
HAL Id: hal-02583002
https://hal.inrae.fr/hal-02583002

Submitted on 3 Aug 2023

HAL is a multi-disciplinary open access
archive for the deposit and dissemination of sci-
entific research documents, whether they are pub-
lished or not. The documents may come from
teaching and research institutions in France or
abroad, or from public or private research centers.

L’archive ouverte pluridisciplinaire HAL, est
destinée au dépôt et à la diffusion de documents
scientifiques de niveau recherche, publiés ou non,
émanant des établissements d’enseignement et de
recherche français ou étrangers, des laboratoires
publics ou privés.

Biodiversité et gestion forestière Connaître pour
préserver. Synthèse bibliographique

Marion Gosselin, O. Laroussinie

To cite this version:
Marion Gosselin, O. Laroussinie. Biodiversité et gestion forestière Connaître pour préserver. Synthèse
bibliographique. Cemagref Editions, pp.320, 2004, Etudes du Cemagref, série Gestion des territoires,
n° 20, 2-85362-620-2. �hal-02583002�

https://hal.inrae.fr/hal-02583002
https://hal.archives-ouvertes.fr


ges tion
des territoires

20

Qu fJ ôoo ,38?S

Biodiversité et gestion forestière

Connoître pour préserver. Synthèse bibliogrophique

Coordinotion - Morion Gosselin, Olivier Loroussinie

Ç,u_("tflgref



Synthèse bibl iog roph ique

Coordinotion - Morion Gosselin, Olivier Loroussinie

Cemoqref
,,^ É - .\ r
UR Ecosystèmes toresllers et poysoges
Domoine des Borres

4 5290 Nogent-su r-Vern isson

Tel. 02 38 95 03 30
Couniel - morion.gosselin@cemogref.fr

GipEcofor
6, rue du Générol Clergerie

25l I ô Poris

Tel. 0l 53 70 21 70
Courriel - secretoriot@gi qecofor.org



ECOFCR

Le Groupement d'lntérêt Public Écosystèmes Forestiers (Gip Ecofor) o été créé en mors

1993 - et vienl d'être renouvelé pour dix ons - ovec pour objectif le développement de
progrommes de recherche sur le fonctionnement des écosystèmes forestiers. ll s'ogit d'une
structure de concerlotion, d'éloborotion, de mise en ceuvre et de suivi de progrommes
qui regroupe le Cemogref, le CIRAD, le CNRS, l'ENGREF, l'lNRA, l'lRD, l'ONF et bientôl
l'lFN et le CNPPF.

Ropidement, mois en cohérence ovec les obiectifs initioux, les besoins et les évolutions du
monde forestier ont conduit à enrichir les missions du Gip. Lo progrommotion est ô présenl
orgonisée, d'une port outour des sites-oleliers, structurés en Observoioire de recherche
en environnement, et d'outre port outour de thèmes plus ciblés comme lo biodiversité et
lo gestion forestière, les forêls hétérogènes, les modificotions de l'environnement etc Un

progromme sur l'oménogement, suiet intégroteur donnont une lorge ploce à lo relotion entre
recherche et gestion, complèle ce dispositif.
Limité oux forêls tempérées dons un premier temps, le chomp d'Ecofor o été élorgi oux forêts
tropicoles en 'l99ô, qvec pour Ierroin d'étude privilégié le dispositif de Guyone fronçoise
regroupé ou sein du groupement d'intérêt scientifique Silvolob.

Aquorelle de couverture - Gouion Gérold, Cenogref 2OO2

Biodiversilé et geslion forestière Connoître pour préserver. Synthèse bibliogrophique. Coordinotion -
Morion Gosselin, Olivier Loroussinie
@ Cemogref, Gip ECOFOR 2OO4, 1'" édirion. ISBN 2-853ô2-620-2, ISSN l2Z2 4661 Dépôr
légol 3'trimestre 2OO4. Collection Etudes du Cemogref, série gestion des territoires n" 20, dirigée
por Doniel Terrosson, chef du déportement lmpression et foçonnoge : Jouve, I I boulevord de
Sébostopol, BP 2734,7 5027 Poris cedex O I . Vente por correspondonce : PublFTrons, Zl Morinière
2, 91080 Bondoufle, 1é1. 0l 69 l0 85 85. Diffuslon oux libroires : TEC er DoC, l4 rue de Provigny,
94236 Cochon Cedex, Iél 01 47 40 67 oo Diffusion Gip ECOFOR : 6, rue du Générol Clergerie,
75116 Poris, Tel. 0l 53 Z0 21 70 Prix: 58 €TTC



Le Cemogref, inslitut de recherche pour l'ingénierie de l'ogriculture et de l'environne
ment, est un étoblissement public sous lo tutelle des ministères chorgés de lo Recherche
et de l'Agriculture.
Ses équipes conçoivent des méthodes et des outils pour l'oction publique en foveur de
l'ogriculture et de l'environnement. Leur moîlrise des sciences ef techniques de l'ingé-
nieur conhibue à lo mulotion des octivités liées à l'rrnricr rltr rrc à l'^..oolimentoire et à
l'environnemenl.

Lo recherche du Cemogref concerne les eoux conlinentoles, oinsi que les milieux terrestres
et plus porticulièrement leur occupolion por l'ogriculture et lo forêt. Elle o pour obiectif
d'éloborer des méthodes et des outils d'une port de geslion intégrée des milieux, d'oulre
port de conception el d'exploilotion d'équipements.

Les équipes, qui rossemblent un millier de personnes réporlies sur le lerritoire notionol,
sont orgonisées en quolre déportemenis scientifiques :

I Gestion des milieux oouotioues

r Équipements pour l'eou et l'environnement

I Gestion des terriloires

r Équipemenls ogricoles et olimentoires

Les recherches du déportement Gestion des territoires s'orientent vers :

- I'oide à lo gestion de milieux noturels, d'espoces et de poysoges, d portir
de lo connoissonce ei de lo compréhension de lo dynomique d'écosysièmes
forestiers ou ogricoles, entretenus ou dégrodés ;

- l'oide à lo décision des gestionnoires de syslèmes d'exploitoiion ogricole ou
de production forestière ;

- l'oide ou développemenl locol et ô l'oménogement du lerritoire, ô porfir de
I'étude des logiques d'ocieurs et des dynomiques territorioles, du suivi des
chongemenls et de l'évoluolion des politiques publiques.



BGF - Progromme de recherche "Biodiversité et gestion foreslière"

Le ministère chorgé de l'Environnement, le ministère chorgé de l'Agriculture et le GIP " Éco-

sysièmes forestiers, souhoitent mobiliser lo communouté scientifique qulour des questions

de biodiversité et de gestion forestière.

lls ont oinsi decidé lo mise en ploce d'un progromme incitotif de recherche spécifique à
lo biodiversité dons ses ropports ovec le fonctionnement et lo gestion des écosystèmes
forestiers. Ce progromme est piloté por un comité de donneurs d'ordre et de gestionnoires,

oppuyé por un conseil scientifique composé d'experts du domoine.

En 1997, un premier oppel à propositions de recherche o conduil à lo sélection de sepl

projets dont lo réolisotion est à présent terminée. Un séminoire qui s'esl fenu à Poris, en

lévrier 2002, o permis de foire le point sur les premiers résultots issus de ces proiets.

En 2000 o été loncé un nouvel oppel à propositions portont essentiellement sur les relotions

entre biodiversité et processus écologiques : comment lo diversilé résulte.t-elle des proces-

sus écologiques ? Comment lo diversité pilotet-elle ces processus ? [oppel ô propositions
réservoit égolement une ploce oux questions posées por les écosystèmes slmplifiés. Les huil

oroiets sélectionnés dons le codre de cet oooel orriveront à échéonce fln ZOO4.



Préface

La biodiversité a émergê dans les quinze dernières années comme lune des dimensions les
plus importantes pour les gestionnaires forestiers dans ta gestion qu'its font des milieux.
Plus qu'une question de protection de [a nature, [a biodiversitê touche au fonctionnement
des écosystèmes et à teur viabilité à long terme. E[[e ne se rêduit pas à [a diversité en
espèces mais comprend êgalement [a diversité génétique et [a diversité des écosystèmes.

Ces enjeux et ces échelles multiptes sont assez difficites â appréhender. Par aitleurs, tes

opérations de gestion ont souvent des eftets contradictoires selon les composantes de

[a biodiversité auxquelles on s'intéresse ou selon les pas de temps considêrés. I[ est
donc compréhensible que |'e gestionnaire se sente un peu dêsarmê face à l'enjeu de

[a biodiversité. 0r, [a pression est forte pour qu'i[ [a prenne en compte dans les actes
essentiets de son activitê comme ['amênagement forestier ou les travaux sylvicoles. La

demande est exprimée, en particutier, par les engagements internationaux spécifiques à [a
biodiversité (convention sur [a diversité biologique, résotution d'Hetsinki sur [a diversitê
biol.ogique) et par les principes de gestion durable des forêts. Des traductions concrètes
de ces principes en critères et indicateurs ont êté êlaborées et sont mises en æuvre dans
[a plupart des pays europêens. Ils font également l'objet de démarches de certification,
qui n'impliquent plus le seul gestionnaire mais toute une filière.

Relever [e défi d'une prise en compte de [a biodiversité dans [a gestion forestière soulève
des questions en matière de connaissances, d'informations et de techniques. test donc
à [a fois une affaire de recherche, de développement et d'échanges dans les rêseaux de

professionnets. Pour mobiliser [es scientifiques, [e ministère de l'Écologie et du Déve-
loppement durable, [e ministère de l,Agriculture, de lîlimentation, de [a Pêche et des
Affaires rurales et Le GIP Écosystèmes forestiers ont mis en place, en 1996, un programme
incitatif de recherche sur les relations entre biodiversité et gestion forestière. Que[ est
['impact des diffêrents modes de gestion sur [a biodiversité, quel rôte joue [a biodiversité
dans [e fonctionnement des écosystèmes forestiers et comment les modifications de ce

fonctionnement affectent-i[s [a biodiversité ? Ce sont les principales questions qui ont
sous-tendu les deux appets à propositions de recherche parus à ce jour. Le programme
s'est construit en associant chercheurs et gestionnaires à [a fois au niveau des instances
du programme, des projets et à l'occasion des restitutions, faites principatement sous
[a forme de séminaires.

Dès Le départ, [a nécessitê de réaliser une synthèse des connaissances était ctairement
identifiée par les promoteurs du programme. Un premier travaiI a été réalisé et publiê dans
la revue forestière française (Le Tacon et aL,2000 et 2001). ljabondance de [a littêra-
ture scientifique (p[us de 2000 références), l'importance des questions non résolues, les
nombreuses réponses controversées et une recherche très active au niveau international



ont conduit à vouloir approfondir fanalyse bibtiographique. Si [a réalisation d'un
manuel pratique n'était pas encore à [ordre dujour, i[ a paru indispensable de mettre
à [a disposition des gestionnaires une information [a plus complète possibte sur les

travaux scientifiques réalisés. C'est l'ambition du présent ouvrage. IL a été construit
en deux parties, ['une générale et synthétique qui permet d'offrir un premier niveau de

lecture, [autre ptus fouiltée, qui permet sur des questions précises d'avoir un exposé

assez complet des approches, des expériences et des rêsuttats (parfois contradictoires)
obtenus par les scientifiques. Les sujets qui structurent cette deuxième partie sont les
principales questions des gestionnaires : c'est [à l'essentiel de l'originatitê du travail
produit et toute [a valeur ajoutée apportée par les auteurs. Ce n'est qu'une êtape,
car les connaissances avancent et les mises à jour seront rapidement nêcessaires. Il
restera aussi à formaliser, dès que possible, un corpus de connaissances et de savoir-
faire techniques.

Le présent ouvrage est une pierre à [édifice, un des ponts qu'i[ faut faire régutièrement
entre les démarches des chercheurs et cetles des qestionnaires.

0tivier Laroussinie



Résumé

Qu'est ce que [a biodiversitê ? Comment [a quantifie-t-on ? Quid de [a biodiversité en

forêt ? La première partie de cet ouvrage dêveloppe une réflexion synthétique sur ces

questions. C'est loccasion de recadrer [e dêbat et de fournjr les outils nécessaires pour
aborder [a question centrale : que connaît-on de [impact de [a gestion de [a forêt sur [a
biodiversité, ou ptutôt les biodiversités ?

Le rôle de [a gestion forestière sur [a biodiversité est ensuite abordé à travers huit fiches
thêmatiques qui insistent plus particulièrement sur [a biodiversité interspêcifique et
analysent les résultats connus pour fentomofaune, favifaune et la flore. Des recomman-
dations sont formu[êes, à la fois pour proposer des idées de gestion, faire réfléchir sur nos
pratiques de chercheurs et de gestionnaires et cerner les questions méritant davantage
d'efforts de recherche.

Cet ouvrage s'adresse â un public de gestionnaires forestiers, d'enseignants, de cher-
cheurs, d'étudiants et de responsables chargés d'environnement et d'aménagement du

territoire.

Abslrocl

What is biodiversity ? How can we quantifo it ? Why shoutd we protect it, especially within
forest areas ? The first part of this book is a state-of-knowledge overview of these ques-

tions, which clarifies the issues and provides useful toots to answer one main question :

what are the effects of forest management practices on biodiversity ?

in the second part of this book, eight headings deal with this question with special
emphasis on interspecific diversity and on community ecology offlora, insects and birds.
In addition to the state-of-knowledge review, we provide scientists and managers with
food for thought about their studies and management practices to help them better work
together for the protection of biodiversity and to identifo the main points to be investi-
gated. This wi[ be of interest to forest managers, scientists, teachers and students, and

more generally, all those involved in the management of our natural areas.
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Avrnnssrmrnt

1 - Philosophie générale de l'ouvrage
I[ est préférable que [a prise en compte de [a biodiversitê dans [a gestion forestière ne

repose pas uniquement sur [a capacité d'expertise - compréhension intuitive des réati-
tés de terrain - mais soit fondée sur des connaissances solides en êcotogie forestière.
En effet, fexpertise, si bonne soit-elte, dépend de chaque individu et iL n'y a pas de

méthode pour transmettre à un large public les connaissances de l'expert. La démarche

scientifique, certes ptus longue à fournir des résultats, a l'avantage de chercher des

exptications objectives aux interactions entre biodiversité et gestion forestière, et de

pouvoir être formalisée.
Cest donc dans un souci de partage des connaissances entre gestionnaires et scientifi-
ques que cette revue bibl.iographique sur les tiens entre gestion forestière et biodiversité
a étê rêdigée. Dans cette optique, [a première étape est de s'entendre sur les termes
utilisés et sur [es enjeux de [a biodiversité : Cest l'objet du chapitre L, qui vaut pour [a
biodiversité en général. Les enjeux particuliers à [a forêt font l'objet du chapitre 2 : en

quoi [a biodiversité forestière est-elle importante, pour [a biodiversité globale d'une part
et en tant qu'auxiliaire pour [e forestier d'autre part ? Comment raisonner [a gestion,
formaliser une dêmarche pour prendre en compte [a biodiversité tout en évitant ['écuei[
de prescriptions trop normatives ? Enfin, comprendre les relations entre biodiversité et
gestion forestière nécessite de pouvoir quantifier [a biodiversitê, au moins parliellement :

le chapitre 3 présente les outils et méthodes pour quantifier [a biodiversité ainsi que ses

variations dans l'espace et dans [e temps.

Après ce corps de texte gênêral, une série de huit fiches aborde des points clefs de [a

gestion forestière, et leurs effets sur [a biodiversitê : tes facteurs spatiaux (fiche 1), Le

choix des essences dominantes (fiche 2), [e choix du mode de traitement et du régime
des coupes (fiche 3), [a gestion des stades de débuts et de fin de succession (fiche 4),
la gestion des rémanents lors de l'exploitation (fiche 5), [e recours à [a fertilisation
(fiche 6) ou aux traitements herbicides (fiche 7), et enfin [a gestion de [a frêquentation
du public en forêt (fiche 8).

Nous nous sommes efforcês de présenter systématiquement les rêsultats sur les taxons les
plus étudiés, à savoir les Insectes, [a Flore et les Oiseaux. Quetques rêsultats concernant
d'autres taxons apparaissent ponctueltement (Mammifères, Champignons, Lichens), mais

[a bibliographie n'a pas êtê exploitêe méthodiquement pour ces taxons [à.

Bien que tous les niveaux d'organisation, de [a diversité gênétique à la diversité des éco-
systèmes, concourent à [a biodiversité gl.obate, cette revue bibl.iographique traite surtout
de diversité spécifique, parce gue c'est [a plus documentée dans [a littérature en écologie
forestière. Compte tenu de nos compétences, nous avons surtout présenté [e sujet sous



['ang[e de fécotogie des communautés, et dans une moindre mesure de [a biologie des
populations. Les aspects génétiques sont présentês dans les chapitres principaux, mais
i[ n'a pas été possible de Les incture de façon simple dans les fiches.

2 - Les sources de données bibliographiques, [e mode de recherche
adopté, ... et les conséquences qui en découlent
Les domaines concernés par cette revue bibliographique êtant variês, nous avons choisi
de consulter des bases de donnêes bibtiographiques existantes plutôt que d'a[[er consulter
systématiquement les archives des différents organismes travaillant sur ces domaines. 0r,
i[ est probable que des travaux soient menés par des associations de naturalistes ou de
protection de la nature, qu'ils fassent fobjet de publications dans leurs bulletins inter-
nes, mais ne soient pas forcêment recensés dans les bibliothèques et bases de données
consuttêes. Cette façon de procéder explique en partie les lacunes sur certains thèmes.

Les références bibtiographiques ont été recherchêes essentiel[ement vry'a :

- [a consuttation régulière des <<revues des sommaires> de [a bibtiothèque du Cemogref
de Nogent-sur-Vernisson ;

- [a consultation régulière des Current Contents, série Agriculture, Biology and Environ-
mental Sciences ainsi que de [a base de données Web 0f Science ;
- [a consultation de banques de données bibl.iographiques sur CD-Rom : Agris, Biosis,
Pascal, Tree-CD. ;
- [a consultation d'ouvrages de réfêrences en écologie générate, analyses de données,
sciences forestières ;
- les rêférences bibliographiques rassemblées à [a fin des articles consuttés.

In fine, lessentjel des références provient des bases de données consultées via CD-Rom

et Internet, ce qui explique [a forte proportion de références anglo-saxonnes.

Nous avons moins bien exploité les artictes en allemand que les articles et ouvrages en

anglais et français.

Pour ne pas alourdir ['ouvrage par de trop nombreuses références
ou des dêtaiLs trop poussés sur les techniques d'études, nous
avons réalisé deux versions de ce travail: une version papier et
une version CD-Rom.

La version CD-Rom est plus détaitl.êe. Le sigle @ qui apparaît
dans [a version papier renvoie à la version CD-Rom pour des
paragraphes ou notes complémentaires (qui apparaissent en

bleu sur te CD-Rom). D'une manière générale, on pourra consutter
[a version CD-Rom pour avoir des références bibtiographiques ptus

nombreuses (ettes apparaissent aussi en bleu sur [e CD-Rom etsont
signa[ées sur [a version papier par [e sigle o).



Photo 1. Torrent en hêtraie (F. Gosselin)
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ET DÉBATS SCIENTIFIQUES

La conférence de Rio - Conférence des Nations-Unies sur fEnyironnement et [e Dévetop-
pement, en 1992 - a consacré [a notion de biodiversité et alerté [opinion pub[ique sur [a
nécessité de préserver [a biodiversité, dans [e souci d'un dévetoppement durabte. Depuis
[ors, [a biodiversité est devenue un des principaux critères de gestion durable et, en
particu[ier, un enjeu fort de [a politique forestière. Prendre en compte [a biodiversité dans

[a gestion forestière suppose de comprendre les interactions entre les deux : en quoi [a

biodiversité actuelte est-etle un auxitiaire du forestier et influence-t-ette ses choix ? En quoi
la gestion forestière a-t-ette des effets sur [a biodiversité, animate et végétate ? Connaître
pour préserver : cette synthèse bibLiographique sur les liens entre biodiversité et gestion
forestière est rédigée dans [e souci d'étab[ir des ponts entre scientifiques et gestionnaires
forestiers, afin de travaitler ensemble à préserver [a biodiversité et faire évotuer nos

pratiques d'études et de gestion.
Dans cette optique, [a première étape est de s'entendre sur les termes utitisés et sur les

enjeux de [a biodiversité. Ce premier chapitre présente donc des définitions et génératités
sur [a biodiversité.
La partie 1 répond aux questions suivantes : qu'est-ce que [a biodiversité ? Quettes en

sont les composantes et à queltes échelles ? Peut-on [a mesurer ? Pour bien délimiter
[a définition, nous terminons [a première partie en insistant sur les différences entre [a

biodiversité et d'autres notions avec [esqueltes ette est parfois confondue, comme raretê,
naturalité, gestion durable. La partie 2 présente les enjeux de [a biodiversité pour fhomme :
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pourquoi se préoccupe-t-on de [a biodiversité ? Là encore, i[ s'agit de < connaître pour

préserver >, en [occurrence connaître les enjeux économiques, éthiques, culturets et
écologiques de [a biodiversité pour mieux apprécier [a nécessité de ta préserver. (Les enjeux
propres à [a biodiversité en forêt sont traités plus en détaiI dans [e chapitre 2). Enfin, pour

favoriser [a compréhension et [e travaiI commun entre scientifiques et gestionnaires, iI est
important de soutigner que les connaissances ne sont pas figées, ne font pas toutes [objet
de consensus, et nécessitent des mises à jour régutières. La partie 3 présente les principaux
débats scientifiques soulevés par [a biodiversité.

7 Définitions
< Biodiversité> : ce mot récent désigne une notion qui existe en écotogie depuis longtemps,

celte de diversité biotogique - diversité = variété; biotogique = du monde vivant @.

En première approche, à finstar de McMinn (1991) et Gaston (1996), on peut définir [a

biodiversité comme étant [a variété de [a vie, à tous [es niveaux. Toutefois pour étudier [a

biodiversité, [a quantifier, suivre son évotution dans fespace et dans [e temps, iI faut être
plus précis : quels représentants du monde vivant considérer ? À quel.te échetl,e ? Comment

appréhender [a notion dediversité ? De fait, les définitions de [a biodiversité foisonnent;
nous nous inspirons de [a synthèse de Delong (1996), établie à partir de 85 définitions
recensées O, pour proposer ta définition suivante.
La biodiversité représente [a variété qui existe entre les différentes catégories (ou même à

lintérieur des catégories) d'organismes vivants, de communautés, ou de processus biotiques
présents sur une surface donnée. La notion de biodiversité s'applique aux étêments
biotiquesl d'espaces naturets aussi bien que d'espaces modifiés par lhomme. E[[e n'a de

sens que précisée par rapport à une surface donnée ; etle peut être appréhendée à toutes
les échettes, de cetle du microhabitat à cetle de ta biosphère. À fintérieur de [a surface

considérée, [a diversité des catégories biotiques (individus, popu[ations, communautés ou

processus) peut être mesurêe, en fonction de [a nature, du nombre et de [abondance des

catégories. E[te peut aussi être mesurée en termes de diversité génétique.

Encadré 1. Définitions

Le terme de diversité renvoie presque toujours aux é[éments d'un ensembte, classés par

catégories : diversité des écosystèmes, diversité des types de peuptements dans un massif
forestier, diversité des espèces dans un écosystème, diversité des [égumes dans un potager... Pour

parler de ta diversité du monde vivant, on aura souvent recours au terme commode de << taxon > :

iI désigne n'importe que[[e catégorie de [a ctassification animate ou végéta[e (famit[e, genre,

espèce, sous-espèce ou variété). Les représentants d'une catégorie sont nommés individus.

À une échelte donnée, on parle de population pour désigner l'ensemble des individus d'une

espèce donnée, et de communauté pour désigner un ensemble d'espèces. P[us exactement, [a

communauté désigne [a somme des individus des différentes populations ou espèces, en incluant
leurs interactions, à [intérieur de frontières spatiales, temporettes et taxinomiques définies (Patmer

et White, 1994 et Begon et al., 7996). La communauté ainsi définie rejoint ta notion de peuplement
au sens de Barbautt (1992) et Btondet (1995), et, quand les frontières taxinomiques sont ptus

étroites et [iées à lexptoitation d'une même ressource, [a notion de guitde (voir encadré 2).

II faut aussi faire [a différence entre fréquence et abondance. La fréquence est ca[cutée dans

un échantitlon de tailte donnée à partir du nombre d'occurrences du taxon considéré (relevés en

présence-absence), tandis que l'abondance tient compte non seulement de [a présence du taxon,
mais aussi de [a quantité d'individus qui [e représentent (exprimée en nombre d'individus, en

biomasse, ou en taux de couvert par exemple).

1 I[ s'agit ici de [a définition formelte de [a biodiversité. Certains auteurs élargissent Le concept à des ensembles comprenant
des éléments abiotiques. Le débat à ce sujet est évoqué aux parties 1.1.3 et 3.1.



La biodiversité intègre aussi une dimension éthique (c/. partie 2) qui en fait plus qu'un

simple synonyme de diversité biotogique : les parties 1 et 2 du présent chapitre sont
nécessaires pour définir le concept de biodiversité, dans ses deux dimensions, biologico-
mathématique d'une part, éthique d'autre part.
Cette première partie prêsente [a dimension biologique de [a biodiversité. Nous alLons

décortiquer [e sens du terme << bio-diversité >r en abordant successivement les niveaux

d'organisation du monde vivant, [es échelles correspondantes, et [a notion de diversité. Puis

nous terminerons en mettant en garde contre la tendance fréquente à restreindre [a notion
de biodiversité.

Encadré 2. Les guitdes sont des ensembtes d'espèces qui exploitent
les mêmes ressources sur un même [ieu.

À titre d'exempte, tes principates guitdes d'Insectes forestiers sont [es suivantes (Dajoz, 1998) :

les Insectes frondicoles, qui exploitent [a canopêe ; les Insectes des mêristèmes, qui vivent
dans les bourgeons ou [e cambium ; tes Insectes des racines (tarves de Cotêoptères) ; les suceurs

de sèves; les gallicoles; tes mangeurs de fruits, gnines et fleurs; les corticoles (Insectes de

['êcorce) ; les xytophages (ou mangeurs de bois (xytème), parmi lesquels Les saproxylophages se

cantonnent au bois mort) ; tes mycêtophages (mangeurs de champignons) ; les cavernicoles ; les

Insectes du sol et de [a litière,

Les limites de ces catêgories ne sont pas toujours tranchées (par exempte certaines espèces sont
à [a fois corticoles et xylophages).

!.1 Diversité ... de guoi ? Les définitions selon les niveaux
d'organisation du monde vivant

La diversité du monde vivant est un concept très vaste, qui gagne à être prêcisê en

distinguant, selon une approche désormais classique, trois catégories : [a diversité
génétique, à ['éche[[e d'une population ou d'un ensembte de populations pour une espèce

donnée; [a diversité taxinomique, aux niveaux supêrieurs de [a classification ; et [a

diversité écosystémique, pour [aque[[e les catégories considêrées sont les écosystèmes.

En marge de [a diversitê taxinomique, nous mentionnons une quatrième catégorie,
particulièrement utile pour comprendre [a structuration de la biodiversité en lien avec [e
fonctionnement de l'écosystème : il s'agit de La diversité écologique, pour laquelte les

catêgories considêrées sont des groupes fonctionnels d'espèces.

Encadré 3. Ressources génétiques

Le phénotype est lensemble des caractêristiques observables d'un individu. I[ résulte
de l'expression des combinaisons génétiques originales de l'individu dans un contexte
environnemental particutier: on dit qu'il résulte de finteraction d'effets gênétiques et
environnementaux. Néanmoins, une part importante de la diversitê génêtique ne se traduit pas

par des modifications du phênotype dans le contexte environnemental courant.

Le concept de ressources génétiques prend en compte ta diversitê des formes attétiques des gènes

ainsi que [a diversitê de leurs combinaisons au travers des individus qui tes portent. Le terme
de ressource fait réfêrence à lexptoitation possible de cette diversitê par fhomme : ressource de

gènes, d'individus, de populations.

t7
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t.t.t La diversité génétique, au sein d'une même espèce
La diversité génétique traduit [e fait que deux êtres vivants, s'ils ne rêsultent pas de clonage,
n'ont pas [e même patrimoine héréditaire. Par [a reproduction sexuée, chaque individu reçoit
une contribution génétique originale de chacun de ses parents : chaque individu porte donc
en lui une diversité gênétique. Au-delà, [a diversité génétique se structure à différentes
écheltes : intra-population, inter-populations, inter-espèces. E[te est ['un des facteurs
permettant aux espèces de s'adapter aux évolutions de leur environnement. La diversité
gênêtique est donc en constante évotution sous l'action combinée de nombreux mécanismes,

synergiques ou antagonistes, détaillés ci-dessous. Par les mécanismes de sêlection, spéciation,
dérive, migration, etle est à [a source de [a diversité biologique en général.

@Encadré 4. La diversité génétique, vue comme [ensembte des variantes inscrites dans
[e patrimoine héréditaire des individus, s'exprime à plusieurs niveaux (Roman-Amat, 1995) :

- les comptexes d'espèces : plusieurs espèces appartiennent à un complexe si e[[es peuvent

êchanger des gènes par hybridation en conditions naturetles;

- les sous-espèces, races, variétés : ettes se distinguent selon les cas par [e phénotype ou faire
de rêpartition. Les définitions sont très variables et mériteraient d'être précisées;

- les écotypes: ce sont des ensembles d'individus adaptés à un environnement particulier
(stationne[, ctimatique), biotique et abiotique;

- les populations : ce sont, au sens strict, des ensembles d'individus au sein d'une zone

homogène suffisamment petite pour qu'ils puissent tous se reproduire entre eux (cf, [e concept
de provenance);

- les famittes : ce sont des ensembles d'individus ayant au mojns un parent en commun;

- tes clones : ce sont des ensembtes d'jndividus issus par multiptication vêgêtative d'un individu
unique;

- les individus"

La mutation @

C'est une perturbation de [a molécule dADN, qui touche soit [a partie dADN dite non-
codante (dont [a fonction exacte au niveau des mécanismes cetlulaires reste mal connue)
soit djrectement les gènes, c'est-à-dire les unités êlémentaires de l'information génétique.

La mutation conduit à l'apparition de formes << inédites > d'a[tè[es pour [e gène touché2. Les

mutations restent souvent cachées, car soit etles sont sans efiet ([e code génétique est tel
que de nombreuses mutations ne modifient pas [e message contenu dans IADN), sojt e[[es

sont létales et conduisent à La disparition des individus mutants. Mais dans certains cas,

e[[es peuvent s'exprimer et conduisent alors à des modifications plus ou moins profondes

des individus. C'est un phénomène rare, majs indispensable à fapparition de [a diversité
individueLl.e. La mutation est un processus gênêrateur de diversité.

La sétection
ELLe agit sur la variabiLitê génêtique en favorisant, dans une population, les mutations et
les combinaisons de gènes ayant un intérêt adaptatif: meilleure croissance et participation
à [a reproduction des individus porteurs, descendance plus nombreuse, etc. E[[e peut être
intense lorsque [e milieu change rapidement (poltution, attaque parasitaire par exemple) ou

au contraire opérer sur [e long terme si [e changement est graduel (changement climatique
par exemple). E[[e peut résulter des pratiques de gestion des populations concernées, or.l,

indirectement, des modifications de leur environnement par fhomme. I[ existe en fait
djfférentes formes de sélection. La sélection est un processus destructeur de diversité.

' P. *.rpt., ".. 
p.l" de nucléotides est remp[acêe par une autre dans l'enchaînement qui constitue [e gène.



Le hasard
Par l'e seul fait du hasard, des attèles à faibl.e fréquence dans Les populations peuvent
être perdus à chaque gênêration. Cet effet sera d'autant plus marquê que l'effectif des

populations sera faible. Cest un processus [ent, généralement sur [e long terme, qui diminue
[a variabi[ité, contrairement aux mutations. I[ peut expliquer à lui seu[ que des popuLations

isotées évoluent vers des fréquences altéliques différentes. La dérive génétique est un
processus d'évolution des populations de faible effectif. Etle a trois effets : (i) provoquer une

variation des frêquences alléliques dans les populations par simpte effet d'échanti[[onnage ;
(ii) provoquer [a perte aléatoire de certajns potymorphismes ; (iii) accroître [a consanguinitê
dans les populations. Un autre effet du hasard est de permettre, une année donnée, que

certains individus, normalement défavorisés, donnent une descendance très abondante:
le hasard s'oppose, dans ce cas, à [a sélection. Mais globalement, [e hasard est plutôt un
processus destructeur de diversité.

te régime de reproduction
Le rêgime de reproduction définit [e mode d'association des individus mâles et femettes

d'une population pour constituer [a nouvelle génêration. Certajnes espèces vêgétales ont
la possibilité de s'auto-féconder (espèces hermaphrodites ou monoïques), d'autres ne [e
peuvent pas (espèces dioiques) : |,e taux d'autofécondation est une des caractéristiques
du rêgime de reproduction. Pour une même espèce, i[ peut varier suivant les conditions
environnementales, y compris celles imposées par l'activité humaine. Le rêgime de

reproduction est un régulateur des processus évolutifs.

La spéciation
Cest [a situation extrême de divergence entre populations. La différentiation génétique
d'une population, par [e jeu d'un ou ptusieurs des mécanismes décrits ci-dessus, conduit
à lTmpossibilitê de se croiser avec les autres populations de ['espèce. La population isolée
devient e[[e-même une nouvelte espèce. Des événements graduels ou catastrophiques,
conduisant à [a réduction drastique de la tailte des populations et à leur isolement peuvent
être à l'origine de [a spéciation (par exemple glaciations quaternaires).

Les flux de gènes au sein d'une espèce
Ce sont les échanges de gènes entre populations différentes, via [e transport de pollen ou

de graines (migration et dispersion). Les flux de gènes agissent à chaque génêration et
s'opposent au phénomène de divergence entre populations, (qui est dû quant à lui aux effets
de [a sélection ou du hasard). Les actions de fhomme peuvent avoir un rôle considérable sur
les flux de gènes (fragmentation des massifs forestiers, transferts de graines, etc). Les flux
de gènes régulent |'a structuration de [a diversitê génétique.

Les flux de gènes entre espèces : l'introgression
De nombreuses essences forestières constituent des complexes d'espèces : ce sont des

groupes d'espèces distinctes mais suffisamment proches sur [e plan génétique pour pouvoir
échanger des gènes. Le meilleur exemple est donné par [e complexe de chênes blancs
(pubescent, tauzin, sessite, rouvre) (BaciLieri et aL., 7996; Ducousso et al., 1993). Dans ce

cas, les formes hybrides de première génération sont rares, et les formes intermédiaires des

générations suivantes (recroisement sur [une ou [autre des espèces parentes) retrouvent
rapidement le phénotype des espèces parentales. Ces processus n'en jouent pas moins un

rôle fondamentaI de réservoir potentiel de diversité pour de nombreuses espèces.

79
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1.1.2 La diversité des taxons (diversité taxinomique) et la diversité
écologique
La diversité taxinomique concerne aussi bien les espèces animales, végétales ou

microbiennes. lJespèce est [e taxon [e plus couramment utilisé pour exprimer [a biodiversité
(on parle alors de diversjté spécifique). Mais [a diversité taxinomique concerne aussi les
genres (diversité gênérique), les fami[[es, les ctasses...

Dans [e même ordre d'idées, on peut aussi appliquer cette notion de diversité à des catégories
qui ne sont pas taxinomiques, mais fondées sur lautécologie des espèces:sur les gradients

trophique (catcaricoles à acidiphiLe), hydrique, ou de lumière (sciaphiles à hétiophites) ;

teur mode de dispersion (espèces anémochores, zoochores, etc.) ; leurs formes biotogiques
(phanérophytes, chamêphytes, hémicryptophytes, géophytes, thérophytes), etc. (c/. para-
graphe 2.2 deLa fiche 3). 0n parle alors de diversité écologique.

Encadré 5. Théorie écologigue de constitution de [a biodiversité (Heryood et Watson, 1995)

[évolution de [a djversité biologique est le fujt de phénomènes combinés d'accumutation et de

disparition d'espèces (perturbations des communautés).

Les espèces qui s'ajoutent à une communauté proviennent :

- soit d'un phénomène [oca[ de spéciation ;

- soit d'une migration (espèces venues de l'extérieur).

Les espèces qui disparaissent sont [e fait

- d'une extinction totate de l'espèce dans toute son aire de rêpartition ;

- d'un changement des conditions physiques locales (extinction [oca[e) ;

- de fluctuations aléatojres qui affectent les taux de mortalité ou de natatité ;

- d'une exctusion de l'espèce par ta présence ou t'absence d'agents biotogiques (prêdateurs,
pathogènes, compêtiteurs, poltinisateurs...).

Voir aussi la partie 3. <Débats scientifiques soulevés par la biodiversité>.

1.1.3 La diversité écosystémique
La diversité écosystémique considère des catégories qui ont à [a fois des composantes
biotiques (espèces animales et végétales) et abiotiques (type de so[, topographie, ...)3. Parmi

les catégories les ptus aisées à appréhender ou à délimiter, on retiendra : les associations
phytosociologiques, les types de stations, les types de peuplements forestiers, les types de

formes de massifs (massifs compacts ou fragmentés, de petite taille ou de grande tai[[e,
etc.). 0n peut y inclure [a diversité structurate (diversité de composition en strates des

différents types de peuplements).

D'une manière générale, compte tenu de l'ambigui'té du terme <<habitat> (t' encadré 6), nous
prêférerons parler ici de diversité des êcosystèmes, tout en notant que [a grosse difficutté de

ce niveau de biodiversité est la délimitation de tlobjet considéré : alors qu'i[ est retativement
simple de délimiter les individus d'une espècea, les gènes d'un génome, i[ est souvent malaisé

de détimiter un écosystème...

1.2 La notion de diversité
La diversité est un concept qui nous semble famitier et qui est pourtant difficiLe à mesurer et
à interpréter (Magurran, 1988), en raison de son caractère éminemment multidimensionnel :

' C'urt po*quoi tu diuosité des êcosystèmes ne frit pas partie de ta biodiversité au sens strict.
a Quoique, lorsqu'on considère un taxon, i[ est parfois difficite d'isoler des individus, et donc de dénombrer des abondances.
C'est [e cas par exemple pour les espèces qui drageonnent ou marcottent: qu'est findividu chez une Fougère aigte
s'étendant sur un hectare oar ses rhizomes?.



Encadré 6. Définitions

Les espèces animales et vêgêtales ne sont pas simplement juxtaposêes dans un [ieu. Eltes

entretiennent entre eLtes et avec [e milieu physigue de nombreuses relations. C'est cet ensembte

d'interactions comptexes qu'on appe[e < écosystème > (Chauvet et Olivier, 1993). lJêcosystème

est l'association interactive entre une communautê (ensemble de populations d'espèces, ou

biocoénose) et un biotope (mitieu physigue).

Chauvet et Otivier (1993) notent gue femptoi du terme < habitat > est ambigu. I[ est parfois
synonyme d'écosystème, parfois synonyme de biotope, parfois synonyme de niche écologique.
Ainsi, iL peut dêsigner fassociation végétale où se trouve locatisée une espèce animale (sens

initial du terme de < niche écotogique > lorsqu'il est apparu en 1917) (Frontier et Pichod-Viale,

1990), ou bien encore un domaine de toténnce vis-à-vis des principaux facteurs du milieu
(définition de [a niche êcologique seton Hutchinson5, applicabte aussi bien aux espèces animales
que végétales). Au sens de [a Convention de Rio, te mot < habitat > dêsigne <le lieu ou type
de site dans lequel un organisme ou une population existe à I'état naturel>> (anonyme, 1992).
Dans d'autres cas, [e mot < habitat > est synonyme d'écosystème. C'est [e cas de [a Directive
europêenne <Habitats-Faune-Flore> n"43/92, dont les <habitats> reprêsentent un ensembte

indissociable constitué par un compartiment stationnel (conditions climatiques, pédotogiques,

topognphiques), une vêgétation (herbacée, arbustive et arborescente) et une faune associée
(Rameau et al,, 2000). Ainsi défini, t'habitat correspond à [a notion classique d'écosystème,
et à ce[[e de biotope au sens du code européen C0RINE-Biotope6 : <formê par [a flore et [a

faune, en Ljaison avec un certain environnement abiotique, avec des relations entre ces divers
éléments>. Cette acception diffère de l'acception française courante pour [e terme biotope (à

savoir ensemble de facteurs physiques caractérisant un êcosystème et servant de support à une

biocênose).

e[[e fait appeL à la fois aux notions de richesse, de répartition, et de composition, que

nous définissons ci-dessous (en nous plaçant, pour simplifier, dans [e cas de [a diversité
taxinomiqueT).

Quels que soient les taxons considérés, on sent bien intuitivement que pour appréhender [a

diversité, on a recours à trois notions (Peet, 1974; Washington, 1984).
. Première formutation intuitive : (Plus il y a de taxons prêsents, plus [a diversité est

grande). Cest La notion de richesse taxinomique, ou nombre de taxons distincts d'une
communauté (richesse spécifique, richesse générique8, richesse en familtes...).

. Deuxième formulation intuitive : < À nombre d'individus égaL et à nombre de taxons
éga[, plus un taxon domine les autres (en abondance), moins [a diversjté est êLevée >.

A l'inverse, à nombre de taxons êga[, [a diversité est maximale lorsque fabondance est
répartie de façon égale entre eux (on dit < êquirépartie >). Ce cas de figure correspond à [a
notion d'équitabilité, qui quantifie quelle proportion de fabondance est détenue par quelle
proportion des espèces dominantes présentes.@

. Troisième formulation intuitive: <Considérons deux ensembles, identiques par [e

nombre d'individus, [e nombre de taxons et La répartition de labondance. À féchel.le de

chaque ensemble, [a diversité est [a même, mais à une échetle plus vaste, qui englobe tes
deux ensembles, [a diversitê sera supérieure si les deux ensembles diffèrent par [a nature

5 0n peut tout aussi bien remplacer <<taxons> par <<catégories> dans les formulations qui suivent.
6 Ily a dâutres définitions de ta niche êcotogique. Cette de Mac Arthur est radicatement différente de cetle de Hutchinson.
Etle correspond à un nceud dans un rêseau trophique, Cest-à-dire qu'e[[e est définie par ce que mange l'espèce et ce qui [a

mange. La définition d'0dum est plus fonctionnetle : [a niche d'une espèce conespond à son rôle dans fécosystème, et non à
sa localisation. D'autres dêfinitions, ptus récentes, se fondent sur [e partage des ressources dans [e cadre d'une compétition
interspêcifique. Dans toutes les définitions, [a notion prêsente des failles (souvent les canctêristiques de [a niche d'une
espèce dépendent des conditions physiques, biotiques et historiques tocales). (Frontier et Pichod-Viate, 1990).
?C0RINE: it s'agit d'une typologie de biotopes européens, réatisêe par [a Commission des Communautés Européennes
avec [e prognmme <CORINE>, système d'information et de cartographie, pour [a description des sites d'importance pour

la conservation de ta nature en Eurooe.
I Cest-à-dire nombre de genres.
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des taxons qui les composent>r. Cest [a notion de composition, qui influence [a biodiversitê
par l'intermédiaire des emboîtements d'écheltes. De fait, [a richesse taxinomique dêpend
fortement de [a surface échantittonnée ainsi que du temps consacré à [a prospection. C'est
pourquoi toutes ces notions n'ont de sens que rapportées à une échelte spatiale (ou

à un temps de prospection). Cette remarque est particulièrement importante lorsque ['on
souhaite comparer entre eux des relevés de diversité taxinomique.

D'ai[[eurs, pour quantifier [a diversité taxinomique, on distingue souvent trois échelles
d'interprétation (Whittaker, 1960; Cody et Diamond, 1975 in Hunter, Jr, 1990) :

. [a diversité a, ou diversité locate, à [êchetl.e de [a placette d'observation ;

. la diversité B, ou diversitê entre ptusieurs communautês d'espèces (e[e est souvent
apprêhendée par des indices de similitude, qui traduisent [e niveau de ressemblance entre
deux communautés, du point de vue de leur composition) ;

. [a diversité y, ou d'iversité à ['êche[e d'un ensemble de communautês (par exemple, à

Uéchelte de plusieurs parceltes forestières).
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Figure 1. Notion de richesse : ptus il y a de catégories, ptus ta diversité est étevée. À nombre égal d'individus,
ta communauté A est plus riche et plus diversifiée que [a communauté B. Une boute représente un individu
et un figuré représente une catégorie.

Figure 2. Notion d'équitabitité: plus une catégorie domine les autres (en abondance), moins [a diversité
est élevée. A nombre égat d'indivldus et de catégories, la communauté A est moins diversifiée que la
communauté B.
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Figure 3. Notion de composition: dans chaque parcelte A, B, C ou D, it y a 16 individus et 4 catégories
équiréparties. Mais à l'éc'helle de deux parcetles rassemblées, ta diversité àst plus grande si ta compoiition 23
des deux parcelles diffère. La communauté {C+D} est plus diverslfiée que {A + B}

Encadré 7. La diversité taxinomique (d'une communauté ou d'un ensemble
de communautés) résulte de la combinaison de trois aspects :

1) la richesse taxinomique, c'est-à-dire [e nombre total de taxons de [a communauté. Cette
quantitê n'a de sens que précisée par rapport à l'échetle à laquelle elLe se rapporte.

2) l'équitabitité, ou répartition de lâbondance (c'est-à-dire [a rêpartition, en propoAion
de labondance totale, de tous les taxons de l'ensemble considêrê). Une communautê est dite
êquirépartie lorsque tous les taxons qui [a composent ont [a même abondance. Par convention,
ptus une communauté tend vers fêquirêpatidon, ptus sa diversité augmente. De même, à

équitabitité donnée, plus [a richesse taxinomique est grande, plus [a diversitê augmente.

3) La composition en taxons : c'est l'identification des taxons (espèces, par exempte) qui
constituent une communauté. Par exemple, deux communautês peuvent avoir un niveau
êquivalent de richesse spécifique et d'équitabiLité, avec des cortèges d'espèces très diffêrents.

La diversité taxinomique étant ainsi définie, on peut quantiJier [a diversité en combinant
des mesures de richesse, d'équitabilitê, et de composition (voir chapitre 3).
Par ces définitions, on comprend aussi que [a biodiversité ne se réduit pas à [a seule
présence d'espèces ou d'écosystèmes jugés comme remarquables (espèces << phares >r,

<< patrimoniales >r, Cest-à-dire rares, vulnérables, etc.. ) ; ni à [a seule présènce d'écosys-
tèmes originels.
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Encadré 8. Biodiversité et échetle d'analyse: le cas partlculier des ptantes dites <rinvasivesn

Les ptantes invasives ont les canctêristiques suivantes (Heywood et Watson, 1995) :

1) e[[es cotonisent un espace au-detà de leur aire naturelle, wa une intervention humaine (voutue

ou non) ;

2) leur croissance est npidg avec un fort pouvoir de compêtition par rapport aux ressources ;

3) leur stratêgie de reproduction est efficace ;

4) eltes sont adaptêes à des dispersions sur de longues distances ;

5) leurs ennemis pathogènes naturets sont absents de faire d'introduction ;

D'une manière génêrale, les zones isotêes (îtes) sont ptus vutnérables à linvasion.

À t'êchette continentale, ces ptantes peuvent augmenter ta biodiversité : [e cortège existant
s'enrichit de nouveltes espèces ; mais locatement (dans leur zone dlntroduction) eltes peuvent

faire chuter [a biodiversitê, en exerçant une dominance forte sur [es autres espèces, dont e[[es
gênent [a croissance et [a reproduction.

1.3 Restreindre la définition de ta biodiversité peut induire
en erreur

I[ est utile de préciser ce à quoi i[ ne faut pas réduire [a biodiversité (McMinn, 1991 ;
Delong, 1996), en termes d'échetles, de disciplines, ou encore d'objets d'études.
Seton McMinn (1991), [a conservation et l'amélioration de [a biodiversitê ne consistent
pas en une maximisation de [a richesse spécifique sur chaque parcelle forestière; en efiet,
rechercher en tout point une biodiversité maximale reviendrait à homogénéiser fortement
[e paysagee. Une mesure de biodiversité n'a de sens gue rapportée à une échelle donnée.
Comprendre et gérer [a biodiversité nécessite de l'examiner à plusieurs écheltes.

La biodiversité n'est pas une nouvelle disciptine, mais une manière diffêrente d'approcher
les objets classiquement étudiés en écologie (espèces, communautês, êcosystèmes). Il s'agit
notamment de ne plus appréhender de façon cloisonnée, disciplinaire, les trois niveaux de

la biodiversité (taxinomique, génétique, écosystémique), mais de développer une approche
interdisciplinaire permettant à des spécialistes diftêrents de se rencontrer et de saisir les

interactions entre les trois niveaux ci-dessus (Barbault, 1997). Comprendre les interactions
est une chose, essayer de les gérer va pLus toin encore. À ce titre, il. est important d'intégrer
les sciences sociates aux êtudes et à la prise en compte de [a biodiversité dans [a gestion

forestière, notamment dans les phases de nêgociation et de prise de décision (t' partie 3).

Biodiversité n'est pas synonyme de rareté...
La biodiversité ne se rêduit pas à [a seute présence d'espèces << phares ), ou d'espèces

< patrimoniales >, Cest-à-dire emblématiques d'une région, ou menacées au sens de I'UICN

(t' encadré 9).
La notion de raretê, à [a fois poputaire et scientifique, prête à confusion (t' Heywood et
Watson, 1995). D'un point de vue scientifique, [a notion d'espèce rare n'est pas si évidente
qu'e[[e ne [e paraît, notamment dans les communautés où [e nombre d'individus est difficite
à estimer (espèces à rhizomes, phytoplancton, champignons...) (Cao et al., 7998). It en

rêsulte que, [e ptus souvent, on entend par << espèce rare ) une espèce dont [a frêquence
d'occurrence dans un échantitlon de tai[e donnêe est faible par rapport à cetle des autres
espèces, ou encore dont l'abondance est faible (cas d'une espèce qui serait présente sur une
grande partie des points d'observation, mais avec peu dTndividus à chaque fois). Les critères
e Cf, fiche 1, en deuxième partie de fouvrage



Encadré 9. Classification des menaces sur les taxons
Selon l'Union internationale de conservatlon de ta nature (UICN)

. Éteint: taxon qui n'a pLus étê observé dans ta nature depuis cinquante ans.

. En danger: taxon menacé d'extinction et dont [a survie est problématique si fon n'agit pas sur

les causes de sa disparition. Entrent dans cette catégorie les espèces dont les populations ont êté
réduites à un niveau critique ou dont les habitats sont menacês.

. Vulnénbte : taxon risquant d'entrer prochainement dans [a catêgorie < en danger > si les

facteurs déftvonbles continuent à exercer leurs effets. Cette catégorie englobe les taxons dont
les poputations dimjnuent en raison de [a surexptoitation dont ils font ['objet, de [a destruction
à grande échelle de leur habitat ou de toute autre perturbation de leur milieu, et ceux dont
les populations restent abondantes mais qui n'en sont pas mo'ins menacées par divers facteurs
adverses graves.

. Rare: taxon dont les populations dans [e monde sont peu nombreuses et sont donc menacées

de ce fait, bien qu'etles ne soient actuellement ni en danger, ni vulnérables. Ces taxons sont
généralement localisês dans des aires géographiques ou des habitats détimités, ou sont rêpartis
en populations très petites sur des aires de distribution êtendues.

. Indéterminé: taxon connu pour appartenir à ['une des trois catégories ci-dessus, mais pour

lequel on ne dispose pas de renseignements suffisants pour qualifier [a menace.

. Insuffisamment connu : taxon suspecté d'appartenir à ['une des catêgories ci-dessus, sans que

lon en soit certain par manque de renseignements.

. Menacé : ce terme général s'applique aux taxons classés dans [une quetconque des catégories

ci-dessus.

introduits par Rabinowitz et Rapp (1981) aident à formaliser [a notion en classant les

espèces selon leur aire de répartition, [a tailte des poputations locales, [a spêcificité de leur

habitat (tabteau 1).

Choix 1 Choix 2

A - leur aire de répartition vaste restreinte

B - la taitte de(s) poputation(s locate(s) gnnde petite

C - la soêcificité de leur habitat faibte forte

8 combinaisons possibles, dont 7 correspondent à différents degrés de nreté, tandis que le triptet {41,
81, Cl) correspond aux espèces très communes.

Tableau 1. Les degrés de nreté selon Rabinowitz et Rapp (1981)

Une espèce peut donc être rare selon sept degrés différents. Selon [e degrê de rareté, elte

ne sera pas vulnérable aux mêmes processus d'extinction. Une espèce localement abondante
mais endémique (qui n'existe que dans une seute région ou station connue) (81 A2 C1ou2)

est particulièrement sensible aux aléas qui peuvent détruire l'habitat. Une espèce largement
répandue, mais dont les populations sont de petites tailLes (A1 82) est plutôt menacée

par [a perte de diversjté génétique. Enfin, une espèce largement répandue et localement

abondante, mais à niche écologique étroite (A1 81 C2) sera menacée par des changements
globaux de son habitat (par exemple, pour tes mitieux humides, pollution des eaux,

sécheresse ou changement climatique).
Enfin, des espèces peuvent être rares pour des raisons anthropiques (prélèvements excessifs

par exemp[e).

Les espèces rares ont une valeur en eltes-mêmes, qui renvoie à [a dimension éthique de

[a biodiversitê, mais contribuent peu à ta dimension mathématique (taquelte répond à un

probtème purement pragmatique : ( comment mesurer la biodiversitê ? ,). D'un point de vue
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mathématique : toute espèce peu fréquente à ['éche[[e d'études est considêrêe sur [e même
plan, qu'e[[e soit réellement menacée au sens de I'UICN (cf. encadrê 9) ou peu fréquente
locatement mais banale à une éche[le plus vaste. À nombre d'espèces et d'individus égaux,
une communautê comprenant des espèces localement peu fréquentes est moins diversifiée
(au sens strict) qu'une communautê dont toutes les espèces ont ta même frêquence (notion
d'équitabitité).
En fait, selon leur abondance, toutes les espèces n'ont simplement pas [e même poids
dans [a contribution à [a biodiversité. Nous verrons au chapitre 3 que certaines mesures de
diversité donnent plus de poids aux espèces peu fréquentes, tandis que d'autres [eur donnent
moins de poids. D'un point de vue éthique, les espèces peu fréquentes sont simplement une
clef d'entrée pour aborder [a biodiversité, si ['on considère qu'à l'échelle de la région pour
laquelle eltes sont peu frêquentes, etles introduisent un niveau supplémentaire de diversitê
par rapport aux espèces les plus fréquentes (etles augmentent [a diversité gamma), ou encore
si ['on souhaite donner un poids important à [a dimension patrimoniale de [a biodiversité.

I[ n'en reste pas moins que [a prise en compte des espèces peu fréquentes, et a fortiori des
espèces rares (au sens UICN), pour évaluer et surtout comparer les niveaux de biodiversitê
entre deux sites ou entre deux dates, reste un sujet controversé. Certains auteurs les
suppriment systématiquement de leursjeux de données, en pensant qu'etles contribuent peu

à [a communauté et qu'ettes ajoutent simptement du bruit à fanalyse statistique ; d'autres
auteurs reprochent l'absence de justification biologique à cette hypothèse. Ainsi Cao et al.
(1998) montrent que, dans [e cas de communautês benthiquesl0, [e fait d'amputer les jeux
de donnêes de leurs espèces peu frêquentes réduit sérieusement [a sensibilitê des méthodes
à détecter des changements écologiques. En outre, certaines espèces peu fréquentes sont en

fait des espèces redondantes, c'est-à-dire qu'e[[es sont prêtes à se multiplier en remplaçant
une espèce pLus abondante si ce[[e-ci disparaît. 0n peut considérer les espèces redondantes
comme des << réserves > de diversitê potentielle, importantes à prendre en compte malgré
leur rareté, car ce qui compte en déJinitive est qu'elles existent, même à un faible niveau, dans
I'écosystème (Frontier et Pichod-ViaLe, 1990). 0n rejoint [à [e rôte fonctionnel des espèces
peu fréquentes dans l'écosystème.

Biodiversité n'est pas synonyme de naturalité...
Certains auteurs restreignent [a notion de biodiversité à cetle de biodiversité naturelle (au
sens de < originelle > @), tandis que d'autres y incluent [a biodiversité des écosystèmes
anthropisês (Delong, 1996). IL est rare toutefois de trouver des définitions de [a biodiversité
qui se limitent strictement au cadre de [a biodiversité naturette, de même qu'i[ est rare de

trouver des dêfinitions précisant ctairement qu'elles incluent [es êcosystèmes anthropisés.
Un écosystème vierge n'a pas forcément un niveau de diversité supêrieur à celui d'un
écosystème anthropisê. Réduire [e champ de [a biodiversité à celui des êcosystèmes vierges
relève d'un jugement de valeurs sur l'importance de [a naturalité et risquerait d'attiser les
controverses entre groupes de pensées ou disciptines plutôt que de favoriser les travaux
interdisciplinaires (DeLong, 1996).

Biodiversité n'est pas synonyme de gestion durable
Les années 1980 ont vu émerger [a notion de <dêveloppement durabte>, puis de son
homologue plus restrictif de <<gestion sectorielle durable> (agriculture durable, gestion
forestière durable...). La biodiversité apparaît simplement comme un critère de durabiLité

10 Communautês du fond des océans



(au sens d'He[sinki11) parmi d'autres. La notion de durabitité dépasse largement ce[[e de

biodiversité, comme en témoignent les définitions suivantes.
Le concept de développement durable est défini dans [e rapport de la Commission des Nations-
Unies connu sous [e nom de <<Rapport Brundtland> (Brunttand, 1987) : transcription retenue
par les Nations-Unies pour l'expression anglaise de sustoinable management, un développement
durable est un dêvetoppement qui répond aux besoins du présent sons compromettre Io capocité
des générations futures de répondre aux leurs. Au niveau europêen, [a définition reconnue en

matière de <gestion forestière durable> est la définition adoptêe par [a rêsotution H1 de [a

Confêrence minjstêrielle sur [a protection des forêts en Europe, à Helsinki, en 1993. La gestion

durable signiJie Ia <<gérance>> et I'utilisation des forêts et des tenains boisés, d'une monière
et à une intensité telles qu'elles maintiennent leur diversité biologique, Ieur productivité,

Ieur capacité de régénérotion, Ieur vitolité et leur capacité à satisfaire, actuellement et pour
Ie futut Les fonctions écoLogiques, économiques et sociaLes pertinentes, aux niveoux local,

notional et mondiaL ; et qu'elles ne causent pas de préjudice à d'autres écosystèmes (Conférence

interministérielle sur [a protection des forêts en Europe, 1993) O
Pour simptifier, une gestion durable est une gestion garantissant des forêts à la foîs
pêrennes et multîfondîonnelles, [a biodiversité étant seulement un des aspects à prendre

en compte dans cette optique.

2 Pourquoi se préoccuper de la biodiversité ?
Dans [a partie 1, [a biodiversité est présentée comme un mot récent pour dêsigner une notion
qui existe depuis longtemps en écologie. Le présent chapitre va plus loin, en soulignant
comme Barbautt (1997) que [a biodiversitê est plus qu'un mot nouveau : c'est un véritable
concept en émergencq un concept qui s'adresse, certes, eux biologistes familîers de k diversité
biologique, mais qui déborde le chomp de la biologie pour interpeller L'Homme - I'Homme espèce

biologique, I'Homme dépendant de Ia biodiversité et cause de son érosion accélérée, L'Homme

responsable devant les générations futures de sa gestion des ressources de lo planète.

