclairés?

Pour évaluer la pertinence de différents scénarios d’aménagement forestier d’'un
point de vue communautaire et a I'échelle locale, plusieurs recherches ont ceuvré a
identifier une gamme de critéres et indicateurs (C & 1) autochtones de foresterie
durable (e.g. Karjala et al., 2004; Adam et al., sous presse). Par contre, I'utilisation
d’indicateurs mesurés périodiquement et en temps réel permet seulement de réagir
aux conséquences écologiques d'une stratégie d'aménagement. En effet,
l'implantation d'un scénario particulier sans en évaluer les effets a long terme et a

I'échelle du paysage peut conduire a des effets négatifs irréversibles.

La modélisation informatique a I'échelle du paysage et sur de longues périodes de
temps permet une meilleure compréhension des impacts sur I'écosystéme forestier
de différents scénarios d'aménagement forestier (Messier et al., 2003; Sturtevant et
al., 2007). La modélisation de systémes écologiques complexes et des processus
anthropiques associés est désormais fréquemment utilisée comme outil d’aide a la
décision dans le but de résoudre des problemes environnementaux et de guider les
actions (Fall et al., 2001). Le développement de modéles peut aider au processus
décisionnel de différentes facons (Fall et al.,, 2001): (1) en augmentant la
compréhension des conséquences possibles des options d’aménagement
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disponibles aux décideurs; (2) en fournissant les informations dans un délai
raisonnable; (3) en impliqguant et en informant les acteurs du milieu; et (4) en
clarifiant les raisons ayant mené aux décisions d'aménagement, ce qui améliore la
communication avec le public. Par contre, peu de modéles informatiques d'aide a la
décision ont été développés a ce jour afin de favoriser la participation des
communautés a I'aménagement forestier durable (Sheppard, 2005; Sturtevant et al.,
2007).

Notre objectif est de déterminer quelle stratégie d’aménagement forestier sera le
plus approprié au contexte autochtone. Est-ce une approche visant a reproduire les
patrons spatiotemporels produits par les perturbations naturelles, (2) une approche
de dispersion des parterres de coupe (forét résiduelle équivalente), ou (3) une
approche d'agglomération des parterres de coupe? Les peuples autochtones ont su
s’acclimater au cours des siécles aux perturbations naturelles en changeant les
délimitations des territoires de trappe familiaux ou en se relocalisant de fagon
temporaire jusqu’'a ce que les condition environnementales permettent de soutenir
les besoins des familles (Leroux et al., 2004). Cette prémisse tend a faire pencher la
balance vers un aménagement dit « écosystémique » qui s'inspire des perturbations
naturelles. Par contre, 'aménagement écosystémique peut impliquer la récolte de
grands parterres en coupes totales afin de s'approcher des patrons engendrés par
les feux de foréts (Belleau et al., 2007). Cette stratégie s’apparente, dans une
certaine mesure a la stratégie d’agglomération qui a déja été jugée inadéquate de la
part des autochtones. De grandes superficies en coupes totales peuvent diminuer
considérablement la qualité visuelle du paysage et la qualité des habitats fauniques
d'une aire de trappe familiale et ainsi menacer la capacité de résilience de cette
famille pour une période donnée (Folke et al., 2002). D’un autre c6té, le rapport a la
forét a changé chez les communautés autochtones, la sédentarisation et la
subdivision du territoire ancestral en aires de trappe familiales fixes suggérent

gu’une stratégie de dispersion des coupes serait peut-étre la stratégie a privilégier.



METHODOLOGIE

AIRE D’ETUDE

L'aire d'étude constitue le territoire occupé par la communauté algonquine de
Kitcisakik (Figure 1), d’une superficie totale de plus de 5000 km?, forestier & plus de
80 % et subdivisé en 29 aires de trappe familiales (Figure 2.1). Le territoire se situe
en partie dans la Réserve faunique La Vérendrye, dans la région centre-sud de la
province de Québec, Canada (entre 46° 50" et 48° N et entre 77° et 78° 25' O). Le
territoire de Kitckisakik chevauche les domaines bioclimatiques de la sapiniere a
bouleau jaune de I'ouest au sud (sur 81 % de sa superficie) et de la sapiniére a
bouleau blanc de I'ouest au nord (Saucier et al., 1998). Le régime de perturbations
naturelles est dominé par les feux de forét et les épidémies de tordeuse des
bourgeons de I'épinette (Choristoneura fumiferana Clem.) (Morin et al.,, 1993;
Bouchard et al., 2006). Trente-cing feux de forét ont sévi dans la région entre 1900
et 1970, la plupart de petite superficie (46 km? en moyenne). Du nombre, seulement
quatre (11 %) ont atteint une superficie supérieure a 100 km? Le cycle de feux dans
la région a été estimé a 257 ans pour la période 1800-2004, a 170 ans pour la
période 1800-1960 et a 7466 ans pour la période 1960-2004 (Lesieur et al., 2004).
Un cycle de feux de 150 ans a été utilisé dans la présente étude, ce qui constitue
une valeur moyenne entre les estimations de Lesieur et al. (2004) et de Grenier et
al. (2005) (territoire juste a I'ouest de Kitcisakik) quant au cycle de feux de la forét
préindustrielle, soit respectivement 170 ans (pour la période 1800-1960) et 126 ans
(1890-1948). Depuis le début du XX° siécle, les perturbations anthropiques dominent
sur le territoire de Kitcisakik, les principales étant la coupe forestiére et la mise en
eau d'un réservoir hydroélectrique. Ainsi, la coupe forestiére a remplacé les feux de

forét comme principale perturbation du paysage forestier (Lesieur et al., 2004).
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LE MODELE D'’AMENAGEMENT FORESTIER DE KITCISAKIK (MAFK)

Les données initiales proviennent de la base de données des relevés du troisieme
inventaire forestier décennal du Ministére des Ressources naturelles et de la Faune
du Québec (MRNF, 2004). A partir de ces données, plusieurs cartes matricielles
d'une résolution spatiale de 0,25 hectares par pixel ont été créées, représentant
chacune un aspect de la forét (espéces arborescentes, age des peuplements,
réseau routier, réseau hydrographique, et élévation). Les données des classes d'age
des peuplements ne permettaient pas d’évaluer précisément l'age des « vieilles
foréts ». Par conséquent, I'dge des peuplements de 100 ans et plus (qui
représentent moins de 10 % des peuplements) a été redistribué aléatoirement entre
100 et 300 ans afin d’avoir une représentation plus réaliste de vieilles foréts dans le
paysage (Fall et al., 2001). La distribution des classes d'age pourrait suivre plusieurs
formes qu'on ne peut plus déterminer dans un paysage fortement modifié par la
coupe forestiere donc une forme simple de redistribution aléatoire a été utilisé,
comme pour les études de Fall et al. (2001) et Didion et al. (2007).

