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AVANT-PROPOS  

Les travaux présentés dans ce mémoire de thèse s'inscrivent dans le cadre du programme 

de doctorat en sciences de l'environnement. Cette thèse a été réalisée en cotutelle entre 

l’Université du Québec en Abitibi-Témiscamingue (UQAT) et l’Université Cheikh Anta Diop 

de Dakar (UCAD) sous la direction de Nicole J. Fenton (UQAT), Philippe Marchand 

(UQAT) et de Bienvenu Sambou (UCAD). Ce programme de doctorat en sciences de 

l'environnement a pour objectif « de former des scientifiques capables de dépasser les 

frontières disciplinaires et conscients des interdépendances dynamiques en 

environnement. Il vise la formation de chercheurs de haut calibre, spécialistes d’une ou 

de plusieurs disciplines des sciences de l’environnement, aptes à formuler des 

problématiques de recherche, à analyser la dynamique des systèmes environnementaux, 

à établir des stratégies d’étude et à réaliser avec autonomie une recherche originale 

répondant à des critères d’excellence ». 

Conformément à l'approbation des deux universités, cette thèse de doctorat est rédigée 

sous forme d'articles scientifiques. Ainsi trois articles scientifiques ont été produits. Je suis 

la principale auteure de l’ensemble des chapitres de cette thèse. Avec le soutien constant 

de mes Directeurs, j'ai procédé à l'élaboration du protocole de recherche. Ma Directrice 

Nicole Fenton, et mes deux Co-Directeurs Philippe Marchand et Bienvenu Sambou ont 

révisé tous les chapitres et ont contribué significativement à l’analyse statistique et la 

structuration du document. Cette thèse a aussi bénéficié de la collaboration de 

nombreuses personnes qui ont participé à la collecte des données sur le terrain et à la 

relecture du texte. En particulier, le manuscrit 2 a bénéficié de la collaboration de Élise 

Bouchard, Doctorante à l’UQAM qui a contribué à l’interprétation des résultats et à la 

relecture du manuscrit. 

Le sujet de cette thèse s’est penché sur les relations entre la biodiversité taxonomique et 

fonctionnelle et l’aménagement forestier en contexte soudanien du Sénégal. En plus de 

cet axe de recherche, peu exploré dans le pays, cette thèse a permis de faire des 

projections sur les effets du changement climatique sur la distribution des espèces 

d’arbres de valeur. 

Les résultats obtenus ont permis de mettre en évidence la dépendance à l’aménagement 

forestier de la biodiversité forestière en zone soudanienne mais avec une dépendance qui 
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varie selon le niveau de biodiversité. Sur la diversité taxonomique, il est ressorti que le 

statut d’aménagement et le niveau de perturbation de la forêt affectent les espèces 

ligneuses de différentes manières et selon l’âge des arbres.  De manière inattendue, aussi 

bien dans les forêts aménagées tout comme celles non aménagées, les perturbations 

courantes sont plus déterminantes dans la variation de la diversité des espèces que le 

statut d’aménagement.  

Concernant la biodiversité fonctionnelle, les résultats mettent en évidence les effets 

importants des traits fonctionnels sur la présence des espèces de valeur dans les 

différentes forêts peu importe leur statut d’aménagement et leur niveau de perturbation. 

Cet aménagement forestier ainsi que les perturbations ont tendance á favoriser plus les 

espèces aux capacités colonisatrices et compétitives, même si les forêts non aménagées 

sont plus susceptibles d’abriter des espèces de valeur, quels que soient leurs traits 

fonctionnels et leur type d’utilisation.  

Au niveau des projections climatiques, les résultats révèlent que sur les quinze espèces 

étudiées, neuf courent un haut risque d’extinction locale, trois maintiendraient une certaine 

stabilité de leur aire de répartition tandis que trois autres espèces connaîtraient une 

expansion de leur aire de distribution selon les trois scénarios climatiques à des horizons 

temporels différents. 

Les résultats de cette thèse offrent plusieurs pistes d’amélioration des pratiques 

d’aménagement forestier en zone soudanienne et suggèrent en particulier l’adoption de 

plans de gestion adaptés aux différents niveaux de la biodiversité pour favoriser la 

résilience forestière. 

Cette thèse est structurée ainsi en trois chapitres. Le corps de cette thèse est composé 

de trois articles scientifiques rédigés en anglais et publié (chapitre I et II) et en préparation 

pour publication (chapitre III) dans des revues scientifiques internationales avec comité 

de lecture. Outre ces trois chapitres écrits en anglais, le reste de la thèse est écrit en 

français et comprend deux autres parties. La première partie consacrée á l’introduction 

générale qui pose la problématique générale et donne un aperçu sur le contexte 

sénégalais et ses forêts avant de décrire les objectifs de la thèse tandis que la dernière 

partie dégage les conclusions générales de cette thèse et leurs implications pour 

l’amélioration des stratégies d’aménagement forestier. Enfin, l’annexe présente quelques 
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graphiques issus de l’analyse statistique des données de la thèse. Enfin, toutes les 

références citées dans les différents chapitres sont présentées à la fin après la conclusion. 

Introduction générale 

Chapitre I - Niang, F., Marchand, P., Sambou, B., Fenton, N. (2024). Exploring the effects 

of forest management on tree diversity, community composition, population structure and 

carbon stocks in sudanian domain of Senegal, West Africa, Forest Ecology and 

Management, 559 (121821). 

Chapitre II - Niang, F., Marchand, P., Fenton, N., Sambou, B., Bouchard, E. (2024). 

Forecasting forest management impacts on regeneration traits of high socio-economic 

value species in the Senegal’s Sudanian zone, West Africa, article publié à la revue Trees, 

forests and people. 

Chapitre III - Niang, F., Marchand, P., Fenton, N., , Sambou, B. (2024). Predicting tree 

species geographic distribution under climate change scenarios in the Sudanian domain 

of Senegal, West Africa, manuscrit en préparation.  

Conclusion générale 
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RÉSUMÉ 

L'inquiétude grandissante concernant le déclin de la biodiversité exige de redoubler les 
efforts de conservation. Pour cela, les forêts abritant plus de 80 % de la biodiversité sur 
terre doivent être gérées de manière durable. L’aménagement forestier est reconnu 
comme principale stratégie de gestion durable des forêts. Compte tenu des perturbations 
récurrentes, les pratiques d'aménagement doivent s'adapter au contexte régissant les 
relations entre ces perturbations, les communautés biotiques et les conditions 
environnementales changeantes. Même si, selon la littérature plusieurs questions 
concernant les effets de l’aménagement forestier sur la biodiversité ont été élucidées, 
certaines régions demeurent moins étudiées que d’autres.                           

Le Sénégal fait partie des pays ayant connu un changement important dans leur 
couverture forestière et très peu de travaux se sont penchées sur les effets de 
l’aménagement forestier à grande échelle. Cette thèse de doctorat vise ainsi à explorer 
les relations entre l’aménagement forestier et différents indicateurs de la biodiversité 
forestière ainsi que l’influence du changement climatique dans l’évolution de l’aire de 
répartition des espèces dans le domaine soudanien du Sénégal. Pour ce faire, des 
données floristiques de vingt forêts, incluant des forêts non aménagées, des forêts 
anciennes aménagées, des forêts récemment aménagées et des réserves forestières 
communautaires ainsi que des données de traits fonctionnels ont été collectées. De plus, 
d’autre types de données relatives aux variables bioclimatiques ont été recueillies.  

Principalement, les résultats indiquent que l’aménagement forestier et plus encore les 
perturbations courantes affectent la biodiversité de différente manière selon le type 
d’indicateur. Selon les indices de biodiversité, les forêts aménagées étaient autant 
diverses que les forêts non aménagées. En revanche, la composition des espèces était 
significativement différente entre ces différentes forêts aménagées ou non qui également 
contenaient les mêmes stocks de carbone. Cette similarité de la biomasse aérienne et 
souterraine est possiblement en lien avec la similarité des distributions de taille des arbres 
entre ces forêts. Aussi, les résultats ont mis en évidence que l’aménagement forestier 
sélectionne les espèces aux capacités colonisatrices et compétitives particulièrement à 
des niveaux de perturbation élevés. Plus encore, le changement climatique pourrait être 
la cause du déclin de neuf des quinze espèces de valeur étudiées tandis que trois 
seulement pourraient élargir leur aire de répartition et celle des trois autres se stabiliserait. 

Les résultats de cette thèse suggèrent le besoin d’une amélioration des pratiques 
d’aménagement intégrant les traits fonctionnels des espèces et le développement de 
plans d'action de conservation spécifiques pour sauver les espèces en déclin et en même 
temps favoriser la résilience forestière. De ce fait, un axe de recherche prioritaire serait 
d’évaluer la performance de chacune de ces espèces afin de mieux orienter ces plans 
d’action. 

Mots-clés : aménagement, biodiversité, espèces de valeur, traits fonctionnels, 
changement climatique. 
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ABSTRACT 

There is growing concern over the decline of biodiversity, and thus an urgent need for an 
intensified conservation effort. In order to achieve this, it is essential for forests that house 
more than 80% of biodiversity to be managed in a sustainable manner. Forest 
management is widely acknowledged as a primary strategy for the sustainable 
management of forests. Given the recurrence of disturbances, management practices 
must be adapted to the context of the interactions between these disturbances, biotic 
communities and changing environmental conditions. While the existing literature 
indicates that several questions pertaining to the effects of forest management on 
biodiversity have been addressed, certain regions remain less studied than others.  

Senegal is one such example, having experienced a notable transformation in its forest 
yet with little research examining the impacts of forest management at large scale. This 
doctoral thesis thus seeks to investigate the interrelationships between forest 
management and various indicators of forest biodiversity, as well as the influence of 
climate change on the distribution of species in the Sudanian domain of Senegal. To 
achieve this objective, a comprehensive dataset comprising floristic data from twenty 
forests, including unmanaged forests, old managed forests, newly managed forests and 
community forest reserves, was assembled. Additionally, data pertaining to functional 
traits as well as data related to bioclimatic variables were collected. 

Overall, our results suggest that forest management and disturbances affect biodiversity 
in different ways, depending on the type of indicator. Managed forests were as diverse as 
unmanaged forests but species composition was significantly different between the 
different forests, despite both having the same carbon stocks. This similarity in 
aboveground and belowground biomass may be linked to the similar tree size distribution 
between the two types of forests. Additionally, the results indicated that forest 
management favors species with colonizing and competitive capabilities, particularly at 
high levels of disturbance. Moreover, the findings suggest that climate change may be 
responsible for the decline of nine of the fifteen valuable species under study, while only 
three could potentially expand their range. In contrast, the remaining three species would 
remain stable. 

The results of this thesis indicate that improved forest management practices are 
necessary, integrating the specific functional traits of the different species. Additionally, 
the development of targeted conservation action plans to save the declining species and, 
at the same time, promote forest resilience is crucial. Therefore, a priority area of research 
would be to evaluate the performance of each of these species, with the aim of providing 
more informed guidance for the development of specific conservation action plans to save 
these declining species, while promoting forest resilience. 

Keywords: forest management, biodiversity, high-value species, functional traits, climate 
change 
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INTRODUCTION GÉNÉRALE 

Problématique générale. La diversité biologique est le résultat de plusieurs 

milliards d’années d’évolution et de perturbations qui ont périodiquement affecté la 

composition des communautés animales et végétales ainsi que la variabilité génétique 

de leurs populations (Mergeay & Santamaria, 2012). Façonnée au cours du temps par 

les facteurs d’habitat et les interactions intra et interspécifiques, la biodiversité est 

répartie de manière hétérogène à la surface du globe terrestre. Elle augmente des 

pôles vers l’équateur et diminue avec l’altitude sur les continents (Gauthier-Clerc et 

al, 2014). Quelle que soit l’hétérogénéité de sa répartition spatiale, la diversité 

biologique demeure un patrimoine universel naturel. Elle fournit de nombreux biens et 

services, dont beaucoup sont profondément associés à des valeurs sociales et 

économiques qui contribuent significativement au développement économique 

(TEEB, 2008; IPBES, 2019). Par exemple, la valeur mondiale annuelle du bois de 

chauffage et des produits forestiers à base de bois est évaluée à plus de 400 milliards 

de dollars US, soit environ 2 % du PIB mondial (FAO, 2014). En revanche, le 

développement économique a mis en danger la stabilité des écosystèmes conduisant 

à l’extinction d’un nombre croissant d’espèces végétales et animales au point que 

certains auteurs estiment que, la Terre vit actuellement une extinction à l’échelle 

globale (WWF, 2018; Vellend et al., 2017; Billé et al., 2014).  

En outre, bien qu’il existe encore des incertitudes, les tendances du changement 

global prévu dans les précipitations (variabilité) et la température (augmentation) 

projettent un impact négatif sur la biodiversité forestière. Il est prévu que le 

changement climatique soit l’une des principales causes d’extinction dans le monde 

et constitue une menace majeure pour la biodiversité (IPBES, 2019 ; GIEC, 2022). 

Lorsque les conditions climatiques changent, les espèces persisteront, migreront, 

s'adapteront ou disparaîtront (Feeley et al., 2012). Cependant, il semble que le rythme 

du changement climatique futur dépassera les taux de migration de la plupart des 

espèces végétales (Neilson et al., 2005), de sorte que celles qui sont incapables de 

s'adapter risquent probablement de disparaître. Une méta-analyse de 1 103 espèces, 
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y compris des plantes et des animaux de différentes régions, prédit qu’entre 15 % et 

37 % d’entre elles pourraient disparaître d’ici 2050 (Thomas et al., 2004).  

Cette érosion de la biodiversité n’épargne aucune région du monde et demeure un 

enjeu clé pour tous les pays (WWF, 2018). Elle perturbe le fonctionnement des 

écosystèmes et leur capacité à fournir des biens et services écosystémiques comme 

le bois et les produits forestiers non ligneux dans le cas des écosystèmes forestiers 

(Gamfeldt et al., 2008). Dans ces écosystèmes forestiers, de manière générale, 

l’aménagement forestier demeure l’une des principales stratégies pour freiner le déclin 

des espèces et la dégradation des écosystèmes forestiers. Cependant, selon la 

littérature, les effets de l’aménagement forestier sur la biodiversité sont contrastés en 

raison notamment des différents types et intensités de pratiques de gestion (Landridge 

et al., 2023). Ces effets sont également multifacettes et peuvent influer sur la 

biodiversité de différentes manières (Davison et al., 2021 ; Damptey et al., 2021). Par 

exemple, la coupe à blanc, qui entraîne l'enlèvement de tous les arbres, favorise les 

espèces plus exigeantes en lumière au détriment des espèces d'arbres tolérantes à 

l'ombre (Tonteri et al., 2016). D'autres études ont montré que la récolte sélective 

d’espèces d’arbre avait des effets variables en fonction des espèces étudiées, l'état 

de conservation, l'âge de succession et le type de forêt (Landridge et al., 2023). Bien 

que ces effets soient contrastés selon les indicateurs, il existe de plus en plus de 

preuves que les pratiques de gestion continuent de menacer la survie des espèces 

végétales (Duguid & Ashton, 2013; Chaudary et al., 2016; Landridge et al., 2023). De 

plus, la récolte du bois réduit les stocks de carbone et favorise les émissions, 

notamment dans un contexte où le bois est très utilisé pour le chauffage (Repo et al., 

2011). Aussi, la récolte du bois mort dégrade le milieu de vie de certaines espèces, 

comme les coléoptères saproxyliques, pour lesquels le bois mort est un habitat 

essentiel (Lachat et al., 2006). 

Pour étudier les effets de l’aménagement forestier sur la biodiversité, une approche 

commune consiste à considérer les trois échelles spatiales de diversité : la diversité 
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alpha, la diversité béta et la diversité gamma (Whittaker, 1972). Cette variabilité 

spatiale, influencée par les gradients environnementaux, exige d’adopter un plan 

d’échantillonnage dans différents sites. Les inventaires forestiers permettant 

d’acquérir des données dendrométriques et écologiques sur la flore et la végétation 

restent un outil fondamental pour l’évaluation de la biodiversité forestière (Corona, 

2010). Bien qu’il existe des problèmes de résolution spatiale, les données satellitaires 

sont de plus en plus utilisées pour soutenir les inventaires forestiers à différents 

niveaux comme l’évaluation de la couverture forestière (Fassnacht et al., 2024; Wulder 

et al., 2024). De plus, ces outils cartographiques servent aussi dans la modélisation 

pour prédire comment les espèces réagissent au changement climatique à travers 

leur répartition (Amira et al., 2020). Cette approche de modélisation basée sur 

l'hypothèse de la niche potentielle ou fondamentale des espèces (Hutchinson, 1957) 

est cruciale pour mieux planifier les stratégies d’aménagement forestier (Sinclair et 

al., 2010 ; Pecchi et al., 2019). Cette niche est définie comme un ensemble de 

conditions et de ressources permettant à un organisme donné d'exister et de se 

reproduire dans un environnement sans interactions biotiques (Hutchinson, 1957). 

Cette niche fondamentale s´oppose à niche réalisée qui représente la niche 

réellement occupée par l´espèce. Selon Peterson et al. (2018), cette approche basée 

sur la niche fondamentale repose sur l’hypothèse que les espèces sont susceptibles 

de coloniser de nouveaux habitats en fonction des caractéristiques de leur niche, 

plutôt que de s’adapter au changement climatique. 

De surcroit, pour mieux appréhender les conséquences de l’aménagement sur la 

biodiversité, ses effets sur les traits fonctionnels doivent aussi être examinés. Les 

traits fonctionnels représentent l’ensemble des caractéristiques morphologiques, 

physiologiques ou phénologiques qui influencent la performance d’un individu via ses 

effets sur la croissance, la reproduction et la survie (Violle et al., 2007). Ces traits 

fonctionnels permettent de comprendre les stratégies de réponse des espèces aux 

perturbations et leur impact sur le fonctionnement des écosystèmes ainsi que les 
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processus impliqués dans l’assemblage des communautés végétales (Chave et al., 

2009 ; Lavorel et Garnier, 2002). 

Les traits fournissent des informations complémentaires à l'approche taxonomique qui 

privilégie l´identité phylogénétique des espèces, comme par exemple les relations 

espèces-environnement, les interactions entre espèces et leurs rétroactions sur le 

fonctionnement de l’écosystème (de Bello et al., 2017). Le principe de base de 

l’approche fonctionnelle repose sur le fait que les rôles des espèces dans un 

écosystème ne sont pas exclusivement déterminés par leur identité taxonomique, 

mais plutôt par leurs traits de caractère, qui peuvent différer d'une espèce à l'autre, 

même au sein d'un même groupe taxonomique (Schmitz et al., 2015). Par exemple, 

les traits relatifs à la régénération des espèces ligneuses peuvent aider à comprendre 

les relations entre les pratiques d’aménagement forestier et les changements de la 

biodiversité (Tinya et al., 2023). Des traits reproductifs tels que la dissémination des 

graines et le type de fruit, ou les traits de croissance comme la densité du bois et la 

surface foliaire sont également importants dans la compréhension des stratégies de 

croissance et de survie des plantes (Whitfeld et al., 2014). La prise en compte de la 

variabilité des traits fonctionnels des espèces est cruciale pour évaluer l’impact des 

perturbations humaines sur les écosystèmes. Cela est particulièrement vrai dans les 

savanes africaines, où les tendances régionales des relations entre les traits 

fonctionnels et l'environnement ne reflètent pas les tendances mondiales (Wigley et 

al., 2016; Bouchard et al., 2024). 

Dans ces écosystèmes de savane, les précipitations et la température ont été 

identifiées comme les principaux facteurs expliquant les changements dans la 

répartition des arbres et arbustes (Gonzales et al., 2001). Ainsi l’utilisation de données 

bioclimatiques peut aider à explorer la manière dont les conditions climatiques 

changeantes selon différents scénarios pourraient affecter la répartition géographique 

des espèces (Amiri et al., 2020). Cette approche de modélisation repose sur 

l'hypothèse de niche potentielle ou fondamentale des espèces (Hutchinson, 1957) 
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pour comprendre les préférences climatiques des espèces (Pearson & Dawson, 

2003). Prédire comment les espèces d’arbres réagissent au changement climatique à 

travers leur répartition est crucial pour une meilleure planification des stratégies de 

gestion forestière (Sinclair et al., 2010 ; Pecchi et al., 2019). A ce titre, la recherche 

forestière, au Sénégal notamment, doit de plus en plus être orientée sur l’impact du 

changement climatique sur la répartition des espèces ainsi que sur la diversité et la 

composition fonctionnelles des écosystèmes. La prise en compte de ces travaux de 

recherche dans les politiques forestières et de conservation est une nécessité sur 

laquelle l’État du Sénégal ne doit plus faire l’impasse. 

Contexte climatique de la zone d’étude. Le Sénégal se situe entre 12,20° et 16,40° 

de latitude nord et 11,20° et 17,30° de longitude ouest. Il est situé à l’extrême ouest 

du continent africain limité par l’océan atlantique. Il s’étend sur 196 722 km2 et partage 

ses frontières avec la Mauritanie au nord, la République de Guinée au sud-est, la 

Guinée-Bissau au sud-ouest et le Mali à l’est. La Gambie forme une enclave qui s’étire 

sur 300 km. Le Sénégal présente un relief relativement plat et d’altitude peu élevée 

sauf la presqu’île du Cap-Vert, le plateau de Thiès et les premiers contreforts du 

massif du Fouta Djallon dans sa partie sud-ouest où le point culminant est à 581 m. 

Dans le pays, la variabilité des précipitations annuelles détermine l’existence d’une 

nette zonalité climatique et subdivise le pays en trois grandes zones bioclimatiques : 

la zone sahélienne, la zone soudanienne et la zone sub-guinéenne (CILSS, 2016). 

Ces régions encore appelées zones phytogéographiques correspondent à de grands 

ensembles écosystémiques et présentent un gradient pluviométrique qui augmente 

du nord au sud.  Le domaine soudanien, objet de cette étude, couvre environ 2/3 du 

Sénégal central et méridional et se situe entre 12°20' - 15°10' N et 11°20' - 16°75' O. 

La variation temporelle de la pluviométrie détermine une saison sèche en hiver, une 

saison humide en été avec une pluviométrie annuelle augmentant de 600 à 1200 mm 

du nord au sud. La saison des pluies dure 3 à 6 mois (du nord au sud) et s’étale de 

mai à octobre. La majeure partie des précipitations a lieu pendant les mois de juillet à 
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septembre (ANSD, 2015). Cette forte variabilité pluviométrique demeure déterminante 

dans la répartition et le fonctionnement des écosystèmes forestiers du pays (White, 

1983) à l’instar du gradient thermique entre l’hiver et l’été dans la répartition des 

espèces de forêts boréales (Payette, 1993). Dans le cas de la zone soudanienne, le 

régime thermique généralement bimodal, varie selon la position par rapport au littoral. 

D’une part, on note une période des basses températures qui peut varier entre 18°C 

(décembre, janvier) et 24°C (juillet- août-septembre). D’autre part, la période des 

hautes températures où celles-ci varient en moyenne entre 33°C (juin et octobre) et 

38°C (mars- avril-mai). Pendant la saison des pluies, les températures sont adoucies 

par l’effet combiné des pluies, de la couverture nuageuse et de l’humidité de l’air, ce 

qui explique la baisse des températures observée entre juillet et septembre. Alors que, 

durant la saison sèche, les températures sont soumises à l’influence de l’harmatan, 

un vent chaud et sec dont le centre émetteur est l’anticyclone Saharien. Ce vent chaud 

et sec intervient au moment où les valeurs de l’insolation sont plus élevées. 

Situation des forêts du Sénégal. Le domaine forestier du Sénégal couvre 

8 473 000 ha de forêts constitué par l’ensemble des forêts et des terres ayant une 

vocation forestière (Ngom, 2015). La zonation des principales formations végétales 

précédemment décrite révèle la répartition de la végétation représentée par plusieurs 

types de végétation différenciés par leur distribution spatiale et leur composition 

floristique. Dans le domaine soudanien, la savane constitue la végétation dominante 

où existent au moins 80 espèces d'arbres caractéristiques (Adam, 1966) dont 

Pterocarpus erinaceus, Cordyla pinnata, Sterculia setigera, Bombax costatum, 

Lannea acida, Anogeisus leiocarpus, Combretum glutinosum, combretum 

micranthum, Guiera senegalensis, Grewia bicolor, Terminalia macroptera. Ces 

espèces d’arbres et d’arbustes s’accompagnent de différentes espèces herbacées, 

principalement des graminées vivaces telles que les Andropogonae et les espèces du 

genre Brachiaria. Selon la classification de la végétation basée sur la nomenclature 

des types africains de végétation de Yangambi (1956), la savane est une formation 

herbeuse comportant un tapis de grandes herbes graminéennes mesurant, au moins 
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en fin de saison de végétation, 80 cm de hauteur avec des feuilles planes disposées 

à la base ou sur des chaumes, et des herbes et plantes herbacées de moindre taille. 

La savane est considérée boisée lorsque la densité des arbres et arbustes forment un 

couvert clair laissant largement passer la lumière. La densité de la couverture végétale 

peut varier entre 30 et 60 % (Figure 1). Elle est appelée savane arborée quand la 

densité du couvert arborescent varie entre 15 et 30 %. La hauteur des arbres ne 

dépasse guère 10 m. La savane arbustive se définit quant à elle comme un tapis 

graminéen surmonté d’arbustes ne dépassant pas 5 m de hauteur et formant une 

densité allant parfois jusqu’à 20 % (Figure 1). Les feux, la culture et le pâturage 

ravagent continuellement la savane, l’amenant de plus en plus au stade herbeux 

(Trochain, 1940). La savane herbeuse possède aussi un tapis graminéen dont arbres 

et arbustes sont absents. La hauteur du couvert herbacé varie de quelques 

centimètres à plus de 2 m (Figure 1). D’autres formations végétales spécifiques 

comme les forêts galeries, les mangroves et les palmeraies sont présentes le long des 

cours d’eau.   
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Figure 1 Illustrations des formations végétales en zone soudanienne du Sénégal  
(Source, Tappan, 2004; CILSS, 2016) 
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Flore et végétation de la zone d’étude. Les formations végétales de la zone 

soudanienne appartiennent biogéographiquement à la région tropicale.  Du fait que la région 

présente une faible variation altitudinale, sa végétation est constituée principalement de 

tapis de végétation, dont l'existence est aussi conditionnée par la nature du sol et la 

pluviométrie.  Le domaine phytogéographique soudanien étant très hétérogène, il comporte 

une mosaïque de savanes arbustives, arborées et boisées, en association avec des forêts 

claires, parfois entrecoupées de forêts galeries (Trochain, 1940). La forêt galerie est un type 

de végétation qui se développe dans les vallées des cours d’eau, dépressions plus humides 

que les plateaux environnants en raison des conditions pédo-hydrologiques favorables. Elle 

forme ainsi une frange boisée souvent très dense et sa flore sempervirente est différente de 

celle des plateaux qui la bordent. 

La savane constitue la végétation dominante dans cette région bioclimatique où existent au 

moins 80 espèces d'arbres caractéristiques (Adam, 1966) dont Pterocarpus erinaceus, 

Cordyla pinnata, Sterculia setigera, Bombax costatum, Lannea acida, Anogeisus leiocarpus, 

Combretum glutinosum, Combretum micranthum, Guiera senegalensis, Grewia bicolor et 

Terminalia macroptera. Ces espèces d’arbres et d’arbustes s’accompagnent de différentes 

espèces herbacées, principalement des graminées vivaces telles que les Andropogonae et 

les espèces du genre Brachiaria.  

Écologie et importance des espèces étudiées. Les espèces végétales ligneuses 

concernées par cette étude sont des arbres indigènes de valeur, répandus et très utilisés 

par les populations des zones soudaniennes et sahéliennes du fait de leur grande valeur 

économique, sociale et culturelle. Ce sont des plantes à usages multiples, utilisées pour leur 

bois et leurs produits non ligneux dans divers domaines de la vie quotidienne des 

populations locales en raison principalement de leurs propriétés énergétiques, 

pharmacologiques et nutritionnelles (Sawadogo et al., 2017).  Ces espèces concernent 

Acacia macrostachya Reichenb., Adansonia digitata L., Afzelia africana Sm. ex Pers., 

Anogeissus leiocarpus (DC.) Guill. et Perrot., Bombax costatum Pellegr. & Vuillet, 

Combretum glutinosum Perr.Ex DC, Combretum micranthum G. Don, Combretum nigricans 
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Lepr., Cordyla pinnata (Lepr. ex A.Rich.) Milne-Redh., Daniellia oliveri (Rolfe) Hutch & Dalz, 

Detarium microcarpum Guill. & Perr., Detarium senegalense J.F. Gmel., Khaya 

senegalensis (desr.) A. Juss., Lannea acida A. Richard., Neocarya macrophylla (Sabine) 

Prance, Parkia biglobosa (Jacq.) G.Don, Prosopis africana (G. et Perr.), Pterocarpus 

erinaceus Poir., Sterculia setigera Del. et Terminalia avicennioides  Guill  Perr. 

Acacia macrostachya Reichenb. A. macrostachya est largement répartie dans les 

zones sahélienne et soudanienne d’Afrique. Il s’adapte bien aux conditions climatiques 

arides (Ouattara, 2008; Wittig et al., 2004) même si sa présence a été signalée dans des 

zones humides d´Afrique de l’ouest (Arbonnier, 2000 ; Wittig et al., 2004 ; Yamkoulga et al., 

2018). L´espèce présente une bonne capacité de régénération végétative et se rencontre 

dans divers types de sols se rencontre dans divers types de sols comme les sols argileux 

et sableux ainsi que sur les cuirasses ferrugineuses (Kiéma ,1991 ; Ganaba, 1997; 

Arbonnier, 2000). 

Dans la pharmacopée traditionnelle, toutes les parties de l’espèce (feuilles, racines et 

écorces) sont utilisées dans le traitement de certains maux et maladies tels que les 

morsures de serpents, les helminthiases, les coliques, l'angine, la dysenterie, la 

blennorragie, la syphilis, les diarrhées, le choléra, la carie dentaire et la gingivite (Arbonnier, 

2019 ; Ouattara, 2008). Les graines très riches en protéines occupent une place très 

importante dans la lutte contre la malnutrition et l’insécurité alimentaire (Pamo et al., 2005 ; 

Ouedraogo et al., 2022). Grace à ses épines, ses branchages sont régulièrement utilisés 

comme barrière pour la protection des cultures contre les animaux et comme enclos du 

bétail (Yossi et al., 2006). 

Adansonia digitata,L. Espèce emblématique, Adansonia digitata (baobab) est 

généralement caractéristique des paysages de savanes d’Afrique tropicale (Diop et al., 

2006). Grâce à sa plasticité écologique, A. digitata est présente naturellement en Afrique 

dans les régions sahéliennes, soudano-sahéliennes, soudaniennes, soudano-guinéennes, 

guinéennes et tropicales humides (Assogbadjo et al., 2005; Sanogo, et al., 2015).  Il est 

aussi présent dans des endroits ou la pluviométrie annuelle ne dépasse pas 90 mm (sud de 



11 
 

la Mauritanie) et une température moyenne annuelle comprise entre 20 et 30 °C (Diop et 

al., 2006). Toutefois, Sow et al (2018) soulignent que le baobab pouvait résister à des 

températures allant jusqu’à 42 ºC. La présence du baobab est parfois liée à une occupation 

ancienne ou récente du terrain par les populations surtout rurales qui ont disséminé les 

graines et protégées les jeunes pousses jusqu’au stade adulte (Savard, 2003). Au Sénégal, 

les populations du baobab se caractérisent généralement par un vieillissement lié à 

l'absence d'une régénération naturelle. 

Adansonia digitata constitue l’une des principales espèces ligneuses locales à usages 

multiples des parcs agroforestiers traditionnels (Dibloni et Ouedraogo, 1999 ; Boffa, 2000 ; 

Bationo et al., 2005). Les produits et les différentes parties du baobab (racines, écorces, 

bois, gomme, feuilles, fleurs, capsules, pulpe, graines) sont utilisés dans plusieurs domaines 

en particulier dans l’alimentation et la médecine (Leakey, 1999 ; Babou et al., 2010). 

L’intégration de la pulpe du fruit de l’espèce comme produits alimentaires de nouvelle 

génération par l’Union Européenne rehausse sa valeur économique et les produits dérivés, 

mais aussi la pression humaine vis-à-vis de cette dernière (Kébenzikato, 2015). Au Sénégal, 

la production de fruits de baobab a été estimée à 2 940 tonnes et à 3200 tonnes 

respectivement en 2005 et en 2018 pour une valeur commerciale de 264,6 millions FCFA 

(Diop et al., 2006 ; Sow et al., 2018). Cette forte valeur ajoutée a entrainé une surexploitation 

de la ressource, ce qui place l’espèce dans une dynamique régressive caractérisée par la 

raréfaction ou l’absence des jeunes individus. 