En effet, [a biodiversité est êmjnemment Hée à des débats d'ordres politique et social : e[[e

n'est pas seulement une préoccupation de scientifiques, mais un véritable fait de société,
rassemblant sous sa bannière tous ceux qui s'inquiètent des conséquences êventuelles d'une
dégradation générale de [a nature (Lévêque, 7994).
Dans [e domaine de [a gestion forestière en particulier, [a prise de conscience de [importance
de La biodiversitê relève non seulement de connaissances scientifiques (sur la structure, [a

dynamique et [e fonctionnement des assemblages écologiques), mais aussi de prêceptes

de bon sens relatifs au comportement des citoyens, présentês comme suit dans [e rapport
Bianco (Bianco, 1998): intuitivement, chacun préfère des paysoges variés pour Ie présent et
comprend bien que la diversité permet à Ia vie de mieux s'adapter ù un avenir qui n'est pas

prévisible. II est aussi évident que Io dispoition d'espèces onimales et végétales détruit un
patimoine biologique inemplaçable. II est non moins évident que ce sont presque toujours
Ies activités humaines qui diminuent La biodiversité, par Ia pollution, Io surxploitation de

certaines espèces, la destrudion ou La dégradation des habitats.

Nous présenterons les trois types de justifications habituellement avancées en rêponse

à [a question << pourquoi se prêoccuper de [a biodiversité ? > : justifications d'ordres
économique, culturel et êthique, justifications d'ordre biologiquelz (Barbault, 1993). Puis

nous évoquerons en quoi [a biodiversité est encore fobjet de débats scientifiques.

" A, *rt d1{.tri.ki, on entend par critères les grands domaines sur tesquets i[ existe un consensus pour dire que < ce(s)
domaine(s) doi(ven)t être pris en compte dans [e souci d'une gestion durabte>.
1? Uordre dans lequel eles sont prêsentêes ici ne prêsume en rien d'une quelconque hiérarchie de priorités I
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2.1 Dimension économique : aspects utilitaires de la
biodiversité

Même si nous n'avons pas à utiliser systématiquement toutes les espèces, i[ faut être

conscient que bien des espèces apparemment insignifiantes peuvent devenir soudainement

importantes, que ce soit pour des apptications pharmaceutiques, industrielles ou agricotes.

À ce titre, La biodiversité est un é|.ément essentiel de notre vie quotidienne, et devient même

un véritable enjeu industriel et commercial (Lévêque,1994).
Dans certains cas l'utilisation est directe : cueiltette, chasse, pêche, exploitation des bois.

Dans d'autres cas, [a ressource naturette fournit simplement un modèle que [on reproduit
ensuite par synthèse (Chauvet et 0[ivier, 1993): c'est [e cas par exemple de l'aspirine,

actuellement couramment synthêtisée mais dont [e principe actif a été initiatement extrait
de [a spirée (Filipendula ulmaria L.), ou encore du taxol, utilisé dans les traitements
anticancéreux, initia[ement découvert dans ['écorce d'If de Californie, et dêsormais

synthêtisé en laboratoire en grandes quantités.
Pour êviter une liste fastidieuse, qui, de toute façon, ne serait pas exhaustive, nolls noLls

limitons ci-dessous à deux exemples pour iltustrer fapport de [a diversité du vivant dans des

besoins fondamentaux de nos sociétés : falimentation et [a santé.

Agriculture
La survie de l'humanité dêpend étroitement des variêtês cultivées. 0r, les principales

variêtês cuttivées ont une faible diversitê génétique et sont particulièrement sensibles aux

souches de ravageurs et de matadies, qui peuvent développer des résistances aux traitements
phytosanitaires. I[ est important de garantir [e maintien à long terme des variétés sauvages

des ptantes vivrières, en tant que gisement de diversité du patrimoine gênétique de ces

plantes. En effet, les espèces gardêes dans leur habitat naturel, en présence permanente de

leurs prêdateurs ou parasites, sont ptus aptes à développer des mécanismes de lutte active
pour leur survie, mécanismes généralement inscrits dans [e patrimoine génétique.

Illustration: dans les années 1.860, [e phyltoxen, << importé > dAmérique du Nord, a pratiquement

dêtruit toutes tes vignes en Europe. [existence de plants américains (résistants au phylloxen) a

permis de sauver, par greffage, les vignes europêennes.

En fait l'agriculture et félevage utilisent un nombre très restreint d'espèces, domestiquées
pour |.a plupart dès le néolithique : quetques centaines de plantes et quelques dizaines

d'animaux. La plus grande part de [a production agricole est assurée, tout au p[us, par une

vingtaine d'entre e[[es. Depuis plusieurs millénaires, les hommes ont cherché à améliorer

ces souches sans essayer de tirer parti du reste de [a faune et de la flore. Toutefois, quetques

plantes sauvages sont encore << candidates ) pour une culture vivrière à vaste êche[[e. C'est [e

cas du haricot ail.é de Nouvelle-Guinée dont toutes les parties aériennes (feuitles, gousses et
graines) sont comestibles et qui peut croître de 50 centimètres parjour ! (Barbault, 1997)

Enfin, de nombreuses espèces, animales ou végétales, sont de précieux auxiliaires des

cuttures (pollinisateurs) et dans [a lutte contre les ravageurs de cultures (c'est un des

principes de [a lutte intégrée). À titre d'itLustration dans [e domaine de llagricutture au sens

large, citons :

- Bacillus thuingiensis, utitisé dans [a lutte contre [a chenitle processionnaire du Pin;

- Prospoltella berbesei, insecte introduit en Europe pour lutter contre une cochenille du

Mûrier et qui a sauvé ainsi, à fêpoque, l'industrie de [a soie.



Applications pharmaceutiques
De nombreuses espèces végétales ou animales constituent des sources pratiques et peu

onéreuses de substances chimiques à vertu thérapeutique.
Au cours des âges, [a nature a toujours fourni aux hommes des remèdes pour soigner les

maladies : principatement des plantes, mais aussi des microorganismes (t' encadré 10).
Barbault (1997) rappelle les faits suivants : lherboriste chinois Shen Nung, en 2800 avant
notre ère, recensait dêjà 366 plantes médicinates; Dioscorides décrit plus de 600 plantes à

usage thérapeutique dans son De Moteia medica (78 après Jêsus-Christ), parmi lesquel[es
['a[oès, fergot et l'opium ; Paracelse (7493-1,547) marque [a naissance de la chimie médicale ;
[e dêvetoppement de [a chimie organique au XIXème siècle, en permettant d'analyser les

composés actifs des plantes médicinates, marque [a naissance de l'industrie pharmaceutique

moderne. À I'heure actuelle, on estime que 40 % des médicaments utilisés ont, comme matière

edive, une substance natureLle extroite dans |es deuxtiers des cas d'une plante.@
Les industries pharmaceutiques sont donc particulièrement concernêes par [a connaissance
et [e maintien de [a biodiversité : les accords passês en 1991, entre les laboratoires Merck

et llnstitut national de [a biodiversité du Costa Rica pour l'exploitation d'extraits de plantes

tropicales en témoignent.
De nos jours, les thérapies s'orientent aussi vers fexploitation de [a diversité des
génomes. @

Encadré 10. Ouand ta diversité du vivant vient au secours de (humanité :
quelques exemples cétèbres.

.., Le pavot somnifère fournit l'opium et ses dêrivês morphiniques, médicaments les ptus anciens
utitisés contre [a douleur...

... Le quinquina permet d'élaborer [a quinine, antipyrétique puissant...

... La digitale fournit digitaline, utilisée pour traiter des déficjences cardiaques...

... fif fournit [e taxol, utitisé dans [e traitement de certains cancers...

... La ciguê fournit des alcaloïdes...

... Les microorganismes : outre les antibiotiques, jts fournissent ta ciclosporine, utilisêe dans [e
traitement des maladies autoimmunes et dans les greffes d'organes...

... lJigname : c'est dans une igname sauvage, Dioscorea mexicana, que les scientifiques ont trouvé
dans les années 60 une source peu onêreuse de diosgénine, pour une fabrication à vaste êchelle
de [a pilute contraceptive (ta diosgênine se décompose en progestêrone)...

... LHephedra fournit un alcaloide très utitisé en ophtalmologie : lhéphédrine.

2.2. Dimension morale et spirituelle
Qu'its soient retigieux ou non, les grands systèmes de pensêes comportent tous des éléments
de rêflexion sur les rapports de ['homme avec [a nature (Chauvet et 0livier, 1993) : ['homme
domine-t-il [a nature ? Est-il. à son service ? ... Les dêbats sur [a biodiversité relèvent
naturettement des champs du moral et du retigieuxl3.

Dans les traditions judéo-chrétienne et istamique, l'homme a un double statut : i[ participe
du divin (créé à Uimage de Dieu) mais, en tant que gestionnaire de [a terre qui lui est

confiée, a [e devoir de rendre des comptes à Dieu (Chauvet et Otivier, 1993). La notion de

patrimoine commun à l'ensemble de fhumanité apparaît clairement dans ces deux traditions
monothéistes, qui considèrent que l'ensemble des ressources naturelles a été créé par Dieu

à [intention de tous les hommes.

13 Le champ du moral concerne les règles de condujte humaine dans ta sociétê, selon [a conscience qu'on a du bien et du

mat. Le champ du religieux concerne les croyances et tes dogmes définissant les rapports de l'homme avec [e sacrê, [e divin.
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Seton Lêvêque (1,994), iI y a eu dans tes sociétés occidentales un glissement de conception
entre une période de domination de lhomme sur [a nature (révolution industrielLe) avec une

vision uniquement utilitariste de [a nature et [a prise de conscience actuelle que: d'une
part, l'humanité <grandit>, d'un point de vue éthique, en conciliant protection de la
nature et développement économiquela; d'autre part, [a protection de [a nature est une

condition nécessaire à [a suMe et à [a quatité de vie des générations futures (on en revient
à une conception utititariste, mais qui se projette dans [e futur plutôt que de se cantonner
égol'stement au présent).

I[ y a un sentiment de culpabilité qui nous rend conscients d'une certaine responsabitité à

l'égard de la nature : on perçoit djfféremment [e déclin ou [a disparition d'espèces selon que

['homme y est pour quelque chose (Baleines, É[éphants) ou non (Dinosaures, par exemple...)
(Barbault, 1993). Il. y a aussi une notion de respect d'autrui qui nous amène à prêserver un
patrimoine naturel qui ne nous appartient pas. Pourtant, en raison d'enjeux êconomiques,
cette notion de patrimoine commun de l'humanité reste fobjet de dêbats.
D'un point de vue juridique, [a notion de patrimoine commun de fhumanité permet aux États
qui ne sont pas en mesure de faire face aux coûts de protection d'un bien de faire appel à

la contribution des autres États 14. farticle 6 de La Convention sur [e patrimoine mondial
cutturel et naturel de 1972) (Chauvet et 0[ivier, 1993). Cette notion, présente dans les
premières versions du projet de Convention sur [a biodiversité, a été combattue par certains
pays, qui préféraient des formulations plus vagues. La diversité du vivant, avec l'essor des

biotechnologies, représente en effet un trésor que certains cherchent à s'approprier pour
[e monnayer (Chauvet et Otivier, 1993; Lévêque, 1994). 5i certains industriels réclament
un libre accès aux ressources biologiques (dans lesqueltes its voient un immense réservoir

?n de gènes ou de motécules qu'its peuvent valoriser et breveter), en revanche, certains

ressources naturelles. À tel point que [a version finale de [a convention sur [a biodiversité a

abandonné [a notion de patrimoine commLln de ['humanité et reconnaît la tota[e souveraineté
des États sur leurs ressources bioLogiques. Ce glissement sémantique montre combien les
enjeux éthiques de protection de la biodiversité (à des fins utilitaires et culturelles) ont à

affronter des risques de dérives productivistes (à des fins économiques uniques), et rejoint
te débat sur [a brevetabitité des ressources biologiques (Lévêque, 7994).

À l'heure actuelte, l.es débats s'orientent aussi vers les notions de droit des espèces, avec des

dérives possibles liées à des raccourcis entre << représentant d'une espèce >> et << espèce >> :

les rêflexions doivent porter sur [a conservation des espèces, sans pour autant assimiler
n'importe quel individu de n'importe quelle espèce à [a personne humaine.

2.3. Dimension culturelle : aspects pédagogiques,
scientifi ques et culturels

La diversité du monde vivant et des écosystèmes (composantes abiotiques comprises)
constitue un réservoir inépuisable de domaines d'études scientifiques. Les découvertes
qui permettent d'avancer dans [a compréhension du fonctionnement des êcosystèmes, de

lapparition et de [extinction des espèces, constituent à [a fois notre patrimoine cutturel et
des éléments fondamentaux pour l'organisation et t'avenir de [humanitê.
D'un point de vue scientifique, i[ faut noter que la biodiversité est un thème qui a depuis
longtemps suscitê [intérêt des chercheurs, en tant qu'objet d'étude (c/. Ctements, 1,91,6 ;
Thoreau, 1860 sur [a succession forestière).

"-Ri*i,d.'"'pe..sautrefoisdéc[aréesnuisib[esaunomdudêve[oppementagrico[esontaujourd,huiprotégées,sansque
l'agriculture ait à en pâtir.



Au-del.à du patrimoine direct qu'ette constitue, la biodiversité contribue aussj, indirectement,
au développement de notre patrimoine culture[, par exemple en tant que source d'inspiration
artistique, mais aussi à travers les usages traditionnets de [a biodiversitê. Diversité biologique
et diversité cultureLLe sont étroitement liées. Le souci de préserver la biodiversité rejoint
souvent celui de maintenir Les savoir-faire et les traditions locales. 0n peut même ffirmer
que le maintien de la diversité cultureLle de L'humanité est une des conditions du maintien de
Ia biodiversité (Chauvet et 0[ivier, 1993) : les sociétés humaines contribuent à modeler [a
biodiversité en sélectionnant, pour des uti[isations mêdicales, re[igieuses, industrielles ou
agricoles, certaines espèces plutôt que d'autres. Le riz appartient à [a civitisation chinoise,
le mais à La civiLisation inca et le bté à [a civil.isation indo-européenne. Se préoccuper de [a

biodiversité relève de [a conservation des patrimoines culturels.
0n retrouve enfin certaines <<vitrines> de [a biodiversité dans des formes de symbotique
collective (ou de culture collective) : de nombreux pays ont pour emblème une fleur ou un
animal (Cèdre du Liban, Érabl.e du Canada). Le rôle de certaines espèces dans l'imaginaire
cotlectif peut être un élément important pour relancer les débats dans [a politique de
protection de [a biodiversité. En France, l'ours ou [e loup en sont deux exemples.

2.4. Dimension écologique
Chaque espèce a sa place dans lécosystème. Les interactions entre êtres vivants, ne

serait-ce que via [a chaîne alimentaire, les retations de prédation, de parasitisme, etc.,
conditionnent ['état et [a survie des populations en prêsence. Les écosystèmes forestiers
offrent de nombreux exemptes d'interactions entre taxons pour [e bon fonctionnement de

l'êcosystème : rôle des mycorhizes dans [a croissance des arbres, rôle des microorganismes
du sol dans [e recyclage de [a matière organique, rôle des insectes poltinisateurs ou des 31
animaux disperseurs de graines pour [a reproduction des essences forestières (B[onde[,
L999). Les mesures de biodiversité sont donc souvent considérées comme de bons indi-
cateurs de [a santé de l'écosystème.
Toutefois, [e rô[e de [a biodiversité (au sens de [a nécessitê d'un niveau élevé de biodiversité)
dans [e fonctionnement des écosystèmes fait encore lobjet de nombreux débats, t' partie 3.4.

3 Débats scientifigues soulevés par ta biodiversité

3.1. Définition de la biodiversité
Eh oui !... Malgrê les nombreuses publications sur |.e sujet, Les débats persistent quant à [a
définition de [a biodiversité (Delong, 7996 ; Kaennel, 1993). ILs portent en particulier sur
l'intérêt d'inclure les éléments abiotiques pour appréhender [a biodiversité15, ainsi que sur
la prise en compte des espaces anthropisês.
Formellement, certains auteurs considèrent donc que [a diversitê biologique concerne
uniquement les catégories biotiques d'un ensemble. Pour eux, [a diversité des écosystèmes
peut, certes, être un objet d'étude, mais etle n'est pas en soi de [a biodiversité, car e[[e
repose sur des facteurs non biotiques (type de so[, topographie, structure du paysage ou
du peuplement...). Cette vision est loin d'être consensuelle. Ainsi, Delong (1996) exclut
clairement ta diversité structurate et écosystémique de la notion de biodiversité, tandis que

McMinn (1991) ou Noss (1990) lui accorde une place importante.O

15 Au premier chapitre, nous avons optê pour [a présentation des trois njveaux de biodiversité (diversité taxonomique,
diversité génétique, diversité écologique). en soutignant que [e troisième niveau (êcotogique) n'est pas un étément de
définition de [a biodiversité au sens strict, en raison de ses composantes abiotiques.



32

3.2. Évaluation économique de ta biodiversité
Le rôle économique de [a biodiversité est jncontestable ; êvaluer [a biodiversité en termes

économiques est chose nêcessaire pour en mesurer [es enjeux, mais certains y voient un

risque de dêrive vers |'a marchandisation de la biodiversité (anonyme, 1999). En tout état de

cause, attribuer unevaleur économique à ta biodiversité n'est pas chose aisée, en particulier

lorsqu'il s'agit de valeur monêtaire. De nombreux spéciatistes s'interrogent sur ce probtème

depuis une vingtaine d'années (Vivien, 2000). Un premier type d'approche, classique, vise

à déterminer les valeurs d'r]sage, les valeurs écologiques, les valeurs d'option et les valeurs

d'existence de [a biodiversité (t' ci-dessous).

Catéoories de valeurs Définitions

Valeurs d'usage

Valeur de consonnation Consommation directe des ressources, sans

transformation : chasse, cueillette

Valeur Droductive Utilisation des ressources génétiques dans des rycles
productifs (obtentio n variêtale, exploitation forestière
pour [e bois, médicaments à base de p[antes...)

Valeur récréative Exploitation pour les loisirs, sans prélèvement pour [a

consommation : oromenade. etc...

Valeur écotogique Rôte des organismes dans te bon fonctionnement de

['écosvstème

Valeur d'option Possibitité, dans le futur, d'autres formes d'exptoitation
des ressources qénétiques

Vateur d'existence Liée à La satisfaction et au bien-être que procure [a

biodiversité.

Tableau 2 - Source: Barbault (1993), d'après Lévêque et Glachant (1992) (reproduit avec l'autorlsation
de Lo Recherche).

Un outi[, développê plus récemment pour déterminer les valeurs d'usage ou d'existence,
fait encore llobjet de polémiques : il s'agit de [a méthode d'êvatuation contingente, dont [e
principe est de dêterminer [a valeur que les individus seraient prêts à payer pour préserver

tel ou tel bien non marchand. Cette méthode, fondêe sur des enquêtes auprès d'échantillons
d'usagers des espaces naturels, présente encore de nombreux biais (cf. revue dans Gosselin,

1999 et Wiltinger, 1996), et Cest sur [a résolution de ces biais que [es actuets travaux de

recherche concentrent leurs efforts (Amigues et aL,1996).

3.3. Hypothèses sur I'origine et [e maintien de la
biodiversité ; rôle des perturbations

Ators que [a théorie écologique traditionnelle avait une vision statique de [a biodiversité,
considérant que [e nombre d'espèces d'une communauté est conditionné par [e partage

de ressources limitées, [a vision moderne souligne [aspect dynamique de [a biodiversitê
(Gimaret, 1995), conditionné par [a variabil.ité de fenvironnement, qui s'exprime par [a
notion de perturbation.
Selon Blondet (1995), une perturbation est un êvênement localisé et imprévisible qui

endommage, déplace ou tue un ou plusieurs organismes (ou communautés), créant
ainsi une opportunité de colonisation pour de nouveaux organismes. Par définition, une

perlurbation affecte une communauté ou une poputation d'êtres vivants. E[[e peut être

d'origine naturelle (incendie, tempête, gtissement de terrain...) ou anthropique (coupes



et travaux sylvicoles, chasse...). E[[e modifie [e rapport des individus avec les facteurs
limitants de leur développement, car e[[e conduit génératement à [ouverture d'un espace

(une <trouée>), phênomène nécessaire pour [e développement d'organismes fixés comme

les plantes et à une libération des ressources nutritives du milieu abandonnées par leurs
consommateurs disparus, qui peuvent être ainsi ré-utilisées par de nouveaux individus
(Begon et al., 1996) @.

De façon générale, les perturbations génèrent :

. de [a variabil.ité temporelle : e[[es interrompent le processus de succession écologique
ou interfèrent avec un état <<d'équilibre> établi locatement (Begon et oL., !996) @, et
amorcent une nouvelle trajectoire d'êvolution des communautés : [a succession secondaire.
fintensité, [a fréquence, ta durée, [a date et [a prévisibitité des perturbations caractérisent
leur régime (cf, partie 3.1 de [a fiche 3) et conditionnent la dynamique temporelle des

communautés O.
. de [hétérogénéité spatiale : [a configuration spatiale des perturbations, combinêe

à [a variation locate du milieu pré-existante (station, type de peuplement), engendre
une distribution spatiale des habitats sous forme de mosaique de taches. Dans les taches
perturbées peuvent se produire des extinctions locales compensées par [a recolonisation
d'autres jndividus provenant de La matrice extêrieure.

. une dynamique spatio-temporelle des communautés : à féchell.e du paysage, les
perturbations rêcurrentes du régime naturel entretiennent L'hétérogênêité spatiale et
temporelle dans une <<mosaique changeante> de taches successionnetles asynchrones.
lJorganisation des communautés rêsulte alors de l'interaction entre [a configuration spatiale
de [a mosaïque d'habitats et les traits d'histoire de vie des espèces qui [occupent (c/. revue

dans Bouget,2000). 
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En ce qui concerne les végétaux, plusieurs facteurs déterminent [a banque des ressources

mobilisabtes pour reconquérir [e mitieu. Certains sont liés au régime de perturbation [ui-
même (Spies et Turner, 1999 o).

. La date et [a fréquence des perturbations dêterminent [e réservoir d'espèces

disponibles pour [a recolonisation du mjlieu (Spies et Turner, 1999), avec trois paramètres

temporels importants : [a période de l'année (importante pour [e stade phênologique

auquel se trouvent les ptantes au moment de [a perturbation), l'année e[[e-même, et [a

frêquence entre perturbations. En effet, l'aptitude phénologique à [a reproduction (maturité
des graines, possibiLité de multiplication végétative) varie au cours de l'année : très forte
à certaines périodes, quasi nu[[e à d'autres @. Pour les arbres, lannée joue un rôle car

beaucoup d'essences forestières ne fructifient pas régulièrementl6. Dès [ors, une espèce

recolonisera un site d'autant plus rapidement que [a tempête est proche d'une << année à

graines r>, soit que les semis sont déjà acquis, soit qu'its slnstallent par [a suite.
. L'intensité de [a perturbation joue sur ['état du sot (qui dêtermine en partie [e

réservoir d'espèces disponibles pour [a recolonisation). Les perturbations qui dêtéÉorent
la partie aêrienne de [écosystème, mais qui préservent l.e sot, favorisent les espèces qui

drageonnent, qui rejettent de souche ou qui régénèrent à partir de [a banque de semences

du sot. Les perturbations suffisamment sévères pour perturber fortement [e sol entraînent
génêratement une succession de type primaire (espèces pionnières sur sol nu), à partir de

graines issues d'écosystèmes voisins (et véhicutées par [e vent ou par tes animaux).
. L'échelle d'impact : lorsque [a perturbation se traduit par des trouées dans [a canopée,

de nombreux auteurs ont insisté sur [a relation entre [a taille de la trouée et [a réponse à [a

" Notun r*nt t" Chêne et [e Hêtre, qui fructifient au mieux tous tes trois à quatre ans, et dans certaines régions tous les
huit à dix ans seulement.
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perturbation (Shure et Philtips, 1.991. ; Romme et aL,1998 o).

D'autres facteurs sont liés aux caractéristiques biologiques des espèces présentes avant [a

perturbation et/ou à proximité.
. l'aptitude à la reproduction, variabte seton les espèces : mode de dispersion des

graines, aptitude à drageonner ou rejeter;
. le comportement vis-à-vis de ta lumière : lorsque [a perturbation se traduit par des

trouées dans [e couvert forestier, [a taitle de [a trouée conditionne [a nature des espèces

colonisatrices : espèces de lumière (Aulnes, Pins, Saules, Bouleaux) ou tolérantes à l'ombre
(ÉrabLes, Charmes, Tilleuts, Hêtre, Orme...). @

Lensemble de ces facteurs intervient dans les trois principaux processus de dynamique des

populations.
. extinction : les espèces qui disparaissent sont [e fait :

- d'une extinction totate de fespèce dans toute son aire de répartition;
- d'un changement des condjtions physiques locales (extinction locale);
- de fluctuations aléatoires qui affectent les taux de mortatitê ou de natatité;
- d'une exclusion de l'espèce par [a présence ou l'absence d'agents biologiques (prêdateurs,
pathogènes, compétiteurs, po[[inisateurs...).

. recolonisation : les espèces qui s'ajoutent à une communauté proviennent :

- soit d'un phénomène [oca[ de spéciation;
- soit d'une migration (espèces venues de l'extérieur);

. succession : suite des communautés végétales ou animales qui se remplacent au cours

du temps en un même [ieu.

D'après [a théorie de la perturbation moyenne introduite par Conne[[ (7978) et Huston
(1979),un niveau intermédiaire de perturbation entretient un niveau maximaI de diversité17.

En revanche, un faible niveau de perturbation entraîne [a dominance de certaines espèces

(manque de compétition) et un fort niveau de perturbation entraîne une faible richesse

spécifique ([es espèces n'ayant pas [e temps de recotoniser les espaces vacants). En effet,
si les perturbations sont trop fréquentes et/ou trop intenses, les espèces à forte amplitude
cotonisatrice (à stratégie R <pionnières> dans [e modèle de compétition de Lotka-Votterra)
dominent [e système. Si les perturbations sont trop rares et faibles, seules les espèces les plus

compétitives (à stratégie K) persistent en exctuant les autres. À un degrê de perturbation
intermédiaire, suffisant pour empêcher à [a fois [a dominance des colonisatrices et des

compétitrices, [a richesse et l.a co-existence des espèces sont maxjmales. Un exemple bien
connu est cetui des incendies de forêts : peu frêquents, jls n'ont pas d'influence néfaste sur
la diversité des communautés, l'espace incendié étant rapidement colonjsé par de nouvelles
espèces. Très fréquents, ils ont une influence nêfaste car un nouvel incendie dêtruit l'espace

en voie de colonjsation avant que les espèces colonisatrices n'aient eu [e temps de parvenir
à maturité pour [a reproduction.

3.4. Rôle fonctionnel de [a biodiversité
Qu'entend-on par [à ? Pour certains, Cest l'hypothèse selon laquetle [a biodiversitê est un
gage de bon fonctionnement de l'écosystème - tes fonctions de l'êcosystème regroupant

des flux de matières et d'énergie comme [a photosynthèse, les flux génétiques, [e cycte des

nutriments. Pour d'autres, i[ s'agit de l'hypothèse seton laquetle ptus la diversitê augmente,
mieux l'écosystème fonctionne (avec une retation de proportionnalité, qui n'est pas dans [a
première hypothèse). Pour d'autres enfin, i[ s'agit de l'hypothèse selon [aque[[e félévation
17 Théorie issue d'une modélisation mathématique de dynamique de population, et aujourd'hui largement acceptée par les
écologues, quoique insuffisante pour rendre compte de l'évotution gtobate de [a biodiversitê.



de la diversité serait garante de [a stabiHté (ou permanence) du système18.

À [a base des hypothèses sur [e rôle fonctionnet de la diversité, ity a Le constat de t'inégatité
du rôle écologique des différentes espèces dans fécosystème: notions d'espèces c[és, de
guildes, de redondance fonctionnelLe. Mais à fheure actuelle, iL n'y a pas de consensus quant
au rôle fonctionnel de la biodiversité, dans la mesure où trop peu dttudes permettent de

conclure quant à ce rô[e. En effet, beaucoup de travaux en [a matière ont recherché des

liens entre nombre d'espèces et fonctions de lécosystème. 5i [a corrélation est en général
positive dans les tnvaux expérimentaux à faibLe niveau de richesse spêcifique, il sembte
que [a relation atteigne un plateau à njveau de richesse spêcifique plus é[evêe, et les
connaissances sont insuffisantes pour conclure dans les écosystèmes naturels à nombre
d'espèces plus êlevê (Chapin et oL, 2000). En outre, les études où [a richesse spécifique
des écosystèmes a êté manipulêe expêrimentalement montrent que les fonctions primaires
de l'écosystème ne rêpondent pas de manière simple au nombre d'espèces. Pour certains
auteurs une relation positive existe entre productivité de l'écosystème et nombre d'espèces
(TiLman et aL, 1996), d'autres n'observent aucune relation (Chapin et ol., 1998), ou
montrent que les effets positifs de [a diversité sont en fajt tiês à ceux d'autres facteurs tels
La fertiLité ou la quantitê de biomasse. La nature des espèces prêsentes et leurs abondances
relatives jouent certainement plus que [a richesse spécifique en soi, selon que les espèces
présentes occupent des niches complémentaires ou sont redondantes. Certaines espèces
peuvent avoir, par [eurs traits d'histoire de vie, une influence particulièrement forte sur [e
fonctionnement de l'êcosystème, par exemple en modifiant la disponibitité des ressources
nutritives - Cest [e cas des espèces fixatrices d'azote -, ou en modifiant [e microclimat
voire [e régime de perturbation (Chapin et al., 2000). Selon Purvis et Hector (2000) 950/0

des études expérimentales indiquent une relation positive entre diversité et fonctionnement
de llécosystème, mais plusieurs études prouvent que 20 à 50% seutement des espèces sont 35

nécessaires pour maintenir les processus biogéochimiques.

La notion de rôle fonctionnel de |.a biodiversitê peut aussi être appliquêe à une espèce
ou une population. Dans un contexte de compétition pour l'utilisation des ressources,
[a diversité est gage de survie. Soit iL y a compétition entre plusieurs espèces, chacune
tendant à se spécialiser dans l'exploitation d'un type de ressource; soit, en l'absence
de compétition interspécifique, ce sont les populations d'une même espèce qui tendent
à se diversifier (compêtition intraspécifique) et dans ce cas, l'espèce étargit son spectre
d'utilisation de ressources.Ilfaut se diversifier, << jouer Ia dffirence >>, se spécioliser dans
une niche écologique (...) où L'on estplus performantque /les concunents potentiels. Ily a
5 millions d'ennées, des pinsons Geospiza atteignaient les Galdpagos. Ik constituèrent alors
une population qui, au cours des siècles et des millénoires, s'est répandue dons I'archipel,
diversifiée.. . au point d'y avoir donné noissonce aux treize espèces différentes que I'on recense
aujourd'hui. (est ce que I'on appelle une rodiation adaptative (Barbault, 1,997).
Un système trop complexe, trop diversifié, ne peut être stable : c'est [e résultat êtabli
par May dès 1.975, en simulant sur ordinateur [e fonctionnement d'écosystèmes complexes
avec un grand nombre de compartiments, de relations proie-prédateur et de compétitions
(Frontier et Pichod-Viale, 1990). Certains compartiments disparaissent (i.e. leur biomasse
simulée devient nu[[e) sans se régénérer. Soit [e système se simplifie beaucoup pour
atleindre un état stable, soit i[ s'annihile complètement. Ce résultat a êtê à forigine de
polêmiques, entre ceux qui ont affirmé, par une extrapotation pour [e moins rapide, que

plus un êcosystème est simple, plus il est stable, et ceux qui réfutent [e rêsultats de May
en prétextant qu'i[ existe des écosystèmes complexes et néanmoins permanents. Afin de
18 Barbault (1997) soutigne < t'importance probable de la biodiversité pour [a résilience des écosystèmes - c'est-à-dire leur
capacité de récupération après perturbation, de rêsistance aux espèces envahisssantes. donc de persistance à long terme >.
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dêpasser [a polémique, Frontier et Pichod-Viate (1990) soulignent qu'i[ y a des stabilités de

natures différentes, et qu'iI est important d'en anatyser les caractéristiques, en introduisant
au besoin d'autres notions, telles que [a connectance d'un système, son organisation
hiérarchique et son historicitéle.
Enfin, [a notion de stabitité d'un écosystème est liée à d'autres notions qui font eltes aussi

llobjet de potémiques et qui mériteraient d'être mieux formalisées : notions de résilience,

de robustesse (résistance aux perturbations), d'étasticité (capacitê de restaurer rapidement

la biomasse à sa valeur initiate après perturbation). Une des idées sous jacentes est que

plus [a communauté contient d'espèces exerçant [e même rôle fonctionnel, plus il. y a de

chances pour que ce rôle puisse s'exercer encore après une forte perturbation, via [a survie

d'au mojns une de ces espèces. Une autre idée est que ptus une communauté est diversifée,

moins etle est sensibte aux ravageurs, car les hôtes possibles sont < dilués > parmi les

autres espèces (t' revue dans Chapin et a1.,2000). En ce qui concerne [a résistance des

écosystèmes aux espèces invasives, i[ sembte que les effets de [a diversité dépendent

de ['éche[[e d'étude (Chapin et al., 2000) et résultent plus de [a nature des espèces en

prêsence et de [a composition de [a communauté en groupes fonctionnets que de [a richesse

spêcifique en soi (t' pour les communautés végétales, Lavorel et aL (7999) et Prieur-

Richard et Lavoret, 2000).@
Pour plus de détails, nous renvoyons [e lecteur à Frontier et Pichod-Viale (1990), qui

consacrent un chapitre à [a signification écologique de la diversité (Loi de [a diversité
requise, relativitê de [a diversité par rapport à lespace et au temps, par rapport à lespèce
qui [a perçoit, effet de [a compêtition et de [a prédation sur [a diversité).

3.5. Prise en compte des espèces rares
Ce point soutève trois types de questions, qui ont êtê prêsentées à ta partie 1.3 :

. ce[[e de la définition de [a rareté ;

. ce[[e de [a nécessité de [a prise en compte des espèces rares dans [a comparaison de

niveaux de diversité, entre deux points ou entre deux dates;
. celte du rôle des espèces rares dans [e fonctionnement de l'êcosystème et dans [a

dynamique de [a vêgêtation, avec [a notion d'espèce redondante.

3. 6. Approche interdisciplinaire
Dans [e concept de biodiversité, les sphères politiques et scientifiques sont intimement
mêlêes, de même que les sciences sociales et les sciences biologiques (Lévêque, 7994). La

dimension sociale de [a biodiversité introduit La difficuttê de lapproche interdisciplinaire, et
notamment de l'intégration des sciences sociales dans La culture biologique ou forestière.
0n se rêfèrera utitement à l'ouvrage éditê sous [a direction de Marce[ Jotlivet, sociologue au

CNRS, intitulé: <<Sciences de la nature, sciences de la société. Les passeurs de frontières>,
et qui fournit un ptaidoyer pour une rêeLLe intégratrbn des sciences sociales, économiques
et êcotogiques dans [a gestion des ressources naturetles (Joltivet, 7992), ou encore à

farticte de Stewart et Schroeder (7997) qui expose les avantages et les difficultés de

rêetles dêmarches interdisciptinaires, dans [e cadre d'une gestion forestière qui intègre les

domaines économique, social, écotogique. lJarticle fait état des barrières qui existent entre
les sciences sociales (descriptives, qualitatives) et les sciences biologiques ou physiques

1e La connectance est [a proportion de liaisons réatisées par rapport au nombre de liajsons mathêmatiquement possib[es.

En dessous d'un valeur critique de 10%. ta stabitité du système augmente avec [a connectance. Au-delâ de 10%, ta stabititê
du système Jeffondre. [historicité correspond au fait que, contrairement à une simulation sur ordinateur, les jnteractions

entre étéments ne se font pas systématiquement au hasard (il. y a au contraire coévolution entre les étéments).



(modêlisatrices, quantitatives), et des enjeux de l'intégration de ces sciences dans des

projets interdisciplinaires pour [a gestion forestière.

4 Conclusion
Nous avons défini La biodiversitê comme étant la diversité des formes de vie, à tous les

niveaux. Trois niveaux d'organisation concourent à [a biodiversité globale: la diversité
génétique, qui est [e moteur de la biodiversité en gênêral; [a diversité des taxons, et en

particulier [a diversité des espèces, qui paraît La plus aisée à appréhender; et la diversité
des écosystèmes. Au sein de [a diversité taxinomique, nous avons introduit [a notion
de diversité écologique, ou diversité des groupes écologiques d'espèces au sein d'un
écosystème. Dans chacun de ces grands ensembles, [a diversité des catégories - par exempte

[a diversité en espèces, ou diversité spécifique - peut être quantifiée en fonction du nombre
total de catêgories différentes (richesse), de leurs abondances relatives et de leur nature
(composition). Ces aspects quantitatifs seront dêveloppés dans [e chapitre 3.

Un grand nombre d'activitês humaines dépend de la biodiversité. C'est pour des raisons
économiques, éthiques, cultureltes et écotogiques qu'il importe de se préoccuper de sa

préservation. Les enjeux propres à ta préservation de [a biodiversité en forêt seront précisés

dans [e chapitre 2.

Les connaissances actuelles sur fêvaluation de la biodiversité sont partielles et soulèvent
de nombreuses questions non complètement résolues, en particulier sur le rôle de la
biodiversitê dans [e fonctionnement des écosystèmes, les processus biologiques en jeu
dans [a constitution de |'a biodiversité, et [a mise en æuvre d'approches interdisciplinaires
pour comprendre la biodiversité, car ce concept ne relève pas seulement de considérations
biotogiques, mais aussi de considêrations potitiques et sociales. 37
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Photo 1. Futaie de chênes (É Gosselin, Cenagref)

Cnnprns 2 - BroDrvERsrrÉ ET GEsTroN FoREsrrÈnr : pouR

UNE INTERACTION CROISSANTE ENTRE GESTION ET RECHERCHE

La préservation de [a biodiversité est devenue [une des préoccupations principales de [a

gestion et des potitiques forestières. Mais [a traduction de ce souci au niveau opérationnel
se heurte à des difficultés. llobjet de ce chapitre est de proposer un schéma général qui
permette, aux différents niveaux géographiques ou de responsabitité, d'amé[iorer [a prise
de décision r comment passer des principes généraux de conservation de [a biodiversité à

[a mise en place de choix techniques, sans tomber dans [e piège de recommandations trop
théoriques ou mal adaptées aux différents contextes régionaux ?

Nous recentrons tout d'abord Le débat sur les enjeux de [a biodiversité propres au contexte
forestier, d'une part en précisant [a contribution spécifique de [a forêt à [a biodiversité
(paragraphe 1.1), d'autre part en exptiquant [e rôle fondamenta[ de [a biodiversité pour
conseryer les capacités d'adaptation des écosystèmes forestiers face aux perturbations des

conditions enyiron nementates (paragraphe 1. 2).
Nous montrons ensuite en quoi les pratiques actuetles de prise en compte de [a biodiversité
sont imparfaites, au niveau de [a législation, de [a gestion ou des recherches scientifiques :

une certaine confusion entre les objectifs et [es moyens (paragraphe 2.7), une gestion
sylvicole considérée négativement (paragraphe 2.2) et une vision partietle du problème
(paragraphe 2.3).
Nous fournissons enfin (paragraphe 3) des éléments de réflexion pour traduire llobjectif
général de conservation de [a biodiversité en choix techniques de gestion, en insistant sur
les trois ooints suivants :
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. Seton les paramètres écotogiques, [a diversité biotogique gagnera à ce que soit
augmentée leur valeur moyenne - c'est [e cas du volume de bois mort par exempte - ou, au

contraire, leur variance - cas des tailtes de coupes, ou des traitements sytvicotes à l]échetle

du paysage. Dans [e premier cas, l'objectif d'augmentation concerne toutes les écheltes ;

dans [e second cas, fobjectif de diversification concerne ptutôt lléchel.te du paysage (petite
région IFN).

. I[ faut donc toujours raisonner à plusieurs écheltes et, en particutier, considérer

systématiquement [e niveau supérieur.
. La notion de gestion adaptative, fondée sur une ptus grande interaction entre gestion

et recherche, est un cadre prometteur pour utiliser les indicateurs dans un souci de suivi et
d'évatuation ptutôt que de prescription ou de norme.

I Quels enjeux ?
Au detà du respect régtementaire (cf. \ t.t.z), les enjeux de conservation de [a biodiversité
en forêt sont de ptusieurs ordres :

. ce sont d'abord les enjeux classiques de conservation de [a biodiversité pour ette-

même (cf, chapitre 1), dont les forestiers ont à se prêoccuper en raison de [a contribution
spécifique de [a forêt à [a biodiversité. C'est une approche que [on peut quatifier de

<statique>> et qui vise [a conservation de l'existant: diversité des espèces et des habitats;
. c'est ensuite [a conservation du potentie[ <dynamique> de construction de [a

biodiversité. D'une part, une partie au moins de [a biodiversité constitue une garantie

d'adaptation des écosystèmes aux changements environnementaux, de capacité de réaction

face aux perturbations, qu'eltes soient naturelles ou anthropiques. I[ s'agit notamment
42 de préserver [e moteur de [a gestion sylvicole : etle s'appuie en effet sur des dynamiques

natureltes (processus de perturbation/succession, cycle des nutriments, fonctionnement des

organismes décomposeurs) qui sont une expression de [a biodiversité en place. D'autre part,

la biodiversité jouerait un rôte fonctionnel dans [écosystème. 5i [e premier argument est

légitime, [e second reste assez controversé (c/. chapitre 1 et Simberloff, 7999), du moins

sous cette formulation. I[ est ctair que [e fonctionnement de [écosystème utitise une partie

de [a biodiversité, notamment [a présence d'espèces appartenant à des groupes écologiques

différents (prédateurs/proies, producteurs primaires, consommateurs, décomposeurs). Mais

les résuttats ne sont pas ctairs quant à savoir si labondance ou ta diversité de ces groupes

ont une importance particutière.

1.7 Conserver ta biodiversité pour elle-même

1.t.7 Contribution spécifique de la forêt
La forêtjoue un rôle particulier dans [a biodiversité; en quantité de biodiversité hébergée,

mais aussi en quatité, c'est-à-dire en spécificité du mitieu forestier, retative notamment à

[a structuration verticate et horizontate des écosystèmes forestiers: le premier coroctère qui
distingue I'habitat forestier de tout autre est son dépLoiement dans les trois dimensions de

l'espace qui se troduit por une stratificotion de zones de vies favorables à la muLtiplicotion de

microhobitats, donc à La diversité biologique (B[onde[, 1999). La forêt est donc irnportante
pour [a biodiversité en ceci qu'ette offre une comp[exité de structure supérieure à celte
d'autres écosystèmes. I[ y a par exempte pour [avifaune une relation significative entre
les indices classiques de diversité spécifique et les mesures de diversité de structure du

peu ptement forestier (i bi dem).



Certaines espèces ne se rencontrent même qu'en forêt, voire préfêrentiellement en forêt
ancienne, cet adjectif désignant un maintien ininterrompu de ['êtat boisé pendant 170

ans au moins (Sciama,7999, c/. encadré 1) @. Dans ce dernier cas, [a gestion forestière1
conditionne directement [e maintien ou [a perte des espèces dont [a vitesse de colonisation
est particulièrement lente @ - 1. à 2 m par siècle pour Anemone nemorosa, selon Hermy

(1994) in Sciama (1999) - ; si [a coLonisation de forêts ptus jeunes reste possible, elte est

conditionnée par |'a proximité géographique de forêts anciennes (Matlack, 1994).
En outre, [a plupart de ces espèces n'a pas de banque de graines persistantes, si bien que

toute perturbation forte de leur habitat, même temporaire, peut mettre en jeu leur survie.
Toutefois, [a vitesse de cotonisation varie selon tes régions pour une espèce donnée (Hermy

et a|.,1.999).

Encadré 1. Les espèces liées aux forêts anciennes

La stabil.ité et [a continuitê de fespace boisê sont vitales pour certains organismes. Sciama
(1999) propose, sur [a base d'une analyse bibtiographique, une liste d'espèces indicatrices de

[anciennetê de létat boisé (170 ans au moins) en forêt tempérêe europêenne. En dêpit des

différences de seuils utilisés pour qualifier une forêt de <ancienne>, les résultats des divers
auteurs concordent pour des espèces telles que /nemone nemorosa, Carex pendula, Carex remota,
Lamium galeobdolon, Luzula pilosa, Maianthemum bifolium, l|illium effusum, Neottia nidus-avis

ou Pimula elotîor, Dans les futaies de Pin laricio en Corse, [a présence de certaines espèces de

potypores suggère une longue continuité forestière associêe à une présence continue de bois
mort au sol (Norsted et ol.,1999).
Chez les Insectes, [a présence continue de gros bois morts détermine [a richesse en Diptères

Mycétophilides et en Colêoptères saproxytiques, certaines espèces n'étant prêsentes que dans les

viejttes forêts boréates (Oktand, 7994, et Nilsson et Baranowski. 1997, cités par Bouget, 2000).

La forêt offre donc une contribution originale à [a biodiversité. Mais La conservation de [a
biodiversité gagne à ce que [a forêt soit gérêe non pas seutement pour e[[e-même, mais

en lien avec les autres composantes du paysage. Certes, pour certains groupes (vêgêtation
forestière, Insectes strictement forestiers), une approche cantonnée au milieu forestier peut
rester satisfaisante. Mais beaucoup d'espèces, en particulier parmi les Oiseaux, Insectes et
Mammifères, utitisent [a forêt comme élément - partiel - de leur territoire. Dans ce cas,

i[ fuut voir [a forêt comme une composante de [a biodiversité des paysages (à l'échelte de

[a petite région forestière) et non comme des hectares de biodiversité à gérer pour eux-
mêmes, en vase c[os. La forêt peut être un élément habituel du territoire de certaines
espèces, mais peut aussi jouer un rôte de refuge, lorsque t'habitat d'espèces non-forestières
se dégrade : c'est [e cas pour [e Crapaud sonneur à ventrejaune, Batracien non-forestier, qui

recherche dans les prairies les zones piétinées par les troupeaux ; [a diminution des prairies

et des troupeaux le contraint à coloniser des milieux forestiers, en particulier les ornières
de débardage, comme en forêt domaniale de t'Allier (Martin et a|.,2007).

En conclusion, si [a forêt héberge une biodiversité qui Lui eststrictementinféodée, etlejoue
aussi un rôle important par les milieux qui lui sont associés et par [a place qu'e[[e occupe
dans l'organisation du paysage écologique.

1 Au sens large : choix d'aménagement forestier à fêchelle de ta propriêté forestière. mais aussi choix politiques et
techniques de gestion des espaces boisés à féchelle d'une région.
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Encadré 2. Contrlbutlon de ta forêt à ta blodiverslté. Part des habitats
forestiers dans la [iste des habitats européens (selon le code CORINE Blotope) :

- si lon ne considère que les habitats forestiers sensu stricto, c'est-à-dire constituant tes forêts
et tes terrains boisês, avec des arbres indigènes ou subspontanês (Rameau et al., 2000), les

habitats forestiers constituent (en nombre) :

20 % des habitats du code europêen C0RINE prêsents sur [e sol français @;

33 % des habitats dlntêrêt communautaire au sens de l'annexe I de la directive européenne

Habitats-Faune-Flore n" 92 / 43. ;

42olo des habitats prioritaires au sens de ['annexe I de [a directive europêenne Habitats-Faune-
tlore n"92/43.

- si [on considère en outre [es habitats associés, Cest-à-dire hébergés au sein des habitats
forestiers, et dont les gestionnaires forestiers ont aussi [a responsabilité, ces pourcentages

s'êlèvent respectivement à 66%. 90 o/o et 93 o/0.

Part des espèces forestières dans les espèces végétales rencontrées en Fnnce :

Si 8o/o seu[ement des 6143 taxons recensés par Julve (2002, site consultê en 2001) peuvent être
considérês comme strictement forestiers sur [a base de leur habitat optimat, 160lo sont recensês

dans [es deux premiers tomes de La Flore furestière ftançaise (hors région méditerranéenne, donc)
(Rameau et a|.,7989) et une majorité (64%) est hébergêe dans des mitieux associés. Au bitan, [e
forestier est susceptibte de rencontrer dans les mitieux qu'i[ gère72olo des espèces de [a flore de

France. Hors région méditerranéenne, 975 espèces sont susceptibles d'être rencontrées en forêt,
dont 29 (3olo) vulnêrables ou en danger (Ministère de llgriculture et de [a Pêche, 1995).

Part des espèces forestlères dans [es espèces anlmales rencontrées en Fnnce :

S'appuyant sur (Inventaire de la faune menacêe en France (MNHN, WWF, Nathan, 1994), sur [e
npport <Birds in Europe, their conservation, their status> (Birdtife, 1994) et sur [a directive
<<Hobitots>>, [e ministère de tlgriculture et de [a Pêche (1995) recense :

- 32 espèces de Mammifères susceptibles d'être rencontrées en forêt, dont 6 strictement
forestières, et 11 en danger ou vulnérables (chauves-souris notamment).

- 53 espèces d'0'iseaux susceptibtes d'être rencontrées en forêt, dont 20 strictement forestières,
et 8 en danger ou vulnérabtes.

Quant aux Insectes, ils représentent plus de 70olo des espèces de [a biosphère, et [e milieu
forestier n'êchappe pas à la règte. 0n estime que [a biomasse en Insectes est plus de deux fois
supêrieure à ce[les des Mammifères et des Oiseaux en forêt. Et en Europe, 600/o des espèces de

papiltons seraient strictement forestières (Jacte[ 1996).

Part des espèces forestières dans la tiste des espèces végétales protégées :

Un faibl.e pourcentage des espèces vêgêtates protégées sont des espèces forestières stncfo
iensuz : en moyenne 6 o/o des espèces bênéficiant de protection intêgrate, et 8 o/o des espèces

bénêficiant de protection partielte. De même, 2% seutement des espèces vêgêtales recensées au
Livre rouge national des espèces menacées (Tome 1) sont des espèces forestières sticto sensu.
Toutefois, ces pourcentages sont à retativiser par [e fait que 8o/o seutement des 6143 taxons
recensés par Julve (2002,) ont été considérés ici comme forestiers sticto sensu, Et si [on prend

en compte les espèces de milieux associês, les pourcentages s'é[èvent et Cest une majoité des

espèces protégées que Le forestier est susceptible de rencontrer dans les mitieux qu'iI gère.

1.t.2 Dispositif tégistatif et réglementaire
La conservation est un domaine qui fait ['objet de plusieurs dispositifs de protection, qui

constituent une référence en matière d'enjeux par rapport aux niveaux auxquels ils sont
pris.
? Estimations réalisées en s'appuyant sur les données écologiques de Jutve (1998) (cotonne <habitat optimat>) pour
attribuer aux espèces végétales un caractère forestier stricto seriu ou un caractère de mitieu associê, et sur [a liste des

espèces végétates protégées (Conservatoire botanique national du Bassin Parisien)



. Dispositifs internationaux
La convention dite de Ramsar (7977) retative aux zones humides d'importance
internationale vise à enrayer ta perte de divers mitieux humides, en encourageant [a

création de rêserves et [a gestion raisonnêe de ces zones.

La convention dite de l{ashington (1973) réglemente [e commerce des espèces sauvages

de faune et de flore menacées d'extinction.
La convention dite de Bonn (1979) sur [a conservation des espèces migratrices
appartenant à ta faune sauvage vise à faciliter Les actions concertêes de pays en faveur de

certaines espèces migratrices sur toute [eur aire de répartition et à protéger les espèces

migratrices jugêes menacées.

La convention dite de Rio (1992) retative à [a protection de [a biodiversité a pour objectift
la conseruation de Ia diversité biobgique, I'utilisation durable de ses éléments et Ie partage juste

et équitable des avantages découlant de bcploitation des ressources génétiques (...) (ArticLe 1"').

C'est surtout dans [a convention de Rio sur [a diversité biologique que sont avancés des arguments
quijustifient la nécessité de se préoccuper de [a biodiversité en forêt. @

. Dispositifs européens
La convention dite de Berne (1979) relative à [a conservation de [a vie sauvage et du

milieu naturel de l'Europe demande, entre autres, [a protection stricte des espèces rares de

la flore et de [a faune.
Deux directives européennes3 intéressent plus particutièrement [e maintien de [a

biodjversité : [a directive Oiseaux (7979), et [a directive Habitats-Faune-Flore (7992)
qui reprend et élargit la première. Le but est de favoriser [a biodiversité par [e maintien,
voire [a restauration, d'habitats nature[s et d'habitats d'espèces (ftore ou faune sauvage)

reconnus comme étant d'intérêt communautaire, dans un état de conservation favorabte.

. Dispositifs nationaux
La publication de listes d'espèces (animates ou végétates) protêgées aux niveaux national,
régional ou départemental est faite en application de [a loi du 10 juil.Let 1.976.I1. s'agit selon

les cas de protection totale ou partietle (réglementation de prélèvements) - t' encadré 3.

Pour certaines espèces, [a cueillette est susceptible de réglementation par arrêtê préfectoral

(quantité Limitée, dêfinie par département) (Anêté du 13 octobre L989, modifié par l'arrêté

du 5 octobre L992).
D'autres dispositifs concernent spécifiquement [a biodiversité en forêt: la politique du

ministère chargê des forêts est traduite par une circulaire du 28 janvier !993 (Ministère
de lAgriculture et de [a Pêche, 1993) ; lOffice nationat des forêts a établi [a même année

une instruction sur [a prise en compte de la biodiversité dans [a gestion forestière (Office

nationat des forêts, 1993) @.
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Encadré 3. Protections lntégnles et partielles d'espèces

Les protections intégnles d'espèces végétales relèvent des dispositifs tégistatifs suivants :

- Convention de Berne (Annexe I)
- Directive 92/43/CEE (Annexe W)

- Protections nationate (Annexe I), régionales, dêpartementales

Les protections partielles d'espèces vêgêtales relèvent des dispositifs suivants :

- Directive 92/43/CEE (Annexe II) : espèces d'intérêt communautaire dont [a conservation
nêcessite [a dêsignation de zones spéciales de conservation.

- Directive 92/43/CEE (Annexe V) : prêtèvement dans ta nature et exploitation susceptibtes de

faire llobjet de mesures de gestion

- Protection nationale (Annexe II) : rêcolte soumise à autorisation.

1.2 Conserver le potentiel dynamique de la biodiversité
5i le pourcentage élevé d'espèces hébergées par les forêts et milieux associés peutjustifier
à lui seul l'objectif de conservation, [e rôle de [a biodiversitê - plus exactement de certains
de ses éléments - dans [a capacité d'adaptation des êcosystèmes face aux perturbations est
crucia[.

En dépit des difficultés à généraliser les résultats d'études expérimentales sur [e rôle de

[a diversitê dans [e fonctionnement et [a productivité des écosystèmes (cf. chapitre 1),
i[ est nêanmojns certain que [e foncLionnement des écosystèmes utilise des êléments de

biodiversjté. 0r, te gestionnaire forestier a tout intérêt à préserver un maximum d'itinêraires
sylvicoles possibles, et donc à préserver les éléments de biodiversité permettant les
fonctionnements possibtes de l'êcosystème. En paticulier, i[ s'agit de garantir [a présence

d'essences appartenant à des groupes successionnels différents - pionnières, post-
pionnières, nomades, dryades -, de garantir aussi [a présence d'espèces de tous les niveaux
trophiques au sein des chaînes alimentaires - par exemple : producteurs, prédateurs,
décomposeurs. llenjeu pour [e forestier est d'éviter que les pratiques forestières actuelles ne
mettent en danger sur le long terme et de manière définitive certajnes espèces, de même
que [a capacitê des peuplements à se régénérer. Il doit y parvenir non pas en conseryant
à tout prix en un lieu [e peuplement en place, mais en prenant conscience qu'i[ existe une
dynamique de succession naturelte de référence, que les actes sylvicoles ont pour effet
d'accélérer, de ralentir ou de bloquer.

0n peut avancer les hypothèses suivantes.
. Même si toutes [es espèces ne sont pas nécessaires au fonclionnement biogéochimique

de l'écosystème (PuMs et Hector, 2000), [a biodiversité dans son ensemble assure a pioi
la prêsence de tous les maillons des chaînes alimentaires.

. La diversité des peuplements, en termes de composition en essences, permet de
conseryer [a dynamique de fonctionnement de [a forêt, en préservant l.a totaHtê du cycle
sytvigénétique: à partir du moment où les écosystèmes forestiers contiennent des espèces
ayant des exigences écologiques variêes et des stratégies de développement différentes, [e

forestier peut utiliser [e potentiel de dynamique naturelle pour intervenir, dans [a gestion
courante ou en cas de perturbation naturelle ou de modification des modes de traitements.
Par exempte, disposer à ['éche[[e d'un paysage d'un réservoir d'essences pionnières permet



d'assurer à moindre coût [a recotonisation forestière après une forte perturbation (t' fiche 3).
I[ y a donc tout intérêt à conserver un maximum d'espèces ayant des stratégies de dêvetop-
pement différentes, de manière à ce qu'i[ puisse y avoir adaptation. La diversitê des

peuptements permet aussi de ne pas mettre tous ses æufs dans [e même panieç de fournir au

marchê du bois une oftre variêe.
. La diversité génétique des essences forestières (qui est un étément partiel de

biodiversité) permet de conserver [e potentiel d'adaptation d'essences à de nouveaux

miHeux ; ou encore [e potentiel de réaction aux perturbations biotiques (agents pathogènes)

ou abiotiques (tempêtes, incendies). Ceci est particulièrement important pour [es essences

commerciates. La Commission nationale des ressources génétiques forestières, placée auprès

de [a Direction de l'espace rural et de la forêt du ministère de t'Agriculture et de [a Pêche,

pilote [a mise en place de réseaux de conservation génétique in situ (à cejour sont en ptace

des réseaux pour [e Sapin pectiné, [e Chêne sessile et [e Hêtre, et à l'étude pour le Merisier,

[e Peuplier noir, fÉpicéa et les Ormes).

Enfin, i[ ne faut pas oublier les aspects économiques et sociaux, â savoir que [a conservation

de [a biodiversitê permet aussi d'adapter foffre des produits forestiers (produits marchands

et non marchands) aux besoins de [a société. La conservation de [a biodiversitê est un des

moyens pour gérer [a forêt comme un patrimoine, c'est-à-dire comme un bien susceptible
(moyennant une gestion adéquate) de conserver dans Ie futur des potentiaLités d'adaptation
à des usages non prévisibles dans le présent (de Montgotfier, 1984).

2 Limites des approches actuelles
Quet que soit [e niveau de réflexion - légisLatif, scientifique ou décisionnel -, [a prise en 47

compte de [a biodiversité dans [a politique et [a gestion forestière est encore imparhite.

2.! Dans la politique forestière et [e contexte législatif
international

À ce niveau, [a prise en compte de [a biodiversité est traitée soit de manière très générale,

soit de manière très prescriptive.
Le principe généraI de conservation et d'amélioration de [a biodiversité est largement partagé

au niveau international (convention de Rio sur [a diversitê biologique - 1992, résolution 2

de [a confêrence ministérielle pour la protection des forêts en Europe d'Helsinki - 1993) et
retranscrit au niveau national en France dans [a Loi d'orientation forestière de juiLl.et 2001.