Par la suite, les cartes matricielles ont été intégrées au Vermillon Landscape Model
(VLM) (Fall et al.,, 2004; Didion et al., 2007), développé avec la plateforme de
modélisation SELES (Spatially Explicit Landscape Event Simulator) (Fall et Fall,
2001). SELES est un outil servant a élaborer et utiliser des modéles spatiotemporels
d'évolution du paysage forestier qui extraient et combinent I'information spatiale en
utilisant un langage relativement simple spécifiant les différents éveénements naturels
ou anthropiques modifiant I'état du paysage dans le temps (Fall et Fall, 2001).

Le Modéle d’aménagement forestier de Kitcisakik (MAFK) comprend un sous-
modele de coupe forestiére, un sous-modéle de construction de routes, un sous-
modele de feux de forét et un sous-modéle de croissance végétale compris
initialement dans le VLM. (Annexe 2; Fall et al., 2004; Didion et al., 2007). Pour les
fins de cette recherche, le VLM a été modifié afin de le transposer au territoire de
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Kitcisakik et d'introduire deux nouvelles stratégies d’'aménagement forestier au sous-
modeéle de coupe forestiere. La premiére stratégie d’aménagement forestier dite
« écosystémique », qui differe de celles décrites par Fall et al. (2004), s’inspire du
modele théorique décrit par Bergeron et al. (1999) et Harvey et al. (2002) basé sur la
dynamique des feux de foréts. Ce modele divise les peuplements d'un paysage en
trois classes d'age de peuplements (« cohortes »)* et s'inspire du cycle de feux pour
fixer la proportion a atteindre pour chaque cohorte a I'échelle du paysage.
Contrairement aux sous-modéles du VLM, qui consistent a allonger la période de
révolution forestiére afin d’atteindre une proportion prédéterminée de peuplements
de plus de 100 ans (peuplements de 2° et 3° cohortes), le MAFK tente, a l'inverse,
de restaurer et de maintenir les proportions cibles des trois cohortes en faisant varier
trois types de coupe (la coupe totale et deux types de coupe partielle). La coupe
totale est le traitement utilisé pour atteindre I'objectif fixé pour la superficie de
peuplements de 1°° cohorte. Un premier type de coupe partielle, qui préléve 25 %
de la superficie des plus vieilles tiges a chacune des passes, est utilisé pour
atteindre I'objectif de peuplements de 2° cohorte (Cp,). Un deuxieme type de coupe
partielle, qui préléve 25 % de la superficie des tiges matures a chaque passe, mais
laisse vieillir en tout temps 25 % des plus vieux arbres, sert a atteindre l'objectif de
peuplements de 3° cohorte (Cps). D'un point de vue écologique, les feux de forét qui
brllent des peuplements en entier et raménent le cycle successionnel au début sont
simulés par la coupe totale. Les épidémies de tordeuse des bourgeons de I'épinette
qui transforment les peuplements équiens de premiére cohorte en peuplements
inéquiens de deuxiéme cohorte sont simulées par la Cp,. La dynamique des trouées
qui caractérise le passe de la cohorte 2 a la cohorte 3 est simulée par la Cps. La
deuxiéme stratégie d’aménagement forestier ajoutée au MAFK est inspirée du
modéle de Bélanger (1992a,b) qui prévoit la dispersion des parterres de coupe totale

Y

(coupe mosaique). Cette stratégie d'aménagement forestier consiste a conserver

3 Les peuplements dont I'age de la strate dominsmsituent entre 0 et 100 ans représenteritia 1
cohorte, ceux se situant entre 100 et 200 ansgeptient la 2cohorte et ceux de plus de 200 ans
représentent la2ohorte. Il faut noter que les peuplements quifaibt’objet d’'une coupe partielle
ne régressent pas de cohorte tant que le quagtidsurface terriére d'origine est maintenu.
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une superficie de forét résiduelle de plus de 7 meétres de hauteur équivalente a un
bloc de coupe, et ce, a lintérieur d'une méme aire de trappe familiale. Cette
superficie mise en réserve devient disponible pour la récolte lorsqu’elle atteint 3

meétres, soit aprés environ 15 ans.

Le sous-modeéle de construction de routes du VLM a également di étre modifié afin
de distinguer les routes primaires des routes secondaires. La discrimination entre
deux types de chemins forestiers a été possible en ajoutant au réseau routier
existant les routes primaires proposées pour le futur afin de couvrir 'ensemble du
territoire jusqu’a une densité d’environ une route par km% Au fur et & mesure de la
simulation, le sous-modéle active les trongons de routes primaires proposées et crée
des chemins secondaires qui s'arriment au réseau de routes permanentes
(primaires) pour atteindre les blocs de coupe situés a moins de 2 km d’une route
déja existante. Pour les blocs de coupe situés a moins de 500 m d'une route déja
existante, le sous-modéle n’active pas de troncon primaire et ne construit pas non

plus de routes secondaires.

SCENARIOS SIMULES

Trois scénarios d'aménagement forestier ont été modélisés sur l'ensemble du
territoire de Kitcisakik dans le cadre de cette étude, soit : I'agglomération des coupes
totales (scénario Statu quo), la dispersion des coupes totales (scénario Mosaique) et
l'aménagement écosystémique (scénario Ecosystémique). Le scénario Statu quo
simule une stratégie par laquelle les peuplements matures sont récoltés en blocs
séparés par des bandes de forét résiduelle de 50 m et pouvant s'agglomérer tant
gue le tiers des peuplements a l'intérieur d’'une unité territoriale de référence (UTR,
subdivision d’'une unité d'aménagement forestier) ont une hauteur de 7 m et plus. Le
scénario Mosaique consiste a conserver a lintérieur d'une UTR la moitié de la
superficie des peuplements en forét résiduelle. Un peuplement qui a été récolté peut

étre considéré comme forét résiduelle seulement lorsqu'il atteint une hauteur de 3 m
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(15 ans). Tout comme pour le Statu quo, le tiers des peuplements d'une UTR doit
avoir en tout temps au moins 7 m de hauteur. Le scénario Ecosystémique simule
trois types de coupe forestiere, soit la coupe totale et deux types de coupes
partielles afin d’atteindre ou de maintenir une structure d’age des peuplements qui

soit a l'intérieur de I'étendue historique de variabilité.