Afzelia africana Sm. ex Pers. Afzelia africana est une espèce qui colonise 

particulièrement les zones de forêts sèches à la limite des savanes et les savanes boisées 

du domaine soudanien de l’Afrique orientale et occidentale (Kakpo et al., 2018). Elle 

s’adapte aux conditions pédoclimatiques des zones boisées et des galeries forestières 

(Arbonnier, 2019 ; Atanasso, 2021). On la retrouve aussi dans des savanes guinéennes et 

celles du sud du domaine soudanien (Arbonnier, 2019). Elle est exigeante en lumière pour 

sa croissance et son développement. Au stade plantule, l’espèce peut tolérer l’ombre et se 

développer sous couvert végétal touffu (Biaou et al., 2011). Elle présente une préférence 
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pour les sols sableux profonds et une moyenne annuelle de température comprise entre 20 

et 35ºC. L’espèce présente une régénération naturelle relative bonne en zone soudanienne 

(Ouédraogo et al., 2006). 

Dans la pharmacopée traditionnelle, elle est utilisée pour soulager la constipation, la fièvre, 

les vomissements, les œdèmes, la tachycardie, l`hypertension, la bronchite, les affections 

pulmonaires, les douleurs d’estomac, les convulsions, les trypanosomes, la hernie et 

servent d’antidote et de poison de flèche (Katende et al., 1995 ; Gérard et Louppe, 2011 ; 

Igwenyi et al., 2011). En plus de ses propriétés médicinales notoires, son bois est aussi 

apprécié du fait de sa stabilité et de ses propriétés mécaniques. Il est souvent utilisé dans 

la fabrication de pirogues, de mortiers, de tambours, comme bois de feu, charbon de bois, 

brosses à dent. Ce bois sert aussi à la confection d`instruments de musique, de charpentes 

et parfois même d`escaliers (African Regional Workshop, 1996). Grâce à sa résistance aux 

termites, le bois de Afzelia africana reste parmi les plus prisés dans l’industrie de la 

menuiserie. Le bois sert aussi à la construction de ponts, portes d’entrée et de fenêtres 

extérieures. 

Anogeissus leiocarpus (DC.) Guill. et Perrot. Anogeissus leiocarpus aussi 

appelée Bouleau d’Afrique est caractérisée par une très grande amplitude écologique, lui 

permettant d’occuper différents types d`écosystèmes, comme les savanes sèches, les 

forêts sèches et les galeries soudano-sahéliennes à soudano-guinéennes longeant les 

cours d’eau à la limite de la forêt tropicale humide (Andary et al., 2005 ; Dembélé, 2012). 

Elle présente une bonne capacité de régénération et est localement abondante et grégaire, 

pouvant former des forêts claires presque mono spécifiques (Bognounou et al, 2010).  

Anogeissus leiocarpus est un arbre à usages multiples connus des traditions africaines. Son 

bois est très apprécié comme bois d’oeuvre et de service pour sa dureté et sa résistance 

(Razafimaharo et al., 1998 ; Dembélé, 2012). Les troncs seraient utilisés comme poteaux 

dans les maisons et les ponts (Von Maydell, 1990). Le bois est très apprécié pour sa 

combustion excellente. Toutes les parties de cette espèce, particulièrement les feuilles sont 

utilisées dans la pharmacopée traditionnelle pour le traitement de certaines pathologies 
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(diarrhées infantiles, ictère, hémorroïdes avec prolapsus rectal) et comme fortifiant pour les 

convalescents (Aké Assi & Guinko, 1991). Les feuilles sont aussi sollicitées dans le 

traitement des helminthiases, des schistosomiases et de la lèpre (Dembélé, 2012). 

Bombax costatum Pellegr. & Vuillet. Bombax costatum (Kapokier à fleurs rouges) 

est une espèce des savanes et des forêts sèches des régions sahélo-soudaniennes à 

guinéennes (Ouédraogo et al 2006). Son aire de distribution s'étend au nord dans la zone 

sahélienne et au sud dans la zone guinéenne (Arbonnier, 2019; Assogba et al., 2021).  

Bombax costatum pousse dans les zones de pluviométrie annuelle allant de 600 à 900 mm 

et présente généralement une bonne capacité de régénération végétative (Belem et al., 

2008).  

Dans la pharmacopée traditionnelle, plusieurs organes et ou parties de la plante sont 

utilisées (calice, feuille, écorce, graine et racine). Elle est citée comme plante gynécologique 

grâce à l’utilisation du décocté des écorces chez les femmes en post-partum comme vomitif 

et après l’accouchement. Cette recette est aussi indiquée dans le traitement du paludisme 

(Bessot, 2008). Son bois est très sollicité par les artisans sénégalais, en particulier par les 

Laobés d’où le nom « Garabou laobé » pour la fabrication de divers objets tels que les 

pirogues, les abreuvoirs, les sculptures, les jouets et divers ustensiles ménagers (Cuny et 

al., 1997). Grâce aux propriétés acoustiques du bois, il est utilisé dans la fabrication de 

caisses de résonance de tambours et de xylophones (Oyen, 2011). 

Combretum glutinosum Perr.Ex DC. Combretum glutinosum est très répandue 

dans les régions soudano-sahéliennes d’Afrique Occidentale, du Sénégal au Cameroun, et 

vers l’Est jusqu’au Soudan (Vautier et al, 2007 ; Coulibaly, 2019). Elle fait partie des espèces 

les plus communes dans les savanes arbustives et arborées du domaine soudanien et 

subsaharien (Coulibaly, 2019 ; Thiombiano et al., 2006). C. glutinosum résiste aux 

conditions d’aridité du milieu sahélien et s’adapte à plusieurs types de sols. C’est une 

espèce à croissance rapide et a une capacité de régénération très rapide après un passage 

de feu (Vautier et al., 2007).  
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Combretum glutinosum, est une plante réputée pour ses diverses vertus. Au Sénégal, elle 

est de loin l’espèce la plus prescrite aux patients par les tradipraticiens. Elle est utilisée dans 

le traitement traditionnel et la prévention de certaines maladies courantes notamment le 

paludisme, l’hypertension artérielle, l’anémie, la fièvre bilieuse hématurique, la blennorragie, 

la syphilis, la toux, l’ictère, les pneumonies, les spasmes (Malgras,1992) les affections 

urinaires, les œdèmes, les gastrites infantiles, la protéinurie (Enda, 2003). Le nom local 

donné à la plante nous édifie sur l’importance qu’a cette espèce dans les sociétés 

traditionnelles africaines en particulier sénégalaises. A titre d’exemple, au Sénégal, les 

Sérères la nomme « Yaye » qui signifie « la mère des plantes » ; le nom Socé « 

Diambakatan » signifie « la feuille qui ne déçoit pas » (Ngaba et al., 1980). Combretum 

glutinosum est souvent employé dans le traitement des maladies du foie. Toutes les parties 

de la plante sont utilisées, en particulier les feuilles qui occupent une place de choix dans la 

pharmacopée traditionnelle africaine. 

Combretum micranthum G. Don. Combretum micranthum est une plante répandue 

dans les régions sahélo-soudaniennes et soudaniennes (Arbonnier, 2019 ; Coulibaly, 2019). 

Très répandue et commune, elle est localement abondante et grégaire et présente une 

bonne capacité de régénération (Bognounou et al, 2010; Arbonnier, 2019). Elle est présente 

du Sénégal à la Somalie et en Tanzanie (Thiombiano, 1996).  

Combretum micranthum est recherché pour ses propriétés médicinales. La décoction des 

rameaux feuillés ou des racines est recommandée pour le traitement du paludisme, de la 

fièvre et le rhume; elle est aussi efficace contre la diarrhée à condition que la concentration 

ne soit trop élevée. L’infusion des feuilles est aussi utilisée pour arrêter les vomissements 

chez l’enfant. Le décocté des rameaux feuillés serait efficace contre les hémorroïdes à 

condition d’ajouter de la poudre des racines. C’est aussi une plante gynécologique utilisée 

par les femmes au cours de la grossesse. La prise des feuilles fraiches en infusion en 

association avec celle de Chrysantellum americanum et de Mentha piperita est 

recommandée pour lutter contre la fatigue, les indigestions et l'élimination rapide des 

substances toxiques de l'organisme (Kerharo & Adam, 1974 ; Pousset, 1989).  
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Combretum nigricans Lepr. Combretum nigricans est une espèce soudano-

sahélienne. Elle se rencontre du Sénégal au Cameroun, jusqu’au Soudan. Très répandue 

et commune, elle est localement abondante et grégaire (Arbonnier, 2019).  

Les coliques se soignent à partir d'un décocté de racines de Combretum nigricans à laquelle 

on ajoute du gingembre. Quant au décocté du bois, il est utilisé contre les courbatures et le 

rhumatisme (Kerharo & Adam, 1974). Selon Adjanohoun et al. (1980), la tige feuillée est 

utilisée contre l'hématurie. Burkill (1994) recommande une macération de feuilles contre la 

fatigue des ânes. Dans les sociétés traditionnelles africaines, les pilons seraient faits à baise 

de rameaux ou de tronc de Combretum nigricans. Ceci se confirme du fait que le pilon et le 

Combretum nigricans partagent le même nom « clouclan » en Manding. Les troncs seraient 

souvent utilisés pour confectionner des mortiers. Le bois est recherché pour sa bonne 

combustion. Elle est considérée comme la meilleure de toutes de les Combretaceae 

(Thiombiano, 1996). Selon Nacro & Millogo, 1993 et Thiombiano (1996), la gomme serait 

utilisée pour le tannage et pour la fabrication de l'encre et les feuilles sont consommées par 

les animaux en saison sèche particulièrement (Thiombiano, 1996). 

 
Cordyla pinnata (Lepr. ex A.Rich.) Milne-Redh. Cordyla pinnata se rencontre dans 

les savanes boisées et les forêts claires de la zone soudano-guinéenne. Elle est localisée 

de façon irrégulière entre les isohyètes 600 et 1000 mm, du Sénégal au Cameroun 

(Arbonnier, 2000). Elle est fréquente dans les champs de culture et dans les jachères, où 

elle est jalousement conservée pour des raisons alimentaires, en particulier (Diop et al., 

2011). Elle forme souvent des parcs agroforestiers dans certaines parties du bassin 

arachidier, au Sénégal, notamment autour des Forêts classées (Diop et al., 2011). Cordyla 

pinnata est présente dans un peu partout au Sénégal, en savane boisée, savanes 

soudaniennes, forêts sèches, avec une distribution irrégulière, localement assez commune. 

Il se raréfie au nord et s’arrête à la forêt guinéenne. Cordyla pinnata se rencontre dans les 

savanes boisées et les forêts claires de la zone soudano-guinéenne, à l’état disséminé 

(Arbonnier, 2019). 
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C. pinnata constitue l’une des principales espèces agroforestières et peut fournir une large 

gamme de produits destinés à l’alimentation humaine et animale, à la pharmacopée, aux 

bois d’œuvre, de service et d’énergie, en plus des nombreux services environnementaux 

(Dieng et al., 2016; Camara et al., 2017 ; Sambou et al., 2018). Dans le bassin arachidier 

du Sénégal, en particulier dans la région de Kaolack, C. pinnata occupe une place très 

importante dans l’alimentation humaine, surtout en période de disette (juin, juillet) (Bergeret, 

1993 ; Dieng et al., 2019). Ses fruits matures très appréciés sont directement consommés 

sans aucune transformation, et ceux immatures servent à la préparation de sauces en 

association avec de la poudre de graines d’arachide. C. pinnata est connue sous 

l’appellation « arbre grenier » dans la zone du Saloum au Sénégal du fait de ses fruits qui 

sont disponibles et consommés en période de soudure (Berhaut, 1975 ; Diop et al., 2011). 

Ils contiennent de la vitamine C, du phosphore, du fer et des acides aminés essentiels 

(Sene, 1994). Dans la pharmacopée traditionnelle, les feuilles entrent souvent dans la 

fabrication de certaines préparations pour le traitement des maladies (Sene, 1994; Diatta et 

al., 2016; Diop et al., 2011). Son bois est utilisé pour la fabrication de certains ustensiles de 

cuisine et de matériaux divers tels que les perches, les piquets, les pirogues, les meubles 

(Diatta et al., 2016). Il est aussi très utilisé dans l’artisanat local (Giffard, 1974 ; Séne, 1994). 

Il fournit par ailleurs un excellent charbon de bois et constituent la principale source de bois 

de chauffage dans certaines parties du bassin arachidier (Sene, 1994 ; Diatta et al., 2016). 

Daniellia oliveri (Rolfe) Hutch & Dalz. Daniellia oliveri est une espèce des régions 

soudano-guinéennes, répartie du Sénégal au Soudan et en Ouganda (Arbonnier, 2019). D. 

oliveri est une espèce des régions soudano-guinéennes, endémique en Afrique au sud du 

Sahara. Elle se répartie du Sénégal au Soudan et en Ouganda. Elle domine les forêts 

claires, les forêts denses sèches, les savanes arborées et boisées et les vieilles jachères 

(Diaby, 2014 ; Essowazina Seou et al., 2022). Elle est présente dans des zones humides, 

ainsi que dans des mares temporaires. 

Daniellia oliveri se présente comme une espèce très intéressante et à plusieurs égards. En 

médecine traditionnelle africaine par exemple, elle est sollicitée dans le traitement de 
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certaines maladies telle que la tuberculose avec l’utilisation des écorces (en décoction). Le 

décocté des jeunes feuilles traite la trichine et les céphalées. Le mélange de feuilles, 

d’écorce de tronc et de racines en décoction est utilisé contre l’épilepsie (Fachola et al., 

2018). Les infections hépatiques ou gastro-entériques et des variétés de troubles gastro-

intestinaux sont traitées par la prise de décocté d’une poignée de feuilles (Fachola et al., 

2018). La gomme a des vertus aphrodisiaque et diurétique. L’écorce associée à la gomme 

et parfois à d’autres parties de la plante sont utilisées dans la préparation de plusieurs 

médicaments pour lutter contre les maladies (Diaby, 2014). En Afrique de l’Ouest, l’espèce 

est exploitée pour ses écorces et sa résine utilisée comme encens. La résine et les espèces 

parasites du genre Tapinanthus qui poussent sur Daniellia oliveri sont activement 

recherchées pour attirer la chance et la fortune. Au Sénégal, dans la zone du Niombatou, 

on note l’exploitation du bois de Daniellia oliveri dans la menuiserie, la construction 

nautique, les jouets et les articles de fantaisie, les abreuvoirs pour le bétail, les tambours, 

les bols, les mortiers à riz, les caisses d’emballage, les égouttoirs, la sculpture etc. Le bois 

de l’espèce qui dégage une odeur parfumée pendant sa combustion est très apprécié des 

femmes. La cendre est parfois employée pour la production de savon (Diaby, 2014). 

Detarium microcarpum Guill. & Perr. Detarium microcarpum est rencontrée dans 

la zone soudano-guinéenne et soudano-sahélienne, particulièrement dans toute la partie 

semi-aride de l’Afrique de l’Ouest (Aubréville, 1950 ; Arbonnier, 2019 ; Anne-Laure, 2007). 

Son aire de répartition s’étend du Sénégal au Cameroun, jusqu’au Soudan. C’est une 

espèce localement commune, grégaire et à distribution irrégulière (Keay, 1989 ; Kouyaté, 

2005). A l’instar de la plupart des arbres soudaniens, D. microcarpum a une répartition 

géographique très vaste, tant en longitude qu’en latitude et très peu d’espèces poussent en 

association (Arbonnier, 2019). Sa présence est fortement affectée dans la zone sahélienne, 

à cause de l’avancée de la sécheresse, la pression anthropique et les phénomènes de 

changement climatique (Anne-Laure, 2007). On la rencontre sur les terrains secs, les 

savanes boisées, les savanes arbustives à arborées et les forêts claires (Aubréville, 1950). 

Il croît généralement sur des sols sableux ou latéritiques (Anne-Laure, 2007). 
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D. microcarpum se présente comme un arbre très important dans plusieurs domaines. En 

effet, dans la pharmacopée traditionnelle, tout organe de la plante est utilisé pour soulager 

des maux et des maladies (Burkill, 1994). Grâce à ses fruits, D. microcarpum joue 

également un rôle important au niveau nutritionnel (Anne-Laure, 2007). Des auteurs comme 

Iwu (1993), Ikhiri & Ilagouma (1995), Malgras (1992) ont confirmé le caractère anti-

diarrhéique et anti-asthénique du décocté des feuilles. Cette recette est aussi sollicitée pour 

soulager les patients atteints de paralysie, et de syphilis. 

Detarium senegalense J.F. Gmel. Originaire d’Afrique tropicale, Detarium 

senegalense, est une plante appartenant à la sous famille des Caesalpinioideae et au genre 

Detarium Juss. L’espèce est répartie du Sénégal au Soudan, jusqu’en Afrique orientale. Sa 

distribution est irrégulière et l’espèce domine les savanes arborées et les galeries forestières 

de la zone soudano-guinéenne, et pousse sur les bas-fonds humides et les sols frais 

(Malgras, 1992 ; Arbonnier, 2019 ; Anne-Laure, 2007). Au Sénégal, elle pousse sous une 

pluviométrie comprise entre de 400 mm et 1200 mm, avec une température moyenne 

annuelle comprise entre de 26 °C et 31 °C (Diop et al., 2010). A cause de l’installation 

progressive de la sècheresse dans certaines parties du continent africain, l’espèce a 

tendance à se déplacer dans les zones ou la pluviométrie est abondante, telles que la forêt 

tropicale humide guinéo-congolaise. Il se trouve souvent en association avec Parinari 

excelsa Sabine (Chrysobalanaceae), Erythrophleum suaveolens (Guill. et Perr.) Brenan 

(Fabaceae) et Khaya senegalensis A. Juss. (Meliaceae) (Anne-Laure, 2007). 

D. senegalense est souvent sollicité pour soigner diverses maladies. Au Sénégal, les fruits 

ont la réputation de traiter certains maux de poitrine en association avec d’autres espèces 

végétales. La toxicité de l’écorce et du mésocarpe du fruit de certains individus de l’espèce 

est exploitée pour empoisonner les flèches, parfois en association avec d’autres espèces.  

Khaya senegalensis (desr.) A. Juss. Khaya senegalensis communément appelé 

Caïlcédrat ou Acajou du Sénégal en français et african mahogany en anglais, est une 

espèce endémique de nombreux pays africains (Abiodun et Osahon, 2009 ; Fagbohoun, 

2014). K. senegalensis recouvre entièrement le domaine climatique soudanien et soudano-
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guinéen et déborde légèrement au nord sur le climat sahélo-soudanais. Elle présente une 

amplitude écologique assez grande et son aire de répartition correspond à une zone dans 

laquelle les précipitations annuelles sont comprises entre 650 et 1500 mm réparties sur 4 à 

7 mois. Elle est présente dans plusieurs régions d’Afrique, Bénin, Burkina Faso, Cameroun, 

République centrafricaine, Tchad, Côte-d'Ivoire, Gabon, Gambie, Ghana, Guinée, Guinée-

Bissau, Mali, Niger, Nigeria, Sénégal, Sierra Leone, Soudan, Togo et Ouganda (Fagbohoun, 

2014). Les galeries forestières, les forêts denses sèches et les forêts claires restent son 

habitat naturel (Ouinsavi, 2000). Il présente une amplitude écologique assez grande car il 

est signalé dans différents types des substrats que sont : les sols humides profonds, les 

alluvions, le bord des cours d'eau et les bas-fonds non inondés. Des levées sont surtout 

observées sur des zones très sèches ou superficielles ou latéritiques quand les 

précipitations suffisent (Von Maydell, 1983 ; Kando, 2012). Son aire de répartition 

correspond à une zone dans laquelle les précipitations annuelles sont comprises entre 650 

et 1500 mm réparties sur 4 à 7 mois, avec une température moyenne annuelle oscillant 

entre 19 et 29°C et 37 à 40°C la période la plus chaude de l’année. On la rencontre à 1800 

m d’altitude au-dessus de la mer (Kando, 2012). 

Dans la pharmacopée traditionnelle africaine, Khaya senegalensis occupe une place de 

choix car il entre dans le traitement de plusieurs maladies. Au Bénin, le nombre de maladies 

soignées par cette espèce est estimé à 55 (Sokpon et Ouinsavi, 2002 ; Kando, 2012). 

Toutes les parties de la plante sont utilisées. Les feuilles ainsi que les graines sont sollicitées 

contre la fièvre due à la malaria, d’où son surnom de « quinquina du Sénégal ». Le bois très 

dur est utilisé pour la fabrication de divers ustensiles ménagers. Il est aussi utilisé pour la 

production de charbon et comme bois de chauffe. 

Lannea acida A. Richard. Lannea acida se rencontre dans les domaines guinéen, 

soudanien et sahélo-soudanien de l’Afrique de l’Ouest et au sud du Sahel, du Sénégal au 

Cameroun, jusqu’à la République Centre Africaine (Arbonnier, 2019). Au Sénégal, l’espèce 

était assez commune. On la retrouve dans le domaine sahélo-soudanien jusque dans la 

région de Louga et en Casamance maritime. Elle est rare dans le « diéri » du Fouta Toro. 
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Grâce à ses fruits comestibles, son écorce fibreuse et son potentiel thérapeutique, l’espèce 

est protégée et conservée par les paysans dans les champs de culture. Lannea acida 

s’adapte presque à tous les types de sols (Geerling, 1982 ; Arbonnier, 2019). 

En médecine traditionnelle, les différents organes de l’espèce sont utilisés dans les 

traitements de diverses maladies. La décoction de l’écorce est souvent utilisée pour soigner 

les ictères. L. acida est aussi utilisée pour le traitement de la dysenterie. Le bois sert à la 

fabrication de certains ustensiles de cuisine et de bois de chauffe. Les fruits sont 

comestibles, et les feuilles sont appétées par le bétail. Les infections buccales et les caries 

dentaires sont traitées par inhalation de la vapeur d’écorce décoctée. L’écorce de la racine 

est très recherchée pour le traitement des infections cutanées. 

Neocarya macrophylla (Sabine) Prance. Neocarya macrophylla, se rencontre 

surtout dans les régions tropicales et subtropicales (Yakandawala et al., 2010 ; Yusuf et al., 

2015), et dans les zones arides et semi-arides de l'Amérique centrale, et de la partie 

occidentale de l'Afrique (Amza et al., 2010). Elle s’adapte bien aux conditions arides et semi-

arides de l'Afrique subsaharienne (Amza et al., 2010). L’espèce est largement distribuée le 

long des savanes côtières du Sénégal au Libéria, et au niveau des savanes boisées du sud 

du Mali, du Niger et du nord du Nigéria (Amza et al., 2010 ; Yusuf et al., 2021). N. 

macrophylla, se rencontre dans les lisières et galeries forestières et les bas-fonds 

soudaniens et guinéens, sur sols sableux (Arbonnier, 2002). Elle s’adapte bien aux 

conditions arides et semi-arides de l'Afrique subsaharienne (Amza et al., 2010). L’espèce 

est largement distribuée le long des savanes côtières du Sénégal au Libéria, des savanes 

boisées du sud du Mali, du Niger et du nord du Nigéria (Amza et al., 2010 ; Yusuf et al., 

2021). 

N. macrophylla intervient dans plusieurs domaines de la vie : alimentaire, sanitaire, culturel 

etc. Dans la pharmacopée traditionnelle, différentes parties de la plante sont utilisées dans 

le traitement de certaines maladies et maux (Yusuf et al., 2015). Les maux de dents et les 

troubles respiratoires sont traités avec un mélange de décocté de l’écorce de feuilles ou de 

pulpe de fruits secs. L’utilisation de l’espèce est aussi signalée dans le traitement de 



21 
 

l'asthme, des infections cutanées, du cancer, des troubles pulmonaires, des infections de 

l'oreille et des yeux (Warra et al., 2013).  Dans l’alimentation, le fruit et les amandes sont 

consommés par toutes les populations des régions d’Afrique subsaharienne dans lesquelles 

l’espèce est présente et au-delà (Yusuf et al., 2021). Les fruits entrent dans la préparation 

de divers plats traditionnels et la fabrication de certains produits comme le savon à partir de 

la cendre des noix (Yusuf et al., 2015). 

Parkia biglobosa. Parkia biglobosa est répartie depuis le Sénégal à l’Est jusqu’en 

Ouganda à l’Ouest (Sina, 2006). P. biglobosa présente une élasticité écologique très large. 

Elle s’adapte bien dans les régions ou la saison pluvieuse est comprise entre 5 mois et 7 

mois. Toutefois, sa présence a été notée dans des zones à très forte pluviométrie, avec des 

records particulièrement en Guinée-Bissau, en Sierra Léone et en Guinée Conakry, avec 

respectivement 2200 mm, 3500 mm et 4500 mm (Sina, 2006). Elle résiste aussi aux 

conditions de sécheresse où la moyenne annuelle des précipitations est comprise entre 500 

mm et 700 mm (Von Maydell, 1990), en raison de son système racinaire pivotant profond et 

sa capacité à restreindre la transpiration (Arbonnier, 2019 ; Lisan, 2013 ; Hopkins, 1986). 

Elle pousse dans des zones de températures moyennes annuelles comprises entre 26 °C 

et 28 °C et peut se retrouver à des altitudes allant du niveau de la mer (environ 50 m de 

côte du Sénégal et de la Gambie) jusqu'à 1350 m dans les monts du Fouta Djalon en Guinée 

Conakry (Von Maydell, 1990; Hopkins & White, 1984; Sina, 2006). C’est une essence 

végétale très répandue au Sénégal, en particulier dans les forêts sèches de la zone de 

Tambacounda et de la Casamance. Sa présence est observée près des cases, sur des 

champs de cultures à très courte rotations, et dans des jachères avec peu de buissons 

(Millogo, 2014). 

Dans la pharmacopée traditionnelle africaine, P. biglobosa est diversement utilisée pour le 

traitement de plusieurs maladies et affections en Afrique occidentale, soit seule ou en 

association avec d’autres espèces végétales (Millogo, 2014). Dans l’alimentation, les 

graines fermentées appelées « Nététou », « Soumbala » ou « Dawadawa » servent de 

condiment pour une grande partie des peuples ouest africains. La pulpe du fruit de couleur 
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jaune à maturité est une source importante d’énergie et de nutriments (Avana-Tientcheu, 

2019). 

Prosopis africana (G. et Perr.) Prosopis africana se rencontre dans les zones 

sahéliennes, soudano-sahéliennes, soudaniennes et guinéennes (Houetchegnon, 2016). La 

répartition naturelle de P. africana s’étend du Sénégal à l’Éthiopie en traversant le Soudan 

au nord, de la Guinée au Cameroun, jusqu’en Oubangui au sud et d’Uganda à l’Egypte 

jusqu’au delta du Nil à l’est (Pasiecznik et al., 2004 ; Diop et al., 2010 ; Houetchegnon, 

2016). Au Sénégal, l’espèce est présente dans les savanes boisées qui constituent son 

biotope de répartition idéale, où elle forme souvent un peuplement presque mono-spécifique 

caractérisé par une régénération naturelle faible (Diop et al., 2010). Elle est peu résistante 

à la sécheresse et préfère une pluviométrie annuelle comprise entre 600 mm et 1500 mm 

(Weber et al., 2008). Sa présence a été signalée sur différentes catégories de sols : sols 

ferrugineux tropicaux faiblement lessivés ou lessivés à cuirasse peu profonde, sols 

ferralitiques sur grès sablo-argileux, sur terrasse et glacis, hydromorphes à structure 

dégradée, ssols gravillonnaires, inondables et sableux (Houetchegnon, 2016). L’association 

de P. africana avec d’autres espèces végétales ou groupements végétaux dépend du type 

de sol. Sa forte adaptabilité aux conditions pédoclimatiques très diverses, témoigne sa 

plasticité écologique (Lompo, 1992). 

En médecine traditionnelle, toutes les parties et organes de la plante sont utilisés pour le 

traitement de diverses maladies, affections et symptômes.  D’après certains auteurs, 51 

maladies sont reconnues pour être traitées avec Prosopis africana. En plus de l’aspect 

médicinal, P. africana entre aussi dans l’alimentation animale et humaine en particulier. Les 

graines servent souvent à la fabrication de condiments pour la consommation locale chez 

certains peuples, tels que les Adja et les Yorubas au Sud et au centre du Bénin et dans 

certaines zones rurales du Nigéria et du Ghana (Von Maydell,1990 ; Capo-Chichi, 2022). 

Selon Von Maydell (1990) et Arbonnier (2019), les feuilles et les gousses sont consommées 

par les bovidés. Le bois connu pour sa dureté, sa rigidité et sa résistance aux termites et 

aux champignons, peut aussi servir de poteaux. En plus de son utilisation comme bois 
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d’œuvre et d’artisanat, il procure un bois de feu et de charbon, avec un très grand pouvoir 

calorifique (Cony et al., 1997). 

Pterocarpus erinaceus Poir. Pterocarpus erinaceus est inféodée aux forêts denses 

sèches, aux savanes boisées et arborées des parties subhumides et semi-arides de 

l’Afrique occidentale (Yawo, 2019). Elle s’adapte aussi aux conditions du milieu sahélien, 

caractérisé par une forte température, une faiblesse des précipitations et une répartition 

spatio-temporelle très irrégulière. La présence de P. erinaceus a été notée dans les zones 

où la moyenne annuelle des précipitations est comprise entre 600 mm et 1200 mm. 

L’espèce colonise divers types de sols comme les sols ferrugineux lessivés, les sols sur 

cuirasse, les sols ferralitiques, le substrat de granites, de grès ou de schistes en terrains 

plats (Komi Yawo, 2019). Il résiste aux feux de brousse annuels et peut coloniser des milieux 

où la température peut atteindre 40° C (Komi Yawo, 2019; Sirec, 2022) 

En Afrique subsaharienne, P. erinaceus se présente comme une espèce à usages multiples 

(Ouédraogo et al., 2006 ; Sylla et al., 2002). En effet, dans la pharmacopée traditionnelle 

africaine, différentes parties de l’espèce entrent dans la fabrication de préparations des 

traitements d’un certain nombre de maladies et maux (Traoré, 2009; Ouédraogo, 2006). 

Dans l’alimentation animale, les feuilles sont très appréciées par le bétail de même que les 

fruits (Ouédraogo, 2006). Elles constituent un bon fourrage en appoint à l’approche de 

l’hivernage lorsque le tapis herbacé est presque introuvable (Cuny et al., 1997 ; Djaouga et 

al., 2009 ; Segla et al., 2015). P. erinaceus est très apprécié pour son bois, très utilisé 

comme bois de chauffe, de charbon, bois de service et bois d’œuvre (Maydell, 1983 ; 

Giffrard, 1974 ; Arbonnier, 2019 ; Malgras,1992 ; Touré ; 2001). Son bois sert à la fabrication 

de meubles, de lambris décoratifs, de parquets et d’ustensiles variées (NAS, 1979). Grâce 

à ses performances, il est utilisé dans la construction, la menuiserie, l’ébénisterie ou la 

fabrication d’instruments de musique (Segla et al., 2015). P. erinaceus présente l’un des 

bois les plus recherchés des forêts sèches d’Afrique de l’Ouest (Segla et al., 2015). 
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Sterculia setigera Del. Sterculia setigera est localisée en Afrique tropicale et plus 

particulièrement dans la zone Sahélo-soudanienne à guinéenne (Thiombiano et 

Kampmann, 2010 ; Sanou, 2014). Au Sénégal, l’espèce est assez commune, 

particulièrement en haute-Casamance, dans le Sénégal oriental et dans le Sine-Saloum 

(Arbonnier, 2019). S. setigera est une espèce des savanes sahélo-soudaniennes et 

guinéennes qui pousse et se retrouve presque dans tous les secteurs phytogéographiques 

à l'exception du secteur sahélien strict. Toutefois, sa zone de concentration est le secteur 

soudanien (Thiombiano et Kampmann, 2010 ; Sanou, 2014). Sa zone de présence se situe 

sous l’isohyète 300-1000 mm. S. setigera est sollicité pour son importance dans la 

pharmacopée traditionnelle et dans l’alimentation.  

Dans la médecine traditionnelle, tous les organes de la plante sont utilisés. Selon Arbonnier 

(2019), les feuilles de S. setigera entrent dans la préparation de médicaments pour le 

traitement de certaines maladies telles que le paludisme, la syphilis, la coqueluche et la 

lèpre. La gomme serait un important remède contre les gastro-entérites et la constipation 

(Arbonnier 2019). Au Sénégal, la gomme de S. setigera est bien utilisée en 

accompagnement du couscous de mil et ou de maïs, base de l’alimentation de la plupart 

des populations rurales (Sarr et al., 2013 ; Sanou, 2014 ; Atakpama et al., 2014). Dans le 

domaine industriel, elle entre dans la fabrication de certaines applications industrielles 

comme gel fixateur pour coiffure en cosmétique, comme dentifrice dans l'industrie 

pharmaceutique, comme liant en papeterie, comme boue de forage dans l'industrie 

pétrolière (Sanou, 2014). Dans l’agroalimentaire, certains produits dérivés de cette espèce 

entrent dans la fabrication des sorbets, des crèmes, des glaces, des pains, de saucissons, 

des viandes hachées (Sanou, 2014).  