Sa transcription dans [e cadre du dévetoppement d'une gestion forestière durable repose

en général sur un ensemble de prescriptions techniques: par exempte, sur les modes de

régénération, ou encore sur la structure et [a composition des peuplements. Ce raccourci

entre [e principe général et les choix techniques est difficilement justifiable d'un point de

vue scientifique et i[ présente l'inconvénient de ne prendre en compte ni [a disparité des

situations régionates ou locales, ni les contraintes de la multifonctionnatité des forêts. Les

critères et indicateurs de gestion durabte illustrent parfaitement cette situation : alors qu'its

devraient êvaluer les résultats de [a gestion, ils en prescrivent les modalités.

2.2 Dans la démarche d'aménaqement forestier
La prise en compte de [a biodiversité dans [a démarche d'aménagement forestier traduit
souvent une vision partietle de la biodiversité : e[[e est anatysêe dans le cadre restreint des



48

limites de propriétés, sur un espace dêLimité à [a fois du point de vue du type d'occupation
du sol (la forêt) et du niveau de responsabitité (ta propriété, |.e Parc, [a Région...), qui n'est
pas forcément perlinent par rapport à [a prise en compte de la biodiversitê. IL s'agit en outre
d'une vision conçue sur un mode défensif, à savoir limiter l'impact de [a gestion, pressenti
comme négatif. Cette atLitude biaise l'approche du problème, car e[[e occulte [e fait que [a
plupart de nos écosystèmes forestiers, y compris les plus < remarquables >, résultent d'un
l.ong historique de gestion humaine et que [a gestion utilise en parLie [a biodiversité (et a

tout intérêt à l'utiliser) : selon le principe qu'i[ ne faut pas mettre tous ses eufs dans [e

même panieç i[ est important de disposer d'une ressource variée et, à ljêchelle du paysage,

d'avoir des réservoirs d'espèces pour assurer |.a recolonisation en cas de perturbation. Il
n'est pas prouvê que [a biodiversité dans son ensemble soit indispensabte au forestier, mais
iL faut être conscient que la biodiversitécontient une part uti[e au forestier.

2.3 Dans les études scientifigues
Les études scientifiques n'êchappent pas à [a règle et se consacrent surtout à llimpact de [a

gestion sur la biodiversjtê : Cest bien ce dont rendent compte les fiches techniques de cette
synthèse. Néanmojns, l'utilité de la biodiversité pour [a gestion forestière commence à être
abordée dans les études récentes sur [e rôle de [a biodiversité dans [e fonctionnement de
fécosystème (t' chapitre L) ou, beaucoup plus partiellement, dans des études sur [e rôle du
mêlange d'essences sur [a productivité ligneuse, dont certaines sont plus anciennes (Burger,
1941., Ertetd, 1953, Brown, 1,992).

Par ailleurs, les analyses se font en général de façon incomplète, à [a fois pour des raisons
de connaissances et d'organisation. La description de [a biodiversité est ainsi restreinte
à [a prise en compte de certains groupes taxinomiques, plus faci[es à identifier et à

inventorier ou qui font lobjet d'une pression sociate. Les résultats diffèrent selon [e groupe
taxinomique étudjê, [a façon dont on quantifie la biodiversité, l'échelle d'étude et [e milieu
concerné. Cette vision nêcessairement compartimentée de [a biodiversité limite fortement
les possibilités d'extrapolations ou de recommandations pour [a gestion.

Enfin, les études scientifiques gagneraient en possibitité de généraLisation des rêsultats
pour des recommandations de gestion si elles reposaient sur des hypothèses (par
exemple de mécanismes biologiques à tester) ou, lorsqu'il s'agit d'approches globales ou
descriptives, si elles s'efforçaient de proposer de tetles hypothèses à tester ultérieurement.
En effet, pour savoir si une corrétation observêe est génêralisable, i[ faut savoir si [e plan
d'échantillonnage ayant seM à [a trouver correspond à un gradient écotogique large ou
restreint;i[ faut aussi chercher si [a corrêlation est expliquêe par un mécanisme biologique,
et tester ce lien statistiquement. Ceta panît compliqué, mais peut avoir des incidences
simples sur [a gestion.
Prenons un exemple : plusieurs études montrent que des espèces sont inféodées aux forêts
non gêrées. Mais beaucoup sont seulement descriptives et ne permettent pas de savoir ce qui
joue exactement: est-ce ta gestion ? 0u, plus finement, des diffêrences abiotiques, comme
[e microclimat ? 0u bien d'autres facteurs, qull serait possible d'adapter en forêt gérée,

comme [a prêsence de microhabitats (bois mort, galettes de chabtis), [a diversité d'essences
accompagnatrices, [?ge du peuplement ? Selon les cas, on préservera ces espèces soit par [a
mise en réserve de certains secteurs, soit par fadaptation de [a gestion pour [e bois mort,
['âge d'exploitabilitê ou [a composition en essences. ljincidence n'est pas du tout [a même
sur les autres critères de gestion, comme [a production de bois ou l'accueil du public.



3 Quelles recommandations ?

3.1 Quels objectifs ?
Les objectift de gestion, pour une forêt donnée, se nisonnent de toute fuçon par npport à:

. des échelles d'analyse : à ces êche[[es, quels sont les enjeux de la biodiversité en forêt
(queLle est [a contribution spécifique de [a forêt ?) Ainsi, i[ est plus pertinent, au niveau

région/paysage, de formuter des objectifs en termes de diversité de milieux plutôt qu'en

termes de diversité d'espèces. lJanatyse de [a situation en place doit se faire à ptusieurs

échelles imbriquées: [e niveau auquel on se place - par ex: région pour les objectifs des

Orientations Régionales Forestières, ou forêt pour les objectifs d'aménagement - et [e(s)
niveau(x) supérieurs. En effet, [a << vateur > des forêts du point de vue de leur contribution à

[a biodiversité ne prend sens gue par rapport à ce qu'i[ y a autour, aux échelles supérieures.

Par exempte, [e réseau Natura 2000 doit prendre en compte ce que [e peuplement en place

apporte par rapport à une échelte supérieure (habitats européens prioritaires)
. une situation écologique initiate: [a gestion forestière dépend nêcessairement du

matêriet en place, en forêt et hors forêt. 0n ne se fixera pas les mêmes objectifs de diversité
selon qu'on est sur un vaste massif forestier (Landes) ou sur un ensemble dlLots boisês.

. un contexte socio-économique: politique forestière, usages en cours, filière bois
(Brédif et Boudinot, 2001). En effet, chercher à gérer une seute dimension de ['écosystème
forestier (par exempte [a biodiversité) alors qu'e[[e interagit avec de nombreux autres

acteurs ou aspects est voué à ['échec.

0n cherchera donc à concilier des objectifs, partie[ement contradictoires. Ceta nécessite

d'appliquer des méthodes d'aide à [a décision (sciences de [a négociation, recherche de

compromis multicritère) ptutôt que des normes techniques, souvent élaborées au regard

d'un seul critère (Brédjf et Boudinot, 2001). 0n peut s'inspirer de dêmarches comme [e
LAC (frfntf of AcceptobLe Changes), mêthode développée aux Etats-Unis, initiatement pour

concilier accueil du pubLic et protection des milieux, puis élargie à [a conciliation gênêrate

d'objectifs partiellement contradjctoires, pris deux à deux (cf, encadré 3). Toutefois, ces

approches présentent aussi des [imites. Les connaissances font souvent défaut pour aider

le gestionnaire à choisir les vateurs critiques (CoLe et McCool, L997), c'est-à-dire à décider
quelles sont les cond'itions minimates acceptabtes. @
D'une part, les situations où des seuils écologiques peuvent être identifiés sont lexception
plutôt que [a règle. D'autre part, dans ces études scientifiques, i[ n'est pas forcément
question de compromis entre deux objectifs, et les valeurs seuils proposées sont souvent

dêfinies par rapport à un seul objectil donc difficilementtransposables en termes de valeurs

critiques dans un système de type LAC. Selon Cole et McCoo[ (7997), les valeurs critiques
fixées dans [e système LAC doivent ètre documenfdes à partir d'études scientifiques, mais ne

doivent pas être simplement transposées de ces études sans adaptation.
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Encadré 3. Lîmît of Acceptable Change: une démarche pour concilier des objectifs
partiettement contradictoires.

De manière synthétique, le LAC peut être considéré comme un processus génêral d'aménagement
pour rêatiser [e mei[[eur compromis possible entre plusieurs objectifs contradictoires pris deux
à deux.

Dans cette optique, les êtéments ctefs du LAC sont les suivants :

- prêsence de deux objectifs pouvant être confljctuels (protection du milieu/accuejt du pubtic ;
protection du milieu/pâturage ; protection de [a qualité de l'air/développement industriet;
etc.).

- acceptation que chacun des objectifs puisse faire fobjet de concessjons pour atteindre un

compromis.

- désignation de llobjectif prioritaire, r'.a [e plus contraignant (cetui qui, uttimement, contraint
[autre).

- mise au point d'indicateurs et, pour chacun, de valeurs de référence (conditions minimales
jugées acceptables pour cet indicateur)

- dêfinition de [a limite au-detà de [aquelLe les changements (concessions) ne sont plus

acceptables pour [objectif le ptus contraignant - c'est la limit of acceptable change.

- finalement, définition des conditions acceptables pour t'autre objectil de manière à ce que [a
limite ci-dessus ne soitjamais dépassée.

En fonction des enjeux locaux jdentifiés, on pourra alors formuler des objectifs, par échelte
(parce[[e, propriêté, région...), pour des paramètres écotogiques retatifs à [a structure des
peuplements, à leur composition, aux itinéraires sylvico[es.

PratiquemenL selon les paramètres écologiques concernés, on formulera soit des
objectifs d'augmentation, soit des objectifs de diversification. En effet, c'est bien [e

comportement des espèces qui doit guider [e choix de fobjectif, et non [e comportement du
nombre gl.obat d'espèces - qui ne tient pas compte de leur identitê (t' chapitre 3 et figure 2) :

. dans [e cas de communautés emboîtêes, [e nombre d'espèces varie en fonction des
valeurs prises par ['indicateur (surface terrière par exemp[e), mais les communautés les plus
pauvres en espèces sont composées d'espèces largement prêsentes dans les communautés les
plus riches. I[ faut alors chercher à atteindre partout [a valeur de l'indicateur correspondant
au nombre maximum d'espèces ;

. dans [e cas d'un indicateur séparateur de niches des espèces (pH du sol par exemple),
[e nombre d'espèces peut varier aussi en fonction de l'indicateur, mais ce ne sont pas les
mêmes espèces selon ['emplacement sur [a courbe. Le but sera ators d'élargir au maximum
t'éventait des valeurs prises par l'indicateur dans [e paysage, si ['on souhaite une bonne
représentation de lensemble des espèces.

Dans [e premier cas, c'est une seute valeur de lTndicateur qui sera [e plus favorabte à [a
diversité des espèces ; dans [e second cas, c'est en diversifiant [e plus possible les valeurs
prises par [indicateur, à l'échette d'une petite rêgion IFN par exempte, qu'on amétiorera [a

diversité des espèces.



Nombre d'espèces
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En noir: communautés emboîtées (Les espè-

ces a et b de [a communauté [a plus pauvre

se retrouvent systématiquement dans les
Indicateur communautés Les ptus riches).

En gris : communautés à niches d'espèces

sêoarêes seton [e niveau de l'indicateur.

Figure 2. Le nombre d'espèces ne suffit pas pour comprendre le comportement d'une communauté en
fonction d'un indicateur. I[ faut prendre en compte lldentlté des espèces (symbotisée ici par des tettres)
pour savoir si les communautés sont emboitées ou bien à niches d'espèces séparées seton le niveau de
lIndicateur (c/. exptications dans [e texte).

Ainsi, nous préconisons une augmentation généralisée de plusieurs paramètres écologiques,
qui guident des structures de communautês de type emboîté et qui présentent un net
déficit dans nos forêts : votume de bois mort, densitê de gros arbres âgés, surface des

peuplements de fin et de début de succession (c/. fiche 4). Parallètement, nous préconisons

[a diversité par [a diversification d'autres paramètres, à féchelte du paysage, comme la taitte
de coupes, [a nature des régimes et traitements sylvicoles (cf. fiches 1 et 3). Ainsi, ptutôt
que de prêconiser une taitle maximale de coupe de régénération, iI vaut mieux insister sur 57

[a nécessité d'adapter la taille de coupe maximate au contexte paysager - quel est le degrê
de morcellement de [a forêt au sejn de [a région ? - et sur l'intérêt d'étendre [a gamme de

surfâce de coupes dans nos forêts, en conservant à [a fois des coupes sur de grandes et
moyennes surfâces tout en développant [e système de coupe de régénération par trouêes de

quelques ares à quelques dizaines d'ares.

En pratique, ces deux grands types d'objectifs sont formulés à des échelles différentes ;

les objectifs d'augmentation de certains paramètres seront adaptés à chaque échelte

d'appréciation en fixant des valeurs-cibles éventuellement différentes selon qu'on se place à

['éche[[e d'une parcelle, d'une propriêtê forestière, ou d'une petite région IFN. Les objectifs
de diversification concernent plutôt [éche[[e du massif ou du paysage, où on cherchera à

rêéquilibrer les régimes et traitements sylvicoles, ou bien [e gradient de taiLle des coupes

de rêgênération.

Les fiches techniques rassemblées dans [a deuxième partie de cet ouvrage présentent ptus en

détaits les paramètres écologiques susceptibles d'influencer [a biodiversjté, paramètres qui

sont déterminés par les choix du gestionnaire forestier dans sa démarche d'amênagemenf.
Ces choix concernent:

. [a taille et l'agencement des parcelles, et par conséquent [a répartition spatiale
des types de peuplements, ainsi que [a quantité de lisières entre types de peuplements

diffêrents (fiche 1) ;
a Au sens classique du terme, un aménagement forestier est un guide de gestion, êtabli pour une forèt (propriété) donnêe,
pour une durée de 10 à 20 ans seton les cas. It repose sur une analyse de ['état actuel de [a forêt et de son environnement
socio-êconomique. fixe des objectifs (quels rôles attend-on de [a forêt ?), propose des moyens à mettre en oeuvre
pour tes atteindre et évalue te bitan prévisionnel des coûts et recettes de cette gestion. Plus [argement, la démarche

d'aménagement forestier inclut aussi, à lêchette régionate, tes 0rientations Rêgionales Forestières (en forêt privée) et les

Directives et Orientations Rêgionales dAménagement (DILAM-0RLAM, en forêt bénéficiant du régime forestier).
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. les âges d'exploitabilité, et les normes de travaux (régénération, dégagement,
dépressages, él.agages) applicables par essence objectif et par type de station ; ces choix
ont des conséquences sur [e maintien ou [a suppression des stades successionnets de

dêbut et de fin de succession sytvogénétique (fiche 4). En particulier, its conditionnent [a

présence d'étéments typiques de ces stades, qui structurent tes communautês animales ou

végétates en oftrant des habitats (ou substrats) spécifiques : en fin de succession, ce sont
[e bois mort ou bois en dêcomposition, les cavités dans [e bois, les gatettes de chablis ; en

début de succession, ce sont les peuptements à essences pionnières. La diminution de ces

habitats, ou leur fragmentation spatiotemporelle, peut mettre en péril les espèces qui leur
sont inféodées ;

' les modèles de q1lviculture, à appliquer par essence objectif et par type de station :

ils ont des conséquences sur le régime des coupes, dont l'action s'apparente à ce[[e

des perturbations au sens êcologique du terme (fiche 3). Les modalités d'exploitations
(perturbations du so[, traitement des rêmanents) influencent aussi, ne serait-ce qu'à court
terme, les communautés végétates et animales (fiche 5) ;. les essences objectifs: ces choix ont des conséquences sur [a composition du
peuplement et des communautês associées, ainsi que sur [a diversité génétique des

essences forestières (fiche 2) ; its exploitent aussi directement [a diversité (diversité des

essences possibtes pour une type de station donné) ;. [e mode de traitement et le régime des coupes, qui a des conséquences sur [a

structure des peuplements forestiers et, via [e mode de rêgénération, sur [a diversité
génétique des essences forestières (fiche 3) ;. les travaux associés à la phase de rêgénération ont des conséquences sur [a

biodiversité, en lien avec les travaux de préparation du sot: fertitisation, amendement,
utitisation d'herbicides (fiches 6 et 7) ;

. les actions de gestion conservatoire sur des habitats particuliers (talus, pelouses,

zones humides, peuplements remarquabLes...): ces choix ont des conséquences sur la
diversité êcologique du massif, ainsi que sur [a diversitê génétique des essences forestières
(en fonction de [a taitle des peuptements classés mis en réserve) ; cet aspect n'est pas

abordé dans le présent ouvrage ;
. lïnfrastructure : [e schéma de desserte fait partie des facteurs spatiauxjouant un rôle

sur [a rêpartition des espèces, à travers les processus de fragmentation d'habitats ou, au
contraire, de corridors (fiche 1) ;

. les activités cynégétiques [(choix sur les modes de chasses pratiqués, sur d'éventuels
zonages (rêserves, refuges...)] : [e prétèvement d'individus a des conséquences directes
sur les facteurs démographiques de [a population chassée (densité, taux de mortatité, sex-
ratio, structure en âges, diversitê gênêtique), majs aussi sur d'autres populations animales,
à cause du dérangement induit par [a fréquentation humaine : échecs de reproduction,
comportements d'êvitement (distance de fuite), changements dans futilisation du terri-
toire (fiche 8, versjon CD-Rom) ;

. [a fréquentation par le public (choix sur les activités pratiquées, sur d'éventuels
zonages ou mises en réserves, définitives ou temporaires) : [a nature de [a fréquentation et
son organisation spatiale peuvent avoir des effets sur [a faune et [a flore (fiche S).

Si ['on élargit [e concept d'aménagement à cetui de [a gestion raisonnée des massifs
forestiers au sein d'un territoire, d'autres choix relevant de [a potitique d'aménagement
forestier ont des conséquences sur [a biodiversjtê :



. nature et répartition des boisements et/ou des défrichements: tes défrichements
conduisent à des pertes et des fragmentations d'habitats forestiers d'intérieur, tout en

augmentant les lisières entre zones boisêes et non boisêes (fiche 1).
. nature et répartition des haies, bosquets, ripisylves, qui jouent le rôle de corridors

boisés.

Les fiches rassemblées dans [a deuxième partie de [ouvrage montrent qu'i[ est difficile de

concitier gestion forestière et biodiversité en raisonnant espèce par espèce, d'une part, et
à [a seule êchelle du peuplement, d'autre part : te[[e pratique forestière favorable à une
espèce en défavorisera toujours une autre. De même, maximiser la diversitê à l'échetle
de chaque parcelle risquerait d'homogénéiser les peuplements à ['éche[[e des paysages. I[
semble plus rêaliste, en [état actuel des connaissances, de gérer [a diversitê des milieux et,
à ['jntéÉeur des milieux, des éléments structuraux jouant te rôle de microhabitats, et ce à
['échet[e des paysages (ordre de grandeur de [a petite région forestière).

3.2 Rapprocher gestion et recherche
Les connaissances sur [e lien entre biodiversité et gestion forestière sont imparfaites et
évoluent rapidement, si bien que nous ne connaissons qu'imparfaitement [a pertinence des

recommandations en La matière. C'est pourquoi [a gestion forestière doit être évotutive, et
en interaction avec [a recherche scientifique.
Nous plaidons pour trois niveaux, d'interaction croissante, ayant chacun leur importance :

. partager les savoirs : cela passe par [a contribution des scientifiques à [a formation
initiale et continue des gestionnaires, ou encore par [a possibitité d'alterner postes de

gestion et de recherche au cours de [a carrière ;
. suivre [a biodiversité dans [a gestion courante, en lien avec les scientifiques pour

choisir ou mettre à jour les indicateurs et les méthodes d'analyses ;
o dévetopper une gestion adaptative: dans ce concept, nê aux Etats-Unis i[ y a une

quinzaine d'années (Walters, 1986), gestion et recherche interagissent fortement sur
[e terrain. I[ s'agit d'une part dlntégrer des questions de gestion dans les projets de

recherche ; d'autre part, d'établir des alternatives de gestion pour tester des hypothèses
sur les mécanismes liant [a biodiversité à [a gestion ou pour formuler des hypothèses a
posterioi. La démarche peut se résumer en cinq étapes :

> identifier les objectifs ou questions de gestion/recherche et les alternatives de

gestion possibles;
> proposer des hypothèses sur les liens entre gestion et biodiversité ;
> organiser une partie de [a gestion de manière quasi-expérimentale pour pouvoir
choisir entre les hypothèses proposées ;
> suivre la réponse de [a biodiversité à ces scénarios de gestion et utiliser ces

données pour tester [es différentes hypothèses ;
> poursuivre lopération jusqu'à ce que les résultats se stabilisent.

Dans [exempte des espèces inféodées aux forêts non gêrées, une gestion adaptative
consisterait à pratiquer par exempte trois modalitês de gestion, en lien avec les différentes
hypothèses écologiques envisagées, et à suivre leurs effets sur [a biodiversité : augmenter
['âge d'exploitabiLité ; maintenir des microhabitats typiques (bois mort) ; mettre en
réserve.

La gestion adaptative nécessite donc [a mise en place d'alternatives de gestion, fondées
sur des hypothèses de fonctionnement écologique à tester, et de sujvis de biodiversité
(c/. chapitre 3), pour pouvoir << rectifier [e tir > en fonction des évolutions observées et ada-
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pter les recommandations de gestion, tant pour l'aménagement que pour [a sylvicu[ture.
Cette démarche semble plus prometteuse pour préserver [a biodiversitê que l'application
trop systématique de règles issues de ['état des connaissances du moment (Bergès ef al.,
2oo2).
La notion d'adaptabilité est trop souvent occultée dans les débats français sur [a gestion

durable, alors qu'aux Etats-Unis par exemple, i[ est courant de parler de gestion adaptative
depuis [a polémique sur [a Chouette tachetée (t' encadré 4). @

Encadré 4. Plaidoyer pour une gestion adaptatlve : l'exemple de [a Chouette tachetée
(cf, aussl fencadré 1 de La fiche 4)

La polêmique sur [a gestion de [a Chouette tachetée (Stix occidentalis cauina) aux Etats-Unis,
qui a êtê un des symbotes du conflit entre gestion forestière et conservation du patrimoine
naturet: d'une part, e[[e illustre [a limite des connaissances sur [a biodiversité et ta biologie
des espèces, et dhutre part, montre en quoi les dêcisions de gestion gagnent à ne pas s'appuyer

sur les seutes connaissances actuelles mais à devancer les connaissances futures, en adoptant
en [ien avec [es scientifiques, des alternatives de gestion correspondant à des hypothèses

écotogiques à tester.

Divers travaux nord-américains ont montrê qu'entre des forêts de Dougtas ou de Séquoia gérées

avec une rotation de 60 ans et des forêts vierges ou mâtures. [a Chouette tachetée nordique
privitégiait les forêts âgêes (Noon et McKetvey, 1996 ; Yaffee, 1996). Face au déclin des

populations de Chouettes tachetêes, dêtectê par des suivis dêmographiques poussês, Les mesures

de conservation ont consisté à protêger ta ptupart des forêts vierges restantes, avec des réserves

de très grande taille - ta ptupart excèdent 10 000 ha -, ces rêserves couvrant en tout plus de [a
moitié de [a surhce forestière fêdérale dans cette région. 0r, une êtude ptus récente dans [e Nord

de [a Californie (Franklin et al., 2000) vient de montrer gue [a dynamique démographique de [a
Chouette tachetêe est meilleure dans des territoires comprenant à [a fois des forêts vierges et
des forêts jeunes, avec une majorité de peuplements jeunes. 5i les études prêcédentes n'avaient
pas dêtecté ce rêsultaf Cest tout simplement parce gu'on ne s'était pas posé [a question en ces

termes : les études sur [e sujet opposaient souvent d'un côté des paysages complètement gérés

et de lautre des paysages complètement non gêrês.

4 Conclusion
Les enjeux de [a conservation de [a bjodiversitê en forêt reposent d'une part sur [e fait que

les écosystèmes forestiers hébergent une diversitê biologique élevée et originale, et d'autre
part que [a biodiversitê forestière constitue une bonne police d'assurance permettant une

adaptation des écosystèmes forestiers aux changements environnementaux, qui restent dans

une large mesure imprêvisib[es. Dans cette optique, [a biodiversité est un auxiliaire précieux

du propriétaire ou du gestionnaire forestier.
Pour aider à adapter les objectifs généraux de conservation de [a biodiversité aux contextes
locaux de gestion, nous proposons deux grands types d'objectifs selon les paramètres

êcologiques concernés : (i) augmenter partout [a moyenne de certains paramètres

écologiques - surfaces occupées par des stades de fin et de dêbut de succession, densité
de bois mort au sol et d'arbres âgés ou morts sur pied - et, parallèlement, (ii) augmenter
la variance d'autres paramètres à ['éche[[e du paysage, c'est-à-djre diversifier [a gamme

des valeurs prises par ces paramètres:régimes de perturbations, tajlle des coupes ou

composition du peuplement.

Les approches actueltes, politiques, techniques et scientifiques sont imparfaites, traduisant
une vision partielle ou trop normative de [a prise en compte de la biodiversité. Nous



proposons de dépasser l'aspect normatif des indjcateurs de biodiversité pour les utiliser
dans l'optique d'une gestion adaptative. Cela suppose de resserrer les liens entre gestion

et recherche, w'a des sujvis fondés sur des scénarios de gestion alternatifs, des êtudes

scientifiques fondées sur des hypothèses écotogiques et non uniquement descriptives, et un

enrichissement mutuel entre chercheurs et gestionnaires, à travers [a formation continue
par exempte. Dans ce cadre, [a politique forestière, au travers de [a lêgistation ou des

listes de critères et d'indicateurs, doit aussi être conçue de façon adaptative et réadaptée

régulièrement en fonction des contextes régionaux et de févotution des connaissances.
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Photo 1. Futaie régulière claire de chênes (Forêt domaniale de Crécy, Seine et Marne).

F. Gosselin, Cemogref

Cnnprnr 3 - AnnrysER LEs vARrATroNs DE BroDrvERsrrÉ :

OUTILS ET MÉTHODES

Mal,gré toutes les idées préconçues qu'on peut avoir sur [e sujet, nous avons rappelé dans [e
premier chapitre que [a biodiversité n'est rien d'autre que [a variété des formes de vie. Pour
passer de cette définition générate à des choix de gestion ou à des anatyses scientifiques, i[
nous faut [a décliner ptus précisêment. C'est ce qui nous pousse à transformer [e concept de

biodiversité en des quantités numériques, anatysabtes statistiquement. Nous présenterons
dans ce chapitre diverses méthodes de quantification de [a biodiversité, avec un doubte
objectif :

1 - promouvoir [a connaissance critique des méthodes de quantification de [a biodiversité,
tout en essayant de bien préciser leur nature, leurs propriétés et leurs [imites ;

2 - proposer des choix argumentés quant aux techniques d'anatyse à privil.égier.
Par conséquent, nous insisterons sur deux points particulièrement importants. Premièrement,
ta muttiplicité et [a nature de ces méthodes montrent que [a biodiversité se résume très
rarement à une seule quantité numérique : c'est un concept à plusieurs facettes - ou
multidimensionnel - qui nécessite [utitisation de plusieurs techniques pour [e cerner. Nous
oscitterons ainsi entre les deux faces de [a biodiversité taxinomique : [a plus simpte consiste
à mettre toutes les espèces au même niveau et à essayer d'exptiquer <[a>r diversité d'un
relevé grâce à des variabtes extérieures ; [a plus comp[iquée consiste à dissocier toutes
les espèces et à anatyser [eur réponse une à une. Heureusement, des méthodes visent à

réduire cette comptexité tout en essayant d'en retenir [a substantifique moetle : analyses
par groupe d'espèces, anatyses multivariées... Le choix entre toutes ces techniques n'est pas
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évident, mais nous précisons dans ce chapitre pourquoi à notre avis les indices de diversité
ctassiques - autres que [a richesse spécifique - sont retativement peu intéressants à utitiser
d'une manière généra[e.

Deuxièmement, iI faut promouvoir autant que possibte une approche de [a biodiversité
fondée sur des hypothèses (c/. partie 1.7). Cet ang[e d'attaque favorise [a comparaison

des études, et devrait permettre de tester [a général.ité de résultats ou d'énoncés ptus

facilement qu'en l'absence d'hypothèses (Anderson et al., 2007 ; Anderson et al., 2000).

llidéal dans [approche de [a biodiversité n'est donc pas seulement de définir les facettes
de [a biodiversité auxquettes on va s'intéresser, mais en ptus de formuter des hypothèses
qu'i[ faudra aborder durant l'étude - par exemple, tester [hypothèse seton [aque[[e les

perturbations du sol consécutives à fexploitation forestière ont un impact différencié sur

la flore en fonction du type biologique défini par Raunkier - avec éventuette prédiction des

réponses de chacun des groupes (c/. Franktin et al., 2000 pour un exemple d'application
de cette méthode en biologie des poputations). Ce[a n'empêche pas que certains résuttats

significatifs du jeu de données, non initialement reliés à tlhypothèse à tester, suscitent
d'autres hypothèses, qui serviront de base à d'autres études.

Nous consacrerons [a majeure partie de cet exposé à [a mesure de [a diversité taxinomique
(partie 1), pour finir par une réflexion sur les suivis de biodiversité et [analyse spatiate de

[a biodiversité (partie 2).

t Comment analyser la diversité taxinomique ?
Après une introduction très générale sur [a diversité taxinomique (partie 1.1), nous

développerons quatre grandes séries de méthodes : ['évaluation de [a diversité en taxons

d'un même site (partie 1.2 ; l'évaluation de [a diversité de composition entre plusieurs

sites et son résumé à travers des représentations synthétiques (partie 1.3) ; [analyse de

la réponse des espèces par groupes (partie 1.4) puis une à une (partie 1.5) et futitisation
d'indicateurs de biodiversité (partie 1.6). Enfin, nous proposerons dans [a partie 1.7 une

stratégie d'utilisation de ces méthodes dans les analyses de retation entre biodiversité et
gestion forestière.
Pour simplifier, on traitera surtout dans cette partie de [a biodiversité inter-spécifique;
mais toutes les méthodes présentées dans cette partie sont appticabLes à d'autres niveaux
taxinomiques que cetui de ['espèce, voire à d'autres classifications que taxinomiques.

7.7 La biodiversité est un concept à plusieurs facettes
Mesurer [a diversité d'une communauté nêcessite d'abord de retever sa composition sur [e

terrain. I[ est rare de disposer d'inventajres exhaustifs d'espèces sur [a zone d'étude. En

généra[, on procède par échantittonnage et les données sont cetles d'un retevé d'observations
(ptacette, point d'écoute, transect, piège...) ou d'un ensembte de retevés. Les données de

base associées à un retevé peuvent être de ptusieurs nature ; ettes sont présentées dans

lEncadré 1. Le choix des méthodes de relevés dépend des [imites spatia[es, temporetles et
taxinomiques choisies, de [écologie des communautés étudiées et de [a question posée.

[échette (surface) et [a disposition spatiate des relevés sont très importantes. l]effet
observateur doit aussi être maîtriséo. Nous ne pouvons pas faire ici un exposé exhaustif
des méthodes de retevé des communautés, même si les analyses de diversité en dépendent

clairement. Pour aborder ces aspects, nous renvoyons [e lecteur à Gounot (1969), Suthertand
(1996),et Krebs (1999).



Encadré 1. Donnêes de base et notations

Pour chaque retevé ou ensemble de retevés, |'es informations disponibles peuvent être :

- la présence/absence de chacune des espèces étudiées, à partir desqueLles on obtient [a liste des

espèces présentes dans [e retevê et [e nombre d'espèces dans [e relevê, notê 5 ;

- [ <abondance> de chaque espèce, notée N,, pour [espèce i, qui peut prendre les formes

sujvantes, non équivalentes les unes aux autres :

* labondance numérique, c'est-à-dire [e nombre d'individus de fespèce ;
* [a biomasse de l'espèce ;
* pour les ptantes notamment, te recouvrement par ['espèce, en pourcentage de la surface

recouverte :

* [a frêquence, ou [e pourcentage de présences de fespèce dans des fractions du relevé.

La plupart des données d'abondance sont en moyenne dépendantes de [a surface du retevé vojre
proportionnelles à ce[[e-ci. La somme des abondances des espèces dans le relevé est l'abondance

totate du retevé. notée N. liabondance retative de l'espèce i dans [e retevé est souvent estimée
par [a formute

p= N' 
@

/v

Chaque relevé est donc une donnêe muttidimensionnelle - de dimension [e nombre total d'espèces

rencontrées dans tous les relevês - dont tes composantes quantitatives sont des 1 (prêsence), des

0 (absence) ou des valeurs d'abondances.

Comme les données d'abondance des espèces sur lesquelles e[[e est fondée, [a biodiversitê
est une grandeur fondamentatement muttidimensionne[[e, qu'iI est impossibte d'appréhender
par une mesure unique comme on [e fait pour [a température par exemple. I[ faut en

premier lieu restreindre les études de biodiversité à des objets bien dél.imités (cf. 1"

colonne du tabteau 2). Ensuite, comme Cest |.e cas pour le goût d'un aliment, ce n'est qu'à

travers plusieurs composantes qu'on peut cerner rêellement [a biodiversité pour un objet
d'étude donné (c/. tableau 1. et tableau 2). Nous sommes donc obligés d'appréhender les

diverses composantes qualitatives et quantitatives de [a diversité : nous verrons que [es

composantes quantitatives sont en partie les notions de richesse et d'êquitabiLité, expressions

mathématiques de [a diversité au sein d'un retevé ou d'un ensemble de relevés ; ce sont
aussi les indices de dissjmilarité, qui quantifient [a diffêrence de composition entre relevés

(moins les retevés se ressembtent, plus la diversitê est grande à l'échelte des deux relevés).

Quant aux composantes quaLitatives, etles renvoient aux différents regroupements d'espèces

envisagés - par exemple, par niveau de rareté, ou suivant leurs capacités de dispersion. Mais

une particularité de [a biodiversité qui [a différencie du goût, est qu'i[ faut aussj préciser

la ou [es échel,te(s) spatial.e(s) auxquel[es on ['êtudie. Une des caractéristiques de létude
de [a biodiversité est même de fanalyser à plusieurs êchelles simultanément, ce qui a donné

lieu notamment aux notions de diversités alpha, bêta et gamma (cf. 1..3.t).

0n peut appréhender la biodiversité par autant d'angles d'étude gu'il y a de combinaisons
possibles entre ces quatre composantes (objet, composantes quantitatives, qualitatives et
spatiates) (c/. tabLeau 2).

59



Le qoût La biodiversité

F[aveur

Saveur Arôme

Composante acide

Composante sucrée

Composante amère

Composante satêe

Richesse

Equitabil.ité
Diversité

Réponse des espèces

Composition en espèces

Cest ta combinaison du tout, considérée dans son
environnement (quatité du service, température du
ptat...) qui constitue [e goût

(est [a combinaison du tout, considêrée dans son
environnement (échelte d'étude, rareté retative des

taxons...) qui constitue [a biodiversité
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Tableau 1. De même que l'anatyse du goût passe par la détection de plusleurc composantes, celle de [a
biodiversité nécessite ptusieurs angles d'approche

Définition de t'obiet d'étude Composantes quantltatlves Composantes qualltatlves Echetles d'appréclation

Limite des objets considérés :

Par exemple :

herbocéæ vemolæ
plontæ vaxuloîræ
tous 16 vêgêtoux
gullde
toute la b]odlversltê

Niveau de résotution :

- au niveau génétique

ollèles
... gènes

- au niveau taxinomique
... variêt$
... sous-æpècæ
...espèces
... genr6
... fonîllæ
... ordræ
... closses

,.. embranchement
... règne

- au sein de relevés

... Rlchæse

... Êguitabilîté

... Divercltê (par combi-
naison des deux notions
précédentes)

- par comparaison entre
re[evés

... Slnllorlté

... Diverclté p

Ioutes les espèces regroupées

Différents regroupements
d'espèces,
par exemple fondés sur :

... roretê ou patlmonlallté

... corodère hêliophile

... mode de dîsperclon

... furme blologlque

... rêportltlon
blogêogrophîque

Analyse espèce par espèce

(abondance uniquement)

- échel[es < biologiques >

... lndlvldu

... populotlon

... communautê d'æpècæ

... ensenble de guildæ (si
approche fonctionne[[e)

- échelles << spatiales>
,.. nlûohabltat (ex. souche)
... peuplement
... porcelle
... nosslf
... poysage réglonol
... contlnent

Tableau 2. Les multiptes facettes de ta biodiversité

Les cheminements possibles à travers les quatre colonnes de ce tableau permettent de bien définir les
objets d'études: que souhaite-t-on évaluer ?
. au sein des plantes vasculaires, la richesse en espèces anémochores d'une communauté à l'échetle de ta
parcetle ?
. la régularité de répartition des altèles d'un locus donné à l'échelte de la population de merlsiers d'un
massif ?
. la simitarité de composition en espèces de communautés floristiques de deux parce[[es ?
. [a richesse en genres d'insectes saproryHques à féchette d'une souche de bols mort ?
Tous sont des moyens de quantlfier ta biodlversité, mals des moyens partiels : it est possible de mesurer
certaines facettes de [a biodiversité, i[ n'est pas possible de donner une mesure gtobate et unique.

1.2 Une approche purement numérique de la biodiversité
d'un même site : notions de richesse, d'équitabilité et
de diversité

t.2.1 Notion de richesse
Les mesures de biodiversité à partir des seules données de présence/absence des espèces
sont les plus simples à obtenir. E[es permettent de dêfinir l'indice [e plus simple et [e



pl"us intuitif de [a biodiversitê, [a richesse spécifique - nombre total d'espèces dans [a

communauté êtudiée. I[ va sans dire que c'est |.a mesure de diversité La plus couramment

employée.

A 10 individus
z especes
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B 10 individus
c especes

6 individus
5 espèces
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Figure 1. En appliquant [a richesse spécifique comme mesure de diversité dans les deux companisons
précédentes, [a communauté B est toujours plus diversifiée que [a communauté A. Une boule représente un
individu et un figuré une espèca

Toutefois, compter toutes [es espèces présentes n'est pas toujours simple, même lorsqu'on

se limite à quelques taxons : problèmes de détectabititê des espèces, de méconnaissance. En

outre, [a richesse spécifique dépend fortement de [a surface prospectée : plus on agrandit [a

taille de l'échantitlon, ptus on rencontre d'espèces. Enfin, à surface constante, les variations
de richesse spécifique peuvent aussi être [e simple résultat de variations d'abondance totate.
Des techniques comme les courbes aire-espèces ou [a raréfaction existent pour corriger ce

type de biais (c/. 7.2.3), si nécessaire.

t.2.2 Notions de diversité et d'équitabitité (4. CD-Romn'pour une
présentation plus approfondie)
Pour quantifier [a biodiversité d'un relevé, d'autres outils tiennent compte de [a répartition
de l'abondance relative entre les espèces, avec ['idêe sous-jacente suivante : plus

l'abondance de [a communauté est monopotisée par un taxon, moins [a communauté est

diversifiée; à linverse, une communautê composée d'espèces toutes d'abondance égale,

sera de <<diversitê>r maximale - à niveau de richesse spécifique constant. Ces considérations



se retrouvent en économie quand i[ s'agit de quantifier les diverses formes d'inégalités au

sein des sociétés humaines; eltes sont à [a source de La définition de ce qu'on appelle en

écologie l'équitabilité (cf, figure 2). lJéquitabilité quantifie quetle proportion de t'abondance
est contrôtêe par quelle proportion des espèces dominantes présentes. Par exemple, en

êcotogie, quelle proportion d'abondance est <<détenue)) par [e dixième d'espèces les plus

abondantes ? Et en économie, quetle proportion du patrimoine d'un pays est dêtenue par

[e dixième de foyers les plus fortunés ? Ces deux questions simples permettent en fait, à

partir de [a répartition de l'abondance entre [es espèces, ou du patrimoine entre les foyers,
de calcuter ce qu'on appelle des indices d'êquitabiLité, c'est-à-dire un nombre résumant une
partie de féquitabitité. En théorie, on souhaite que ces indices soient compatib[es avec un

ensemb[e d'axiomes ([ordre partie[ de Lorenz @) ; de tets indices sont par exemp[e :

1

- findice d'êquitabiLité de Simpson : Esi,z = :-E ,r _t,pi-

*r[,i_ r,,û,)]
- [indice d'équitabilitê de Shannon : Esh =- 

s

où, rappetons-Le (c/. encadrê 1), 5 désigne [e nombre d'espèces présentes dans [e retevé et
p,est l'abondance retative de l'espèce i dans [e relevé.

4 1.6 ind.ividus
4 especes

g 16 individus
4 esoèces
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Figure 2. Les deux communautés ci-dessus ont [a même abondance totale et [a même richesse spécifique.
Toutefois, la communauté B a une répartition de l'abondance entre les espèces beaucoup plus équitabte que

la communauté A. 0n dit alors que B est plus équitable gue Â.

En écologie, en plus de l'équitabilité, qui représente l'inégatitê ((pure)) de répartition
de l'abondance entre espèces, on s'intéresse aussi au nombre de taxons présents, ce que

nous avons appel.ê (partie 1.2.1) La richesse. Parfois on recherche même à maximiser
[a biodiversité sur les deux plans, en ayant des communautês les ptus riches possibles

et les plus équitables possibles. De nombreux outils ont étê construits pour quantifier
simultanémenf [a richesse spécifique et l'équitabilité d'une communauté. 0n parle alors de

<<diversité>. I[ serait plus juste de parler de diversité <<neutre>> en ceci que seuts [e nombre
d'espèces et leurs abondances relatives p, sont pris en compte dans ces catculs mais pas



l'identité ni Les groupes écologiques, fonctionnets, taxinomiques supérieurs... des espèces.

Par rapport à [a richesse spécifique, la diversité donne une image moins <<simpliste> de [a
biodiversité mais nécessite en contrepartie des données d'abondance, dont [a rêcolte est
plus lourde. La diversitê appréhende quelle proportion de labondance est contrôtêe par quel

nombre d'espèces dominantes présentes.

Comme pour fêquitabilité, [a plupart des outils permettant de quantifier [a diversité d'un
relevé sont des indices, qui rêsument en un seuI nombre [a diversitê du relevé. Comme pour

l'équitabitité, une construction théorique est proposée pour définir ce qu'on attend d'un
indice de diversitê (c'est l'ordre partiel de diversité intrinsèque @). Les deux indjces les plus

courants compatibles avec cette construction sont ['indice de Shannon-Weaver et l'indice de

Simpson. Ils ont tous les deux des interprétations possibles sur un plan théorique.

Lindice de Shannon-Weaver, qui vaut : , = -9 - or,.(or)

peut s'interpréter comme [a quantité moyenne d'information apportée par l.a détermination
de fespèce d'un individu tiré au sort dans [a communauté. Dans [a nature, quel que soit
[e groupe taxinomique étudiê, les indices de diversité de Shannon sont compris entre 0 et
4,5 sha, rarement davantage (Frontier et Pichod-Viale, 1.998, Margalef, 1.972 in Magurran,
1988).
lindice de Simpson, catcuté grâce à : Dsi.1

représente [a probabilité pour qu'une rencontre aléatoire entre deux individus dans [a
communauté imptique deux individus d'espèces différentes.

0n peut ainsi construire de nombreux indices de diversité et d'équitabilité - et même

représenter graphiquement [a diversité et l'équitabilitê ; 4. @ -, [a plupad pouvant être
retiês à des interprêtations théoriques sêduisantes. Néanmoins, nous insistons sur deux [imites
de ces indices. La première est que des indices diffêrents de diversité - ou d'équitabilité

- peuvent donner des résultats contradjctoires de variation de diversité - ou d'êquitabilité

- entre relevés. Cest inévitable, compte tenu que ces indices résument en un seul nombre un

concept multidimensionnel, en donnant une importance plus ou moins grande à [a richesse

spécifique, ainsi qu'aux espèces rares ou aux espèces dominantes. Les indices de Simpson

sont ainsi essentiellement liés aux variations d'abondances entre espèces dominantes, alors
que l'indice de Shannon-Weaver prend davantage en compte l'abondance des espèces rares.

La seconde limite des indices de diversité et d'équitabiLitê est plus fondamentale: e[[e

concerne en fait les notions mêmes de diversité et d'équitabiLitê. En effet, ces deux
notions ont, dans certaines conditions, des propriétés contraires à ce qu'on sous-entend
intuitivement par diversité. Considérons lexemple représenté dans [a figure 3 : i[ iltustre
[e fait qu'à richesse spêcifique constante, on peut avoir l.a même baisse de diversité si une

espèce gagne en abondance, toutes les autres restant à des abondances constantes (signe
possible d'une augmentation de ressources monopolisée par une seule espèce), ou si au

contraire une espèce seute reste à abondance constante, toutes les autres diminuant
d'abondance (signe possible d'une baisse des ressources à [aque[[e une seute espèce n'est
pas sensible). Cette incohérence provient de ['utilisation de ['abondance relative des espèces
pour [e calcul de [a diversité et de féquitabitité. Une image p[us juste de févolution de ta

communauté est obtenue en considérant Le tripLet (richesse spêcifique, abondance totate,

= t - .9.*,,0i2
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équitabiLité), avec impossibitité de conclure sur une tendance de <[a> biodiversité si les
trois ne varient pas dans [e même sens...
S'i[ est important que tes gestionnaires connaissent l'existence de ces indices, nous
insistons, à [a suite notamment de Hurlbert (7971), sur [e fait gue ces indices ne sont
a pioi pas primordiaux dans l'analyse de [a biodiversité, à moins de se livrer à des analyses
fines du tripLet (richesse spécifique, abondance totate, équitabiLité).
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Figure 3. Le passage de [a communauté A à [a communauté B ou C donne une même baisse de diversité
et d'équitabitité, que[ gue solt l'indice de diversité ou d'équitabitité utltlsé, compatible avec les axiomes
définissant ctassiguement ta diverslté et l'équitabitité. Pourtant, dans [e cas du passage de A à B, toutes les
espèces ont augmenté en abondance ou bien sont restées stabtes ; on s'attendrait donc à ce gue [a dlverslté
augmente lors du passage de A en B; et dans [e cas du passage de A à C, Cest t'inverse.

t.2.3 Biais des indices associés aux méthodes d'inventaire :
corrections envisageables

Les indices de diversité et d'équitabititê peuvent être influencés par ptusieurs biais qui
relèvent des indices eux-mêmes ou des méthodes d'inventaires et de collecte des donnêes.



7.2.3.7 Courbesaire-espèces

Le premier de ces biais est êvident: plus [a surface inventoriée est grande, et plus on aura

de chances, en gênêral, d'y compter un grand nombre d'espèces. Ce biais provient à [a fois
d'un effet << surface >r, purement mathématique, et de [a plus grande variabitité écotogique

à l'intérieur du retevé quand on agrandit le relevé (t' Nil.sson et al., 1988).0n doit corriger

cet effet si les relevês effectuês à l'intérieur d'une même étude concernent des surfaces
variables, ou pour comparer les rêsuttats de plusieurs études. 0n utilise ators les courbes

aire-espèces, qui portent [e nombre d'espèces recensées, en ordonnées, en fonction de [a

surface prospectée, en abscisses. E[es sont croissantes par nature (c/. ci-dessus). Mais Le

nombre d'espèces n'augmente pas de [a même façon ni à [a même vitesse selon les types

de milieu : c'est ce que traduisent [es valeurs prises par les paramètres de [a courbe qui

constituent en soi une façon d'exprimer les niveaux de biodiversité seton les types de

milieux CI.

Les courbes aire-espèces montrent bien que [a vateur d'une mesure de richesse spécifique n'a

de sens que rapportée à fétendue du re[evé.

Figure 4. Croissance du nombre d'espèces inventoriées S en fonction de t'effort d'échantillonnage N, pouvant
être soit [e nombre d'individus examinés, soit le volume ou [a surface de milieu pros-pectés (extnit de de
Frontier et Flchod-Viate' 1998, figure 772, p. 289, avec l'autorisation des éditions Dunod).

7.2.3.2 Corrections d'autres biais
La probabilitê de compter un plus grand nombre d'espèces augmente aussi lorsque...

... on observe plus d'individus;

... on prospecte plus longtemps (à surface donnée) ;
en bref, lorsque l'effort d'échantitlonnage augmente. Le nombre d'individus ou [a quantité
de biomasse récottée, [a surface ou [e votume prospectés, sont autant de mesures de [effort
d'échantiltonnage.
I[ existe des méthodes pour corriger, dans [estimation des indices de diversité, les biais
tiés à La taille de l'échantillon (abondance totate, surface êchantillonnêe), ou à d'autres
variables, et pour comparer entre eux des échantiltons de tailles différentes.

Les principales techniques consistent soit à tirer au sort des sous-échantillons de taille
connue et à travailler sur l'indice de diversité à abondance constante - Cest [a méthode
de nréfaction - soit à modétiser directement, par rêgression notamment, [e lien entre [a
variable source du biais et l'indice de diversité : [e cas des courbes aire-espèces en est un

exemp[e. @
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1.3 Evaluer la diversité de compositions entre sites
Nous ['avons dit lors de l'introduction : [a quantification de [a biodiversité ne peut se rêduire
à [approche simple des indices de diversité. En effet, une faible variation de [a richesse
spécifique ou de tout autre indice de diversitê entre relevés, peut cacher une grande

différence dans lIdentité des espèces présentes dans les relevés, ou une grande diffêrence
dans lidentité des espèces dominantes. Cette information est très importante, et doit être
anatysée en tant que te[[e; en effet, à voutoir tout réduire aux seuls indices de diversité
locaux, on risquerait de négliger des milieux peut-être assez pauvres en espèces, mais
contenant des espèces ou des associations d'espèces particulières. Par consêquent nous
présentons dans cette partie quelques techniques permettant d'appréhender [a variation de
composition en espèces entre les sites étudiés. Nous passerons d'une quantification globale
de cette variation, à ['éche[[e de tous les sites - c'est ce qu'on appele [a diversité bêta - à

une représentation synthétique et graphique de la différence de composition entre sjtes, à

l'aide des méthodes d'ordination et de ctassification.

1.3.1 Variation de composition au niveau gtobal : ta diversité B
Les diversités atpha (a) et gamma (y) expriment toutes les deux une diversité au sein d'une
zone dêlimitée, mais se distinguent essentieltement par fécheLLe d'étude : [a djversité a
désigne [a diversité d'un relevé à une échelte locale assez restreinte (ptacette, peuplement,
parcelle) ou [a moyenne de ces diversités, tandis que [a diversité y désigne [a diversitê au
sein d'un ensembte de relevés à une êchelle plus large (massif, région, voire pays). Le plus
souvent, [a diversité o est calcutée au niveau d'un relevé relativement homogène alors que

la diversité y est calculée sur un ensemble de ptusieurs retevés, éventuellement hétérogènes,
en tout cas clairement séparés dans l'espace ou [e temps.
La diversité bêta (B)exprime les dissemblances de compositions entreLieux différents (entre
parcelles, entre peuplements, entre massifs...). Elle est évaluée pour les indices de diversité
classiques, comme [e rapport - ou [a différence, suivant lindice de djversité considéré

- entre [a diversité y d'une région et [a diversité a des parcelles dans cette rêgion.
Considêrons par exemple un p[an d'échantittonnage:nous avons affaire à un ensembte de

sites avec pour chacun un relevé de biodiversité. Prenons alors deux situations opposées:
dans [a première, tous les relevés sont identiques (première série de trois relevés de [a

figure 5) : dans ce cas, [e relevé moyen, obtenu en calculant pour chaque espèce [a

moyenne de son abondance sur fensemble des relevés considêrés, est semblable à chacun
des relevés, et [a diversité de ce relevé moyen, qu'on nomme diversitê y, est êgale à [a

moyenne des diversités locates, [a diversité a. Dans [a seconde situation, chacun des sites
étudiés contient des espèces complètement différentes de celles des autres sites (seconde
série de trois relevés de [a figure 5) . IL est alors facile de montrer que [a diversité du relevé
moyen est plus forte que [a moyenne des diversités locales, au moins pour ce qui est de [a

composante <<richesse spécifique> de [a diversité. La diversité y est alors ptus grande que

[a diversitê cr: on a affuire à un paysage beaucoup ptus hêtêrogène que [e précédent, où
chacun des relevés contribue fortement à la diversité totale. La différence - ou [e rapport;
cela dépend des indices considérês - entre diversité y et diversitê a s'appelle [a diversité B et
quantifie l'importance de [a variation de composition en espèces entre sjtes. La diversité B est
toujours supérieure à 0 - ou à L quand on [obtient par te rapport des diversités y et a. @

0n mesure donc [a diversité B, en comparant l'évolution de [a valeur de [a diversité lors du
passage d'un niveau inférieur - ou [oca[ - du ptan d'échantillonnage, à un niveau supérieur

- ou g[oba[. Par exemple, on calcule [a diversitê o moyenne en Oiseaux à L'échette de [a



parcelle forestière, puis [a diversité y en Oiseaux à féchel.l.e du massif, et on déduit la

diversité bêta qui est [e rapport - ou [a différence - des deux.
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Figure 5. Iltustration de l'exempte décrit dans le texte: la première série de trois relevés est une série de
relevés identiques à [a fois en richesse spécifigue et en équitabilité, mais aussl en identité des espèces
présentes (une boule représente un individu et un figuré une espèce). La dlversité y est alors égate à ta
diversité o, quel que soit l'indice de diversité choisi. La diversité B est égale à 1. La seconde série de trois
retevés est composée de retevés ldentiques aux niveaux de [a richesse spécifigue et de féguitabltité, mais
pas de fidentité des espèces présentes, qui varient complètement d'un relevé à ['autre. La diversité 1 est
alors égate à trois fois [a diversité cr, quel gue soit l'indice de dlversité choisi. La diversité p est égale à 3.

Une autre forme de quantification de [a biodiversité p se fait grâce à l'estimation des

paramètres des courbes aire-espèces, dont souvent ['un au moins représente un taux
d'accumulation des espèces, qui traduit [a vitesse à laquelte apparaissent les espèces

nouveltes dans l'inventaire avec [augmentation de [effort d'échantillonnage. Plus e[[e est
rapide, plus [a diversité B est é[evée. Si [a courbe est une droite, [e taux d'accumulation est
la pente de [a droite ; on rejoint alors presque exactement [a notion de diversité B. @
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Figure 6. Crolssance du nombre d'espèces inventoriées S en fonctlon du logarlthme
de l'effort d'échantlllonnage N, pouvant être soit te nombre d'indlvidus examinés,

l--i--T--T- -- solt [e volume ou [a surface de milieu prospectés (extrait de Frontier et Pichod-
0 1 2 3 logroN Viate, 1998, frgure 772, page 289, avec t'autorisation dês éditions Dunod).

t.3.2 Dissimilarité de relevés pris deux à deux
Cerner [a variation de composition entre sites à travers un seul nombre, [a diversité B,
est intéressant. Mais i[ est mieux de comprendre quets sont les relevés et les espèces qui

sont à [a source de cette variation. Et iL est encore mieux de comprendre queltes sont les

variables écotogiques - pour les relevés - et les caractéristiques des espèces qui expliquent
ces variations de composition. Cest ce que permet, en parlie, l'étude de [a différence de
composition entre retevés pris deux à deux. En appliquant [a notion de diversité B à chaque
couple de retevés, et en regroupant ces indices de diversité B dans une matrice, comprenant
toutes les comparaisons entre couples de retevés d'un ptan d'échantiltonnage, on obtient
une autre manière d'appréhender [a <différence> de composition en espèces entre les
retevês. 0n peut aussi utiliser, au lieu de la diversité B, des outits proches, que sont les
coefficients de dissimilaritê, qui quantifient eux aussi la diffêrence de composition en

espèces entre deux relevês (t' encadré 2) : on entend par différence de composition toute
fonction croissante des différences d'abondance, en valeurs absotues, entre les deux relevés,

considêrées espèce par espèce. 0n obtient ainsi une matrice de dissimilarités entre sites
(cf. tabl.eau 3).
Même si on peut extraire de cette matrice [a dissimitarité moyenne entre relevés, qui est
aussi une mesure de diversitê B (t' Ter Braak 1983), i[ est malaisé de travai[[er directement
sur cetle matrice. Pour résumer l'information qu'e[[e contient, et comparer les relevés

entre eux, on peut utitiser soit des techniques de classification qui regroupent les retevés

en classes, de manière à bien respecter les distances entre relevês, soit des techniques
d'ordination qui représentent [a position des relevés sur un nombre réduit d'axes. Pour

comprendre intuitivement ce que fait fordination, prenons un exemple simple : considérons
toutes les villes de France de plus de 100 000 habitants, et regroupons dans une matrice
les distances kilométriques à vol d'oiseaux entre chaque couple de villes : l'ordination doit
permettre de retrouver [a carte de France de ces villes à partir de cette matrice de distances.
Nous renvoyons [e lecteur à [a synthèse de Legendre et Legendre (1998, chapitres 8 et 9),
qui présente ces techniques.

Tabteau 3 - Matrice de dissimitarités entre relevés: naleurs de tlndice de Canbena, à partir de données
d'abondance mesurées en recouwemenÇ pour les stations 1, 6 , 11 et 16 de Chenalier et aL (2001). Cette maflce
nous indlque gue, selon t'indice de Canberra, les sltes 6 et 16 ont [a ptus forte différcnce de composltlon.

Site 1 Site 6 Site 11 Site 16

Site 1 0 0.695 0.85 0.761

Site 6 u.ovf 0 0.637 0.889

Site 11 neÂ 0.637 0 0.741

Site 16 0.767 0.889 o.747 0



Ces outits ne sont pas entièrement inconnus des gestionnaires, puisque des méthodes

multivariées comme IACP (Anatyse en composantes principales) , IAFC (Anatyse factorietle
des correspondances) ainsi que La CAH (Classification ascendante hiérarchique) en font
partie. Néanmoins, i[ faut se garder d'appliquer ces mêthodes automatiquement, sans y

avoir rêfléchi. En effet, il est établi que les rêsultats de ces analyses sont plus ou moins

variables en fonction des indices de dissimitarité choisis, ainsi que des méthodes précises

utilisées pour rêsumer [a matrice d'indices de dissimilarité. Ce résuttat se comprend

intuitivement en reprenant notre exemple ci-dessus : on n'obtiendra pas [a même carte

de France par ordination si on considère, comme distance entre |.es villes de France, [a

distance kilométrique entre vi[[es, ou [e temps de parcours entre les viltes. La première

distance met l'accent, par exemple, sur l'énergie à dépenser pour a[[er d'une vi[[e à l'autre ;

[a seconde sur [a rapidité du déplacement. I[ en va de même avec les indices de dissimitarité
écologiques, parmi [esquels on peut distinguer trois grands types (Legendre et Legendre,

1998, p.296) :

. les indices de type 1 sont tets qu'une même différence d'abondance d'une espèce entre

deux relevés a [e même effet sur [a valeur de l'indice de dissimitarité entre ces deux relevés,

que I'espèce soit rare ou abondante. Cest [e cas, par exempte, de [a distance euclidienne et
de [a djstance de Bray-Curtis (t' encadré 2) ;

o les indices de type 2 sont tets que [a même différence d'abondance d'une espèce entre

deux relevês a plus dTnftuence sur [a valeur de l'indice de dissimitaritê lorsqu'elle concerne

une espèce qui est absente, ou très peu abondante dons un des deux reLevés, que lorsqu'etle
concerne une espèce abondante dans tes deux relevês. Cest [e cas par exemple de l'indice
de Canberra, pour leque[ le rôle principal dans [a dissimitaritê entre deux sites estjoué par

les espèces absentes d'un des deux sites (Cao et ol., 1996) et des distances de Jaccard et
Dice-Sorensen (cf, encadré 2) ;. les indices de type 3 donnent aussi une forte importance aux espèces rares, mais [a

rareté est cette fois-ci calculée pourtout lejeu de données et non uniquement sur les deux

sites comparés. C'est [e cas pour [a distance du Chi deux @.