Le MAFK comprend une gamme de parametres permettant de diriger le
comportement du sous-modéle de coupe forestiere (Annexe 3). Tous les scénarios
ont été simulés avec un taux annuel de récolte de 1 % de la superficie forestiére du
territoire et un age minimum de récolte de 75 ans pour tous les types de coupe. La
superficie des blocs de coupe variait d'un scénario a l'autre. Pour le scénario Statu
quo, la superficie de 90 % des blocs de coupe variait entre 70 et 100 ha, et 10 %
entre 101 et 150 ha, tandis que pour le scénario Mosaique 90 % des coupes se
situaient entre 50 et 70 ha et 10% entre 71 et 150 ha. Puisque I'aménagement
écosystémique s'inspire des perturbations naturelles, trois classes de superficie de
blocs de coupe ont été déterminées afin de refléter une plus grande variabilité dans
les superficies perturbées, comme observé pour les feux de forét dans la région
(grands, moyens et petits feux). Cela tout en demeurant a l'intérieur d'une gamme
de superficies socialement acceptables. Ainsi, 70 % des superficies récoltées dans
le scénario Ecosystémique se situaient entre 100 et 150 ha, 25 % entre 151 et 300
ha et 5 % entre 301 et 400 ha.

Pour le scénario Ecosystémique, la proportion de chaque classe d'age a été
calculée en fonction du cycle de feux et de I'age maximal d'exploitation. Les
proportions de coupe totale, Cp, et Cps; ont été paramétrées selon un cycle de feux
de 150 ans (Lesieur et al., 2004; Grenier et al., 2005) et un dge maximal de récolte
de 100 ans, ce qui correspond & des proportions respectives de 1%, 2° et 3°
cohortes de 49, 25 et 26 %.
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Pour chaque scénario, 25 simulations de 300 ans ont été réalisées afin de suivre
I'évolution spatiotemporelle de quelques indicateurs d’aménagement forestier
durable tenant compte de la perspective autochtone. Pour chaque scénario, des
données gquantitatives concernant I'état de chaque indicateur ont été compilées a
tous les cing ans. Pour illustrer la répartition spatiale des classes d'age, des cartes

matricielles ont été produites a chaque 50 ans de simulation.

INDICATEURS ANALYSES

Pour chacun des trois scénarios modélisés, le suivi de I'évolution spatio-temporelle
de quelques indicateurs de foresterie durable (Tableau 2.1) permet de faire
I'évaluation critigue des différentes approches. Les indicateurs sélectionnés dans
cette étude refletent des valeurs autochtones et se basent sur les travaux de Saint-
Arnaud et al. (en préparation) : la structure d'age des peuplements et leur répartition
spatiale, la perte de couvert forestier annuelle, I'étendu du réseau routier primaire et
secondaire.

Nous avons choisi comme premier indicateur la structure d’age des peuplements,
regroupés en trois cohortes, et leur répartition spatiale. L'age des peuplements est
un indicateur qui peut servir a mesurer plusieurs critéres de foresterie durable,
comme les vieilles foréts, la biodiversité ou la poursuite des activités traditionnelles
(Saint-Arnaud et al., en préparation). Les vieilles foréts sont d'une importance
considérable en raison de leur contribution au maintien de la biodiversité (Spies et
Franklin, 1996; Burton et al., 1999, CCMF, 2005). Nous avons mesuré cet indicateur
par la proportion de peuplements dont au moins 25 % de la superficie des plus vieux
arbres se situait dans trois classes de peuplements, soit entre 0 et 100 ans (1°®
cohorte), 101 et 200 ans (2° cohorte) et 201 ans et plus (3° cohorte).
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Le second indicateur analysé est I'accessibilité au territoire. L'exploitation forestiere
nécessite I'établissement d'un réseau routier extensif qui a de nombreux impacts
écologiques (Trombulak et Frissell, 2000), en plus d'affecter de plusieurs facons le
mode de vie des autochtones. L'accés au territoire ancestral a un nombre
grandissant d'utilisateurs non-autochtones peut étre une source de conflits. Le
dernier indicateur analysé dans cette étude est la perte de couvert forestier qui est
un indicateur de I'abondance d’habitats. En effet, Potvin et al. (1999) ont montré que
les espéces nécessitant des domaines vitaux de plus de 25 ha peuvent disparaitre a
court terme dans des paysages soumis a la coupe totale. La présence d’habitats
dans les aires de trappe familiales est une condition sine qua non au maintien de
populations suffisamment abondantes d'espéces fauniques d'intérét autochtone

(Bélanger et Jacgmain, 2002).
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RESULTATS

STRUCTURE D’AGE DES PEUPLEMENTS

Le début des simulations se caractérise dans les trois scénarios modélisés par une
période de variation marquée de la proportion du paysage occupée par chacune des
trois cohortes, avant de se stabiliser vers 140 années simulées (Figure 2.2). Durant
cette période, on n'observe aucune différence entre les scénarios pour les 15

premiéres années de simulation.

Pour chaque scénario, la proportion des peuplements de premiére cohorte diminue
rapidement pour atteindre son plus bas niveau aprés 40-45 années de simulation,
soit 62 % pour les scénarios Statu quo et Mosaique et 44 % pour le scénario
Ecosystémique. Par la suite, la proportion de peuplements de premiére cohorte
augmente de nouveau dans le paysage pour se stabiliser aprés environ 100 ans
pour les scénarios Statu quo et Ecosystémique, mais seulement aprés 200 ans pour
le scénario Mosaique. Le scénario Statu quo se stabilise a une proportion de plus de
90 % de peuplements de premiére cohorte, comparativement a ca. 70 % et 50 %

pour les scénarios Mosaique et Ecosystémique, respectivement.