Terminalia avicennioides  Guill  Perr. Terminalia avicennioides est une espèce 

des zones soudano-sahélienne, sahélo-soudanienne et soudano-guinéenne. C’est une 

espèce des savanes et des forêts sèches nord-soudaniennes à guinéennes poussant 

surtout sur les sols sableux en jachère. Au Sénégal, T. avicennioides est disséminée 
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irrégulièrement dans les diverses savanes boisées depuis la Casamance jusqu’au fleuve 

Sénégal et reste assez commune sur les dunes fixées du Djolof (Diaw, 2014).  

T. avicennioides occupe une place de choix dans la pharmacopée traditionnelle et même 

dans la lutte contre la précarité des ménages. En médecine traditionnelle, T. avicennioides 

est utilisé pour traiter de nombreuses pathologies par la plupart des populations autochtones 

de nombreuses nations africaines (Jiofack, 2012 ; Ndao, 2016). Dans la pharmacopée 

traditionnelle africaine, des maladies comme la syphilis, l’hydropisie, les ankylostomes, 

l’insomnie, la diarrhée, le cataracte, les ulcères phagédéniques, les plaies seraient traitées 

avec le décocté de racines et d’extrait aqueux de l’écorce de tige de T. avicennioides 

(Nacoulma-Ouédraogo, 1996 ; Arbonnier, 2019 ; Thiombiano et al., 2012 ; Adewuyi et al., 

2015). Dans l’alimentation du bétail, les jeunes feuilles et les fleurs servent de fourrage, 

tandis que les feuilles, les écorces ainsi que les racines sont utilisées dans la teinture. Le 

bois est utilisé dans la construction, l’énergie des ménages, la production d`outils et 

d’encens (Arbonnier, 2019 ; Thiombiano et al., 2012).  

Les perturbations forestières anthropiques au Sénégal. Les causes les plus 

profondes de la dégradation des écosystèmes forestiers au Sénégal sont principalement 

liées à la récolte du bois et des autres produits forestiers, les feux de brousse et les activités 

agrosylvopastorales auxquels s’ajoutent le changement climatique.  

La récolte du bois et des produits non ligneux. Le bois demeure le premier 

combustible au Sénégal et représente en moyenne 67 % de l’énergie consommée,  dont 28 

% pour le charbon de bois (ANSD, 2017). Cette prépondérance des combustibles ligneux 

dans la consommation énergétique du pays occasionne une collecte intense du bois 

(MEDD, 2015). Plus de la moitié des espèces ligneuses font l’objet d’une récolte sélective, 

illicite et non durable de leur bois pour divers usages (Sambou, 2004). Des espèces incluant 

Pterocarpus erinaceus, Daniellia oliveri, Cordyla pinnata, Bombax costatum, Lannea acida, 

Prosopis africana, Pericopsis laxiflora, Khaya senegalensis et Afzelia africana sont récoltées 

principalement pour le bois d’œuvre et le bois de service. Les espèces comme Combretum 

glutinosum, Combretum nigricans, Terminalia macroptera, Terminalia avicennioides, 
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Terminalia laxiflora, Anogeissus leiocarpus et Acacia macrostachya sont plus utilisées pour 

le bois d’énergie. Toutes ces espèces ainsi que d’autres font également l’objet de 

prélèvements de leurs écorces, résine, feuilles et racines (Sambou, 2004; Diop et al., 2011 ; 

Dieng et al., 2016).  

En plus des coupes d’arbres vivants, la collecte systématique du bois mort constitue 

également un problème. Certes, avec la récurrence des feux dans le pays, le ramassage 

du bois mort représente un moyen de réduire la sévérité du feu. Cependant, la collecte 

systématique du bois mort peut entrainer des perturbations du système forestier car il 

constitue par exemple un attribut d’habitat essentiel pour les coléoptères saproxyliques 

(Lachat et al., 2014). Selon Drapeau et al. (2009), la rétention des arbres morts dans les 

forêts aménagées devient une considération importante en aménagement forestier. A côté 

de l’utilisation intensive du bois, il y a  la récolte des produits forestiers non ligneux (PFNL) 

à diverses fins et qui représentent une source importante pour les économies nationales 

(Leßmeister et al., 2016 ; Dembélé et al., 2019 ; Dieng et al., 2019). Les PFNL nourrissent, 

soignent et génèrent des revenus consistants aux populations locales qui en dépendent 

étroitement pour leur subsistance (IPBES, 2019). De même, la compétition entre les 

différents acteurs pour l’accès aux PFNL engendre des pratiques de récolte non durables 

(Schumann et al., 2011). Par exemple, les ébranchages, les écorchages et la récolte 

régulière des racines augmentent la susceptibilité à la mortalité des arbres (Gandon, 2003). 

Les feux. Le feu demeure un phénomène récurrent et présent depuis des millénaires 

dans toute la région ouest-africaine (Schnell, 1952) au point que certains auteurs 

considèrent qu’il fait partie de son écologie (Ballouche, 2002). Au Sénégal, les origines du 

feu (volontaire ou involontaire) sont diverses, mais elles restent essentiellement liées aux 

activités anthropiques telles que les défrichements, la chasse, le pâturage et la récolte des 

produits forestiers non ligneux comme le miel. Annuellement de vastes étendues forestières 

sont brûlées atteignant parfois 80 % de la superficie des savanes (DEFCCS, 2013). Par 

exemple, en 2016, environ 643 cas de feux de brousse se sont déclarés consumant une 

superficie de 125 940 ha (ANSD, 2017). Toutefois, le feu n’est pas toujours perçu comme 



27 
 

un facteur de dégradation, mais plutôt une pratique culturelle dans les sociétés 

agropastorales (Valea et Ballouche, 2012). Il est également utilisé comme outil de gestion 

dans l’aménagement forestier ; c’est le cas du brûlage dirigé dont l’objectif est de limiter les 

effets drastiques des feux tardifs (Laris et Wardle, 2006). De même, le brulage en saison 

sèche par les éleveurs demeure une pratique très courante pour favoriser les repousses au 

profit du bétail (Amanor, 2003). Quels que soient ses perceptions et ses usages, l’action du 

feu sur les espèces et les communautés végétales ne fait aucun doute. Le feu tue certains 

arbres, ralentit la croissance d’autres, mais favorise le développement de nombreuses 

espèces appelées pyrophytes (Swaine, 1992). Cependant, ses effets demeurent variables 

en fonction des conditions climatiques et des modes d’utilisation des terres (Valea et 

Ballouche, 2012).  Les différentes zones phytogéographiques n’ont pas la même sensibilité 

au feu (Valea et Ballouche, 2012). La sévérité, la fréquence et la répartition du feu 

demeurent variables d’une zone phytogéographique à une autre (Millimono et al., 2017). 

Par exemple, les formations ouvertes comme la steppe et la savane sahélienne et 

soudanienne demeurent plus susceptibles au brûlage que les formations relativement 

fermées de forêt dense et de forêt claire (Dwomoh et al., 2019). En effet, la densité et le 

caractère continu de la strate herbacée soumise à une longue saison sèche demeurent des 

conditions favorables à la propagation du feu (Millimono et al., 2017). A cet égard, Mbow 

(2000) atteste que la sévérité des feux est liée au combustible surtout herbacé, à l’humidité 

atmosphérique et à l’intensité du vent. 

Les activités agropastorales. L’agriculture demeure actuellement l’un des piliers 

de l’économie du pays (ANSD, 2017). En zone soudanienne, la mécanisation et l’agriculture 

itinérante sur brulis ont significativement contribué au déboisement et à la dégradation des 

écosystèmes forestiers (Tappan et al., 2004). L’introduction de cultures commerciales 

comme l’arachide et le coton dans les systèmes agricoles depuis la période coloniale fut 

une grande impulsion pour la déforestation massive des écosystèmes naturels. Les 

programmes de développement agricole ont conduit à une expansion des superficies 

cultivées au détriment des superficies forestières et ont contribué significativement à la 

dégradation forestière (Tappan et al., 2004). L’agriculture favorise d’une part l’expansion 



28 
 

des terres agricoles au détriment des forêts, et d’autre part l’utilisation de pratiques non 

durables comme l’usage de produits chimiques (pesticides, engrais, herbicides et 

fongicides) et la mise à feu pour la préparation des champs.  

À ces multiples perturbations liées á l’agriculture qui ont modelé la végétation du Sénégal, 

s’ajoute le surpâturage. Le surpâturage caractérisé principalement par la transhumance qui 

favorise des déplacements massifs du cheptel et un système de récolte non durable des 

produits non ligneux demeure un facteur important de perte de biodiversité forestière. En 

saison sèche, le déplacement des troupeaux au voisinage immédiat et même à l’intérieur 

des zones protégées engendre une dégradation des habitats et constitue une contrainte à 

la régénération naturelle des espèces ligneuses fourragères à cause du broutage des 

jeunes semis et du piétinement (Niang-Diop et al., 2011). D’autres pratiques de récolte telles 

que l’élagage, l’ébranchage, l’effeuillage, l’écorchage et l’exploitation des racines 

demeurent également des contraintes majeures à la régénération naturelle de certaines 

plantes. Un exemple bien connu dans la partie sud-est du Sénégal, est le cas de 

Pterocarpus erinaceus dont l'émondage tue les branches, entraine un dépérissement du 

tronc et compromet ainsi la survie de l'arbre (Gandon, 2003). 

Autres perturbations anthropiques. Ces dernières décennies, les activités 

minières ont connu un regain d’intérêt en Afrique de l’ouest et notamment au Sénégal 

(Hilson et al., 2017 ; Lanzano, 2018 ; Jacka, 2018). Malheureusement, ces activités 

d’exploitation se déroulent généralement dans des zones pourvues de biodiversité 

forestière ; ce qui engendre des impacts négatifs directs et indirects sur les écosystèmes 

forestiers (Hosonuma et al., 2012). La dégradation forestière induite par l’activité minière ne 

se résume pas uniquement au déboisement. L’ouverture et l’accessibilité des zones 

d’exploitation minière favorisent le développement d’activités illégales notamment de 

coupes de bois et d’activités agricoles tout autour des permis d’exploitation (Jacka, 2018). 

Parallèlement à l’exploitation industrielle, il existe une exploitation artisanale surtout de l’or 

dans certaines zones forestières qui est aussi dégradante que l’exploitation industrielle 

(Merem et al., 2017). L’afflux de population dans les zones minières favorise une 
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augmentation de la pression sur les ressources forestières par les défrichements, 

l’agriculture et la récolte de bois (Ofosu et al., 2020). De plus, les migrations humaines qui 

s’opèrent à l’intérieur du pays comme par exemple, la migration des campagnes vers les 

villes communément appelée exode rural (Henry et al., 2003) augmentent de plus en plus 

la pression sur les ressources et engendrent parfois une situation de conflits d’utilisation des 

ressources (Purokayo et Gabdo, 2013). 

Dans les zones de conflits comme la partie sud du pays, l’absence de l’administration 

forestière par endroits, favorise l’exploitation intensive des ressources forestières (McNeely, 

2003). De plus, d’autres conflits de gestion des ressources naturelles parfois entre l’État et 

les communautés locales engendrent une utilisation anarchique des ressources forestières 

(Ndoye et Ntieguhong, 2004). Les problèmes de gouvernance liés à un défaut d’application 

de la loi et à la faiblesse des moyens de gestion font partie des facteurs indirects de 

dégradation des écosystèmes forestiers (Pouliot et al., 2012). 

Les facteurs naturels. Les précipitations jouent un rôle prépondérant dans la 

dynamique et la répartition des écosystèmes forestiers et demeurent fondamentalement l’un 

des principaux facteurs discriminatoires des trois zones bioclimatiques du pays (Fensholt, 

2013; White, 1983). L’influence des précipitations sur la productivité végétale est 

déterminante dans la végétation du pays au point que les sécheresses des années 1970 et 

1980, avaient significativement fait baisser la productivité végétale (Hein, 2006). En retour, 

la perte de végétation aurait entrainé une rétroaction négative sur les précipitations et a 

conduit à un glissement des isohyètes vers le sud (Paturel et al., 1995). Selon les projections 

climatiques au Sénégal, il est attendu une augmentation des températures et une fluctuation 

temporelle et intra saisonnière des précipitations (Mbow, 2009 ; Bodian, 2014 ; Sagna et al., 

2016). Ces variations climatiques spatio-temporelles se manifesteront entre autres par un 

déplacement probable des aires de distribution des espèces (Gonsalez et al., 2001). 
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La dynamique des écosystèmes forestiers. Au Sénégal, les écosystèmes 

forestiers ont été façonnés par une longue histoire d'utilisation anthropique et leur 

dynamique reflète la tendance mondiale rapportée périodiquement par la FAO. Les forêts 

originelles ont été progressivement remplacées par des forêts secondaires et la couverture 

forestière du pays a connu des changements majeurs au cours des deux dernières 

décennies et un rétrécissement continu des superficies forestières (FAO, 2020; Solly et al., 

2022). Depuis plus de deux décennies, le phénomène de déforestation est récurrent et le 

pays perd annuellement 40 000 ha de forêt sur une couverture forestière totale de 13 140 

220 ha (FAO, 2020). Bien que la dynamique forestière soit influencée par les facteurs 

d’habitat comme le sol et le climat (Herrmann and Tappan, 2013; Hejcmanovā-Nežerková 

et Hejcman, 2006), les perturbations humaines restent le facteur le plus important ayant 

modelé le paysage forestier du pays (Sambou et al., 2015 ; Tappan et al., 2004 ; Sambou, 

2004). Dans les années 1990 par exemple, la couverture forestière qui s’étendait sur 

9 348 000 ha est passée en 2015 à 8 473 000 ha (Ngom, 2015) conduisant à une perte 

annuelle de l’ordre de 40 000 ha de forêts (FAO, 2020). Selon Tappan et al., 2004, cette 

régression s’est faite au profit des terres emblavées dont les superficies avaient augmenté 

de près de 30 % entre 1965 et 2000. En particulier, les défrichements culturaux des 

années 1950 et 1960 dans le bassin arachidier ont entrainé une perte de couverture 

végétale naturelle de l’ordre de 10 à 20 % (Tappan et al., 2004 ; Mbow et al., 2008).  

Après perturbation, le développement d’un peuplement peut prendre différentes trajectoires 

de succession (Bergeron et al., 2014).  En zone soudanienne et particulièrement au 

Sénégal, il est connu que l’effet des perturbations se traduit par un processus de 

dégradation caractérisé par des formations végétales de plus en plus dégradées (Figure 2).  

Ce processus de rétrogression s’observe par exemple, lorsque la dégradation de la savane 

boisée se fait au profit de la savane arbustive. Les espèces arbustives s’épanouissent avec 

la disparition des arbres conduisant à une perte de couverture végétale atteignant parfois 

30 % de son état originel. Toutefois, sous l’hypothèse où les perturbations anthropiques 

n’existaient plus, on pourrait assister au processus inverse (Figure2). Ce phénomène 

d’aggradation est rare dans le pays mais un exemple bien connu concerne la forêt de 
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Popenguine, une réserve forestière communautaire qui a été régénérée grâce à une mise 

en défens contre l’exploitation sur quinze années (Gampika, 2013). En tout état de cause, 

qu’est-ce qui fait que dans ces processus de dégradation ou d’aggradation, certaines 

espèces persistent tandis que d’autres déclinent ? De manière générale, l’explication de la 

dynamique des communautés végétales ne peut être dissociée des stratégies adaptatives 

des espèces. 

 

Figure 2 Stades successifs simplifiés de la dynamique des écosystèmes forestiers 
en zone soudanienne du Sénégal 
 

La baisse des superficies forestières s’accompagne de modifications compositionnelles et 

spatiales des communautés végétales et notamment d’une raréfaction des espèces à haute 

valeur (Ndiaye et Ndiaye, 2013; Herrmann et Tappan, 2013; Gonzalez et al., 2012). L’impact 

des perturbations sur la composition et la structure des peuplements n’est pas spécifique 

aux écosystèmes tropicaux. Des effets similaires s’observent dans les forêts boréales 
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(Lafleur et al., 2018) malgré les différences liées notamment au climat, au sol et aux régimes 

des perturbations. Dans le pays, plusieurs espèces d’arbres demeurent confrontées à des 

contraintes de survie au point que les spécialistes de la végétation sont unanimes sur le 

risque élevé de leur disparition (Lykke, 1998 ; Bâ et Noba, 2001 ; Sambou, 2004 ; Hermann 

et Tappan, 2013 ; Sambou et al., 2015 ; USAID, 2007 ; MEDD, 2015). A l’inverse, dans une 

moindre mesure, la population d’autres espèces ligneuses augmente par endroits comme 

c’est le cas des espèces de la famille des Combretaceae dont l’aire de distribution 

géographique s’élargit (Sambou, 2004). C’est également le cas de Mimosa pigra L. et de 

Mitragyna inermis (Willd.) Kuntze, deux espèces devenues invasives dans la plupart des 

mares du Parc National du Niokolo Koba, mais les causes de l’envahissement ne sont pas 

encore bien connues (PGIES, 2009).   

Stratégies des arbres et traits fonctionnels en contexte soudanien. Les 

stratégies des espèces peuvent être associées aux mécanismes d'utilisation et de 

distribution des ressources attribués à leurs traits fonctionnels (Poorter and Markesteijn, 

2008). Les traits fonctionnels sont définis comme les caractéristiques morphologiques, 

physiologiques ou phénologiques mesurables au niveau individuel, qui affectent 

indirectement sa performance par ses effets sur la croissance, la reproduction et la survie 

(Violle et al., 2007). Les traits fonctionnels sont divisés en traits de réponse et en traits d’effet 

(Lavorel et al., 2011). Les traits de réponse régissent la réponse des arbres aux différents 

filtres environnementaux alors que les traits d’effet déterminent comment en retour les 

arbres affectent leur environnement (Figure 3; Lavorel et Garnier, 2002). 
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Figure 3 Représentation schématique des effets des changements environnementaux 
sur la structure des communautés et le fonctionnement des écosystèmes. La réponse 
de la structure des communautés aux changements environnementaux est une 
fonction des traits de réponse des espèces, et la conséquence de ces changements 
sur le fonctionnement des écosystèmes est une fonction des traits d’effet des 
espèces  
Source (Lavorel & Garnier, 2002). 
 

De manière générale, pour survivre aux perturbations, les plantes adoptent généralement 

deux grands modes de stratégies de survie : les stratégies "r" et "K". Les espèces à stratégie 

"r" ont une grande vitesse de reproduction, une croissance rapide et une durée de vie courte, 

tandis que les espèces à stratégie "K" ont une régénération faible, une croissance lente et 

une longue durée de vie (MacArthur et Wilson, 1967). Cette capacité d’adaptation peut être 

aussi mise en parallèle avec les trois stratégies de Grime (1977) :  les espèces tolérantes 

au stress, les espèces compétitrices et les espèces rudérales. Les espèces tolérantes au 

stress dominent dans les milieux à fortes contraintes et possèdent une croissance lente et 

une faible capacité de reproduction. Les espèces compétitrices (forte capacité compétitive) 

ont une forte croissance et sont généralement de grande taille. Les espèces rudérales qui 

colonisent généralement les milieux fortement perturbés ont une forte capacité de 

reproduction, une croissance rapide et une durée de vie courte. 
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Dans les écosystèmes de savane soumis de manière récurrente aux perturbations 

humaines, il existe une large gamme de réponses et de stratégies des espèces qui leur 

confère des chances de survie aux perturbations (Neke et al., 2006). Par exemple, selon 

Ky-Dembele et al. (2007), dans ces écosystèmes, la réponse des espèces aux coupes se 

traduit par une bonne régénération végétative. La régénération des espèces ligneuses est 

l’un des groupes fonctionnels qui offrent le plus grand potentiel pour comprendre les 

relations entre les pratiques de gestion forestière et la biodiversité (Metz et al., 2023). Les 

espèces ligneuses qui se reproduisent vite et celles à croissance rapide ont probablement 

plus de chance de survivre dans ces milieux généralement perturbés (Bellefontaine, 2005). 

Un autre phénomène connu dans les stratégies de survie en zone soudanienne et 

sahélienne, concerne la dormance des graines qui constitue une stratégie de survie lorsque 

les conditions de germination restent inappropriées (Danthu et al., 1996). En outre, les 

perturbations peuvent aussi conduire à d’autres stratégies d’adaptations qui peuvent influer 

sur les formes biologiques des espèces. Les formes biologiques ou types biologiques tels 

que définit par Raunkier (1934) constituent également des réponses aux conditions 

environnementales puisque la même espèce peut avoir différentes formes physionomiques 

(Sirvent, 2020) en fonction des variables environnementales. 

En particulier, en zone soudanienne où la régénération végétative est une des stratégies 

les plus connues des espèces d’arbres soumis aux perturbations (Bellefontaine, 1997 ; Zida 

et al., 2007). Des traits reproductifs tels que la dissémination des graines et le type de fruit, 

ou les traits de croissance comme la densité du bois et la surface foliaire sont également 

importants dans la compréhension des stratégies de croissance et de survie des plantes 

(Whitfeld et al., 2014 ; Thompson, 2011). La prise en compte de la variabilité des traits 

fonctionnels des espèces est cruciale pour évaluer l’impact des perturbations sur les 

écosystèmes. Cela est particulièrement vrai dans les savanes africaines, où les tendances 

régionales des relations entre les traits fonctionnels et l'environnement ne reflètent pas les 

tendances mondiales (Wigley et al., 2016; Bouchard et al., 2024). Au Sénégal, la recherche 

doit, de plus en plus être orientée sur la diversité et la composition fonctionnelles des 

écosystèmes.  
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Aménagement forestier au Sénégal. Le domaine forestier national est subdivisé 

en deux grandes entités : un domaine classé et un domaine protégé (République, 2018). Le 

domaine forestier classé comprend les forêts classées, les parcs nationaux, les réserves 

spéciales, les réserves naturelles intégrales, les réserves sylvo-pastorales, les périmètres 

de reboisement et de restauration, les parcs forestiers, les parcs zoologiques et les parties 

continentales des aires marines protégées. Ce domaine dont la gestion relève du Service 

des Eaux, Forêts, Chasses et de la Conservation des Sols et du Service des Parcs 

Nationaux est soumis à un régime restrictif en ce qui concerne l’exploitation des ressources. 

Dans les forêts classées, hormis quelques droits d’usage accordés aux populations 

riveraines comme le ramassage du bois mort, l’exploitation des ressources est assujettie à 

un plan d’aménagement forestier. Au Sénégal, historiquement, les premières stratégies de 

gestion forestière remontent au début des années 1900 avec la protection de plusieurs 

forêts classées. L’objectif était la conservation de leur biodiversité (Boutinot, 2014) et leur 

protection contre le défrichement au profit des terres agricoles (Ségalini, 2012).  

De la colonisation aux vingt premières années des indépendances, les ressources 

forestières ont plutôt fait l’objet d’une gestion centralisée par les États. Par la suite, la 

gouvernance des ressources forestières a connu des évolutions vers une approche de 

cogestion avec les collectivités locales. La Loi forestière n° 93-06 du 04 février 1993 portant 

code forestier expose le principe de l’implication des populations locales dans la gestion des 

ressources forestières. De plus, avec le Code Général des Collectivités Locales, les 

collectivités locales héritent des compétences en matière de gestion de l’environnement 

(République, 2003).  

Aujourd’hui, la gestion des ressources forestières s’appuie sur une nouvelle politique 

forestière pour la période 2005/2025 et la Direction des Eaux, Forêts, Chasse et 

Conservation des Sols (DEFCCS) détient la mission de gestion des forêts. Sous l’égide de 

l’administration forestière et de ses partenaires techniques et financiers, l’aménagement 

forestier a été l’œuvre de grands projets dont le PROGEDE. Il existe en effet, plusieurs 

expériences d’aménagement forestier mais formellement, la gestion forestière a débuté au 
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Sénégal en 2004 (PROGEDE, 2008) et est basée sur des taillis sous futaie pour une période 

d'exploitation de 25 ans avec une période de rotation de 8 ans (République du Sénégal, 

2018). Les espèces d'arbres sont ciblées en fonction de leur utilisation pour le bois 

d'énergie, le bois d'œuvre et le bois de service, et jusqu'à 50 % des arbres d'un diamètre 

minimum de 10 cm sont abattus lors de la récolte (République du Sénégal, 2018). 

La gestion forestière au Sénégal, à l’instar des autres pays de la CEDEAO, est soumise à 

la fois aux droits coutumiers, au droit institutionnel et à la velléité de groupes de pression 

comme les acteurs civils, les opérateurs privés nationaux et étrangers (Ngom, 2015). Cette 

multitude d’acteurs fait souvent que, les lois et règlements régissant l’accès et la gestion 

des ressources forestières ne sont pas strictement respectés. Pendant longtemps, 

l’implication des populations à la gestion forestière a été très timide, bien qu'il y ait eu des 

progrès dans la prise en compte de cette faiblesse au cours des dernières décennies avec 

les concepts de forêts communautaires, de réserves communautaires et de cogestion. En 

effet, les communautés ont des relations particulières avec leurs terres et les forêts dans 

lesquelles elles vivent ou à la périphérie de celles-ci (Diop et al., 2011). Ces dernières leurs 

fournissent des services économiques, culturels et spirituels. C’est dans cette optique que 

certains auteurs ont mis en exergue le rôle important de prendre en compte de façon 

conjointe les dynamiques sociales et écologiques et leurs interactions (Folke, 2006 ; 

Skandrani et Prévot, 2014). Ainsi, selon Boutefeu (2005) l’aménagement ne peut pas être 

résumé qu’à une simple gestion des ressources en bois mais doit tenir compte de 

sensibilités écologiques, territoriales et de plus en plus sociales. 

Les populations accordent une valeur socio-culturelle à la forêt et entretiennent avec elle 

des relations très particulières. Toutefois, l’engagement des populations riveraines pour la 

sauvegarde de la forêt est souvent anéanti par un sentiment d’exclusion dans la gestion 

d’une ressource qui selon certains leur appartient. Au Sénégal, la forêt est perçue 

différemment par les populations locales selon une approche qui met en évidence la valeur 

symbolique et culturelle de la forêt (Diop et al., 2011).  Les attitudes et comportements des 

populations riveraines dans leur rapport avec la forêt sont, en général, guidés par un 
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fondement culturel, à partir duquel, ils se font une perception de la forêt. Par exemple, selon 

les travaux de Diop et al. (2011), la forêt classée de Patako est perçue comme un don de 

Dieu, une ressource héritée de leurs ancêtres, un lieu de culte. Ces perceptions révèlent en 

filigrane, la logique d’exploitation des différents acteurs de la forêt où chacun fait valoir son 

influence. 

Objectifs et structure de la thèse. Cette thèse cherche à évaluer les réponses des 

communautés végétales à l’aménagement forestier pour générer des informations utiles 

permettant de mieux comprendre la dynamique actuelle et future des forêts aménagées et 

de pouvoir aider à améliorer les stratégies d’aménagement forestier. L’objectif général de la 

thèse consiste à décrire la diversité et la composition des espèces ligneuses et expliquer la 

distribution et les tendances démographiques des espèces de valeur en fonction de leurs 

traits fonctionnels, du statut d’aménagement des forêts et du changement climatique. La 

thèse est articulée ainsi en trois sept chapitres avec chacun sa propre liste de références 

bibliographiques.   

Le premier chapitre (ce chapitre) est l’introduction générale de la thèse. Il expose la 

problématique générale, recense des connaissances scientifiques sur les écosystèmes 

forestiers du Sénégal et apporte des informations détaillées sur le cadre méthodologique 

avant de présenter les objectifs et la structure de la thèse.  

Le second chapitre de cette thèse (le premier des articles scientifiques) expose les résultats 

sur l’étude comparative de la diversité, la composition, la structure et les stocks de carbone 

des forêts aménagées et celles non aménagées. Nous nous interrogions sur comment les 

pratiques d’aménagement forestier affectent-elles la diversité, la structure et la composition 

des espèces d'arbres, en particulier pour les espèces de grande valeur, compte tenu de 

leurs niveaux de perturbation réels ? Y a-t-il une reconstitution des stocks de carbone dans 

les forêts après leur aménagement? Nous nous attendions à ce que les forêts non 

aménagées possèdent une diversité plus élevée que tous les types de forêts aménagées, 

étant donné que la diversité devrait être inversement corrélé au niveau de perturbation. De 

plus nous supposions que la biodiversité se rétablira dans les forêts aménagées au fil du 
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temps, par conséquent nous nous attendions à ce que la diversité soit plus élevée dans les 

forêts anciennement aménagées comparées aux forêts nouvellement aménagées et les 

réserves communautaires. Nous avions également émis l'hypothèse d'une diminution de 

l'abondance des espèces de grande valeur dans les forêts aménagées et de celles 

présentant un niveau de perturbation élevé, car ce sont plus elles qui sont ciblées par 

l'exploitation forestière sélective. Enfin, il était attendu un changement dans la structure en 

diamètre des arbres entre les différents types de forêts. Malgré ces différences attendues 

dans la répartition de la taille des arbres et la biodiversité, nous prévoyons que les stocks 

de carbone aérien et racinaire resteront similaires entre les forêts non aménagées et 

aménagées et quels que soient les niveaux de perturbation, en raison de la grande capacité 

de régénération végétative des arbres coupés dans les forêts aménagées.  

Le chapitre 3 permet de comprendre la variation de la composition fonctionnelle des forêts 

aménagées et celles non aménagées à l’aide des traits fonctionnels des espèces d’arbres 

de grande valeur. Nous nous questionnions sur comment l’aménagement forestier en lien 

avec les traits fonctionnels des espèces de valeurs affectent leur régénération naturelle. 

Spécifiquement, nous nous interrogions sur la présence de la régénération naturelle des 

espèces de valeur dans les forêts aménagées comparativement aux forêts non aménagées. 

Nous pensions que l’aménagement favoriserait les espèces aux capacités colonisatrices et 

compétitives et que ces capacités seraient plus fortes à des niveaux de perturbation élevés. 

Par conséquent, l’aménagement forestier devrait promouvoir des espèces qui poussent plus 

rapidement dans des conditions de lumière de forte intensité générées après l'abattage des 

arbres. 

Le chapitre 4, quant à lui vise à connaitre les effets du changement climatique sur la 

distribution des espèces de valeur. Il tente de prédire la distribution des espèces d’arbres 

de valeur en lien avec les scénarios climatiques pour vérifier si les forêts peu importe leur 

statut d’aménagement continueront à convenir aux espèces de valeur dans les scénarios 

climatiques. Compte tenu des différences dans les exigences climatiques des espèces et 

des modifications de précipitations et de la température attendu dans la région, nous nous 
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attendions à ce que la répartition des espèces de valeur dans les forêts aménagées et non 

aménagées change. Toutefois, nous nous attendions à ce que la répartition géographique 

future des espèces de valeur ne diffère pas entre les forêts aménagées et celles non 

aménagées, vu que leurs perturbations humaines communes exacerberont l'effet du 

changement climatique. Cependant, les changements dans la répartition des espèces de 

valeur varieront d'une espèce à l'autre en raison de mécanismes d'adaptation spécifiques à 

chaque espèce. 

Le chapitre 5 tire les conclusions générales de cette thèse, formule des recommandations 

et expose les perspectives de cette étude.  
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1. EXPLORING THE EFFECTS OF FOREST MANAGEMENT ON TREE 
DIVERSITY, COMMUNNAUTY COMPOSITION, POPULATION STRUCTURE 

AND CARBON STOCKS IN SUDANIAN DOMAIN OF SENEGAL, WEST 
AFRICA 
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b Institut de Recherches sur les Forêts, Université du Québec en Abitibi-Témiscamingue, Canada. 
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1.1 Abstract 

Human disturbances lead to forest degradation and a drastic reduction in forest area. In 

Africa, the most affected continent by this phenomenon, selective cutting of trees remains 

the main forest management strategy. However, the effects of management on biodiversity 

are insufficiently known, particularly in Africa. We investigated how forest management 

affects tree species diversity, composition, size structure and carbon biomass of mature and 

juvenile trees in the sudanian domain of Senegal by comparing unmanaged forests and 

three types of managed forests, while considering the disturbance level of each stand. We 

collected floristic data on five and fifteen unmanaged and managed forest stands, 

respectively. We calculated species richness, the Shannon-Wiener diversity Index (alpha, 

beta and gamma), as well as carbon stocks of trees for each forest stand. Then we fitted 

linear models to estimate the differences between forest types for each index. We also 

analyzed tree size structure and species composition of highly valuable species. In total, 

26,009 mature and juvenile trees in 183 species were recorded. Our findings showed that 

management status and disturbance level affect tree species in different ways and that 

disturbance level explains a greater proportion of the variation in species diversity than 

management status. Considering alpha, beta and gamma diversity, we found no significant 

association between any of these metrics and management status, for either mature or 

juvenile trees. Disturbance level was only significantly associated with the gamma diversity 

of mature trees. Species composition of juvenile trees of highly valuable species was 

significantly associated with both management status and disturbance level, unlike mature 
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tree species composition where the associations were not significant. The distribution of 

mature tree diameter forms an inverted J-shape for each management category and 

disturbance level. However, neither the median tree diameter nor the median absolute 

deviation presented significant differences as a function of management status or 

disturbance level. For carbon stocks, none of the differences observed by management 

status and disturbance level are statistically significant. Our findings indicated that forest 

management in the sudanian zone affects species composition more than diversity and that 

mature trees respond differently than juvenile trees. Disturbances more than forest 

management were the underlying process for biodiversity changes both in managed and 

unmanaged forests. These findings suggest a better protection against human disturbances 

of unmanaged forests, and also a development of specific conservation action plans for 

highly valuable species, especially for species that are threatened at national or global levels 

in order to minimize their risk of local extinction. 