Encadré 2. Ouetques indices de dissimitarité

À partir des seules données de présence dans les deux retevés

- Indice de Dice-Sorensen Dp(i1,i) = , - ' "
A+B+2C

Uindice de Dice-Sorensen représente ta proportion d'espèces n'appartenant qu'à un seul des deux

relevés, quand on compte deux fois les espèces communes aux deux retevês.

- Indice de Jaccard O

Avec prise en compte simuttanée du nombre de taxons et de leurs abondances relatives.

En adaptant les notations utilisées précédemment, nous noterons dans ce qui suit Â/ r, labondance

de fespèce i dans le relevê j,

-Distancedecanberra D^-(j.,j^)= t g l";'''-t/'''l
I z A+B+Ci=1 N1,,i +N1r,i

La distance de Canberra reprêsente [a somme, pourtoutes les espèces, des différences (absotues)

d'abondance entre les deux reLevés, normalisées pour chaque espèce par son abondance totale
(dans les deux retevés).

- Distance de Bray-Curtis @

- Distance euclidienne @

- Distance issue de la métrioue du Chiz O
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Axe 1

Figure 7. Représentation seton les deux premiers axes factoriels de fanalyse en coordonnées principates
(ou anatyse factoriette) d'un tabteau de dlstance entre relevés de Chevalier et ol., (20Ot) sur ta base de
tlndice de dissimitarité de !tu[czynski (c/. Legendre et Legendre, 7998, p.266). Les guatre types de stations
identifiés (51, 58, 513N et S13Q sont correctement dlstlngués wa cette représentation. 0n distingue une
assez forte variabitité de composltion au sein des deux types S13. 0n note aussl une forte distance entre les
types 51 et 58, montrant une forte différence de composition entre les deux types avec cette métrique.

Contrairement aux quantifications globales de diversité B (cf. partie L.3.1), tout fintérêt
des techniques d'ordination et de classification est d'obtenir une représentation simple de

la variation de [a composition entre les sites. Par exemple, i[ est possible de distinguer des

lots de sites de composition assez semblables par rapport à des sites à composition plus

originale (cf. figure z). @

0n peut mieux comprendre ces analyses en les reliant avec les caractéristiques des espèces

et/ou des relevês3. Par exemple, on peut relier différences de composition entre sites et
variables écologiques (l.iées à |'a gestion forestière par exemple), de différentes manières :

. en recherchant avec quelles variabtes écologiques les positions des relevés sur les
axes de l'ordination ou dans les classes de [a classification sont [e mieux corrélées. 0n peut
traiter les positions (en cas d'ordination) ou les ctasses (en cas de classification) comme

des variables qualitatives ou quantitatives à expliquer dans des analyses unjvariées comme

[a rêgression (cf. Legendre et Legendre, 1998 chapitre t0.2) ;
. en cherchant des variables écologiques dont les variations d'un site à ['autre exptiquent

[a dissimilarité entre ces sites, avec des techniques comme [e test de Mante[ (t' Legendre et
Legendre, 1998, chapitre 10.5) ou les techniques associées (t' CLarke et Ainsworth, 1993) ;

. en effectuant une ordination ou une classification contrainte par les paramètres

êcologiques (t' figure 1.0, figure 1.1, Prodon et Lebreton, 1994, Legendre et Legendre,1998,
chapitre 11), Cest-à-djre où les axes de l'ordination sont contraints à être des combinaisons
[inêaires des variab[es écologiques.

3 Selon [a théorie biogéographique, les iles sont des hauts-tieux d'endémisme, mais avec peu d'espèces (faibte biodiversité
locale) lorsque les îles sont très êloignêes les unes des autres, et beaucoup d'espèces lorsqu'etles sont proches (êchanges
possib[es).



En bref, ces outits sont précieux pour mieux comprendre comment s'organisent les espèces

entre eltes ou comment se diffêrencient les retevês entre eux (t' encadré 3, Prodon et
Lebreton, 1994), notamment lorsque [a structure sous-jacente à cette organisation est simple
et facilement synthétisable. En revanche, its sont retativement dangereux pour [e néophyte,
car ils nécessitent une bonne connaissance des propriétés des indices de dissjmilarité
employés ainsi que des méthodes d'ordination ou de classification employêes. @

Encadré 3. Exemple d'analyse multivariée: réponse de [a flore à différentes
intensités de coupe

Brunet et ol. (1996) étudient la réponse de ta flore à diffêrentes intensités de coupe. allant de
llntensité 0 - pas de trace de coupe - à l'intensitê 5 - proche d'une coupe rase. Its disposent
de 95 relevés sous hêtraie et 95 sous chênaje. Ces placettes ont été échanti[[onnêes deux fois
à dix ans d'intervatle. [a première fois au début des années 1980 et [a seconde au début des
annêes 1990. Les forêts étaient des forêts <adultes> -plus de 50 ans d'âge- non coupées
depuis au moins 5 ans avant [e premier relevê. Des coupes ont été effectuées de manière non
contrôlêe dans les 10 annêes sêparant [e premier du second relevé, définissant les classes
d'intensité d'êctaircie allant de 0 à 5. Les relevés floristiques des hêtraies ont étê faits sur
10 relevés de 5 m2 placês rêgulièrement dans une zone de 500 m2. Ceux des chênaies ont étê
effectués sur 500 m2. Les relevés floristiques ne concernaient que les espèces vasculaires non-
vernates dans [a strate herbacée - apparemment définie comme êtant [a strate entre O et 1.5 m.
[une des questions posées en introduction de l'étude est: [a flore tolérante à fombre est-etle
sensibte à différentes intensités de coupe ? En pan[[ète, [es auteurs prêdisent une augmentation
des espèces rudérales dans Les coupes intenses, ainsi qu'une perte à long terme des espèces
de pâtures, en lien avec ['abandon du pastoralisme en forêt. Les ordinations effectuées pour
aborder ces questions sont des Analyses FactorieLtes des Correspondances détendancées ; et des
Analyses Factorielles des Correspondances sur Variables Instrumentates (ou Anatyses Canoniques
des Correspondances). avec comme variables instrumentales ou écologiques, [e pH du soL

et [a variable <intensitê de [a coupe>. Les rêsuttats de [,AFC détendancée sont représentês
graphiquement de manière à relier par une flèche chaque placette échantillonnée aux deux dates
(cf,, figure 8 et figure 9). Après êclaircie, on voit des changements de composition très nets en
hêtraie, et beaucoup moins en chênaie.

Les rêsultats de ['AFCVI (ou ACC) permettent de synthétiser [a position des espèces par rapport à
lIntensité de [a coupe et au pH (cf, figure 10 et figure 11), La position des espèces présentes te long
de [axe [ié à l'éclaircie en hêtraie et en chênaie êtait corrélêe dans les deux anatyses (l de 0.34, sur
37 espèces). Ainsi on distinguait des espèces favorisées par les coupes dans les deux cas (Juncus
effusus, Veronica oficinalîs, Geum urbanum...), des espèces fréquentes dans les pâtures, aussi
favorisées par les coupes en chênaie (Festuca ovina, Festuca rubra...), et enfin, parmi les espèces
< forestières > (cf, encadré 4), des espèces sensibtes à la coupe (notam ment : Hepotica nobilis, l4elico
u niflo ra, 14 e Ii ca n uta n s, P u hn o n a i o ffi cî n ali s ).
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Flgure 8. (Flgure 1 de Brunet et aL, 1996, reproduite avec l'autorisation de Elsevler) Résultat de [,AFC

détendancée effectuée sur les 95 placettes de hêtnle. chacune étant répétée deux fols. Les flèches relient
chaque ptacette échantlttonnée en 1980 à cette même ptacette échanti[lonnée en 1990. Les diagnmmes
montrent [es résuttats pour chaque classe d'intensité d'éclalrcie. 0n distingue des changements de

composltlon directionnets, vers le haut de ['axe 2, dans la classe d'éclaircie [a plus forte, M4-M5. Its sont
aussl slgnlficatifs, vers [e haut de l'axe 2, pour les ctasses d'éclaircie ptus faibles (M2 et M3). Le premier axe

esttrès tié au pH du sol (r'?de 0.72). Le second are est [ié de manlère significatlve mais beaucoup moins
forte à l'intenslté de gestlon (r'zde 0.11).
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Flgure 9. (Figure 2 de Brunet et aL, 1996, reproduite avec l'autorisatlon de Elsevier) Résultat de IîFC détendancée
effectuée sur les 95 placettes de chênaie, chacune étant répétée deur fois. Les flèches relient chaque ptacette
échantlllonnée en 1983 à cette même placette échantiltonnée en 1993. Les diagnmmes montrent les résultats pour
chaque classe dïntensité d'éctaircle.0n ne distingue pas des changements de composition ctairs, quette que soit ta 73
classe d'lntenslté d'éctaircie. Néanmoins, des dlfférences de composition signlffcatives ont été obtenues pour les
classes d'intensité d'éclaircie intermédialres (M2 et M3). Le premier are étalt dans ce cas assez fortement corrélé
au pH du sol (r'zde 0.35), ainsi que [e second are (É de 0.3). Les auteurs interprètent [e second axe comme étant
associé positlvement avec [a durée depuis l?bandon du pâtunge en forêL Uéctaircie avait pour effet de favorlser
les communautés floristlques Hées aux pâtunges.
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Figure 10. (Flgure 3 de Brunet et aL, 1996, reproduite avec l'autorlsatlon de Elsevier) Représentatlon de la position
des espèces dans I'AFCVI (ou ACC) effectuée sur les 95 placettes de hêtraie, chacune étant répétée deur fois, et sur
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Figure 11. (Figure 4 de BrunetetdL, 1996, reproduite avec lâutorisation de Elsevier). Représentation de [a
position des espèces dans tlFCVI (ou ACC) effectuée sur les 95 placettes de chênaie, chacune étant répétée
deux fols, et sur les variables pH et intensité d'éctaircle.

1.4 Prendre en compte les caractéristiques des taxons
dans te calcul de la diversité : anatyses par groupes
d'espèces, diversité factorielle @

Les méthodes prêsentées jusqu'ici considèrent les espèces comme équivalentes entre e[[es
(en dehors des variations de leur abondance). Mais on peut choisir de donner un poids

diffêrent aux espèces selon [e rôle qu'e[[es jouent dans fêcosystème ou l'intêrêt de leur
conservation. 0u, surtout, on peut tester des modèles de variations contrastées de [a
biodiversjté suivant [e groupe d'espèces considêré. 0n se rapproche ainsi d'explications plus

réa[istes de réponses de [a biodiversité, qui sont souvent plus fines que les précédentes (en

tenant compte notamment du pool d'espèces présentes), et qui peuvent a piori prétendre

à davantage de gênêralisation.
La première approche de ce type est très simple et très souvent employée : e[[e consiste
à définir des groupes d'espèces qui sont supposés rêpondre de manière contrastêe à

[a gestion, puis à anatyser [a réponse de ta richesse spécifique, de l'abondance ou de

la diversité de chacun de ces groupes à [a gestion (cf, encadré 4 et O). Une approche
ptus fine et ptus fidèle au message portê par chacune des espèces de ces groupes est [a

méthode em ptoyée par Thomas et al. (1999), qui consiste à travailler sur les coefficients de

régression de fabondance de chacune des espèces par rapport à un paramètre de gestion,
puis à tester si ces coefficients sont significativement diffêrents entre groupes d'espèces

ou non. Cette dernière méthode est probablement plus rigoureuse que les précêdentes car
une forte augmentation de [a richesse spécifique ou de fabondance avec un paramètre de

gestion peut cacher des rêponses contrastées des espèces au sein d'un groupe d'espèces (par
exemple, par [e développement exubêrant d'une ou deux espèces, en même temps qu'une

diminution de [a plupart des autres). lJapproche par groupes d'espèces est souvent utilisée
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dans une optique <patrimoniate> en analysant sêparément les réponses des espèces banales

et [a réponse des espèces protégées, menacées ou rares. Ces analyses donnent souvent des

résuttats différents, surtout pour les Insectes.

Encadré 4. Exemple d'analyse par groupes écologiques : réponse de [a flore
à différentes intensités de coupe

Brunet et aL, (1996) étudient ta réponse de [a flore à différentes intensités de coupe. attant de

l'intensité 0 (pas de trace de coupe) à llntensité 5 - proche d'une coupe rase (cf. encadrê 3).
lune des questions posêes en introduction de l'êtude est: [a flore totérante à l'ombre est-etle
sensible à diffêrentes intensités de coupe ? En parattète, les auteurs prédisent une augmentation
des espèces rudérates dans les coupes intenses. ainsi qu'une perte à long terme des espèces de

pâtures, en lien avec fabandon du pastoralisme en forêt. Les groupes écotogiques dêfinis par

les auteurs ne sont pas complètement en accord avec ces questions ou hypothèses. puisqu'ils ne

distinguent que les espèces herbacêes forestières, les espèces herbacées non-forestières, et des

espèces ligneuses. Une espèce forestière est ici définie comme étant une espèce caractéristique
des classes Querco-Fagetea, Quercetea robori et Vaccinio-Piceetea dans Eltenberg (1991) et
0berdorfer (1990). Les résuttats des anatyses, effectuêes uniquement pour [a richesse spêcifique,
sont prêsentés dans [e tableau 4 et [e tabteau 5. Ils montrent une forte stabiLité de [a richesse des

herbacées forestières, ainsi qu'une augmentation de la richesse des herbacêes non-forestières et
des ligneux à partir d'une éctaircie significative mais taissant en place ptus de [a moitié des arbres
(ctasse 2). Cette dernière augmentation s'accêlêre avec ['intensitê de féclaircie. En comparaison

avec les hypothèses de ['êtude, ces rêsultats vont dans [e sens d'une assez grande stabitité suite à

la coupe d'êctaircie de ta richesse de [a flore herbacée forestière - mais ne comprenant pas [a flore
vernale, contrairement à Duffo et Meier (1992) ; ils ne permettent pas néanmoins de distinguer
[a rêponse de [a flore rudêrate et de ta flore pastorale à [a gestion.

Les conctusions ci-dessus sur les herbacées forestières sont utilement complétêes par les

résultats des analyses multivariêes prêsentées en encadré 3 : on y voit en effet une rêponse assez

variable des herbacées forestières à l'jntensité de léclaircie, avec globalement plus d'espèces

retativement toLérantes voire lêgèrement hvorisêes par [a coupe. ce qui permet d'expliquer [a

stabitité de la richesse en herbacêes forestières par rapport à lintensitê de lêctaircie. Nêanmojns,

i[ apparaît qu'un sous-groupe de ces herbacêes forestières semble davantage sensible à lintensité
de [a coupe. Ces résuttats indiquent donc que derrière [a stabilité de [a richesse en herbacêes

forestières se cache une retative hêtêrogénéité de rêponse entre espèces herbacées forestières,
qui peut initier [a définition de nouveltes hypothèses ou de nouveaux groupes écologiques.

7990
(a) Att spécies
M0-1
M2

M3

M4-5
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(b) Herbaceous forest species

M0-1
viz
M3

M4-5

8.3
74.0
LO. t
15.0

3.9
7.6
8.2
7.7

0.500
0.027
0.018

< 0.001

0.047
0.500
0.?96
0.500

8.3
to-J
Lv.z
22.6

3.3

8.6
8.0

Tableau 4. (Tableau 5 de Brunet et al., 1996,
reproduite avec l'autorisation de Elsevier).
Résuttat des anatyses de l'évotution en dix ans,
dans les hêtnies. de [a richesse spécifique de

différents groupes (toutes espèces confondues,
herbacées forestières, herbacées non-forestières,
espèces ligneuses), en fonction de llntensité
de la coupe survenue dunnt les dix ans dans la
parcelte - de 0 : pas de coupe, à 5: coupe proche

d'une coupe rase. Les seults de significativité
des évotutions de chaque ligne, issus de tests t
apparlés, sont donnés dans [a cotonne <P-value>.
Les retevés floristiques ont été faits sur 10 relevés
de 5 m2 placés régutièrement dans un retevé de
500 m'Z. Résultats commentés dans llencadré 4.

(c) Other Herbaceous species

M0-1
M2

M3

M4-5
(d) Woody species

Irl0-1
M2

M3

M4-5

2.7 0.500
5.7 0.001
6.8 0.026

70.4 < 0.001

2.4 0.001
3.4 0.003
3.8 0.036
4.7 < 001

2.9
4.0
5.0

r-o

3.0
2.3



(a) AU spécies
M0-1
M2

M3

29.3 0.030
29.8 < 0.001
29.3 0.001
34.7 0.001

8.1 0.013
7.7 0.500
6.3 0.500
7.4 0.025

7?.5 0.500
73.7 < 0.001
14.6 < 0.001
17.0 < 0.001

27.0
25.3
45. I

M4-5 27.0
(b) Herbaceous forest species

M0-1
M2 7.6
M3 6.3
M4 5.8
(c) Other Herbaceous species
M0-1 77.9
M2 10.5
M3 9.9
M4 8.2
(d) Woody species

M0-1 7.9
M2 7.2
M3 7.5
M4 7.0

8.7 0.052
8.5 < 0.001
8.4 0.073
9.7 < 0.021

Tableau 5. (Tableau 6 de Brunet etoL,1996, reproduite
ayec l'autorisation de Elsevier). Résultat des analyses
de l'évolutlon en dlx ans, dans les chênaies, de la
richesse spéciffque de différents groupes (toutes
espèces confondues, herbacées forestières, herbacées
non-forestières, espèces llgneuses), en fonction de
llntensité de [a coupe suryenue durant les dix ans dans
la parcelle - de 0 : pas de coupe, à 4 : coupe d'éctaircie
intense avec plus de la moitié des arbres coupés. Les

seulls de slgnlffcativité des évolutions de chaque tigng
issus de tests t apparlés, sont donnés dans la colonne
<<P-valuen. Les relevés floristiques ont été faits
à t'échetle de 500 m2. Résultats commentés dans
l'encadré 4.
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Les analyses par groupes d'espèces sont intéressantes si lon pense, par exemple, que les
espèces héLiophites vont réagir à une coupe d'êclaircie différemment des espèces totérantes à

['ombre. En revanche, si l'hypothèse est que l'éctaircie permet aux deux groupes de coexister
davantage que s'i[ n'y avait pas eu d'éclaircie, on peut travailler sur ce qu'on appelle |.a

diversité factoriel[e (t' Chessel. et a|.,1982, Thioulouse et Chessel, 1992 et encadrê 5) :

Les donnêes de base sont toujours, pour un relevé, les 5 espèces qui [e composent, ayant
chacune un poids { (abondance retative) ; mais [a valeur associée à lespèce n'est plus son
abondance retative ou son rang - comme dans [a partre 1,.2.2 - , mais une vaiable réelle,

éventuellement à plusieurs dimensions, qui reflète La position de l'espèce par rapport aux
outres, suivant un gradient êcologique ou certaines caractéistiques biologiques (héliophiLie,
compoftementtrophique,...). Cette (valeur) attribuée à chaque espèce peut être obtenue
soit en utitisant [a position de fespèce dans une anatyse multivariée sur les retevés (Cest [e

cas pour lencadré 5 et [a figure 13), soit en utilisant simplement une caractéristique de ces

espèces, par exemple son degré d'héliophilie. Le catcul de [a diversité factorietle est ators
très simple : i[ s'agit de [a variancet des valeurs attribuêes aux espèces, en prenant comme
poids pour chaque espèce son abondance retative Pr. O

La diversité factorielle d'un relevé s'interprète donc simplement comme [a variabilité des

caractéristiques << écolo giques> des espèces quI I contient.

Les propriétés de [a diversité factorielte sont jntéressantes :

- etle est peu influencée par les niveaux de découpage taxinomique, pourvu que les taxons
regroupés aient une position écotogique voisine;
- sur un ensemble de n relevés, on peut décomposer simplement [a diversité factorielle
(gamma) en somme de [a diversité factorielle bêta et de [a diversité factorielle alpha,
avec une définition explicite et claire de [a diversité bêta (c/. ThiouLouse et Chessel,
1992, p.671). La diversjté factorielte est a pioi jntéressante pour êtudier [e lien entre
biodiversitê et hétérogénéité du mitieu, ou quand on pense qu'une variabte écologique (par
exemple une perturbation) est corrélée avec le mélange des profils écologiques des espèces
au sein de [a communauté. O
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Figure 12. Ces deux séries de trois gnphiques représentent chacune févolutlon d'une communauté dans
le temps (de A vers C). Les espèces ont été ctassées suivant une canctéristique écologique, représentée
par leur niveau de gris. Dans te premier cas, la baisse de l'abondance et de [a diversité s'accompagne d'une
baisse nette de l'abondance et de [a diversité des boules ctaires ; ce n'est pas le cas pour les boules foncées.
La diversité factorielle a diminué en même temps. Dans [e second cas - seconde série de trois gnphes - [a

baisse de lâbondance et de [a diversité a touché de [a même façon les boules claires et foncées, et [a

diversité factorlelte a plutôt eu tendance à augmenter.

Encadré 5. Dévetoppements autour de [a notlon de diversité factorlette.

Sur [a base des rêsultats d'une AFC, fournissant [a position moyenne des espèces dans [e ptan

factoriel, Thioulouse et Chesset (1992) proposent de calculer les diversjtés factorietles o, B et 1,
mais aussi de représenter graphiquement [a diversité factorielle d'un relevé en même temps que [a

position des relevés les uns par rapport aux autres. comme dans [a partie 1.3.2. Pour comprendre
synthêtiquement ces notions, la diversité cr d'un retevé est proportionnette à [a surface de feltipse
qui entoure sa position moyenne, [a diversité B au carrê de [a distance moyenne entre positions

moyennes de retevés, et ta diversitê 1 est [a somme de ta diversité B et de ta moyenne des

djversités cr. Thioutouse et Chessel (1992) dévetoppent un second graphique, qui permet de voir
à [a même échelle [a position et la tolérance écologique des espèces (cf. figure 13). Ces gnphes
nous montrent une distribution <discrète> -Cest-à-dire par (paguets>- de la position des

rel.evês (f légende de [a figure 13) ; interprété en termes de diversjtés frctorielles cr, B et y,
ceta signifie qu'on a une diversitê B assez forte et liée aux différences de composition floristique
entre massifs forestiers.
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Alluvial Marshy

Neuhoff

-z

1 Carpinus betulus
2 Fraxinus excelsior
3 Evonymus europæus
4 Ulmus campe*is
6 Quercus pedunculata
6 Ulmus effusa
7 Cratægus oxyacantha
8 Ribes nigrum
9 Lonicera xylosteum
10 Acer pseudoplatanus
11 tilia cordata
12 Clematîs vitalba
13 Comus sanguinea
14 Corylus avellana
15 Ligustrum vulgare
16 Hedera helix
17 Cratægus monogyna
18 Prunus padus
19 Viburnum lantana
20 Rabus saxafefis
21 Populus alba
22 Acer campestre
23 Alnus glutinosa
24 Urtica dioTca
25 Carex bizoldes
28 Carex maxima
27 Viola slyesfis
28 Solidago serotina
29 Glechoma hedecera
30 I mpdti en s nolita nge re
31 Cidum palustre
32 Sanicula europæa
33 Angelica sy/vesfns
34 Anemone nemorosa
36 Mentha aquatica
36 Parls quadifolia
37 Carex sylvatica
38 Fragaia versa
39 Ailium ursinum
40 Stachys sylvaticus
41 Arum maculatum
42 Polygonatum multiflo rum
43 Sonchus aqper

78

-2

I

-1

Figure 13. (Figure 6 dans Thioulouse et Chesset, 1992, reproduite avec l'autorisation de Ecotogy).
Le graphe du haut est une représentation gnphigue de [a position moyenne et de la diversité
écologlque des relevés sur les deux premiers axes de thFC des données de l'étude de Hasnaoui
(79791 tn Thioulouse et Chesset (1992) retative à [a végétation des ouvertures forestlères. 0n
remarque un regroupement net des retevés par forêt étudiée : cela correspond à une variation de la
composition en unités discrètes, o prlorl favorable à une représentation sous forme de classification.
Le gnphe du bas donne la posltlon moyenne et la tolénnce des espèces sur ces deux mêmes axes.
0n remarque une répartition beaucoup plus <continuen de ta position des espèces dans [e ptan
factoriel fencadré 5 fournit des exptications complémentalres.
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1.5 Les réponses des espèces une à une: une autre
méthode d'analyse de [a biodiversité

Il peut aussi être intêressant de tester si chaque espèce répond à des gradients de gestion

d'une manière qui lui est propre et qui ne peut être résumée de manière simple par quelques

dimensions, comme les techniques précédentes [e supposent. Ce[a correspond à [a situation
où fon souhaite étudier l'abondance de quelques espèces sélectionnêes, à favoriser, plutôt
que [a diversitê locale (c/. Raphael, 1991). Lors de l'interprétation des données, i[ ne faut
pas oublier ce type d'approche, ainsi que les outils qui lui sont [iês, comme [a rêgression

au niveau de chacune des espèces (t' Conner et al., 7983, Rice ef al., 1984) ou l'analyse

directe des profits écotogiques des espèces [e long de gradients de diverses natures (voir, par

exemp[e, Daget et Godron, 1982, Austin et al., 1984, Ter Braak et Looman, 1986).

1.6 Les indicateurs, mesures indirectes de biodiversité
Les indicateurs de biodiversité (cf. Blandin, 1986) sont un moyen parmi d'autres d'évaluer

le niveau de diversité. Ce sont des facteurs prédicteurs de telle ou telle composante de Ia
biodiversité (par exemple du nombre d'espèces). Its sont construits soit sur des données

relatives aux organismes vivants (on parle alors de bio-indicateurs, cf. Btandin et Luce,

1994), soit sur des données physiques abiotiques. Leur intérêt est de simplifier les prises

de données, dans l'optique d'un suivi, par exemple @.

Nous faisons [a différence entre les mesures de biodiversité, qui sont aussi des indicateurs,
majs fondés sur une mesure directe de [a diversité ou de ses composantes (richesse,

abondance), etLes indicoteurs de biodiversité, qui sont des mesures indirectes de facteurs

dont [a valeur est corrétée au niveau d'une mesure de diversité. 79

1.6.t Cas des variables éco[ogiques indicatrices
Cette partie ne concerne pas les voriables indicatices de la présence de telle ou telle espèce,

ni les indicateurs de la qualité de I'habitat d'une espèce donnée, mois les voiables indicatices
de lo ichesse, équitabilité, diversité ou composition de communautés.

En génêral, les indicateurs nécessitent [e calage prêalable d'un modèle donnant [a valeur
d'un indice de diversité en fonction de facteurs du milieu : une fois |.e modète paramétré
pour un mitieu donné, i[ est possible de prédire |.a valeur de ['indice de diversité à partir
de [a variable écologique portée en abscisses, qui devient par [à-même indicatrice de

biodiversité. I[ faut alors se poser de nombreuses questions avant d'adopter cette quantité
comme indicatrice de biodiversité (c/. aussi Blandin et Luce, 7994, et [a partie 2.2.3 deLa

version CD-Rom de La fiche 4).
En premier tieu, [a quantité de biodiversité avec [aque[[e on [a corrélé résume-t-elte bien [e

comportement de [a communauté dans son ensembte ou non ? Par exemp[e, la corré[ation
d'une quantité avec [a richesse spécifique d'une communauté n'a pas [a même valeur selon
que [a communauté a une structure emboîtée c[aire le long de ce facteur (c'est-à-dire que

les communautés les plus pauvres en espèces sont composées d'espèces largement présentes

dans les communautés les plus riches) ou que le facteur en question sépare efficacement
les niches des espèces :

- dans [e premier cas, celui de communautés emboîtées, les espèces rêpondent toutes dans Le

même sens au fucleur êtudié, même s'i[ y a des espèces plus tolénntes que d'autres à ce facteur ;
l'indicateur sera alors un indicateur simple de [a biodiversité dans son ensemble, dont i[ faut essayer

d'atteindre systêmatiquement les valeurs conespondant au maximum de richesse spêcifique;
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Encadré 6. Quantificatlon La biodiversité génétique

La quantification de la diversité génétique emprunte des mêthodes très proches de celles que nous

exposons pour [a diversitê taxinomique, les principales différences concernant [a nature des donnêes

traitées.

I[ existe deux grands types de récottes de donnêes pour êvatuer [a diversité génétique, selon que les caractères

étudiés sont neutres (Cest-à-dire insensibles à ta sétection, à l'influence du mi[ieu), ou adaptatifs (revue dans

Jo[y et Frascaria-Lacoste, 1999) :

- torsque les caractères étudiés sont neutres, on utilise. pour canctériser leur diversité, des marqueurs

gênêtiques. I[ peut s'agir de [a présence de motécutes, d'enzymes, voire de caractères comme [a couleur des

fleurs ou faspect des graines. Leur expression (phénotype) est indépendante des conditions de milieu, ette ne

dépend que du génotype. Ette permet donc de caractériser [a diversité génétique d'une poputation en analysant

un échantilton d'individus dans leurs conditions d'origines. UidéaL est que [e marqueur ne soit contrôté que

par un ou deux gènes et qull s'exprime sous des formes variées (polymorphisme), mais stables dans llespace

et dans [e temps. 0n peut avoir recours à plusieurs marqueurs pour mieux discriminer les populations. test
surtout chez les conifères que les marqueurs motéculaires ont été utitisés, par exempte les terpènes pour

mettre en êvidence [a structuration de ta variabitité génêtique chez [e Pin maritime, ou tes phênots chez les

Pins sytvestres et Pins à crochets (revue dans Roman-Amat, 1995). Même sîls n'entrent pas dans la catégorie

des marqueurs motécutaires proprements dits, qui désignent des marqueurs de ['ADN, les isoenzymes sont

des <<marqueurs> très utitisés : ce sont des formes légèrement différentes d'une même enzyme, aisêment

identifiables par électrophorèse (sêparation par teur charge étectrique et leur poids) et dêterminées, chacune,

par un at[è[e du gène correspondant à fenzyme ;

- dans le cas de caractères adaptatifs, festimation de [a diversité génétique ne peut pas se fonder

uniquement sur les différences phênotypiques. I[ faut mettre en ptace des essais comparatift de populations

à observer, avec des répétitions qui permettent d'estimer, par calcul statistique, la part de ta variabitité totate
observée due aux effets des gènes. Souvent, les caractères quantitatifs (qui intéressent directement ta valeur

économique des arbres) sont des caractères adaptatifu, dont fétude requiert de vastes dispositifs expêrimentaux

à milieu contrôlé.

Uétude de [a diversité gênétique peut enfin porter directement sur l'anatyse de ['ADN, en particulier de IADN

non codant (Cest-à-dire ne correspondant pas à des gènes), car Cest ta partie de t1{DN qui porte [e plus de

modifications. Les recherches concernant les arbres forestiers ont surtout utitisé ['ADN chtoroptastique (ptus

petit que IADN nucléaire, et avec une forte proportion d'ADN non codant). Roman-Amat, 1995 soutigne que

chez [e Hêtre et [e chêne, on a montré que 80 à 900À de [a variabititê de IîDN chloroplastique est expliquêe
par de [a variabititê inter-poputation. Chez les arbres forestiers, la différentiation entre populations révélêe par

les marqueurs nucléaires est au contraire très faibte, de l'ordre de 30/o (Kremer, 1994).

lutilisation de marqueurs différents aboutit à des images différentes de [a diversité génêtique : i[ est important
de combiner ces résultats pour mieux comprendre forigine de [a diversité gênétique et tes possibilitês de son

maintien.

Une fois ces différents types de données acquises, leur tnitement quantitatif ressemble beaucoup à ce que

nous avons vu jusqu'ici pour [a diversité taxinomique. Le nombre total de variants, ou at[è[es, existant pour

un gène donnê dans une poputation, est une mesure de diversité génêtique. Cest féquivalent d'une mesure de

richesse. I[ existe aussi des mesures qui combinent le nomûre d'altètes etleurs fréquences relatives. Ce sont des

< équivatents génétiques >r aux indices de diversité. Le taux d'hêtérozygotie en est un. Un autre exempte est [a

diversité génétique de Nei (Roman-Amat, 1995), ou probabilitê pour que deux allètes tirés au hasard dans [a

population soient différents. Cest un êquivalent à l'indice de diversité de Simpson (cf, partie 7.2.2 et O) ?

Hu"r=1-EPi, où p, sont les fréquences des attèles au gène considêrê.

Le nombre d'altèles efficaces (d), c'est-à-dire pondêré en fonction des diffôrences de frêquences des allè[es

(Roman-Amat, 1995) : {= 1 / (1-H), est lui aussi un êquivalent strict des indices de diversité O.
La diffêrentiation gênêtique entre poputations (DG) permet d'êvatuer la part de diversitê intn-population dans

la diversitê totale, DG = 1 - (H/H,), où H, est ta moyenne des indices de Nei calculês séparément pour toutes
les populations et Ht est l'indice de Nei calculé en faisant lhypothèse d'une population unique (cf, Roman-

Amat, 1995). Ceta ressembte beaucoup à [a notion de diversitê F (cl, partie 1.3.1). O

Enfin, à partir des données combinant nombre et frêquence des a[[è[es à un gène donné, i[ est possibte de

calculer des distonces génétiques entre populations, êquivalents génétiques des indices de dissimitarité (cf,

partie 1.3.2). Cela permet de déterminer des populations génêtiquement proches, ou d'identifier au contnire
des poputations génétiquement isotées. 0n peut reprêsenter ces distances par des graphes d'ordination ou

des dendrogrammes, comme ceta a étê fait par Joty et Frascaria-Lacoste (1999) pour 23 poputations de Sapin

Pectiné en France.



- dans [e cas d'un facteur séparateur de niches des espèces, |.e but sera davantage de

maximiser sa variance dans un paysage, si lon souhaite une bonne reprêsentation de

l'ensembte des espèces.

En second [ieu, i[ faut se poser [a question de la génêralité de [a relation (ou corrétation)
trouvée, sous différents angtes: [e plan d'échantillonnage sur lequel elte a été trouvée
correspond-il à un gradient êcologique large ou restreint ? La relation statistique est-ette forte
en plus d'être significative ? Retrouve-t-on [e même type de résultat dans d'autres travaux du

même genre (et, sinon, comprend-on pourquoi) ? Enfin, a-t-on une idée de mécanisme liant
l'indicateur à [a biodiversité ? Peut-on tester ce lien ? Enfin, i[ hut s'intêresser aux propriétés

de llndicateur [ui-même, et notamment [e coût et La fiabitité de sa mesure (t' partie 2.4.1..3).
En bref, [a mise au point d'indicateurs n'est pas chose facile.
Des indicateurs non biotiques ont été proposés par différents auteurs, comme [a diversité
structurale du peuplement ou de [a vêgétation (Abensperg Traun et o/., 1996), divers
descripteurs spatiaux (Innes ef oL., !998, Loyn et McAlpine), une combinaison de quantités
(ALlen et Plantinga, 1999, Ferris et Humphrey, 1999, Jonsson etJonsetl, 1999), des anatyses

sateltitaires des rayonnements des placettes (Bass ef ol., 1998, mais avec des arguments
discutabtes). Divers indicateurs de ce tlrpe seront par ai[eurs êtudiés dans les fiches ]., 2,

3 et 4. Mais ces travaux ne respectent en génêral pas les points de méthodes soulignés ci-
dessus, et sont partois issus de demandes politiques encourageant à utiliser les données
existantes pour évaluer [a biodiversitêl. De plus, certains auteurs insistent sur [e caractère
éminemment préliminaire de l'a dêmarche (e.9. A[[en et Plantinga, 1999).

1.6.2 Cas des espèces indicatrices
Cette approche est dêveloppée par de nombreux auteurs (Simbertoff, 1998, Gaston,7996).
IL ne s'agit pas toujours d'espèces indicatrices de diversitéz et i[ est important de toujours 81

préciser < de quoi > fespèce est indicatrice (Lindenmayer, 1999). Surtout, Simbertoff (1999)
spécifie qu'il ne faut pas gérer [e milieu pour l'espèce indicatrice, ce[[e-ci risquant alors de

perdre son caractère indicateur.
Les approches les plus concluantes que nous connaissions ont été effectuées à [échel.[e de

guildes. Eltes permettent en général de disposer de connaissances fines sur les espèces

et [a dynamique de leurs populations. La variabitité spatiotemporelle de composition des

guildes rend déticat fusage d'espèces uniques pour représenter des guitdes entières (Jones
et Riddle, 1996). Néanmoins, deux exemptes concluants à ce niveau sont les travaux de

Jansson (1998), démontrant [e caractère indicateur de [a Mésange à longue queue par

rapport à une guilde de quatre espèces cavernicotes, et Mikusinski et aL (2001), portant
sur le caractère indicateur de [a richesse locate en Pics par rapport à ta richesse des autres
espèces d'Oiseaux.

Quant aux espèces indicatrices de diversité, i[ s'agit d'espèces dont la présence, ou

l'abondance, est corrêlée à des mesures de diversité. Des exemples en ce sens existent.
Par exemple, dans une pessière boréale, Pettersson (1997) montre une retation forte entre
l'abondance de certains Lichens et [a richesse spécifique et l'abondance (en biomasse) des

Invertébrês. [êtude de Duelli et Obrist (1998) identifie aussi des groupes taxinomiques
indicateurs de [a diversité d'autres groupes. Ces espèces ou groupes indicateurs peuvent

être utilisés pour désigner des zones de conservations prioritaires (< hauts-tieux de

biodiversité >), en gardanttoutefois à fesprit [a nêcessaire complémentarité entre ces zones
1 < Policy makers in Canada have suggested that the scientific community shoutd devetop an indicator of biodiversity change
that can be imptemented quite quickty without a major new investment in monitoring systems> (Bass ef oL, 1998).
2 Lust et Nachtergale, 1996 recensent en vrac, parmi les espèces < indicatrices > (on peut se demander, avec Simberloff
(1998) : < de quoi > sont-etles indicatrices ?) : les espèces d'importance économique et cutturelle, les espèces en sommet de
chaîne atimentaire, les espèces reprêsentatives de guildes, les espèces à larges territoires, les espèces phares, les espèces
cteft, les espèces rares, en danger ou vulnérables.
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et celles où sont présentes des espèces rares (McGeoch, 1998). Néanmoins, Flather ef al.
(1997) et Gaston (1996) ont passé en revue les résuttats permettant de laisser penser que [a
diversité d'un groupe pourrait être indicatrice de [a diversité d'autres groupeso. De manière
générale, les résultats ne sont guère encourageants, puisque même [e cas emblématique des

Cicindètes (Coleoptera: Cicindela) comme bioindicateurs de richesse spécifique à travers
le monde était en fait targement expliqué par un facteur caché : [a latitude. Les résultats
dépendent largement de tjéchelte d'analyse, des taxons étudiés et des régions. I[ est d'ailteurs
rare de trouver des corrélations statistiques robustes entre groupes tainomiques et une voie
plus prometteuse serait de travailler sur des groupes fundionnels (McGeoch, 1998).

0n peut aussi penser restreindre [e travail de détermination en mesurant [a diversité de

niveaux taxinomiques supérieurs (genres, famiLLes) comme indicateurs de [a diversité
spêcifique de certains groupes (Gaston, 1996, Witliams et Gaston, 1,994).

Encadré 7. Définitions pour des espèces d'intérêt particulier

Noss (1990) recense cinq catégories d'espèces qui peuvent justifier un suivi soutenu (t' aussi

Innes ef a\,,7998), Toutes ne sont pas forcémentindicatrices de diversitê :

(1) tes espèces indicatrices écotogiques: ce sont des espèces qui sont [e signe d'une
perturbation intervenue sur d'autres espèces qui requièrent un habitat similaire. Meffe et Carroll
(1997) désignent par espèces indicatrices les espèces ayant une niche écologique très étroite, ou

associées fortement à un stade successionnet donnê ; Prodon et Lebreton (1994) Les définissent
comme des espèces dont fabondance varie de façon unimodate [e long d'un gradient écotogique
(prêsence d'un pic pour une valeur donnée) ;

(2) les espèces-clefs (ou espèces pivots) dont dêpend pour une large partie ta djversité d'une

communauté (etles entretiennent des retations nombreuses et assez bien connues avec d'autres
groupes d'espèces pour être considérées comme indicatrices de [a présence (ou absence de ces

espèces). Le cas typique est celui des plantes hôtes de parasites (Ferris et Humphrey, 1999) ;

(3) [es espèces panpluies : ce sont des espèces nécessitant des habitats vastes. à tel point que

si on assure [a protection de leurs habitats, cela garantit [a protection d'un grand nombre d'autres
espèces ; pour Meffe et Canoll (7997), la définition est plus restreinte : espèce nécessitant
de targes surfaces de milieux relativement naturels ou întacts pour maintenir des poputations

viables :

(4) les espèces phares : assez populaires pour rallier diverses initiatives de gestion

conservatoire ;

(5) tes espèces vutnénbles: ce sont des espèces dont les populations sont rares et
génêtiquement appauvries, à faibte taux de fêconditê, dêpendantes de ressources incertaines,
dont les habitats se fragmentent, etc.

Un des probtèmes inhérents à lapproche par espèces indicatrices est que bien des espèces sont
méconnues. A lheure actuetle, les populations d'Oiseaux et de gros Mammifères sont bien mieux

connues que celles des petits Vertêbrés et surtout des Invertêbrês - qui constituent pourtant
plus de 70% de la bjodiversité en richesse spêcifique ! De même les populations de végétaux
vasculaires sont nettement mieux connues que ce[es des vêgêtaux non vascu[aires, champignons
et lichens. En revanche, les microorqanismes restent très mêconnus.

7.7 Pour une stratégie d'analyse de la biodiversité en deux
étapes :

Même si nous n'avons pas présentê toutes les méthodes utilisabtes, comme les méthodes
centrêes sur les interactions ou différenciations de niches entre espèces, l'exposé ci-dessus
itlustre bien que les méthodes d'analyse et de quantification de [a biodiversité sont très
variées. Chacune d'etles est intrinsèquement porteuse d'une vision de [a structure de [a
biodiversité, qu'on peut appeler modète :



. [e modèle de communauté emboîtée pour [a richesse spécifique, correspondant à

un gradient de richesse spécifique pure ; dans ce cas, les communautés les plus pauvres

en espèces sont composées d'espèces largement présentes dans les communautés les plus

riches, et une analyse uniquement de [a richesse spécifique estjustifiée;
- de modè[es de partage des ressources, à richesse spécifique constante, pour les indices de

diversité et d'équitabilité O;
. de modètes de séparation de niches des espèces, pour certaines techniques

muttivariées ;. de modètes de formation de niches plus compliqués, pour les méthodes de [a partie
L.5 (réponse des espèces une à une).
Par conséquent, [utilisateur risque de se disperser dans un grand nombre d'anatyses pour

mieux cerner cette quantité mul.tivariée qu'est [a biodiversité. À ta suite par exemple,
dlnderson et aL. (2007) et Yoccoz et al. (2001), nous proposons plutôt dans cette partie
d'organiser fanalyse de la biodiversité selon une démarche rigoureuse en deux étapes :

. étape 1 : poser des questions les plus prêcises possibles, retatives à [a réponse de [a

biodiversité à [a gestion forestière ; on peut même proposer des réponses a pioi, c'est-à-dire
des hypothèses, avant toute analyse statistique, pour énoncer ce que nous pensons être [e

comportement de la biodiversité. Cette première étape se clôt par [e choix d'une ou de plusieurs

méthodes d'analyse, aptes à répondre aux questions, lrâce auxqueltes on vérifie ou contredit
les hypothèses posées.

. étape 2 : visualiser et anatyser les données, dans [e but de génêrer des hypothèses
pour des études futures. Les méthodes utilisables sont multiples : régression et corrélation,
outils graphiques, analyses multivariées... @

lJavantage de cette approche en deux étapes est de bien distinguer ce qui est de fordre
du test d'hypothèses posées a pioi, de ce qui est de l'ordre de [a génération d'hypothèses
a posteioi. tjutitité de cette approche mixte est bien illustrée par [a complémentarité des

interprétations des données de Brunet etaL (1996), prêsentées en encadrés 3 et4:
. étape 1 : les questions de fétude êtaient de savoir si [a biodiversité de [a ftore

tolérante à fombre diminuait ou non suite à des coupes de diverses intensités; et si [a

biodiversité de [a flore intotérante à fombre augmentait suite à des coupes, notamment de

forte intensité. Les résultats de l'étude montrent qu'en richesse spécifique, [a biodiversité de

[a flore herbacée tolérante - hors tes vernales - résjste à [a coupe; et qu'effectivement [a

biodiversité de [a flore intolérante augmente avec l'intensitê de la coupe (c/. encadré 4) ;. étape 2 : néanmoins, les anatyses multivariées (t' encadré 3) montrent que

derrière La stabilité de [a richesse en herbacées forestières se cache une hétérogénéité de

réponses entre espèces, qui peut susciter de nouvelles hypothèses ou de nouveaux groupes
éco[ogiques.

Les deux étapes sont importantes, mais sont trop souvent mélangées, ou négligées, dans

les travaux sur [a biodiversité. @ Cette approche permet d'êviter les collections d'êtudes
déconnectées de toute hypothèse, et qui apportent peu de choses pour comprendre comment
se structure [a biodiversité, ou comment [a biodiversité varie en fonction de [a gestion

forestière. Dans cette perspective, [a comparaison de rêsultats retatifs à des hypothèses
communes à plusieurs études permet d'avancer davantage dans [a compréhension de [a
biodiversité que la juxtaposition des résultats les plus significatifs des jeux de données de

chaque étude, lorsqu'ils ne sont pas reliês à des questions communes.

83



84

Malheureusement, nous ne pouvons pas préciser ce qu'implique cette approche en termes
d'outils d'analyse, de formation... Un exemple de choix entre différentes méthodes d'anatyse
pour [a première étape, suivant les modèles sous-jacents aux hypothèses formutées, est
proposé dans [e tabteau 6. Parmi les mêthodes utitisables dans fétape 2, les méthodes

multivariées (cf, partie 1.3.2) sont très intéressantes. À moins d'avoir de très bonnes raisons
pour choisir un indice de dissimilarité ptutôt qu'un aLltre, nous conseillons alors d'utiliser
plusieurs analyses basées sur ptusieurs indices de dissimilarité, et de vérifier soit que les

résultats sont convergents avec toutes ces méthodes, soit que les divergences sont expticables
par les propriétés des indices de dissimitarité. En prêalable aux deux étapes, iL hut si possibte

analyser les gradients écologiques êtudiés, ainsi que [e réservoir d'espèces en présence: si

['on cherche à étudier l'effet de [a surface terrière sur la biodiversité, on ne fera pas les mêmes

hypothèses si [e gradient étudié s'étend de 10 à 20 m'z/ha ou de 0 à 40 m2/ha.

Modète Etape 1

Les espèces n'ont aucune nison de réagir
différemment les unes des autres.

Formulation de questions ou d'hypothèses sur l'abondance, [a richesse

spécifique, voire féquitabilitê totates (cf. partie 1.2).
Test de ces hvpothèses.

Les espèces réagissent avant tout en
fonction de teurs canctéristiques écologiques
et biotogiques.

Formutation de questions ou d'hypothèses sur fabondance, la richesse

spêcifique, voire [équitabitité des groupes écotogiques définis
(c/. partie 1.4). o
Test de ces hvoothèses.

Les espèces réagissent avant tout
individuet[ement.

Formutation de questions ou d'hypothèses sur l'abondance des espèces

(c/. partie 1.5) voire sur [a composition de [a communauté (cf, partie

1.3.2).
Test de ces hypothèses,

Tableau 6. Exemptes de différentes techniques d'analyse utitisables pour ta première étape de [hnalyse
de la biodiversité, basée sur des questions ou hypothèses a prtoi. (e tabteau n'est qu'un exemple et ne
regroupe pas toutes les possibilitês d'axiomes ni d'outits d'anatyse.

Enfin, les efforts de formation en statistiques ou en biométrie pour utiliser ces mêthodes
ne sont pas à négliger : pour les analyses muttivariées, il. s'agit notamment de comprendre
les méthodes et comment se comportent [es différents indices de dissimilarité ; pour les

analyses d'abondance, richesse et êquitabilité, i[ faut une formation statistique adaptée
à [analyse de quantités positives pouvant prendre [a valeur 0 : i[ faut pouvoir prendre en

compte une variation de [a variance en fonction de [a vateur prêdite, ce qui limite l'utilisation
des outils statistiques classiques comme [e modèle linêaire et fanalyse de variance, au profit
de techniques comme [e modèle [inéaire généralisé ou des méthodes non paramétriques.
Enfin, dans tous les cas, i[ faut faire attention à bien prendre en compte les sources de biais

- par exemple, effet obseryateur, caractère emboîté du plan d'êchantillonnage...

1.8 Conclusion
La quantification de [a biodiversité taxinomique est un point crucial dans l'analyse des
retations entre gestion forestière et biodiversité. Nous avons présenté de nombreuses

techniques d'analyse de [a biodiversité, pour bien montrer que [a biodiversité ne se réduit
pas à un chiffre (parties 1.1 à 1.6). Notre second objectif a été de proposer une démarche
d'analyse de [a biodiversité en deux étapes, fondée sur [a distinction entre test d'hypothèses
o piori et génêration d'hypothèses a posteriori (partie 1.7). Ce dernier point n'est certes
pas nouveau en tant que te[, puisqu'il s'apparente à l'approche scientifique classique. Mais
i[ mérite d'être rappetê, car i[ est frêquemment négligé dans les travaux sur [a biodiversité,



et aussi car i[ permet de simplifier dans une certaine mesLlre les anatyses effectuêes.

Lutilisation des différents outils présentés nêcessite des outils informatiques (t' enca-

dré 8), mais aussi une formation statistique (d. partie L.7). Nous espérons que cette
sensibi[sation à [a quantification de [a biodiversité taxinomique sera utile au lecteur pour

dêvelopper un regard informé, exigeant et critique sur [e Lien entre biodiversité et gestion

forestière.

Encadré 8

Le lecteur intêressê par les mêthodes de quantification de [a biodiversité ou par les mêthodes

statistiques trouvera plus d'informations sur [es sites Internet suivants :

- deux sites comptets sur les mêthodes muttivariêes sont [e site du logiciet ADE -
http://pbit.univ-tyont.fr/AD!-4/ADE-4.htmL-, dévetoppê par des chercheurs de Lyon dont D.

Chessel et J. Thioulouse, ainsi que le site maintenu - en angtais - par M. Palmer de luniversité
d'Oklahoma: http://www.okstate.edu/artsci/botany/ordinate/. Ce dernier site contient une page

faisant la liste des logiciels qui concernent l'analyse muttivariée : http://www.okstate.edu/artsci/
botany/ordinate/software.htm. À noter qu'un autre LogicieL français, PRAXIS, anciennement
nommê BIOMECO, dêvetoppê par J.-D. Lebreton et A.-M. Reboulet, permet d'effectuer de telles
analyses : http://www. cefe.cnrs-mop.fr/wwwbiom/muLtivarioloC3oloA9 /biom-af-[ogiciets. htm.
D'autres prognmmes peuvent être trouvês sur [e site de t'équipe de P. Legendre de l'universitê de

Montrêat: http://www.fas.umontrea[.ca/BI0L/Casgrain/en/tabo/index.htmt.

- un logiciel gntuit de statistiques, de quatité, est [e logiciel R: http://www.r-project.org/.
Il nêcessite nêanmoins une sotide formation, dont quelques fondations, surtout pour notre

sujet d'êtudes, peuvent être trouvés sur Le site de ttquipe d,ADE: http:,/pbiluniv-lyonl.fr/R/
enseignement.html. Un enseignement de biostatistiques de D. Borcard peut aussi être consulté à

l'adresse Intemet suivante : http://biotl0.bioLumontreal.ca/8l02042 / .

2 Comment suivre les variations spatio-temporelles
de la biodiversité ?

La question du suivi et de [a représentation cartographique des variations de la biodiversité
se heurte à des difficultés d'ordre pratique (structure adaptêe, coût) et d'ordre scientifique
(êcheLl.e pertinente, choix des taxons ou des facteurs du milieu à suivre, fiabitité des

méthodes de mesure...). D'un côté, certains rêsultats sont largement reconnus : [a

tendance à une organisation spatiale de [a biodiversité qui fait apparaître des gradients et
des foyers de biodiversité, [a dépendance de certaines mesures de diversité par rapport à

des facteurs tels que la taille de ['échanti[[on... D'un autre côté, les méthodes développêes
spécifiquement pour analyser les structurations spatiales de données écologiques et les

trÉduire en reprêsentations cartographiques sont rarement abordées dans les ouvrages de

synthèse sur la biodiversité, et i[ frut chercher I'information dans des ouvrages de synthèse

en biométrie.
Nous aborderons successivement les résultats relatifs à l'organisation spatiale de la
bjodiversitê, les outils existants pour ['analyse et [a reprêsentation de [a structuration
spatiale de la biodiversité, et enfin des recommandations pratiques et des réflexions

méthodologiques sur [a mise en æuvre de suivis.

2.1 0rganisation spatiale de [a biodiversité
À t'échelle planêtaire ou continentale, les inventaires d'espèces mettent en évidence

des motifs non aléatoires de répartition spatiale de richesse spécifique (cf. par exemple

Heywood et Watson, 1995). Comme souvent en êcologie, on peut décrire ces agencements
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spatiaux en termes de taches (patches) ou de gradients (Legendre et Legendre, 1998).
0n constate ainsi [a prêsence de :

. gradients de diversité : à l'échetle du g[obe, [a diversité spécifique tend à augmenter
lorsque la latitude dimjnue, pour de nombreux taxons (arbres, Mammifères, 0jseaux,
Reptiles, Amphibiens...), ... mais pas pourtous (Polypores...). Les gradients de biodiversité
ne sont donc pas forcément congruents.

. foyers de diversité @ : on peut tes dêfinir en première approche comme des <<zones

de biodiversité étevée )), sans autre commentaire sur [a mesure de biodiversité utilisée.
Certains auteurs préfèrent une définition plus précise : zones présentant à la fois une richesse
spécifique êlevée et un fort taux d'endémisme. Enfin, une troisième définition expose que, si
lon imagine qu'on peut prédire [a richesse spécifique à partir de facteurs-clefs (par exemple
le type de station/peuplement), un centre de biodiversité est une zone où [a valeur rée[[e
de richesse spécifique est supérieure à [a vateur attendue. Seton cette dernière définition,
les foyers de biodiversité ne sont pas forcément des centres d'endémisme3. D'autres critères,
plus subjectifs, peuvent rentrer dans [a définition des foyers de biodiversité: La présence

de pLantes potentiellement importantes pour [a santé ou les activités humaines, [a diversité
d'habitats, [a présence d'espèces adaptêes à des conditions édaphiques originales, voire...
la menace de destruction du site ! Comme pour les gradients de diversité, les foyers de

diversité ne sont pas forcément congruents pour tous les taxons : par exemple tel secteur
forestier ayant [a diversité floristique maximale du massif ne détient pas pour autant [a

diversité maximate en 0iseaux (Prendergast et o1.,1993, Ferris et Humphrey, 1999).

I[ est délicat de généra[iser ces résultats, qui sont obtenus sur les seuls taxons pour
lesquels des donnêes sont nombreuses: ce sont principalement tes Oiseaux, Coléoptères,
Plantes Vasculaires, tandis que les taxons les moins étudiés sont les Eubactéries, Algues,
Protozoaires, Champignons microscopiques, Arthropodes... Its sont aussi établis par
compilation, souvent biaisée, d'inventaires existants : on risque fort de prendre pour un
centre de biodiversité une zone tout simplement plus prospectée que les autres...

La question, fondamentale, du choix de ['éche[[e d'êchantitlonnage pour dêtecter et décrire
correctement [a structuration spatiate des communautés reste mal rêsotue et nécessiterait
se[on Legendre et Legendre (1998) une révision comp[ète de [a théorie d'échantillonnage
êcologique spatial. Etle renvoie à trois aspects :

. [a taille de lunitê êlémentaire d'échantillonnage (appelée aussi <grain>): par
exemp[e [a surface d'un relevé floristique ;. ['interval[e d'échantillonnage, c'est-à-dire [a distance (géographique ou tem-
pore[[e) entre deux relevês;

. l'êtendue (surface totaLe) de [a zone prospectée.
Gaston (1,996) s'étonne de fabsence de débat sur les techniques d'échantillonnage en vue
des estimations de richesse spécifique, et souligne qu'on ne sait pas grand chose de ['impact
de [a stratégie d'échantillonnage sur [estimation de [a richesse spécifique. En tout cas, les
résuttats obtenus par une étude à une échette donnée ne sont pas, en générat, transposabtes
à d'autres échelles : He et al. (1.994) in Legendre et Legendre (1993) montrent ainsi que [a
diversité spécifique varie en fonction des trois composantes - taille du relevé, intervalle
et étendue - de l'échantillonnage. D'une manière générale, raisonner l'échantitlonnage
suppose donc de faire des choix sur ces trois composantes (Conroy, 1996, Legendre et
3 Seton ta théorie biogéographique tes îtes sont des hauts-Heux d'endémisme, mais avec peu d'espèces (faibte biodiversité
[oca[e) lorsque les îtes sont très êloignêes [es unes des autres, et beaucoup d'espèces lorsqu'elles sont proches (êchanges
possibles).



Legendre, 1998). La taille optimale des relevés est fonction de [a biotogie des taxons à

suivre (Davoult, 7992, Keating et al., 7998, Fisher, 1999, Ja[onen et ol., 7998, Gibbons

etal.,1997,StohLgren etal.,t997).Àtitred'exemp[e,Moore(L998)donnelesdimensions
approximatives du domaine vitat de quetques espèces forestières :

Au-delà des difficuttés inhérentes à tout échanti[[onnage (représentativitê de féchantillon,
nombre et emplacement des relevés, difficutté de connaître l.a probabiLité pour chaque

unité d'être échanti[onnée...), i[ existe des difficuttés propres aux inventaires et suivi
de biodiversité (Conroy, 1996). En particu[ier, i[ s'agit des problèmes de <<détectabitité >

des taxons : i[ est pratiquement impossibte de recenser avec exhaustivité tous les taxons
présents sur un relevé. En outre, |'a probabilité que tel taxon soit détecté peut varier en

fonction de [emptacement du relevé, de [a période, et de [a nature du taxon.
La plupart des auteurs s'accordent toutefois à dire que les êchanti[onnages stratifiés sont
plus appropriês que les échantillonnages systêmatiques pour recenser au mjeux les espèces

présentes sur un espace hétérogène O.