Le scénario Ecosystémique est celui qui engendre le plus de peuplements de 2°
cohorte. Aprés 50 ans, la proportion de peuplements de cette classe d'age atteint un
sommet a plus de 50 %, et maintient approximativement ce plateau pendant les 50
années qui suivent, pour ensuite chuter et se stabiliser a environ 25 % a partir de la
145° année de simulation. La proportion de seconde cohorte du scénario Mosaique
atteint un sommet de 36 % aprés 40 ans avant de diminuer lentement pour se
stabiliser a ca. 15 %, 140 ans aprés le début de la simulation. La proportion de
peuplements de 2° cohorte du scénario Statu quo suit la méme trajectoire initiale que
celle du scénario Mosaique avec un pic a 36 % aprés 40 ans, mais chute plus
rapidement et se stabilise a des valeurs moindres, tombant sous les 10 % aprés 100

années de simulation.
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Le pourcentage de peuplements de 3° cohorte demeure sous les 5 % pour tous les
scénarios durant les 100 premiéres années de simulation. Les valeurs pour les
scénarios Ecosystémique et Mosaique augmentent abruptement pour se stabiliser a
25 % et 15 %, respectivement, aprés 200 années simulées. La proportion de
peuplements de 3° cohorte du scénario Statu quo varie trés peu et se maintient entre

1 % et 4 % tout au long de la période de simulation.

CONFIGURATION SPATIALE DE TROIS CLASSES D'AGE DE
PEUPLEMENTS

Pour évaluer la configuration spatiale des peuplements des trois cohortes, trois
indices ont été calculés a des intervalles de 50 ans, soit: la superficie de la plus
grande parcelle (SGP), le nombre de parcelles (NP) et la superficie moyenne des
parcelles (SMP) (McGarigal et Marks, 1995) (Tableau 2.2 ; Figure 2.3). Le suivi des
indices de configuration spatiale des peuplements (Figure 2.3)*, montre une
diminution marquée de la SMP et de la SGP des peuplements de 1°® cohorte (0-100
ans) durant les 50 premieres années de simulation au profit des peuplements de 2°
cohorte (101-200 ans). La SMP et la SGP pour les peuplements de 0-100 ans
remontent par la suite rapidement pour le scénario Statu quo et se stabilisent vers la
110° année de simulation a des valeurs comparables aux valeurs initiales. La SMP
et la SGP remontent également dans le scénario Mosaique, mais se stabilisent a
des valeurs prés de quatre fois plus basses que pour le scénario Statu quo. Aucune
reprise n'est enregistrée pour le scénario Ecosystémique. Aprés quelques
fluctuations au cours des 100 premiéres années de simulation, le nombre de
parcelles de 1% cohorte se stabilise & 7000, 5000 et 2000 pour les scénarios
Ecosystémique, Mosaique et Statu quo, respectivement. La SMP et la SGP des

peuplements de 2° cohorte (101-200 ans) tend a se stabiliser aprés avoir atteint un

4 pour les valeurs aux intervalles de 50 ans, tAimexe 6.



a7

0-100 ans 101-200 ans Plus de 200 ans
Cohorte 1 Cohorte 2 Cohorte 3
250
200
150
100
50
0
300000 4000
S5
3000 H V
200000 I\ SGP
150000 2000
1000
50000 ﬁ Kﬂ%
(b)
0 0
8000
7000
6000
5000
4000
3000
2000 1
1000
0 0 : ‘ ‘ ‘ ‘ ‘ ‘ ‘ * i
0 5 100 1% 200 250 o 5 00 150 200 250 0 50 100 150 200 250

—— Statu quo — Mosaigue —— Ecosystémique

Figure 2.3: Valeurs moyennes des indices de configuration spatiale des peuplements des
trois classes d’age, pour chacun des scénarios et pour une période de 300 ans, soit: (a) la
superficie moyenne des parcelles (SMP), (b) la superficie de la plus grande parcelle (SGP) et
(c) le nombre de parcelles (NP).
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pic entre 50 et 100 années de simulation. A la fin de la simulation, le scénario
Ecosysémique présente des valeurs de SGP et de SMP plus basses que les deux

autres scénarios, mais a créé un plus grand nombre de parcelles de 2° cohorte.

En ce qui concerne les indices de configuration spatiale de la 3° cohorte, on
remarque une augmentation marquée de la SMP aprés 100 ans de simulation pour
les scénarios Statu quo et Mosaique. Apres la forte croissance de la période 100-
150 ans, le scénario Statu quo présente une grande fluctuation de la SMP et
redescend vers des valeurs proches de I'état initial (aux alentours d'une quinzaine
d’hectares par parcelle) sans toutefois se stabiliser. Le scénario Mosaique ne cesse
de croitre durant la période 100-175 ans pour ensuite se stabiliser aux alentours de
38 ha par parcelle en moyenne. Le scénario Ecosystémique est celui qui a
enregistré les plus faibles valeurs de SMP de 3° cohorte. Tout comme les deux
autres scénarios la période 0-100 ans montre une Iégére diminution de la SMP pour
ensuite remonter et se stabiliser proche de I'état initial a partir de la 150° année de

simulation.

D’un autre c6té, les SPG enregistrées pour les trois scénarios restent trés prés de
leur valeur initiale durant la période 0-125 ans. Par la suite, le scénario
Ecosystémique est marqué par une fluctuation de cet indice, mais montre les valeurs
les plus élevées parmi les trois scénarios. Le scénario Statu quo a créé les plus

petites parcelles de 3° cohorte pour presque I'ensemble de la plage temporelle.

Le NP de 3° cohorte des scénarios Statu quo et Mosaique demeure sous les 200
parcelles pour toute la durée des simulations. Le NP du scénario Statu quo tend a
diminuer sous le seuil des 100 parcelles sans jamais augmenter. Le NP du scénario
Ecosystémique augmente considérablement a partir de la 100° année de simulation
pour atteindre le seuil des 8000 parcelles aprés 175 ans sans jamais redescendre

par la suite. Finalement, le scénario Ecosystémique crée plus de peuplements de
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Figure 2.4: Représentation visuelle des classes d’age pour une simulation de 300 ans a des
intervalles de 50 ans. La premiére cohorte est en vert (0-100 ans), la deuxiéme cohorte (101-
200 ans) en brun et la troisieme cohorte (Plus de 200 ans) en blanc.