Keywords: biodiversity, carbon sequestration, forest stand structure, sudanian zone, key 

socio-economical species. 

1.2 Résumé 

Les perturbations humaines entraînent une dégradation des forêts et une réduction 

drastique de la superficie forestière. En Afrique, continent le plus touché par ce phénomène, 

la coupe sélective des arbres reste la principale stratégie de gestion forestière. Cependant, 

les effets de la gestion sur la biodiversité sont insuffisamment connus, notamment en 

Afrique. Nous avons étudié comment la gestion forestière affecte la diversité des espèces 

d'arbres, la composition, la structure et le carbone des arbres matures et juvéniles dans le 

domaine soudanien du Sénégal en comparant les forêts non aménagées et trois types de 

forêts aménagées, tout en considérant le niveau de perturbation de chaque peuplement. 

Nous avons collecté des données floristiques sur cinq et quinze peuplements forestiers non 

aménagés et aménagés, respectivement. Nous avons calculé la richesse spécifique, l'indice 

de diversité de Shannon-Wiener (alpha, bêta et gamma), ainsi que les stocks de carbone 

des arbres pour chaque peuplement forestier. Ensuite, les différences entre les types de 
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forêts pour chaque indice ont été estimées grâce aux modèles linéaires en plus d’une 

analyse de la structure de la taille des arbres et la composition des espèces de grande 

valeur. Au total, 26 009 arbres matures et juvéniles de 183 espèces ont été recensés. Nos 

résultats ont montré que le statut  et le niveau de perturbation de la forêt affectent les 

espèces d'arbres de différentes manières et que le niveau de perturbation explique une plus 

grande proportion de la variation de la diversité des espèces que le statut d’aménagement. 

En ce qui concerne la diversité alpha, bêta et gamma, il n’y avait aucune différence 

significative entre les différentes forêts que ce soit pour les arbres matures ou juvéniles. Le 

niveau de perturbation n'était associé de manière significative qu'à la diversité gamma des 

arbres matures. La composition spécifique des arbres juvéniles d'espèces de grande valeur 

était associée de manière significative à la fois au statut d’aménagement et au niveau de 

perturbation de la forêt, contrairement à la composition en espèces d'arbres matures pour 

laquelle les associations n'étaient pas significatives. La distribution du diamètre des arbres 

matures présente une forme en J inversé pour chaque catégorie de gestion et niveau de 

perturbation. Cependant, ni le diamètre médian des arbres, ni l’écart médian absolu ne 

présentent de différences significatives en fonction du statut de gestion ou du niveau de 

perturbation. Pour les stocks de carbone, il n’y avait aucune différence entre les différentes 

forêts. Nos résultats ont indiqué que la gestion forestière dans la zone soudanienne affecte 

davantage la composition des espèces que la diversité et que les arbres matures réagissent 

différemment des arbres juvéniles. Les perturbations courantes, plus que l’aménagement 

forestier, étaient plus impliquées dans les changements de la biodiversité, tant dans les 

forêts aménagées que non aménagées. Ces résultats suggèrent une meilleure protection 

des forêts non aménagées, ainsi que le développement de plans d'action de conservation 

spécifiques pour les espèces de grande valeur, en particulier pour les espèces menacées 

au niveau national ou mondial, afin de minimiser leur risque d'extinction locale. 

1.3 Introduction 

Forest biodiversity is essential for the provision of diverse ecosystem services (Isbell et al., 

2011) and contributes significantly to forest ecosystem functioning and sustainability 

(Hooper et al. 2012). While forest area is shrinking around the world, Africa remains one of 



43 
 

the most affected continents with an annual loss of 3.9 million hectares between 2010 and 

2020 (FAO, 2020). This loss of forests and their degradation are in part due to numerous 

human disturbances, such as logging, farming and bushfires (Tappan et al., 2004; Hiernaux 

et al., 2009; Henchiri et al., 2020). For example, in Senegal, household consumption of 

fuelwood and charcoal accounts for more than 80% of total household energy consumption 

(ANSD, 2018) and results in intensive selective harvesting of many woody species 

(Sambou, et al., 2008; Faye et al., 2022). In addition, the unregulated harvesting of non-

timber forest products (bark, resin, leaves, fruits, and roots), both for human consumption 

and for traditional medicine, remains a common activity throughout Senegal’s forests (Ba et 

al., 2006; Diop et al., 2011; Dieng et al., 2016). Both regulated and unregulated harvesting 

are targeting highly valuable species due to their contribution to the national economy and 

to local subsistence.   

The immediate effect of timber harvesting is the removal of the canopy, which results in 

more light on the forest floor and a break in the age distribution of trees (Cazzolla et al., 

2017). These gaps favour the growth of more light-demanding (or heliophilic) tree species 

(Makana & Thomas, 2005) at the expense of shade-tolerant (or sciaphilic) tree species. 

Timber harvesting also reduces carbon stocks, especially in a context where wood is mainly 

used for energy purposes, which releases carbon when the wood is burned (Repo et al., 

2011). However, pioneer species can increase the accumulation of biomass, which could 

have an impact on carbon uptake (Pugh et al., 2019). In addition, harvesting of dead wood 

strongly degrades the living environment of certain species, such as saproxylic beetles, for 

which dead wood remains an essential habitat (Lachat et al., 2006). The ensuing loss of 

forest biodiversity disrupts the functioning of forest ecosystems and their capacity to provide 

ecosystem services (Gamfeldt et al., 2008). 

As opposed to unorganised timber harvesting, forest management remains one of the main 

strategies for conservation and restoration of forest ecosystems and a major driver of 

biodiversity loss or conservation in forests (Dieler et al., 2017). However, the effects of forest 

management on biodiversity may vary across a given landscape (Langridge et al., 2023; 
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Nascimbene et al., 2013; Faye et al., 2016) and differ depending on biotic factors and abiotic 

factors and their interactions (Langridge et al., 2023). The processes that determine 

biodiversity also operate at multiple spatial scales (Weiher & Howe 2003). Thus, spatial 

partitioning of biodiversity allows comparison of different levels of diversity (Jost, 2007) and 

could help to select the appropriate spatial scale for biodiversity conservation in a forest 

management context (Loreau, 2003). 

In Senegal, historically, the first forest management strategies date back to the early 1900s 

with the protection of several forests, called classified forests. The objective was the 

conservation of their biodiversity (Boutinot, 2014) and their protection against clearing for 

the benefit of agricultural land (Segalini, 2012). According to forestry legislation, apart from 

some rights of use granted to local populations, such as the collection of dead wood, timber 

harvesting is prohibited in classified forests. Their formal exploitation requires a 

management plan. Formal forest management started in Senegal in 2004 (PROGEDE, 

2008) and is based on coppice with standards and 8 years to coppice for a harvesting period 

of 25 years (République du Sénégal, 2018). Tree species are targeted based on their use 

for energy wood, lumber service and timber, and up to 50% of trees with a minimum diameter 

of 10 cm are removed during the harvest (République du Sénégal, 2018).  

The sudanian zone contains most of the managed and unmanaged forests in Senegal. This 

bioclimatic zone covers a diversity of vegetation types including dense forest, clear forest, 

woodland savannah, tree savannah and shrubby savannah and remains the most important 

timber-producing region of the country. In this zone, disturbances have shaped the forest 

landscape, producing temporary or permanent changes in the species composition of forest 

stands and on the geographical distribution of plant communities (Tappan et al., 2004). 

Despite this, the effects of management on biodiversity have not yet been assessed at the 

scale of this bioclimatic region and for different managements intensities. While unmanaged 

forests (UMF), are officially protected against exploitation they are not primary forests since 

they are prone to clandestine human intervention. These UMFs are more or less equivalent 

to ‘no longer managed forests’ (Landridge et al., 2023). Older managed forests (OMF) were 
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managed at least ten years ago, whereas newly managed forests (NMF) have been 

managed less than ten years ago. Finally, community reserve forests (CRF) represent forest 

stands that have been heavily disturbed in the past and are continuously managed by local 

communities, unlike the UMF, OMF and NMF, which remain under the control of the national 

forestry administration. 

Despite the differences in their management status, the different forests could have 

experienced any level of disturbance, which is a result of their land-use histories. Land-use 

history, that incorporates a variety of disturbances such as community tree use, pasturing, 

fire, legal and illegal logging, is multifaceted and may lead to heterogeneous levels of 

biodiversity in forests (Davison et al., 2021; Damptey et al., 2021). For example, formal 

logging in managed forest as well as illegal logging in protected areas (Tappan et al., 2004; 

Guiro et al., 2012) can both result in a reduction in forest cover (Faye et al. 2022). 

Regardless of type, disturbances can promote species diversity by favoring pioneer trees 

(Ouédraogo et al., 2011). For instance, vegetative regeneration by shoots or suckers is a 

well-known characteristic of many savannah species subjected to human disturbances 

(Bellefontaine, 1997; Zida et al., 2007; Bognounou et al., 2010). Moreover, the recovery 

period that follows a disturbance can have an important influence on ecosystem functions 

and processes (Putz et al., 2012). Thus, understanding, the effects of disturbance level is 

crucial in maintaining a sustainable forest management since disturbances are reported to 

negatively impact forest diversity, structure and species composition (Garcia-Florez et al., 

2017). 

This article represents one of the first comparative studies of the biodiversity, tree species 

composition, tree size structure, and carbon stocks of forests with different management 

status in the sudanian zone of Senegal. The research questions addressed are: How do 

management practices affect tree species diversity, structure and composition, especially 

for highly valuable species? Do these metrics differ between shorter or longer periods after 

management, given their actual disturbance levels? Is there a carbon stock recovery in 

forests after their management while considering their disturbance level? Specifically we 
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expect that when comparing unmanaged forests and different statuses of managed forests 

and high vs low disturbance levels: i) managed forests will show greater values of diversity 

indices than unmanaged forests, given the positive effect of canopy opening following 

management, and that diversity will be inversely correlated with disturbance level due to 

canopy opening following management on plant species richness (Langridge et al., 2023); 

ii) due to recovery processes over time, we thus expect that diversity indices would be higher 

in older managed forests than in newly managed forests and community reserve forests. 

We also hypothesized iii) a decrease in the abundance of highly valuable species in 

managed forests and those with a high disturbance level, as they are targeted for selective 

logging and iv) a change in the tree diameter distribution towards smaller trees in community 

reserve forests and newly managed forests, when compared to older managed forests and 

unmanaged forests and similarly, a change in diameter distribution associated with 

disturbance level. Despite these expected differences in tree size distribution and 

biodiversity, we predict that the overall above-ground and root carbon stocks will remain 

similar between unmanaged and managed forests and across disturbance levels, due to the 

high capacity of vegetative regeneration of cut trees in the managed forests and the 

disturbances that are operating in the different forests. 

1.4 Material and methods 

1.4.1 Study area 
The Sudanian zone of Senegal is located between 12°20' - 15°10' North and 11°20' - 16°75' 

West. The climate was characterised by two contrasting seasons: a dry season, which lasts 

from November to May, and a rainy season, which lasts from June to October. The average 

annual rainfall varied from 900 ± 200 mm, while the average annual temperature was 28°C 

(ANACIM, 2020). Savannah was the main vegetation type in the region, with diverse 

subtypes that varied mainly according to rainfall and anthropogenic factors. The main 

savannah formations, in a decreasing order of tree density, were the woodland savannah, 

tree savannah and shrub savannah. The soils were mostly tropical ferruginous, leached or 

slightly leached (Khouma, 2002). 
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All forests in the region have been shaped by complex interactions of human activities and 

climate that operated over multiple temporal and spatial scales. Managed forests may be 

subjected to human activities of different types, durations, and intensity, while unmanaged 

forests experienced fewer, but unknown human impacts. In total, twenty forests were 

sampled, which have been grouped into four management status categories (Figure 4). In 

order to take into account undocumented disturbances that occur in all forest types, we also 

defined for each forest a level of disturbance based on its percentage of forest cover 

(Tableau 1).The disturbance level was low when forest cover was at least 80%, medium if 

between 50% and 80%, and high if forest cover was less than 50%. Using this combined 

approach, we are able to analyse both the formal administrative system but also evaluate 

whether it represents what is found in reality on the sites. 

 
Figure 4 Location of the different forests studied, color-coded based on their 
management status (UMF = unmanaged forests, OMF = older managed forests > 10 
years, NMF = newly managed forests < 10 years, CRF = community reserve forests). 
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Tableau 1 Total area, forest cover area and disturbance level for the 20 forests 
sampled as part of this study, grouped by management status  

Forests by management 
status 

Total area 
(ha) 

Forest 
cover (ha) 

Percent 
forest 

cover (%)   

 
Disturbance 

levels 
 

Unmanaged forests (UMF)  

Welor 5469 5348 97.8 Low 
Bala 20891 19220 92 Low 
Patako 5638 5559 98.6 Low 
Mampaye 8286 8226 100 Low 
Kantora 22314 21645 97 Low 
Older managed forest (OMF) 
Kandiator 54 179 39 635 73.16 Medium 
Nétéboulou 10 989 5 261 47.88 High 
Koar 70227 63388 90.26 Low 
Thiéwal 31 082 18 271 58.78 Medium 
Newly managed forests (NMF) 
Mousdalifa 19 307 8 899 46.09 High 
Malème Delby 12 125 4 575 37.73 High 
Boussimballo 27 500 20 174 73.36 Medium 
Mballocounda 26 518 20 203 76.19 Medium 
Maka 54 174 33 603 62.03 Medium 
Ouli 12 529 11 513 91.89 Low 
Niani saloum 41630 17791 42.74 High 
Community reserve forests (CRF) 
Ribot Escale 22 948 8 675 37.80 High 
Guimara 52 596 48 014 91.29 Low 
Mbirkilane 6 882 5 689 82.66 Low 
Tomboronkoto 31 774 30 874 97.17 Low 

Source: PROGEDE,2016 et Sambou,2004 
 

1.4.2 Sampling design 
A stratified random sampling design was used to collect floristic data in five unmanaged 

forests (UMF), four older managed forests (OMF), seven newly managed forests (NMF) and 

four community reserve forests (CRF), covering a total area of 5114 km2. Landsat images 

were used to stratify the forest based on tree density classes. To ensure an even distribution 
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of the points across all vegetation types, a grid with 250 x 250 m cells was laid out over the 

forest and a fraction corresponding to 2.5 % of the grid cells for each vegetation type 

(woodland, savanna woodland, tree savanna and shrub savanna) were randomly selected. 

Then, in each of the selected grid cells, a random sample of eight plots was installed 

(Sambou, 2004). In total, 2398 plots were used to collect data. In each plot, the diameter at 

breast height (DBH, 1.3 m from the ground), total height and crown cover of mature trees 

(those with DBH greater than or equal to 5 cm) were measured, while the juvenile trees (with 

DBH less than 5 cm) were counted in four 5 m x 5 m subplots located at the four corners of 

each plot. 

1.4.3  Data analysis 
In this study, we used the species richness (Hill number of order 0) and the Shannon 

diversity index (logarithm of the Hill number of order 1) to assess and compare the diversity 

of forests according to their management status and disturbance level. These metrics were 

calculated using the vegan package (version 2.5-6; Oksanen, et al., 2019) in R version 4.2.2. 

The species richness calculated here corresponds to the number of species present across 

all plots in each forest (gamma species richness). The Shannon diversity index (H) was 

calculated based on the Shannon and Weaver (1949) formula expressed as: 

𝐻𝐻 = −∑ 𝑝𝑝𝑖𝑖𝑙𝑙𝑙𝑙𝑙𝑙𝑝𝑝𝑖𝑖𝑆𝑆
𝑖𝑖=1  

where S is the total number of species and pi is the relative abundance (fraction of the total 

number of individuals) of species i. We calculated three diversity indices: the alpha diversity, 

representing the mean of the values of H calculated for each plot in the forest; the gamma 

diversity, representing the calculation of H for the total abundances of each species across 

all plots in the forest; and the beta diversity, calculated as the difference between the gamma 

and alpha diversity which is one possible measure of beta diversity (Jost, 2007). 

Linear models were fitted to estimate the additive effect of management status (UMF, OMF, 

NMF and CRF) and disturbance level (low to high) on the logarithm of the species richness, 

as well as the alpha, beta and gamma Shannon diversity. We verified using the DHARMa 
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package in R (Hartig, 2022) that the residuals of these models better fit the model 

assumptions compared with alternatives (such as a GLM with Poisson or negative binomial 

distribution for the species richness), and calculated a variogram of the residuals using gstat 

(Gräler et al., 2016) to verify the absence of a pattern of spatial autocorrelation. Note that 

we could not estimate the interaction effects of the two factors, since not all disturbance 

levels were represented in each management status category. We used an ANOVA test to 

determine the significance (α = 0.05) of each of the two factors (management status and 

disturbance level). We also calculated the partial R2 with the rsq. partial package in R 

(Zhang, 2017) as a measure of the fraction of differences in the response variables 

explained by each factor. For each factor with a significant effect of one of the response 

variables, we used the emmeans package in R (Lenth, 2020) to estimate the mean of the 

response variable and its 95% confidence interval for each management status or 

disturbance level, and to determine between which categories of the factor a significant 

difference could be found, with a significance level of alpha = 0.05 and a Tukey adjustment 

for multiple comparisons. All diversity analyses were performed separately for mature (> 5 

cm in DBH) and juvenile trees . 

In order to evaluate the variation in species composition between forests according to their 

management status or disturbance level, we calculated the Bray-Curtis index of dissimilarity 

between all forests of the dataset, and used that dissimilarity metric to perform the ordination 

and multivariate ANOVA analyses presented below. The Bray-Curtis distance measures the 

ratio of the sum of the differences (in absolute value) between the abundances for each 

species and the total number of individuals of all species. It has a minimum value of 0 when 

the observed abundance is the same for each species between two sites and a maximum 

value of 1 when two sites have no species in common. For mature trees, we used basal 

area (sum of stem area at breast height) as a measure of abundance to calculate the Bray-

Curtis dissimilarity, rather than the number of individuals; for juvenile trees, the number of 

individuals was used as the measure of abundance. 
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The two-dimensional visualisation of dissimilarities between forests was produced 

separately for mature and juvenile trees using a non-metric multidimensional analysis, 

performed with the "metaMDS" function of the vegan package. In this visualisation, we are 

particularly interested in the position of 20 species that are among those most used by local 

people for timber and non-timber forest products. These twenty species are considered to 

be of high socio-economical value due to their preponderant contribution to national energy 

consumption (ANSD, 2018; Sambou, 2004) and the satisfaction of the food and medicinal 

needs of local populations (Dieng et al.; Diop et al., 2011). These species include Acacia 

macrostachya Reichenb., Afzelia africana Sm. ex Pers., Anogeissus leiocarpus (DC.) Guill. 

et Perrot., Bombax costatum Pellegr. & Vuillet, Combretum glutinosum Perr.Ex DC, 

Combretum micranthum G. Don, Combretum nigricans Lepr., Cordyla pinnata (Lepr. ex 

A.Rich.) Milne-Redh., Daniellia oliveri (Rolfe) Hutch & Dalz, Detarium microcarpum Guill. & 

Perr., Detarium senegalense J.F. Gmel., Khaya senegalensis (desr.) A. Juss., Lannea acida 

A. Richard., Neocarya macrophylla (Sabine) Prance, Parkia biglobosa (Jacq.) G.Don, 

Prosopis africana (G. et Perr.), Pterocarpus erinaceus Poir., Sterculia setigera Del., 

Terminalia avicennioides  Guill  and Perr. and Vitex madiensis Oliv. 

In addition, we used a PERMANOVA (adonis function in the vegan package) to test if the 

species composition of mature and juvenile trees differs significantly between forests with 

different management statuses and disturbance levels. To compare the size structure of the 

forests, we estimated the distribution of mature tree diameters in each forest stand, and 

fitted linear models for the median diameter and the median absolute deviation of tree 

diameters in a forest stand as a function of its management status and disturbance level.  

For the estimation of adult tree carbon stocks, the allometric equation developed by Mbow 

et al. (2013) in the sudanian domain forests of Senegal was used to calculate the above-

ground biomass (BAi) of each individual i as a function of its DBH in cm: 

BAi (kg) = 1.929 x DBH + 0.116 x DBH2 + 0.013 x DBH3 (Mbow et al., 2013) 
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The root biomass (BRi) was deduced from the above-ground biomass using the allometric 

model proposed by the IPCC and estimated using the following formula: 

BRi (kg) = Exp (-1.0587 + 0.8836 x ln (BAi)).               (Cairns et al. 1997) 

Conventionally, the average carbon content in woody biomass is approximated as 50% of 

the total biomass. We sum this estimated carbon stock across all adult trees in each forest, 

divide by the total sampled area in that forest to obtain a carbon stock in tC / ha, and fit a 

linear model of the carbon stock as a function of the management status and disturbance 

level of the forest. 

As for the diversity metrics, we performed an ANOVA to determine if either of the two factors 

has a significant effect on the median tree diameter, median absolute deviation of tree 

diameter, or carbon stock, and use the partial R2 to calculate the fraction of the variation of 

each response variable explained by each factor. Finally, we perform post-hoc comparisons 

between the factor levels for any factor with a significant effect of the response, using the 

emmeans package. 

1.5 Results 

1.5.1 Tree species diversity 
This study recorded 26,009 trees in 2398 plots that were distributed across 183 species. Of 

the species recorded, 152 were represented among mature trees and 163 among juveniles. 

Among these species, four species were only found in mature trees, while 11 species were 

exclusively found as juvenile trees.  Management status and disturbance level did not have 

significant effect on species richness, for both mature and juvenile trees (Tableau 2). 

Furthermore, the alpha, beta and gamma diversities of the Shannon index, did not vary 

between any of the three-diversity metrics and the management status, for either mature or 

juvenile trees (Tableau 2). Disturbance level was only significantly associated with the 

gamma diversity of mature trees: it was greatest in the medium disturbance level and 

smallest in the high disturbance level, and the difference between the two is statistically 

significant (Figure 5). 
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Tableau 2 ANOVA results for the linear models of log species richness, alpha, beta 
and gamma diversity (Shannon index) as a function of management status and 
disturbance level per forest, for mature and juvenile trees. 
(a) Log species richness 

  Mature trees Juvenile trees 

Predictor df sum 
sq. 

mean 
   sq. 

 F p Partial        
R2 

sum 
sq. 

 mean 
  sq. 

 F p Partial   
R2 

Management  
status 

3 0.596 0.199 0.95 0.441 0.09 1.016 0.339 1.74 0.204 0.18 

Disturbance  
level 

2 1.401 0.701 3.36  0.064 0.32 1.432 0.716 3.68 0.052 0.34 

Residuals 14 2.917 0.208    2.722 0.194    
 (b) Alpha diversity 

  Mature trees Juvenile trees 

Predictor df sum 
sq. 

mean 
   sq. 

F p Partial        
R2 

sum 
sq. 

mean 
  sq. 

F p Partial   
R2 

Management  
status 

3 0.702 0.234 1.17 0.354 0.14 1.393 0.464 2.82 0.078 0.34 

Disturbance  
level 

2 0.848 0.424 2.13  0.156 0.23 0.635 0.318 1.93 0.182 0.22 

Residuals 14 2.787 0.199    2.303 0.164    
 (c) Beta diversity 

  Mature trees Juvenile trees 

Predictor df sum 
sq. 

mean 
sq. 

F p Partial 
R2 

sum 
sq. 

mean 
sq. 

F p Partial 
R2 

Management  
status 

3 0.175 0.058 0.798 0.515 0.13 0.095 0.032 0.22 0.878 0.04 

Disturbance  
level 

2 0.351 0.175 2.394 0.128 0.25 0.716 0.358 2.53 0.116 0.27 

Residuals 14 1.025 0.073    1.984 0.142    
 (d) Gamma diversity 

  Mature trees Juvenile trees 
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Predictor df sum 
sq. 

mean 
sq. 

F p Partial 
R2 

sum 
sq. 

mean 
sq. 

F p Partial 
R2 

Management  
status 

3 1.111 0.370 1.388 0.287 0.15 1.257 0.419 0.90 0.465 0.11 

Disturbance  
level 

2 2.232 1.116 4.183 0.038 0.37 2.535 1.267 2.73 0.100 0.28 

Residuals 14 3.734 0.267         
 

Figure 5 Estimated mean gamma diversity (dots) and 95% confidence interval (blue 
bands) of mature trees as a function of forest disturbance level. The red arrows 
indicate a test of significance ( = 0.05) with a Tukey adjustment for multiple 
comparisons: when the arrows overlap, there is no significant difference. 
 

1.5.2 Tree species composition 
The non-metric multidimensional scaling (NMDS) (Figures 6 et 7) demonstrates gradients 

in species composition that were linked to management status and disturbance level of the 
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forests, for both mature and juvenile trees. The PERMANOVA test indicated that for juvenile 

trees, there were significant associations between the composition and management status 

and disturbance level, unlike for mature tree species where the associations were not 

significant (Tableau 3). The vertical axis (axis 2) in particular appears to primarily reflect the 

disturbance level for mature trees (Figure 6), with highly-disturbed forests concentrated in 

the top of the graph. For juvenile trees (Figure 7) axis 2 also reflected management status, 

with unmanaged forests concentrated at the bottom and all types of managed forests at the 

top. For both mature and juvenile trees, most of the selected species of socio-economic 

importance were located in a cluster on the right side of the graph, with two groups of species 

located on the left. At the bottom left, Anogeissus leiocarpus (mature trees only) and 

Neocarya macrophylla (mature and juvenile trees) were associated with a single 

unmanaged forest (Welor). At the top left, Combretum micranthum (mature and juvenile 

trees), as well as Acacia macrostachya and Sterculia setigera for mature trees only, 

appeared closely associated with a group of newly managed forests and community reserve 

forests. For mature trees, the species Adansonia digitata was associated with both groups 

and appeared in the middle to the left, whereas for juvenile trees, that species was an outlier 

at the top due to a single individual being observed in the whole data, in one of the older 

managed forests.  

Tableau 3 PERMANOVA results for the variation in species composition between 
forests, as a function of the management status and disturbance level. Differences 
in composition are calculated using the Bray-Curtis distance, based on the basal 
areas of each species for mature trees, and the number of individuals of each 
species for juvenile trees. 

  Mature trees Juvenile trees 
Predictor df sum 

sq. 
mean 
sq. 

F p Partial 
R2 

sum 
sq. 

mean 
sq. 

F p Partial 
R2 

Management  
status 

3 0.828 0.276 1.17 0.280 0.17 1.585 0.528 2.45 0.001 0.30 

Disturbance  
level 

2 0.687 0.344 1.45 0.121 0.14 0.756 0.378 1.75 0.042 0.14 

Residuals 14      3.021 0.216    
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Figure 6 Non-metric multidimensional scaling (NMDS) based on the Bray-Curtis 
distance between forest stands, as calculated from the basal area of mature trees (a) 
and the abundance of juvenile trees (b) by species. Large dots indicate the positions 
of each forest stand in the NMDS, its management status (UMF = unmanaged forests 
(green), OMF = older managed forests > 10 years (orange), NMF = newly managed 
forests < 10 years (purple), CRF = community reserve forests (pink)) and disturbance 
level (low circle, medium square and high triangle). The position of 18 species of high 
socio-economic value is shown according to the correlation between their basal area 
and the NMDS axes; the remaining species are shown as small crosses. 
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Figure 7 Non-metric multidimensional scaling (NMDS) based on the Bray-Curtis 
distance between forest stands, as calculated from the basal area of mature trees 
(a) and the abundance of juvenile trees (b) by species. Large dots indicate the 
positions of each forest stand in the NMDS, its management status (UMF = 
unmanaged forests (green), OMF = older managed forests > 10 years (orange), NMF 
= newly managed forests < 10 years (purple), CRF = community reserve forests 
(pink)) and disturbance level (low circle, medium square and high triangle). The 
position of 18 species of high socio-economic value is shown according to the 
correlation between their basal area and the NMDS axes; the remaining species are 
shown as small crosses. 
 

1.5.3 Tree size structure and carbon stocks 
The distribution of mature tree diameters formed an inverted J-shape for each management 

category and disturbance level. Thus, the majority of individuals had diameters between 5 

and 10 cm and the number of large diameter stems (DBH > 10 cm) was low in all types of 

forest (Figure 8). However, in some types of managed forest, specifically CRF and NMF, 

there were more small trees (DBH < 5 cm) and fewer medium trees (5 cm < DBH < 10 cm) 

compared to UMF and OMF (Figure 8a). The distribution also shifts towards smaller trees 
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when the disturbance level increased (Figure 8b). However, although the management 

status explained a greater proportion of the variation (30%) compared to disturbance level 

(13%), neither the median tree diameter nor the median absolute deviation presented 

significant differences as a function of management status or disturbance level (Tableau 4). 

 

 
 

 

 

 

 

 

 

Figure 8 Probability density of tree diameter at breast height (DBH) across all forests 
with a given management status (a: UMF = unmanaged forests, OMF = older managed 
forests > 10 years, NMF = newly managed forests < 10 years, CRF = community 
reserve forests) or disturbance level (b). 
 

Carbon stocks per hectare varied by management status and disturbance level, but none of 

the differences observed were statistically significant (p > 0.05) (Tableau 4c). The carbon 

stocks were equal to 54 ± 13 tC / ha, 42 ± 11 tC / ha, 26 ± 8 tC / ha and 36 ± 12 tC / ha for 

UMF, OMF, NMF and CRF respectively. Furthermore, taking into account disturbance 

levels, the mean estimated carbon stocks were greatest in the forest stands with medium 

disturbance levels (49 ± 12 tC / ha) than in those with low (40 ± 8 tC / ha) or high (29 ± 11) 

disturbance levels but these differences were not significant. 
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Tableau 4 ANOVA results for the linear models of the median diameter at breast 
height (DBH), the median absolute deviation of the DBH and the estimated carbon 
stocks (tC / ha) of mature trees in each forest, as a function of management status 
and disturbance level. 
(a) Median DBH (cm) 
Predictor df sum sq.   mean 

sq. 
 F p Partial R2 

Management status 3 5.921 1.974 3.07 0.063 0.30 

Disturbance level 2 1.313 0.656 1.02 0.386 0.13 

Residuals 14 9.009 0.644    

 (b) Median absolute deviation of DBH (cm) 

Predictor df sum sq. mean sq. F p Partial R2 

Management status 3 6.959 2.320 2.34 0.118 0.25 

Disturbance level 2 2.067 1.034 1.04 0.379 0.13 

Residuals 14 13.903 0.993    

 (c) Carbon stocks (tC / ha) 

Predictor df sum sq. mean sq. F p Partial R2 

Management status 3 2651 883.7 2.03 0.156 0.21 

Disturbance level 2 973 486.5 1.12 0.354 0.14 

Residuals 14 6085 434.7    

 
1.6 Discussion 

We hypothesized that unmanaged forests will have higher values of biodiversity indices than 

all managed forests. We also expected to see a possible recovery of biodiversity in managed 

forests over time. Similarly, we assumed an inverse correlation of diversity with disturbance 

level and a decrease of the abundance of highly valuable species in managed forests as 

well as in forests with a high disturbance level. Finally, we predicted a change in diameter 

distribution associated with disturbance level and that the overall above-ground and root 

carbon stocks will remain constant across disturbance levels. Our findings demonstrated 



60 
 

that, forest management and disturbance intensity did not affect species richness and tree 

diversity whereas the composition of mature trees and juvenile trees differed.  

1.6.1 Tree species diversity across unmanaged and managed forest types and with 
disturbance severity 

The effects of forest management on biodiversity varied due notably to various types and 

intensities of management practices (Landridge et al., 2023). Our results indicated 

insignificant differences in species richness between unmanaged and managed forest types. 

This finding could be explained by various mechanisms underlying ecological process 

following management practices which are known to increase species diversity (Zeller et al., 

2023). For instance, canopy opening caused by logging could increase the availability of 

resources, leading directly or indirectly to an enrichment of biodiversity in managed forests 

(Langridge et al., 2023; Dormann et al., 2020; Chaudhary et al., 2016). Another explanation 

for the similar diversity of unmanaged and managed forests could be related to uncontrolled 

disturbances that occur in unmanaged forests over a range of spatial and temporal scales 

and a subsequent possible increase in biodiversity in managed forests (Gourlet-Fleury et 

al., 2013). We also found that disturbance level was significantly associated with the gamma 

diversity of mature trees, which was greatest at the medium disturbance level and smallest 

at the high disturbance level. This result demonstrated that the differences of diversity 

between unmanaged and managed forests may depend on temporal and spatial scales 

(Langridge et al., 2023; Hillebrand et al. 2018). While we predicted that forest management 

would be the leading cause of tree diversity variation among forests, our results show that 

disturbance level explains a greater proportion of the variation in species richness than is 

explained by management status.  