2.2 Outils d'analyrse de l'organisation spatiale de la biodiversité
Au-detà des techniques de pure représentation cartographique (d. encadré 9) pour visualiser
[a variabitité spatiotemporetle (i) d'espèces, (ii) de groupes d'espèces (données muttivariées),
ou (iii) de mesures de biodiversitê, ce paragraphe prêsente, de façon volontairement
succincte, les outils statistiques d'obtention des valeurs cartographiées, Cest-à-dire
des outils qui permettent d'estimer en tout point une variabte (simpLe ou muttivariée)
descripteur de biodiversité, à partir des données d'un échantitlonnage (constitué de relevés
ponctuels, répartis sur [a zone d'étude de manière systématique ou non). En effet, c'est
lestimation en tout point de [a variable (abondance, composition en espèces, richesse
spécifique, indice de diversitê...) qui rend possibte une reprêsentation cartographique de

la variable. Suivant llobjectif poursuivi, on utilisera diffêrentes techniques statistiques
(présentées dans [a version CD-Rom @), comme [e rêsume [e tabteau ci-dessous inspiré de

Legendre et Legendre (1998) :
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Espèces forestières Dimensions du domaine vitat ou aire mlnimale (en ha)

Arthropodes terrestres

Vêgêtation forestière

Amphibiens

Musaraignes

Souris et campagnol

Lièvre d,Amérique

Mésange à tête noire

Grand Duc dîmérique

Martre d'Amérique

Chouette nyée

Ours noir

Lynx

0,001 à 0,01 Q'.e. 10 à 100 mz)

0,o4

0,01 à 0,1

0,01 à 0,2

0,1à1
z

4

50

tou

500

5 000

10 000



0biectlf vlsé Méthodes

Décrire une structure spatiate
Tester [existence d'autocor-
rélation soatiale

- cas univarié : corrélognmme, variogramme

- cas multivarié: coné[ogramme de Mantet, ordination canonique contninte
entre donnêes muttivariêes et coordonnées géographiques des placettes, test de

Mantel entre distances écologiques et distances géographiques entre relevês.

Cartognphier
Estimer des valeurs en des

endroits donnés.

= cas univarié : cartognphie par interpotation locate, cartographies par analyse

de surface polynomiale, krigeage

- cas multivarié : regroupement (<<clustering>>) avec contninte de contigui'té
spatiate, recherche de frontières, cartographies par interpolation du n-ième axe

d'ordination, analyse de surhce potynomiale obtenue par ordination canonique
contrainte, co-kriqeage.
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Encadré 9. Représentation cartographique

Les modes de reprêsentation graphique dépendent à [a fois de lêchele et des objets (en

loccurrence descripteurs de biodiversitê) à cartographier, ainsi que des objectifs poursuivis.

Les principaux modes utitisables sont les suivants (Scott et a|.,7993) :

- reprêsentations ponctuettes (ptacette échantiltonnées)

- représentations en surhces vnies

- représentations en vateur moyennêe par surhce (soit par unitê d'analyse d'un échantiltonnage
stntifiê, soit par mailte de gritte raster systématique)

- représentations en ligne dlso-vateur de biodiversité

Les expériences de cartographie de biodiversitê npportées dans [a littérature concernent [e ptus

souvent t'échette de continents ou de pays entiers. À cette êchelle, Le mode de reprêsentation
cartographique souvent retenu est cetui de [a maille carrée à [aque[[e sont npportées des

vateurs statistiques. Etle permet de valoriser les données d'inventaires comme cel[es des atlas
thématiques, comme fattas des Orchidêes en France, par exemple. À titre d'exempte, Pearson et
Carrotl. (1998) utitisent une maille comprise entre 275 et 350 km de côté. Tout [e probtème est de

trouver une taitLe de maille qui soit assez restreinte pour que les conditions gêomorphologiques

soient homogènes et assez large pour qu'i[ y ait des chances d'avoir au moins un inventaire
d'espèces dans la zone. À cette êchelte, une autre difficuttê réside dans [e manque d'homogênêitê
des donnêes disponibtes, ainsi que t'irréguLarité des inventaires (teLte mailte sera renseignée
par un inventaire floristique de 1930, te[[e autre par un inventaire de 1998...). Pour rendre

compatibtes ces données par nature diverses, Harrison et Martinez (1995) proposent un indice de

Shannon modifiê, à l'aide duquel its êtablissent une cartognphie de biodiversité, permettant de

recenser les zones d'intêrêt prioritaire pour [a conservation.

2.3 Finalités des suivis
À La différence d'un inventaire (retevé ponctuel dans [e temps), [e suivi est répété dans [e

temps, à intervalles réguliers ou non. Il doit être conçu pour permettre [a comparaison des

données de deux campagnes de relevés successives. I|. vise à contrôter l'écart à une valeur
de référence prédéterminée, ou encore [a distance à une norme, ou enfin les changements
d'un paramètre au cours du temps.

2.3.! À l'échelLe du massif
À l'échelle du massif, Merigliano (7997) distingue trois catégories de systèmes de suivi de

gestion (qu'ils concernent ou non la biodiversité) :

. les suivis de mise en æuvre de gestion : leur but est simptement de vérifier gue les

actions prévues ont été rêalisées.
. les suivis d'efficacité : leur but est de vérifier si les actions réatisées ont été efficaces

au regard des objectifs poursuivis.



. les suivis de validation : leur but est de tester les hypothèses sur lesquelles sont faits
les choix de gestion, ou de tester en grandeur nature [a vatiditê d'un modèle de prédiction
(par exempte un modèle d'évotution d'une population animale en fonction de litinêraire
sytvicote).
Les suivis de biodiversité consistent en une collecte d'informations sur des variables d'état
de populations ou de communautés, tettes que la richesse spécifique, les abondances ou

la composition, à plusieurs dates successives, afin d'évaluer ['état de [a biodiversité et de

détecter des changements ou des tendances d'êvolution au cours du temps. Dans [e cadre

de [a gestion, les suivis de biodiversité peuvent être des suivis de validation ou d'efficacité.
Its peuvent aussi servir d'autres objectifs : les dispositifs d'alerte sont conçus pour détecter
les changements avant qu'ils ne soient irréversibles, d'autres suivis visent simptement à

vérifier qu'à l'échetle du massif, [a gestion pratiquée ne compromette pas la diversité globate
(notion de permanence statistique de ta diversité, à ['éche[te du massif).
Au-delà de ces rôles < techniques >, les suivis ont aussi une utiHté politique, en tant
qu'outils dlnformation et de communication : en particulier, les indjcateurs issus du suivia

sont des outils importants de communication, qui permet[ent de présenter sous forme
condensée, synthétique, compréhensiblq un grand nombre d'informations (Merigliano, L990;
Rechatin et aL, 1996), et d'étayer un argumentaire au sein d'une négociation.

2.9.2 À t'échette nationale ou internationale
Au niveau internationals, à la suite de [a conférence de Rio, plusieurs programmes

interministériels propres aux questions forestières se sont mis en ptace, pour définir les
grands principes de gestion forestière durabte, et en particulier les principes de conservation
de [a biodiversité (Processus de Montréal, d'Hetsinki...). En Europe, [e processus d'Helsinki
(puis de Lisbonne en 1998) identifie six critères de gestion forestière durable, [e 4" étant
la préservation de [a biodiversité, et propose un certain nombre d'indicateurs pour suivre
l'évotution de [a biodiversité. Le suivi est ['un des grands enjeux, permettant de vérifier que

la gestion pratiquée, n'érode pas globatement la biodiversité. Plusieurs textes européens
demandent aux Etats-membres de mettre en place des suivis de biodiversité (Dupont, 1,997),

soit sur des réseaux de sites sur lesquets on fajt porter de lros efforts d'études (réseau

Natura 2000 par exemple), soit sur [e territoire nationat.
En France, les préconisations vont dans [e sens d'Hetsinki (Ministère de l'Agriculture et de

[a Pêche, 1993 ;Office national des forêts, 1993 ; Bianco, 1998) et avancent des recom-
mandations pratiques (mélange d'essences, maintien d'éléments structurants comme des

arbres morts ou des îlots de vieillissements...), sans pour autant que ['on sache avec

certitude si eltes sont ou non efficaces au regard du maintien de [a biodiversitê: d'où [a
nécessité de suivis d'efficacité.

2.4 Suivis dans le temps : concepts et recommandations

2.4.7 Difficuttés méthodotogiques

2.4.1.7 Finalités du suivi
I[ est primordial de définir correctement les finalités du suivi (t' partie 2.3), pour envisager
des méthodes adaptées (Spelterberg, 1991 ; Merigliano et ol., 7997; Cole et McCoo[,

1997 i Yoccoz et al., 2007). Cela peut paraître évident, mais tout l'intérêt est de ne pas
a t' En écologie aquatique llndice Biologique Globat Normalisé, à partir du nombre de familles de macro-invertébrés
benthiques et de [a présence de famitles indjcatrices (AFN0R - Agence Française de Normalisation, 1992).
5 Parmi tes dates marquantes au niveau internationat, citons [a création de fUnion internationale pour [a conservation
de [a nature (1948) puis de son Centre mondial de suivi (1980), et surtout, en 7992, [a Conférence de Rio. Pour plus
de détaits sur fhistorique des programmes et organisations de suivi écologiques, [e lecteur pourra consulter [a synthèse
réalisée par Spetterberg (1991).
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surdimensionner [e système. D'une manière générale (revue dans Yoccoz et aL, 2001),
le suivi gagne à être couptê à des travaux expérimentaux pour tester les mécanismes

susceptibles d'expliquer les changements observés. I[ est particutièrement important de

mieux coordonner suivi, gestion forestière et recherche scientifique, dans l'optique d'une
gestion adaptative, qui est une voie exigeante mais prometteuse (c/. chapitre 2) : gestion et
recherche doivent interagir, avec des suivis menês sur plusieurs alternatives de gestion.

2.4.7.2 Choix des taxons à suivre et des unités de description (Frontier et Pichod-
Vial,e, 1990)

Dans [a pratique, i[ est quasi impossible de recenser en un lieu toutes les formes de

vie depuis les Bactéries jusqu'aux Vertébrés : chaque taxon nécessite une technique
d'échanti[[onnage adaptée à La taiLl.e des organismes, des connaissances prêcises pour [a
dêtermination, etc. Le choix du taxon à étudier peut être guidé par des considérations sur [e
fonctionnement de l'écosystème (espèce représentative de guilde, par exemple). Lorsque les

espèces sont difficiles à déterminer, ou lorsqu'on recherche des méthodes de relevés rapides,
i|. peut être plus aisé et préférable de choisir comme taxons les genres (diversité gênérique)

ou les familles. En ce qui concerne les unités de description, i[ est parfois difficiLe d'isoler
des individus, et donc de dênombrer des abondances. C'est [e cas pour les espèces qui

drageonnent ou marcottent, ou des espèces dont les individus sont petits et nombreux : [e
nombre d'individus n'est pas alors l'unité [a plus appropriée pour estimer l'abondance, et i[
faut recourir à d'autres unités (biomasse, taux de couvert).

2.4.7.3 Choix des descripteurs de biodiversité (c/. aussi partie 1.6)
Le choix de t'indice [e plus approprié dépend de [a question, de [a méthode d'échantillonnage
et du type de communauté. Certains indices sont plus sensibles que d'autres à [a taille de

[échantitlon, en particulier ceux qui mettent l'accent sur [a richesse spécifique (Moore,

1998). Pour un suivi à [éche[e du massif, i[ est préférable (Moore, 1998) de raisonner
en diversitê bêta, avec (par exemple) des indices de similitude. En effet, [a maximisation
de [a diversité alpha partout conduirait à une perte de diversitê aux niveaux supêrieurs
(paysage, régions biogéographiques), d'où ['intérêt de systèmes de suivi à plusieurs échelles
emboîtées, avec mesure de diversité de type bêta et gamma, pour montrer comment <r les

écarts entre unités géographiques contibuent d Ia diversité à des échelles géographiques

supéieures >.
D'une manière générale, [a sensibilité des descripteurs de biodiversité à des facteurs comme

ta taille de léchantitlon ou ta faibl.e détectabiLité de certains taxons rend difficile les

comparaisons entre relevés.

Mesures de richesse et d'abondance
Génêralement, ces mesures sont êtablies à partir de dénombrement de taxons (en nombre
d'individus, en bjomasse ou en taux de couvert) sur des unitês d'échantitlonnage (ptacettes,

transect,...) à chaque campagne de relevés. Mais lutilisation d'une mêthode de relevé
standard (identique sur chaque placette) ne garantit pas que ces mesures sur l'êchantillon
soient de bons estimateurs de fabondance ou de [a diversité dans [a population cibte : ces

indices sont très sensibles à ta taitl.e de [êchantil.ton, à [a prêsence d'espèces rares, et bien
sûr à fhêtérogénêité du milieu.

Graphes aires-espèces

Souvent utitisés pour dêterminer [a tai[[e d'êchantillonnage nécessaire, et pour estimer, par

extrapolation à parLir d'un échantitlon, [a richesse spécifique totale, ces graphiques reposent
sur l'hypothèse quI[ existe une relation asymptotique entre [a surhce êchanti[[onnêe et [e



nombre d'espèces recensées, et sur lhypothèse que cette relation est aussi vérifiêe dans

fêchantitton. En revanche, ils omettent [e fait que [a probabilité de présence d'espèces
par unité de surfuce dans l'êchantillon diffère selon les espèces (problème de détectabitité
de certaines espèces). Même en conditions d'échantillonnage <idéales> (êchantitlonnage

aléatoire, taux de détection identique pour chaque espèce) certains facteurs dans ['échanti[[on
(une trouée par exemple) peuvent modifier les paramètres du graphe aire-espèces.

Les méthodes de capture-marquage-recapture, ainsi que La méthode de raréfaction, sont
plus appropriées que les graphes aires-espèces pour estimer l,a richesse taxinomique d'une
communautê à partir d'un êchantillon, car e[[es permettent de dêfinir des probabilités de

dêtection.

Indices de diversité
Les indices de diversité sont eux-mêmes des fonctions des courbes aires-espèces, et sont
plus ou moins sensibles à [a dêtectabitité (et notamment à [a présence d'espèces rares).
Souvent, les abondances relatives utilisées pour calculer ces indices ne sont pas les valeurs
réelles de [a population, mais leurs estimateurs calculés à partir d'échantillons : cela induit
des biais dans tes vateurs d'indices de diversité, y compris avec un êchantiltonnage aléatoire
(Conroy,1996).

2.4.7.4 Simplicité de l'outil de suivi6

Ptusieurs solutions sont avancées pour réduire La prise de données. Une première solution
consiste à faire les relevés aux niveaux supérieurs de |.a ctassification (genre, fami[[e), sans

descendre au niveau de l'espèce (OLsgard etal.,1997,Piketal.,1999, WiltiamsetaL,1994,
Balmford et al., 1996, Balmford et ol., 2000). Une deuxième solution consiste à rechercher
des facteurs prêdicteursT de [a richesse spécifique (ou d'autres mesures de biodiversité). Une

troisième solution consiste à l.imjter te nombre et [â nature des espèces inventoriées, soit en 97

s'arrêtant aux x premières espèces à chaque relevê, soit en limitant [e temps de prospection
(méthode de comptages d'espèces chronomêtrês - Timed Species Count -, qui permet de

construire des courbes d'accumulation espèces-temps). Enfin, les techniques ne nécessitant
pas de matérialiser les contours de placettes (pLot|ess methods au sens de Bonham, 1989)
peuvent présenter des avantages non négligeabtes en gain de temps.

2.4.7.5 Représentativité et efficacité de ['outi[ de suivi
0n entend par <<représentativité> l'aptitude à fournir des données reprêsentatives de [a

diversitê biologique totale du site. lefficacitê est [e rapport entre niveau de représentativité
et effort d'échantillonnage: à effort d'êchantillonnage êga[, une mêthode est d'autant
plus efficace qu'e[[e recense une plus grande part de [a biodiversitê totale. fefficacité
des méthodes est exprimée comme nombre d'espèces recensêes par unité d'effort
d'échantillonnage (Wessels et aL,1998). Les critères d'efficacité et de reprêsentativitê sup-
posent de comparer entre e[[es :

. des techniques de relevés (Wessels et al., 1998, Mclntosh, 1967): la méthode
de raréfaction, introduite par Saunders (1968), conçue pour rapporter plusieurs mesures

de richesse spécifique à des échanti[lons contenant [e même nombre d'individus (Gimaret,

1995), permet de comparer des méthodes dont les unités d'effort d'échanti[[onnage (surface,

distance, votume..) ne sont pas les mêmes (c/. partie 7.2.3).
. des stratêgies d'échantitlonnages (Gil"tison et Brewer, 1985, Gimaret,1995, Gaston,

1996, Wessels ef al,, 7998, Gimaret-Carpentier ef al., 7998).
6 llexpression < outil de suivi > désigne une combinaison od hoc entre une stntégie d'échantiltonnage et une méthode de

relevé.
7 Ces facteurs peuvent être de type spatiaux (Weiher et Boyten, 1994), structure de peuptement (Swindet at al, 1991, Lin et
aL, 7996, Dettmers et Bart, 1999 Innes et dL, 1998), ctimatiques (Ctinebett, II et oL, 7995, Pearson et Cano[[, 1998), de type
présence d'espèce indicatrice (Beccaloni et Gaston, 1995 Lindenmayer, 1999), de type courbe d'accumulation entre richesse

spécifique et effort d'échantilonnage (Soberon et Llorente, 1993).
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Encadré 10. Cas particuller des suivls de populations d'espèces

Selon des degrés croissants dlnvestissements en moyens humains et matériels, on recense :

- [e stade zêro : pas de suivi, ou simpte inventaire qualitatif (prêsence/absence)

- les suivis qualitatifs (en prêsence/absence)

- [es suivis de surveillance (on peut parler aussi de comptage) : [a rêcolte des donnêes est
répétêe avec un pas de temps, régulier ou non, et se limite à l'abondance des populations. La

surveitlance sert de < sonnette d'alarme > pour entreprendre au besoin des actions de type < suivi
démographique > (Dupont, 1997). Le comptage peut être quanti-tatif (effectifs dénombrés en
nombre de pieds) ou semi-quantitatif (abondances évatuées par estimation visuelte en surface
ou en nombre de pieds).

- les suivis réguLiers : [a récotte des données est rêpêtée à pas de temps rêgulier, et concerne
l'abondance des populations, mais aussi les paramètres importants pour lhabitat de l'espèce
concernêe, les paramètres relatifs aux actions de restauration (suivi d'efficacitê de gestion).

- les suivis démographiques simpLes, sous forme de statistiques à fêcheLte de la poputation ([a
prise de données distinguera diffêrentes classes dTndividus. mais i[ n'y a pas de prise de données
sur des individus en particulier) : nombre dlndividus fructifères dans la poputation, distinction
de stades de croissance (semis.jeunes, adultes). Ces suivis permettent de construire une matrice
de transition entre ctasses d'âge, pour identifier les seuils critiques pour te bon fonctionnement
démographique de [a population (par exemple, très fzibte taux de passage de ta ctasse << semis >>

à [a classe <juvêniles>, ou du stade <juvênile> au stade <fructifère>). lJidentification de

seuits critiques peut nécessiter d'entreprendre des suivis démographiques plus poussês, voire des

suivis génétiques.

- les suivis démographiques êlaborês, qui supposent [a prise de données (et êventuetlement [e

marquaqe, dans les cas de suivis par capture-recapture) sur des individus paticuliers : données
de type démognphique (nombre de fleurs, de graines) ou physiologiques (taiLl.e de Llndividu).
Ces suivis sont adaptés au cas de populations à faibLes effectifs. menacées par [a perte de

diversitê génêtique.

- les suivis génêtiques.

2.4.1.6 Comparabilité des jeux de données
Dans l'optique d'un suivi, [e plan d'échantitlonnage et te type de retevés doivent permettre

de comparer entre eux les résultats de campagnes successives de relevés. Outre les
problèmes propres aux descripteurs de diversité (ct 2.4.1..3), cela suppose de résoudre un
certain nombre de difficultés.

Difficultés liées aux biais d'inventaires
Un biais (B) est une source d'erreur systêmatique, qui s'exprime par une déviation entre
l'estimation statistique d'un paramètre (X) et [a valeur rée[[e de ce paramètre (X) : B = K- X.

Outre l'erreur sur l'estimation du paramètre, les biais rendent les comparaisons impossibles
(ce qui est fâcheux dans [e cas d'un suivi) lorsque [a valeur du biais varie d'une campagne
de relevé à une autre. Les biais peuvent provenir:

. d'un manque d'objectivité dans [e choix des placettes

. d'un changement d'observateur (ou de méthode de relevé) entre une campagne de
relevé et une autre (ou encore entre une partie des relevês et les autres).
La fiabil.ité est primordiale pour permettre des comparaisons dans [optique d'un suivi dans
[e temps : au sens strict, [a mesure doit être dépourvue d'effet observateur, c'est-à-dire
que deux observateurs différents, indépendants, mesurant une variable donnée à une date
donnée, doivent aboutir à [a même valeur (McCoo[ et Stankey, 1998). 0n emploie parfois
aussi [e terme fiabilité au sens de précision statistique : une valeur n'est pas fiable si elte est
obtenue à partir d'un échanti[[on non statistiquement significatif. Pour tester [a fiabitité, on

a recours à [a notion statistique de reproductibil.itê @.



La fiabitité de la méthode est aussi tiée à La notion de robustesse par rapport au <<bruit> des

variations naturelles et saisonnières (Vora, 1997).

Difii cu |tés Ii ées a ux h été ro g én éités d' éch a nti IIo n n ag e

0n désigne ainsi les cas où [a probabititê d'un individu ou d'une catégorie d'être
êchantillonnê(e) varie d'une campagne à ['autre, ce qui pose problème pour estimer des

abondances relatives ou [a diversité taxinomique. Les sources d'hétérogénêité proviennent
de la tai[e de l'êchantillon (variation spatiale) et de [a détectabitité des espèces (Yoccoz

et aL, 2001). Le recours à des méthodes de relevês standardisés permet de rêduire (voire
supprimer) les variations spatiotemporelles dans [a taille de l'êchantillon, mais Cest plus

souvent à ['éche[[e du relevé qu'à ce[[e du plan d'échantillonnage. Ce[a ne permet donc
pas de rendre comparable deux campagnes de relevés qui diffêreraient par [e nombre de

placettes ou [eur rêpartition dans llespace. Quant à la détectabitité des espèces, e[[e dépend
du climat, de [a saison, de l'habitat, voire de [a réaction des animaux aux méthodes de

capture ou de comptage...
La faiblesse des programmes de suivis rêside souvent dans fabsence de prise en compte des

erreurs d'estimation de [a biodiversitê dues à [a dêtectabilité des espèces et aux variations
spatiales (Yoccoz et oL,2001). Dans [a mesure du possible, i[ est important de prendre en

compte llhétérogénéitê d'êchantitlonnage pour exploiter les données : corriger les donnêes
par rapport à l'effet (saison)), I'eftet <t1rpe de vêgêtation), etc., permet d'augmenter [e
pouvoir statistique à détecter des tendances ou changements dans le temps. 0n peut avoir
recours à des modèles de détectabilité. Cela ne nécessite pas forcément d'augmenter [a taille
de l'échantil[on, mais simplement d'acquérir sur chaque relevé des données complémentaires
aux données << classiques > de suivi de biodiversité. Yoccoz et aL. (2007) passent en revue les

solutions pour corriger les erreurs [ées aux hêtérogênêités d'êchantillonnage.

Dfficultés Liées aux espèces peu fréquentes.
Les taxons peu abondants, ou rêpartis de façon très clairsemêe, sont d'autant plus difficiles
à dêtecter que ta taille de léchantillon est faible. Les espèces peu fréquentes rendent
dêlicate ['interprêtation des données en présence/absence: seule [a notation d'une
présence apporte une réetle information, puisqu'une espèce non recensée dans l'êchantillon
n'est pas forcêment absente dans [a population. ljéchanti[onnage stratifiê est plus adapté
à [a détection d'espèces rares, mais i[ présente des risques d'autocorrêlation. Usher (1991)
et Owen et Rosentreter (1993) in Heywood et Watson (1995) proposent des solutions
pour les éviter. I[ faut noter que certains auteurs recherchent des mêthodes adaptées à [a
détection d'espèces rares (StahI et aL,2000i Levy, 1977;Sudman et a|.,1988). En tout êtat
de cause, la prise en compte des espèces rares, pour évaluer et surtout comparer les niveaux
de biodiversité entre deux sites ou entre deux dates, reste un sujet controversé (t' sur ce

point [e chapitre 1).

2.4.2 Recommandations pratiques
Le plus souvent, [e suivi sert à évaluer l'efficacité de [a gestion d'un écosystème sur une
période de temps donnêe (donc entre deux dates), par rapport aux objectifs que s'est fixé [e
gestionnaire, et de vérifier que les changements induits par cette gestion sont acceptables
dans [e souci d'une gestion durable, c'est-à-dire acceptables au regard d'un ensemble de

domaines de prêoccupation qui sont les critères de gestion durable au sens d'Helsinki.
Cette formulation génêrale de I'intérêt du suivi fait apparaître cinq notions qui constituent
l'ossature des systèmes de suivi de gestion :
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. un massif est gêré pour un certain nombre d'objectifs : ce sont les grands objectifs
de gestion, correspondant en gros aux séries d'aménagement forestier. En règle générale,
i[ y a plusieurs objectifs pour un même massif, pouvant être localement contradictoires et
nêcessitant alors des compromis. Par exemple : produire du bois et protéger [e sol contre
['êrosion, en forêt de montagne.

. nous avons besoin de variabtes ([es indicateurs - {. partie 1.6) permettant de

mesurer des changements dans le domaine de [a biodiversité, qui est un domaine de

préoccupation (<< critère ) au sens d'Helsinki) parmi d'autres.
. les indicateurs, pour permettre de <rectifier [e tir> de [a gestion pratiquée, doivent

pouvoir être comparés à une valeur de référence O : établie par consensus entre un

ensemble d'acteurs, cette valeur traduit [e compromis jugê acceptable pour [e critère et
l'indicateur considérés, en fonction des grands objectifs de gestion sur [e massif concerné,
et dans [état des connaissances au moment de [a décision.
Pour que [e système soit opérationnet, i[ est enfin indispensable de concevoir des règles de
décision de gestion pour tous les éventuets cas de figure où [a vateur prise par findicateur
diffère forlement de [a vateur de rêférence (McCoo[ et Stankey 1998; Lust et Nachtergale,
1,ee6).

Encadré 11. Systène de suivi : [es pièges à éviter

I[ y a un certain nombre de plèges à éviter, qui sont, dans [a pratique, les principales causes

d'échec des systèmes de suivi de gestion (Merigliano,7997) :

- abandon du système par ['absence de mise à jour régulière des données, soit en nison du manque

de financements, soit en raison d'un protocole pas assez dêtaiLLê (diffcuttês pour retrouver les

p[acettes sur [e tenain, changements frêguent des personnes chargêes du suivi, <<oubLi> de
programmer les actions nêcessaires au suivi dans [e calendrier des travaux de lannée, ...) ;

- protocote de prise de données trop mat dêfini, ne permettant pas la répétition des mesures de

terrain ;

- syndrome de [a pite de donnêes : les informations collectées sont stockées sans être anatysêes.
soit par manque de temps, soit parce qu'eltes sont stockées sous une forme inutitisab[e ;

- absence de retour sur [a gestion : les données sont analysées mais ne sont pas utitisées en aide
à [a décision pour une gestion adaptative ;

- indicateurs maI choisis : pas fiables, difficiLes à mesurer, pas pertinents au regard des questions
imoortantes à rêsoudre.

3 Conclusion
Nous avons démontré dans ce chapitre combien les méthodes de quantification de ta

biodiversité sont nombreuses, que ce soit par [e choix du niveau auquel on [a définit - choix
du groupe taxinomique et du niveau taxinomique ou gênétique, notamment, par [e choix
de différentes quantités décrivant [a biodiversité - richesse, djversité ((nelltre>, diversité
<écologique>, composition en espèces, réponse des espèces ou des groupes d'espèces - et
enfin par [e choix de différentes techniques d'anatyse (outiLs statistiques classiques ou

adaptés aux analyses spatiales).
En même temps, pour rendre les études davantage comparables les unes aux autres,
nous avons proposé d'étudier [a biodiversité selon une approche en deux étapes, [e test
d'hypothèses a piori d'abord, puis l'a génération d'hypothèses a posteiori. Enfrn, nous avons
présenté certaines des difficultés relatives à [a mise en place de suivis de biodiversité.
Pourtant, noLrs n'avons pas pu faire comptètement [e tour du sujet, ni [e concrétiser
complètement en [e mettant en oeuvre sur un cas précis, ce qui sera fobjet de prochains



travaux de notre équipe. En outre, il est possible que les outils d'analyse de [a

biodjversité évoluent rapidement, puisque aujourd'hui la biodiversité est un thème de

recherche concentrant fattention de nombreux chercheurs en écologie.
Nêanmoins nous espérons avoir amélioré la connaissance critique du lecteur sur la
complexité de la biodiversité.
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Photo 1. Bois et champs dans tes monts du torez (F. GosseLin)
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DES CLASSES D'ÂGES, QUANTITÉ Or LISIÈRES

lJécotogie du paysage repose sur [hypothèse seton [ague[[e [agencement spatial des

écosystèmes influence fortement les processus écologiques, et donc [a mise en place de [a
biodiversité (Wiens, 1995 o).

Un paysage est une mosaïque changeante d'éléments, de taitle, de forme, de nature et de

persistance (dans [e temps) variab[es. Dans un massif boisé, ces étéments sont les différents
types de peuplements, ainsi que [es milieux associés comme les chemins, cloisonnements,
mares, clairières, lisières, rivières, éboulis...La mosaïque est soumise au jeu des perturbations
natureltes (feu, vent) et anthropiques (pratiques sytvicoles).
La structure spatiate des massifs forestiers peut être appréhendée sous deux angles

comp[émentaires :

. organisation en mosaïque de taches particulières O. Lorsqu'un des étéments est
dominant, on [e désigne par [e terme motrice: on peut ainsi étudier [a répartition de

bosquets boisés dans une matrice de champs agricoles, [a répaftition d'un type de peu-

ptement particutier dans une matrice forestière, etc. Un fragmeni désigne une tache séparée

(ou issue) d'un ensembte plus grand.
. organisation en réseau de structures linéaires (nommées couramment corridors) :

chemins, ctoisonnements, rivières... qui peuventjouerselon les espèces un rôle de barrière,
de conduit, ou d'habitat.
llorganisation en taches et en structures [inéaires induit des lisières (entre taches de deux
types ou entre tache et matrice) dont [e rôte sur l'organisation des communautés biotiques
peut être important.



Une même étude peut concerner simultanément plusieurs types de fragments, par exempte
la répartition spatiate des diffêrents stades de succession dans [e massif forestier. La plupart
des espèces animates a besoin de différents milieux pour [a reproduction, [a quête de

nourriture, [e repos. lJécotogie du paysage caractérise ['organisation spatia[e de ces milieux,
en tenant compte de leurs surfaces retatives, de leurs formes et de leur répartition dans
fespace (Forman et Godron, 1986).

t Fondementsthéoriques
Les principales théories écotogiques sous-jacentes à l'étude spatia[e des fragments forestiers
sont (c/. encadrés 1 et 2) [a biogéographie des îtes, [a théorie des métapoputations et [a

théorie des perturbations (ù. Etles atimentent les hypothèses suivantes :

. [es paramètres de description du paysage (par exemple indice de structure, comme
[a fragmentation, ou quantité de lisières) peuvent refléter des processus écologiques
à plusieurs éche[[es. Les études qui recherchent les retations entre indices, processus

écotogiques, et écheltes, sont particutièrement importantes pour dévetopper des apptications
en tétédétection (Turner et Gardner, 1994).

. i[ existe, pour ceftains de ces paramètres, des seuils de part et d'autre desquels les
processus écotogiques montrent de nets changements (Metzger et Decamps, 7997). Par

exemp[e, un massif forestier peut se fragmenter au cours du temps sans incidence notable
sur tette ou tette population d'espèces, jusqu'à ce qu'un seuiI critique de connectivité entre
fragments soit atteint. À ce stade, un petit changement peut avoir des conséquences fortes
sur [a poputation (Turner et Gardner, 1994).

- [importance retative des paramètres qui contrôlent les processus écologiques varie en
lO2 fonction de lléchetl,e spatiate à taquette on se ptace (à une échetl.e donnée, [e processus est

expliqué essentiellement par [e paramètre A, tandis qu'à une autre échette, iI est exptiqué
ptutôt par [e paramètre B) (Turner et Gardner, 7994).

Encadré 1. Biogéographie des iles

La biogéographie des îles (MacArthur et Wilson, 1967 ; Btondel, 1995) étudie des taches
d'habitats favorables à un taxon et réparties au sein d'une matrice hostile, comme des îles au

milieu de [a mer. Le nombre d'espèces sur une îte est contrô[é par un certain équitibre entre taux
de co[onisation et taux d'extinction. Ptus une îte est proche du continent, ptus [a probabilité
de co[onisation par d'autres espèces est ê[evée, car [a distance de dispersion à parcourir par
les espèces est plus faibte, et moins [e taux d'extinction (pour une espèce donnée) est fon, car
des individus du continent peuvent venir renforcer les populations en déclin (<rescue effect>,
ou effet de <sauvetage>). Plus une îte est vaste, moins les taux d'extinction sont forts, et plus

lîte peut <<intercepten des individus en phase de dispersion. Les apptications forestières de [a
théorie de [a biogéographie des îles ont surtout concerné [a répartition d'îlots boisés au sein de

matrices agricotes.

. [a taille des taches a une influence sur [a diversité taxinomique à [échetle du paysage :

ptus une tache est grande, ptus étevée est (a piori) sa diversité taxinomique intra-tache,
car plus élevée est [a probabitité de trouver dans cette tache des espèces d'intérieur et des

espèces de périphérie. Ceta rejoint [a retation aire-espèces : plus un étément du paysage
est étendu, plus iI contient d'espèces. Detcros (1994) s'interroge (avec d'autres auteurs)
sur [a validité de cette hypothèse en ce qui concerne [a diversité spécifique par unité de

surface. Citant Roy (1990) pour [e cas particutier des réserves natureltes, iI suggère dans ce

cas d'introduire [a notion d'isolement des taches : à surface égate, [a diversité spécifique



serait plus grande dans une tache unique que dans plusieurs petites taches rapprochées,
mais [a tendance s'inverserait si les taches se trouvent éloignées. Certains taxons sont
inféodés à des stades particuliers du cycle forestier: pour qu'ils recotonisent ces habitats
au fur et à mesure de [a succession, i[ est important quIl. y ait à proximité des sources de re-
colonisation (p[us ou moins proches selon les capacités de dispersion des taxons concernés,
plus ou moins vastes selon leurs traits d'histoire de vie).

. influence de [a forme des taches sur [a diversité taxinomique à l'échette du paysage :

Delcros (1994) part du constat que, à surface et nombre de taches égaux, plus [a forme est
compliquée, plus les périmètres (donc les lisières) des taches sont longs. Les lisières jouant
écologiquement [e rôle d'écotone, [a forme des taches joue donc sur [a richesse spécifique
du paysage.

. influence du nombre et de [a répartition des taches sur [a diversité taxinomique
(Forman et Godron, 1986 ; Burel et Baudry, 1999) : ces deux paramètres traduisent d'une
certajne manière [a porosité de [a matrice (fréquence des taches au sein de [a matrice) et
peuvent selon les cas soit favoriser les ftux (par exemple lorsque [es taches sont des habitats
refuges pour les espèces qui circulent), soit les jnhiber (si ce sont des mifieux inhospitaliers
pour ces espèces). Le nombre et [a répartition des taches peuvent doncjouer un rôle sur [a
dispersion des espèces, et par là même sur les phénomènes de différentiation de population
et de spéciation par isolement.

Les phénomènes en jeu dans [a fragmentation sont tiés à [a fois à [a perte quantitative
d'habitats, à [a diminution de [a taille des fragments et à l'isolement relatif des fragments
restantsl.
0n distingue classiquement les espèces spécialistes, c'est-à-dire qui n'utilisent que certains 103
types de taches dans [e paysage et sont particutièrement sensibtes à [a perte d'habitat liée
à [a fragmentation, et les espèces généralistes, qui exploitent indifféremment des types de

milieux variês au cours de leur cycle de vie.
La réponse des espèces à [a fragmentation des habitats dépend de leurs traits d'histoire
de viez, notamment de leur mobilité, et de [a taitle de leur territoire, qui peut varier de
quelques centimètres carrês pour certains Invertébrés sédentaires à plusieurs milliers de

kilomètres carrés pour des meutes de loups.

Encadré 2. Théories des métapopulations

Pour [e milieu continental, la biogéographie des îles a donnê naissance, dans les années 70, à la
thêorie des métapopulations, retative à [a dynamique des popuLations dans des taches d'habitats.
Une mêtapopulation est une population formée de sous-populations, installées dans des taches
d'habitats, et qui s'éteignent et recolonisent localement. Une tache est donc soit vacante, sojt
occupée. Une tache (on peut dire aussi une î[e, un site, un êlément du paysage) est un espace
continu dans lequel une population locate trouve les ressources nécessajres à sa persistance,

et isolê des autres taches par une matrice défavorabte. La mêtapopulation est fensemble
des populations locales (r'.e. internes aux taches) entre lesquelles [a migration est possible.

La mêtapopulation fonctionne tant que [e taux d'extinction locate reste infêrieur au taux de

co[onisation (turn-over positif). La persistance (ou temps de suMe) d'une mêtapopulation est
[a durée moyenne nécessaire pour que toutes les populations locaLes soient éteintes. (D'après

BureL et Baudry, 1999)

1 La perte d'habitat n'est pas forcément [iée, en revanche, à un phênomène de fragmentation.
2 Par exempte. tes types de mitieux requis pour [a nidification ou [a recherche de nourriture, les aptitudes à ta dispersion,
les modes de reoroduction.



Encadré 3. Quetques descripteurs de fngmentation

- Descrlpteurs surfaciques :

Taille moyenne des taches (ha)

Taitte moyenne des zones dTntérieur (i.e. à ptus de x mètres de ta tisière)

- Descrlpteurs tinéaires

Longueur des [isières

Largeur moyenne des tisières

Longueur et largeur des corridors

- Descripteurs topologiques

Nombre de taches

Densité de taches (nombre/100 ha)

Taitle moyenne des taches (ha)

Ecart-type sur [a taille des taches (ha)

Coefficient de variation des taitles de taches (o/o)

Degré de connectivité

Degré d'isotement (distance moyenne entre taches o)

Des espèces très peu mobiles sont ptus vulnérables aux risgues de dépression génétique en

cas d'isolement géographique de leurs populations suite à une fragmentation de [habitat.
De même, les Oiseaux rêpondent différemment à [a fragmentation des massifs forestiers

selon qu'ils sont migrateurs ou nicheurs (Catteral et aL. 7997, cités par Loyn et McAlpine,
to4 2001). En génêrat, [a fragmentation des habitats, et par consêquent des populations qui en

dêpendent, est consjdérêe comme néfaste, car e[te réduit la taile des poputations [oca[es,

avec risque de consanguinitê et dépression génétique, voire extinction. Mais dans certains

cas, elte peut être bénéfique, lorsque certaines sous-populations sont protêgêes, par leur
isolement, d'une perturbation affectant [e reste des populations (Loyn et McA[pine, 2001).
leffet de ta fragmentation a surtout été étudiê dans [e cas des espèces fonctionnant en

métapopulations. Le degré de fragmentation influence aussi des processus êcologiques
comme [a pollinisation (Aizen et Feinsinger, 1994) ou [a décomposition (Didham, 1997 ;
Loyn et McAlpine, 2001).
D'une manière générale, [a fragmentation joue sur les communautés d'espèces à travers ses

conséquences sur :
- l'agencement spatial des taches (taille, forme, isolement relatif) ;
- [a quantité de lisières dans [e paysage.

2 Effets liés à l'agencement spatial des taches
lJhétérogénéité spatiale reprêsente [a diversité d'habitats à l'échelle d'un paysage. P[us

exactement, etle prend en compte deux paramètres : [a composition du paysage (donc la

diversitê des éléments) et l'arrangement spatial des éléments. Mais [éche[[e d'analyse3 est
dêlicate à dêterminer et dépend du territoire des espèces : certaines espèces nêcessitent
un seul type de mitieu très homogène, d'autres requièrent plusieurs types de milieux bien
particuliers, d'autres encore peuvent exploiter des habitats variés. En outre, [a djversité
d'un paysage forestier dépend de l'échelle à laquelle elte est perçue par une espèce donnée
(Hunter, Jr, 1990). Partant de [à, on peut avancer que :
3 il ne faut pas confondre féchelle d'anatyse, gui est choisie par [e chercheur, et féchette de perception, qui est cette

de l'espèce ou du processus êcologique étudiée et qui n'est pas connue a pioi (d'où fintérêt de trajter tes donnêes à

ptusieurs êcheLLes).



(i) à une échetle très fine, où un arbre constitue en lui-même un ensemble d'habitats, [a

diversité biologique sera favorisée dans les peuplements âgés et mêtangés, avec quetques

trouées d'irrégularisation ;
(ii) à t'échetle de quelques centaines d'hectares, une mosaique de petites parcelles

d'âges et de composition différentes sera favorabte à [a diversité ;
(iii) à t'échel.le régionale ou nationale (êchettes d'application des décisions de politique

forestière), [e paysage sera plus favorable à ta diversité sI[ est constituê d'un ensemble de

peuplements de taitles variées (1., 10, 100 ha), ainsi que d'âges et de composition variês.
Les animaux à territoires particutièrement vastes (mesurés en centaines d'hectares)
requièrent rarement des habitats très spécifiques et uniformes, d'autant qu'ils se dêplacent
aisêment pour atteindre au besoin un habitat spécifique.
Vue de façon simpliste, [a fragmentation d'un massif forestier crée, à ['éche[[e du paysage, de

l'hétérogénêité spatiale, plutôt favorable à |'a biodiversité ; mais etle restreint [a surface des

taches d'habitats, ce qui est d'autant plus dêfavorabte à [a diversitê que leur hétérogénêité
interne est réduite. Pour atler au-delà de ce constat paradoxal, Meffe et CanoLL (1997)

distinguent trois grandes différences entre un paysage non anthropisê à forte hétérogénéité
spatiale, et un paysage fragmenté :

. [e paysage naturel a une forte hétérogénêité interne (horizontale et verticate), tandis
que les taches de peuptements dans un paysage fragmenté par l'utilisation du territoire
tendent à être ptus homogènes;

. [e paysage naturel offie des [isières moins contrastées entre taches ;

. les paysages fragmentés s'accompagnent aussi d'éléments aptes à agir sur [a dynamique
de poputations : fréquence et intensitê des perturbations différentes des perturbations
natureltes, réseaux de desserte.
La réalité est plus complexe et met en jeu les effets de tai[e, de forme et dlsolement relatif
des fragments.

2.1. Effets de [a taille des taches
Plusieurs études montrent que [a tailte des fragments et leur plus ou moins grande proximité
influencent [a dynamique de poputation des espèces qui les exploitent (Innes et Koch,

1ee8).
La tailte des taches est particulièrement importante pour les espèces qui requièrent de larges

territoires, comme les grands prêdateurs, ou pour les espèces d'intérieur, qui fuient les lisières
(Loyn et McAtpine, 2001 ; Bender et aL., 1998; cf. aussi fiche 3). De manière générate, [a

diminution surhcique d'une tache d'habitat fait chuter le nombre d'individus, surtout chez

les espèces à larges territoires, et les espèces peu frêquentes (Bunne[[ et a|.,7999).
Raisonner [a taille des habitats du point de vue du territoire des espèces nécessite aussi de

prendre en compte [a tailLe minimum viable de population (notamment pour les espèces peu

mobiles, pour lesquelles l'isolation génétique est cause d'extinction). 5i une espèce a un

territoire de 10 ha parindividu mais nêcessite au moins 10 000 individus pour garantir [a
viabiLité de [a poputation, [e massif doit pouvoir offrir 100 000 ha d'habitat adéquat. Ptus

les taches d'habitats sont vastes, plus les populations sont abondantes et protégées contre

les risques d'extinction.
Seton Harrison et Fahrig (1995) cités par Loyn et McA[pine (2001), [a viabilité d'une
poputation augmente lorsque, à surface totale d'habitat donnée, [a taille des fragments

augmente. [étude de [a présence de [a Sittelte (Sitella cothraustes) dans l'ensemble des

bosquets d'un paysage rural aux Pays-Bas montre que [a fréquence des extinctions locates
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est fortement corrélée, négativement, à [a tail"te des bosquets (Verboom et al. 7997, rn Burel
et Baudry (1e99)).
Ces résuttats vont à l'encontre des conclusions de MitcheLl. et Kirby (1989) à partir des

théories de Game et Peterken (1,984), à savoir que [a majorité des espèces végétales a plus

de chances de survie si [e stade forestier correspondant est dispersé en petits fragments
au sein du massif ptutôt que regroupé en une seule vaste parcelle. Toutefois, ces résultats
théoriques ont été peu testés in situ, et ne sont valables ni pour les espèces animales
qui requièrent des taches d'habitats de tailte importante, ni pour les espèces végétales
héLiophiLes.

La notion de taille minimum viable de poputation a suscité de nombreux travaux de

modétisation démographique, mais peu de travaux expérimentaux; beaucoup reste à faire
en ce domaine (Saunders et al., 1991.; B[onde[, 1.995).0n connaît aussi très peu de choses

sur [a taille minimale pour qu'un écosystème maintienne ses caractéristiques en diversitê et
composition spécifique (Lovejoy et Oren, 1981. in Saunders et aL. (1991)).

2.!.1. Effets sur les espèces (prises individuetlement)
La réponse individuelle d'une espèce à la tail.te de tache d'habitat favorabte n'est pas

constante d'une région à fautre (Bunnell et a|.,1999).
Pour des organismes très mobiles comme les Oiseaux, Iétude de linfluence de [a taille des

taches est mataisêe, en raison des interactions entre individus provenant de fragments
différentsa. Les organismes moins mobites se prêtent mieux à ces études, notamment les

Invertêbrés (Innes et al., 1.998) ; on connaît toutefois encore peu de choses sur leur réponse

à [a taitle des fragments et à [a fragmentation en général (Loyn et McAlpine, 2001).
Les recherches sur [a taille des taches ont mis en avant les notions d'espèces d'intérieur et106 
de << surhce minimale critique > (Wenny et al, 7993, rn Bunnell et at (isss)) :

Certaines espèces sont inféodées au micro-climattrès stable, < tamponné >,'que L'on trouve
à l'intérieur des massifs forestiers, loin de tout effet de lisière (Bannerman, 1998). Il peut
s'agir aussi bien d'espèces animales que d'espèces végétal"es (cas de llÉrabLe à sucre). Toute
interruption dans [a continuité géographique de leur habitat peut avoir des répercussions
sur leurs populations et sur leur rêpartition spatiale (c/. fiche 3).
Plus une tache est petite, moins e[[e contient de surface garantissant une distance minimale
à [a lisière, moins etle contient donc d'habitat favorable aux espèces d'intérieur. La surface
d'intérieur est directement liée aussi à [a forme des taches (cf. partte 2.2.)
Dans [a réserve intégrate de Bialowieza, Futler (2000) cite, parmi les espèces d'intérieur,
inféodées aux peuplements fermés, [e Poui[[ot siffleur (Phyloscopus sibitatix), [e

Gobemouche nain (FiceduLa parvo). Attention toutefois à ne pas généraliser ces résuttats :

un même taxon peut être cité comme espèce d'intérieur dans une étude, espèce de lisière
dans une autre, ou encore espèce indifférente ; cela est dû aux différences de définitions des

espèces dites d'intérieur, ou encore au fait que selon [a région, Le type de milieu, l'origine
du fragment considéré, un même taxon se comporte différemment (Kremsater et Bunne[[,
lees).

2.1.2. Effet sur les communautés (richesse spécifigue, abondance, et
composition)
D'une manière gênêrale, [a taille des taches est corrêlêe positivement au nombre total
d'espèces et à [a persistance des populations (Bunne[[ et aL, 1.999). Plus une tache est
petite, plus e[[e est sensible à l'influence des types de milieux adjacents, l.ra l'effet de

a Voir la partie 2.3. sur [a notion d'isotement retatif



[isière et [a petitesse de la zone d'intérieur (Saunders et ol., 1991). Lorsque [a tailte des

taches diminue, l'appauvrissement en espèces s'accompagne aussi d'une modification
des abondances, avec augmentation des densités de populations de quelques espèces

dom'inantes (Blondel, 1995). De même, [a tailte des réserves, ou des lambeaux de forêt âgée

en réserve, a une influence positive sur l'abondance des 0iseaux liés aux stades terminaux
(VirkkaLa et a\., 1994, cf. aussi fiche 3).
Le cas [e plus êtudié concerne [a taitle de fragments forestiers au sein de matrices non-
boisêes. [origine des fragments, qui résultent soit de déforestation, soit de reforestation,
n'est pas sans importance. Dans les terres agricoles potonaises, les fisières de fragments de

forêts mixtes résidueltes abritent des communautés d'Insectes plus riches que les recrûs de

bouleaux ou de peuplier (Dabrowska-Prol, 1995, rn Bouget (2000)).
De nombreux auteurs, comme Moore et Hooper (1975), Whitcomb (1977), GaLti et al. (1976),
Lynch et Whigham (1984) et d'autres 6' cités par Burel et Baudry (1999), montrent que [a
tailte des îtots boisés est un bon prédicteur de [a richesse spécifique en Oiseaux : ainsi, en

Hollande, dans un paysage ptus ou moins fragmenté contenant de vieux peuplements de

0.1 à 39 ha, [a taille du bois était le meilteur prédicteur de [a richesse spécifique et de [a
probabilitê de présence de la plupart des espèces (van Dorp et Opdam, 1987). De même pour

d'autres taxons, plusieurs auteurs dêmontrent linfluence positive de [a taitte de [a parcelle

ou du fragment boisé sur [a richesse spécifique : Peterken (1974), Peterken (1977) pour [a

flore, Gottfried (1979) pour les petits Mammifères, Strong et al. (1,984) pour les Insectes
phytophages @.

Ceci étant, ce constat porte simplement sur [e nombre d'espèces, sans prendre en compte
leurs abondances relatives, ni les traits d'histoires de vie (facutté de dispersion notamment). tO7
De plus, chaque groupe taxinomique répond de manière différente à [a surface (ELfstrom

1974 i Forman et aL, 1976; Forman & Godron 1981). 0n ne sait pas non plus si c'est [a

surface ou bien [a diversité des habitats (hétérogénéité induite) qui joue dans ces cas

(BuckLey 1982 ; B[ondet, 1995). Toutefois, il ressort des études consultées par Bunne[[ et
al. (1999) que [a richesse spécifique au sein d'un fragment boisé est plus liée à la diversité
structurale interne5 au fragment (diversité des milieux) qu'à [a taitle du fragment elle-même.
Honnay et al. (1999) parviennent à des conclusions simjlaires. Dans [a rêserve intégrale
de Bialoweza (une des plus vastes et des plus anciennes en Europe), FuLLer (2000) montre
l'importance de [a présence simuttanée de trouées et de peuplements fermés pour [a richesse

spécifique en Oiseaux. De même, Lawesson et aL (1998) ne trouvent pas de relation aire-
espèce pour la flore de hêtraies danoises @. Ce résultat surprenant, paratlèle à ceux de

He[iwe[[ (1976), serait [ié à une gestion moins intense dans les petites parcelles. Le rôle de

la fragmentation serait donc surestimé pour ces forêts, au moins à notre échelte de temps
et pour les espèces étudiées.
Ces exemples, en lien avec [a notion d'hétérogénéité spatiale du paysage, montrent qu'on ne

peut raisonner [a gestion des populations indépendamment de [a question de femboîtement
des éche[les et de [a diversité des types de milieux à ['êche[te du paysage6.

I[ est regrettable que beaucoup d'études concernant l'impact de [a taille des taches sur les

communautês animales ou végêtales se situent à des échelles auxquelles [a gestion forestière
n'a pas de prise : Mitchell et Kirby (1989) rapportent des travaux "' sur des trouêes de taille
croissante atteignant au maximum 16 m x 16 m I À cette échetle, [es effets de La tail.le des

trouées sur [a flore sont d'aifleurs peu marqués, vojre absents.

5 Diversité horizontate ou verticate.
6 ff, les parties 2.5., 2.7 ,4 de [a présente fiche, ainsi que les conclusions (partie 4) de ta fiche 3.



2.1.3. Taille des îlots de vieittissement et des sur-réserves (c/. aussi
fiche 4)
I[ s'agit du maintien d'arbres sur pied, après [a coupe définitive, isotés (sur-réserves) ou

en bouquets voire parquets (îl.ots de vieillissement). Les arguments avancés en faveur
du maintien de sur-rêserves ou d'îlots sont, selon Vanha-Majamaa et Jalonen (2001):
l'imitation des processus naturels de perturbation, [e maintienT d'habitats typiques des

stades matures (gros bois mort, arbres à cavitês par exemple) et des espèces associées, [a

crêation d'une diversité structurale dans le peuptement (dévetoppement possibte de deux
strates arborées), famêlioration de [a connectivité entre peuptements matures.

Ces mesures rentrent de plus en plus frêquemment dans les pratiques sylvicotes (Degron, 1996 ;
Frot, !999; Pichard, 1998), bien que leurs effets écotogiques soient encore mal connus.

Dans une étude sur [a diversité des Lichens, Rosentreter (1995) prêconise [e maintien de

15% de [a surface de coupe finale en îlots de viejllissement, dans des douglasaies dAmérique
du Nord. Citant les travaux de Chen et al. (1993), i[ conseille de garder les sur-réserves en

bouquets plutôt qu'en arbres isolés, avec des bouquets d'au moins un hectare, de manière
à assurer des conditions microclimatiques identiques à cetles du peuptement mature. Selon

ces auteurs, les îtots de vieiltissement sont frvorables aux Lichens épiphytes, aux Pics.

Lorimer (1989) conseille pour les forêts du Nord Ouest Pacifique de conserver 20 à 50o/o

de [a surface terrière, alors que pour les forêts tempérées feuillues gérées dans l'objectif
de recréer une structure de forêt vieillie, il. faudrait conseryer plus de 70 % de [a surface
terrière, tout en ouvrant çà et Là des trouêes de 0,05 à 0,1 ha pour permettre [a régénération
d'essences de lumière.
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Dans quelte mesure |'a diversité et [a composition du peuplement antérieur à [a coupe
peuvent-eltes être préservées grâce aux îtots de vieittissement ? Seton les organismes
considérês, les îtots jouent [e rôte de refuge, de sources de dispersion, ou de zones de

recolonisation. Mais tout dépend de [a tailte, voire de [a forme, des réserves. Les espèces

de fin de succession ou d'intérieur forestier requièrent des îlots de grande taille et de

forme plutôt circulaire, garantissant une distance minimale à La tisière. À l'inverse, des

arbres jsotés peuvent jouer [e rôte de refuge (échette de l'arbre-habitat) pour des espèces

épiphytes, saproxytiques ou exptoitant les cavités.
En Amêrique du Nord, quetques expêrimentations sont en cours à de vastes êchelles pour

tester l'impact écotogique de diffêrents << seuils > de rétention (auteurs cités par Vanha-
Majamaa et Jalonen (2001)). Mais beaucoup de questions restent sans réponse ou peu

documentées : connaissance des régimes de perturbation naturels, influence de [a taille et
de la répartition des îtots sur [a faune et [a flore, étude de [a dispersion des espèces entre
î[ots, effets de [a tai[le (diamètre et hauteur) des sur-réserves.
I[ faut veilter à ne pas raisonner uniquement en îlots de vieillissement, car beaucoup
d'espèces sont inféodées aux stades jellnes oLt intermédiaires. Ainsi, dans [a réserve intégrale
de Bialoweza, Fuller (2000) souligne que huit espèces d'Oiseaux, communes en Pologne aux

lisières de massifs et dans les jeunes plantations, sont absentes de [a réserve, matgrê les

trouêes de chablis. I[ existe en effet des espèces qui nécessitent des coupes rases de vaste
surfuce (quoique peu de donnêes nourrissent ce constat) : certains Oiseaux australiens sont
localisés sur de vastes coupes rases, et sont systématiquement absents des coupes de moins
de 10 ha (Recher et al. 1987 rn Hunter, Jr, (1990)). En France, ['Engoulevent est souvent
cité en exempte.

7 0u la source future.



2.7.4. Conclusion
La variabilité des résu[tats actuets ne permet pas de faire êmerger de recommandations

simples sur [a taille des taches, quI[ s'agisse de tailte de fragments boisés ou de types de

peuplement i ntra-forestiers.
En simulant, à féchette de 32 000 ha (en Cotombie Britannique) trois scénarios sylvicoles,
Bunne[[ et al. (1999) conctuent qulL n'y a pas une solution d'aménagement plus favorab[e
qu'une autre à [a biodiversité, et qu'i[ est surtout important de garder, à ['échet[e régionale,
des sylvicultures différentes, car tous les organismes vivants ne rêagissent pas de [a même

façon à [a fragmentation @. 5i la fragmentation des types de peuptement assure une

diversité de milieux plutôt favorable aux Vertêbrés, e[l.e se fait aux dépens d'organismes plus
petits et à faibles capacités de dispersion, comme les Mousses et Lichens qui nécessitent de

vastes zones intactes de forêts matures.

0n retiendra que [a réponse à [a taille des taches varie selon les espèces, varie pour
une même espèce d'une région à une autre; gue certaines espèces requièrent de
vastes peuplements âgés, d'autres de vastes peuplements ouverts ; qu'il est important
de ganntir un targe éventail de sylvicuttures à t'échelte du paysage, en vei[tant à [a
présence de peuplements âgés contigus (qui abritent souvent des espèces à faible
capacité de dispersion). Et qu'il y a de bonnes raisons pour éviter d'homogénéiser [e
paysage en taches isolées de petite taitle.

D'une manière générale, en forêt, la taille des taches est conditionnée par [a taille des

coupes, et donc des types de peuptements. Le traitement sylvicole tel que pratiqué en

France, avec des coupes de taille modérée (rarement supérieures à 20 ha) risque peu de 109
conduire à [a disparition d'espèces, à moins d'une opération détruisant [unique station d'une
espèce à habitat très spécifique, ou d'espèces nécessitant des taches très vastes (espèces

dlntêrieur forestiers) de peup[ements forestiers matures. 0n se reportera néanmoins aux

recommandations de [a fiche 3 sur [a tai[le des coupes.

Enfin, l'hétérogénéité interne des taches influence aussi leur composition et leur richesse

spécifique, par la présence de micro-habitats. Cet aspect est abordé dans [a fiche 4.

2.2. Effets de [a forme des taches
La forme est un panmètre important, car en lien direct avec [a quantité de lisières (t'
partie 3) et la quantité d'intérieur forestier. À surhce et périmètre de tisière donnés, [a forme de

[a tache peut avoir une influence sur les communautês prêsentes, mais peu d'études abordent
cet aspect. Citons toutefois cetle d'Hawrot et Niemi (L996), qui parviennent à identifier
des espèces d'Oiseaux dont [abondance est influencée par la forme de [a parcelle, en lien
avec les variables assocjêes aux lisières : |.a Mésange boréale (Parus aticoprTlus), la Sitelle
corse (Srtfo canodensis), [e Merle migrateur (Turdus migrotorius); tandis que d'autres
espèces réagissent ptutôt à lataille de [a tache d'habitat, comme [e Viréo à æil" rouge (t/rreo

olivaceus) ou [a Fauvette de Pennsylvanie (Dendroica pennsylvanica).

La forme des taches est particulièrement importante pour les espèces d'intérieur, car elle
dêtermine [e ratio lisièrdintérieur (Saunders et al., 1991). Certains milieux, comme tes

ripisytves, sont par nature très longilignes, avec un fort ratio Lisière/intérieur. Moins [e

fragment a de surface d'intérieur, ptus iI est sensible à finfluence des milieux adjacents.



2.3. Effets de ['isolement relatif des taches (discontinuité
d'habitats)

lisolement relatif des taches recouvre des aspects :

. spatiaux: pour une espèce donnée, anima[e ou végétale, plus les taches d'habitat
favorabte sont distantes les unes des autres, moindre est [a probabiLité de recolonisation
d'une tache à partir de ses voisines (Bunnell et aL,1999).