50

STATU QUO MOSAIQUE ECOSYSTEMIQUE

N

Q

Q
-
m
=
T

8|2

g|>
4
4
m
m
e

W

Q

=]

Cohorte
i 2 3

HmO

Figure 2.4 (suite) : Représentation visuelle des classes d’age pour une simulation de 300
ans a des intervalles de 50 ans. La premiére cohorte est en vert (0-100 ans), la deuxiéme
cohorte (101-200 ans) en brun et la troisieme cohorte (201 ans et plus) en blanc.
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MAINTIEN DU COUVERT FORESTIER

La perte annuelle de couvert forestier, estimée par la superficie prélevée en coupe
totale, avoisine 20 + 2 km? pour le scénario Ecosystémique (Figure 2.5). Le scénario
Mosaique montre une grande variabilité de la superficie prélevée annuellement.
Apres les 35 premiéres années, durant lesquelles 1 % du couvert était prélevé
annuellement (41 km?), le modeéle s'effondre & trois reprises, atteignant des valeurs
inférieures & 0,7 % de prélévement annuel. A chaque reprise, les prélévements
maximaux en coupe totale (soit a 85, 165 et 255 ans) sont restés en deca des 41

km? paramétrés initialement.
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Ecosystémique —— Mosaique —- Statu quo

Figure 2.5 : Superficie prélevée annuellement (ha) en coupe totale pour trois scénarios
d’aménagement forestier (Statu quo, Mosaique et Ecosystémique) pour une période de
300 ans.
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La perte de couvert forestier pour le scénario Mosaique est de 23 & 41 km?. La perte

annuelle de couvert forestier est stable & 41 km? pour le scénario Statu quo.

ACCESSIBILITE AU TERRITOIRE ET FRAGMENTATION PAR LES ROUTES

Pour mesurer I'évolution de l'accessibilité au territoire et de la fragmentation par le
réseau routier, le nombre cumulatif de kilométres de routes primaires et secondaires
a été compilé pour chaque scénario (Figure 2.6). Tous les scénarios finissent
éventuellement par saturer le paysage a plus d’'une route primaire par km? Les
résultats montrent cependant que la saturation est atteinte presque deux fois plus
rapidement avec le scénario Mosaique (50 ans, comparativement a 80 ans pour les
scénarios Statu quo et Ecosystémique). Le scénario Mosaique nécessite également
la construction d'environ 30 % plus de routes secondaires que les deux autres

scénarios et cette différence s'exprime dés le début de la simulation.
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annuellement en fonction du scénario d’'aménagement simulé, pour une période de 300 ans.



DISCUSSION

La prise en compte du point de vue des peuples autochtones dans la planification
des activités d'aménagement forestier est désormais incontournable et la
modélisation de scénarios d'aménagement forestier peut aider a explorer des
alternatives et ainsi permettre une meilleure compréhension des effets a long terme
et a I'échelle du paysage de différentes approches envisageables pour un territoire
occupé par une communauté autochtone. Bien que les indicateurs sélectionnés
dans cette étude puissent servir a évaluer I'aménagement forestier durable dans
plusieurs contextes, leur interprétation est faite ici en fonction de critéres
autochtones de foresterie et se base sur des travaux réalisés en collaboration avec
la communauté algonquine de Kitcisakik (Québec, Canada) par St-Arnaud et al. (en

préparation)..

Parmi les trois scénarios investigués dans cette étude, le scénario Ecosystémique
est celui qui a permis de conserver, a I'échelle du paysage et a long terme (> 100
ans), une structure d’age des peuplements plus prés des valeurs typiques de la
variabilité naturelle (préindustrielle) du territoire de Kitcisakik, dont le cycle de feux a
été estimé a 150 ans (Lesieur et al., 2004; Grenier et al., 2005). Il importe toutefois
de préciser que le scénario Ecosystémique du MAFK ne restreint pas la coupe en
fonction de la structure d’age des peuplements, mais crée plut6t la structure de la
forét désirée en fonction de la proportion de chaque type de coupe paramétré
(totale, Cp2 et Cp3). En d'autres termes, le modéle n'a aucun paramétre le forcant a
maintenir des proportions spécifiques de 1% 2° et 3° cohortes. Les résultats
montrent que seul le scénario Ecosystémique permet de recréer une structure d’age
pour laquelle au moins le quart des peuplements sont plus vieux que 100 ans (qui
n'ont pas été complétement perturbés), grace a l'utilisation de plusieurs types de
coupes tel que suggéré par Harvey et al. (2002). Les peuplements de 2° et 3°
cohortes, considérés comme des vieilles foréts, sont d’une importance considérable
en raison de leur contribution au maintien de la biodiversité (Spies et Franklin, 1996;

Burton et al., 1999). En plus de leur signification écologique, les vieilles foréts sont
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inextricablement liées a la conservation des cultures autochtones (Nation haida c.
Colombie-Britannique, 2004). Ces types de peuplements font I'objet d’'une grande
préoccupation puisque leur proportion a considérablement diminué au cours des

derniéres décennies.

Les résultats montrent également que le recrutement de peuplements de 2° cohorte
se fait dés le début de la simulation et atteint un sommet a plus de 50 % de la
superficie forestiére pour le scénario Ecosystémique aprés seulement 45 ans de
simulation (plus de 20 % de plus que les deux autres scénarios). Le recrutement de
ces peuplements s'effectue également plus rapidement pour ce scénario
comparativement aux autres alternatives. Cela est explicable au fait que les
peuplements matures de premiére cohorte ayant subit des coupes partielles peuvent
passer malgré ce traitement en deuxieme cohorte et plus tard en troisieme cohorte.
Les deux autres scénarios ont permis aussi le recrutement de peuplements en
deuxiéme cohorte (dans une moindre mesure, soit 35 %) sans toutefois maintenir
cette proportion a long terme. Par conséquent, les gens d'une communauté
autochtone pourraient observer l'augmentation marquée de I'abondance des
peuplements de ces peuplements de leur vivant, et ce plus rapidement pour le
scénario Ecosystémique, ce qui pourrait contribuer & un changement de position

face a 'aménagement forestier dit « destructeur » (St-Arnaud et al., en préparation).

Comparativement au Statu quo, l'augmentation du niveau des peuplements de
seconde cohorte du scénario Mosaique aprés les 45 premiéres années, est
explicable par la diminution du taux de récolte (qui correspond a la perte de couvert

forestier) engendrée par les contraintes de dispersion et d'age de la forét résiduelle.

Pour tous les scénarios, la proportion des peuplements de troisiéme cohorte restent
a des niveaux extrémement faibles pendant les 100 premiéres années de simulation.

Cela s'explique par le fait que le territoire a été fortement affecté par la coupe

forestiére durant les derniéres décennies, causant la quasi disparition des plus vieux



56

peuplements durant cette période. A partir de la 100°™ année de simulation, les
scénarios Ecosystémique et Mosaique ont permis le recrutement de peuplements de
deuxiéme cohorte vers la troisitme cohorte, mais c’est le scénario Ecosystémique
gui en a recruté le plus (25 %) et plus rapidement. Le recrutement de peuplements
de plus de 200 ans sous le scénario Mosaique est, comme le recrutement de
seconde cohorte, explicable par la diminution du taux de récolte causé par les
contraintes de dispersion et d’age de forét résiduelle. Tandis que le scénario Statu

quo n’a recruté aucun de ces peuplements durant toute la durée de simulation.