In unmanaged forests, high forest cover may mask disturbances that were not captured by 

our disturbance level variable.  In unmanaged forests, unregulated harvesting that is likely 

to interact with other disturbances like fire, grazing and encroachment of agricultural land 

(Nielsen et al., 2003; Tappan et al., 2004; Žáčková et al., 2013) may reduce diversity. 

Anthropogenic surface fires and grazing could also reduce the biodiversity of these forests 

by selectively removing vulnerable species from the community (Lykke, 2000; Dayamba et 
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al., 2011). In contrast, agricultural encroachment results in both loss of surface area and an 

increase in edge, reducing the core conservation area of the forests (Tappan et al., 2004).  

This result is coherent with those of Paillet et al. (2010) and Langridge et al. (2023) for 

vascular plants. Secondly, in managed forests, greater light availability could also explain 

the similarity in species diversity between managed and unmanaged forests. Increased 

canopy openness creates new conditions of high light intensity and low competition for 

resources that favours the most light-tolerant species (Makana and Thomas, 2005) and fast-

growing pioneer species, that regenerate mainly by vegetative means in the sudanian zone 

(Bellefontaine, 2005). Moreover, it is possible that the period of time after forest 

management in this study may not have been long enough to observe changes that could 

be attributed to this practice, resulting in an extinction debt in the managed forests 

(Figueiredo et al., 2019). Despite the non-significant difference in the targeted diversity 

indices, we found a significant difference in terms of species composition for juvenile trees, 

but not mature trees. Therefore, management practices influence biodiversity (Chaudhary 

et al., 2016). Indeed, several studies in multiple types of forest show that richness or diversity 

are not much influenced by disturbances, but that composition changes in response to 

disturbances (Paillet et al., 2010; Bergeron and Fenton, 2012).  

1.6.2 Woody flora differs across unmanaged and managed forest types and with 
disturbance severity 

We predicted that unmanaged and managed forests would have different species 

compositions and population structures. Overall, non-metric multidimensional scaling 

(NMDS) indicated that the major variations in species composition in juvenile trees were 

significantly linked to management status and disturbance level of the forests, unlike for 

mature trees. Despite this, for both mature and juvenile trees, the NMDS revealed two 

groups when considering most socio-economic valuable species. One group occurred in 

unmanaged and old managed forests, while the other was associated with newly managed 

forests and community reserve forests. Combretum micranthum (mature and juvenile trees), 

as well as Acacia macrostachya and Sterculia setigera for mature trees only, appear closely 

associated with a group of newly managed forests and community reserve forests. For 
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juvenile trees, most socio-economic valuable species were associated with low and medium 

disturbances and appear closely associated with unmanaged forests. Sambou and al. 

(1994) and Hermann and Tappan (2013) reported that Bombax costatum and Pterocarpus 

erinaceus, two of these socio-economic valuable species have totally disappeared in some 

forests due to logging for fuelwood as well as for non-timber forest products. This finding 

might result either from insufficient protection, selective logging of these valuable species or 

from their poor regeneration due to the interactions of multiple disturbances such as 

fuelwood collection, cutting and lopping (Faye et al., 2022; Sharma et al., 2023). The scarcity 

of some highly valuable species in newly managed forests and community reserve forests 

could be considered as a warning signal of the local extinction risk for species, particularly 

those that are threatened at the national level such as Cordyla pinnata, Khaya senegalensis, 

Prosopis africana, Pterocarpus erinaceus, Sclerocarya birrea and at the global level like 

Khaya senegalensis and Pterocarpus erinaceus (Barstow, 2018; World Conservation 

Monitoring Centre, 1998).  

Moreover, the similarity of species composition in unmanaged and old managed forests 

highlighted a possible resilience of managed forest. Natural recovery of forest ecosystems 

after logging relies on various forest regeneration mechanisms operating across different 

levels: organism, population, and community (Falk et al., 2022). In the sudanian savanna of 

west Africa, forest recovery after disturbances due to the positive effects of remnant trees 

(Amani et al., 2022) has been reported (Savadogo et al., 2011). In these forest ecosystems, 

other mechanisms like resprouting remains a major source of forest recovery (Luogaet al., 

2004; Chidumayo, 2013). This resprouting is typical of most sudanian tree species that have 

the ability to regenerate vegetatively (Bellefontaine, 2005). While species composition 

remains an important indicator of forests recovery after disturbances, other indicators related 

to tree population structure may also be considered (Gatica-Saavedra et al., 2017). 
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1.6.3 Alteration of tree structure and biomass balance across unmanaged and managed 
forest types 

The distribution of mature tree diameters forms an inverted J-shape for each management 

category and disturbance level. Thus, the majority of individuals have diameters between 5 

and 10 cm and the number of large diameter stems (DBH > 10 cm) is low in all types of 

forests. However, in some types of managed forests, specifically CRF and NMF, there were 

more small trees and fewer medium sized trees compared to UMF and OMF. The distribution 

also shifts towards smaller trees when the disturbance level increases. This general inverted 

J-shape has been considered as an indicator of a stable population or good regeneration 

status (Peters, 1997). However, the preponderance of small diameter trees does not always 

reflect stable populations in the sudanian zone, as this structure may also reveal a disturbed 

population structure (Lykke, 1998). Despite the relatively high numbers of small diameter 

trees, our results show a sharp decline in the density of the 15-20 cm diameter class in newly 

managed forests and community forest reserves. This decline in the number of trees, 

probably reflects the elimination of some of large-diameter individuals of slow-growing 

species such as Cordyla pinnata and Pterocarpus erinaceus (Groves and Rutherford, 2016; 

Mbow et al., 2013) that limits their regeneration and other faster growing species replace 

them (Ky-Dembele, 2007). 

Carbon stocks per hectare varied with management status and disturbance level, but none 

of the differences observed were statistically significant. Similarly, Dayamba et al. (2016) 

demonstrated in the sudanian zone of Burkina Faso that some parklands and older 

plantations had above and belowground carbon stocks comparable to protected native 

forest stands. One explanation of our finding could be related to the similarity of population 

diversity and structure, which were also not significantly different between management 

status and disturbance level. This result could also be attributed to biomass compensation 

related to natural regeneration. Regeneration by stump sprouting or suckering of fast-

growing tree species (Luoga et al., 2004) with high growth rates as has been shown in the 

sudanian zone (Bellefontaine, 2005; Mbow et al., 2013; Matowo et al., 2019). Species which 

respond positively to logging are more likely to occupy the new space and their regeneration 
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may compensate for biomass loss. Nevertheless, future evaluations of carbon stocks should 

consider long-term dynamics of tree diversity and species richness because of their 

relationship with belowground and aboveground carbon stocks (Cardinale et al., 2007; 

Dayamba et al. 2016). In addition, several other disturbances that may have historically 

occurred in the forests should also be taken into account. For example, some studies in the 

same area (Mbow et al., 2013; Woomer et al., 2004; Touré et al., 2003) have mentioned 

that variation in biomass and carbon stocks in the sudanian zone is attributed to several 

factors, including land-use patterns, climate and tree growth rates. Otherwise, in forest 

ecosystems, debris left after harvesting are likely to influence the amounts of soil carbon 

itself. However, these woody fuels are likely to fall prey to flames due to the recurrence of 

fires in the sudanian zone (Mbow et al., 2000).  In addition, the harvesting of wood for energy 

purposes increases CO2 concentration levels in the atmosphere (Brocard et al., 1998). 

Thereby, the consequences on carbon stocks of forest management are not clear when 

considering the multiple processes that may decrease or increase carbon stocks in the soil, 

aboveground and belowground. 

1.7 Limitations 

Assessing forest management impacts on forest biodiversity may also require the 

consideration of historical effects. In this study, we used an alternative and indirect approach 

due to the lack of data on the land use history of the region and the difficulty in accurately 

determining the effects of unplanned disturbances. This approach is based on forest cover 

from the Landsat satellite, which can be useful for the detection of disturbances on a large 

scale. However, there are some limitations with this approach. This estimation approach 

does not take into account the intensity or severity of disruption at local scales. Furthermore, 

forest cover is also linked to vegetation types which are sensitive to the variation in local 

conditions. 

1.8 Conclusion 

Our study suggests that management affects forests in the sudanian zone in different ways. 

Mature and juvenile trees respond differently to forest management status and their 
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disturbance levels. Management did not have a significant effect on total species diversity 

but significantly affect species composition. In addition, management practices did not 

appear to influence above-ground and root carbon stocks. Disturbance level had significant 

effect in gamma diversity of mature trees and unexpectedly, explained a greater proportion 

of the variation in species richness than is explained by management status for both mature 

and juvenile trees. The similarity of diversity between unmanaged forests and managed 

forests might indicate forest biodiversity loss that is likely due to a history of previous or 

ongoing disturbances in both unmanaged and managed forests that may undermine forest 

protection and management efforts. Since management status and disturbance level both 

significantly alter species composition, management strategies need to better protect highly 

valuable species especially those which are listed as threatened at national or international 

levels. For example, forest management plans should integrate the development of 

silvicultural plans of local species, including their reforestation and regular monitoring to 

safeguard these species, most of which underpin the local economy. Protecting managed 

forests over time can make them more resilient. It is therefore important, through a multi-

taxa approach, to develop long-term monitoring to detect any emerging community recovery. 

Furthermore, this study on taxonomic diversity provides basic information to help design 

appropriate management for biodiversity conservation and are relevant for decision makers 

in Senegal where forest management remains a big challenge. To fully understand forest 

biodiversity, it is important to look at other taxa beyond those currently studied. Taxonomic 

tree diversity is one component of the forest biodiversity, future study on functional diversity 

would provide additional information on the effect of forest management in sudanian forest 

biodiversity. 
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2.1 Abstract 

Forest management can have major impacts on the dynamic of ecological communities, 
including shifts in reproduction and survival strategies in newly recruited individuals. This 
study aims to predict the probability of presence of saplings of various species in managed 
forests in the Sudanian domain of Senegal based on their functional traits. Data on functional 
traits and the main commercial and domestic uses of twenty high-socio-economic value 
species were collected, along with their presence-absence, in 12, 832 plots from twenty sites 
in Senegal’s savannahs spanning four different types of forest management, including 
unmanaged forests, old managed forests, recently managed forests, and community 
reserve forests. Mixed logistic regression models were used to predict whether high-value 
species would be present in different forest management types, depending on their main 
uses, and regeneration, growth and reproduction functional traits. We hypothesised that 
forest management would favour species with more efficient colonising and competitive 
abilities, particularly at high levels of disturbance. Our findings demonstrated that 
unmanaged forests were more likely to host high-value species, regardless of their 
functional traits and main uses. These protected forests also hosted the greatest variety of 
regeneration functional traits, heights and uses. Old managed forests were more likely to 
host high-value species compared to recently managed and community reserve forests. 
Moreover, high-value species capable of vegetative regeneration and those with low 
maximum height were more likely to occur in all types of forests, but this trend was more 
pronounced under higher management and human disturbance intensities. This study 
highlights that the availability of forest products can be optimised by encouraging 
management strategies that promote a diversity of functional traits rather than the selective 
harvesting of certain high-value species. Additionally, the temporal variation in the 
responses of tree species to logging operations could be beneficial for forest management, 
with more diverse values of functional traits and more high-value species being present in 
older managed forests relative to newly managed forests. These results indicate that it is 
essential to promote forest resilience after management by protecting high-value species 
that have the potential to restore forest functional composition over time in managed forests. 

Keywords: Saplings, functional traits, savannahs, natural regeneration, disturbance 
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2.2 Résumé  

L’aménagement forestier peut avoir des impacts majeurs sur la dynamique des 
communautés écologiques, notamment des changements dans les stratégies de 
reproduction et de survie de la régénération naturelle. Cette étude vise à prédire la 
probabilité de présence de la régénération naturelle des espèces de valeur dans les forêts 
aménagées du domaine soudanien du Sénégal en fonction de leurs traits fonctionnels. Nous 
avons collecté des données de présence-absence, de traits fonctionnels et d’utilisations 
principales de vingt espèces d'arbres de valeur commerciale ou domestique dans 12 832 
placettes provenant de vingt forêts, incluant des forêts non aménagées (FNA), des forêts 
anciennes aménagées (FAA), des forêts récemment aménagées (FRA) et des réserves 
communautaires forestières (RCF). Pour prédire la probabilité de présence des espèces de 
grande valeur dans les différents types de forêts, nous avons utilisé des modèles de 
régression logistique mixte en fonction de leurs utilisations principales et de leurs traits 
fonctionnels de régénération, de croissance et de reproduction. Nous estimons que 
l’aménagement forestier favoriserait les espèces ayant des capacités de colonisation et de 
compétition plus efficaces, en particulier à des niveaux de perturbation élevés. Les résultats 
obtenus montrent que les forêts non aménagées étaient plus susceptibles d'abriter des 
espèces de grande valeur, quelles que soient leurs traits fonctionnels et leurs utilisations. 
Nous observons aussi que les forêts non aménagées contenaient également la plus grande 
variété de traits de régénération, de croissance et d’utilisations. Ensuite suivent les forêts 
anciennes aménagées qui sont plus susceptibles d'abriter des espèces de grande valeur 
que les forêts récemment aménagées et les réserves forestières communautaires. Plus 
encore, les espèces de grande valeur capables de régénération végétative et celles ayant 
une faible hauteur maximale étaient plus susceptibles d'être présentes dans tous les types 
de forêts, mais cette tendance était plus prononcée dans des conditions d’aménagement et 
d'intensité de perturbation plus élevées. Cette étude souligne ainsi que la disponibilité des 
produits forestiers peut être optimisée en encourageant des stratégies d'aménagement 
privilégiant une diversité de traits fonctionnels plutôt que la récolte sélective de certaines 
espèces. De plus, la variation temporelle des réponses des espèces d'arbres pourrait être 
bénéfique à la composition fonctionnelle compte tenu des valeurs plus diverses de traits 
fonctionnels dans les forêts anciennement aménagées comparées aux forêts récemment 
gérées. Pour favoriser la résilience forestière, nos résultats pourraient encourager des 
stratégies de promotion de la diversité fonctionnelle plutôt que la récolte sélective des 
espèces. 
 
Mots clés: Jeunes plants, traits fonctionnels, savane, régénération naturelle, perturbation 
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2.3 Introduction 

Anthropogenic disturbance, such as selective logging, is a significant contributor to 

biodiversity loss in tropical ecosystems. This loss can be as severe as deforestation and 

particularly detrimental to species of high functional and conservation value (Barlow et al., 

2016). Forest management is increasingly becoming the main strategy that can help 

conserve or restore forest biodiversity and ecosystem services. However, an increase in 

logging intensity and unsustainable harvesting practices can affect the growth and survival 

of tree species at different points in their life cycle (Paillet et al., 2010; Langridge et al., 2023). 

For instance, logging causes canopy opening leading to changes in microclimatic conditions, 

which in turn impact species regeneration potential (Wagner et al., 2011). Pioneer tree 

species are especially prone to enhance their recruitment and abundance in response to 

disturbances (Goodale et al., 2012). Therefore, high degrees of disturbance resulting from 

increased logging intensity are likely to select species with functional traits related to efficient 

colonisation and survival strategies. The study of species functional traits can help to predict 

the strategies employed by species following disturbance as well as understanding trait-

disturbance relationships (Chave et al., 2009; Violle et al., 2007; Díaz et al., 2007; Lavorel 

and Garnier, 2002). This is especially relevant in African savannahs, where regional trends 

between functional traits and the environment do not mirror global trends and must be 

assessed within the continent (Wigley et al., 2016, Bouchard et al.,2024).  

Traits pertaining to the regeneration of woody species can help us to understand the links 

between forest management practices and changes in biodiversity (Tinya et al., 2023). 

These traits include seed morphology, mode of dispersal and regeneration mode. Seed 

morphology and dispersal mechanisms are important features that influence recolonization 

after disturbance (Markl et al., 2012). For instance, disturbances can affect the seed 

dispersal process by causing loss or decline of animal dispersers, which may lead to the 

local extinction of plant species (Wunderle, 1997; Rogers et al., 2021). Additionally, seed 

dormancy, a physiological trait, remains a survival strategy that allows seeds to control the 

timing of germination and to persist over time (Yan & Chen, 2020). By detecting and 

responding to environmental cues, dormant seeds can avoid germination under 
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unfavourable conditions, such as periods of water limitation in savannahs. In contrast, the 

competitive ability of certain fruits like berries that are not dormant is reduced in such an 

environment by their sensitivity to desiccation. 

Leaf and stem traits are also important for assessing trait-disturbance relationships. Leaf 

area is coupled with photosynthetic activity and is generally influenced by a trade-off 

between resource acquisition and conservation (Kazakou et al., 2016). For instance, 

acquisitive species in savannahs tend to have larger leaves that increase uptake during the 

wet season, as opposed to conservative species that exhibit smaller leaves (Wigley et al., 

2016). Moreover, tree growth is a key component of tree demography that is reflected 

through wood density (Wright et al., 2010; Chave et al., 2006). There is a trade-off between 

growth rate and survival of a species modulated by resource availability. Species tend to 

grow rapidly (lower wood density) when available resources are abundant and prioritize 

longevity over growth rate (higher wood density) when they are scarce (González-Melo et 

al., 2024). Species with high wood density are more tolerant of competition and have a 

greater long-term competitive capacity (Kunstler et al., 2016). Moreover, Keddy (2005) 

suggests that competitive abilities for light can be predicted by the height of plants that have 

the potential to grow taller being more efficient in reaching light. Therefore, species life 

forms, such as phanerophytes (Raunkier, 1934) and species maximum height can provide 

insights on local and temporal adaptation to environmental conditions. 

In Senegal, despite conservation and management efforts, significant changes in forest 

structure and composition have been documented over the past two decades (Solly et al., 

2022; Niang et al., 2024). The use of numerous tree species for domestic energy, food, and 

traditional medicine, resulted in extensive logging (Diallo et al., 2022; Ba et al., 2006; 

Sambou, 2004). Primary forests have been gradually replaced by secondary forests due to 

recurrent anthropogenic disturbances, leading to major shifts in species composition and in 

vegetation structure (Faye et al., 2016; Tappan et al., 2004). Sambou (2004) found that 

forest structure in savannahs is characterised by either a low abundance of adults or a lack 

of juvenile trees (commonly saplings) under human disturbance. While many factors can 
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limit tree regeneration in Sudanian savannahs (Zida et al., 2007; Bellefontaine, 1997), it is 

critical to maintain sufficient natural regeneration, i.e future generations of canopy adults, 

for sustainable forest management (Garcia_Florez et al., 2017). Saplings are an important 

component of the forest structure that determines the resilience and future dynamics of the 

ecosystem being managed (Frelich et al., 2018).  

The Sudanian bioclimatic zone is one of the largest biodiversity hot spots in Senegal 

(USAID, 2008). This zone is characterized by a mosaic of savannah types (wooded 

savannah, treed savannah, shrub savannah, grassy savannah) and is highly susceptible to 

human disturbances. Bellefontaine (2005) suggested that in Sudanian savannahs, 

acquisitive pioneer species with high reproduction and growth rates are more likely to thrive 

following disturbances than conservative late-successional species. Moreover, several 

studies have demonstrated the prevalence of vegetative regeneration strategies in various 

species inhabiting this bioclimatic zone (Bationo, 2001; Bellefontaine, 2005; Niang Diop et 

al., 2011; Faye et al., 2013). Disturbances may cause alterations in functional diversity but 

not necessarily in taxonomic diversity, or vice versa (Mayfield et al., 2010). However, 

research in the Sudanian region of Senegal has primarily examined the impact of forest 

management on taxonomic diversity (Niang et al., 2024). Therefore, there is a lack of 

knowledge regarding the impact of human disturbances on the functional composition of 

savannahs in the sudanian region, which is highly sensitive to environmental changes. 

This study aims to assess the probability of presence of high-value species saplings in 

Senegal's Sudanian forests based on their functional traits and the type of forest 

management. High value species are defined as the woody species most commonly 

harvested for energy (fuelwood), timber, as well as non-timber forest products like fruits, 

leaves, roots and barks (Sambou, 2004; Diop et al., 2011; Dieng et al., 2016). These species 

have been intensively exploited in the past, leading to a reduction in their abundance (Niang 

et al., 2024), hence the necessity to assess their regeneration potential to ensure 

sustainable forest management. This study is the first to address this issue at the scale of 



71 
 

the entire Sudanian zone in Senegal, and one of a few to evaluate tree functional traits in 

the country (Dendoncker et al., 2023; Diémé et al., 2018; Wood, 2018; Marone, 2015).  

We asked whether the presence of high-value species would vary across four different forest 

management types and functional traits associated with survival and reproduction strategies 

as well as species main domestic and commercial uses. We expected that an increase in 

forest management intensity would promote species with disturbance-adapted traits, such 

as (i) vegetative reproduction, because cutting of mature trees and non-sustainable fruit 

harvesting decrease the likelihood of successful sexual reproduction; (ii) high maximum 

height and low wood density, due to a competitive advantage under favourable light 

conditions generated by tree felling; (iii) low leaf area, because canopy openness might 

increase stomatal transpiration which affects leaf area negatively (Sang et al., 2008). Finally, 

we predicted a negative relationship between species occurrence probability and their 

domestic and commercial uses, because illegal logging and the selective nature of forest 

management practices may lead to intensified harvesting pressure on certain key species 

and functional traits that meet the demand from local populations (PROGEDE, 2008). 

2.4 Materials and methods 

2.4.1 Study area 
The study area encompasses twenty forests of the Sudanian zone, which lies between 

12°20' and 15°10' north latitude and between 11°20' and 16°75' west longitude (Figure 9). 

The climate is characterised by two different seasons: the dry season, which lasts from 

November to May and the rainy season, which lasts from June to October. Average annual 

rainfall is estimated at 900 mm ± 200 mm, while the average annual temperature is 28°C 

(ANACIM, 2020). The landscape of the area is characterised by different vegetation types, 

the main one being the savannah. Savannahs are grassy formations made up of a perennial 

gramineous mat interspersed with trees and shrubs of varying density (White, 1983).  Soils 

are predominantly tropical ferruginous, leached and slightly leached (Khouma, 2002). 
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2.4.2  Forest management and sites 
Four forest categories based on their management status were inventoried. Formal forest 

management started in Senegal in 2004 (PROGEDE, 2008) and is based on coppice with 

standards for 8 years coppicing rotation over harvesting period of 25 years (République, 

2018). Technically, a managed forest is divided into a specific number of plots that are 

harvested on an annual rotation. For instance, dividing the forest into eight separate plots 

would allow each plot to regenerate for eight years before being cut again (Boutinot, 2014). 

Tree species are targeted based on their use for energy wood and for lumber products and 

services (further referred to as main use), and up to 50% of trees with a minimum diameter 

of 10 cm are removed during logging (République, 2018).  

 
Unmanaged forests (UMF), are officially protected against exploitation but they are not 

primary forests since they are prone to clandestine human intervention. These UMFs are 

more or less equivalent to ‘no longer managed forests’ (Langridge et al., 2023). Older 

managed forests (OMF) were managed at least ten years ago, whereas newly managed 

forests (NMF) have been managed less than ten years ago. Finally, community reserve 

forests (CRF) represent forest stands that have been heavily disturbed in the past and are 

continuously managed by local communities, unlike the UMF, OMF and NMF, which remain 

under the control of the national forestry administration. In total, twenty forest sites from 5 

UMF, 4 OMF, 7 NMF and 4 CRF (Figure 9) were included in the study. 

 

2.4.3 Disturbance levels 
Forests in the region have been shaped by complex interactions between human activities 

and climate across multiple temporal and spatial scales. Managed forests may be subject 

to various types, durations, and intensities of human activities, while unmanaged forests 

experience fewer, but irregular, human activities. To account for the undocumented 

disturbances that occur in all forests, regardless of management status, we also defined a 

level of disturbance based on the percent cover of vegetation in each forest type (Table 5) 

measured on Landsat-ETM satellite images and field data following Sambou (2004). Field 

data were used to complement and validate Landsat images results. The disturbance level 
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is defined as low when forest cover is at least 80%, medium if it lays between 50% and 80%, 

and high if forest cover is less than 50% (Niang et al., 2024; Staver et al., 2011). Using this 

combined approach, we were able to analyse both the formal administrative system but also 

evaluate whether it represents what is found in reality on the sites (Niang et al., 2024). 

 

 

Figure 9 Location of the different forests, color-coded based on their management 
status (UMF = unmanaged forests, OMF = older managed forests > 10 years, NMF = 
newly managed forests < 10 years, CRF = community reserve forests. 
 
Tableau 5 Total area, forest cover area and disturbance level for the 20 forests 
sampled as part of this study, grouped by management status (Source: PROGEDE, 
2016; Sambou, 2004). 

Forests by management 
status 

Total area 
(ha) 

Forest cover 
(ha) 

Percent forest 
cover (%)   

 
Disturbance 

levels 

Unmanaged forests (UMF)  

Welor 5469 5348 97.8 Low 

Bala 20891 19220 92 Low 
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Patako 5638 5559 98.6 Low 

Mampaye 8286 8226 100 Low 

Kantora 22314 21645 97 Low 

Older managed forest (OMF)     

Kandiator 54 179 39 635 73.16 Medium 

Nétéboulou 10 989 5 261 47.88 High 

Koar 70227 63388 90.26 Low 

Thiéwal 31 082 18 271 58.78 Medium 

Newly managed forests (NMF)     

Mousdalifa 19 307 8 899 46.09 High 

Malème Delby 12 125 4 575 37.73 High 

Boussimballo 27 500 20 174 73.36 Medium 

Mballocounda 26 518 20 203 76.19 Medium 

Maka 54 174 33 603 62.03 Medium 

Ouli 12 529 11 513 91.89 Low 

Niani saloum 41630 17791 42.74 High 

Community reserve forests 

(CRF) 

    

Ribot Escale 22 948 8 675 37.80 High 

Guimara 52 596 48 014 91.29 Low 

Mbirkilane 6 882 5 689 82.66 Low 

Tomboronkoto 31 774 30 874 97.17 Low 

 

2.4.4 Forests inventories  
Within the study area, a total of 12,832 sub-plots, covering an area of 5,114 square 

kilometres, were employed to document tree species across twenty forest sites (Figure 9). 

The floristic survey is based on a stratified random sampling technique (Sambou, 2004). In 

each site, 2017 Landsat images were utilized to identify the different land-use types. For 

vegetation land-use type, 250 metre grid cells were superimposed. A total of 401 mesh grids 

were randomly selected for each forest class, with the number of grids allocated for each 

forest proportional to its surface area. As part of the grid layout, 8 plots with dimensions of 

20 m were positioned along their median and diagonal axes. Each plot was subdivided into 
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4 sub-plots, measuring 5m x 5m, and located at the four corners to count saplings, which 

are defined as individuals with a diameter at breast height of less than 5 cm (Sambou, 2004). 

Among the woody species, twenty species were selected as those most commonly 

harvested for energy, timber and service wood, as well as for non-timber forest product 

collection and they were tagged as high-value species (Sambou, 2004; Diop et al., 2011; 

Dieng et al., 2016). These species were Adansonia digitata L., Acacia macrostachya 

Reichenb., Afzelia africana Sm. ex Pers., Anogeissus leiocarpus (DC.) Guill. et Perrot., 

Bombax costatum Pellegr. & Vuillet, Combretum glutinosum Perr.Ex DC, Combretum 

micranthum G. Don, Combretum nigricans Lepr., Cordyla pinnata (Lepr. ex A.Rich.) Milne-

Redh., Daniellia oliveri (Rolfe) Hutch & Dalz, Detarium microcarpum Guill. & Perr., Detarium 

senegalense J.F. Gmel., Khaya senegalensis (desr.) A. Juss., Lannea acida A. Richard., 

Neocarya macrophylla (Sabine) Prance, Parkia biglobosa (Jacq.) G.Don, Prosopis africana 

(G. et Perr.), Pterocarpus erinaceus Poir., Sterculia setigera Del. and Terminalia 

avicennioides  Guill  and Perr.. 

2.4.4.1. Functional traits 
Functional traits were selected based on their significance in reproduction and survival 

strategies in the Sudanian region, as well as their data availability (Table 6; Dawson et al., 

2021). These functional traits were documented for each of the twenty high value species. 

They included leaf area, wood density, maximum stem height, fruit type, dispersal mode, 

seed dormancy and regeneration mode. Functional traits were gathered from the TRY 

database version 4, which is a global data repository for plant functional traits published in 

July 2021 (Kattge et al., 2020). Literature and other databases were reviewed to fill blanks 

in the TRY database. These databases included the Conservatoire et Jardin Botaniques de 

Genève (African Plant Database, 2022), Global Wood Density Database (Zanne et al., 2009) 

and The World Agroforestry Centre, as well as primary and secondary publications, and key 

resource persons in the study region. For quantitative traits with multiple published values, 

the mean value was used (Lamanna et al., 2014), while for qualitative traits, the 

measurement from the closest location to the study area was selected. If an estimate of the 
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trait value for a given species was not available, mean values from the same genus in the 

study area was used, following previous studies (Paine et al., 2015; Lamanna et al., 2014). 

Additionally, main domestic and commercial use of tree species like fuelwood (FW), lumber 

and service timber (LST) and non-timber forest products (NTFPs) were used as factors to 

reflect the provisioning services from forests (Arbonnier, 2004; Sambou, 2004). 

Tableau 6 Functional trait names and attributes and species main uses 
 
Species functional traits Traits attributes 
Life form Megaphanerophyte 

Mesophanerophyte 
Microphanerophyte 

Fruit type Dried  
Fleshy 

Seed dispersal mode Anemochory 
Autochory 
Zoochory 

Seed dormancy No 
Yes 

Regeneration mode Vegetative 
Sexual reproduction 

Vegetative reproduction ability High 
Moderate 
Low 

Capacity of resprouting No 
Yes 

Leaf area (mm2) 0.5 - 59.7 

Maximum height (m) 6 - 35 

Wood density (mg/mm3) 0.3 - 0.9 

Main uses* Fuelwood (FW) 
Lumber and service timber (LST) 
Non timber forest products (NTFPs) 

 * Not a functional trait 

2.4.5 Data analysis 
To determine whether functional trait values influenced the presence or absence of a 

species in a forest, we used mixed effects logistic regression models with a binomial 
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distribution of the response variable (i.e. the number of plots where the saplings of high-

value species was present and absent in a given forest). The fixed effects in the model 

included the trait value, forest management status and disturbance level, whereas the 

species identity was included as a random effect to account for interspecific variation not 

captured by functional traits. The sites were initially included as a random effect, but were 

removed in subsequent analyses because its estimated effect was 0. To determine whether 

the effect of a trait on the sapling’ presence varied according to forest management status, 

we specified an interaction between each trait and management status, and used a 

likelihood-ratio test to test for the significance (α = 0.05) of this interaction. The same test 

was performed for species main uses and also for the interaction between traits and forest 

disturbance level. We also calculated the partial R2 with the rsq. partial package in R (Zhang, 

2017) as a measure of the fraction of differences in the response variables explained by 

each fixed effect. For the main uses and qualitative traits (life form, fruit type, seed dispersal 

mode, seed dormancy, regeneration mode, vegetative reproduction ability, capacity of 

resprouting ), we used the emmeans package in R (Lenth, 2020) to estimate the probability 

of presence of a species given main use and a specific trait value and its 95% confidence 

interval for each forest. Based on Tukey’s adjustment for multiple comparisons with a 

significance level of  = 0.05, we determined for different forest statuses and each trait value 

whether the differences between those probabilities are significant or not. For the continuous 

quantitative traits (wood density, mean leaf area and maximum height), it was more 

appropriate to estimate the probability of presence or absence along gradients in functional 

trait values rather than comparing those probabilities between discrete levels of the trait. 

Predictions from the mixed logistic regression models were used to explain differences in 

species presence odds across different management statuses and disturbance levels. 

These predictions show the mean linear trend as a function of the intercepts and the slope 

(coefficient) estimated for the fixed effects (forest management status, functional trait and 

their interaction) and the random effect (species identity). Parametric bootstrapping as 

implemented in the bootMer function of the lmer package was used to get confidence 

intervals for the predicted trend lines. 
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2.5 Results 

Management status and disturbance level had a significant (P < 0.001) effect on probability 

of saplings presence and both explained 1% of the variation in the average species 

probability of presence when considering the probability of presence of any species 

irrespective of its traits. Note that a higher average probability of presence across all saplings 

can be interpreted as a greater expected richness of those high-value species at the plot 

level. The difference of probability of presence in UMF compared to all types of managed 

forests is statistically higher, while among the managed forests, species overall have a 

significantly higher probability of presence in OMF than in NMF and CRF, but the difference 

between NMF and CRF is not significant (Annexe D). When considering disturbance levels, 

the average species presence is the highest in forests with a medium disturbance level and 

the lowest in highly-disturbed forests, with significant differences between all three levels 

(Annexe D). 