. temporels : à [a diffêrence des plantes, qui peuvent, en l'absence d'habitat favorable,
persister dans ta banque de graines du sol ou à l'état végétatif, les animaux dépendent de

la présence permanente d'habitat favorable, en termes d'abri, de lieu de nidification ou de

ressources alimentairess (Greatorex-Davis, 1991). Pour les espèces inféodées à un stade suc-
cessionnel bien précis, [a gestion doit garantir [a présence permanente de ce stade sur [e
massif, et dans un rayon (autour de chaque parcetle de ce stade) compatibte avec léchelte
de mobitité de lespèce. La migration d'un fragment boisé à un autre est souvent facilitée
par [a prêsence de <<corridors> (cf. partie 2.4).
La prêsence continue d'une espèce animale sur un massif forestier dépend de son aptitude
soit à exploiter des habitats permanents (pistes, clairières, mares...) et non affectés par [a
succession sylvicote, soit à exploiter [ensemble des stades successionnels, soit à se dêplacer
avec les stades successionnels favorablese (MitcheLL et Kirby, 1989). IL en est de même pour

les espèces vêgêtales, dont cerLaines peuvent en outre persister sous forme dormante.

2.3.7. Isotement temporel
lisolement temporel des taches renvoie à La stabitité des habitats dans [e temps. 0n parle

de <<durêe> ou de persistance des taches d'habitatfavorable à un taxon. La persistance d'un110 habitat à ['éche[[e du massif est Liée à [a fréquence des perturbations. Ptus un habitat se

maintient longtemps, plus les organismes à faibLe capacité de dispersion ont des chances de

le coloniser. Les temps de colonisation sont très variables selon tes taxons.
Brunet et von Oheimb (1998) ont étudié [a cotonisation de nouvelles forêts à partir
d'anciennes forêts par des plantes forestières ; ils ont mis en évidence de fortes limitations
par [e temps et [a distance, avec une vitesse moyenne estimée de cotonisation de 0.3 à

0.5 m par an. Cela argumente en faveur du rôle de [a taitle des parcelles et de [a durée de

rotation pour obtenir un retour à [a végétation initia[e... Les auteurs prônent sur cette base

une sylviculture proche de [a futaie irrégulière, avec des petites tajlles de coupes, car seton

eux de nombreux végétaux forestiers n'accumutent pas de banque de graines suffisantes
pour persister sur une parcelle donnée.

2.3.2. Isolement spatial
Lancienneté de lisolement d'un fragmentlo, [a distance aux fragments voisins et [e degrê de

connectivité (na des corridors) entre eux sont trois facteurs importants dans [a réponse des

organismes à [a fragmentation (Saunders et a|.,1991).
Selon [a théorie de biogéographie des î[es, [e nombre d'espèces origineltes du fragment
diminue avec l'ancienneté de f isolement géographique (<relargage> d'espèces, notam-
ment des espèces à larges territojres, des espèces d'intêrieur forestier, et des espèces

à faibLe densitê de population). Certaines populations, trop petites pour être viables,
persistent toutefois un certain nombre d'années du seul fait de la longévité des individus
(tortues, éléphants, arbres). Ainsi, [a présence d'une espèce dans un fragment forestier
8 Cela ne concerne pas les discontinujtês saisonnières, contre lesquelles les animaux se protégent en entrant en diapause
par exemple.
e Par exemplg très peu d'Oiseaux sont capables de se maintenir dans tous les stades successionnets forestiers (dans les
chênaies de Bourgogne, ce sont essentieltement [e Merle noir et [a Mésange charbonnière), tandis que beaucoup d'espèces
sont infrodées aux stades très jeunes (Bruants, Fauvettes, Tnquet pâtre par exemple) et que beaucoup sont inféodêes aux
stades très vieux (Mésange nonette, Mésange bteue Pics du genre Dendrocopos, Pouitlot siffleur) (Feny et Frochot" !974).



n'est un gage ni de viabilité de [a population locale, ni de qualité de l'habitat LocaL (qui
peut n'être qu'un refuge, non optimal). I[ est donc souhaitable que, dans les fragments

retictes (réserves biologiques intêgrales par exemple), un suivi de [a structure en âges

des populations d'espèces soit assuré, et que des mesures soient prises [e cas êchéant
(renforcement de population, déplacement de population, conservation exsftu). Par aitleurs,

les fragments depuis [ongtemps isolés peuvent s'enrichir d'espèces nouveLLes colonisatices.
La seule richesse spécifique n'est donc pas un bon indicateur pour [e suivi de [a biodiversitê
des fragments, mais i[ faut en suivre [a composition.
La capacité des espèces à se disperser entre deux fragments de même nature dépend de l.a

distance entre fragments, du mode biologique de dispersion, des ressources alimentajres
disponibles, de [a taille des organismes considêrés, etc. La mobilité des espèces varie

fortement depuis les Mollusques sédentaires jusqu'aux 0iseaux migrateurs, en passant par

les Insectes. Le maintien sur [e massif des espèces les moins mobiles est conditionné par

[a contiguité de leurs habitats. Certaines de ces espèces, autrefois largement répandues,

se retrouvent cantonnées à des îlots d'habitats relictes, avec risque de perte de djversité
génétique, car e[[es colonisent difficilement des habitats non contigus. Cest [e cas de Carabes

inféodés aux gros bois morts (Hammond, 1974 et Hunter, 7977 in Mitchelt et Kirby, 1989).
I[ semble que [a fragmentation de vastes populations en sous-populations assez proches

les unes des autres réduise le risque d'extinction globale, même si des extinctions locales
apparaissent.
Dans les forêts d'Europe Centrale, les Tétraonidés regroupent des espèces relativement peu

mobiles, particulièrement sensibles à la fragmentation de leurs populations. Ainsi [e Grand

tétras occupe des territoires assez restreints (50 ha), et les jeunes ne se dispersent pas à

plus de ].5 km, d'où [importance de mitieux favorables assez proches les uns des autres pour 171
éviter l'isolement génêtique des populations (Kalus, 1995).
La connectivité entre fragments est déterminée par [a distance entre eux et peut être
favorisée par [a présence de corridors ou à linverse l.imitée par [a présence de barrières.

2.4. Rôle des corridors
Les corridors sont des éléments linêairesll qui servent, selon les espèces, de conduit, d'habitat
temporaire ou permanent, de banière, ou de filtre (Forman et Godron, 1986; Burel et Baudry
1999). Leur efficacitê dêpend de leur forme et de leur nature. Certaines espèces les utilisent
systêmatiquement, d'autres pas du tout (Hobbs, 1992 et Wiens 1995 rn Innes et aL.,7998).
Leur rôle dans [a dynamique spatiale des espèces a suscité de nombreux travaux dans les

années 70 et 80, avec lidêe générale d'un effet bênêfique sur [a diversité des populations,
v"ra [a circulation entre taches. Toutefois l.a réatité du rôle fonctionnel des corridors est
plus ambiguê, et remise en question depuis la fin des années 80. Dans l'état des réflexions

actuelles, Niemela (2001) envisage six types de corridors : (i) Les corridors-habitats : Cest

[e cas des ripisylves. Its ont un intérêt certain pour les espèces spécialistes (de cet habitat),
qu'ils soient ou non utilisés comme voie de dispersion ; (ii) l.es tampons, créés pour raisons
paysagère ou fonctionnelte (pare-feu), et dont futil.itê est indépendante de [a dispersion

des espèces; (iii) Les connexions entre continents (isthmes) ; (iv) les alignements de

refuges successifs pour Oiseaux migrateurs; (v) tes tunnets; (vi) l"es bandes de territoire
censées faciliter les mouvements d'espèces entre deux taches d'habitats, et par conséquent

supposêes augmenter la tailte et [a viabiLité des populations.

10 Ne pas confondre fisolement temporel (qui signifie que [e type de tache considéré n'est pas présent en permanence, à
['éche[[e du massif, au cours du rycle sylvicole) et lancienneté de l'isotement gêographique d'un fragment (qui n'empêche
pas ta présence continue dans le temps d'autres fragments du même type, à fêchel.l.e du massif)
11 ou formant alignement, comme un archipel de taches.
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I[ est possible qu'une même espèce utilise différemment les corridors selon son stade de

développement : Machtans et aL (1.996) citent [e cas d'Oiseaux utitisant les corridors comme

conduits de dispersion au stade juvénile, et comme habitat au stade adulte.
Nous insisterons ici sur les corridors-habitats et sur les corridors-conduits, qui suscitent de

nouvelles questions de recherche.

2.4.1. Corridors vus comme habitats (permanents ou temporaires)
Les corridors peuvent servir de refuge (habitattemporaire, rêservoir d'espèces margina[es12).

C'est [e cas des réseaux de haies de l'Ouest de [a France, qui abritent un certain nombre
de Carabes forestiers (Buret et Baudry, 7999), et des rêseaux de desserte, qui ont un rôle
important dans la biodiversitê forestière.
Le réseau de desserte, actuel ou passé, affecte localement [a nature et [e drainage des

sols. lapport de calcajre pour [a construction de route peut faire élever [e pH des sols

limitrophes, et par conséquent modifier ta flore, de manière durable : Ponge et Prat (1982)
cités par MitchetL et Kirby (1989) imputent à [a présence d'une ancienne voie romaine [e pH

élevé d'un site (5,7) par rapport à celui des sites atentours (compris entre 3,6 et 4,6) ; de [a
même manière, [a présence d'habitat humain dans [e passé exptique [a richesse particulière
de certains sols en phosphates, très localement, et [a composition floristique associée
(Pigott et Taytoç 1964 ; Rackham 7976, in MitcheLL et Kirby (1989) e).

Le réseau de desserte crée aussi un ensembte de milieux ouverts (talus, fossés, accotements)
qui contribuent à [a diversité floristique du massifforestier. Mitchetl et Kirby (1989) citent
à ce propos les travaux de Rixon et Peterken (1975), qui estiment cette contribution à 46%
des espèces dans [e massif de Bedford Purtieus, et ceux de Brown (1979) qui la chiffrent à

80-90 % de [a flore totale d'un massif de ['Est de tAngleterre.
I[ semble que [a nature des peuplements adjacents influence [a composition floristique
des bords de pistes : les peuptements plus hauts, les houppiers ptus denses, offrent plus
d'ombrage. Toutefois certains travaux ne trouvent aucune djfférence de composition
floristique (comme ceux de Brown (1979) rn MitcheLl et Kirby (1989) entre conifères et
taiLtis feuiil.us).
Les bords de chemins contribuent aussi à [a diversité entomologique du massif, notamment
pour les Lépidoptères dont les larves se nourrissent de plantes qui fleurissent en mitieux
ouverts (t' encadré 5.), ou pour les Insectes prédateurs (Mantes) qui utilisent les bords de
piste comme territoires de chasse. Certains auteurs ont modélisé [a luminosité des bords
de pistes en fonction de leur orientation, de leur largeur, de [a nature des peuplements

adjacents o, Uorientation influence fortement ljabondance de Lycosides (Araignées) mais
pas des Carabes (Carteç 1991). Le taux d'ombrage est négativement corrétê à [a richesse

en Invertêbrés (Greatorex-Davis, L991.), et les abaques obtenues par ces travaux aident aux
choix de gestion (largeur de piste en fonction de la hauteur des peuplements, pour une
essence donnêe) en faveur des Invertébrés.
Les réseaux de dessertes sont aussi bénéfiques aux chauves-souris qui chassent volontiers
le long des pistes et des lisières (Steele, !975, in Mitchell et Kirby (1989) ; Mayle et Gurnetl,
1ee1).
Les milieux ouverts (annexes) (bords de pistes, clairières) constituent des réservoirs
d'espèces périforestières qui y sont présentes en permanence et ne se retrouvent à [intérieur
des parcelles qu'à l'occasion de coupes. Les espèces périforestières peuvent aussi persister
dans [a banque de graines du sot, à ['intérieur des peuptements, pendant au moins 30 ans
(Brown et 0osterhuis, 1981). La banque de graines est renouvetêe lorsque ces espèces
s'expriment (croissance et floraison) à [a suite des coupes ou de [a rêcolte du tai[is. @
12 En foccurrence, espèces qui se cantonnent aux conidors, êventuellement sous forme dormante dans [a banque de
graines du sot, et qui ne s'expriment dans [e milieu forestier qu? [a faveur d'une coupe.



Mais les bords de pistes et lisières internes ne remplacent pas toujours efficacement les

ctairières et milieux ouverts : c'est ce qu'observent French, Jenkins et Conroy (1986) pour

des communautês d'Oiseaux en forêt feuiltue tempêrée dAngleterre (MitcheLL et Kirby,

1989). Les travaux de Fulter montrent aussi que ce sont les lisières externes du massif qui

favorisent [a richesse et [abondance des communautés d'oiseaux, plutôt que les lisières
internes comme les bords de routes. Et pour les végétaux, Granstrom (1982) observe que [a

stratêgie de survie des espèces marginates n'est pas toujours mise en ceuvre, car certaines
espèces n'êtaborent pas de banques de graines persistantes dans [e sol dans les forêts
boréates.

2.4.2. Corridors vus comme conduits de dispersion
Le rôle de conduit a êtê ctairement mis en évidence pour un certain nombre d'organismes
(Saunders et a|.,1991). I[ sembte communément admis que des alignements de Bouleaux
(Betula sp.), Saules (So/x sp.) et Prunus (Prunus sp.) sont importants pour la dispersion
et les ressources alimentaires de nombreux Papillons de nuits (Mayte et Gurne[[, 1991). Les

linéaires ouverts (chemins, cloisonnements) jouent [e rôle de corridors de dispersion pour

de nombreux Lépidoptères (Junonia coenio, par ex.) de mitieux ouverts, dont i[s hébergent

[a plante-hôte (Bouget, 2000). Toutefois, les échettes d'études sur [e rôte des corridors sont
souvent bien inférieures aux êcheltes auxquetles [a gestion affecte [a présence ou fabsence
de corridors. Par exemple, te[[e étude sur les Microarthropodes montrera l'effet positif
de corridors à l'êchelle de ta dizaine de centimètres, échelle sur laquette [e gestionnaire
forestier n'a pas de réel contrôte.
Mais Saunders et aL (1991) puis Niemela (2001) citent plusieurs études iltustrant |'a

difficutté à prouver lutiLité des corridors dans [e maintien de populations au sein d'habitats
fragmentés. It faut vérifier trois critères pour cela : (i) que fespèce est présente dans les 113

corridors ; (ii) qu'elLe se déplace d'un bout à l'autre du corridor ; (iii) que ce déptacement
amétiore [a suryie de [a poputation dans les fragments connectés. Selon Niemeta, beaucoup
d'êtudes se contentent du premier critère, quelques unes traitent aussi du second, et très
peu (à l'exception des travaux de Simberloff, Debinski et Saunders) abordent le trojsième.
Simbertoff et ol. (1992), cités par Niemela (2001) recensent à la fois des effets positifs et
des effets négatifs sur [a biodiversité :

. les effets positifs concernent [e maintien d'une richesse spécifique à féquilibre dans

chacune des taches (selon [a théorie biogêographique), [a protection des populations contre
la dépression de consanguinitê, [a garantie de coutoirs de dispersion. Dans [e cas d'espèces

forestières occupant des fragments boisês au sein d'une matrice agricote, [a valeur des

fragments boisés dêpend de |,a quantité de corridors qui les relient (Bennett, 1990 citê
par Loyn et McAlpine (2001)). Les petits bois de Hêtre introduits en Grande-Bretagne sont
plus riches en Microlépidoptères lorsque des haies les connectent à des sources forestières
permettant [a dispersion progressive (Dennis, 7997, in Bouget (2000)).

. les effets négatifs concernent [a possible perte d'attèles à ['éche[te de fensemble des

taches connectées, [a propagation de perturbations (feu, prédateurs, agents pathogènes)

(Van der Zande et a|,7980 rn Innes et al. (1998)), l'effet de prédation accru (en lien avec

feffet lisière) pour les corridors étroits.
[efficacitê du corridor-conduit dépend de [a nature du corridor, de [espèce concernée, et
de [a matrice. Sur ce point, [a revue bibliographique de Rosenberg et al. (1997) en milieu
forestier conclut que le choix n'est pas tranché entre (i) des corridors linéaires; (ii) de

fhabitat dispersé dans [a matrice et (iii) des taches de plus grande surfuce.



Beaucoup de questions restent donc à creuser, en particulier sur les corridors pris comme
conduits de dispersion, en termes de structure génétique des populations concernêes,
d'intérêt pour [a dispersion des végétaux, et de comparaison d'efficacité entre [e maintien
de corridors et d'autres atternatives de gestion (augmenter [a <perméabilité> de [a matrice,
augmenter [a taitle des fragments) (Niemela, 2001).

2.4.3. Corridors vus comme barrières
Les corridors jouent souvent [e rôle de barrière, Cest-à-dire qu'ils font obstacle à [a

dispersion des espèces. 0n sait ainsi que les Campagnols roussâtres (Clethionomys glareolus)
sont particulièrement rêtifs [orsqu'il faut traverser des espaces ouverts, qu'i[ s'agisse de
parcelles en régénération, de pistes ou de routes (Mayte et Gurnell, 1991 ; MitcheLL et Kirby,
1989). Les routes (y compris pistes forestières) font obstacte au déptacement des Insectes,
notamment des Carabes (Mader, 1984) et Cotéoptères saproxyliques (Luce, L999 cité par
Bouget (2000)) et constituent un puits de mortalité.

2.5. Rôle du paysage environnant
La composition du paysage environnant (exprimêe par [e pourcentage de paysage dans un
certain type de miLieu) peut influencer [a présence et ['abondance des espèces dans les taches
d'un habitat donnê. En effet, [e paysage environnantjoue comme un réservoir d'espèces plus
ou moins aptes à coloniser [e fragment et à en changer [a composition spécifique (d. Les

espèces invasives) (Saunders et aL., 1991). Dans [e cas d'espèces forestières occupant des

fragments boisés au sein d'une matrice agricole, [a diversité spécifique des fragments boisés
dêpend non seulement de leur tai[[e, de leur forme, de leur isolement relatif (présence de

corridors) mais aussi de [a surface totale de forêts présentes dans [e paysage environnant

tl4 (Bennett et Ford, 1997, cités par Loyn et McA[pine, 2001) . C'est notamment [a cas des

Vertébrés:[a revue bibtiographique de Mazerotte et VilLard (1999) , menée à partir de 61

êtudes considérant à la fois les deux êchelles (parcelle et paysage), conclut que les modèles
de prédiction de [a présence et de l'abondance d'espèces gagnent à incorporer des variables
paysagères (mesures d'isolement, de degré de fragmentation, de distance moyenne entre
deux taches d'habitats favorables). La simple prêsence d'un habitat favorabte ne suffit donc
pas à prédire [a présence d'une espèce: [a composition du paysage environnant doit être
prise en compte (même si elle ne constitue gu'une variable explicative comptémentaire).
Plusieurs auteurs (Howe et Niemi, 1995 ; McRae, 1995 o) montrent llimpact de [a composi-
tion du paysage environnant sur [a composition locale en 0iseaux; ainsi retrouve-t-on des
Oiseaux typiques de conifères dans des forêts feuiltues (Trembl.e) à proximité de conifères
(Pearson, 7994). @

La composition du paysage environnant a un effet sur [a biodiversitê locale d'une parcetle,
mais seton les taxons et les milieux étudiés, cet effet s'exprime à des êchelles très variables
(Le Tacon et al.,2000). Dans une étude descriptive de l'avifaune en forêt boréale, Jokimaki
et Huhta (1996) montrent par exemple que l'abondance des espèces d'0iseaux typiques de

vieux peuplements est négativement corrélée à [a présence de routes et à la quantité de

lisières prises dans un cercte de 4 ha; à [inverse, l'abondance des espèces de lisières et
des espèces généralistes est fortement corrélée à [a fragmentation mesurêe à ['éche[[e de

400 ha.



Encadré 4. Tailte des taches, isotement spatial : que retenir ?

0n connaît très peu de choses sur [a tai[le minimum pour qu'un êcosystème maintienne ses

caractéristiques en diversité et composition spécifique (Lovejoy et Oren, !987 in Saunders

et al. (1991)). Mais on sait que [a tallle des taches est particulièrement importante pour
les espèces qui requièrent de larges territoires, comme les grands prêdateurs. ou pour les
espèces d'intérieur, qui fuient les lisières. Toute interruption dans [a continuitê géogtaphique

de fhabitat des espèces d'intêrieur peut Leur être prêjudiciable.

Si [a taille des î[oB boisés est un bon prédicteur de |.a richesse spécifique en Ojseaux, ce[[e-ci est
plus liée à [a diversité structurale inteme au fragment (diversitê des milieux) qu'à ta taitte
du fngment ette-même (Bunnell et 0i,., 7999).0n ne peut raisonner [a gestion des populations

indêpendamment de [a question de femboîtement des écheltes et de [a diversité des types de

mjtieux à fêchette du paysage.

La taitle des taches et leur isolement n'ont pas les mêmes effets sur la djversjté biologique seton
qu'on s'intéresse à [a dynamique des poputations (démographie, disparition d'espèces) ou à [a
génêtique des populations. La fragmentation peut réduire [e nombre d'indjvidus ou [e nombre

d'espèces, mais augmenter la diversité génêtique. La variabititê de ces résultats ne permet pas

de faire émerger de recommandations simples sur [a taitte des taches, qu'i[ s'agisse de fragments
boisés ou de types de peuptement intra-forestiers.

Seton Bunne[[ et al. (1.999), i[ n'y a pas une solution d'amênagement plus fuvorabte qu'une autre
à [a biodjversité. I[ faut éviter d'homogénéiser le paysage en taches isolées de petite tai[[e.
et i[ est surtout important de garder, à l'êchelle réglonale, des sylvicultures différentes. car

tous les organismes vivants ne réagissent pas de ta même façon à La fragmentation. Certaines

espèces requièrent de vastes peuplements âgés, d'autres de vastes peuplements ouverts et
jeunes. Le maintien sur [e massif des espèces /es moins nobiles est conditionné par la contiguité
de leurs habitats Dans l'éventail de sytvicuttures à préconiser à féchel.te d'un paysage, il faut donc

veilter à la présence de peuptements âgés contigus (qui abritent souvent des espèces à faibles
capacitê de dispersion) ; et aussi au maintien de microhabitats typiques d'un type de peuplement

au sein d'un autre type de peuptement. Ce peuvent être des îtots de vieillissement, rêpartis au

sein de peuplements plus jeunes, ou bien des bois morts. Cela permet d'assurer [a connectivitê
d'habitats pour certaines espèces peu mobites (Lichens, Mousses, Insectes).

2"6. Elfets de l'isolement relatif des taches sur la diversité
génétique (ftux de gènes)
Nous n'avons pu rédiger cette partie en temps voulu et nous renvoyons [e lecteur à [a

synthèse bibtiographique de Austerlitz et al. (1999).

2.7. Applications à la répartition spatiale des classes d'âges
dans le paysage
D'après [a synthèse bibl.iographique de Mitchetl. et Kirby (1989), [a djversité floristique
diminue lorsque les pratiques sytvicoles tendent à raccourcjr [a fréquence et [a durée

des stades de régénêration, à augmenter [a densité de couvert des peuplements âgés,

à concentrer chaque stade de succession en un seul point d'espace et de temps au lieu
de les disperser, dans fespace et [e temps, sur l'ensemble du massif (ce qui facilite [a

colonisation des espèces végêtales d'une parcelle à une autre au cours de [a succession).
Exception est faite pour [es quelques espèces d'intérieur forestier nécessitant de larges

parceltes de forêt mature, étoignées des lisières et des mitieux ouverts. Ptus [e grain de [a
mosaïque des peuplements est grossjer, plus les organismes à faibLe capacitê de dispersion

ont du mal à circuler entre deux taches d'habitat favorabte. Réduire [a taille des types de
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peuplements ([e <grain>) conduit à augmenter la densité de lisières, ce qui peut être
bénéfique à [a biodiversité mais pas forcément (cf, partie 3). Un mosaïquage à êchette
fine des peuptements (taches de moins de 0,5 ha) bénéficjera par exempte aux Muscardins
(Muscardinus avehanaius), peu enclins à traverser de larges espaces ouverts (Mitchell et
Kirby, 1989) ; tandis que pour les grands Mammifères plus mobiles, comme les Cervidés, [e
grain de mosaique favorabte est plus [âche, et [a prêsence d'espaces ouverts permanents
nécessaire (2 à 5 cLairières de 0,2 à t ha aux L00 hectares) (RatcLiffe, 1985 in Mitchell et
Kirby (1e8e)).
Les espèces inféodées aux stades de régénération sont particutièrement sensibles à

l'accélération ou à l'abandon de cette phase (t' encadré 5).

Encadré 5. Sytviculture et diversité de papl[lons. Exemples en Gnnde-Bretagne

Beaucoup d'Insectes floricoles sont inféodés aux stades secs et ensolei[[és de début de succession,
comme certains Argynnis (PapiLLons : Boloria euphrosyne, B. Selene) dont tes larves dêpendent
de Viotettes (Viola iviniona, V. palustris) ou, pour Mellicto athaLia, du Mêlampyre des prês

(Melanpyrun protense) et du Plantain (Plantago lonceolato). En Angteterre, ces Papittons sont
caractéristiques de forêts feuittues traitées depuis longtemps en taitlis, et leur protection passe

par [e maintien de ce rêgime ou par une sytviculture dynamique assurant des peuptements clairs
assez contigus (d'autant plus que les adultes de MeLLida athalia forment des colonies très peu

mobjles, à rayon de dispersion infêrieur à 100 m, selon les travaux de Dennis (1997). rn Bouget,
2000. Boloia euphrosyne ne totère pas des taux d'ombrage supérieurs à 25olo (Greatorex-Davis,

1991). Ainsi, tes coupes traditionneltes de taiLLis offrent aux FritiLtaires un habitat favorable
pendant 4-5 ans après [a coupe, à fréquence de tous tes 10-15 ans sur une parcelle donnée. Les

surfaces de coupes sont faibtes (moins de un hectare), si bien que au bout de 5 ans, i[ y a toujours
un nouvel habitat favorabte à proximité. Mais févolution qu'a connue [a sylviculture anglaise vers
des rotations ptus longues (20 ans) sur des parceltes ptus vastes (10-20 ha) est préjudiciabte
à ces espèces (en richesse et en abondance) (Mitchett et Kirby, 1989). Toutefois, des espaces
ouverts permanents (clairières, pistes) peuvent servir de refuge.

À Unverse, d'autres espèces sont infêodêes aux stades fermés, comme Le Ladoga canillo qui
exploite les peuplements feuillus matures riches en ChèvrefeuiLle des bois (lonfcera peryclimenum)
et offrant aussi quetques milieux ouverts (clairières et bords de piste).

Les 0iseaux font partie des espèces les plus mobiles et les moins affectées par l'jsolement
spatial entre types de peuptements qui leur sont favorabtes. Toutefois, certains grains de

mélanges des types de peuptements sont globalement ptus favorables à [a richesse de [a

communauté d'Oiseaux. Pour les forêts feuitlues tempérées dAngleterre, traitées en structure
régulière ou par parquets, MitcheLl. et Kirby (1989) s'appuient sur les travaux de French,
Jenkins et Conroy (1986) pour recommander des parquets de 5 hectares au maximum, au
sein desquels les essences secondaires sont regroupées par bouquets de 0,2 à 0,8 ha plutôt
que disséminées, avec en outre des c[ajrières de 20 à 35 m de diamètre13.
Enfin [e maintien d'éléments typiques d'un type de peuplement au sein d'un autre tlrpe
de peuplement permet d'assurer [a connectivité d'habitats pour certaines espèces, en
particulier les espèces peu mobiles. Ce peuvent être des îlots de vieittissement, répartis au
sein de peuplements plus jeunes, qui assurent pour certains Lichens, Mousses ou Insectes,
une connectivité d'habitats compatible avec leur mobilité, entre parceltes de peuplements
vieux.
Certains auteurs proposent de raisonner [a répartition spatiate des types de peuplements

pour [a biodiversité à faide de modèles d'hétérogénéité spatiate (c/. l.es modèles de Harris

(1984) et Hunter, Jr (1990).
13 Cf. aussi les recommandations de [a fiche 3.



Encadré 6. Fngmentatlon des habitats: les espèces vulnénbles

La fngmentation progressivela a deux conséquences importantes: [a rêduction de [a surhce
totaLe d'habitat favonbte, et ljisoLement retatif des fragments. À féchelle du paysage, il. importe
de connaître [a rêponse de chaque espèce à une fragmentation croissante : si toutes les espèces

rêpondent de [a même manière par une abondance maximate pour un degré de fragmentation
moyen, on gagnera à respecter partout une même taille de fragments ; si en revanche (et selon

une hypothèse plus probabte) certaines espèces sont infêodêes à des massifs peu fragmentés,
et d'autres à des massifs fragmentés, i[ faudra s'assurer gue toute [a patette des degrés de

fragmentation est représentée à t'écheLte d'une rêgion. Pour Meffe et Carrott (1997), les espèces

vulnérabtes à [a fragmentation de leur habitat peuvent fêtre de neuf manières :

- les espèces naturellement rares, soit à aire de répartition naturellement restreinte (espèces

endémiques), soit à faibLe densitê intrinsèque de population : [a fragmentation accroît [e
phénomène de petite taitte des poputations et [a sensibitité à l'extinction démographique ou à la
perte de diversjté gênêtique.

- les espèces à large territoire (prédateurs. Oiseaux forestiers) : etles nécessitent des

fragments de taitle au moins égate à celle du territoire ; en outre, leur densité de population est
'intrinsèquement faibl.e (cf. ci-dessus)

- les espèces à faibte capacité de dispersion : e[[es sont particulièrement sensibles à lîsolement
retatif des taches.

- les espèces à faibte taux de fécondité : en cas de diminution locale d'effectifs liée à la perte

d'habjtat, les poputations se reconstrujsent diffi ciLement.

- les espèces â cycle de vie très court: plantes annuetles par exempte, surtout si e[[es

n'accumutent pas dans [e sol de banque de graines persistantes.

- les espèces à taitle de population variabte, dont l'habitat dépend d'événements atéatoires
(feu, inondations): souvent ces espèces fonctionnent en métapoputation, avec phénomène

d'extinction [oca[e.

- les espèces nichant au sol: e[[es seraient plus sensibtes à feffet de prédation en tisière de

petits fragments.

- les espèces d'intérieur forestier, nécessitant de larges taches.

- les espèces vulnénbles aux activités humaines (chasse), et rendues ptus <<accessibles> en

territoire fnomentê.

3 Effets liés aux lisières
Une lisière correspond à [a zone de contact, plus ou moins large, plus ou moins tranchée,
entre deux types de milieux. Traditionnellement, on entend par <lisière> une frontière
brusque entre deux habitats structurellement distincts, tels que forêt et mitieu ouvert
(Johnston 1947 ; Odum 1971 ; Smith 1980; cités par Hawrot et Niemi (1996). Mais, à

l'intérieur un massif forestier, où sont juxtaposés des types de peuptements différents, on
peut redéfinir la lisière comme étant [a limite entre deux types de peuplements (Hansen and

Urban,1992 rn Hawrot et Niemi (1996).
I[ est d'usage de distinguer les lisières permanentes, détermjnêes par des facteurs
abiotiques stables dans le temps (ruptures topographiques, attitudinales, rivages...) et
les lisières induites, correspondant à des ruptures de végétation, par exempte entre deux

stades successionnels, et qui ne persistent pas forcément dans [e temps (Thomas et aL.,7979
rn Hunter, 1990). La gestion forestière joue un rôle important dans [a crêation de lisières
induites.
La quantité de lisières dans [e paysage est importante, mais aussi leur nature, leur stabilité
dans [e temps, leur forme, leur largeur (Innes et Koch, 1998; Bouget, 2000). Comme pour

les corridors, les réflexions sur les lisières ont d'abord concerné leurs effets positifs sur [a

biodiversité, et évoluent depuis [a fin des années 80 en portant sur leurs possibles eftets
1a Fragmentation est pris ici au sens de Saunders et oL (1991), c'est-à-dire dans le cas particutier d'habitats à lorigine d'un
seuttenant et qui se fragmentent peu à peu, par déforestation par exemple.
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nêgatifs (Kremsater et Bunne[[, 1.999). Si les effets positifs (augmentation globale de [a

richesse spêcifique à proximitê de tisière) sont les mêmes dans [a majorité des êtudes,
l'existence d'effets négatifs est très variable d'une étude à fautre, et selon que sont
considérés des fragments forestiers en matrice agricote ou bien des types de peuplements au

sein d'une matrice boisée. Certains cas rapportent des taux de prédation et de parasitisme
plus élevés à proximité de lisières, ou encore lexistence d'espèces évitant nettement les

lisières, mais ne sont pas vérifiés dans d'autres régions.

3.1. Effets de la distance à la lisière
Les lisières sont fréquentêes par trois grandes famitles d'espèces @ :

. les espèces à large territoire - et notamment les espèces gibier - apprêcient les lisjères
pour [a proximité conjointe de milieu ouvert, à forle capacité alimentaire, et de mitieu fermé
procurant un abri : e[[es fréquentent aussi bien [a lisière que chacun des deux milieux qui

la bordent.
. les vraies espèces de lisières, significativement plus abondantes dans les écotones.
. tes espèces secondaires de tisières, très présentes dans un des deux habitats voisins,

et prêsentes dans [a lisière en moindre abondance.
De manière générate, la lisière a un microclimat plus chaud, plus sec, plus lumineux, moins
tamponné que fintêrieur forestier, et les espèces de lisières ou d'intêrieur forestier se

distinguent par leurs traits de tolérance à ces facteurs (Saunders et aL, !997; Bouget,
2000). Les effets de lisières sur Le microcLimat s'expriment jusqu'à une distance de L50 m
(Kremsater et Bunnett, 1999) mais les effets sur les populations d'organismes vivants
s'expriment à des distances moindres.

118 3.1.1. Effets de tisière sur [a distribution des végétaux
La réponse des plantes à [a proximité d'une lisière dépend des conditions microclimatiques
(vent, humiditê, [umière), qui affectent les taux de survie et de germination des graines
et [a croissance des plantutes. Les lisières externes de massifs permettent l'expression des

héliophiles, et les lisières en général favorisent l'expression des plantes peu tolérantes
à ['ombre, apportant ainsi de la diversité au sein des massifs forestiers. feffet de lisière
pour les végétaux s'exprime à des distances en général inférieures à 50 m - souvent même

inférieures à 25 m (Kremsater et Bunne[[, 7999).

3.7.2. Effets de lisière sur [a distribution des animaux
À [a différence des lisières permanentes, [a composition vêgétale des lisières induites varie
rapidement dans [e temps, si bien que les VeÉêbrés sont ptus liês aux aspects structuraux
des lisières qu'à des espèces végétales particulières. C'est pourquoi aussi l'effet de lisière
sur les Vertébrés s'exprime à des distances (de lordre de 50 m) bien inférieures à [a largeur
d'expression du microclimat propre à la lisière. Kremsater et Bunnell (1999) identifient
quatre groupes susceptibles de répondre positivement à [a proximitê de lisière : (i) tes petits
organismes, Invertébrês notamment, très liés au microcfimat propre à [a lisière ; (ii) tes

animaux insectivores, en particutier les oiseaux insectivores qui exploitent tes différences
structurales, comme [e Gobe-mouche ; (iii) les espèces (grands Mammifères notamment)
qui ont besoin à [a fois de milieux ouverts (ressources alimentaires) et de mitieux fermês
(abris) ; (iv) tes prédateurs. Les espèces d'intérieur seraient cettes auxquelles [a tisjère ne

procure vraiment aucun avantage : e[[es trouvent [ensemble de leurs ressources alimentaires
au cceur des peuplements (graines de conifères, par exemple) et ne s'aventurent pas en

lisière où e[[es risqueraient de rencontrer prêdateurs et parasites.



3.!.2.!. Effets de lisière sur [a distribution des Vertébrés

C'est surtout sur [es Oiseaux nicheurs qu'ont été étudiés les effets de lisière, que ce soit en

Amérique du Nord ou en Europe, et pour diffêrents types de [isières (entre forêt et coupe,
entre forêt et rivière, entre types de peuplements) @. llanalyse bibLiographique de Baldi et
Kisbenedek (1994) montre une très grande variabilité des effets de lisière sur [a diversité
des Oiseaux (Frochot, 1981 ; Fulter et Whittington, 1987; Futler et Warren, 1991 ; Moskat
et Fuisz, 1992 '). Les résultats diffèrent donc seton les espèces étudiées et les types de

lisières, mais Hunter (1990) en retire trois conclusions généraLes :

(i) tes peuplements forestiers proches de la lisière abritent en génénl une plus forte
densité d'Oiseaux que les peuplements éloignés de ta lisière ; en revanche, les milieux
ouverts proches d'une lisière forestière ne montrent pas de différence significative en

densité d'0iseaux par rapport aux autres milieux ouverts.
(ii) it n'y a pas de relation particulière entre richesse spécifique en Oiseaux et distance
à la lisière : certaines êtudes montrent une augmentation de richesse spécifique à proximité
de lisière (Patterson et al., 1995, et de nombreux exemples dans Kremsater et Bunnell
(1.999), et d'autres une absence d'effet (Bal.di et Kisbenedek, 1994). Selon Kremsater et
Bunnet[ (1999), [a lisière n'a pas d'effet sur un tiers des Oiseaux communs dAmêrique du

Nord. Lorsqu'ils existent, les effets s'expriment à des distances comprises entre 10 et 60 m

de [a lisière. lJaugmentation de richesse spêcifique à proximité de [a lisière rêsulte plus du

mélange de communautés (de mitieux ouverts et de mitieux fermés) que de [a présence

d'espèces propres aux lisières.
5i, en forêt tempêrée, [a lisière a en général une plus grande diversité avifaunique que l'habitat
'intérieur, Cest l'inverse en forêt tropicate (Batdi, 1996) où les communautés dlntérieur de

forêt seraient plus dissemblables entre e[|"es que les communautés de lisière (Harris et Silva- 1.7g
Lopez, 7992). Bal.di et Moskat (1994) trouvent [e même type de résultat en milieu riparien
tempéré en comparant une forêt de Chêne à une plantation de Peuplier.
(iii) très peu d'espèces d'oiseaux sont de vraies espèces de lisière, et si c'est le cas,

i[ s'agit [e plus souvent d'espèces très communes. 0n peut citer comme vraie espèce

de lisière [e Pouillot frtis (Phylloscopus trochilus), et, à lopposé, de véritables espèces

d'intérieur, évitant les lisières, comme [e Grimpereau des bois (CerthiafomilranS) ou la Sitelle
torchepot (Sitta europea), d'après les travaux de Fuller en forêts tempérées dAngleterre. I[
y a aussi relativement peu de vraies espèces d'intérieur, mais, lorsque c'est |.e cas, i[ s'agit
d'espèces peu communes. La revue bibLiographique de Kremsater et Bunnett (1999) montre
bien que, souvent, te[[e espèce est définie comme espèce d'intérieur dans une étude isotée,
et apparaît comme ubiquiste dans d'autres études. Cela est [iê en partie à l'absence de

définition rigoureuse pour les notions d'espèces d'intérieur et d'espèces de lisière.

En ce qui concerne les Mammifères en forêts tempérées européennes, [a gestion des

tisières (par la diversification des strates buissonnantes) est ptus susceptible de modifier
[a distribution et [abondance relative des espèces que [a richesse spécifique en tant que

telle (Mayle et Gurnelt, 1991). Les premières études partaient du constat que [e grand gibier
fréquentait ptus les fisières (travaux de A. Leopold, rn Hunter, 1990) et beaucoup de travaux
ont conclu en ce sens. Toutefois, des études nord-américaines montrent que les lisières
induites ne favorisent pas plus les poputations de CeMdés que les vastes zones de forêts
matures (Kremsater et Bunne[[, 1999).
Les Mammifères les plus sensibles à [a nature et à [a quantité de [isières sont ceux dont les

territoires sont [es moins vastes (Campagnots, Mulots, Musaraignes). Les lisières sont des

couloirs de dispersion pour [e Muscardin (Muscardinus aveLlanaius), les Mulots sylvestres



(Apodemus sylvaticus). Les Musaraignes (Sorex sp.) et les Campagnols (lvlicrotus agrestis,
Clethionomys glareolus) sont des herbivores qui affectionnent les mitieux ouverts et
donc les lisières ensoleittées. Une gestion par petites parcetles, avec passages en coupes

frêquents, leur est plutôt favorable.
La quantitê de petits Mammifères à proximité des lisières attire les prêdateurs (Belette,
Rapaces), dont les lisières ne constituent toutefois qu'une partie de lhabitat.
Les lisières en tant que telles sont des territoires de chasse indispensables aux Chauves-

souris forestières (Steete, 1975, in MitchetL et Kirby (1989) ; Kremsater et Bunnetl, 1999),
dont l'activité est corrélée à [a proportion de buissons dans [a strate 2-4 m (Mayle et
Gurne[, 1991).

Les effets de lisières sur les Reptiles et Amphibiens sont peu étudiés. A pioi, les deux
groupes devrajent bénéficier de [abondance accrue des Arthropodes en lisière, ['augmentation
locate de température devrait favoriser [es Reptites aux dépens des Amphibiens. De fait,
DeMaynadier et Hunter (1,997) constatent un effet lisière nêgatif sur les Amphibiens (rn

Kremsater et Bunnelt, 7999); mais, à [éche[[e du peuplement et du paysage, une étude
catifornienne montre une corrétation positive entre [a quantité de lisière et [a richesse en

Amphibiens (Rosenberg et Raphaël, 7986 in Kremsater et Bunnelt, 1999).

3.7.2.2. Effets de tisière sur la distribution des Invertébrés
Cest surtout faugmentation de température et de lumière à proximité de [a lisière qui

influence [a distribution des Invertébrés (Kremsater et BunneLl, ].999). lJaugmentation de

température explique ['effet positif de [a lisière sur l'abondance locale dlrthropodes épigés
(Usher et aI., 1993 rn Kremsater et Bunne[[, 1999). Toutefois, beaucoup d'études constatent

t2O un effet positif de [a lisière sur [a richesse et t'abondance en Invertébrés, sans en expliquer
[a cause. 0n a peu d'information sur les distances auxqueltes feffet de lisière inftuence les

Invertêbrés.
En règte gênérale, selon Duelli et aL. (1990), Helte et Muona (1985), l'effet lisière est
souvent positif sur les Insectes (accroissement de [a diversité d'insectes aux lisières)
mais, comme pour tes Oiseaux, avec des espèces très communes (souvent issues de milieux
perturbés alentour). Et iL y a des exceptions : beaucoup d'études sur tes Insectes n'ont des
résuttats valabtes que pour certains taxons. Selon Young (1992), on pense souvent que les

milieux de lisière sont préfêrables en forêt tempérée pour les Insectes ; une étude récente
des Insectes de [a canopêe a toutefois trouvé une grande diversitê sur les houppiers, à

l'intérieur des parcelles. De même 0zanne et al. (1997), cités par Didham (1998), trouvent
un effet lisière négatif sur les Insectes de [a canopée.

Le vent joue un rôle non négligeable : plus une lisière est exposée, plus [a structure et [a
composition du peuptement sont affectêes par des taux étevês de mortatité (chabtis, volis,
arbres secs), d'où une richesse entomologique ptus é[evêe.

3.2. Processus biotogiques liés aux [isières : parasitisme et
prédation

Les lisières sont-eltes des <<pièges écologiques> ? @ Plusieurs études sur l'avifaune
montrent un taux de prédation de nids plus élevé à proximité de lisière que dans les
peuplements d'intérieur (Wilcove, 1985, i ainsi que des auteurs cités par Hunter, 1990 o).

Dans ces cas, feffet de lisière peut s'exprimerjusqu'à 200 m de [a lisière, rarement au-de[à.
I[ dépend aussi du type de lisière et de [a composition des prédateurs présents (Picman et
Schrim[, 1994 ; Reitsma et aL,1990 o).



Toutefois, d'autres êtudes n'observent aucun effet de lisière sur [e taux de prédation
(Hanski et al., 7996; Ratti et Reese, 1988 ; Storch, 1991 ; Rudnicky et Hunter, Jr.,1993 i
Laurance et a|.,1,993) o) et notamment dans les rêgions à fort taux de boisement (Ibarzabal
et Desrochers, 2001). [effet prédation sembte ptus constant lorsque les êtudes sont
expérimentales, au moyen de nids artificiels (Kremsater et Bunne[t, 1999), ce qui suggère

un biais expêrimental.
La hauteur du nid peut avoir un effet sur ta prédation (Ricklefs, 1969 ; Nilsson, L984;
Martin, 1992 ; Martin , 7993), sans tendance générale toutefois (Hanski et aL, 1996). Leffet
prédation à proximité de la lisière semble plus fort pour les espèces qui nichent au sol
(Fenske-Crawford et Niemi, 1997 ; Flaspohler et a\.,2007).
leffet de prédation à proximité des Hsières ne concerne pas que les Oiseaux : Hunter, 1990)
mentionne l'étude de Temple (1987) sur les Tortues.
De même, certaines études sur les Oiseaux concluent à un taux de parasitisme (par [e
Coucou) accru à proximité des lisières, mais des anatyses ultérieures sur [e même jeu de

données ne trouvent aucun effet particutier (exemples cités par Kremsater et Bunnetl,
1999). It n'y a donc pas d'effet systématique de parasitisme à proximité des lisières. Les

rêsultats varient d'un type de milieu à fautre.

3.3. Effets de [a quantité de lisières dans le paysage
La longueur des lisières est en lien direct avec [e nombre, [a taitte et [a forme des fragments
forestiers ou des taches d'habitats dans [e paysage :

. forme : à surface donnée, un cercte offre une lisière moins longue que (dans ['ordre) un

hexagone, un carré, un rectangle.
. taille et nombre : à surface totale éga[e, une grande tache offre moins de lisière que 127

plusieurs petites taches.
Une étude de Gotfryd & Hansell (1986), citée par Hunter, L990), montre que [a richesse
spécifique en Oiseaux dans des fragments boisês périurbains est plus corrélée à [a longueur
de leur périmètre (tisière) qu'à leur surface.
feffet de ta longueurtotate des tisières sur une espèce donnée estindissociable de [a nature
des Hsières créêes (Patterson et al., 1995). Hawrot et Niemi (1996) montrent que, pour

certaines espèces, l'amênagement doit prendre en compte non seutement les caractéristiques
des types de peuptements, mais aussi cetles des lisières créées par leur juxtaposition. La

nature de ces lisières et leur quantité dans [e paysage influencent directement l'abondance
de certaines espèces d'Oiseaux, en lien avec certaines caractêristiques biologiques (habitats
requis pour [a nidification, [a recherche de nourriture, capacité de dispersion) @. Les

auteurs distinguent trois <<degrés> de lisjère : brusque, modêrêe, [égère, en fonction du

contraste entre les habitats qu'etles sêparent:
. une lisière brusque sépare un milieu fermê arboré (haut) d'une mitieu ouvert ;
. une lisière modérée sépare un milieu fermê arboré (haut) d'un milieu fermé
buissonnant (bas);
. une lisière légère sépare un milieu fermé bujssonnant (bas) d'un milieu ouvert.

Selon certains auteurs, plus [a lisière correspond à un contraste fort, ptus [a richesse

spécifique est élevée (Thomas et al., 1979, rn Hunter, 1990). La notion de contraste
renvoie souvent à ceLLe de réparlition spatiate des classes d'âge. À long terme, [a différence
moyenne d'âge entre peuplements voisins sera maximisée si les parcelles sont régénérées

lorsque [e peuplement vojsin est à peu près à mi-rotation (Harris et McElveen, 1981 ; Mealey

et al., 1982, rn Hunter, 1990).



La densité des lisières, aLtiée à une gestion de fisières appropriée pour garantir un gradient
d'ombrages, favorise [a richesse en Coléoptères saproxylophages et en Scarabaeidae
phytophages, dans les chênaies suisses étudiées par Barbalat (1998) rn Bouget (2000).
Atdo Leopotd s'est intéressé très tôt à feffet de lisière, en partant du constat que les

communautés â proximité des lisières ont une diversité et une abondance élevées. Cette
idée a longtemps prêvalu, mais à fheure actuelte, i[ faut nuancer : les lisières ne sont pas

favorables à toutes les espècesls, et < favoriser partout les lisières > ne doit pas devenir
une règle universelle en gestion de [a faune (Hunter, Jr, L990). Même si, locatement, les

lisières ont un effet positif sur [a biodiversité, maximiser [a quantité de lisières au sein d'un
paysage peut avoir au contraire des effets négatifs sur [a biodiversité, notamment à cause

des espèces d'intérieur forestier (Le Tacon et al., 2000) et des phénomènes possibles de

prédation et parasitisme.

4 Conclusion, recommandations
I[ importe de favoriser la biodiversité à l'échetle du massif forestier, ou du paysage (petite
région forestière), plutôt que de chercher à [a maximiser systématiquement à ['éche[[e de [a
parcelle. Par ai[leurs, il est bon de garder des milieux ouverts, en commençant par les zones

où [e reboisement est difficile, pour des raisons d'accès ou de fertilité : trouées ou chabtis,
stations pauvres/ surfaces où [a régénération naturelle est difficile : il est recommandé dans

ce cas de ne pos s'ochorner pour obtenir des régénérations complètes et d'éviter d'effeduer
des plantations en (<regornis> si Ia surface non régénérée n'estpos excessive. par exempLe 20
nres d'un seul tenant (Office national des forêts, 7993). Pour les Invertébrés inféodés aux

mitieux ouverts, Greatorex-Davis (1991) recommande [a création de ctairières permanentes
722 par élargissement des coins aux intersections de pistes et chemins, lêlargissement des

bords de pistes par divers trajtements de lisières (recépages des lisières en bordure de

peuplements de futaie, par exemple). Mais [a fréquence conseillêe de recépage (6 ans pour

des espèces de Papillons comme les Fritil[aires, Borolia sp.) n'est pas forcément compatible
avec une valorisation commerciale des produits de coupe.
I[ est possible de favoriser les lisières r,.ra des tai[[es de coupe plus petites et des contrastes
forts entre classes d'âges de peuplements contigus (Ministère de lAgriculture et de [a

Pêche, 1993), mais ceta ne doit pas devenir une règle systématique à ['éche[[e du paysage

(défavorise les espèces nécessitant des habitats homogènes de vastes surfaces). Dans les

massifs aménagês, [a recherche de L'équil.ibre des classes d'âges semble, à ['échet[e de

massifs, une bonne chose car cela multiplie les niches écologiques, assure [a prêsence de

[isières internes entre types de peuplements, et [a pérennité des différents types de forêts...
(Hunter, 1990). Quant à [a disposition des classes d'âges les unes par rapport aux autres, il
faudrait à la fois créer un maximum d'hêtêrogénêjté entre parcelles proches, et garantir une

bonne connectivité entre stades de même âge, afin d'assurer [e maintien des espèces les
moins mobiles et inféodées à certains stades (t' fiche 3). Pour ceta, une solution consiste
à garder des éléments typiques de ces stades au sein des peuplements intermédiaires (par
exemple, maintenir dans [a matrice forestière qui sêpare les parcelles âgées, des bouquets
de vieux arbres, comme Ranius (2000) [e recommande pour lsmoderma eremita. Une autre
solution consiste à laisser des peuplements âgés à proximité des zones régénérées, pour
ne pas désavantager les espèces forestières peu mobites et/ou inféodées aux stades âgés.

Par ailleurs, Hunter, 1990) préconise de varier les tailles de coupe, avec en surface totate
au moins autant de coupes de petites tailtes (moins de 0,].5 ha) que de coupes de grandes

taitles. Sur ce point, voir aussi les recommandations de la fiche 3.
15 C/. [a pafie 2.1.1. sur [es espèces dlntérieur



Dans les réseaux de réserves, assimilables à des fragments relictes, [a présence d'une espèce

n'est pas un gage de viabititê de la population locale, ni de qualité de L'habitat local. Il
est donc conseillê de suivre [a structure en âges des populations d'espèces, de prendre [e
cas échéant des mesures tel[es que [e renforcement d'une population, [e déplacement d'une
population, voire [a conservation ex situ.
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Photo 1. Futaie régulière claire de Chêne, forêt domaniate de Crécy en Seine-et-Marne (F. Gosselin)

Fiche 2 - hfluence de la composition et de la
richesse spécifique du peuplement arboré sur

ta biodiversité

Si lon demande aux forestiers quels sont les choix fondamentaux qu'its ont à effectuer
dans leur métier, nuI doute que celui de fessence objectif, ou des essences objectifs, est
parmi les ptus fréquemment cités. Habituettement, [e forestier choisit [essence objectif en

accordant au mieux l'autécologie des essences disponibles, les potentialités de [a parcetle,

et les perspectives de production. Cette procédure apparemment rationnette n'a pas empêché

des fluctuations importantes ces dernières décennies en France, avec notamment une vague

de ptantation d'essences résineuses après [a guerre, suivie par une préférence relative pour

les essences feuiltues à [heure actuelle. De ce fait, [e choix de ['essence dominante a été au

centre de bien des contestations récentes de [a gestion forestière pratiquée en France.

Mais dans quelle mesure ce choix primordiaI inftuence-t-i[ [a biodiversité, favorablement
ou défavorablement ? Les nombreux énoncés généraux rencontrés à ce sujet - comme [a
supériorité des feuitlus vis-à-vis des résineux, et cette des peuptements métangés par rapport
aux peuptements purs - sont-ils valides ? 0n peut formuter ptus précisément ces questions

en faisant un parattète entre < étudier [impact de [a biodiversité sur [e fonctionnement de

[écosystème >>' et << étudier [impact de [a diversité arborée sur [a biodiversité d'autres
taxons>. Ceta nous amène à distinguer les différentes composantes de [a diversité arborée
qui peuvent influencer [a biodiversité :

. tout d'abord Uidentité de [essence dominante que nous étudierons dans [a partie 1 ;. ensuite, [a richesse en essences du peuplement, que nous étudierons dans [a parTie 2.2 ;
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. enfin lléquitabitité1 et [a composition en essences du peuptement, que nous aborderons
dans [a partie 2.1.
Le premier cas est associé à [a question de gestion suivante : lorsqu'une essence prédomine

nettement (ptus de 70% du nombre de tiges), quel est son impact sur [a biodiversité ?

Les deux derniers cas correspondent aux questions de gestion suivantes : en peuplements

métangés (au moins deux essences, de proportions variant de 0 à 100% chacune) : quel

est l'impact du métange d'essences sur [a biodiversité ? À [extrême, quel est fimpact de [a

présence d'un seuI individu d'une des essences sur [a biodiversité ?

O Nous analyserons ces questions à différentes échettes, cettes de [a parcette, du massif,
voire de [a région, sans aborder des aspects tiés à ta question de [identité de ['essence

dominante (ou de llessence objectif), comme : [impact sur [a structure en âges du massif, [e

régime sylvicote choisi..., qui sont traités dans d'autres fiches (fiche 1, fiche 3, fiche 4). En

accord avec [e chapitre 3 sur [a quantification de [a biodiversité, nous présenterons leffet
de fessence dominante sur:

. [abondance, [a richesse et [a diversité [oca[e (ou cr) de toute [a communauté étudiée
ou de sous-groupes d'espèces définis suivant des critères écotogiques, biotogiques... ;. [a richesse et [a diversité gamma (y) de ta communauté associée à une essence

- rejoignant à [extrême [éche[[e des analyses biogéographiques ;. et [a diversité bêta (p) de communautés entre essences, en nous demandant
notamment s'i[ y a des taxons propres à certaines essences. Nous discuterons aussi des

mécanismes proposés pour expliquer les résu[tats trouvés. Nous finirons cet exposé par une

série de recommandations de gestion et de recherches.

1^2g Les résultats présentés dans cette fiche apportent une confirmation gtobate à ptusieurs

idées préconçues sur [e lien entre biodiversité locate et essence dominante : les conifères
abritent en général moins de biodiversité que les feuiltus ; i[ en va de même pour les

essences exotiques par rapport aux essences autochtones ; les mélanges de feui[[us
et conifères sont plus diversifiés que [es peuplements de conifères purs ; enfin, les
peuptements riches en essences abritent une biodiversité ptus forte que les peuplements
pauvres en essences. Toutefois, ces énoncés généraux ne doivent pas nous conduire à

privitégier systématiquement les peuptements mé[angés de feuitlus autochtones partout où

c'est possibte ; cette démarche serait très probabtement une erreur à féchel.te du paysage,

puisque les compositions en espèces sont assez différentes entre conifères et feuittus ou

entre peuplements purs et peuplements mélangés.

t Impact de I'essence dominante sur ta biodiversité
Mitchett et Kirby (1989, p. 52) formutent [a question de manière pratique : à type de

station donné, et en corrigeant éventuettement les effets du stade (<âge> du peuplement)

et du volume sur pied, existe-t-iI des différences systématiques de biodiversité, (faunique,
floristique) seton l'essence ? Répondre à cette question suppose de mener soit une approche
expérimentate stricte sur [e [ong terme, soit une approche synchronique avec un très bon

contrôle des variabtes autres que ta composition du peuplement arboré (c/. sur [e sujet
HiLt, 1979 "). Bien que ces conditions soient rarement remplies, nous présentons d'abord
les résultats d'études qui comparent [a biodiversité relevée sous différentes essences, soit
par parquets purs dans [a même parcette (en peuptements mélangés par parquets), soit par

peuptements purs dans des parcettes différentes, soit en étudiant les organismes associés à
ces essences sur un large territoire. Les essences sont distinguées seton leurs caractères :

I Qui correspondrait à une valeur en soi du mélange, indépendamment de fidentité des essences mélanqées.



feuiltus/résineux ; autochtones/exotiques ; pionnjères/post-pionnières/dryades. . . Nous

expo-sons ensuite les mécanismes susceptibles d'expliquer ces différences de biodiversité
en fonction de l'essence dominante.

t.! Conélation entre essence dominante et biodiversité

1.1.1 Cas des espèces du houppier
Les espèces inféodées2 au houppier des arbres, comme [a plupart des oiseaux, certains
insectes, et les végétaux épiphytes de [a canopée ou des troncs, ont une sétectivité ptus ou

moins forte vis-à-vis des essences (Hunter, 1990, p. 36 ; Pa[ik et Engstrom, 1999.!). Comme

ces sêlectivités sont corrêlées (tes arbres pauvres en un ordre dTnsectes ont tendance à être
pauvres en d'autres ordres), i[ y a de grandes différences de biodiversitê de taxons liés au

houppier selon les essences. Gtobatement, i[ semble que :
1 - les essences autochtones accueillent une faune plus riche et diversifiée que

les essences exotiques (c/. tableaul), même s'i[ existe des exemples opposés (cf, cèdre et
mêtèze par [a suite) ;

2 - les houppiers de conifères accuejllent en général une faune moins riche et/ou
moins abondante que les houppiers de feuittus o. Mais les diffêrences concernent aussi [a
composition en espèces o, [a différence de composition pouvant varier suivant [âge de [a
parcetleo. La ptupart des espèces d'Oiseaux sont plus abondantes ou ptus fréquentes en

feuillus ", avec toutefois quelques espèces généralement plus abondantes en conifères3.