Le scénario Ecosystémique a permis de maintenir au moins une parcelle de 2° et 3°
cohortes de plus grande dimension que les autres scénarios pour toute la durée de
la simulation. Les peuplements de 2° et 3° cohortes doivent étre de superficie
suffisante pour maintenir I'intégrité écologique et la diversité des espéces du milieu
forestier (Angermeier et Karr, 1994; Haeussler et Kneeshaw, 2003). De ce fait, le
scénario Ecosystémique serait plus & méme de soutenir des populations d’espéces

d'intérét autochtone a des niveaux viables.

Malgré que le point de départ des simulations était un territoire déja fortement
perturbé (coupé a prés de 50 %), le scénario Ecosystémique a permis de restaurer
et de maintenir a long terme une certaine proportion de vielles foréts (> 100 ans) sur
'ensemble des aires de trappe familiales. Par conséquent, contrairement aux
scénarios Mosaique et Statu quo qui résultent en un nombre plus faible de vieilles
foréts, regroupées en certains endroits, le scénario Ecosystémique a le potentiel de
satisfaire aux besoins de I'ensemble d'une communauté plutdét qu'a un certain

nombre de familles seulement.

Un autre avantage du scénario Ecosystémique pour les communautés autochtones
est le maintien d'un couvert forestier sur la moitié de la superficie totale aménagée.
Malgré la présence de coupes partielles dans les peuplements résiduels, le maintien

du couvert forestier constitue un avantage considérable pour la poursuite des
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activités traditionnelles, notamment la chasse et le piégeage. Le maintien d'un
couvert forestier apres coupe a également le potentiel d’amenuiser le sentiment de
responsabilité qu'ont les Autochtones face a la détérioration de I'écosystéme
forestier suite a la récolte industrielle. Le maintien d'un couvert forestier a le potentiel
d’offrir (si certaines conditions sont respectées) un habitat de plus grande valeur
pour certaines espéces fauniques d'intérét autochtone comme la martre d’Amérique
(Martes americana) et le pékan (Martes pennanti), qui délaissent les coupes totales
récentes (Arthur, 1989; Chapin et al., 1998; Potvin et al., 2000; Zielinski et al., 2004).
De plus, certaines especes arborescentes de grand intérét pour la communauté de
Kitcisakik, comme le thuya occidental (Thuja occidentalis) et le pin blanc (Pinus
strobus), pourraient étre laissées sur pied lors d'une coupe partielle. Le maintien
d'un couvert forestier permet donc, en tout ou en partie, la poursuite d'activités
traditionnelles et serait écologiquement et visuellement plus acceptable (St-Arnaud

et al., en préparation).

Les scénarios Ecosystémique et Mosaique n'ont pas réduis le nombre de routes
primaires et secondaires a construire, comparativement au scénario Statu quo. Bien
que l'accés au territoire semble attrayant pour les Autochtones (facilite I'accés aux
territoires de trappe familiaux) la construction de chemins contribue a la détérioration
de I'écosystéme forestier (Trombulak, 2000; Gucinski et al., 2001; Seiler, 2001;
Bourgeois et al., 2005). En permettant l'accés a des territoires autrefois
inaccessibles et de plus en plus éloignés a un nombre grandissant de chasseurs,
pécheurs et villégiateurs sur les territoires de chasse familiaux, le réseau routier peut
engendrer des situations conflictuelles entre les membres d'une communauté
autochtone et d'autres utilisateurs occasionnels si I'accés au territoire ancestral est

laissé sans aucune forme de controle.

Le scénario Statu quo est celui qui altére le plus la structure d’age des peuplements
forestiers en maintenant les peuplements de 2° et 3° cohortes a des niveaux trés

bas. De plus, ces peuplements sont plus concentrés que dans les autres scénarios
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et, par conséquent, plus susceptibles de disparaitre suite a un feu, par exemple. De
plus, le fait que les peuplements soient peu dispersés sur le territoire est un élément
négatif pour la majorité des familles dont les aires de trappe familiales seraient

dénuées de vieilles foréts (> 100 ans).

Le scénario Mosaique pourrait étre considéré comme un intermédiaire entre les
scénarios Ecosystémique et Statu quo concernant la structure d’age des
peuplements forestiers. Ce scénario a engendré trois fois plus de peuplements de 2°
et 3° cohortes que le scénario Statu quo, mais deux fois moins que le scénario
Ecosystémique. L’atteinte de ces proportions de 2° et 3° cohortes est principalement
explicable par le fait que ce scénario n’atteint pas le taux de récolte paramétré (1 %),
probablement en raison des contraintes de dispersion associées au maintien de 50
% de forét résiduelle de plus de 7 meétres en tout temps. Le maintien du couvert
forestier est donc plus élevé que pour le scénario Statu quo, mais en raison d'une
diminution substantielle de la récolte de bois. Cette diminution du taux de récolte
engendré par les contraintes de dispersion est sans conteste un élément négatif de
ce scénario du point de vue de la rentabilité.

Le principal élément négatif du scénario Mosaique est la grande quantité de routes
primaires et secondaires qu’il nécessite en une courte période de temps. En effet, le
scénario Mosaique a nécessité la construction de 30 % plus de routes secondaires
et sature le territoire en routes primaires deux fois plus rapidement que les autres
scénarios évalués dans cette étude. Cette différence avec les deux autres scénarios
vient probablement du fait de 'augmentation de la dispersion des parterres de coupe
et de leur plus petite superficie. Du point de vue de I'aménagement forestier, des
colts importants sont associés a la construction et a l'entretien des routes et les
nombreux chemins résultent en autant de pertes de superficies productives. Qui
tourne autour de 550 km? de perte de superficie pour les routes primaires au point

de saturation du territoire.