Across all forests, we found that traits related to regeneration mode, vegetative reproductive 

ability and plant heights had significant effects when considering the probability of presence 

of any species irrespective of forest types (Tableau 7). This result means that these traits 

influence the presence of saplings in different forest types regardless of their management 

status and disturbance level. Apart from species main use, which also significantly 

influenced the probability of presence, we will thus focus only on these traits whose additive 

effect is significant, all of which also have significant interactions with both forest 

management status and disturbance level (Tableau 7). 
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Tableau 7 Estimated p-value, fixed and random effect R2 from logistic mixed models 
to predict the presence of saplings of high-value species, as a function of the additive 
effects of each trait, management status and disturbance level (first column), and with 
the addition of the interaction between the trait and management status (2nd column) 
or disturbance level (3rd column). The p-values indicate significance of a likelihood-
ratio test comparing the model to one without any trait effect (for the 1st column) or 
with only the additive trait effect (for the others). 

Traits Additive effect of 
trait 

Trait * Management 
status interaction 

Trait * Disturbance 
level interaction 

 
P Fixed

R2    
Rand

om 
R2 

P Fixe
dR2 

Rando
m R2 

P Fixe
dR2 

Rand
om 
R2 

Life form 0.27 0.03   36.9 < 
0.001 

0.03 36.9 < 
0.001 

0.04 36.9 

Fruit type 0.36 0.02 38.3 < 
0.001 

0.02 38.4 < 
0.001 

0.34 38.3 

Seed dispersal 
mode 

0.41 0.04 36.1 < 
0.001 

0.04 36.3 < 
0.001 

0.04 36.4 

Seed dormancy 0.75 0.05 32.0 < 
0.001 

0.05 32.0 < 
0.001 

0.05 32.0 

Main 
regeneration 
mode 

0.01 0.08 32.0 0.028 0.08 32.0 0.002 0.08 32.0 

Vegetative 
reproduction 
ability 

0.04 0.07 32.7 < 
0.001 

0.08 32.8 < 
0.001 

0.08 32.9 

Leaf area 0.88 0.01 40.3 0.003 0.01 40.3 < 
0.001 

0.01 40.5 

Wood density 0.10 0.09 31.6 < 
0.001 

0.09 31.2 < 
0.001 

0.09 30.9 

Plant height 0.00 0.07 32.9 < 
0.001 

0.07 33.2 < 
0.001 

0.07 33.3 

Main uses* 0.03 0.10 30.4 < 
0.001 

0.10 30.5 < 
0.001 

0.10 30.5 

* Not a functional trait 

For the regeneration mode trait, the basic model (no interactions) shows that species with 

sexual reproduction are less likely to be present in all forest types than those with vegetative 

reproduction mode (odds ratio of 0.06, with 95% CI of 0.01 - 0.17). Species with either one 

of these regeneration modes are significatively more present in UMF than in all three 
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managed forest management statuses, but those that reproduce vegetatively are also 

significatively more present in OMF and CRF compared to NMF (Figure 10).  Both 

regeneration modes have an increased probability of presence in forests with a medium 

disturbance level compared to high and low disturbance levels. However, it is only for 

species reproducing vegetatively that the probability of presence is significantly less in 

highly-disturbed forests compared with those with low levels of disturbance; the difference 

between medium and high disturbance levels is also greater for those species. (Figure 11). 

For all these models including regeneration mode, the R2 is 0.08 for the fixed effects and 

the species identity as random effect has the greatest percentage of variation (Tableau 7). 

The low value of fixed effects is due to the fact that there is a large part of the variability in 

the probability of presence that is attributed to differences between species beyond the traits 

included in the models. 

 
Figure 10 Differences in the mean probability of presence (measured as log odds 
ratio)  of saplings of high-value species, estimated from linear mixed models with a 
binomial distribution (species presence/absence in plots) of species regeneration 
mode as a function of (a) management status (a : UMF = unmanaged forests, OMF = 
older managed forests, more than 10 years ago, NMF = newly managed forests, less 
than 10 years ago, CRF = community reserves forests) of the forests with species 
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identity as a random effect.  The Tukey-adjusted 95% confidence intervals (in blue) 
indicate significant differences if they do not include 0. 
 

 
 
Figure 11 Differences in the mean probability of presence (measured as log odds 
ratio)  of saplings of high-value species, estimated from linear mixed models with a 
binomial distribution (species presence/absence in plots) of species regeneration 
mode as a function of (b) disturbance level (high, medium and low) of the forests with 
species identity as a random effect.  The Tukey-adjusted 95% confidence intervals (in 
blue) indicate significant differences if they do not include 0. 
 

Regarding the trait vegetative reproduction ability, we found that the probability of presence 

of a species (across all forest management statuses) increases from low to medium and 

from medium to high vegetative reproduction ability, but only the difference between low and 

high is significant (Figure 12). The interactions of this trait with forest management status 

and disturbance level are also significant, with both models having a R2 of 0.08 (Table 7). 
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For all values of the trait, the probability of presence is significantly greater in UMF compared 

with all other management statuses. For species with high and moderate vegetative 

regeneration ability, the probability of presence is also significantly greater in OMF and CRF 

compared with NMF (Figure 13).  Among disturbance levels (Figure 14), species with 

moderate vegetative regeneration ability have the highest probability of presence in forests 

with medium disturbance level and the lowest probability of presence in forests with a high 

disturbance level; for species with low vegetative regeneration ability, highly-disturbed 

forests show higher odds of presence than those with low disturbance, but still less than 

those with medium disturbance. Finally, there are no significant differences between 

disturbance levels for species with high vegetative regeneration ability. 

 

Figure 12 Differences in the mean probability of presence (measured as log odds 
ratio) of saplings of high-value species, estimated from linear mixed models with a 
binomial distribution (species presence/absence in plots) of (a) species vegetative 
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regeneration ability (VRA) trait attributes only of the forests with species identity as 
a random effect.  The Tukey-adjusted 95% confidence intervals (in blue) indicate 
significant differences if they do not include 0. 
 

 

Figure 13 Differences in the mean probability of presence (measured as log odds 
ratio)  of saplings of high-value species, estimated from linear mixed models with a 
binomial distribution (species presence/absence in plots) of (a) species vegetative 
regeneration ability (VRA) trait attributes as a function of management status (a : UMF 
= unmanaged forests, OMF = older managed forests, more than 10 years ago, NMF = 
newly managed forests, less than 10 years ago, CRF = community reserves forests) 
of the forests with species identity as a random effect.  The Tukey-adjusted 95% 
confidence intervals (in blue) indicate significant differences if they do not include 0. 
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Figure 14 Differences in the mean probability of presence (measured as log odds 
ratio)  of saplings of high-value species, estimated from linear mixed models with a 
binomial distribution (species presence/absence in plots) of (a) species vegetative 
regeneration ability (VRA) trait attributes as a function of disturbance level (high, 
medium and low) of the forests with species identity as a random effect.  The Tukey-
adjusted 95% confidence intervals (in blue) indicate significant differences if they do 
not include 0. 
 

The interactions of plant maximum height with forest management status and disturbance 

level are both significant, with both models having a R2 of 0.07 (Tableau 7). For all types of 

forests, the probability of presence decreases as the maximum height of a species 

increases. However, the slope of this relationship becomes greater (so species of high 

maximum height become relatively rarer) when going from UMF to OMF and CRF, to NMF 

(Figure 15), and going from low to high disturbance levels (Figure 16). 
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Figure 15 Predicted mean probability presence of saplings of high-value species and 
its 95% confidence interval obtained by parametrized bootstrapping, as  estimated by 
a generalized linear mixed model with a binomial distribution of the response 
(presence/absence of a sapling in plots), (a) as a function of species maximum height 
and forest management status (a : UMF = unmanaged forests, OMF = older managed 
forests, more than 10 years ago, NMF = newly managed forests, less than 10 years 
ago, CRF = community reserves forests) of the forests with identity species as 
random effect. 
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Figure 16 Predicted mean probability presence of saplings of high-value species and 
its 95% confidence interval obtained by parametrized bootstrapping, as  estimated by 
a generalized linear mixed model with a binomial distribution of the response 
(presence/absence of a sapling in plots), as a function of species maximum height 
and disturbance level (high, medium and low) of the forests with identity species as 
random effect. 
 

For species main uses, we found a significant interaction between main use and both 

management status and disturbance level, with an R2 of 0.10 in both models (Tableau 7). In 

the basic model, species that are used for NTFPs have a significantly higher probability of 

presence than those used for fuelwood FW (Figure 17).  For all main uses, the species are 

significantly more present in UMF than in OMF, NMF and CRF; for lumber and service timber 
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and NTFPs species, there is a significantly higher probability of presence in CRF than NMF; 

and for lumber and service timber only, there is a significantly higher probability of presence 

in OMF than NMF (Figure 18). Species used for NTFPs are more present in forests with a 

medium disturbance level, followed by forests with a low and a high disturbance level, with 

all differences being significant. However, the presence of species used for FW is not 

significantly different between forests with high and low disturbance levels and the presence 

of species used for lumber and service timber is not significantly different between forests 

with medium and low disturbance levels (Figure 19). 

 
 
Figure 17 Differences in the mean probability of presence (measured as log odds 
ratio)  of saplings of high-value species estimated from linear mixed models with a 
binomial distribution (species presence/absence in plots) of (a) species main uses 
attributes only (FW = Fuel Wood, LST = Lumber Service and Timber, NTFP = Nom 
Timber Forest Products) with species identity as a random effect.  The Tukey-
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adjusted 95% confidence intervals (in blue) indicate significant differences if they do 
not include 0. 
 

 

Figure 18 Differences in the mean probability of presence (measured as log odds 
ratio)  of saplings of high-value species estimated from linear mixed models with a 
binomial distribution (species presence/absence in plots) of (a) species main uses 
attributes only (FW = Fuel Wood, LST = Lumber Service and Timber, NTFP = Nom 
Timber Forest Products) as a function of management status (UMF = unmanaged 
forests, OMF = older managed forests, more than 10 years ago, NMF = newly managed 
forests, less than 10 years ago, CRF = community reserves forests) of forests with 
species identity as a random effect.  The Tukey-adjusted 95% confidence intervals (in 
blue) indicate significant differences if they do not include 0. 
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Figure 19 Differences in the mean probability of presence (measured as log odds 
ratio)  of saplings of high-value species estimated from linear mixed models with a 
binomial distribution (species presence/absence in plots) of (a) species main uses 
attributes only (FW = Fuel Wood, LST = Lumber Service and Timber, NTFP = Nom 
Timber Forest Products) as a function of disturbance level (high, medium and low) of 
forests with species identity as a random effect.  The Tukey-adjusted 95% confidence 
intervals (in blue) indicate significant differences if they do not include 0. 
 

2.6 Discussion 

We investigated whether functional traits, forest management status, disturbance intensities 

and their interactions predict the occurrence of saplings of high-value tree species in 

Sudanian forests. We observed general trends across forest management statuses and 

disturbance intensities that act independently of functional traits. High-value species are 

more likely to be present in unmanaged forests compared to managed ones, whilst among 
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managed forests, older managed forests showed a greater probability of presence. This 

difference might arise from a recovery over time of high-value species in older managed 

forest relative to newly managed forests (Niang et al. 2024) and a preservation of more 

valuable species under reduced disturbance regimes of unmanaged forests. Species 

identity explained a high proportion of the variation in response to probability of saplings 

presence. This finding suggests various possible mechanisms and factors underlying forest 

dynamics following management that can operate at species levels and may vary over time 

(Falk et al., 2022). Indeed, population dynamics processes such as tree regeneration might 

be determined notably by stand composition and age, the level, severity and type of 

disturbance as well as the timing of disturbance (Dietze & Clark, 2008) with effects varying 

from species to species. Among the studied traits, those related to regeneration (mode and 

vegetative abilities) and competition abilities (maximum height) were the most sensitive to 

forest disturbance and management intensities. Unmanaged forests hosted the greatest 

diversity of these traits, confirming that selective logging might constraint the regeneration 

and survival strategies deployed by species in managed forests. The main commercial and 

domestic uses of species also explained their prevalence in Sudanian savannahs.  

2.6.1 Vegetative regeneration traits are prominent in predicting species presence 
We found that management status and disturbance level mainly influenced species traits 

linked to vegetative regeneration. This result is in line with previous studies which indicated 

that the disturbance filter acts mainly on regeneration traits (Garnier et al, 2016). At the 

species level, one crucial mechanism for regeneration is the ability to establish new 

seedlings or to regrow vegetative sprouts from stumps or roots (Hoffmann et al., 2000). Our 

findings demonstrated that species that reproduce sexually are less prevalent than species 

that have vegetative reproduction in any type of forest, irrespective of their management 

status and level of disturbance. This low probability of establishment for species that 

reproduce sexually may be due to selective cutting of mature trees, fruit harvesting and their 

transportation outside their natural habitat. Species that regenerate using both modes were 

significantly more prevalent in unmanaged forests, whereas those regenerating only by 

vegetative means were found in both unmanaged and managed forests. In sudanian 
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savannahs, vegetative regeneration is common amongst the woody species (Bellefontaine, 

2005). For instance, five of our twenty studied species (Anogeissus leiocarpus, Combretum 

glutinosum, Combretum micranthum, Combretum nigricans and Terminalia) belong to the 

Combretaceae. This botanical family dominates most West African savannahs due to high 

vegetative reproduction abilities, fast-growing capacity and adaptability to drier climatic 

conditions (Osborne et al., 2018; Néké et al. (2006). 

Other factors such as drought stress, seed and seedling predation as well as fire are key 

drivers that promote vegetative regeneration (Bellefontaine, 2005; Zida et al., 2007; Pare et 

al., 2009). Fire and canopy openness following tree cutting are important factors in 

increasing abundance of herbaceous plants in savannahs (Gold et al., 2023; Vadigi & Ward, 

2013).  These herbaceous plants compete with tree saplings for light, water and nutrients 

(Vadigi and Ward, 2013), which can limit tree establishment. In addition, water scarcity is a 

major constraint in savannahs so vegetative sprouts have a greater chance of survival than 

new seedlings because they can grow faster with their established root system (Chidumayo 

& Ellegaard, 1993). Thus, the lack of significant relationships between forest management 

status or disturbance level and other traits related to seed germination such as dispersal 

mode, seed dormancy and fruit type is not surprising, since seed germination in this area is 

also constrained by abiotic factors such as climate as described previously (Ouédraogo & 

Thiombiano, 2012). These harsh climatic conditions could lead to the selection of tree 

species that reproduce vegetatively, which is consistent with our results.  

Many common species of sudanian savannahs are known to regenerate vegetatively 

following the removal of their aboveground parts by tree logging and other disturbances 

such as drought, grazing or fire (Bellefontaine, 1997; Luoga et al., 2004; Ky-Dembélé et al., 

2007; Niang-Diop et al, 2011). However, among the species that are able to reproduce 

vegetatively, the level of efficiency of vegetative reproduction showed mixed results in 

explaining species presence within sudanian forests. Unmanaged forests host the highest 

probabilities of presence of high-value species for any level of vegetative reproduction ability 

(low, moderate or high). Across forest management statuses, species with moderate 
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vegetative abilities were the most likely to be present, possibly because this vegetative 

reproductive ability is more versatile and efficient across a wider range of environments. Our 

findings indicated that for any disturbance level, the probability presence of species with 

high vegetative reproduction ability was less prevalent than species with medium and low 

vegetative reproduction abilities. We would expect higher vegetative abilities to be more 

prevalent in highly disturbed forests because it is a known disturbance-adapted trait. 

However, this hypothesis did not hold true in this study potentially because we were not able 

to measure the real level of disturbance by using the forest cover as a proxy of disturbance 

levels. A full forest cover does not necessarily equal an absence of disturbance because it 

does not take into account disturbance that might occur under cover as well as the intensity 

of disruption at local scales (Potapov et al., 2011). Field sampling to complement the 

vegetative cover indicator could provide further insights on the impact of disturbance levels 

on functional traits. Vegetative reproduction ability is typical of most sudanian tree species 

(Bellefontaine, 2005) and its presence might also depend on forest initial conditions (Dietze 

& Clark, 2008). 

2.6.2 Trend towards smaller trees 
The maximum height of trees is a trait linked to growth and competitive abilities that can help 

understand species performance following disturbances (Rüger et al., 2012). We found that 

the probability of species presence decreased with an increase in species height for all forest 

management statuses. This trend is more pronounced under higher management and 

disturbance intensities. One possible explanation for this negative relationship is related to 

the competitive ability of species in disturbed environments, where pioneer species 

experience rapid growth but fail to attain the same height as more high-value species, which 

grow more slowly (DeArmond et al., 2022) as found in unmanaged forests with taller trees. 

Another explanation could be linked with frequent disturbances that might constrain taller 

species from reaching their potential maximum height, which in turn can reduce their 

competitive ability and lead to their displacement by smaller trees or shrubs that are more 

competitive at smaller heights. Indeed, repeated logging may transform single-stemmed 
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trees into multiple-stems and species with more than one stem tend to be shorter than those 

with one stem (Shibata et al., 2016). 

The processes involved in tree growth are known to be complex and sensitive to 

environmental conditions (Gorgens et al., 2021). Our findings are consistent with changes 

in tree growth allocation to height due to interactions with biotic and abiotic factors (Poorter 

et al., 2012). For instance, late successional species allocate more resources for 

reproduction and survival, resulting in denser wood and larger fruits (Poorter et al., 2004; 

Lohbeck et al., 2013). These characteristics are highly desirable for human populations 

interested in these high-value species that are frequently harvested.  In this Sudanian 

bioclimatic zone, where water availability is limiting, species may allocate fewer resources 

to above-ground biomass and more to roots, resulting in increased water uptake and a 

decrease in height (Chaves et al., 2003). The increasing prevalence of small tree species 

implies that, in the long term, forest management could be one of the drivers in the 

vegetation physiognomy of the Sudanian zone like agriculture and fire (Tappan et al., 2004; 

Mbow et al., 2008; Sambou et al., 2015). 

2.6.3 Seed, leaf and wood traits 
Our results indicated that fruit type, seed dormancy and seed dispersal mode do not 

influence the probability presence of high-value species. This lack of significant contribution 

could be explained by the low occurrence of sexual reproduction in nearly all forests, 

regardless of their status. For mean leaf area and wood density, the weak effect can be 

attributed to climate. There is limited water availability in Sudanian savannahs, and the 

variability of these traits may be more closely linked to abiotic filters such as water availability 

than biotic factors like human disturbances. Indeed, the high median values of wood density 

(0.7g/cm3) encountered in our sites along with the low median of leaf area (29.9 cm2) are 

both consistent with drought survival strategies (Bouchard et al., 2024; Wright et al., 2017), 

confirming that these functional traits might be more limited by abiotic than anthropogenic 

disturbances in Sudanian savannahs. Predicting tree species presence is not limited to 

human disturbances, it is also relevant to consider climate projections when foreseeing tree 
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responses in West Africa. Moreover, some studied traits may not fully capture specific plant 

functions which possibly explain the low predictive power of these traits on species 

probability of presence (González-Melo et al., 2024). This is particularly true in West Africa, 

where data scarcity makes predictive studies based on species functional traits challenging.  

2.6.4 Beyond functional traits; trends in forest products 
Forests play a vital role in conserving biodiversity as well as in providing ecosystem services 

like timber and non-timber forest products (Lindenmayer, 2009; Brockerhoff et al., 2017). 

However, disturbances have the potential to alter ecosystem services and functions due to 

biomass loss (Seidl et al., 2016) and alterations in biodiversity (Tilman et al., 1997; 

Brockerhoff et al., 2017) whereas species use may influence their abundance. Our findings 

demonstrate a significant relationship between species probability of presence, their main 

use and forest management status, as well as forest disturbance level. Unmanaged forests 

are more likely to house high-value species, all uses considered. Species that are used for 

non-timber forest products (NTFP) were prevalent in all forests indicating that the harvesting 

of timber is more intensive than that of non-timber products. This finding reflects the 

community´s need for fuelwood. Furthermore, the forests with the least NTFP are newly 

managed forests and community forest reserves, with newly managed forests being the 

worst compared to community forest reserves. The demand for NTFP might be more recent 

and closely related to local populations, whereas older management focus mainly on long-

lasting uses such as timber and fuelwood products.  

We also found that old managed forests host a variety of species that are used for lumber 

service and timber. This result is in line with a previous study that found a change in floristic 

composition of these high-value species in managed forests (Niang et al. 2024). Competition 

for access to forest products can lead to unsustainable harvesting practices which increase 

trees loss (Gandon, 2003; Schumann et al., 2011). National legislation includes the principle 

of sustainable provision of goods and services from forests (République, 2018). However, 

this principle is often not implemented due to competition between local populations and the 

forest administration for forest products, leading to unregulated exploitation (Diop et al., 
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2011). Illegal logging, added to authorized forest management, accelerates the loss of high-

value species, which in turn can alter the provision of ecosystem services. The loss of 

provisioning services can lead to a change in regulating services as well as cultural services 

(Seidl et al., 2016). Sustainable use of forests in West Africa is very challenging due to the 

high dependence of local populations on wood and non-timber forest products for 

commercial and domestic uses such as food, medicine, and lumber (Arbonnier, 2004; Lykke 

et al., 2004; Diop et al., 2011; Leßmeister et al., 2016). Nevertheless, legislation appears to 

be beneficial since our results showed that more uses and high value species are found in 

unmanaged forests. 

2.7 Conclusion 

This study highlighted that in the Sudanian zone, species maximum height and reproduction 

functional traits interact with forest management in various ways. The complexity of these 

interactions makes it difficult to predict specific effects of forest management, but we 

observed recurring patterns. Species that can regenerate through vegetative means have 

an advantage over species that are dependent on sexual reproduction. Due to the high 

prevalence of vegetative regeneration and the limitation of the maximum potential height, 

forest management appears to promote conservative strategies in high-value species. The 

prevalence of species with low potential height in managed forests suggest that, in the long 

term, forest management could be a key driver of vegetation structure in the Sudanian zone. 

Moreover, older management promotes more diverse values of functional traits and higher 

abundance of high-value species than newly managed forests and community forest 

reserves. The probability of presence of high-value species was influenced by their 

commercial and domestic use in all type of forests, demonstrating that fuelwood and timber 

remains the most common use of woody species for the populations of Senegal. Overall, 

our results showed that predicting which species are likely to regenerate after forest 

management is critical for planning management strategies of forests and the ecosystem 

services they provide. Even if management can lead to changes in the composition of 

species functional traits, it appears to be modulated when considering temporal variation in 

the responses of trees species following forest management. Therefore, protecting 
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managed forests over the long term might be essential to promote forest resilience following 

management, since our results demonstrated a potential for forest functional composition to 

restore over time. Moreover, forest management can be optimised by promoting different 

strategies aligned with specific functional traits rather than solely exploitation. Finally, the 

great variation observed across species identity indicated that more studies are needed to 

improve the understanding of the underlying mechanisms of the responses of tree species 

functional traits to forest management in savannahs. 
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3.1 Abstract 

Climate change is a growing concern, and its effects on biodiversity may depend largely on 

its consequences for the distribution of species that play a key role in communities. This 

study aims to determine whether forests in the Sudanian zone of Senegal will maintain the 

environmental conditions required for fifteen valuable species to persist under a range of 

climate change scenarios. We used forest inventory data from 3,208 plots and five 

bioclimatic variables as predictors. The presence of the species was evaluated under three 

SSP scenarios (SSP2-4.5, SSP3-7.0 and SSP5-8.5) for the 2100 horizon by developing 

models for each species using multiple logistic regression with a binomial distribution of the 

response. The scenario findings indicate that the mean annual temperature is expected to 

increase in the region for all SSPs considered, while for precipitation metrics, some 

variability was observed depending on the scenarios. As demonstrated by our results, 

species distribution changes exhibited differences, which is not surprising given specific-

species responses to climate conditions. Our models indicate a negative impact for nine 

species, specifically Acacia macrostachya, Bombax costatum, Cordyla pinnata, Combretum 

micranthum, Detarium microcarpum, Prosopis africana, Pterocarpus erinaceus, Sterculia 

setigera and Terminalia avicennioides, under scenarios SSP2-4.5 and SSP3-7.0. These 

species would face significant declines under the most extreme scenario, scenario SSP5-

8.5. The following species are predicted to decline significantly under the SSP2-4.5 and 
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SSP3-7.0 scenarios: Pterocarpus erinaceus, Sterculia setigera, Terminalia avicennioides, 

and to be completely lost under the SSP5-8.5. Three species would maintain their 

distribution area under all scenarios SSP5-8.5. The results also indicate that species tend 

to move in a general southwest trajectory. Overall, the majority of high-value species are 

sensitive to future climate change, with a high risk of local extinction in the sudanian zone. 

This finding indicates the necessity for a reorientation of forest management strategies 

towards the implementation of adaptive management strategies to ensure the long-term 

resilience of forests. Urgent actions such as the development of specific management plans 

and monitoring schemes for vulnerable tree species, with the objective of minimizing their 

harvesting and promoting their regeneration, are required. 

Keywords: High-value species, savannah, niche modelling, climate change, threatened 

trees 
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3.2 Résumé  

Le changement climatique reste de plus en plus préoccupant et ses effets sur la biodiversité 

pourraient dépendre en grande partie de ses conséquences sur la répartition des espèces 

qui jouent un rôle clé dans le maintien des communautés. Cette étude vise à déterminer si 

les forêts de la zone soudanienne du Sénégal maintiendront les conditions 

environnementales requises pour la persistance de quinze espèces précieuses dans une 

gamme de scénarios de changement climatique. Nous avons utilisé les données d'inventaire 

forestier de 3 208 placettes et sept variables bioclimatiques comme prédicteurs. La 

présence de l'espèce a été évaluée selon trois scénarios SSP (SSP2-4.5, SSP3-7.0 et 

SSP5-8.5) pour l'horizon 2100 en développant des modèles pour chaque espèce à l'aide 

d'une régression logistique multiple avec une distribution binomiale de la réponse. Les 

résultats indiquent que la température annuelle moyenne devrait augmenter dans la région 

pour tous les SSP considérés, tandis que pour les mesures de précipitations, une certaine 

variabilité a été observée en fonction des scénarios. Comme le démontrent les résultats, les 

changements dans la répartition des espèces présentent des différences, ce qui n’est pas 

surprenant compte tenu des réponses spécifiques des espèces aux conditions climatiques. 

Il est important de noter dans nos modèles une extinction locale pour neuf espèces de 

valeur, notamment Acacia macrostachya, Bombax costatum, Cordyla pinnata, Combretum 

micranthum, Detarium microcarpum, Prosopis africana, Pterocarpus erinaceus, Sterculia 

setigera et Terminalia avicennioides, dans les scénarios 245 et 370. Ces espèces 

connaîtraient un déclin drastique dans le scénario le plus extrême, le scénario 585. D’autres 

espèces comme Pterocarpus erinaceus, Sterculia setigera et Terminalia avicennioides 

devraient connaître un déclin significatif dans le cadre des scénarios SSP 245 et SSP 370 

et disparaîtraient complètement dans le cadre du SSP 585. Trois espèces maintiendraient 

leur répartition actuelle, tandis que trois seulement étendraient leur aire de répartition dans 

tous les scenarios. Les résultats indiquent également que les espèces ont tendance à se 

déplacer selon une trajectoire générale ouest-sud. Dans l’ensemble, la majorité des 

espèces de grande valeur sont sensibles au changement climatique futur, avec un risque 
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élevé d’extinction locale dans la zone soudanienne. Ce constat indique la nécessité d’une 

réorientation des stratégies de gestion forestière vers la mise en œuvre de stratégies de 

gestion adaptative pour assurer la résilience à long terme des forêts. Des actions urgentes 

telles que l’élaboration de plans de gestion spécifiques et de programmes de surveillance 

des espèces d’arbres vulnérables, dans le but de minimiser leur récolte et de promouvoir 

leur régénération, sont nécessaires. 

Mots clés : espèces de valeur, savane, modélisation de la niche, changement climatique, 

arbres menacés 

3.3 Introduction 

Climate projections indicate that the Earth's surface temperature is rising (IPCC, 2022; 

IPCC, 2022). Climate change is predicted to be one of the leading causes of extinction 

worldwide and is a major threat to biodiversity (IPBES, 2019; IPCC, 2022). When climatic 

conditions change, species will either persist, migrate, adapt or disappear (Feeley et al., 

2012). However, it appears that the rate of future climate change will exceed the migration 

rates of most plant species (Neilson et al., 2005), so those that are unable to adapt are likely 

to be at risk of extinction. A meta-analysis of 1,103 species, including plants and animals 

from different regions, predicts that between 15% and 37% of those could become extinct 

by 2050 (Thomas et al., 2004). Threats to species and their habitat in Africa could be 

exacerbated, as it is considered to be the most vulnerable continent to climate change 

impacts (IPCC, 2022).  

In Senegal, rising temperatures and changes in rainfall patterns are expected to cause a 

shift from a humid to a more arid climate (Bodian, 2014; Sagna et al., 2016; Mbow, 2009). 

The impact of increasing temperatures and altered precipitation patterns will expose species 

to new environmental conditions that could have repercussions on their distribution 

(Gonzalez et al., 2001). For example, a number of species that were previously thought to 

be restricted to the more arid Sahel zone are now also found in the Sudanian zone 

(Herrmann and Tappan, 2013; Wittig et al., 2007). Shifts in species distributions may vary 

due to variations in species-specific requirements and adaptability (Scheiter & Savadogo, 
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2016). For instance, in Benin, the distribution of the endangered and valuable tree species 

Pterocarpus erinaceus Poir. will decrease (Biaou et al., 2023), while another valuable tree 

species, Bombax costatum Pellegr. & Vuillet, will expand into Mali (Coulibaly et al., 2023). 

In Senegal, it is predicted that Cordyla pinnata (Lepr. ex A. Rich.) Milne-Redh., one of the 

most valuable species, will lose almost half of its habitat range due to climate change 

(Sambou et al., 2024). These contrasting results indicate that the degree of vulnerability to 

climate change of tree species in Sudanian zone may also vary according to local conditions. 

These local conditions can have various impacts on the life cycle of plants that can explain 

their degree of vulnerability to climate change. Although some studies in this country have 

reported the loss of certain tree species (Herrmann and Tappan, 2013; Gonzalez et al., 

2012), regional satellite images have shown an increase in vegetation cover due to improved 

land management and increases in rainfall this recent years (Brandt et al., 2015). Rainfall 

and temperature have been identified as the main factors explaining changes in trees and 

shrubs distributions in the Sudano-Sahelian region (Gonzales et al.,2001).  

Determining how the current distribution of certain species correlates with bioclimatic data, 

like temperature and precipitation, can be used to explore how changing climate conditions 

under different scenarios might affect the geographic distribution of species (Amiri et al., 

2020). This modeling approach is based on the hypothesis of the potential or fundamental 

niche of species (Hutchinson, 1957) and can help to understand climatic preferences of 

species (Pearson & Dawson, 2003). Predicting how tree species respond to climate change 

through their distribution is crucial for better planning of forest management strategies 

(Sinclair et al., 2010; Pecchi et al., 2019). However, few studies have investigated the 

potential impacts of climate change on forest tree species distribution in Senegal (Ndao et 

al., 2022; Sambou et al., 2024). Future research should examine the impact of climate 

change on the most valuable species in their natural habitats, mainly protected areas.  

The Sudanian zone is important for conserving biodiversity as it is one of the largest 

biodiversity hotspots of Senegal. It covers a large number of protected areas, including 

national parks and protected forests commonly named classified forests. Forest 
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management practices have historically focused on selective harvest of certain species, 

without considering potential climate change impacts on these species. Unfortunately, in this 

zone where many forests have been under management, this information on species range 

evolution under future climate is lacking for many species. To generate information for 

decision making on forest resources management, this study selected fifteen valuable 

species listed below to explore how climate conditions influence their likelihood of presence 

for different climatic scenarios. These species are of great importance for domestic and 

commercial uses, including energy, human consumption and traditional medicine (Ba et al., 

2006; Diop et al., 2011). Furthermore, these valuable species are under increasing pressure 

from human activities due to their intensive and unregulated harvesting (Sambou, 2004; 

MEDD, 2015). 

This study aimed to assess the current potential distribution of fifteen valuable species in 

the Sudanian zone of Senegal, and to project their potential distribution under three of the 

IPCC shared socioeconomic pathway (SSP) scenarios: SSP2-4.5, SSP3-7.0 and SSP5-8.5. 

SSP2-4.5 represents a low forcing pathway with growth and equity towards sustainability, 

SSP3-7.0 is the medium forcing scenario with medium climate change challenges, and 

SSP5-8.5 would be the most chaotic scenario under the assumption that there will be no 

mitigation action. In addition, this study will assess whether forests will maintain the 

environmental conditions required for these fifteen species under climate change scenarios. 

The results of many scientific studies show that national-scale range shifts southward is 

occurring (Bodian, 2014; Sagna et al., 2016; Mbow, 2009). Given the determinant role of 

climatic factors in the distribution of species in the Sudanese zone, it is expected that typical 

Sudanese species may shift their distribution, while Sahelo-Sudanese species may expand 

their range. Therefore, beyond species sensitive to climate, we expected differential 

responses due to species-specific climatic preferences. 
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3.4 Material and methods 

3.4.1 Studied species and their geographic localisation 
Fifteen woody species identified for their roles in the national economies and the intensity 

of the harvesting pressure they experience were selected (Sambou, 2004; Diop et al., 2011; 

Dieng et al., 2016). These species include Acacia macrostachya Reichenb., Anogeissus 

leiocarpus (DC.) Guill. et Perrot., Bombax costatum Pellegr. & Vuillet, Combretum 

glutinosum Perr.Ex DC, Combretum micranthum G. Don, Combretum nigricans Lepr., 

Cordyla pinnata (Lepr. ex A.Rich.) Milne-Redh., Daniellia oliveri (Rolfe) Hutch & Dalz, 

Detarium microcarpum Guill. & Perr., Lannea acida A. Richard., Parkia biglobosa (Jacq.) 