Certains travaux ont toutefois échoué à trouver une différence forte et constante de

djversitê entre feuillus et résineux o. Ces rêsultats sont synthétisés dans [e tableau 2.
3 - les Chênes, les Bouleaux, tes Sautes et [e Mé[èze semblent avoir une influence

favorable sur |,a diversitê du houppier, à l'inverse du Hêtre et d'autres résineux ". De fait,
dans leurs regroupements des essences suivant [a composition et [a diversité de [a faune
qu'e[[es abritent, Mitchell et Kirby (1989, p.113) distinguent [e groupe Chêne-Bouleau-
Saute des autres feuittus et du Hêtre (l.e premier groupe supportant des communautés
particulièrement diversifiées) puis du groupe jntermêdiaire (Pins, Mêtèze et Douglas), et
enfin du groupe des autres conifères. Il existe toutefois des exceptions. I[ y a assez peu de

travaux comparant [a diversité du houppier en fonction des caractéristiques écologiques des

essences (par exemple caractère pionnier...).
@

Ceci étant, certaines espèces ou certains groupes écologiques sont plus ou moins
sêlectifs o, et cette séLectivité peut varier dans l'espace et [e temps (saison, années...) (t'
Wiens, 1989, pp. 313-315 o). De même, les différences de diversitê des faunes de diverses

essences peuvent varier dans llespace et [e temps @.

2 Au moins partiettement.
3 Dans Mutter (1997), étaient associês aux conjfères : [a Mésange huppêe, [e Bec crojsé des sapins, te Roitetet huppé, te

Bouvreuil pivoing le Roitetet tripte bandeau, l'Accenteur mouchet, la Mêsange noire et le Gobemouche noir.
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Encadré 1. Le cas de l'avifaune: structure du peuplement versus composition

À fheure actuelte, [a conclusion dominante est que [a diversité horizontale et verticate du
peuplement est dêterminante pour [a diversité avifaunique (cf, BlondeL, 1976). Le cas êtudiê par

Lebreton et al. (7987) et Lebreton et Pont (1987) aboutit aussi à cette conclusion : en première

approche (Lebreton et Pont, 1987 o), [e message est très ctair : les sapinières ont une avifaune
plus abondante et plus riche que tes pessières et dougtasaies, introduites ; de plus, les pessières

et douglasaies abritent des espèces qui sont déjà présentes en sapinières, de soÉe qu'eltes

n'apportent gue très peu de choses à la diversjté régionale. ljarticle conclut à un probabte lien
entre diffêrences d'essences et différences de gestion et de structure ([es pessières et douglasaies
étant associêes à une sytviculture plus intensive). Cest sur cette piste que pat [a seconde partie
de l'analyse (Lebreton et al., 7987). Les auteurs y montrent que tes diffêrences entre essences
peuvent s'expliquer essentiellement par deux facteurs sylvicoles corrélês aux essences (et entre
eux) : [a surface tenière (retation nêgative avec ['abondance et [a richesse spécifique, R'?=O.66)

et L'hêtérogénéité des espacements des troncs (relation positive avec fabondance et [a richesse
spécifique, R'z=0.83). Les recouvrements des différentes strates jouent aussi un grand rô[e.

Certains auteurs insistent au contraire sur l'importance de [a composition arborêe pour la
diversité, [a composition et l'abondance ornithologique, ou pour La séparation de niches
entre espèces (Wiens, 1989 chapitre 9 et pp. 337-338, Bersier et Meyer, 1994 è), surtout en

peuplements <adultes>. @

Toutefois. [e cas rapporté par Lebreton et al. (!987, O) montre La difficul.te d'appréhender
['impact de l'essence dominante sur lavifaune : en effet, une fois prises en compte des variables
structurales comme [a surhce terrière, les essences semblent peu influencer fabondance
avienne ; mais, dans ce cas, l'inverse pourrait être vrai - c'est-à-dire, une fois prises en compte
les diffêrences d'essences, [es variables structurales n'ont plus d'influence sur [abondance ; et
surtout, [a réponse des espèces individuettes et de [a composition de [a communautê à ces deux
sêries de fucteurs n'est pas êtudiêe, contrairement par exemple à Bersier et Meyer (1994).
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t.1.2 Cas des autres espèces

Les relations entre essence dominante et d'autres taxons, notamment ceux
dépendant de [a litière, ont aussi été mises en évidence o :

1 - à notre connaissance, il. y a peu de travaux portant sur les différences de

biodiversité de [a litière entre essences autochtones et essences introduites ;
2 - sous conifères, [a biodiversitê est souvent moins riche et/ou moins abondante

que sous feuil[us o. @ Mais i[ existe des cas où iL n'y a aucune relation nette, voire des

cas de résuttats opposês o. Ces rêsultats, plus mitigés que pour les organismes du houppier,
sont synthétisés dans [e tabteau 3.

3 - les Chênes, le Métèze, et les Pins semblent avoir une influence favorable sur
[a diversité des organismes de [a litière, à linverse du Hêtre et d'autres résineux ". Pour

regrouper les essences selon [a composition des communautés floristiques qu'e[[es abritent,
MitcheLl et Kirby (1989) distinguent les feuiltus (avec un sous-groupe composé du Charme

et du Hêtre, à cause de leur ombrage), trois conifères intermêdiaires ([es Pins, [e Métèze

et [e Douglas), supportant des compositions propres à chacun, et [e groupe des autres
conifères, qui sont plus diftêrents en composition, par rapport aux feuittus, que les trois
conifères <intermêdiaires>. @

4 - La biodiversité (de [a litière> est dans quetques cas plus foÊe sous essences
pionnières gue sous d'autres essences, ou sous essence de lumière par rapport aLlx essences

totérantes à fombre, avec là encore des différences de composition associées $.



Certains auteurs suggèrent qu'i[ y a une forte interaction entre l'effet de l'essence dominante

et [e stade de développement du peuplement ou sa gestion, ou entre essence dominante et
anciennetê de [a forêt, sur [e recouvrement et ta richesse o de [a végêtation o. Les réponses

varient aussi seton les rêgions, probablement à cause du passé de gestion du paysage (t'
Hit[, 1979, p. 181), ou du ctimat (c/. MitcheLL et Kirby, 1989, p. 57, et Frahm, 1992 pour les

Bryophytes épiphytes, Harris et Harris, 1997, chapitre 10 pour [a ftore).

Encadré 2. Influence de fessence dominante sur [a diversité floristique :

une expérience en Grande-Bretagne

À notre connaissance, [e cas [e mieux contrôLê dlmpact de fessence dominante sur [a flore
provient de l'expêrimentation d'Ovington, 1955, suivie sur [e [ong terme par divers cotlègues
(cf. Mitchett et Kirby, 1989 pp. 53 et suivantes). Cette expérimentation concernajt 17 essences
ptantées dans trois localitês diffêrentes.

À environ ta moitié de ta durêe de vie des peuplements, ta ptupart des essences abritaient un

nombre proche d'espèces herbacées, proche de 20 espèces (pour une surhce inconnue); des

différences de richesse semblaient nêanmoins exister entre essences, suivant la densité de leur
feuitlage (Mitchel.t et Kirby, 1989, p. 54). La composition herbacée sous ces peuptements s'était
rapprochêe de cetle des chênaies voisines par rapport à t'inventaire effectuê par 0vington (1955),
avec une disparition des espèces de pelouse et de mitieux buissonnants, accompagnée d'une

apparition d'espèces forestières. Cette évolution sembtait diffêrente entre essences. Cependant,

une fois prises en compte les djfférences stationnelles et les différences d'âges et de capital sur
pied entre peuptements. aucune espèce de [a flore nj aucun groupe d'espèces ne pouvait être
associé à une essence, ni à [a distinction feuillu/résineux (cf, MitcheLt et Kirby, 1989, p. 54). It
faut dire que [a plupart des êtudes menêes montrerajent d'abord les effets stationnels avant de

prouver des effets de l'essence dominante (Hil.t, 1979 o).

Toutefois, i[ est possibte que tout se joue au stade de founé, où les différences entre essences
pourraient être ptus fortes (Mitche[l et Kirby, 1989, pp. 54-55 r). Mitchel.L et Kirby (1989)
ctassent ainsi les essences suivant leur effet sur [e couvert végétal au stade fourré (cf, point 3,
partie 1.1.2). Sous les essences les plus <exclusives>, [a plupart des espèces de [a flore
disparaissent en l'absence d'intervention, y compris |.es espèces <forestières > (cf. Mitchel.L et
Kirby, 1989, p.57 ; cf. aussi Hitt, 7979, p.184). Comme par ailteurs les ptantations anglaises ont
une durée de vie faibte, à cause de [a force et de [a fréquence des tempêtes (Hitt, 1979, p. 183-
184), [e temps laissé aux espèces pour recotoniser [a parcette après [e stade <fourré > esthible.
Les espèces aux facultés de dispersion limitêes, ce qui semble être [e cas de certaines herbacées
forestières r, ne pourraient pas recotoniser [a parcette avant [a récolte du peuplement, et, à

long terme, pourraient dispanître. Ces rêsuttats ne s'apptiquent pas forcément aux plantations
françaises, dont [a durêe de rotation est en généra[ plus grande qu'en Grande-Bretagne, et pour
[esquelles tes interventions dans le jeune âge semblent plus fréquentes.
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Taxons associés au houppier

Type de

réponse 2

Biodiversité
supêrieure sous es-

sence autochtone

Type de
réponse 3

Biodiversitê
supérieure

sous essence

autochtone mais

différence de

composition

Type de ré-
ponse 1

Pas de différence
entre essences

autochtones et
exotiques

Type de
réponse 4

Différence de

composition
entre essences

autochtones et
exotiques

Type de
réponse 5

Biodiversitê
supérieure
sous essence

exotique mais

différence de

composition

Type de
réponse 6

Biodiversité
supérieure
sous essence

exotique

Rêfêrences dans
Hunter (1990),
p. 39, pour [es

0iseaux notament.

Southwood
(1961), sou-
twood & Kennedy
(1983), Kennedy &

Southwood (1984)
pour [a diversitê y
des Insectes

Tabteau 1. Résumé de [a recherche bibtiognphique relative à la varlation de biodiversité de taxons du
houppler entre essences exotiques et essences autochtones. Pour slmpllfier ta présentation, nous avons

132 caractérlsé [a réponse de différents compartiments de [a biodiversité à tnvers slx types possibles :

r type 1 : pas de différence de biodiversité entre essences autochtones et exotiques ;

r type 2: ptus forte biodiversité sous essence autochtone que sous essence exotique, sous tous [es
angles ;

o type 3: plus forte diverslté u et/ou abondance sous essence autochtong avec des dlfférences de
composition entre essence autochtone et essence exotlque (r'.a it y a des espèces plus abondantes ou
plus fréquentes sous essencê autochtone et d'autres plus abondantes ou plus fréquentes sous essence
exotique) ;

r type 4 : i[ y a des différences de composltlon entre essences autochtones et exotiques, sans qu'on puisse
dire gue [a biodiversité soit ptus forte d'un côté ou de l'autre ;
r lpe 5 : Cest te négatif du modète 3 : ptus forte diversité cr et/ou abondance sous essence exotique, avec
des différences de composition entre essence autochtone et essence exotlgue (i.a it y a des espèces plus
abondantes ou plus fréquentes sous essence autochtone et dâutres ptus abondantes ou ptus fréquentes
sous essence exotique) ;
. type 6: Cest [e négatif du modèle 2 : ptus forte biodiversité sous essence exotlque gue sous essence
autochtone, sous tous [es angles.

Les quelques études concemées indiquent que les essences autochtones semblent gtobatement supporter
une faune du houppier plus riche que les essences exotiques.



Type de

réponse 2

Biodiversité
supérieure sous

feuiltu

Type de
réponse 3

Biodiversitê
supérieure sous

feuiltu mais

différence
de composition

Type de
réponse 1

Pas de

différence entre
feui[[us et
conifères

Type de
réponse 4

Différence de

composition
entre feuiltus et

conifères

Type de
réponse 5

Biodiversitê
supérieure sous

conifère mais

différence
de composition

Type de

réponse 6

Biodiversité
supérieure sous

conifère

Hammond &

Mitter (1998)
pour ul

diversité y des

Lépidoptères.

Wiltson & Comet

(1996) pour

tes oiseaux du

sous-étage (mais
pas si on utitisait
de [a richesse

raréfiée).

Morimoto (1992)
pour les insectes
collectês à partir
de diffêrentes
mêthodes.

Bense (1995) rn
Good & Speight
(1996) pour ta

richesse y des

Cerambycidae

menacés.

Berg & Tjernberg
(1996) pour

la richesse des

vertébrés en

Suède à féchette
des massifs.

Nitsson (1979)
pour les oiseaux
nicheurs,

Mitchel.L & Kirby
(1989, pp.61-62)

pour les lichens.

Rosentreter
(1995) pour les

[ichens.

HiLl. et oL (1991)
pour les oiseaux
hivernants.

Adams &

Edington (1973)
pour les oiseaux.

Donatd et oL
(1997) pour les

oiseaux en hiver.

James & Wamer

(1982) pour tes

oiseaux nicheurs,

BtondeL (1976)
pour les oiseaux
nicheurs sur des

milieux i[ est vni
très variés.

Engstrôm (1955)
fn Hetliwell
(1982) pour tes

oiseaux.

Baguette ef aL

(1994) pour tes

oiseaux nicheurs.

Mutter (1997)
pour les oiseaux
nicheurs.

Donald et aL
(1998) pout Les

oiseaux nicheurs.

Taxons associés au houppier

Tableau 2. Résumé de [a recherche bibtiognphique relative à ta variation de biodlverslté de taxons du
houppler entre conlfères et feuiltus. Les mêmes types de réponse sont distingués gue dans le tableau 1.
Dans la majorité de ces études, les feuitlus supportaient une ptus forte biodiversité des taxons du houppier
gue les conifères. Aucune étude ne montnit de diversité plus forte sous conifère que sous feultlu. Dans plus
de la moitié des cas cités, concernant tous les Oiseaux, it y arrait des différences de compositlon en espèces
supportées par [es deux t3rpes d'essences.
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Taxons de la litière

Tableau 3. Résumé de [a recherche bibtiognphique relative à [a variation de biodiversité de taxons de ta lltière
ou des troncs entre conifères et feuitlus. Les mêmes tgpes de réponse sont distlngués que dans le tabteau 1.
Ces résuttats sont beaucoup moins tnnchés que ceur concemant les taxons du houppier (cl. tabteau2).

1.2 Quels mécanismes pour expliquer le lien entre essence
dominante et biodiversité ?

Les résultats précédents rendent compte de simples corrélotions. Its seraient plus robustes
s'its étaient étayés par des mécanjsmes vatidês (Patik et Engstrom, 1999). Nous passons

maintenant en revue les mêcanismes proposés pour exptiquer l'inftuence de l'essence
dominante sur [a biodiversité.

1.2.1 Répartition spatiale des essences
En premier [ieu, les répartitions spatiales, actuelles et passées, des essences, ou de

leurs proches voisins taxinomiques, peuvent aider à mieux comprendre [a diversité actue[e
qu'e[[es abritent ". En Grande-Bretagne, Kennedy et Southwood (1984) montrent ainsi que

les deux déterminants positifs principaux de [a richesse entomologique y associée à diverses
essences seraient [a durée depuis [aque[[e lessence était en Grande-Bretagne et [e caractère
décidu de fessence; de même, les essences prêsentes depuis longtemps en Suède ou en

Russie y supportent une richesse entomologique y plus étevée que les mêmes essences
introduites récemment en Grande-Bretagne (Southwood, 1967) @. Ce premier faisceau
d'explications est donc de nature à la fois évolutive et pré-historique, et peut résulter
de mécanismes de spêciation ou de spécialisation - en lien avec l'abondance durable d'une
essence dans [e temps - , ou des mécanismes de limitation au déplacement de certains
organismes - pour des raisons de mobil.ité ou de physiologie - @.0n peut aussi penser
que plus une essence est répandue, plus e[[e abritera d'espèces, par un effet de [a surface

Type de
réponse 2

Biodiversité
supérieure sous

feuiltu

Type de
réponse 3

Bi.dlr"rritê
supérieure sous

feuiltu mais

diffêrence de

composition

Type de
réponse I

Pas de

différence entre
feui[[us et
conifères

Type de
réponse 4

Diffêrence de

composition
entre feuiltus et

conifères

Type de
réponse 5

Biodiversité
supérieure sous

conifère mais

diffêrence de

composition

Type de
réponse 6

^-bto0lverslte
supérieure sous

conifère

GavriLov (1950)
pour diffêrents
taxons.

llagura et ol.
(2000) pour tes

Carabes.

Peterken (2001)
pour [a flore.

Butterfield
& Malvido
(1992) pour Les

Carabes.

Peterken &

Game (1984)
pour [a richesse

de [a fl.ore à

léchelte de

massifs.

Magura et ol.
(1997) pour tes

Carabes.

Whitney &

Foster (1988)
pour [a flore.

Kirby (1e88)
pour [a flore.

Lêgarê et aL.

(2001) pour ta

flore

Day et aL.

(1993) pour tes

Carabes.



de répartition en tant que telle o, ou par un effet de la variété des conditions écologiques
(c[imat, so[...) rencontrées sous cette essence (t' Strong et aL., 7984, Chapitre 3). Le lien
entre répartition de fessence et biodiversité permet notamment d'expliquer les différences

de biodiversité y entre arbres exotiques et arbres autochtones, dans certains cas entre
conifères etfeuitlus, et plus gênêralement entre différentes espèces d'arbres (t' Southwood,
196L et Kennedy et Southwood, 1984). @

I[ est clair qu'à cause de leur domination dans fécosystème forestier [es arbres régulent [a

structure et [e fonctionnement de [écosystème ''!. C'est sur cette base que nous pouvons

identifier les mécanismes sujvants, fondés sur tes caractéristiques bio[ogiques des

essences.

t.2.2 Composition chimique du feuillage, compétition racinaire et
autres effets de l'essence sur [a litière et [e sol
Les capacités de défenses de I'essence face aux phytophages et plus gênératement la
composition chimique du feuitlage et la structure de [a feuille (Cornelissen, 1996 s)

conditionnent (i) ta capacité atimentajre offerte aux organismes forestiers ; (ii) ta

biodêgradabil.itê de La titière ; (iii) La composition de leau ruisselant du feuillage ou le long
des troncs.
Les organismes forestiers sélectionnent leurs habitats en fonction de [a capacitê alimentaire
fournie par les essences dominantes, en quantité, et en qualité, soit par leurs feuitles,
soit par les graines et fruits, soit par les communautés de proies qu'etles abritent @. Cet

argument pourrait expliquer la sétectivité des Insectes phytophages pour certains genres ou

certaines famitles de plantes hôtes d.

Les diftérences de biodiversité entre conifères et feuillus pourraient être dues au fait que 135
les feuiltes de conifères sont moins facjlement assimitables par les phytophages et les

décomposeurs et composent une litière plus acide que celle des feuillus (Hunter, 1990,
p. 37; Augusto et a\.,2002 @), et donc indirectement qu'ils supportent moins de prédateurs

dans [e houppier (Kennedy et Southwood, 7984) et qults fournissent moins de matière
organique fécale dans [a litière @. De fait, les anatyses de CorneHssen (1996) montrent que

globalement les arbres à feuillage caduque ont des feuilles qui se dêgradent plus vite que les

arbres à feuitlage persistant o, avec tout de même quelques différences fortes : les Fagacées

se décomposent aussi lentement que les Pinacées ; et les feuiltes de Bétutacées, puis de

Rosacées puis de Saticacées se décomposent à une vitesse croissante, et toutes beaucoup
plus vite que celles des Pinacées. @ Pour Lamiastrum galeobdolon, éliminée sous couvert
résineux, Pigott (1990) a mis expérimentalement en cause [a composition chimique de [a

litière, imptiquant probabtement des inhibiteurs de croissance ptutôt que des différences
d'acidité'".
Toutes les analyses ne vont pas dans [e sens d'une prévalence de [a composition chimique du

feuillage dans ['explication du niveau de biodiversité @. De nombreuses analyses faites sur
l.es 0iseaux montrent aussi que ljabondance de [a nourriture n'est pas [a seule explication de

leur choix de fessence'". Nous ne connaissons pas de synthèse d'ensemble sur [e sujet.

Toujours en lien avec les caractéristiques du feuillage, les diffêrences dans la composition
chimique de ['eau ruisselante peuvent aussi avoir un impact fort sur [a décomposition de

la matière organique, sur ta composition chimique du sol et donc sur [a flore et [a faune du

sol (revue dans Mitchell et Kirby;1989, p. 59 ") O.



Ces mécanismes influencent l'épaisseur de [a litière et l'acidification du milieu. Une litière
épaisse empêche l'instattation ou [e développement de certaines bryophytes (MitcheLt et
Kirby, 1989, pp. 60 et 80-81) et herbacées (MitcheLl. et Kirby, 1989, pp.80-81 o). Sous
certains conifères, l'acidification du milieu entraîne une moins grande résistance à ['ombre
et empêche donc certaines espèces de persister (t' Mitchetl. et Kirby, 1989, p. 81). O

La compétition racinaire pour ['eau et les nutriments, ainsi que toutes les influences
souterraines de farbre sur [e fonctionnement et [a structure du sot, expliquent aussi les
variations de l'abondance de certains taxons dêpendant du sol - notamment des végêtaux -
en fonction de [essence dominante. Les références prouvant une limitation de l'abondance
ou de [a présence de certaines espèces de [a flore à cause de la compétition racinaire sont
relativement nombreuses, même si limportance du phênomène ne semble pas valable pour
toutes les espèces, dans toutes les conditions stationnetles et dans tous les cas o. I[ se
pourrait même que l'évolution de [a végétation, et notamment l'instatlation de nouvelles
espèces, dêpende à [a fois de l'élimination de ta compétition racinaire et de [a perturbation
de [a litière o. Les autres voies par lesquelles une essence influence [e sol sont mu[tiples
(BinkLey, 1995 ; Binkley et aL, 1998 o) : drainage et aération du so[, production d'exsudats,
matière organique issue des racines et des mycorhizes...

Les eftets des essences dominantes sur les communautês dépendantes du so[, et notamment
[es plantes (PaLik et Engstrom, 1999), peuvent donc résutter de la disponibitité des

nutriments et des propriêtés chimiques du so[. I[ reste néanmoins à préciser quelles
propriétés du sol sont en jeu pour quette(s) biodiversitê(s), tant i[ est vrai que les essences

136 ont des effets très variables et non corrélés entre eux sur l.e soL (c/. BinkLey, 1995 ; Binktey
et a1.,7998). @

1.2.3 Phénologie du feuitlage
Les diffêrences de composition floristique entre feuillus et conifères pourraient provenir
d'une diffêrence de régime tumineux et de microclimat au cours de ['année. Ainsi, les feuillus,
qui ont des sous-bois plus froids en hiver et plus lumineux au printemps, abriteraient
logiquement plus d'espèces boréates, montagnardes et vernates (c/. MitcheLL et Kirby, 1989,
p. 79 "). I[ y a aussi des différences entre feuillus eux-mêmes, notamment en fonction des

dates moyennes de débourrement et de chute des feuilles o : on peut ainsi prédire qu'une
essence comme [e Bouleau, à débourrement et chute des feuitles précoces, dêvelopperait un
régime lumineux favorable aux Mousses et aux Lichens alors que le Chêne aurait un régime
lumineux favorable aux géophytes o.

t.2.4 Architecture aérienne de l'arbre
[architecture aérienne de l'arbre - houppier, tronc, branches et feuiltes - conditionne aussi
plusieurs processus écologiques : écoulement de ['eau, capacité à chercher de ta nourriture,
conditions d'éctairement...
Des effets indirects des essences, liés à l'éclairement et au microclimat en saison de
végétation, sont probables, d'autant quI[ existe des diffêrences assez nettes entre les
rêgimes de lumière des arbres en fonction de [a disposition du feuillage, du volume de

leur feuillage, de leur statut successionnel o. Le régime de températures devrait suivre
de manière assez étroite [e régime lumineux o. Dans quelques cas, féclairement a une
bonne corrélation avec [a composition de communautés o. ShirLey (1,945) spécifie que [a
lumière devient un facteur potentieltement limitant pour [a végétation en-dessous de 20%



d'éclairement relatif, et que [a végétation tend à disparaître en-dessous de 4olo d'éclairement
relatif. Le seuil serait plus bas pour les Bryophytes que pour les plantes vasculaires (Hi[t,
7979, pp.183-184). Dans certains cas, [a flore actuelle semble davantage corrétée aux

conditions lumineuses passées qu'au niveau de lumière présent o: sur cette base, on peut
s'attendre à ce que tes liaisons flore-lumière soient meilleures, soit dans des peuptements
non gérés, soit une fois pris en compte [e passê de gestion du peup[ement.

Le micro-climat dans [a litière est certes corrêlé à [éctairement relatif ; i[ est aussi fonction
de [a tailte des feuilles, avec un climat plus humide dans tes litières composées de feuilles
larges O.
Un autre mécanisme potentiel, et facteur limitant, pourrait être [a quantité des
précipitations atteignant le sol o. Les écoutements le long du tronc sont faibtes pour les

essences à branches horizontates ou à êcorce rugueuse. Ainsi, [e Chêne et fÉpicéa ne voient
s'écouler qu'1% des prêcipitations le long de leur tronc, contre 17olo pour [e Hêtre, ce qui

implique des communautés végétales assez différentes immédiatement autour des Hêtres
(Barkman, 1992). Peu d'exemptes ont étudié La relation entre quantité de précipitations
et biodiversité, même si dans certains cas, [a variation du recouvrement herbacé êtait
davantage corrétée aux précipitations arrivant au sol qu'à [éclairement relatif @.
D'autres éléments de l'architecture des arbres peuvent jouer plus directement, notamment
sur les Oiseaux (t' Strong et aL, 7984, Chapitre 3.3; Hunter, Jr, 1990, pp. 36-37 et Wiens,
1989, chapitres 9 et 10) : La disposition des branches, [a texture de ['écorce, ta densité, la

taitte, [a distribution et [a géométrie du feui[tage (Robinson et Holmes, 1984 6).

!.2.5 Conclusion
0n [e voit: les mécanismes susceptibles d'expliquer les réponses de [a biodiversité à

diverses essences dominantes sont nombreux et apparaissent dans les publ.ications plus 137

souvent sous forme de discussion que d'hypothèses à tester. Parfois, les auteurs mettent en

évidence [a réponse de [a diversité à un de ces mécanismes, sans se demander si, une fois
pris en compte cet effet, l'influence de l'essence dominante est toujours significative, ni si

d'autres mécanismes sont en jeu.
En conséquence, on ne sait pas très bien par quets mécanismes les 0iseaux, qui comptent
pourtant parmi les taxons [es plus étudiés, sélectionnent fessence @. Selon Hitt (1979), it
en va de même pour [a flore, mais, puisque tous ces mécanismes vont a prioi dans [e même

sens, un seul suffit (en foccurrence [a lumière) pour expliquer ce que nous voyons @. Il
n'est toutefois pas clair que des mécanismes comme [a prospection racinaire, l'architecture
et [a densité du feuillage, et l'impact de l'essence sur différentes propriétés du sol @,

soient forcêment corrélés, comme l'affirme implicitement HitL (1979). ljidentification du

mêcanisme expliquant le mieux [a réponse des communautés (voire des espèces) à ljessence

dominante requiert donc une approche expérimentale semblable à ce[[e mise en oeuvre par

Pigott (1ee0).
@

En conclusion, nous ne pouvons donc pas, à [heure actuel[e et à notre connaissance,
avoir une vision ctaire et générale de quets mécanismes sont à l'æuvre pour les différents
taxons, ce qui, contrairement à ce que Patik et Engstrom (1999) espéraient de l'étude de

ces mêcanismes, ne nous avance guère par rapport à l'énumération des résultats corrélatifs
de [a partie 1.1.



2 Impact du mélange d'essences sur la biodiversité
Le mélange d'essences est une des préconisations majeures promues par les forestiers
français pour favoriser [a biodiversitê en forêt (t' Annexe 5 de ministère de lAgriculture et
de la Pêche, 1993;Office nationat des forêts, 1993, p. 10). La notion de mélange d'essences

semble incorporer dans l'esprit des forestiers deux composantes de [a biodiversité en

essences : l'équitabilité et la richesse du peuplement (f indicateur 4.1 dans ministère de

llgriculture et de [a Pêche, 2000). Dans cette partie, nous allons voir qu'effectivement, en
généra[, l'êquitabilité et [a richesse du peuplement arboré tendent à favoriser [a biodiversité
des autres taxons. Pourtant, nous insistons sur [a nêcessité d'envisager [a question du lien
entre mélange d'essences et biodiversité selon d'autres formulations, comme :

I pour une quantité donnée d'une essence, a-t-on une plus forte diversitê quand cette
essence fait partie de peuplements mélangês ou au contraire de peuplements purs ?

. [a diversité écologique des essences n'influence-t-elle pas davantage [a biodiversitê
que leur équitabilité ou leur richesse ?

Ces nouvelles formulations nous amènent à moduler les recommandations de gestion, mais

aussi à insister pour que les recherches futures étudient l'impact de ces différents aspects
du mélange d'essences sur [a bjodiversité.

2.7 Impact du mélange d'essences sur la biodiversité
Le mêlange intime des essences peut avoir un impact sur différentes composantes de [a

biodiversité - abondance, richesse, composition en espèces.

La première approche est simple : e[[e consiste à êtudier l'impact du mélange uniquement

r2a sur l'abondance, [a richesse spécifique et les indices de diversité des autres taxons. I[

[e mêlange en tant que tel est favorable à la biodiversité, ce qui se traduit simplement
par des valeurs d'abondance et de richesse spêcifique significativement supérieures dans

les peuplements les plus mélangés, Cest-à-dire d'équitabilité maximale ; ou bien on teste
l'hypothèse qu'une des essences est plus favorable que les autres, de sorte que l'abondance
et [a richesse augmentent avec l'abondance relative de cette essence et cutminent dans

les peuplements purs de cette essence. Les rêsultats sur [e lien entre degré de mélange et
abondance et diversjté des communautés balaient tous les cas de figures @ :

. dans les peuplements mélangês, [a diversjtê ou [a richesse avifaunique augmen-
tent, mais pas l'abondance, par rapport à un seul type de peuplement pur (Bibby
etaL,1989, t' figure 2), ou à l'ensemble des peuplements purs possibtes O ;. on atteint un maximum de richesse spécifique et d'abondance avifaunique dans des

peuplements mélangés par rapport aux peuplements purs correspondants o;

. [a richesse spécifique de la flore vasculaire et éventuellement l'abondance augmentent
avec [e taux de mélange par rapport à un seul type de peuplement pur o;

. l'abondance floristique augmente, mais pas [a diversité ni [a richesse, dans les peuple-

ments mélangés par rapport à un seu[ type de peuplement pur o;
. aucun effet du mé[ange ni sur l'abondance, ni sur [a richesse avifaunique (Smith, 1992@) ;
. enfin, une réponse variable au développement des feuillus et au caractère mélangé

du peuplement suivant [e groupe écologique d'espèces considéré @: par exemple, dans

Jokimaki et Huhta (1996), [a richesse spécifique des 0iseaux de forêt non gérée était plus

forte en forêt mêlangée, alors que celle des Oiseaux de forêt gérée ou des génêratistes

augmentait avec [e développement des feuillus, et que [a richesse spêcifique totale ne

dépendait pas de ces paramètres de composition...



rr r I

I

-3 -2-1 0 1 2 3 -3-2-10123
Figure 2. (figure 2 de Bibby et al., t989, reproduite avec l'autorisation de Elsevier). Relation entre
l'abondance totale - deux gnphes du haut - et l'indice de diversité de Shannon de (avifaune - deux
gnphes du bas - avec les deur premlers axes de I,ACP des variables écologiques, [e premier axe - à gauche

- représentant t'âge du peuplement, et le second - à droite - [a composition du peuplement. Uabondance
avienne ne varie pas avec t'âge du peuptement ni avec [e caractère feuillu - vers la droite - ou résineux

- vers [a gauche - du peuptement Par contre, la diversité selon Shannon diminue avec [?ge du peuplement
et augmente avec le degré de mélange entre conifères et feuittus.

Nous nous retrouvons ainsi face à des résuttats très variés, plus ou moins contradictoires
les uns avec les autres. Toutefois, on peut en extraire des tendances cohérentes, comme 
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ce[[e stiputant que soit les métanges feuillus-conifères, soit les peuptements purs feui[[us

- sauf pour les Bryophytes - sont plus favorables à [a biodiversité que les peuplements purs

rêsineux ; pour les mélanges entre feuiltus, les résultats sont moins tranchés.
Pour comprendre ces résuttats contradictoires, i[ faut noter que ce sont avant tout des

variations de composition en espèces qui ont Lieu lorsque [a composition du peuplement
varie @. Ainsi, dans la plupart des études citées ci-dessus, llabondance et [a présence des

espèces dépendent fortement des paramètres de mêlange, ce qui témoigne de variations
de composition assez fortes (c/. Bibby et al.;\989, Smith, 1992 @). De même, pour [e

cas étudié par Gitliam et al. (1"995), i[ y avait une forte corrélation entre composition du
peuplement et composition des communautés floristiques ou fauniques (c/. figure 3) @.

En poursuivant dans cette voie, nous proposons de formuler des hypothèses sur les variations
de composition en espèces en fonction du taux de mélange: comme différentes essences

abritent des communautés diffêrentes (d. partie 1.1), les communautés vivant dans des

peuplements mélangés devraient varier en fonction du taux de mélange et de lidentité des

essences présentes. 0n peut s'attendre à ce que les communautés sous peuplements métangés

soient [e <<mélange> des communautés vivant sous les essences non mêlangées, avec quatre

hypothèses possibles (à peu près en accord avec Mitchell et Kirby ;1989, pp. 113-114) :

. hypothèse 1 : la communauté d'espèces normalement associées à une essence en
peuplement pur atteint une richesse locale maximale dès que lessence est présente, quelle
que soit son abondance ;

. hypothèse 2 : [a communauté d'espèces normalement associées à une essence en
peuplement pur s'enrichit localement au fur et à mesure que [essence augmente en

abondance dans le mélange;
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. hypothèse 3 : [a communauté d'espèces normalement associées à une essence en

peuplement pur est pauvre locatement tant que cette essence n'est pas suffisamment
prêsente dans [e métange.

It faut y ajouter une quatrième hypothèse, liêe à un êventuel effet synergique des

essences :

. hypothèse 4 : i[ existe une série d'espèces qui n'atteignent leur abondance ou leur
fréquence maximale que quand [e peuplement est mélangé de manière retativement
équitibrée.
Ces hypothèses sont aussi formulables en termes d'abondance totate ou d'abondance de

chacune des espèces rencontrées, et i[ faudrait même en rajouter une cinquième relative à

t'existence d'espèces génératistes.

Sj ['on veut tenir compte de ces hypothèses, illustrées en figure 1 dans [e CD-Rom, i[
est exclu d'anatyser seulement l'abondance totale ou [a richesse totale (par opposition à

lanalyse de l'abondance des seules espèces associées à ['une des essences) en fonction du

mélange : en effet, ces hypothèses devraient pouvoir impliquer des rêponses variables de

richesse ou d'abondance totales avec [e taux de mélange - sauf pour [a première (resp.

la troisième) hypothèse, qui, si e[[e est vêrifiée pour toutes les essences composant [e

mélange, devrait impliquer systématiquement une plus grande (resp. faible) richesse

spécifique en peuplements mélangés. De plus, des êvolutions d'abondance ou de richesse

totate pourraient masquer des êvolutions de composition avec [e taux du mélange. Dans ces

conditions, il paraît ptus sûr d'étudier soit [a rêponse des espèces isolêment, soit [a réponse

des groupes d'espèces impliqués dans ces hypothèses, soit [a réponse de [a composition de

[a communauté, au mélange.

1tLî @ Quetques auteurs déjà cités ont aussi étudiê comment les espèces utilisaient les

dans certains cas puisque [a présence d'un seul arbre d'une essence donnée entraîne une

forte diversité des communautés associées. Ce[a pourrait être [e cas pour les [ichens en forêt
boréale sur certaines essences comme [e Saule marsau[t ou [e Tremble. @
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Figure 3. (extnit de Gilliam et oL, 1995, figure 7, avec t'autorlsation de Ecology) : relation entre ['axe 1 de
IîFC détendancée menée sur la composition du peuptement arboré et ['axe 2 de [,AFC détendancée effectuée
sur ta composltlon spéclfique du tapis herbacé, sur des données concernant des forêts des Appalaches (N-E
des Etats-Unis). Les points blancs concement des peuplements jeunes, et les points pleins des peuplements
plus âgés. Une partie de la composition herbacée serait ainsl très tiée à la composition arborée, mais
unlquement dans les peuptements <mûrsn (ptus de 70 ans). La question est alors de savoir si ces variations
sont llées à une cause commune - par exemple, te type de stations - ou si etles résultent d'une influence
de l'étage arboré sur [a communauté herbacée.
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A [échelte d'un ensemble d'arbres - soit de [a même essence, soit toutes essences

confondues - au sein du même peuplement locat, certains travaux corroborent une ou

plusieurs hypothèses ci-dessus : par exemple, les résuttats de Bibby et aL (7989) vérifient
Ihypothèse 2 dans [e cas de l'avifaune @.

Dans certains cas, les peuplements métangés abritaient des communautés aux compositions
très proches des communautés abritées par une des deux essences : ceta semble être [e cas

pour l'avifaune des Vosges pour [e mêlange Chêne-Pin plus proche du pin que du Chêne ou

pourle mélange Pin-Épicéa, plus proche de t'Épicéa que du Pin (Mul.l.er, 1997) @. Ce cas de

figure se rapproche de l'apptication de l'hypothèse n"]. pour les espèces <<dépendant r> d'une
des essences, et de l'hypothèse no3 (ou 2) pour les espèces dépendant de l'autre essence.

En comparant des forêts originel.l.es de Pin sylvestre à des forêts plantêes d'Épicêa, Gjerde

et Saetersdal (1997) montrent qu'environ la moitié des espèces d'Oiseaux sélectionnaient
à t'échel.l.e de 58 ha soit Le Pin sylvestre, soit ['Épicéa, soit [a mosaïque Pin/Épicéa. Ce cas

d'étude correspond donc à notre hypothèse 4 pour les espèces de [a mosaique, et plutôt à

l'hypothèse 2 pour les espèces associées à chacune des deux essences dominantes.
@

Encadré 3. Quets mécanismes pour exptiquer la réaction de la biodlversité
au métange [oca[ d'essences ?

Les mêcanismes exptiquant [a rêaction de [a biodiversité au mêtange local d'essences sont a pioi
les mêmes que ceux mentionnés ci-dessus pour les essences domjnantes (cf. partie 1.2), sans

qu'on sache toujours leguel de ces mécanismes est domjnant. o
Une approche simptiste viserait â prédire que le métange d'essences implique des facteurs
êcologiques qui sont [a moyenne des facteurs écologiques des essences prises sêparément. 0n
peut penser que Cest [e cas pour [e régime lumineux et micro-climatique des mélanges intimes o.

Toutefois, une situation particutière concernerait les petits îlots de feuillus dans des peuplements

de conjfères, qui seraient caractêrisés par un ctimat retativement froid tout au long de l'année a.

Aussi. [a litière des métanges n'est probabtement pas [a moyenne des litières isolêes, à cause

notamment des différences d'ordre d'arrivêe des feuilles dans ta litière, influençant les conditions
de décomposition '. fexemple de Brown (1992) montre que [e mêtange - par bandes - de trois
essences avec t'Épicéa était Loin de donner des résuttats qui seraient [a moyenne des résultats de

chacune des essences, puisgu'on observait, sur [a disponibilité de [azote et du phosphore, une
jnteraction positive du Pin et de [Épicêa, une interaction négative du Chêne et de t'Épicêa et une

interaction pl.us mitigée entre Épicéa et Autne. La quatité de leau s'écoulant du feuittage pourrait
exptiquer ces rêsultats, de même que les diffêrences de prospection racinaire entre essences'.
À t'inverse de Brown (1992), tes études menêes par Prudic (7972) en Tchécoslovaquie sembtent
montrer un effet gênêratement positif du métange de feuillus (Charme, Hêtre, TrembLe) dans des

peuplements de conifères (Pins, Épicéas) sur [a productivitê de llécosystème e.

De même. dans [e cas de t'étude de Gjerde et Saetersdal (1997), te métange Pin sytvestre/Épicéa
a un effet <synergique>>, puisque [a composition de ta communauté du peuptement mélangê

n'est pas [a simple moyenne des communautés associêes aux diffêrentes essences <<pures> 6).
Ce résultat pourrait s'expliquer par le fait que certaines espèces trouvent des ressources

complêmentaires dans différentes essences, qu'e[[es ne trouvent plus en peuplements purs d'une

des deux essences (cf, Paiik et Engstrom, 1999 ; Tate. 1973 în Palik et Engstrom. 1999).

Même si fapproche de travaux comme ceux de Brown (1992) semble prometteuse, nous sommes

loin de comprendre à fheure actuelle pourquoi [a biodiversité réagit ainsi au mélange d'essences.

I|. nous reste en effet à pouvoir prédire comment [e mélange d'essences précises va pouvoir
influencer djfférents paramètres écologiques, et ensuite à quels paramètres écologiques vont être
sensibtes les espèces en question.

0n peut enfin aborder les mêmes questions, mais à ['éche[[e de fensemble d'arbres d'une
même essence présents sur plusieurs parcelles, ou de peuplements arborés de même

composition en essences et distribués sur ptusieurs parcelles. @ C'est précisément ce que

font Gjerde et Saetersdal (1997), grâce à une fusion un peu artificielle de parcelles de 58 ha

747



742

sêparées dans ['espace. Ces auteurs montrent que pour l'avifaune, une proportion d'environ
4/10 d'Êpicêa dans des peuplements de Pin sylvestre et d'Épicéa de 58 ha semble donner
une richesse spécifique maximale à féchelte de 406 ha - égale à 7 fois 58 ha (cf, figure 4).
Cela s'expliquait par une ptus grande diversitê B des peuplements mêlangés tocalement, qui
devaient contenir ptus d'espèces peu fréquentes que les autres types de peuplements @.
Des conctusions semblables ont été trouvées pour l'introduction d'autres al[ochtones

- principatement l'Épicéa - dans divers autres pays européens, toujours pour les Oiseaux
(t' références dans Schûtz,'J.997, p.17).0n retrouve ainsi [a question du lien entre taux
de mêlange et richesse spécifique, avec [à encore une rêponse plutôt en fuveur des paysages

contenant des peuplements mé[angés, même avec une essence a[lochtone.
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Figure 4. (Gjerde et Saetersdal, 1997, figure 3, reproduite avec l'autorlsation de Etsevier). Richesse
spécifique totale obtenue parfusion d'un nombre croissant de relevés omithologlques de 58 ha en Norvège,
dans trois types de peuplements: Pin pur (pine), Épicéas purs (spruce) et mélange de 4}olo d'Épicéa avec
60% de Fin (moB).

Rappelons néanmoins que [a richesse spécifique n'est qu'un des descripteurs de diversité.
Et si, dans |'e cas de Gjerde et Saetersda[ (1997), [e but recherché par [a gestion était [e
maintien des espèces associêes aux pineraies natives, très peu voire pas du tout de mélange
serait optimum - au moins à l'échetle du peuplement : en effet, à cette éche[[e, [a richesse
des espèces typiques du Pin diminlle avec [a proportion du mélange avec lÉpicéa... @ 0n
retombe alors sur des êtudes de la composition en espèces, voire de [a rêponse des groupes

d'espèces <<associées ) aux essences en peuplement pur (t' Les hypothèses développées
ci-dessus), au sujet desquelles nolls ne connaissons que très peu de rêsultats à ['éche[[e du
paysage @.

0n a aussi peu de références pour savoir à quelte êchelte [e mélange d'essences - mélange
intime, mélange par bouquets ou mélanges par parcette - est optimal pour [a biodiversité.
0n peut [à encore formuter [a question en termes de richesse spécifique, de composition,
ou de richesse des groupes êcologiques associés à chacune des essences. Par exemp[e, une
communauté associée à une essence est-elte plus riche ou ptus abondante (à même quantité
d'essence échanti[[onnée) quand cette essence est dans des peuplements mono-spêcifiques
que quand e[[e est dans des peuplements mélangés ? 0u encore : pour conserver les taxons
associés à des essences autochtones non-commercia[es, vaut-iI mieux conserver ces essences
en peuplements purs, ou est-il acceptable de les conserver en mélange ? Évidemment, [a
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réponse à cette question a une incidence directe par exemple sur les définitions d'éventuels

indicateurs de la biodiversité liês aux essences non-commercia[es...

Sur ce sujet, quelques résultats indiquent que pour certains groupes taxinomiques et
certaines essences, iI est préférable de conserver un minimum de parcelles monospécifiques.

I[ semble en atler ainsi dans l'étude de Gjerde et Saetersdal (7997), pour [e groupe des

espèces associées au Pin sylvestre. @

Quant au lien entre grain du mêlange et richesse spécifique totale, les rêsultats d'études
portant sur [avifaune des plantations résineuses anglaises étaient apparemment
contradictoires : certains comme Bibby ef ol. (1989) trouvaient une plus grande abondance

d'Oiseaux ordinairement associés aux feui[lus dans des petits îl.ots de feuillus disséminés
dans [e peuptement plutôt que dans un seul î[ot de même surface totale ; d'autres trouvaient
une ptus grande richesse spêcifique dans des grands îlots de feuilLus que dans des petits.

@

De même que pour [e choix de l'essence dominante, les liens entre les espèces et les

mélanges d'essences sont variables au cours de l'année (Briggs, Jr et ol., 1982 rn West,

1997 ) ou en fonction du passê de [a parcelle (Szyszko, 7974). @

2.2 Impact de [a richesse spécifique du peuplement arboré
sur la biodiversité

La dernière forme de diversitê du peuplement arboré qui peut influencer [a biodiversité est

[a plus simple : c'est [e nombre d'essences dans [e peuplement. Influence-t-il vraiment [a

biodiversitê ? Certains auteurs répondent par ['affirmative, en insistant sur [a corrélation
entre nombre d'essences dans une placette ou une parcetle et biodiversitê - particutièrement 143

[abondance totale et La richesse spêcifique (voir par exemple Peck, 1989) CI. I[ reste à

vérifier si ces quelques résultats tirês de [a littêrature peuvent prétendre être généraux et
forts, d'autant qu'i[ existe des rêsultats moins tranchés @.
Au niveau de [a litière, [e mélange de feuil[es d'un grand nombre d'espèces d'arbres n'a pas

d'effet systématique sur [a décomposition de [a litière 'r. 0n ne peut donc pas s'attendre à

ce que l'effet de [a richesse arborée sur [a biodiversité provienne de ta Litière. IL est peut-

être [ié à [a diversité des ressources et des conditions, comme [e micro-climat, [a lumière, les

fruits..., disponibles au long de ['année o. Il pourrait aussi provenir de causes communes,

comme des différences stationnelles ou des différences de njveau de gestion.
En conclusion de cette partie 2, il apparaît que globalement les peuplements métangés ou

les peuplements riches en essences abritent des communautés biotiques dont au moins une

des composantes est plus diversifiêe que les peuplements monospécifiques correspondants.
De même, un mélange à un certain taux non nul d'une essence exotique à des essences

autochtones au niveau du paysage entraîne une richesse spécifique y maximale. Le résu[tat
n'est pourtant pas systêmatique et, s'i[ existe quelques espèces visiblement liées aux

peuplements mélangés, d'autres semblent requérir des peuplements purs de tailte suffisante.
I[ nous sembte donc prudent de promouvoir dans certaines parties du paysage géré des

peuplements constitués d'essences autochtones ou des peuplements moins mêlangés. O
Par aitleurs, i[ reste à mieux comprendre et séparer les effets des différentes composantes

de [a diversité du peuplement arboré sur les différentes composantes de [a biodiversité d'un
groupe taxinomique donné, comme :

. fhypothèse d'un rôle interchangeable des essences tet quI[ ressort de [a prise en

compte de l'équitabilitê - plus [a répartition de [abondance entre espèces, quetles qu'e[[es
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soient, est équitable, plus [a biodiversité sera forte - ou de [a richesse - plus i[ y a

d'essences à une échelle donnée pLus i[ y a de biodiversité - ;
. l'hypothèse de l'importance de la diversité êcologique des essences - par exemple dans

[a succession;
. les hypothèses de réponse des espèces à fabondance relative d'une essence dans le

peuplement, comme dans les hypothèses 1 à 4 de [a partie 2.1.
I[ y a donc de multiples façons de poser [a question O. Ces dernières hypothèses ne sont
a priori pertinentes que pour les groupes taxinomiques dont tes espèces sêtectionnent
fortement tes essences. Etles offrent néanmoins [avantage de poser ta question du mêlange
d'essences sur un autre plan : à quantités égales de deux essences dans un paysage, faut-
i[ favoriser leur mélange intime, ou au contraire [e maintien des essences en peuplements
purs ? Si [a biodiversité associée à une essence vérifie [hypothèse 1, on aura tendance à ne

pas défavoriser les peuplements mêtangés, surtout si lhypothèse 4 est vraie pour [e mélange
d'essences ; au contraire, on aura tendance à prêserver en peuplements purs une essence qui

vérifie les hypothèses 2 ou 3 0.

3 Synthèse et recommandations de gestion
. Les essences exotiques abritent en général une ptus faibte biodiversité des taxons liés aux
houppiers que les essences autochtones.
. La biodiversité de La litière sembte dans quelques cas plus forte sous essences pionnières
que sous d'autres essences, ou sous essences de lumière par rapport allx essences totérantes
à ['ombre, avec là encore des différences de composition associêes.
. Les conifères abritent une biodiversité en génêral. pl.us faibl.e que les feuitlus.

I Quand on doit choisir une seule essence parmi ptusieurs - par exemple, pour une
parcelle -, i[ faut priviLégier dans [a mesure du possibte (adéquation à [a station, faisabiLité

technique) les essences locales plutôt que les essences exotiques, et les feuillus plutôt que

tes conifères.
. Gtobalement, les peuplements mélangés ou les peuptements riches en essences abritent des

communautés dont au moins une des composantes est plus diversifiée que les peuplements
monospécifiques correspondants. Dans certains cas, des espèces sont associées au mêlange
d'essences; dans d'autres, des espèces sont dépendantes de peuptements purs.

I Quand on doit choisir - aux écheltes du martelage, de famênagement, voire
de laménagement du territoire - entre promouvoir des peuplements mélangés ou des

peuplements purs, nous proposons de privilégier les peuplements mêtangés, mais sans en
faire un absolu, car certains types de peuplements monospécifiques- notamment composês

d'essences autochtones - sont aussi utiles pour [a biodiversité. De notre point de vue, il
s'agit donc davantage (i) d'éviter tes extrêmes de peuplements exotiques monospécifiques
aux échelles du massif forestier et aux êchelles supérieures, ainsi que de fêradication
d'essences autochtones non-commerciales ; et (ii) de varier les mélanges et compositions en
essences aux écheltes de la région, puis éventuellement du massif, plutôt que de favoriser à
toutes les écheltes [e mélange d'essences - ce qui est d'ailleurs relativement contradictoire,
[e mélange systématique à féchetle intra-parcetlaire impliquant l'homogénéité à ['éche[[e
inter-parce[[aire.

. Ces objectifs seront probablement les mieux évatués avec des indicateurs de gestion

durable. En apparence, les forêts françaises ne seraient pas concernées par [e problème des
essences exotiques, 94olo de [a surface étant couverte par des essences indigènes (indicateur



4.5 dans ministère de lAgriculture et de [a Pêche, 2000). I[ reste néanmoins à déterminer
si des Pins sylvestres et des Épicêas plantês loin de leur aire << naturelle> peuvent vraiment
être considérés comme indigènes dans [a région étudiée.
Pour Le mélange et [a richesse en essences, d'après l'indicateur 4.1 du mjnistère de

lAgriculture et de [a Pêche (2000), les peuptements forestiers en France ont eu une richesse

en essences croissante et une <équitabilité> - quantifiée via [e pourcentage de ljessence
prépondérante, qui est en frit une mesure de diversité - stable entre 1989 et 2000. De ce

point de vue, les évotutions rêcentes de [a forêt française sont donc positives.
Cet jndicateur ne nous semble pourtant pas suffisant. Nous proposons de [e comptéter par :

I une série d'indicateurs retatifs à ['abondance et [a fréquence de chaque essence,
par petite région forestière, incluant: l'abondance moyenne de [essence (par exempte

en volume) ; sa fréquence d'occurrence ; sa fréquence d'occurrence en tant qu'essence

dominante ou co-dominante; et sa frêquence d'occurrence en tant qu'essence dominante
ou co-dominante dans des peuplements très âgés. Ces indicateurs nous permettront de

vérifier à [échetle du paysage [a non-éradication des essences autochtones, et notamment
des <<essences minoritaires>r et/ou représentatives de [a succession naturelle (t' Patik

et Engstrom, 1999 pp.80-81). Ces indicateurs permettront aussi de suivre l'êvolution de

l'abondance des essences jntroduites; du point de vue de [a biodiversité, i[ est probable
qu'i[ ne soit pas utile d'interdire systématiquement l'introduction de ces essences, sauf dans

les cas où e[[es risquent de mener à des problèmes d'invasion ou de potlution génétique ;

I une quantification du métange d'essences et de [a composition d'essences entre
parceltes, avec deux objectifs différents : d'une part vérifier que [a diversité du peuplement

à cette échelle ne diminue pas; d'autre part, en termes de composition, vérifier que

certaines parties de [a région étudiée sont composées presque exctusivement d'essences .,4S
autochtones (cas de Gjerde et Saetersdal, 1997 o), avec une répartition d'abondance entre
essences proche de ce qui est attendu dans une succession nature[le.
Ces deux propositions proviennent de consjdérations de bon sens, qu'i[ faudra en partie
étayer avant de les mettre en oellvre.

. I[ nous reste à mieux comprendre fimpact du mélange d'essences dans un paysage rée[,

à différentes échetles, et notamment à celles de [a plantation ou du martelage (méLange à

['intérieur de [a parcelle), de ['aménagement forestier (parcettes de différentes essences) ou

de ['aménagement du territoire (composition de différents massifs forestiers). Notamment,
i[ faudrait creuser la piste d'un effet de fabondance d'une essence, de [a composition en

essences, voire de |.a richesse en essences, à féche[e du paysage sur [a diversité locale,
ou sur ladaptation d'espèces aux diffêrentes essences (cf. Blondel. et al., \991. et Blondel
et aL, 1993 @). il. semble aussi important de mieux cerner l'impact sur les diffêrentes
composantes de [a biodiversitê, des diffêrentes composantes du mélange d'essences,

comme [équitabilitê, [a richesse et la djversité écologique du peuplement ;
Les mécanismes susceptibles d'expliquer les réponses de [a biodiversité à diverses essences

dominantes sont nombreux et apparaissent dans les publications plus souvent sous forme
de discussion que d'hypothèses à tester... De plus, les réponses de [a biodiversité floristique
à fessence dominante varient selon les régions, probablement à cause du passé de gestion

du paysage ou du climat o. I[ nous paraît donc difficil.e, à fheure actuelle, d'avoir une vision
claire et générale de quels mécanismes sont à fæuvre pour les différents taxons.
@
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Frcxr 3 - Rôu DEs coupEs, DE LA srMnFIcAnoN vERTIcALE Er

Du MoDE DE TRATIEMENT DANs LA coNsERVATroN DE LA sroolveRsnÉ

t Introduction
Le choix du mode de traitement à appliquer aux peuplements forestiers fait tlobjet de vifs
débats chez les sytviculteurs et oppose les partisans de [a futaie régutière aux promoteurs

de [a futaie irrégulière. Pourtant, ['avantage de [a futaie irrégulière pour maintenir [a

biodiversité n'est pas démontré. I[ retève ptutôt d'une conviction profonde selon laquette
une gestion qui s'écarte trop de [a composition et de [a structure des peuptements de

forêts naturelles serait préjudiciabte à [a biodiversité. Sont donc particutièrement visées

les futaies régutières monospécifiques et surtout les ptantations, systèmes simpl'ifiés et
artificiets, qui paraissent trop proches des modètes agricoles à fort rendement. Toutefois,

[a futaie irrégutière ne reproduit pas non ptus toute [a dynamique d'une forêt naturet[e, qui

est en fait une atternance de phases de régutarisation et d'irrégutarisatjon (Boudru, 1989).
Au-detà du débat forestier, certaines pratiques sont vivement critiquées par les associations
écologiques et certains scientifiques : c'est [e cas des grandes coupes rases, jugées néfastes
pour [a diversité biologique, mais souvent sans que les effets à long terme sur l'ensemble
du cycle sytvicuttural et forganisation spatiale des communautés à [échelte du massif ne

soient pris en compte. En fin de compte, [e début des années 1990 a vu remettre en cause

[a <théorie de feffet de sitlage>, selon [aquetle ladéquation entre essence, milieu et
sytvicutture conduit nécessairement au bon fonctionnement de [écosystème et au maintien
de [a biodiversité (Barthod, 2007).
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La durée de vie des peuptements forestiers, l'évotution de leur composition et de Leur

structure horizontale et verticate dépendent du régime sylvicole, c'est-à-dire du mode de

renouvetlement des peuptements (tail,l.is ou futaie), mais aussi d'autres paramètres pour

lesquets [e forestier conserye une certaine liberté d'action : durée des rotations, type
de structure verticale et traitement sytvicote, à savoir [a nature et lorganisation (taitle,
fréquence, intensité) des travaux sytvicotes, des coupes d'éctaircie et des coupes de

régénération.
Dans quelte mesure ces choix fondamentaux ont-its un impact fort sur [a biodiversité ? Peut-

on affirmer que l'impact est globatement positif ou négatif ? À quettes échettes temporettes
et spatiales doit-on raisonner ?

Les coupes modifient les conditions environnementales du peuplement et constituent à

ce tjtre des perturbations écologiques (Spies, 1997). Enlevant des arbres, eltes peuvent

en premier lieu avoir un impact sur [a diversité des essences. En outre, les écosystèmes

forestiers hébergent un très grand nombre d'espèces végétales et animates dont [e maintien
à long terme dépend avant tout de [a conservation de leurs habitats dans l'espace et dans [e
temps. Comment les espèces réagissent-elles à [a suite d'une coupe qui modifie [es habitats :

disparaissent-ettes rapidement du milieu ou sont-elles insensibtes à [a perturbation ? Et si

e[[es disparaissent, combien de temps leur faut-il pour recotoniser [e milieu lorsque les

conditions redeviennent favorables ?

Pour prendre en compte [organisation spatiate et temporetle des communautés au cours du

cycle sytviculturaI et à [éche[[e d'un massif, iI nous faut tester ['existence d'une succession des

communautés à [a suite des coupes. Si l'existence d'une succession d'essences - pionnières,
post-pionnières, dryades - au cours du cycte n'est ptus à démontrer, en revanche [a réponse

l50 de^s autres groupes taxinomiques au cours du cycte est moins bien connue. Trouve-t-on les

sylvigénétique, ou bien existe-t-iI beaucoup d'espèces inféodées à des phases particutières

du cycte ? Quels processus biotogiques peuvent expliquer [e type de réponse des espèces au

cours du cycte ?

À un autre niveau, de nombreux scientifiques ont mis en évidence une retation quasi-
fonctionnetle entre degré de stratification verticate du peuplement forestier et biodiversité :

peut-on génêraliser cette relation à tous les mitieux et à toutes les espèces ?

Dans cette fiche, nous chercherons à répondre à ces préoccupations en abordant les trois
questions suivantes :

. quel est [impact à court et à long terme de [intensité, de [a tajtte et de [a fréquence
des coupes sur [a biodiversité ?

. que[ est [e rôle de [a stratification verticate du peuptement forestier ?

. quel est [impact du mode de traitement ?