CONCLUSION

Le développement d'outils d'aide a la décision est désormais devenu incontournable
en foresterie compte tenu de la tendance a concilier les valeurs économiques,
sociales et environnementales. L'utilisation de modeles spatiotemporels simulant la
dynamique forestiére et les processus anthropiques comme le MAFK permettent de
nous éclairer dans l'analyse et I'évaluation des effets a long terme de différents
scénarios d’aménagement forestier sur le paysage forestier. Cette étude a permis de
mettre en évidence que le scénario Ecosystémique serait plus prés des valeurs
autochtones étudiées que les scénarios Mosaique et Statu quo. Les caractéristiques
de l'aménagement écosystémique observées dans cette étude et qui en font une
meilleure option du point de vue autochtone sont le maintien d'une structure d'age
des peuplements plus prés de ce qui est observé naturellement, une répartition plus
équitable sur le territoire des différents types de peuplements et le maintien de plus
grandes superficies sous couvert forestier. L'aménagement écosystémique comporte
cependant des lacunes, notamment en ce qui concerne la densité du réseau routier.
Des études supplémentaires utilisant le MAFK permettront d’approfondir et de
raffiner différents scénarios d'aménagement écosystémique afin d'améliorer la
conciliation entre les besoins de lindustrie forestiere et des communautés

autochtones.
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CONCLUSION GENERALE

Les impacts écologiques de la foresterie industrielle ont le potentiel d’affecter d'une
maniére significative le mode de vie des communautés autochtones du Québec et
d’ailleurs dans le monde. Ces impacts affectent entre autres la diversité biologique et
structurelle des écosystemes forestiers, la qualité visuelle du paysage et
l'accessibilité au territoire forestier. La modélisation de différents scénarios
d’aménagement forestier peut aider a I'élaboration de stratégies d’aménagement
forestier qui tiennent davantage compte des besoins et du mode de vie des

Autochtones.

Nos travaux de modélisation ont offert aux différents groupes concernés
(communauté algonquine de Kitcisakik, MRNFQ et compagnies forestieres), de
l'information sur I'évolution spatiotemporelle d'indicateurs de foresterie durable
appliqués au contexte autochtone. Dans cette étude, nous avons utilisé un tel outil
afin de comparer les impacts de trois scénarios d’aménagement forestier en regard
d'une gamme de valeurs autochtones. L’interprétation des résultats de cette étude
se base sur le cadre autochtone de critéres et indicateurs de foresterie durable
développé avec la collaboration de la communauté de Kitcisakik (Asselin et Irola, en

préparation; Saint-Arnaud et al., en préparation).

Les résultats des simulations faites dans le cadre de cette étude ont mis en évidence
que le scénario Ecosystémique était plus prés du point de vue autochtone que les
scénarios Statu quo et Mosaique. Les caractéristigues de l'aménagement
écosystémique observées dans cette étude et qui en font une meilleure option du
point de vue autochtone sont le maintien d'une structure d’age des peuplements plus
prés de ce qui est observé naturellement, une répartition plus équitable sur le
territoire des différents types de peuplements et le maintien de plus grandes
superficies sous couvert forestier. L'aménagement écosystémique comporte
cependant des lacunes, notamment en ce qui concerne la densité du réseau routier.

Malgré qu'il ne comporte pas que des avantages, 'aménagement écosystémique



66

semble une piste intéressante a considérer pour I'élaboration d’'une foresterie dite
« autochtone ». L'aménagement écosystémique s'inspire des principales
caractéristiques clés des perturbations naturelles des paysages forestiers telles que
les feux de foréts (Perera et al., 2004), incluant la distribution de I'dge des
peuplements, la distribution des types de peuplements et leurs dimensions, et
I'arrangement spatial et la forme des parcelles a travers le paysage (Bergeron et al.,
1999, 2002; Franklin et al., 2002). Nos résultats ont démontré qu’en faisant varier les
types de coupe, il serait possible d’atteindre des objectifs de distribution des classes
d’age des peuplements dans le but de maintenir une portion acceptable de vielles
foréts (2° et 3° cohortes). Les vieilles foréts sont d’'une importance considérable en
raison de leur contribution au maintien de la biodiversité (Spies et Franklin, 1996;
Burton et al.,, 1999) et parce qu'elles sont inextricablement liées aux cultures
autochtones.

Finalement, le MAFK permettra d'explorer d'autres scénarios plus raffinés,
notamment en incorporant des cartes d'affectation du territoire dans la modélisation
et en s’attardant a d’autres indicateurs qui n'ont pas été traités dans cette étude.
Comme par exemple, explorer les impacts de différents scénarios de zonage
fonctionnel sur les indicateurs utilisés dans cette étude, mais également en y
incorporant une évaluation des colts (en terme d'approvisionnement) pour

I'industrie.
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Annexe 1 : Liste des compagnies forestieres impliquées dans le projet de foresterie
autochtone a Kitcisakik.

Bois Oméga limitée

Bowater Produits Forestiers du Canada inc.
Cdex (9008-6760 Québec inc.)

Industries Norbord Inc.

La Compagnie Commonwealth Plywood Ltée

Louisiana-Pacific Canada Limitée
Produits forestiers Domtar Inc.

Tembec Inc.

Annexe 2 : Document technique remis aux partenaires industriels et
communautaires lors de la rencontre du 8 mars 2006 décrivant brievement le
modéle d’'aménagement forestier de Kitcisakik (KLM).

MODELE D'’AMENAGEMENT FORESTIER DE KITCISAKIK

BUT DU MAFK

Les modeles informatiques sont des illustrations simplifiées de I'écosystéme
forestier et ne prétendent pas prédire le futur. Le MAFK ne doit pas étre vu comme
un outil permettant de prédire ce qui arrivera au territoire de Kitcisakik, mais plutot
comme un outil permettant d'évaluer des tendances possibles. Le but du MAFK est
de permettre d’explorer plusieurs scénarios d’aménagement et d’en déceler les
impacts respectifs sur I'évolution d'indicateurs autochtones d'aménagement forestier

durable. Ce modéle est un outil d'aide a la décision permettant d'illustrer les

conséquences dans le temps et I'espace de nos actions sur la forét.
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RESOLUTION SPATIALE ET TEMPORELLE

Le MAFK utilise une résolution spatiale de 0,25 ha par pixel. La résolution spatiale
du MAFK est de 10 ans, et les attributs servant d’indicateurs peuvent étre
enregistrés dans un dossier « output » a des temps variables (10, 20, 50 ou 100
ans, dépendamment de I'indicateur). Chaque simulation couvre un horizon de 300

ans.

DONNEES INITIALES

Les cartes matricielles utilisées pour le MAFK sont dérivées des données du
troisiéme inventaire décennal du Ministere des Ressources naturelles et de la
Faune du Québec. Le MAFK utilise I'dge dominant des peuplements, les espéces,

les lacs et les routes.