G.Don, Prosopis africana (G. et Perr.), Pterocarpus erinaceus Poir., Sterculia setigera Del. 

and Terminalia avicennioides Guill and Perr. These high- value species are widely 

distributed in the Sudanian zone, which covers approximately two-thirds of central and 

southern Senegal, located between 12°20' - 15°10' North and 11°20' - 16°75' West, within 

isohyets of 500 and 1200 mm (Figure 20). The biophysical context of this zone is mainly 

influenced by its geographical position and humid tropical climate. The Sudanian domain is 

situated south of the Sahelian domain, and differs from it in terms of climate and vegetation 

physiognomy. This zone has a climate characterised by two contrasting seasons: a dry 

season, which lasts from November to May, and a rainy season, which lasts from June to 

October. The average annual rainfall is estimated at 900 ± 200 mm, while the average 

annual temperature is 28°C (ANACIM, 2020). 
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Figure 20 Studied area of Sudanian bioclimatic domain in Senegal and location of 
the different forests studied, color-coded based on their management status (UMF = 
unmanaged forests, OMF = older managed forests > 10 years, NMF = newly 
managed forests < 10 years, CRF = community reserve forests). 
 

3.4.2 Species presence data  
Species presence-absence data for each of the fifteen species were the response variables 

for this study. Data points was generated based on their presence or absence in 2,398 plots 

of 20 x 20 m that were randomly distributed in the different forests following a stratified 

sampling design (Sambou, 2004). The geographic coordinates in the WGS84 system for 

each plot were recorded from twenty forests stands with different management statuses 
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grouped into four categories. Unmanaged forests (UMF) are forest that are officially 

protected against exploitation. Older managed forests (OMF) are forests that have been 

managed at least 10 years ago, whereas newly managed forests (NMF) have been 

managed in the last 10 years. Finally, community reserve forests (CRF) represent forest 

stands that have been heavily disturbed in the past and are continuously managed by local 

communities, unlike the UMF, OMF and NMF, which remain under the control of the national 

forestry administration. In collaboration with local communities and partners, the forestry 

service is responsible for the forest’s management. In Senegal, forest management is based 

on coppice-under high forest for a harvesting period of 25 years with a rotation period of 8 

years (République, 2018). Tree species are targeted based on their use for energy wood, 

lumber and service wood, and up to 50% of trees with a minimum diameter of 10 cm are 

removed during the harvest (République, 2018). 

3.4.3 Bioclimatic data 
The nineteen (19) bioclimatic variables provided by the World Clim database (Fick and 

Hijmans, 2017), and interpolated  at a resolution of 2.5 arc-minutes (~ 4.6 km) were used as 

potential predictors of species distributions in this study (Tableau 8). 
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Tableau 8 Bioclimatic variables used to generate models of potential distribution of 
species 
 

WorldClim 
code 

Abbreviated 
name 

Description 

BIO1  temp_mean_ann Annual Mean Temperature (oC) 
BIO2  temp_diff_day Mean Diurnal Temperature Range (Mean of monthly 

(max temp - min temp), oC)) 
BIO3  temp_iso Isothermality (BIO2/BIO7) (×100) 
BIO4  temp_season Temperature Seasonality (standard deviation ×100) 
BIO5 temp_max_mon Max Temperature of Warmest Month (oC) 
BIO6 temp_min_mon Min Temperature of Coldest Month (oC) 
BIO7  temp_diff_ann Temperature Annual Range (BIO5-BIO6, oC)) 
BIO8 temp_wetq Mean Temperature of Wettest Quarter (oC) 
BIO9 temp_dryq Mean Temperature of Driest Quarter (oC) 
BIO10 temp_warmq Mean Temperature of Warmest Quarter (oC) 
BIO11 temp_coldq Mean Temperature of Coldest Quarter (oC) 
BIO12 prec_ann Annual Precipitation (mm) 
BIO13 prec_max_mon Precipitation of Wettest Month (mm) 
BIO14 prec_min_mon Precipitation of Driest Month (mm) 
BIO15  prec_season Precipitation Seasonality (Coefficient of Variation, %) 
BIO16  prec_wetq Precipitation of Wettest Quarter (mm) 
BIO17 prec_dryq Precipitation of Driest Quarter (mm) 
BIO18 prec_warmq Precipitation of Warmest Quarter (mm) 
BIO19 prec_coldq Precipitation of Coldest Quarter (mm) 

 

We used the historical climate data from WorldClim, covering the period from 1970 to 2000, 

to fit the model to current presence-absence of the study species in Senegal. Then, we used 

the fitted models (described below) along with the future climate data from WorldClim to 

make projections for two-time horizons, 2041-2060 and 2081-2100, and three of the IPCC 

shared socioeconomic pathway (SSP) scenarios: SSP2-4.5, SSP3-7.0 and SSP5-8.5. 

SSP2-4.5 represents a low forcing pathway with growth and equity towards sustainability, 

SSP3-7.0 is the medium forcing scenario with medium climate change challenges, and 

SSP5-8.5 would be the most chaotic scenario under the assumption that there will be no 

mitigation action. For each time horizon and SSP, we averaged the output of 11 climate 

models available in WorldClim: ACCESS-CM2, BCC-CSM2-MR, CMCC-ESM2, EC-Earth3-
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Veg, GISS-E2-1-G, INM-CM5-0, IPSL-CM6A-LR, MIROC6, MPI-ESM1-2-HR, MRI-ESM2-0 

and UKESM1-0-LL. 

In order to avoid overfitting, the species distribution models and increase the accuracy of 

species occurrence predictions (Amiri et al., 2020), the following approach to select a subset 

of the least correlated predictors from the 19 bioclimatic variables. First, a principal 

component analysis was performed on the variables using the FactoMineR package (Lê et 

al., 2018) in the R statistical programming software (version 4.2.2) and a preliminary set of 

predictors was selected by visual inspection of the PCA plot, choosing only 1 variable among 

each set of highly-correlated ones. Then, the variance inflation factor (VIF) was used to 

evaluate multicollinearities in this set of predictors, and a minimal number of predictors was 

removed if necessary, until all VIFs were less than 10. 

3.4.4 Species distribution models 
A separate generalized linear mixed model (GLMM) was fit to the data of each species, 

relating its probability of presence to a linear combination of the bioclimatic variables with a 

logit link (Guisan et al., 2002). The lme4 package in R (Bates et al., 2015) was used to fit 

the models. The values of the bioclimatic variables during the reference period (1970-2000) 

were extracted from the WorldClim data at the geographic position of each of the 2398 plots. 

Standardized versions of the bioclimatic predictors (subtracting their mean across all plots 

and dividing by their standard deviation) were used as inputs to the models. As the plots 

were grouped into grid squares within each forest, the forest and grid square were used as 

random effects in the models to account for the spatial structure of the data. For each future 

time horizon and climate scenario, we produced predictions of the probability of presence of 

each species across the full study area (Sudanian zone of Senegal) using the predict 

function in the terra package in R (Hijmans, 2024). 
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3.5 Results 

3.5.1 Selection of bioclimatic predictors 
Based on the position of the 19 variables in the PCA (Figure 21), the five following bioclimatic 

variables were selected for the models: annual mean temperature (temp_mean_ann), 

maximum temperature of warmest month (temp_max_mon), minimum temperature of the 

coldest month (temp_min_mon), annual precipitation (prec_ann), and precipitation 

seasonality (prec_season). These bioclimatic variables were considered as important 

predictors of species distribution and had correlation values which were relatively acceptable 

(pairwise Pearson correlation coefficient < 0.7 and VIF < 7). 

 

Figure 21 Principal Component Analysis plot for the nineteen bioclimatic variables 
(defined in Tableau 8). 
 

Table 9 presents the mean value of each of the selected bioclimatic variables across the 

Sudanian domain of Senegal (Figure 20), for the reference period 1970-2000, and those 
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projected for 2041-2060 and 2081-2100 for each of the three climate scenarios. The results 

indicate that the mean annual temperature is expected to increase in the region for all SSPs 

considered, with a divergence in temperature changes becoming more pronounced over 

time. On average, an increase of 2.4°C, 3.1°C, and 3.8°C is noted for SSP2, SSP3, and 

SSP5, respectively, when compared to the reference period. Other temperature metrics (for 

the warmest and coldest months) follow approximatively the same tendency as mean annual 

temperature. 

Regarding precipitation metrics, there is some variability depending on the scenarios. A 

slight increase in average precipitation is expected for SSP2. The total annual precipitation 

in the region, which is approximately 850.5 mm/year for the reference period, is expected to 

increase to approximately 887.5 mm for the first period of SSP2 (2041-2060) and to 886 mm 

in the second period (2081-2100) of this scenario. In contrast, the SSP3 scenario shows 

stability in the first period and a decrease in the second period. The largest declines for both 

periods are observed in SSP5. As for precipitation seasonality, all its values exceed 100% 

which indicate a high intra-annual variability. 

Temperature rise combined with a lack of precipitation will lead to an increase in 

evapotranspiration. This indicates that the climatic context in the study region will be 

characterized by water stress. 



110 
 

Tableau 9 Mean value across the study area of the bioclimatic variables used in the 
species distribution models. See Table 8 for variable definitions. 
 

 

3.5.2 Importance of bioclimatic variables in species distribution prediction models 
Depending on species, bioclimatic variables show various effects (Tableau 10). Mean 

temperature has a significant negative effect on the predicted distribution of Acacia 

macrostachya, Bombax costatum, Combretum micranthum, Cordyla pinnata and Sterculia 

setigera, while its effect is positive for Anogeissus leiocarpus. Apart from Acacia macotachya 

and Combretum micranthum (positive effect), maximum temperature of the warmest month 

has a significant negative effect on Daniallia oliveri, Detarium microcarpum, Parkia 

biglobosa and Pterocarpus erinaceus and a positive effect on Acacia macrostachya and 

Combretum micranthum. As for the minimum temperature of the coldest month, it has a 

negative effect only on Prosopis africana. However, for other species, namely Bombax 

costatum, Combretum micranthum, Cordyla pinnata, Pterocarpus erinaceus, and Sterculia 

setigera, it has a positive effect. 

Regarding precipitation metrics, an increase in annual precipitation had a significant positive 

effect on the size of the predicted distribution area of Combretum nigricans, Daniellia oliveri, 

Scenarios temp_mean_ann temp_max_mon temp_min_mon prec_ann prec_season 
1970-2000 27.6 38.8 16.3 850.5 135.7 

SSP2, 
2041-2060 

29.5 40.6 18.4 887.5 137.4 

SSP2, 
2081-2100 

30.4 41.5 19.2 886.0 137.4 

SSP3, 
2041-2060 

29.8 40.8 18.6 851.3 136.2 

SSP3, 
2081-2100 

31.7 42.6 20.8 783.7 133.7 

SSP5, 
2041-2060 

30.0 41.0 18.8 824.8 134.6 

SSP5, 
2081-2100 

32.7 43.5 21.8 762.5 133.2 
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Detarium microcarpum, Lannea acida, Parkia biglobosa, Pterocarpus erinaceus and 

Terminalia avicennioides, but a negative effect for other species, including Acacia 

macrostachya, Combretum glutinosum and Combretum micranthum. Similarly, a greater 

seasonality of precipitation would negatively and significantly impact the distribution of 

Bombax costatum, Combretum glutinosum, Pterocarpus erinaceus and Sterculia setigera. 

It is worth noting that none of the studied species showed any positive effects from this 

seasonality of precipitation. 

Tableau 10 Coefficients values (standard error in parentheses) for the effect of 
bioclimatic variables on the logit of the probability of presence of each species. The 
standardized coefficients represent the effect of an increase of one standard 
deviation (calculated across the study area for the 1970-2000 reference period) for 
each variable. Asterisks denote levels of significance (* 0.01< p < 0.05, ** 0.001 < p < 
0.01, *** p < 0.001). 

Species temp_mean 
_ann 

temp_max 
_mon 

temp_min 
_mon 

prec_ann prec_season 

Acacia macrostachya -2.1* (0.9) 1.9* (0.8) 0.8 (0.7) -2.1** (0.8) -0.7 (0.9) 

Anogeissus leiocarpus 1.7** (0.6) -0.3 (0.5) -0.3 (0.4) -0.6 (0.5) 0.3 (0.6) 

Bombax costatum -1.3**(0.5) -0.3(0.4) 1.1**(0.4) 0.2(0.4) -1.5**(0.5) 

Combretum glutinosum 0.2(0.9) -1.6(0.8) 0.4(0.7) -2.4**(0.8) -2.8**(1.0) 

Combretum micranthum -1.9***(0.5) 1.5**(0.5) 1.6***(0.4) -1.0*(0.4) -1.0(0.6) 

Combretum nigricans -0.5(-0.9) 0.8(0.) 0.1(0.6) 1.9**(0.6) 1.1(0.8) 

Cordyla pinnata -1.2**(0.5) 0.0(0.4) 0.6*(0.3) 0.6(0.4) -0.6(0.4) 

Daniellia oliveri 2.3(2.3) -2.7*(1.3) -0.8(2.0) 4.6*(2.3) 2.0(2.0) 

Detarium microcarpum 0.9(0.5) -1.4***(0.3) -0.8(0.5) 2.3***(0.5) 0.6(0.5) 

Lannea acida 0.2(0.4) -0.4(0.3) 0.1(0.3) 0.8**(0.3) -0.1(0.3) 

Parkia biglobosa 2.3(1.3) -1.7**(0.6) -1.2(1.1) 3.0**(1.1) 1.6(1.1) 

Prosopis africana 0.8(0.9) -0.3(0.8) -1.3*(0.7) 1.2(0.7) 0.7(0.8) 

Pterocarpus erinaceus -0.8(0.6) -0.9*(0.5) 0.9***(0.4) 1.0*(0.4) -1.4**(0.5) 

Sterculia setigera -1.1(0.4) 0.4(0.3) 0.7*(0.3) -0.5(0.3) -0.8*(0.4) 

Terminalia avicennioides -0.8(0.6) -0.7(0.4) 0.2(0.5) 1.4***(0.4) -0.5(0.7) 
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3.5.3 Evolution of mean species presence under different climate scenarios 
Table 11 summarizes the mean probability of species presence predicted by the fitted 

models, for the reference period and two future time horizons for each of the climate 

scenarios. 

Seven species, namely Acacia macrostachya, Bombax costatum, Combretum micranthum, 

Cordyla pinnata, Pterocarpus erinaceus, Sterculia setigera and Terminalia avicennioides, 

which have low to moderate frequencies in the study area in the current climate,  experience 

a major decrease of their potential distribution in all future scenarios and may be completely 

lost under the worst scenario. In contrast, Anogeissus leiocarpus and Parkia biglobosa 

become highly frequent present in the future climate scenarios. The remaining six species, 

from the rarely present Prosopis africana to the very widely distributed Combretum 

glutinosum, show less drastic and less consistent changes across scenarios, although 

Combretum nigricans and Detarium microcarpum show a large decrease in potential 

distribution for the worst scenario and longest time horizon (Tableau 11). 

Tableau 11 Probability of high-value species presence according to the different 
scenarios. 

Species 1970-
2000 

SSP2, 
2041-
2060 

SSP2, 
2081-
2100 

SSP3, 
2041-
2060 

SSP3, 
2081-
2100 

SSP5, 
2041-
2060 

SSP5, 
2081-
2100 

Acacia macrostachya 0.41 0.05 0.01 0.05 0.05 0.05 0.00 

Anogeissus 
leiocarpus 

0.04 0.75 0.93 0.82 0.99 0.87 0.99 

Bombax costatum 0.27 0.01 0.00 0.01 0.00 0.01 0.00 

Combretum 
glutinosum 

0.99 0.93 0.86 0.96 0.95 0.98 0.92 

Combretum 
micranthum 

0.05 0.00 0.00 0.01 0.00 0.01 0.00 

Combretum nigricans 0.25 0.33 0.33 0.25 0.12 0.19 0.08 

Cordyla pinnata 0.27 0.02 0.00 0.01 0.00 0.01 0.00 

Daniellia oliveri 0.07 0.15 0.19 0.11 0.09 0.09 0.10 
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3.5.4  Evolution of species distribution under climate scenarios 
The potential distribution areas of the fifteen studied species were modelled using the three 

different scenarios, compared to the reference model for the period 1970-2000. Our results 

indicate that the distribution areas of species changes depending on the scenario and 

period. In general, the potential distribution area of the species under study shows various 

patterns (expansion, restriction and southwest trajectory). For instance, Acacia 

macrostachya, which is widely present in the northern part of the studied zone, experiences 

a large decrease in its probability of presence across the zone, regardless of the specific 

scenario (Figure 22). Unlike Acacia macrostachya, the time horizon seems favorable for the 

development of Anogeissus leiocarpus (Figure 23). Indeed, its potential distribution area 

shows a significant increase in both the different scenarios and the two time periods. 

Furthermore, this trend is also observed and becomes more pronounced for the second 

period (2081-2100) and the chaotic scenario of environmental conditions. Initially present in 

a small part of the extreme north-east of the study area, the species' distribution area would 

expand to the entire Sudanian zone from east to west and from north to south. However, its 

presence in the extreme southwest is only observed in the second period of the chaotic 

scenario of environmental conditions in which the species would be present throughout the 

studied area. The evolution of this species seems to depend much more on the time horizon 

than on the climatic conditions. 

Detarium 
microcarpum 

0.12 0.12 0.10 0.08 0.03 0.06 0.02 

Lannea acida 0.31 0.37 0.38 0.35 0.33 0.33 0.33 

Parkia biglobosa 0.06 0.28 0.42 0.24 0.38 0.21 0.51 

Prosopis africana 0.01 0.02 0.03 0.01 0.00 0.01 0.00 

Pterocarpus 
erinaceus 

0.31 0.07 0.03 0.06 0.01 0.05 0.00 

Sterculia setigera 0.10 0.01 0.00 0.01 0.00 0.01 0.00 

Terminalia 
avicennioides 

0.10 0.01 0.00 0.01 0.00 0.01 0.00 
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It can be expected that Bombax costatum, which is initially fairly scattered, will completely 

disappear from the area under study over the specified time horizon (Figure 24). 

As for the different Combretum species, we noted various patterns. Combretum glutinosum 

which was initially present in the entire Sudanian zone will experience a decrease over time 

during all three scenarios (Figure 25). Indeed, in all scenarios, the area of its distribution 

decreased with the most significant decline occurring in the second period of all scenarios 

and mostly that of the SSP2.  During this second period of all scenarios, we also noted that 

this decline is affecting several different parts of the region. In the SSP2 scenario, the decline 

will occur in the far east and south, whereas in the SSP3 and SSP5 scenarios, this decrease 

will happen in the south-western and in extreme eastern parts, respectively (Figure 25). 

Regarding Combretum micranthum which was initially weakly present, it is expected to 

completely lose its potential distribution area over time regardless the specific climatic 

scenario (Figure 26). Originally, the species had a moderate local distribution in the southern 

part of the study area. Depending on the scenario, its range shows two different trends. In 

the SSP2 and SSP3 scenarios it will increase, whereas in SSP5 it will decrease. The 

increase observed in the SSP2 scenario is maintained in the two-time horizons considered, 

while in the SSP3 scenario this increase is generally observed only in the second time 

horizon. In SSP5, the distribution of this species decreases compared to the reference 

situation. This trend continues until the second period, where it is very weak in the south-

west of the region. (Figure 26). As for Combretum nigricans, which occurs mainly in the 

southern area of the region, it is projected to expand further south in the SSP 2 and SSP 3 

scenarios, particularly in the second time period. Under SSP5, however, its distribution is 

expected to decrease (Figure 27). This is particularly true in the second period, when it 

decreases significantly towards the extreme south (Figure 27). 

Cordyla pinnata is currently found with a relatively high probability in the southern and 

extreme western parts of the region (Figure 28). However, it is expected to decrease 

significantly in all climate scenarios and time horizons, except in the second period of SSP5, 

where it is predicted to disappear completely from the study region (Figure 28). 
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Daniellia oliveri, initially common in the western part of the region, will expand its range 

further south. This increase will be more pronounced in the second period of the SSP2 and 

SSP3, and to a lesser extent in the SSP5 (Figure 29). The distribution area of Detarium 

microcarpum generally decreased, except in the first period of SSP2, where it remained 

relatively similar to that of the reference period. In the second period of SSP5, this species 

that was more frequent in the south-western part, experienced a range restriction towards 

the extreme west (Figure 30). Lannea acida will experience a moderate expansion of its 

area of distribution in all scenarios and in both time periods. This species was originally 

found only in the southwest. In the future, it will be present in the entire southern strip of the 

region (Figure 31). Parkia biglobosa, a species initially more abundant in the southwest, 

tends to expand its range in all climate scenarios (Figure 32). However, the extent of this 

expansion varies according to the scenario and the time horizon. It covers almost the entire 

southern region and is more pronounced in the second study period in all climate scenarios. 

The expansion in SSP5 and, to a lesser extent, in SSP2 compared to SSP3 is of great 

importance (Figure 32). 

Prosopis africana, a rare species, is likely to disappear in all climate scenarios and time 

periods (Figure 33). Pterocarpus erinaceus would also have a drastic reduction in 

distribution. In all scenarios and time horizons, this species which currently occupies the 

extreme west and almost the entire southern part of the region, would experience a 

significant loss of its range (Figure 34). It would eventually be restricted to the extreme south 

and west of the region. In the worst scenario, it would only be present in very small areas in 

the extreme southwest of the study area. (Figure 34). Similar to Prosopis africana, Sterculia 

setigera, weakly represented in the eastern part of the region, is likely to disappear in all 

scenarios and time horizons (Figure 35). Terminalia avicennioides, a species originally 

found in the extreme southwest, will experience a significant reduction in its range. Its range 

will be restricted to a small area in the extreme southwest in all climate scenarios and time 

periods, except in the chaotic scenario where it disappears completely (Figure 36). 
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Figure 22 Potential distributions of Acacaia macrostachya for the present (1970-
2000) and for the future under three different climate change scenarios (SSP245, 
SSP370, SSP585) for two periods (2041-2060 and 2081-2100) 
  
 
 
 
 
 
 

 

 

 

 

 
Figure 23 Potential distributions of Anogeissus leiocarpus for the present (1970-
2000) and for the future under three different climate change scenarios (SSP245, 
SSP370, SSP585) for two periods (2041-2060 and 2081-2100) 
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Figure 24 Potential distributions of Bombax costatum for the present (1970-2000) 
and for the future under three different climate change scenarios (SSP245, SSP370, 
SSP585) for two periods (2041-2060 and 2081-2100) 
 

 

 

 

 

 

 

 
Figure 25 Potential distributions of Combretum glutinosum for the present (1970-
2000) and for the future under three different climate change scenarios (SSP245, 
SSP370, SSP585) for two periods (2041-2060 and 2081-2100) 
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Figure 26 Potential distributions of Combretum micranthum for the present (1970-
2000) and for the future under three different climate change scenarios (SSP245, 
SSP370, SSP585) for two periods (2041-2060 and 2081-2100) 
 

 

Figure 27 Potential distributions of Combretum nigricans for the present (1970-2000) 
and for the future under three different climate change scenarios (SSP245, SSP370, 
SSP585) for two periods (2041-2060 and 2081-2100) 
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Figure 28 Potential distributions of Cordyla pinnata for the present (1970-2000) and 
for the future under three different climate change scenarios (SSP245, SSP370, 
SSP585) for two periods (2041-2060 and 2081-2100) 
 

 

Figure 29 Potential distributions of Daniellia oliveri for the present (1970-2000) and 
for the future under three different climate change scenarios (SSP245, SSP370, 
SSP585) for two periods (2041-2060 and 2081-2100) 
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Figure 30 Potential distributions of Detarium microcarpum for the present (1970-
2000) and for the future under three different climate change scenarios (SSP245, 
SSP370, SSP585) for two periods (2041-2060 and 2081-2100) 
 

 

Figure 31 Potential distributions of Lannea acida for the present (1970-2000) and for 
the future under three different climate change scenarios (SSP245, SSP370, 
SSP585) for two periods (2041-2060 and 2081-2100) 
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Figure 32 Potential distributions of Parkia biglobosa for the present (1970-2000) and 
for the future under three different climate change scenarios (SSP245, SSP370, 
SSP585) for two periods (2041-2060 and 2081-2100) 
 

 

Figure 33 Potential distributions of Prosopis africana for the present (1970-2000) 
and for the future under three different climate change scenarios (SSP245, SSP370, 
SSP585) for two periods (2041-2060 and 2081-2100) 
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Figure 34 Potential distributions of Pterocarpus erinaceus for the present (1970-
2000) and for the future under three different climate change scenarios (SSP245, 
SSP370, SSP585) for two periods (2041-2060 and 2081-2100) 
 

 

Figure 35 Potential distributions of Sterculia setigera for the present (1970-2000) 
and for the future under three different climate change scenarios (SSP245, SSP370, 
SSP585) for two periods (2041-2060 and 2081-2100) 
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Figure 36 Potential distributions of Terminalia avicennioides for the present (1970-
2000) and for the future under three different climate change scenarios (SSP245, 
SSP370, SSP585) for two periods (2041-2060 and 2081-2100) 
 

3.6 Discussion 

We investigated how climate change may affect the potential range of fifteen high-value 

species from an ecological niche modelling based on presence-absence data. We expected 

and found differences in species distribution changes which is not surprising given specific-

species responses to climate conditions. We found that nine out of the fifteen high-value 

species would be completely lost, two will remain relatively stable in their range while only 

three would expand their distribution or maintain their suitable range. The differences from 

one species to another is consistent with the growing literature in many biogeographical 

zones (Brice et al., 2019; Dyderski et al., 2018; Mkala et al., 2022). One possible explanation 

of this difference could be related to species performance to a changing climate (Muller et 

al., 2019). Changing of climatic conditions can compromise the survival and development of 
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a wide variety of species and exert a range of influences on the life cycle of plants. There 

may be both direct and indirect consequences on valuable species (Valladares et al., 2014; 

Bocedi et al., 2013). The quality of habitat for plant species is likely to be influenced by 

climate change in a number of ways. Some species will be able to adapt by colonizing new 

areas, while others will be forced to disappear from their existing habitats (Urban, 2015; Van 

der Putten et al., 2010). We also found that shifts in high-value species ranges are expected 

to be more severe by 2081-2100 compared to 2041-2060 as found by Sambou et al. (2024). 

This indicates that long-term effects of environmental changes on species are critical 

because even if climatic conditions improve, a species in decline will not necessarily see its 

potential range expand (Harrison et al., 2006). 

It is worth noting with our models that the range of nine species namely Acacia 

macrostachya, Bombax costatum, Cordyla pinnata, Combretum micranthum, Detarium 

microcarpum, Prosopis africana, Pterocarpus erinaceus, Sterculia setigera and Terminalia 

avicennioides would drastically decline under SSP 245 and SSP 370 and would be 

completely lost in the most drastic scenario (SSP 585). This finding supports recent studies 

which point out the worst impact of climate change on species in the region (Agwu et al., 

2020; Lompo et al., 2021; Sambou et al., 2024). In many western African countries, a shift 

of bioclimatic regions is expected (Da, 2010). The decline of these species suggests that 

under climate change scenarios, the Senegalese Sudanian zone may not contain 

environmental conditions that are favorable to their maintenance. This could be explained 

by the worsening environmental conditions in West Africa as climate change proceeds. 

According to IPCC projections, in West Africa, 2°C warming is expected to reduce 

precipitation in the western part of West africa,where this study took place, leading to a drier 

and arid climate. This projection is confirmed by our finding who demonstrate an increase 

of temperature metrics for all SSPs considered. This increase is estimated to vary between 

2.4°C to 3.8°C from SSP2 to SSP5 compared to the reference scenario. It is known that if 

warming exceeds 3°C, droughts will become more frequent (IPCC, 2022). This is confirmed 

by our results on annual precipitation which predict a decrease over time even if we noted 

a certain variability. This variability is also consistent with the high estimated value of 
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precipitation that is more than 100 %.  These results indicate that the climatic context in the 

study region will be characterized by water stress.  

We also found that the nine species that are declining under climate change share a 

common trait in that, either temperature exclusively (C. pinnata and P. africana), only 

precipitation (C. nigricans and T. avicennioides) or both temperature and precipitation 

metrcs (A. macrostachya, B. costatum, C. micranthum, P. erinaceus and S. setigera) 

adversely affect their potential distribution. This result suggests that it may be relevant to 

explain the potential distribution of high-value species related to climate change scenarios. 

For instance, our finding on the decline of Cordyla pinnata which is consistent with that of 

Sambou et al. (2024) who have found a drastic change in its distribution under SSP 585, 

could be linked with the negative effect of mean temperature (BIO 1) on its distribution. This 

finding is in accordance with the previous study who highlighted the greatest contribution of 

mean temperature of the coldest quarter (BIO 11) that cause the decrease of Cordyla 

pinnata (Sambou et al., 2024). One possible explanation of our result could be linked to the 

high sensitivity to desiccation of its fruits (berries) which have limited ability to resist in a 

hotter environment.  

Our models also predict the decline of Bombax costatum. This result is consistent with that 

of Deguenon et al. (2021) who has shown an expansion of its unsuitable habitat in Benin.  

However, our finding is contrasting to the expansion of its range predicted in Mali (Coulibaly 

et al., 2023). B. costatum saplings are sensitive to water stress and this could explain a 

decline under the future climate (Zerbo et al., 2023). But this species is also known to have 

high ability of vegetative regeneration (Ouédraogo and Thiombiano, 2012) which could help 

adult trees to resist to more arid conditions. 

As for Pterocarpus erinaceus, its decline found from this study is consistent with the finding 

of Biaou et al (2023) and Adjonou et al (2020) who demonstrated a significant reduction of 

this species under future climate scenarios in Benin and Senegal, respectively. In contrast, 

Adjonou et al (2020) highlighted an expansion of this species in other countries of West 

Africa. Our models show that maximum temperature of warmest month is the leading cause 
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of the decline. This result is in accordance with Biaou et al (2023) who highlighted the 

greatest influence of temperature metrics (BIO 2 and BIO 3). But for Adjonou et al (2020), 

annual precipitation (BIO 12) followed by temperature seasonality (BIO 4) are the most 

import precipitation metrics than determine the distribution of P. erinaceus in West Africa. 

Whatever the importance of these metrics on its distribution under future climate, 

Pterocarpus erinaceus is known as a threatened species both at global and national levels 

and its saplings are very sensitive to desiccation during dry season (Barstow, 2018; Groves 

et Rutherford, 2016). This could increase the risk of local extinction of Pterocarpus erinaceus 

in the region. 

Additionally, our models indicated that Combretum nigricans would be relatively less 

affected compared to those previous species, while Detarium microcarpum, Lannea acida 

would maintain a relatively stability of their range. This result from Combretum nigricans and 

Danielia oliveri could be linked to the positive impact of annual precipitation (BIO 12) as 

demonstrated by our models. As for Detarium microcarpum, its distribution would be 

positively affected by this annual precipitation metric but negatively affected by the maximum 

temperature of the warmest month (BIO 5). This simultaneous positive and negative effect 

may make a balance and could explaining the relative stability of its range. In contrast, Agbo 

et al. (2019) predicted an increase of the distribution of D. microcarpum in Benin over 2050 

due to projected increase in rainfall which confirm our finding on the positive effect of annual 

precipitation on D. microcarpum distribution. This sensitivity of S. setigera to precipitation 

has been highlighted in Togo by Atakpama et al. (2016) who indicated that the vulnerability 

of S. setigera would increase with climate change due to water scarcity. 

In contrast to previous species, we found an expansion of the range of Anogeissus 

leiocarpus, Parkia biglobosa and likely, a slight decrease in the range of Combretum 

glutinosum. One possible explanation of the expansion of A. leicarpus could be linked to the 

positive effect of mean temperature on its range as demonstrated by our models, while for 

Parkia biglobosa, we found both positive effect with annual precipitation (BIO 12) and 

negative effect with maximum temperature of the warmest month (BIO 5). This simultaneous 
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positive and negative effect can be balanced and could explain the relative increase of its 

the range.   This result from Parkia biglobosa is in accordance with the findings in Sudanian 

zone of Benin, where Parkia biglobosa exhibits resistance to future environmental conditions 

(Ayihouenou et al., 2016; Dotchamou et al., 2016). In Sudanian zone, Parkia biglobosa is 

contributing to the resilience of agroforestry systems to climate change due its specific 

characteristics (Rolo et al., 2023). In addition, our models show that Parkia biglobosa will 

likely expand further south in the Sudanian zone. This finding is in accordance with the 

continuous increase in the size of the population of Parkia biglobosa in some agrosystems 

of this study area (B. Sambou, personal communication, February 2024). Given that 

changes of environmental conditions are also driven by local factors, it is probable that the 

magnitude of changes will differ within the Sudanian zone. But future studies that integrate 

variations in local conditions could help understand the leading cause of this expansion and 

its resistance to a changing of climate.  