DIFFERENTES ZONES D’AMENAGEMENT

Avec le MAFK nous pouvons utiliser un ou plusieurs types d’aménagement en
méme temps. Chaque zone d’aménagement est associée a un type

d’aménagement ou a une zone de protection.

LES TYPES D’AMENAGEMENT SIMULES AVEC LE MAFK

Chacun des types d’aménagement est dirigé par un objectif de récolte, soit un
pourcentage de la forét récolté a chaque année. Chaque zone a une unique gamme

de paramétres (décrits ci-dessous).

Statu quo (SQ) : Représente les pratiques des derniéres décennies. Aucune

contrainte de dispersion.
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Coupe mosaigue (Mosaique) : dispersion des aires de coupe a l'intérieur d’'une

unité territoriale de référence (UTR). Le MAFK met en réserve aléatoirement une

superficie équivalente a une aire de coupe a l'intérieur d'une UTR patrticuliére.

Aménagement écosystémique (Eco) : La proportion de trois traitements (coupe

totale et deux types de coupe partielle) est définie en fonction de la proportion de
chaque classe d’'age dans une forét naturelle (selon le cycle de feux). La taille des

coupes est déterminée en fonction de trois classes de superficie des feux de foréts.

Classes d'ages (CA) : La coupe est guidée par la distribution des classes d’age.

Aménagement intensif (Al) : Est similaire au statu quo, mais inclut des zones de

plantations a croissance rapide avec une courte révolution (non utilisé dans la
présente étude).

Aires protégées (AP) : Aucune coupe forestiere (non utilisé dans la présente étude).

LES EVENEMENTS DU PAYSAGE INCLUS DANS LE MAFK

Le MAFK comprend 9 sous-modéles simulant différents événements du paysage ou
permettant de suivre |'état d’'indicateurs dans le temps. Voici une bréve description
de chacun d’eux et I'ordre dans lequel ils surviennent a chaque unité de temps
pendant une simulation :

« CreateSpurRoads »: Construit des routes secondaires en reliant les parterres de

coupe au réseau routier principal.

« UpdateRoads » : Met a jour le réseau routier a mesure que les coupes
s'effectuent.
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« UpdateDist2Rds » : Met a jour la distance maximale d’'une route ou le modéle de

coupe forestiére peut placer un parterre de coupe.

« Succession » : La composition ne change pas dans cette version, c'est

uniquement l'age des différents regroupements d’espéces qui augmente.

« Report Results » : Sous-modéle permettant d’extraire I'information provenant des
différentes couches a des intervalles de temps définis. Information sur la forét, les

coupes et les routes.

« Fire » ;: Le sous-modéle de feux de foréts est un modéle empirique, dirigé par le
cycle de feux et la taille moyenne de ceux-ci. Le nombre moyen de feux par année
est déterminé par :

Nbr feux = Superficie du paysage / (taille moyenne * cycle de feux)

« Planing »: Identifie les aires disponibles pour les différents types de coupe en
fonction de leurs restrictions propres (Age minimum de récolte, accessibilité,
contiguité des parterres de coupe).

« Operating Area » : Ce sous-modele simule des chantiers de coupe. Il sélectionne
des aires ou la probabilité de coupe sera favorisée en fonction de I'age minimum de

récolte des peuplements, et ce pour une période de temps paramétrée.

« Logging » : Le sous-modeéle de coupe forestiére est construit de fagon a simuler
les éléments essentiels des différentes pratiques forestiéres tel que I'agglomération
des parterres de coupe, la coupe mosaique et 'aménagement écosystémique

(décrit dans la section : scénarios d’'aménagement).
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Annexe 3: Description des paramétres et des valeurs attribuées pour les simulations de

ce projet de recherche.

Parameétres

Valeurs attribuées lors des simulations

Nombre de chantiers sur le
territoire et leur durée dans le
temps

' 5 chantiers pendant 5 ans

Taux de récolte (superficie ou

1 % annuellement (4 055 hectares/an)

nécessite pas la construction
d’une nouvelle route

pourcentage)
R Totale Cp2 Cp3
Age minimum de récolte (AMR) de | SQ 75 ans NA NA
chaque type de coupe i Mo 75 ans NA NA
1 Eco 75 ans 75 ans 75 ans
P Totale Cp2 Cp3
Proportion de chaque 'SQ N 100 % 0% 0%
type de coupe ' Mo 90 % 0% 0%
' Eco 50 % 25 % 25 %
Intervalle de temps entre les Cp2 10 ans
coupes patrtielles 1 Cp3 10 ans
P Petites Moyennes  Grandes
Classes de superficie de coupe 'SQ 70 -100 101-150 N/A
(hectares) i Mo 50- 70 71-150 N/A
'Eco 100 -150 151-300 301-400
IS - Petites Moyennes Grandes
Proportion de chaque classe de  :SQ 90 % 10 % 0%
superficie de coupe ' Mo 90 % 10 % 0%
' Eco 70 % 25 % 5 %
Age moyen de la forét a 7 métres 35 ans
Proportion de forét résiduelle de
plus de 7 métres par UTR | 50 %
(mosaique) :
Distance maximale entre un bloc ! oo
. : 2 kilometres
de coupe et une route existante |
Distance entre une route existante
et un bloc de coupe qui ne 500 matres




Annexe 4: Valeurs des indices de configuration spatiale a chaque
50 ans pour une période totale de simulation de 300 ans.

1 264755 1745 215
0 Etat initial 2 524 894 17
3 261 900 17

1 9611 6067 33

Ecosystémique 2 6974 7136 27

3 470 1806 8

1 102266 3915 78

100 Mosaique 2 2691 5154 18
3 422 775 9

1 267402 1505 247

Statu quo 2 6118 1244 27

3 328 193 10

1 11299 6658 30

Ecosystémique 2 2333 8076 13

3 3327 8126 13

1 75524 4629 62

200 Mosaique 2 1553 6546 10
3 1626 1298 40

1 239078 1731 214

Statu quo 2 4963 1258 26

3 680 81 12

1 11758 7118 28

Ecosystémique 2 2328 8429 13

3 2439 8844 11

1 74942 4883 58

300 Mosaique 2 1434 7034 9
3 1516 1594 38

1 250378 1760 214

Statu quo 2 5038 1248 25

3 459 41 15

SGP: parcelle la plus grande; NP: Nombre des parcelles; SMP: Superficie
moyenne des parcelles.
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