Regarding Combretum glutinosum, we found a slight decrease on its future distribution that 

could be linked to the negative effect of both annual precipitation and precipitation 

seasonality. Despite this marginal reduction, the models show that most of the Sudanian 

zone will remain suitable for this species. This result is not surprising because Combretum 

glutinosum is very common, and is known to thrive in hotter and drier conditions in the 

Sudanian and Sahelian domains (Thombiano et al., 2006; Sambou, 2004). 

In this study, we only focused on temperature and precipitations metrics and demonstrated 

that the changing of this climatic variables is key driver of future distribution of high-value 

species in the Sudanian zone. However, favorable or unfavorable climatic conditions alone 

cannot guarantee species survival. Vulnerability of tree species to climate change is 

undoubtedly influenced by various factors beyond climate, like species traits which could 

constraint or facilitate their establishment (Boakye et al., 2023; Butt & Gallagher, 2018; 

Chuang & Peterson, 2016). For instance, differences in species ability to compete can lead 

to redistribution of dominance between species (Cavin et al., 2013). Species competitive 

ability traits like vegetative regeneration is predicted to be prominent in Sudanian zone and 
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could be beneficial to species survival in hotter and drier climate (Niang et al., 2024). This 

vegetative regeneration ability is more versatile and efficient across a wider range of 

environments. Both A. leiocarpus and C. glutinosum are known to have high vegetative 

reproductive capacity and rapid growth rates allowing them to adapt in a context of water 

scarcity (Osborne et al., 2018; Néké et al. (2006). In a context of water scarcity, species with 

deep roots like A. leiocarpus will have greater chance to access to water resources in the 

soil (Boakye et al., 2023; Hennenberg et al., 2005). 

3.7 Conclusion 

The findings of this study suggest a multi-faceted vulnerability of high-value species to 

climate change in the Sudanian zone. Nine out of the fifteen high-value species would be 

completely lost under future scenarios, two will maintain a relatively stability of their range 

while only three would expand or maintain their suitable range. This situation is very 

concerning from a conservation perspective, as it is predicted that Sudanian climatic 

conditions will likely become unsuitable for most of high-value species. This finding is 

valuable for developing appropriate adaptive forest management strategies to ensure long-

term resilience of species. To sustain forest management urgent actions like developing 

specific management plan and monitoring scheme for most vulnerable tree species. 

Furthermore, it should be considered whether the prediction models are sufficient to include 

these particularly sensitive species in Red Lists as extinction risk is also inferred from 

measures of change in range area. Although, it may be beneficial for future research to 

consider additional variables not included in the present work, like other environmental 

variables and species' capacity for dispersal that may affect their geographical distribution. 
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CONCLUSION GÉNÉRALE 

L’aménagement forestier est présenté comme la principale stratégie pour atteindre l’objectif 

double de conserver la biodiversité et de fournir du bois et d’autres produits forestiers aux 

populations. Cependant, compte tenu de la demande croissante en produits forestiers, les 

chances de succès de l’aménagement peuvent être limitées notamment en ce qui concerne 

son objectif de conservation (FAO, 2020). En outre, bien qu’il existe encore des incertitudes 

sur les projections, on prévoit que le changement global, impliquant une diminution des 

précipitations et une augmentation de la température, conduira à un impact négatif sur la 

biodiversité forestière (IPCC, 2022). Ces enjeux de la conservation de la biodiversité sont 

cruciaux dans un pays comme le Sénégal où le bois constitue la principale source d’énergie 

de cuisson pour les ménages et représente une part importante de l’économie nationale 

(ANSD, 2018). De plus, plusieurs espèces végétales forestières sont intensément récoltées 

pour l’alimentation et les soins de santé (Mbaye et al., 2016 ; Dieng et al., 2016). Cette 

demande récurrente et croissante en produits forestiers avec des pratiques non durables 

est déterminante dans la dynamique des écosystèmes forestiers (Sambou, et al., 2008 ; 

Faye et al., 2022a). Les forêts primaires ont été progressivement remplacées par des forêts 

secondaires généralement dégradées et les populations de nombreuses espèces végétales 

se caractérisent par un problème de régénération (Gonzalez et al., 2012 ; Tappan et al., 

2004). Ces contraintes de régénération naturelle touchent particulièrement les espèces 

d’arbres de grande valeur socio-économique (Hermann et Tappan, 2013 ; Sambou, 2004). 

Ces espèces de valeur sont également les espèces ciblées par l’aménagement forestier. Et 

même si l’aménagement forestier vise à conserver les espèces et rendre les forêts 

économiquement rentables et socialement utiles, il est susceptible de changer la 

composition des communautés végétales (chapitre 2). En retour, la composition en espèces 

est susceptible de changer en raison des différentes stratégies de réponses des espèces 

aux perturbations (Chave et al., 2009; Violle et al., 2007). 

Cette thèse se questionne ainsi sur la situation actuelle et future de la biodiversité forestière 

au Sénégal, notamment en zone soudanienne où plusieurs forêts ont été aménagées et où 
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se concentrent la majeure partie des forêts protégées communément appelées forêts 

classées (République, 2018). C’est une question multifacette qui peut être explorée de 

différentes façons. Outre l’objectif de connaitre les effets des pratiques d’aménagement 

forestier sur les indicateurs de la biodiversité et des stocks de carbone (chapitre 2), cette 

thèse cherchait aussi à explorer les traits fonctionnels permettant d'expliquer et de prédire 

la présence des espèces dans les différentes forêts en fonction de leur statut 

d’aménagement et leur niveau de perturbation (chapitre 3). La relation entre l’utilisation de 

l’espèce et sa présence dans une forêt a également été étudiée dans ce même chapitre 3. 

Finalement, cette étude cherche à connaître si dans cette zone soudanienne, les forêts 

maintiendront les conditions environnementales requises pour que les espèces de valeur y 

persistent sous différents scénarios de changement climatique (chapitre 4). 

Trois hypothèses principales ont guidé les travaux de cette thèse. Premièrement, 

l’hypothèse d’une similarité de la biodiversité et des stocks de carbone entre les forêts non 

aménagées et les différentes forêts aménagées (forêts anciennement aménagées, forêts 

récemment aménagées et les réserves communautaires forestières), en raison 

principalement de l’effet positif de l’ouverture de la canopée (Langridge et al., 2023). 

Deuxièmement, considérant que les pratiques d’aménagement génèrent un stress 

physiologique, il était attendu une prépondérance des traits fonctionnels liés à des capacités 

compétitive et colonisatrice à travers une forte régénération qui permet aux espèces 

d’exploiter les ouvertures. Dans ce même ordre d’idée, l’hypothèse d’une influence négative 

de l’utilisation des espèces sur leur présence a été formulée à cause de la récolte sélective 

des arbres pour répondre à une demande énergétique (PROGEDE, 2008). Troisièmement, 

compte tenu du rôle déterminant des facteurs climatiques dans la répartition des espèces, 

il est probable que plusieurs espèces puissent modifier leur répartition en lien avec 

l’aridification attendue dans la région (Sagna et al., 2016 ; Mbow, 2009). A la lumière de ces 

hypothèses, les résultats apportent de nouvelles connaissances scientifiques avec des 

implications pour l’aménagement forestier durable en zone soudanienne. Plus encore, ces 

résultats aboutissent à différentes recommandations et ouvrent plusieurs pistes de 

recherche qui permettront d’améliorer les stratégies d’aménagement forestier au Sénégal. 
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Contribution aux connaissances scientifiques. D’abord, le chapitre 2 de cette 

thèse s’appuie sur des données d’inventaire forestier de vingt forêts incluant des forêts non 

aménagées, des forêts anciennement aménagées, des forêts récemment aménagées et 

des réserves communautaires forestières pour comparer plusieurs indicateurs de 

biodiversité entre ces différentes forêts. Ensuite, dans le chapitre 3, des données de 

présence-absence de la régénération naturelle de vingt espèces de valeur combinées aux 

valeurs de leurs traits fonctionnels de régénération naturelle ont permis de faire une 

prédiction de la présence de ces espèces dans les différentes forêts. Enfin, l’utilisation de 

différentes variables bioclimatiques ont aidé à projeter l’évolution future de l’aire de 

répartition des espèces de valeur. Les résultats obtenus se résument principalement aux 

points suivants : 1) les effets contrastés de l’aménagement forestier sur les indicateurs de 

biodiversité, l’effet filtre de l’aménagement forestier pour 2) la prépondérance de la 

régénération végétative et 3) la prédominance des arbres moins grands et finalement 4) le 

déclin annoncé par le changement climatique de plusieurs espèces de valeur.  

Effets contrastés de l’aménagement forestier sur les indicateurs de 
biodiversité. Globalement, il est ressorti que les vingt forêts étudiées comptent au moins 

183 espèces dont 152 espèces d’arbres matures contre 163 espèces d’arbres juvéniles. 

Les résultats sur la richesse spécifique moyenne et les autres indicateurs aux différentes 

échelles de diversité alpha, bêta et gamma confirment l’hypothèse d’une similarité de 

diversité des arbres entre les forêts non aménagées et les différentes forêts aménagées en 

raison des perturbations courantes dans les forêts non aménagées. Plus encore, les 

résultats mettent en évidence que les perturbations courantes selon leur intensité expliquent 

mieux la variation de la diversité des arbres matures dans les différentes forêts, quel que 

soit leur statut d’aménagement. Ces résultats s’expliquent par divers processus, dont l’effet 

positif de l’ouverture de la canopée et la contribution des espèces inutilisées sur la 

biodiversité (Langridge et al., 2023; Chaudhary et al., 2016). Cependant, ils seraient aussi 

en lien avec la longue histoire de perturbations anthropiques auxquelles ces forêts 

aménagées ou non ont été soumises et des différences dans les réponses 

écophysiologiques des espèces aux perturbations (Langridge et al., 2023). En revanche, en 
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comparant les forêts aménagées entre elles, une tendance à la récupération résilience est 

notée, notamment avec les résultats sur les forêts anciennement aménagées qui 

s’apparentaient plus aux forêts non aménagées qu’aux forêts récemment aménagées ou 

qu’aux réserves forestières communautaires. Dans ce processus de restauration, il importe 

de souligner qu’à long terme, une diminution de la diversité dans les forêts aménagées peut 

s’opérer en raison d’un remplacement des espèces pionnières par des espèces tolérantes 

à l'ombre (Chazdon, 2019). 

Un autre indicateur important concerne la structure des populations des espèces ligneuses 

(Gatica-Saavedra et al., 2017). A ce titre, les résultats de cette thèse indiquent que la 

distribution en classes de diamètre des arbres est en J inversé et reste similaire entre les 

forêts aménagées et les forêts non aménagées. De plus, ni le diamètre médian des arbres 

ni l’écart médian absolu étaient différents entre les forêts aménagées et non aménagées et 

ce quel que soit leur niveau de perturbation. Cette structure est généralement considérée 

comme un indicateur d'une population stable ou d'un bon état de régénération (Peters, 

1997). Cependant, en zone soudanienne, cette déduction n’est pas toujours valable car la 

prépondérance des arbres de petit diamètre peut aussi refléter une population perturbée 

(Lykke, 1998). Cette caractéristique structurale des populations ligneuses est influencée par 

plusieurs processus écologiques en lien avec les différents types d'interactions entre arbres 

(Forrester, 2019). 

Contrairement aux indicateurs évoqués dans le paragraphe précédent, les résultats sur la 

composition floristique corroborent notre hypothèse de différence compositionnelle entre les 

forêts non aménagées et les différentes forêts aménagées. Cette différence est notée aussi 

bien pour les arbres matures que pour les juvéniles. Compte tenu des objectifs de récolte 

orientés vers des espèces cibles, il semble raisonnable de supposer que les pratiques 

d’aménagement modifient la composition des communautés d’arbres. Pour les espèces 

d’arbres matures, certaines telles que Combretum micranthum, Acacia macrostachya et 

Sterculia setigera étaient plus associées aux forêts récemment aménagées et aux réserves 

forestières communautaires, tandis que pour les arbres juvéniles, la plupart des espèces de 
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valeur étaient associées aux forêts non aménagées et à des intensités de perturbations 

faibles et moyennes. Parmi les forêts aménagées, les espèces de valeur étaient plus 

associées aux forêts anciennement aménagées qu’aux forêts récemment aménagées et 

aux réserves forestières communautaires. En revanche, la similarité de la composition des 

espèces dans les forêts non aménagées et les forêts anciennement aménagées appuie 

l’hypothèse d’une possible récupération des forêts aménagées tel que démontré par les 

résultats sur les indicateurs précédents. Ce processus de récupération des écosystèmes 

forestiers après perturbation implique plusieurs processus qui opèrent à différents niveaux 

(Falk et al., 2022). Par exemple, l’influence positive des arbres restants et des souches 

après la récolte a été rapportée en particulier en zone soudanienne, s’expliquant notamment 

par la forte capacité de régénération végétative de nombreuses espèces (Luoga et al., 2004 

; Chidumayo, 2013; Bellefontaine, 2005). Plus encore, cette forte capacité de régénération 

après coupe qui pourrait avoir un effet compensateur sur la biomasse est mise en lien avec 

la similarité des stocks de carbone des forêts aménagées et non aménagées. Une autre 

explication possible pourrait être liée au résultat sur la ressemblance de la structure des 

populations entre ces différentes forêts (Pugh et al., 2019). Bien qu’il soit important de 

considérer la dynamique à long terme des communautés végétales (Cardinale et al., 2007 

; Dayamba et al. 2016), plusieurs autres facteurs tels que les modes d’utilisation des terres 

et le climat interviennent dans le stockage du carbone en zone soudanienne (Mbow et al., 

2013 ; Woomer et al., 2004 ; Touré et al., 2003). En revanche, dans un contexte où le bois 

récolté est très utilisé dans le chauffage, il est clair que les émissions de CO2 vont 

contrebalancer le stockage du carbone dans ces écosystèmes forestiers (Brocard et al., 

1998) dont le fonctionnement dépend également des interactions espèces-environnement 

via les traits fonctionnels (de Bello et al., 2017). 

Vers la prépondérance de la régénération végétative. Pour en connaitre plus sur 

les traits fonctionnels qui sont peu étudiés au Sénégal, le chapitre 3 s’appuie sur des 

régressions multiples à effets mixtes pour prédire la composition fonctionnelle des forêts 

aménagées et non aménagées, tout en considérant leur niveau de perturbation. Les 

résultats obtenus confirment l’hypothèse d’une sélection des espèces colonisatrices et 
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moins compétitives par l’aménagement forestier et les perturbations. A ce titre, un résultat 

important est la prépondérance du mode de régénération végétative des arbres dans toutes 

les forêts quel que soit le statut d’aménagement et le niveau de perturbation. Bien que, la 

régénération végétative n’est pas un phénomène nouveau en zone soudanienne 

(Bellefontaine, 2005) ; il était attendu qu’elle soit plus présente dans les forêts plus 

perturbées, car il s'agit d'un trait connu adapté aux perturbations. Étant donné que l’eau 

reste un facteur limitant dans la zone soudanienne qui pourrait être accentué par l’ouverture 

de la canopée, les juvéniles issus de la régénération végétative ont plus de chance de 

s’installer, pouvant croître plus vite grâce à leur système racinaire établi (Chidumayo & 

Ellegaard, 1993). Par ailleurs, les résultats sur la faible présence du mode de reproduction 

sexuée comparé au mode végétatif indiqueraient des contraintes à la germination des 

graines. En effet, plusieurs facteurs comme la coupe sélective des arbres matures, la récolte 

et le transport des fruits hors de leur milieu naturel mais aussi le pâturage et le feu 

demeurent des contraintes à la germination de certaines espèces (Luoga et al., 2004 ; Ky-

Dembélé et al., 2007 ; Niang-Diop et al, 2011). De telles contraintes sur la germination 

justifieraient les résultats insignifiants de la réponse du mode de dispersion et du type de 

fruit au statut d’aménagement de la forêt et de son niveau de perturbation.  Ce résultat n’est 

pas surprenant, car en zone soudanienne, en plus des contraintes biotiques, la germination 

des graines est également contrainte par des facteurs abiotiques tels que le climat 

(Ouédraogo & Thiombiano, 2012). 

Vers une prédominance des arbres de moins en moins grands. Un autre résultat 

majeur mis en évidence par cette thèse est la prédominance des arbres moins grands. Les 

résultats obtenus indiquent que la probabilité de présence des espèces de valeur diminue 

avec l’augmentation des valeurs de hauteur maximale pour toutes les forêts avec une 

tendance plus prononcée dans les différentes forêts aménagées et les forêts d’intensité de 

perturbation élevée. Ces résultats sont probablement en relation avec la capacité 

compétitive des espèces dans des environnements perturbés, où les espèces pionnières 

croissent rapidement mais n’atteignent pas la hauteur des espèces de fin de succession 

qui, elles croissent plus lentement (DeArmond et al., 2022). En général, les espèces de fin 



135 
 

de succession allouent plus de ressources pour la survie, ce qui donne un bois plus dense 

et des fruits plus gros (Poorter et al., 2004 ; Lohbeck et al., 2013). Ces caractéristiques 

hautement recherchées par les populations humaines justifieraient aussi leur récolte 

intensive. Une autre explication pourrait être liée à la récurrence des perturbations qui 

pourrait limiter la capacité compétitive des arbres d’atteindre leur hauteur maximale 

potentielle, ce qui conduirait à un remplacement par des arbres ou des arbustes compétitifs 

à des hauteurs plus petites. Il existe une évidence que les coupes répétées génèrent des 

arbres à tiges multiples qui ont tendance à être plus courts que ceux à tige unique (Shibata 

et al., 2016). Les processus impliqués dans la croissance des arbres sont complexes et 

sensibles aux conditions environnementales (Gorgens et al., 2021). En particulier, en zone 

soudanienne, où la disponibilité en eau est limitée, les espèces peuvent allouer moins de 

ressources à la biomasse aérienne et davantage aux racines, ce qui peut contraindre leur 

croissance en hauteur (Chaves et al., 2003). Cette prévalence croissante des espèces 

d’arbres de faible hauteur implique qu'à long terme, l’aménagement forestier et les 

perturbations pourront être l'un des moteurs de la physionomie de la végétation de la zone 

soudanienne, au même titre que l'agriculture et le feu (Tappan et al., 2004 ; Mbow et al., 

2008). En plus de ces perturbations humaines, beaucoup de questions demeurent pour 

comprendre la dynamique de ces écosystèmes forestiers. Ainsi, une réponse à la question 

de savoir si les conditions climatiques futures de la zone soudanienne seront propices au 

développement des espèces de valeur est apportée au chapitre 4.  

Vers un déclin des espèces induit par le changement climatique. Dans le 

chapitre 4, les modèles de distribution réalisés ont permis de prédire la distribution des 

espèces de valeur selon trois scénarios climatiques (SSP2, SSP3 et SSP5) sur deux 

périodes différentes (2041-2080 et 2081-2100). Ce qui ressort essentiellement des résultats 

de ce chapitre est un déclin de neuf espèces sur les quinze étudiées, à savoir Acacia 

macrostachya, Bombax costatum, Cordyla pinnata, Combretum micranthum, Detarium 

microcarpum, Prosopis africana, Pterocarpus erinaceus, Sterculia setigera et Terminalia 

avicennioides, tandis que trois espèces resteraient relativement stables contre trois autres 

qui pourraient étendre leur niche écologique. Ces différences d’une espèce à l’autre 
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concordent avec la littérature croissante dans de nombreuses zones biogéographiques 

(Mkala et al., 2022 ; Muller et al., 2019). Nous avons également constaté que les 

changements dans l’aire de répartition des espèces de grande valeur devraient être plus 

graves d’ici 2081 à 2100 par rapport à 2041 à 2060, comme l’ont constaté Sambou et al. 

(2024). Les résultats indiquent également que les trajectoires de migration des espèces se 

font généralement vers l'ouest et le sud de la zone soudanienne. De plus, les résultats de 

nos modèles ont mis en évidence l’effet négatif isolé ou combiné d’une température 

moyenne plus élevée et de précipitations annuelles et saisonnières plus faibles dans 

l’évolution de la répartition des espèces de valeur. Ces résultats confirment l’hypothèse 

d’une détérioration des conditions environnementales dans la région où le climat deviendra 

vraisemblablement plus chaud et plus sec. Cette aridification du climat risque d’accélérer le 

déclin de certaines espèces comme Pterocarpus erinaceus et Cordyla pinnata dont les 

juvéniles et les fruits respectivement sont relativement sensibles au stress hydrique. En 

revanche, des conditions climatiques favorables ou non ne peuvent pas à elles seules 

garantir ou contraindre la survie des espèces. Divers facteurs autres que le climat, comme 

les caractéristiques des espèces pourraient contraindre davantage ou faciliter leur survie. 

Par exemple, la forte capacité de régénération végétative de certaines espèces serait 

bénéfique notamment aux arbres adultes dans un contexte d’aridification. Ces résultats 

indiquent un signal de déclin de plusieurs espèces dans la zone soudanienne et ce risque 

d’extinction est grave, surtout pour les espèces déjà menacées au niveau national ou 

international telles que Cordyla pinnata, Khaya senegalensis, Prosopis africana et 

Pterocarpus erinaceus (République, 2018 ; Barstow, 2018). Somme toute, les résultats 

obtenus sont très préoccupants et suggèrent d’adapter les options d’aménagement forestier 

afin de sauver certaines espèces et de favoriser la résilience forestière en zone 

soudanienne. 
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Recommandations. Cette thèse a permis de faire une première évaluation 

scientifique des effets de l’aménagement forestier au Sénégal sur la biodiversité des 

communautés végétales ligneuses à l’échelle de la zone soudanienne. Ses conclusions 

suscitent différentes recommandations pour faire évoluer certaines pratiques 

d’aménagement afin qu’elles puissent contribuer davantage à la conservation des espèces, 

favoriser la résilience forestière et permettre de bénéficier durablement des biens et services 

qu’elles nous fournissent. Ces recommandations portent ainsi sur le choix des espèces à 

récolter, le développement d’un plan national d’actions de conservation des espèces, 

l’allongement de la durée de la rotation et l’installation de parcelles permanentes de suivi 

écologique dès le début de l’aménagement. 

Choix des espèces à récolter. Les changements constatés sur la composition 

floristique des forêts aménagées, notamment en ce qui concerne les espèces de valeur, 

exigent de reconsidérer le choix des espèces à récolter. Compte tenu des résultats sur les 

traits fonctionnels des espèces, ce choix doit aussi prendre en compte ces traits qui affectent 

la performance des espèces. Puisqu’il est attendu que les espèces qui se régénèrent de 

manière végétative seront dominantes, il est important de limiter la récolte des espèces plus 

dépendantes du mode de reproduction sexuée. Un autre résultat qui appuie cette 

recommandation concerne l’effet positif de l’aménagement dans la promotion des arbres de 

faible hauteur et par conséquent, un frein aux espèces de fin de succession généralement 

de grande taille. Ces espèces de fin de succession hautement recherchées par les 

populations humaines pour leur bois et leurs fruits se reproduisent plus par germination des 

graines. Plus spécifiquement, compte tenu de l’évolution future de l’aire de répartition des 

espèces et du statut de menace sur certaines d’entre elles, la récolte de Bombax costatum, 

Cordyla pinnata, Combretum micranthum, Detarium microcarpum, Prosopis africana, 

Pterocarpus erinaceus, Sterculia setigera et Terminalia avicennioides doit être limitée et un 

renforcement de leur protection doit être prise en charge par la législation forestière 

nationale. Cette recommandation est aussi appuyée par les résultats sur les effets des 

perturbations courantes qui étaient plus déterminantes que l’effet de l’aménagement sur la 

biodiversité. Il est nécessaire de baser le choix des espèces sur les enjeux écologiques 



138 
 

plutôt que sur les enjeux économiques uniquement. En outre, la biodiversité, les forêts et le 

changement climatique sont inextricablement liés. Ces liens étroits nécessitent que les 

forces qui les affectent soient prises en compte simultanément en conciliant exploitation et 

mesures d’adaptation des espèces au changement climatique. 

Le développement d’un plan national d’actions de conservation des espèces. 
Compte tenu des changements constatés dans la composition taxonomique et fonctionnelle 

auxquels s’ajoute le risque de déclin de plusieurs espèces, il est nécessaire de développer 

un plan national d’actions de conservation des espèces de valeur. Ce plan devrait comporter 

plusieurs objectifs, dont une évaluation objective de leur état de conservation permettant 

d’établir la liste nationale des espèces d’arbres menacés, à l’instar de la liste du comité sur 

la situation des espèces en péril au Canada (COSEPAC). Cette évaluation aiderait 

également à mettre à jour la législation forestière pour ces espèces. Un autre objectif de ce 

plan de conservation serait la promotion de la régénération des espèces menacées à travers 

la plantation dans les forêts aménagées et les réserves communautaires. Ces réserves 

communautaires ne semblent pas être favorables ni à la reconstitution de la biodiversité ni 

au maintien de leurs services. Une mise en défens sur une période bien définie doit aussi 

être envisagée pour favoriser la régénération naturelle. Ces actions de restauration devront 

aussi se faire en prenant en compte le statut d’aménagement de la forêt. 

L’allongement de la durée de rotation. La dynamique observée dans les forêts 

anciennement aménagées comparées aux forêts non aménagées suggère une possible 

restauration de la biodiversité au moins 10 ans après l’aménagement. Ainsi, il pourrait être 

nécessaire d'ajuster le cycle de coupe sur une durée plus longue que les huit années 

actuelles afin de mieux favoriser la récupération des forêts aménagées et permettre aux 

espèces de valeur de se régénérer et de contribuer en même temps au stockage du 

carbone. A ce titre, les résultats indiquent que les forêts aménagées peuvent continuer de 

jouer un rôle important dans le stockage du carbone en raison de la capacité de régénération 

végétative de certaines espèces. Toutefois, l’utilisation du bois comme énergie de cuisson 
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risque de contrebalancer cet effet positif sur le processus de stockage du carbone. Il faut 

donc mieux promouvoir d’autres sources d’énergie pour la cuisson.  

Mise en place de parcelles permanentes. Les recommandations formulées 

précédemment exigent la mise en place de parcelles permanentes au niveau national dans 

les forêts aménagées et non aménagées pour collecter davantage de données exploitables 

permettant  de suivre les indicateurs de la biodiversité afin de pouvoir réorienter ou adapter 

les options d’aménagement. Pour se faire, la production d’informations scientifiques sur 

l’évolution de la biodiversité doit être formellement soutenue par l’État et ses partenaires 

pour aider à mieux définir les actions prioritaires pour la conservation de la biodiversité 

forestière. Ce manque de données a été constaté durant cette thèse et justifie quelque part 

certaines limites de cette étude.   

Limites de l’étude. Une première limite de cette étude est liée au manque de 

données d’une part sur l'historique des perturbations humaines dans la région d’étude et 

d’autre part sur les traits fonctionnels des espèces étudiées.  

L’absence de données historiques sur les perturbations et la difficulté de prendre en compte 

les perturbations imprévues avait justifié le choix d’une approche alternative et indirecte 

basée sur la couverture forestière pour estimer le niveau de perturbation des forêts. 

Cependant, cette approche reste confrontée à une imprécision dans l’estimation de 

l'intensité des perturbations à l'échelle locale. De plus, la couverture forestière est 

également dépendante du type de formation végétale qui elle aussi peut être influencée par 

les facteurs d’habitat. En outre, des données précises prises sur les mêmes forêts à des 

intervalles de temps donnés permettraient d´évaluer les effets sur la croissance et la survie 

des arbres. 

Dans le même ordre d’idées, les lacunes constatées dans les données de traits fonctionnels 

des espèces ont guidé le choix de traits au niveau générique de certaines espèces. Bien 

que recommandé par selon la littérature, cette approche n’est pas exempte de biais. 

Nonobstant ces limites, les approches méthodologiques utilisées ont permis au-delà de 
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l’aménagement d’intégrer la réalité des perturbations courantes qui n’épargnent aucune 

forêt quel que soit son statut d’aménagement. Ces constatations entre autres suggèrent 

d’envisager de futures recherches. 

Pistes de recherche. Plusieurs pistes de recherches émanent des travaux de cette 

thèse : 

- Une première piste de recherche qui émane des limites de cette étude serait de 

procéder à une évaluation comparative de la dégradation des forêts aménagées et non 

aménagées afin de disposer de données plus précises sur l’intensité des perturbations 

courantes. 

- Une deuxième préoccupation de recherche en lien avec ce manque de données 

concerne un suivi des forêts dans le temps et la promotion de travaux de recherches sur les 

traits fonctionnels des espèces pour mieux appréhender les effets des perturbations sur les 

espèces ainsi que les réponses de ces dernières face aux perturbations et aussi pour 

alimenter les bases de données mondiales. Un axe de recherche d’autant plus important 

qui permettrait de comprendre les stratégies adaptatives des espèces notamment dans un 

contexte où les perturbations anthropiques sont récurrentes et où les conditions climatiques 

sont changeantes et risquent de menacer la survie de plusieurs espèces. 

- Troisièmement, les espèces ligneuses ne constituant qu’une seule composante des 

communautés végétales, il serait nécessaire de mener une étude sur les autres taxons de 

ces communautés voire même des communautés animales pour compléter les 

connaissances sur les effets de l’aménagement forestier sur la biodiversité. 

- Quatrièmement, une étude complémentaire sur le carbone du sol devrait être faite 

afin de mieux appréhender la dynamique des stocks de carbone dans les forêts aménagées 

et les forêts non aménagées, car les stocks de carbone ne se limitent pas aux apports de la 

biomasse aérienne et souterraine des espèces ligneuses.  
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- Enfin, il serait judicieux de réaliser une étude similaire en zone sahélienne où 

également plusieurs forêts ont été aménagées. Ce qui permettra d’obtenir des résultats 

complets sur les effets de l’aménagement à l’échelle nationale afin de mieux orienter les 

stratégies d’aménagement forestier au Sénégal. 
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ANNEXE A – ALPHA, BETA AND GAMMA DIVERSITIES (DOTS) MEASURED BY THE 
SHANNON-WIENER INDEX (X-AXIS SCALE IS SPECIFIC TO EACH FIGURE) AND 

95% CONFIDENCE INTERVAL (BLUE BANDS) OF MATURE TREES AND 
REGENERATING TREES ACCORDING TO FOREST TRACT TYPE (UMF = 

UNMANAGED FORESTS TRACTS, OMF = OLDER MANAGED FORESTS TRACTS > 
10 YEARS, NMF = NEWLY MANAGED FORESTS TRACTS < 10 YEARS, CRF = 

COMMUNITY RESERVE FORESTS TRACTS) . THE RED ARROWS INDICATE A TEST 
OF SIGNIFICANCE ( = 0.05) WITH A TUKEY ADJUSTMENT FOR MULTIPLE 

COMPARISONS: WHEN THE ARROWS OVERLAP, THERE IS NO SIGNIFICANT 
DIFFERENCE. 
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ANNEXE B – MEDIAN AND MEDIAN DEVIATION OF THE DIAMETER OF MATURE  
TREES IN DIFFERENT FOREST TYPES (UMF = UNMANAGED FORESTS TRACTS, 

OMF = OLDER MANAGED FORESTS TRACTS > 10 YEARS, NMF = NEWLY 
MANAGED FORESTS TRACTS < 10 YEARS, CRF = COMMUNITY RESERVE 

FORESTS TRACTS). 
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ANNEXE C – VARIATION IN THE MEAN AMOUNT OF CARBON STORED IN THE 
ABOVE-GROUND AND ROOT BIOMASS OF TREES IN DIFFERENT FOREST TRACTS 

TYPES (UMF = UNMANAGED FORESTS TRACTS, OMF = OLDER MANAGED 
FORESTS TRACTS > 10 YEARS, NMF = NEWLY MANAGED FORESTS TRACTS < 10 

YEARS, CRF = COMMUNITY RESERVE FORESTS TRACTS). 
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ANNEXE D – DIFFERENCES IN THE MEAN PROBABILITY OF PRESENCE OF 
ALL HIGH-VALUE SPECIES (EXPRESSED AS LOG ODDS RATIOS) ESTIMATED 

FROM LINEAR MIXED MODELS WITH A BINOMIAL DISTRIBUTION (SPECIES 
PRESENCE/ABSENCE IN PLOTS) AS A FUNCTION OF (A) MANAGEMENT STATUS 
(A : UMF = UNMANAGED FORESTS, OMF = OLDER MANAGED FORESTS, MORE 

THAN 10 YEARS AGO, NMF = NEWLY MANAGED FORESTS, LESS THAN 10 YEARS 
AGO, CRF = COMMUNITY RESERVES FORESTS) AND (B) DISTURBANCE LEVEL OF 

THE FORESTS, WITH SPECIES IDENTITY AS A RANDOM EFFECT.  THE TUKEY-
ADJUSTED 95% CONFIDENCE INTERVALS (IN BLUE) INDICATE SIGNIFICANT 

DIFFERENCES IF THEY DO NOT INCLUDE 0. 
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