Ces questions seront posées pour trois groupes taxinomiques : (1) Les Bryophytes (à

[exception des épiphytes) et [a flore vascutaire (Ptéridophytes et Spermaphytes), (2) l,es

Invertébrés, essentietlement les Cotéoptères Carabiques et (3) les Oiseaux chanteurs. Les

trois groupes se répaftissent entre producteurs, consommateurs primaires et secondaires : les

décomposeurs ne seront pas ana[ysés, mais nous renvoyons [e lecteur à l'ouvrage de Arpin
et a/. (2000). tù

Conformément à [a théorie des perturbations (Spies, 1997), nous verrons que les régimes
de coupes entraînent une raréfaction des phases pionnières et terminales des cyctes de

dévetoppement et soutignerons [e risque encouru par certaines essences pionnières et
dryades. Pour les autres groupes, nous dégagerons des priorités de conservation seutement



pour les espèces spécialistes forestières1, car les autres espèces (généralistes forestières,

espèces de milieu ouvert) sont indifférentes ou même favorisêes par les régimes de coupes.

La menace des coupes rases trop frêquentes sur de grandes surfaces pour [es spécialistes
forestières sera discutée. Nous donnerons des recommandations afin que les espèces

défavorisées par les coupes aient suffisamment de temps pour recoloniser [e milieu après

[a coupe : etles portent sur [a durée des rotations, [e mode de régénération, [organisation
spatiale des coupes et les perturbations du so[ lors de l'exploitation. Nous insisterons
surtout sur [e besoin de pratiquer beaucoup plus de coupes de régénération sur de très
petites surfaces (< 0,15 ha) et de varier [a périodicitê des coupes de régénération et des

coupes d'amélioration. Nous verrons aussi que les menaces qui pèsent sur les espèces

forestières doivent être analysées par rapport au contexte écologique, car La rêponse au type
de perturbation dépend aussi du pédoctimat et de [a gestion passée. Quant à [a stratification
verticale, nous verrons qu'elle ne garantit pas forcêment une plus grande diversité pour

tous les taxons et proposerons des recommandations simptes. Une comparaison des modes

de traitement vis-à-vis de [a biodiversité nous permettra de conclure que [a meilleure façon
de gêrer en faveur de [a biodiversité est de varier les modes de traitement à [échelte des
paysages, allant de [a rêserve intégrale aux traitements en futaie régulière et en futaie
irrégulière et peut-être aussi au maintien des modes de traitement passés, comme [e

taillis-sous-futaie et [e taiLLis simple. Ce[a suppose, à ['éche[e régionaLe, un rééquilibrage
progressif des pratiques au profit des modes de traitement sous-reprêsentés, Cest-à-dire
dans cerlains cas [a futaje régulière et [a plupart du temps [a futaie irrégulière.
Ces mesures s'accompagneront d'un effort de suivi de [a gestion pratiquée pour évaluer
la pertinence des recommandations et de programmes de recherche pour répondre aux
questions soulevées dans cette fiche, du moins en France : (1) estimer plus précisément 151
les vitesses de recolonisation des espèces forestières après les coupes ; (2) prêciser les

seuils critiques d'intensitê et de tailte de coupe de régénération qui entraînent une perte

des espèces forestières sensibles et/ou [invasion par des non-forestières ; (3) apprécier
le degré de sensibilité des espèces typiquement forestières aux perturbations, selon les

conditions stationnelles et fhistorique de gestion ; (4) jauger l'importance des milieux
ouverts forestiers comme habitats de substitution pour des espèces non-forestières. O

2 Choix des groupes taxinomiques analysés et répar-
tition des espèces par groupes écologiques

lJanatyse de [a richesse spêcifique totale ne suffit pas pour comprendre La réponse des

communautés aux coupes, à [a stratification verticale et au mode de traitement, à moins
d'avojr uniquement des communautês emboîtêes, c'est-à-dire que les communautés pauvres

sont composêes d'espèces largement prêsentes dans les communautés riches (cf. partie
1.6. du chapitre 3). Les espèces doivent être regroupêes selon leur réponse au rêgime des

perturbations (cf, chapitre 3), ce qui permet de comprendre les mécanismes de réponse des

groupes d'espèces aux modifications de leur environnement et de tenter des généralisations.

Pour chaque groupe taxinomique (végétation du sous-bois, Coléoptères Carabiques et
Oiseaux) et à fexception des essences forestières-qui se classent selon une logique propre-,
nous nous efforcerons de classer-dans [a mesure du possible-les espèces en trois groupes:
les forestières génêralistes, tes forestières spêcialistes et les non-forestières. D'autres \pes
de classification seront évoquées au cours du document, mais nous essaierons de centrer
notre synthèse autour de cette ctassification.

1 Cest-à-dire cetles dont [a fréouence est maximale en miHeu forestier.



2.! Les essences forestières
Nous distinguons quatre groupes fonctionnets d'essences selon [eur comportement
dynamique et leur rôle dans [a succession (Rameau etal.,'J.989; Rameau ef aL, 2000) : les
pionnières, qui sont des essences de pteine lumière, frugales, anémochores, à croissance
rapide, à faibLe tongévitê et qui cotonisent les milieux ouverts et perturbés (Betula, Salix,
Populus, A|nus) ; les post-pionnières, de plus grande tai[[e, plus longévives, à croissance
ptus tente, qui s'installent en général après et qui sont encore des essences de lumière dans

[e jeune àge (Sorbus, Quercus, Prunus, Carpinus, Frartnus, Acer, Ulmus, Tilia, Pinus, Laix) ;
les dryades, qui s'installent en fin de succession et sont des essences d'ombre, de grande

Longévité et à croissance lente (Fagus, Abies, Picea, Toxus); les nomades, opportunistes
pouvant jouer [e rôte de pionnières dans certaines conditions stationnettes. Les nomades

comprennent des post-pionnières (Pinus, Quercus robur, Q. pubescens) et une dryade (Piceo

abies) @.

2.2 La végétation du sous-bois
Nous distinguons les espèces forestières, les non-forestières et les péri-forestières2. Une

espèce forestière est une espèce dont [a frêquence est significativement plus élevée dans
les mjlieux forestiers (quels que soient ces mitieux) ; une espèce péri-forestière est une
espèce dont [a frêquence est maximale dans les milieux ouverts associés (chemins, lisière
clairière et coupe forestière) ; une espèce non-forestière est une espèce dont [a fréquence
est maximale dans les milieux non forestiers (pelouses, landes, ourlets externes). o
D'autres travaux ont permis de dresser une [iste d'espèces de forêts anciennes (Hermy
et a1.,1,999), c'est-à-dire significativement ptus fréquentes [à où l'ancienneté de létatr'z forestier dépasse 150 ans (150-400 ans selon les auteurs o). Les espèces de forêt ancienne
font partie du groupe des espèces forestières, mais les forestières ne sont pas toutes des
espèces forestières anciennes, car leur capacité de dispersion dans un nouveau boisement
n'est pas forcément limitante. I[ existe enfin des ctassifications plus fonctionnettes : formes
biotogiques (Raunkiaer, 1934), autécotogie grâce aux coefficients d'Ellenberg (Ellenberg
et a1.,1.992), mode de dispersion des graines3 (Rameau et ol., 1989), ou encore type de

stratêgie adaptative C-S-R de Grime (Grime, 2001 o) qui distingue notamment les espèces
opportunistes, compêtitrices ou tolérantes au stress @.

2.3 Les Coléoptères Carabiques
Pour les Invertébrés, nous avons centrê notre synthèse autour des Coléoptères Carabiques
(Coleoptera : Carabidae) et nous évoquerons accessoirement d'autres ordres et familles. Les

Carabiques sont considérês comme de bons indicateurs environnementaux, en particulier
pour étudier l'impact de [a gestion forestière (Niemel.â et al., 2000 @) @.
Nous distinguerons principalement les génératistes forestiers, qui sont présents dans les
milieux forestiers avec une large amplitude, les spécialistes forestiers (ou sténotopes
forestiers) qui sont ptus frêquents en forêt adulte et les espéces de milieu ouved qui sont
rencontrés plus fréquemment dans les mjlieux péri-forestiers et non forestiers (Niemelâ
et aL , 1993). Nous discuterons aussi de [a réponse des espèces selon leur pouvoir de dispersion,
en lien avec leur capacité à voter (espèces braphyptères, dimorphiques ou macroptères).

2.4 Les Oiseaux
Les espèces d'Oiseaux peuvent être classées en guildes selon différents critères : type

'? Par [a suite, pour simptifier fanatyse, nous parterons d'espèces non-forestières pour l'ensembte des espèces pêri-
forestières et non-forestières.
3 À savoir anémochorie, endozoochorie. épizoochorie, myrmêcochorie, hydrochorie, autochorie et barochorie.



d'habitats, rêgime alimentaire, statut d'espèce migratoire ou sédentaire (Ferry et Frochot,
1.974; Wiens,1989 i ThioLl.ay eta|.,1994; Norton et Hannon, 1997). En outre, les Oiseaux

occupent des sites variés pour chanter, pour guetter ou pour nicher (Ferry et Frochot,
1974).0n peut donc classer les espèces seton [e lieu de nichée - au soL sur les arbustes,
sur les arbres ou dans les cavités (Mu[[er, 1997) -, selon [e lieu de recherche de [a nourriture
- au so[, sur [e feuillage, dans les airs (en vol pl.ané), sur l'écorce ou dans [e bois (Norton
et Hannon, 1997). Le rêgime atimentaire et les méthodes de recherche de nourriture
permettent de séparer nectarivores, granivores, frugivores, insectivores, insectivores des

écorces et du bois mort et omnivores (Wiens, 1989 ; ThioLLay et a|.,1994 ; Mutler, 1997).
0n peut construire des ctassifications plus fines en combinant les critères O. Mais on peut
se contenter de regrouper simplement les Oiseaux qui nichent et se nourrissent au so[,
dans les arbustes, dans [a canopée ou dans les cavités et [e bois mort ([es cavernicoles) o.

MuLler (1997) y ajoute les espèces génêralistes, qui se rencontrent dans tous les types de
peuplements avec des abondances variables. @

3 Coupe forestière et théorie des perturbations
Dans cette partie, nous présentons [a théorie des perturbations, concept aujourd'hui
classique en écologie des communautés et en écotogie du paysage, en [a reliant aux
concepts utilisés par les gestionnaires forestiers, pour mieux comprendre [a dynamique
spatio-temporelle des peuplements forestiers et [a réponse de [a biodiversité ligneuse aux
coupes (Spies, 1997 a).

3.1 La coupe : une perturbation qui initie une succession
écologique

Tous les peuplements forestiers, y compris les écosystèmes naturets non gérés, sont
profondément modifiés par les perturbations naturetles : les incendies, les tempêtes, [e ge[,

[a sécheresse, les pullulations d'insectes ravageurs ou simplement [a mort d'un arbre (Otto,
1998). Trois attributs caractérisent ce qu'on appelte [e régime des perturbations (Hunter,
1999 a)4:

. [a magnitude, exprimée par [e pourcentage de biomasse enlevée (dans [e cas d'une
coupe, il. s'agit de fintensité de [a coupe) ;

. [a fréquence, c'est-à-dire [a rêcurrence moyenne en un site, et [a prévisibitité ou
variance du temps moyen entre les perturbations ;

. [a tailte des perturbations et leur organisation spatiale5.
Les perturbations jouent à diffêrentes échelles de temps et d'espace et modifient [e
peuplement forestier, [a surface du sol et donc l'habitat des espèces (B[onde[, 1995).
Longtemps jugées comme un phénomène accessoire dans [es processus êcologiques, les
perturbations sont considérées maintenant comme [e moteur de [a sytvigénèse et comme un
élément essentiel du fonctionnement des êcosystèmes forestiers. Ce sont elles qui assurent
[e maintien de [a biodiversitê en jouant un rô[e sur les processus de migration et de

dispersion des espèces (Spies et TLrrner, 1999). Le biotope forestier n'est plus dans un état
d'équitibre, mais on parle de mosaïque changeante d'habitats pour qualifier l'assemblage
des phases de développement dans l'espace et [e temps o (t' aussi chapitre L, partie
3.3). lJorganisation des communautés résulte de [interaction entre [a dynamique spatio-
temporetle de [a mosaïque d'habitats et les traits de vie des espèces qui [occupent (Pickett
et a1.,1987 6).

' Voir aussi [a partie 3.3 du chapitre 1.
) 

Ce ooint est aussi abordé dans [a fiche 1.
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Le rôle des coupes sur la biodiversité doit être analysé à [a lumière de [a théorie des
perturbations (Blonde[, 1995 ; Deconchat, L999 ; Hunter, 1999 '). En effet, les coupes sont
des perturbations au sens écotogique car ettes modifient les caractéristiques de l'êcosystème
forestier : la composition arborêe, [a structure du peuplement, [a morphologie des arbres,

la disponibiLité des ressources du mitieu, [e micro-climat, ['état sanitaire du peuplement, [a

nécromasse, les micro-habitats et fêtat de surface du so[.

Les perturbations - et donc les coupes - initient des successions écologiques en entretenant
une instabititê permanente des communautés, tout du moins à l'échetle locale. De manière
générate, trois processus guident [a succession (Begon et al., 1996 ; Peterken, 7996 ,

Connell et Slatyer, 1977) : lorsque des espèces permettent à d'autres de s'instatter, grâce à

une modification de fenvironnement et une amélioration du so[, on parle de faci[itation.
Lorsque les espèces qui slnstallent au cours de [a succession empêchent d'autres espèces de

s'installer à leur place, on parte d'inhibition. 0n parle enfin de tolérance lorsque diftérentes
espèces exploitent les ressources de manière différente. Ainsi, dans [e cas de [a succession

forestière après abandon pastoral ou après coupe rase, les espèces de fin de succession

(dryades) ne peuvent pas s'installer en ptein découvert sans colonisation préatable du milieu
par des pionnières et des post-pionnières. O

3.2 Les différentes phases d'un cycle sytvigénétique
De nombreux auteurs ont modélisé [e développement d'un écosystème forestier naturel
après une forte perturbation (coupe rase, incendie) en distinguant quatre phases de
dévetoppement (Bormann et Likens, 1979 ; Spies et Franklin, 1996 ; Spies, 1997 "). À ce

modèle peut être superposé un modèle d'accumulation de biomasse (c/. figure 1 et Bormann

et Likens, 1979) l.ui aussi composê de 4 phases :

. lTnstaltation et la réorganisation du peuptement, caractérisées par l'apparition de

nouveaux semis et [a reproduction végêtative des individus blessés, à partir des organes

souterrains ; cela peut être très rapide ou prendre ptusieurs années seton [a disponibiLité
en graines et [e degré de compétition des herbacées et arbustes o ; pendant cette phase,

l'écosystème perd de l.a biomasse totale malgré une accumulation de biomasse vivante o ;
. [auto-éclaircie ou phase d'aggradation qui dure plus longtemps et se caractérise

par une canopée fermée et une forte compétition pour leau et [a lumière dans l'étage
dominant '" ; [a biomasse totate de l'écosystème continue d'augmenter pour atteindre un

maximum à ta fin de cette phase o ; [e nombre d'arbres diminue en raison de [a mortalité
naturelte tiée à l"a compétition, aux matadies et à d'autres perturbations e ;

. [a phase de transition, de durée variable o, marquée par des changements graduets

dans [a structure et [a composjtion du peuplement, qui peut durer de 100 à 1000 ans

selon [e type de forêt et l'histoire des perturbations o ; [a population d'arbres dominants
commence à décliner, remplacée par des arbres en attente dans [e sous-étage, et une

nouvelle génération d'individus slnstalle dans les trouées de [a canopée (Spies, L997 o) ; la
hauteur des arbres, leur biomasse, mais aussi [a diversité de taille et [e nombre de strates
atteignent leur maximum ; au cours de cette phase, [a biomasse totale diminue é ;

. [a phase biostatique ou homéostatique, ou encore méta-climax à base de trouées6
(Bormann et Likens, 1979 ; Peterken, 1996 ; Spies, 19976) qui est [a phase finale du cycle
et se caractérise par [a création continue de petites trouées dans [a canopée, suite à [a mort
d'un ou de quelques arbres. Ces trouées permettent [a croissance de nouveaux arbres dans

les strates inférieurese. La biomasse totale diminue puis fluctue autour de [a moyenneô.
La structure spatio-temporelle des petites perturbations crée à [êchelte du peuplement une

6 Cest aussi ce que les anglo-saxons appettent les <oLd-grovvth forests>.



mosaïque spatiale fine de différents stades qui peut persister très longtemps en l'absence

de grosses perturbations (Bormann et Likens, 7979) @. Seutes des perturbations majeures,

qui créent de plus grandes ouvertures, entraînent un retour au début du cycle.
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Figure 1. Évolution au cours du temps de ta biomasse totale d'une forêt après une coupe rase et identification
des quatre phases du cycle sytvigénétique: R= phase d'insta[lation et de réorganisation du peuplement (tiré
de Bormann F.H. et Likens G.8., 1979, avec l'autorisation de Springer Verlag).

En l'absence de perturbations majeures, [e dêveloppement de fécosystème forestier
s'accompagne d'une évotution de [a composition en essences en fonction de leur tolérance 155
à l'ombrage et de leur stratégie adaptative (Bormann et Likens, 1.979 ; Otto, L998 É) :

les espèces pionnières domjnent en début de succession car e[[es possèdent une vitesse
de croissance élevêe et sont capables d'exptoiter rapidement les ressources disponibles
(eau, lumière, nutriments) @. Les espèces dryades ont une stratégie opposée qui les rend

compétitives lorsque les condjtions sont constantes et peu variabtes (faible vitesse de

croissance, grande longévité, bonne capacité à exploiter les ressources en sjtuation de

compêtition) : e[[es sont favorisées pendant [a phase d'aggradation (Bormann et Ljkens,

1979) et atteignent l'étage dominant pendant [a phase de transition (Spies, 1997). Les

espèces post-pionnières, à stratégie intermédiaire, dominent [e milieu après [es pionnières

et avant [es dryades avec lesqueltes e[[es cohabitent pendant [a phase de transition et [a
phase biostatique (t'' 0tto (1998) pour des exemptes de dêroulement des cycles sylvicoles
et sytvigénêtiques). @

3.3 Les coupes modifient les conditions environnementales
Outre lintensité, [a taitle et [a forme des coupes, d'autres paramètres comme La topographie,
l'orientation ou [a hauteur du peuplement environnant peuvent accentuer ou rêduire [Impact
êcologique de fouverture o.

3.3.1 Impact à court terme
La coupe modifie quatre paramètres êcologiques principaux : [a lumière, [a température,
l'humidité du sol et [a disponibi[ité en nutriments (Co[[ins et aL., 7985).
Les coupes ont pour effet immédiat d'augmenter [a [umière au soI et cette augmentation
est fonction de [a taille de [a coupe et de [a hauteur du peuplement intact environnant



(Cotl.ins et a|.,7985).lJamplitude des variations de température au niveau du sol augmente
sensibtement @. Dans les petites trouées, [a température moyenne de ['air augmente et
fluctue davantage que sous couvert, mais dans les grandes coupes, ta température de lair
n'augmente pas systêmatiquement, à cause d'une augmentation du vent (CotLins ef a/.,
1985). [humidité du so[, déterminée par les prêcipitations et l'évapotranspiration, est
aussj modifiée. La diminution de l'interception et de [évapotranspiration par [e peuplement

forestier entraîne une êLêvation des prêcipitations directes au niveau du so[. @

La disparition de certajns arbres crée des vides racinaires et met à disposition de nouveltes
ressources hydriques et mjnérales. La mise en lumière et l'infiltration d'eau dans le sot
stimule ljactivité microbienneT, ce qui accélère [a vitesse de décomposition de [a matière
organique et [e turn-over des éLéments minéraux (Col"tins et oL, 1985). @

Les changements de régime thermique stimutent [a croissance et [a reproduction des
plantes herbacées tandis que l'augmentation de [êclairement, de l'humidité du sol et de

la disponibilité en nutriments favorisent [a photosynthèse et modifient l'atlocation des

ressources entre reproduction sexuée et végétative. I[ est ainsi possibte de prévoir des

schémas de réponse biotogique à [a coupe seton [e type d'espèce herbacée forestière

- vernale, tolérante à l'ombre ou sciaphile - (CoLLins et a|.,1985).
En thêorie, [a coupe devrait permettre à un ptus grand nombre d'espèces végétales de

persister puisqu'elte fait augmenter |'a quantité de ressources disponibles. Mais accroître les

ressources conduit aussi à accroître [a compétition entre espèces et, quand tes ressources

sont élevées, certaines espèces parviennent à les monopotiser et [a diversité peut diminuer
(t' encadré noL et Thomas et aL,1999).

3.3.2 Évolution des paramètres environnementaux au cours du cycle7s6 sytvigénétique
Avec [e développement du peuplement forestier et [a fermeture du couvert, on assiste
ensuite à une diminution du pH de l'horizon organo-minêral (Zobel,1989). Les types
d'humus évoluent aussi au cours de [a succession o : à [a phase d'instattation du semis,

lhumus est de type muLl (forte activité de vers de terre), puis à [a phase de croissance et
de concurrence entre les arbres (25-50 ans), iI devient de forme oligomutl pour [e Hêtre ou

moder pour fÉpicêa. Au cours de [a phase adulte ou mature, l'humus revient à une forme
mull pour le Hêtre et à une forme de transition entre [e moder et le mutl (hémimoder-

dysmuLL) pour lÉpicéa. La dynamique des formes d'humus au cours du cycle syl.vigénétique
s'accompagne d'un changement dans [a composition des vers de terre (présence ou absence

de vers épigés, anéciques ou endogês, { Arpin et al.,2000). @

3.4 Les coupes : des perturbations particulières qui modi-
fient [a diversité ligneuse

Dans [e cycte sylvigénétique, les perturbations permettent à l'écosystème de revenir à une
phase antérieure de son dévetoppement lorsqu'elles sont intenses ou de poursuivre son

dêvetoppement lorsqu'eltes sont modérées (Bormann et Likens, 1979;0tto,1998; Deconchat,

1999). C'est aussi [e cas des coupes, qui se substituent en partie aux perturbations natureltes.
Mais [a gestion forestière va plus loin en instaurant un cycle sytvicultural contrôté et orienté
en vue de répondre à des objectifs de production de bois, ce qui conduit aussi à favoriser sur
le long terme les essences <<nobtes>>, ptus rentables économiquement (Deconchat, 1999).

7 Sauf sur sol engorgé.



3.4.1 Rôte de [a taille de coupe
La tai[e de [a perturbation inftuence [a composition de [a rêgénération [igneuse et [a

vitesse de croissance des essences dans les trouées (Spies et Franktin, 1989 '"). La taille de

L'ouverture est ['une des principates hypothèses du modèLe conceptuel baptisé <<gap model>>

ou modèle des trouêes o : selon ce modète, les espèces intotêrantes à fombre dominent
dans des grandes trouées alors que ce sont les espèces tolêrantes à fombrage qui dominent
dans les petites trouêes (voir tabteau 5 et cf. McClure et Lee, 1993 ; Guégan, 2000 o pour

des exemples allant dans ce sens o) @. Lertzman (1992) trouve des résuttats contraires à

cette prédiction, c'est-à-dire que [a composition de [a rêgénération ne dépend pas de [a

taitte de [a trouée. Les coupes rases peuvent néanmoins accueillir dans certains cas une
gamme d'essences plus large que les coupes sétectives (Spies et Franklin, 1989 o). Bormann

et Likens (1979) énumèrent [es diffêrentes stratêgies mises en æuvre par les espèces en

fonction d'un gradient de taitle de trouée (t' figure 4.10 p.132 dans Bormann et Likens,

7e7e) :

>croissance latérale par les arbres alentours dominants, co-dominants ou dominês de tous
types (pionniers, post-pionniers, dryades) : c'est [e processus dominant dans les trouées
inférieures à 50 m2 ;
>développement de semis ou de préexistants de plus de L0 ans d'essences sciaphites: ce

processus concerne les trouées de plus de 50 m2 ;
> développement de nouveaux semis ou préexistants de moins de 10 ans d'essences
post-pionnières: pour que ces espèces deviennent dominantes, les trouêes doivent être
supérieures à 150 m2 ;
> dêve[oppement de nouveaux semis et de rejets d'espèces pionnières : pour que ces espèces

deviennent dominantes, les trouées doivent être supérieures à 400 m2 et s'accompagner de
perturbations du sol;
@

Ainsi, après une coupe de faible intensitê ou slu une petite surface (éclaircie ou petite
trouêe), les ressources libêrées sont jmmédiatement et localement réutitisées par [e
peuplement forestier en ptace, d'où une accéLération du rycle sylvigénétique au profit des

espèces tolérantes à fombrage (tabteau5). Au contraire, une coupe de forte intensité, telte
une coupe rase sur une grande surface, crêe des trouêes où les ressources ne pourront pas

être reprises par [e peuplement, qui a localement disparu. Les jeunes semis sont mis en

compétition avec des espèces pionnières, d'où un retour en arrière dans [e cycle, voire un

retour au début de cycte en cas de très forte perturbation (tab[eaus). @

3.4.2 Rôle du régime de perturbations imposé par la sytviculture
Plusieurs composantes du régime des perturbations éloignent tes forêts gêrées d'un régime
de perturbations naturelles (Hansen et aL., 1991.; DesGranges et Rondeau, 1993 ; McCarthy

et Burgman, 1995 ; Niemelâ, 1999 o).

Tout d'abord, [a fréquence des coupes fortes est plus élevée (DesGranges et Rondeau,

1993): en général, [e cycte est stoppê vers [a fin de [a phase d'auto-éclaircie par une

coupe de régénération avant que faccroissement courant en votume ne devienne infêrieur
à faccroissement moyen annuel o. En raison du raccourcissement du cycle sylvigénétique,
certaines caractéristiques des forêts âgêes ne peuvent donc être reproduites au niveau du
paysage (Spies, 1997; Niemetâ, 1999).
De p[us, [a phase d'instattation est raccourcie par un contrôte de la rêgénération (coupe

d'ensemencement ou plantation) accompagné d'un travail du sol et/ou d'un contrôle de la
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végétation concurrente, ce qui permet de maximiser les ressources pour les jeunes semis
(Spies, 1997). Les travaux ultérieurs de dêgagements et de dépressages permettent aussi

de contrôler [a composition de [a régénêration et conduisent à suivre des trajectoires de

succession distinctes des trajectoires naturetles s. Les phases initiales et terminates des

cycles sont ainsi limitées dans [e temps et dans fespace. Par exempte, pour maintenir
une chênaie en zone de plaine, [a sylviculture accêlère [a succession en dêbut de cycle
en éliminant les espèces pionnières et ralentit, voire stoppe [a succession en fin de cycle
sylvicuttural en empêchant [a dominance du Hêtre (Rameau, 1987). @

3.4.3 Conclusions
Les coupes ont donc des effets directs sur [a diversité en essences forestières @ : etles

limitent [a part des peuptements constitués en majorité d'espèces pionnières (lorsque

lessence objectif n'est pas une essence pionnière) et de surcroît [a ptace des peuplements

constitués majoritairement de dryades lorsque fessence objectif est une post-pionnière
comme [e Chêne sessite. Nous verrons plus tard en quoi [e choix du mode de traitement a

des effets à long terme sur [a ptace respective des essences au niveau des paysages (c/.

E 6.3.1.1 et 6.3.2.1). O

4 Rôle des coupes
Dans cette partie, nous analyserons pour chaque groupe taxinomique [impact des coupes

sur [a biodiversitê en fonction de leur taille et de leur intensité en distinguant dans [a

mesure du possible [es effets à court terme (quetques années après [a coupe) et à long terme
(ensemble ou partie du cycle sytvicutturat ou sylvigénétique). Nous considérerons d'abord

158 fimpact des coupes de régénération sur de grandes surfaces8, qui sont des perturbations
fortes. Nous comparerons deux modes de régénération : coupes rases et coupes progressives

et aborderons [e cas particu[ier de [a coupe rase suivie de plantation. Les coupes rases ou
progressives dont i[ s'agit ici concernent au moins t ha ; les successions analysées pourront
être des successions après perturbation naturelle. Nous aborderons ensuite [e cas des petites
perturbations que sont les travaux et coupes d'amélioration - êctaircies, dépressages -
ainsi que les coupes de régénération par petites trouêes (< 0,15 ha). En effet, beaucoup
de références analysent fimpact de petites trouées dans le peuplement, qui correspond au

modèle de régénération en forêts primaires ou subnaturelles@. Nous aborderons dans cette
sous-partie [e lien entre intensité de féclaircie et biodiversité à travers [e pourcentage de

surlace terrière enlevé, avec parfois un gradient d'intensité qui peut dêborder sur La coupe
fortee, de même que nous serons amenés parfois à intégrer, dans [a partie sur leffet du

mode de régénération, un gradient de coupe comprenant en plus des coupes rases et des

coupes progressives, [a coupe de régénération par trouée et féclajrcie sélective. Ensuite,
nous êvoquerons pour l'ensemble des groupes taxinomiques le lien entre [a frêquence des

coupes et biodiversité, avant de concture sur les points les plus importants et de proposer

des recommandations de gestion.

4.7 Réponse de [a végétation du sous-bois
Dans cette parLie, nous abordons uniquement [a rêponse à court terme des Phanêrogames et
Ptéridophytes. Le cas des Bryophytes est évoquê dans fencadrê n"2. @

8 La limite de taille entre petite et grande perturbation est déticate à fixer car elte dêpend de nombreux facteurs, en
particulier des taxons êtudiês: selon [e cas. des coupes entre 0,15 et t ha seront affectées à [a catêgorie des petites ou
des grandes perturbations.
e Lorsque ptusieurs modalités d'éclaircie sont comparées, fune d'e[[es est souvent une éclaircie forte entevant 60 à 800/o

du oeuolement.



4.t.7 Rôle à court terme des perturbations majeures

4.7.!.7 Évohtion de l'abondance, de [a richesse et de La composition
Après une éventuelte phase de déclin pendant les deux premières années, [e recouvrement
et [a biomasse totale de [a végétation du sous-bois augmentent fortement (Halpern et
Spies, 1995 ; Roberts et Zhu, 2002 ; cf. figure 2). En para[[è[e, [a richesse spêcifique totate
augmente également et atteindrait un maximum une vingtaine d'années après [a coupe
(LindhoLm et Vasander, 1987 ; Schoonmaker et McKee, 1988 ; Halpern et Spies, 1995). @
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Figure 2. Évotution de la diversité dans deux bassins-versants (<Watershed 1 et 3>) : (a) recouvrement
au sol du peuplement forestier (moyenne et intervatte de confiance) ; (b) richesse spécifique moyenne par
ptacette ; (c) richesse spécifique totale par bassin-versant; (d) diversité spécifique au niveau du bassin-
versant selon l'indice de Hi[l Nr. Le temps t=0 représente [a date de [a coupe nse (tiré de Halpern et Spies,
1995).

En termes de composition par groupes écologiques, l'abondance et la richesse spécifique
des espèces non-forestières augmentent rapidement pendant [es deux premières
années (c/. figure 3) ; ces espèces dominent rapidement [e milieu, mais jamais très
longtemps (Deconchat, 1999 o). En para[[è[e, t'abondance et [a richesse des espèces
forestières diminue plus ou moins fortement puis augmente à nouveau (Halpern et
Spies, 1995; Deconchat, 1999 o). O

Par [a suite, avec [a fermeture du couvert forestier, de nouveaux rapports de compétition
entre espèces s'êtabtissent et les communautés se modifient même si [e recouvrement au

sol de [a végétation peut conserver les traces de l'ouverture pendant 1.2 à t6 ans après [a

fermeture (Thomas et a|.,1.999 s). La diminution progressive au bout de 25 ans de [a diversité
coincide avec [e retour de [a prépondérance des espèces forestières dans [a communauté
(c/. figure 3). Mais 40 ans après l.a coupe et en l'absence d'éctaircie, Schoonmaker et McKee

(1988) observent un retour à une faible diversité.

a. Understory tree cover b. Species richness/plot

c. Total soecies richness d. Species heterogeneity



a. Cover (WS1) b. Cover (WS3)

c. Species richness/plot (WS'l) d. Species richnesdplot (WS3)
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Figure 3. Contributions respectives sur chaque bassin-versant (WS1 et WS3) des espèces forestières (residuat
species) et non-forestières (invading species) au recouwement au sot (a, b), à [a richesse spécifique totale
par placette (c 41, a [a richesse spêciffque totale par bassin-versant (e 0, à la diversité totate par bassln-
versant selon l'indice de Hitt N, (9, h) (tiré de Hatpern et Spies, 1995).

4.7.7.2 Mécanismes

Les zones perturbées par ta coupe peuvent être recotonisées selon différentes stratégies
(Hughes et Fahey, 1991 o) : (1) recolonisation de l'extérieur par l'arrivée de graines

issues de zones non perturbêes, (2) germination par [a banque de graines du soL ou (3)
rêinstallation par développement et multiptication vêgêtative des individus proches ayant
suryécu, une espèce pouvant adopter simultanément ptusieurs stratégies. Hughes et Fahey
(1991) distinguent trois groupes d'espèces ayant des rêponses différentes à [a coupe : les

e. ïotal species richness (WS'l ) f. Total species richness (WS3)

g. Speciês heterogeneity (WS1) h. Species heterogeneity (WS3)



deux premiers groupes coïncident avec celui des espèces forestières et [e troisième avec

celui des espèces non-forestières :

. [e premier groupe correspond aux espèces dominantes dans les zones non perturbêes

mais qui rêpondent peu à l'augmentation soudaine des ressources. Après une coupe rase,

[eurs populations demeurent stables, même si certaines espèces peuvent subir un déclin ;
@

. [e second groupe contient des espèces compétitrices, qui se maintiennent à un niveau

d'abondance modéré ou faible sous couvert forestier et sont capables de répondre de

manière forte à [augmentation des ressources. Ces espèces se maintiennent en sous-bois par

muttiptication végétative. Le niveau de reproduction par voie sexuée augmente fortement
à [a suite de [a coupe et l'espèce colonise [e mifieu par dispersion de graines en plus de [a

multiplication végétative ;
. [e troisième groupe est celui des espèces rudérales, hêliophiles, nitrophites, préférant

les sols nus et qui sont absentes sous couvert forestier : leur colonisation dans [e milieu
perturbé est favorisêe par l'augmentation des ressources ([umière, eau et nutriments) et
s'effectue par germination des graines stockêes dans [e sol ou récemment dispersées.

Rapidement, les individus nouveltement instaltés produisent une grande quantitê de graines

dont [a dissémination permet de coloniser de nouveaux sites. O

Encadré n"1. Cas des espèces végétales envahissantes très compétitives

Dans certains cas, en particutier quand les ressources dans [e milieu ne sont pas limitantes,
l'évolution de [a diversitê floristique après une coupe est moins guidée par [a fermeture du

couvert de [a strate arborée que par l'envahissement ptus ou moins npide d'une Phanérogame ou

d'une Ptêridophyte très recouvrante, comme [a Ronce, [a Fougère aigle, [a Molinie ou [a Caltune

(Mitchetl. et Kirby, 1989 ; Hughes et Fahey, 1991 ; Spies, 1997 ; Grime, 2001 ; Deconchat et
Balent, 2001b"). Ces espèces peuvent devenir si recouvrantes qu'ettes limitent [e développement
d'autres herbacéesÈ et empêchent même [a germination des semjs ligneux (cas du Framboisier et
de t'Épilobe en épi dans t'étage montagnard). 0n assiste alors à une augmentation de la bjomasse

de ta communautê accompagnée d'une baisse de sa richesse et de sa diversitê spêcifiquess.

4.1.2 Rôte du mode de régénération

4.7.2.1 Régénération par coupes progressives ou par coupe rase

En distinguant les espèces forestières et non-forestières, les réponses à court terme de [a

vêgétation du sous-bois aux modatités de coupe de régénération peuvent être regroupées

selon cinq hypothèseslo dont deux concernent les non-forestières et trois les forestières :

.l'abondance et/ou la richesse des espèces non-forestières augmente(nt) après ta

coupe et l'augmentation est ptus forte dans les coupes tases gue dans les coupes
partielles (Kirby, 1990 ; Hannerz et Hanetl, 1997 ; Battles et a|.,2001). La coupe rase qui

a un impact plus fort sur les facteurs environnementaux que les autres coupes entraîne une

modification plus marquée de [a composition floristique avec plus d'espèces héliophites et
nitrophites que les coupes partietles, alors que dans un système de rêgénération naturelte par

coupes progressives, les semenciers restants créent une mosaique de conditions d'éclajrement
et d'humidité du sol qui évite la période habituelle d'explosion de la végêtation en début de

rycle ". Kirby (1990) observe ainsi que [a richesse spécifique moyenne des espèces du sous-

bois ayant une valeur indicatrice élevée pour [a lumière (L > 8 soit station très ensoleillée)
augmente depuis le peuptement témoin (0,5), [a coupe partielle laissant 60% de couvert
(3,3), [a coupe par petite trouêe de 0,1 à 0,25 ha laissant 'J.Zolo de couvert (4,5) et enfin [a
10Nous avons métangé tes deux indices d'abondance et de richesse spécifique car d'une part les publications ne mention-
nent pas toujours les résuttats pour chaque indice et d'autre part [e nombre d'hypothèses possibles nuirait à [a clarté de

[a synthèse.
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coupe rase sur 2,6 ha (7,7). De [a même manière, [e nombre moyen d'espèces demandant
des sots riches en azote (N>8) augmente fortement depuis [e témoin à la coupe rase, mais

['écart entre coupe par trouée et coupe rase est faibte.

- l'abondance et/ou la richesse des espèces non-forestières augmente(nt) après ta
coupe mais l'augmentation ne dépend pas de [a taille et/ou de l'intensité de [a coupe
de régénération (North et a|.,7996); ces travaux indiquent que la coupe rase ne contient
pas d'espèces non-forestières originales par rapport à [a coupe progressive ;

- l'abondance et/ou la richesse spécifique des espèces forestières diminue(nt) après
la coupe et la baisse est plus forte dans les coupes rases par rapport aux coupes
partieltes (Hannerz et Hane[[, 1997 ; Roberts et Zhu, 2002a). Le maintien d'arbres adultes
dans [a parcelle permettrait donc au groupe des espèces forestières de moins décliner par

rapport à une coupe rase. En effet, [a principale caractéristique des espèces de fin de cycle
est leur tolérance à l'ombrage et leur sensibilité au stress hydriqueo, ators que les espèces

de début de succession résisteraient mieux au stress hydrique. Le système de régénération
par coupes progressives correspond à un niveau de perturbation intermédiaire et serait donc
plus favorabte aux espèces forestières (Hannerz et Hane[[, 1997o). Par aitleurs, les coupes
progressives préserveraient mieux que [a coupe rase les espèces les plus sciaphiles et les
ptus mésophiles (Hannerz et Hanett, 1997). Après [a coupe rase, on assiste sur certains
sols très engorgés à une augmentation de [a durée d'engorgement au printempsll suivie par

une sécheresse estivale marquêe : les espèces hygrophiles trouveraient donc des conditions
moins favorables après une coupe rase.@. Hannerz et Hanell (1997) indiquent que La

coupe partielle serait particulièrement intêressante dans les stations fraîches à engorgées,

susceptibles d'héberger un grand nombre d'espèces mêsophites et hygrophiles. I[ s'agit
d'ailteurs de milieux où [a rêgénêration forestière après coupe rase est difficiLe;
. l'abondance et/ou [a richesse spécifique des espèces forestières ne diminue(nt) pas

ou seutement de manière éphémère après la coupe et les variations ne dépend(ent)
pas de la taille ou de l'intensité de ta coupe de régénération (Halpern et Spies, 1995 ;
Brunet et al., 7996; Battles et aL, 2007 è) ;
. l'abondance et/ou la richesse spécifique des espèces forestières augmente(nt) dans
les coupes partielles et diminue(nt) dans les coupes rases (Kirby, 1990) ; cette étude
montre quatre ans après les coupes que [a richesse spécifique totate augmente plus dans les

coupes par trouées que dans les coupes rases et que cet écart est lié à une augmentation
plus élevée du nombre d'espèces tolérantes au stress (type S de Grime) alors que les espèces

rudérales R et les compétitrices C augmentent dans les mêmes proportions.

Dans un certain nombre d'études (Metzger et Schultz, 1984 ; Battles et o1.,2001.), l'approche
ne permet pas de caractêriser clairement [a réponse des groupes d'espèces aux modatités
de [a coupe car fanalyse porte sur [a proportion des groupes d'espèces dans [a communauté
floristique et non sur ['abondance et [a richesse spécifique absolue de ces groupes. @

Si des différences existent à court terme entre modalitês de régênération, [a question
essentietle est lImpact à plus long terme du mode de rêgénération sur les communautés
floristiques. Une forte perturbation favorise [es espèces non-forestières pendant quetques

années (Roberts et Zhu, 2002 e) mais la fermeture du couvert avec [e développement du
peuplement forestier entraîne à terme leur disparition, même si eltes peuvent survivre quelques

années dans les zones moins fermêes et dans [a banque de graines du soL (Spies, 1997). Le

mode de régénération peut d'aitteurs jouer un rôle décalê dans [e temps sur [a composition
de la strate herbacée au travers de [a banque de graines qui se dévetoppera après |.a phase

d'auto-éclaircie, au moment de [a rêouverture du peuplement (Halpern et al., 7999).

" ft non pas a une remontêe de nappe, comme on [e dit souvent à tort I



Mais globalement, [a survie à long terme des espèces non-forestières n'est pas menacée par

la gestion forestière actuelte, sauf si les milieux ouverts extra-forestiers et/ou [a part des

zones ouvertes favorables en forêt sont insuffisants ou se réduisent dans [e temps et dans

fespace (Peterken et Francis, 1999; Molnar, 1998; cT.4.5). En revanche, [e cas des espèces

forestières dêfavorisées par [a coupe paraît beaucoup plus préoccupant: leur retour dans [e

milieu estfonction du pourcentage d'individus étiminés par [a coupe, du niveau de tolérance
à [ouverture de lespèce et des capacités de recolonisation de [espèce. Schoonmaker et
McKee (1988) observent que les espèces de fin de cycle - qui représentent 99% du

recouvrement dans les vieux peuplements - sont pratiquement êliminées à [a suite de [a

perturbation, mais reprêsentent 40% du recouvrement 5 ans après [a coupe, 66% au bout de

L0 ans,83o/o au boutde 20 ans età nouveau 97oloà40 ans @. Halpern etSpies (1995) vont
dans [e même sens mais en s'appuyant sur une approche diachronique : [e nombre d'espèces

définitivement disparues au bout de 25 ans est Hmité, mais non négligeable (9 à 13% des

espèces forestières présentes à l'origine). Cependant, parmi les espèces qui disparaissent,

les auteurs jugent que [a plupart sont capabtes de coloniser ultérieurement [e mitieu. Brewer

(1980) observe que les communautés ne sont pas encore revenues à leur êtat initial 150

ans après [a coupe. Pour Metzger et Schultz (1,984), malgré des différences importantes de

diversité floristique entre modalités de régénération 4 à 5 ans après [a première coupel2,

les caractéristiques des communautês sont assez sembLables au bout de 50 ans-richesse
spécifique, diversité spêcifique, composition -et peu différentes du peuplement témoin@.
Nous verrons plus loin dans quelle mesure les capacités de dispersion des espèces et de

stockage dans [a banque de graines du sol interagissent avec l'intensité, [a tailte et aussi

la fréquence des perturbations pour limiter ou permettre [a recolonisation des espèces

Gf. 9 qlt.t et 4.1.5) et si ceta entraîne une succession particulière des communautés

floristiques au cours du cycle sylvigénétique et sylvicole (cf. E 4.1.6).

4.7.2.2 Régénération artifi cielle ou régénération naturetle
La régénération artificie[le est une pratique qui est susceptibte d'avoir le plus fort impact sur

[a diversité au niveau des paysages car e[[e peut créer de nouveaux types de peuptements

constitués d'espèces exotiques ou de variétês améliorées. Les questions retatives au travail
du sol avant [a plantation ne sont abordées ici. Nous évoquons simplement les modifications
liées au changement d'essences. @

Le probtème souvent épineux et controversê est [e remptacement d'une essence indigène par

une essence exotique. Dans certains cas pourtant, on souhaite avant tout réparer les excès

du passé, tels que lexploitation abusive ou un taittis à courte rotation qui a appauvri [e

sot. [alternative à [a plantation est [e semis direct de graines, mais malheureusement cette
pratique n'est pas souvent opérationne[[e (Mitchel.t et Kirby, 1989). lJune des solutions pour

maintenir la diversité vêgêtale13 est de garder [e peuplement assez ouvert en diminuant
les densités de ptantations et en pratiquant des éctaircies précoces et régulières (Wal.ker

et al., 1,986; Chevatier et ol., 2001). Lust et oL (1998) indiquent que les plantations très

homogènes de Pins sytvestres ont tendance à devenir ptus hêtérogènes et plus mélangées

en vieillissant. Lust et al. (7998), Halpern et Spies (1995)'" se prononcent en faveur d'un

allongement des rotations dans les plantations, pour permettre finstaltation durable de

ligneux et d'arbustes feuittus et donc une amélioration de [a diversité.

1? Rappelons qu'iI s'agit [à aussi de vateurs relatives et non de valeurs absolues.
13 Le problème est [e même dans les réqénérations naturelles.
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4.1.3 Rô[e des éclaircies et des coupes de régénéntion par petites trouées

4.7.3.7 Abondance et floraison
Uabondance et le recouvrement de la végétation du sous-bois n'augmente qu'à partir
d'un certain seuil d'éclaircie, puisque certains auteurs trouvent que l'éclaircie entraîne
une étévation du recouvrement et de [a biomasse de [a végétation (Moore et Vankat, 1986;
Thomas et aL, 7999 o) alors que d'autres indiquent que féclaircie n'a pas effet (Cotlins et
Pickett, 1987 o) ; Cotlins et Pickett (1987) montrent ainsi que [a crêation de petites trouêes
d'un à cinq arbres n'a aucun effet sur la quantitê de lumière, l'humidité ou [a température au
niveau du soI et n'entraîne aucun changement du recouvrement du sous-bois au cours des

4 années après [a coupe. Selon Wa[ker et al. (1986), [a biomasse végétate du sous-bois est
tiée nêgativement à [a biomasse ligneuse sur pied @ . Une étude menée sur près de 700
retevés répartis en Suède indique que [a plupart des espèces qui réagissent à [a coupe par
une augmentation d'abondance ne répondent qu'à partir d'un seuiI de prétèvement êga[ à
80% du votume sur pied (Bergstedt et Mitberg, 2001) @.
En revanche, l'éclaircie favorise ta floraison des espèces forestières présentes (Mitchetl.
et Kirby, 1989). dÔ

4.7.3.2 Richesse spécifique et composition
La plupart des auteurs s'accordent pour affirmer que l'éctaircie n'entraîne aucune
colonisation par les non-forestières (Moore et Vankat, 7986 , Collins et Pickett, 7987 ;
Gotdblum, 1997).
En revanche, la richesse en espèces forestières n'augmente gu'à partir d'un certain
seuil d'éclaircie, puisque certajns auteurs observent que [a richesse spécifique des espèces

t6h forestières n'augmente pas ou très peu après l'éclaircie (Moore et Vankat, 1986 ; Collins et
Pickett, 1987 o) alors que d'autres trouvent que [a richesse spécifique en espèces forestières
augmente de manière significative après l'éclaircie (Bormann et Likens, 1979 ; Kirby,7990 ;
Brunet et ol., 1996; Thomas et aL., 1999 o). Le seuil d'ouverture du peuplement à partir
duquel [a richesse spécifique êvolue sensiblement semble être assez él.evé. NihLgard (1970)
observe dans trojs peuplements d'Épicéa de densité variable dont [e recouvrement varie de

50% à 80% que l'abondance retative des espèces varie mais que ta composition change peu.
McComb et Noble (1982) montrent aussi qu'une réduction de 70% de [a surface terrière,
pourtant forte, ne provoque qu'une faible augmentation du nombre d'espèces.
Cependant, ['augmentation du nombre d'espèces pourrait dépendre de l'échelle d'analyse @.
Goldblum (1997) signale que [a densitê, [e recouvrement et [a richesse spécifique des

espèces sont ptus élevés dans les trouées allant de 5 à 130 mz que dans [e peuplement
intact. Mais aucune espèce n'est trouvée exctusivement dans [es trouées, ce qui signifie que

les trouêes ont simplement une plus forte concentration en espèces forestières. De plus, i[ y
a peu de différences de composition du tapis vêgêtaL entre les trouées et les zones intactes
@. Ainsi les petites trouées pourraient être considérées comme des <hot spot> pour [a

reproduction des espèces, à savoir un lieu de production et de dispersion des graines qui
servent à maintenir l'espèce dans [a strate basse sous [e couvert forestier (MitcheLL et Kirby,
1989; GoLdblum, 1997) @. Sur ce point, les espèces dispersées par les animaux auraient
peut-être un avantage pour coloniser après une éclaircie ou une coupe par bouquets par
rapport aux espèces anêmochores, car les capacités de dispersion des anêmochores sont
limitées par [a faibte circulation du vent dans [e sous-bois. @

@



4.7.3.3 Synthèse

En rêsumê, une éclaircie modérée, Cest-à-dire une faibte diminution de [a surFace terrière,
entraîne simplement une augmentation du recouvrement et de [a floraison de [a strate
herbacée, alors qu'une éclaircie plus forte entraîne en plus une augmentation locale de [a
richesse spécifique O. Cependant, [a réponse de [a richesse floristique à fêclaircie n'est
pas forcément monotone: selon l'hypothèse de [a perturbation intermédiaire, un niveau
intermédiaire de perturbation entretiendrait un niveau maximal de diversité (Reader et aL,
7991 o, c/. partie 3.3 du chapitre 1). Par ailleurs, [a nature de l'éclaircie a sans doute un

rôle aussi important que son intensité pour définir les modifications du régime de radiation
dans [e peuplement.

4.t.4 Rôle des perturbations au niveau du sol et des conditions sta-
tionne[[es
Dans les coupes d'éctaircie comme dans les coupes de régénération, de nombreux auteurs
soulignent que les perturbations du sol liêes à l'exploitation ont probablement plus

d'impact sur les changements de végêtation que le type de coupe de régénération (Co[[ins

et Pickett, 1987 ; Kirby, 1990 ; Hughes et Fahey, 1991 ; Halpern et Spies, 1995 ; Brunet et aL,

1996 ; Deconchat et Balent, 2001b o). Les modifications engendrêes par lexptoitation - chute

des arbres, passage des engins forestiers, destruction de [a végétation au soL - crêent des

perturbations au niveau du so[, libèrent des ressources - eau, lumière, nutriments - et
induisent une forte hétérogénéité spatiale (c/. fiche 5). STt y a seulement ouverture du

peuptement, les variations de composition et de diversitê sont peu importantes mais si des

perturbations au niveau du sol s'ajoutent à l'ouverture, les changements de [a composition
floristique sont plus marqués et les espèces non-forestières peuvent devenir dominantes $5
(McComb et Noble, 1982 ; Hughes et Fahey, 199'J. ; Battles et al., 2007; Deconchat et
Balent, 2001 ; Roberts et Zhu, 2002b 'f). O
[impact des coupes sur [a diversitê floristique dépend aussi des conditions stationnetles : bilan
hydrique, niveau trophique, régimes radiatif et thermique (McComb et Noble, 1982 ; MitcheLl

et Kirby,1989 "'). Tyter (1989) précise ainsi que [a retation entre [a richesse spécifique de [a

végêtation du sous-bois et [e recouvrement des strates arborée et arbustive est fonction du

pH du sol (t' figure 4). Tyl.er (1989) fournit aussi des graphes de réponse du recouvrement de

chaque espèce en fonction du pH et du recouvrement des strates supêrieures.

oh
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Figure 4. Isoctines de [a richesse spécifique
des placettes étudiées (500 m'z) et posi-
tion des sites étudlés en fonction du
recouvrement des strates arborée et
arbustive et du pH KCt du sot (tiré de Tyter,
1989, avec l'accord de Elsevier Science).
La richesse spécifique est lnsenslble au

recouvrement pour des pH inférieurs à

3,5 (voire répond positivement au recou-
wement), alors que pour les pH supérieurs
à 3,7, ta rlchesse spécifique diminue avec
[e recouwemenl



4.7.5 Rôte de la banque de graines du sol et des vitesses de
dispersion des espèces forestières dans [a recolonisation après coupe
Les coupes rases n'ont pas |.e même impact, à court terme, sur [a diversitê floristique que

l'êclaircie ou les coupes par petites trouées. À long terme, les différences peuvent être

accentuées par [a difficutté pour certaines espèces à recoloniser Le miLieu. À ce niveau, les

modes de dissémination et le stockage des graines dans [e sol jouent un rôle capita[ pour

ce groupe taxinomique.
La composition de l'a banque de graines du sol d'un peuplement forestier fermé est souvent

différente de [a végétation présente @. Kjettsson (1992) signalent dans des stations
neutrophites et mésophiles que les espèces anémochores sont majoritaires dans [a banque

de graines du sol (50-60o/o), ators que les espèces présentes dans [a strate herbacée sont
principalement zoochores (30-55%). @

Puisque [a banque de graines du sol dans un peuplement fermé contient très peu d'espèces

strictement forestières, celles-ci dépendent d'une recolonisation par [extêrieur de [a parcelle

ou à partir d'individus ayant survécu à [a coupe (Kjettsson, 1.992 ê). Au contraire, les sots

forestiers contiennent en généra[ de grandes quantités de graines d'espèces des phases

initiales, qui possèdent une durée de vie plus importante (Granstrom, 1982 o).

Par ai[[eurs, de nombreux auteurs insistent sur les faibtes capacités de dispersion des espèces

forestières (Matl.ack, 7994 , Brunet et von Oheimb, 1998 o) : [a vitesse de recolonisation
des espèces forestières non ligneuses ne dépasse pas 1 m par an O. De plus, les forêts de

seconde génération sont en général plus pauvres que les forêts primaires sur les mêmes

stations (Duffo et Meier, 1992 o), ce qui signifie que [a réinstaltation d'une flore forestière
peut prendre beaucoup de temps. @

166 Une étude dans des forêts suédoises évalue les vitesses de colonisation des espèces

forestières à partir de transects depuis des bois anciens vers des bois nouveaux (Brunet
et von 0heimb, 1998) : [a hste des espèces classêes par ordre de vitesse décroissante
est donnée à titre indicatif car p[usieurs de ces espèces sont communes dans nos forêts
françaises (c/. tabLeau).
La faible capacité de colonisation des espèces forestières limiterait leur aptitude à se

rêinstaller après une coupe qui a réduit leur abondance ou les a fait disparaître. Toutefois,
d'autres travaux modèrent ces conclusions assez alarmistes concernant les faibtes capacités
de dispersion des espèces forestières.
Tout d'abord, [a vitesse de recotonisation n'est un facteur [imitant que pour les espèces très
sensibles à [a coupe rase, qui disparaîtront entièrement de [a zone coupée. Les vitesses de

colonisation fournies ci-dessus (tabl.eaul) font référence à d'anciens milieux agricoles dans

lesquels ces espèces sont totatement absentes (Mattack, 1994a t Matlack, 1994b ; Brunet
et von 0heimb, 1998 o).

Ensuite, dans [e cas de boisement de terres agricoles, [a vitesse de dispersion de certaines
espèces forestières est [imitêe aussi par les propriétés chimiques du so[, notamment [a teneur
en phosphates, qui fait obstacle à la colonisation des espèces forestières anciennes. o'

Dans un contexte forestier, Ruben et al. (1.999) trouvent des résultats o pioi moins prêoc-

cupants. Ils situent |.a durée de recolonisation des espèces sensiblesla entre 0,8 et 2 m par

an. @

Enfin, les estimations des vitesses de cotonisation des espèces forestières sont contestées
par certains auteurs : d'une part, de très nombreuses espèces ont des capacités de dispersion
très limitées, y compris des espèces non strictement forestières et d'autre part, ces espèces

se dispersent si lentement que les mécanismes de dispersion des espèces sont difficiles à

1a I[ peut s'agir simplement d'une recolonisation partiette parce que les auteurs ne peuvent pas savoir si fespèce a
totalement disparu du mitieu après [a coupe (te point de départ est 25 ans après [a coupe).



Lothyrus niger 1,00 Pulmonoia obscura 0,39 Dentoia bulbifera 0,22

EIymus caninus o,94 Dryopteis carthusiana 0,38 Gagea spathacea 0,22

Rubus saxatilis 0,79 Mercuialis perennis 0,36 Lanium galeobdolon 0,22

B ra chyp o di u n sy Iv oti c u m 0,77 Listera ovata o,34 Veronica montona 0,2r

Hedera helix 0,72 Moianthemum bifoLium 0,33 Anemone nemorosa 0,20

Epipactis helleboine 0,67 Pais quadrifolia 0,33 Golium odoratum 0,20

Scrophulaia nodosa 0.58 Polygonatum

verticillatum
0,33 Hepatica nobilis 0,79

P o Iy g o n atu m m u ltiflo ru m 0,56 Corex sylvatica 0,30 Dryopteis Jilix-nas 0,18

Viola mirabîlis 0,53 Stachys sylvatica 0,30 Adeo spicata 0,15

Festuca gigantea 0.51 Convallaia moialis 0,28 Canpanula latifolia 0,13

Poa nemoralis 0,47 Ficaia vema 0,28 Stellario nemorum 0,72

Stellaia holostea 0,46 Lathyrus vemus 0,26 Anemone rqnunculoides 0,1.1

Vi ola ri vi ni a n a/ rei ch en b achi a n a o,44 Melica unîflora 0,26 Circea intermedia 0,04

Circea Iutetiana 0,43 1xoLis acetoseLla 0,26 Carex digitato 0,00

Adoxo moschatellina 0,42 Athyium Jilix-femina o,25 Gymnocarpium dryopteis 0,00

Melica nutans 0,42 Corydalis intermedia 0,25

0,40 Gogea lutea 0,25

identifier c. I[ est probable que de nombreuses espèces à faibte capacité de dispersion ont
été soumises au cours de [Hotocène - et restent soumises - à des épisodes très occasionnels

de dispersion sur de grandes distances o. O

Tableau 1. Vitesse de colonisation (en m/an) de quelques espèces forestières ctassées dans un ordre
décroissant (extnit de Brunet et von 0heimb, 1998).

4.7.6 Évotution au cours du cycle sytvigénétique ou sytvicole
Les études analysées précédemment portent sur une durée courte, infêrieure à 20 ans. Mais

quelte est l'évolution de [a richesse spécifique de [a végétation du sous-bois sur l'ensembte
ou sur une partie importante du cycle ? @ Combien de temps les espèces forestières
mettent-etles pour revenir dans [e milieu ? Existe-t-il des espèces caractéristiques des

différentes phases du cycle, notamment des phases terminales ? @

4.!.6.7 Évotution de la richesse spécifique
[évolution de la vêgêtation du sous-bois est contrôtée par les modalités de régénération
ligneuse, [es caractéristiques du so[, [e microclimat, les perturbations passées et [a

compêtition pour [a lumière, les nutriments et [eau. Le scénario général proposê par

Brown et Southwood (1987) est confirmé par de nombreuses études (Zobet, 1989'r) :

la richesse spêcifique de [a flore diminue avec [a durée depuis [a dernière coupe rase.

Pourtant, selon Bormann et Likens (1979), l'évolution de [a richesse spécifique n'est pas

aussi monotonels: e[[e est maximale peu de temps après [a perturbation initiale (Bormann et
Likens, 1979 ; Schoonmaker et McKee, 1988 o), puis passe par un minimum au milieu de [a
phase d'aggradation (Bormann et Likens, 1979 6), pour remonter à un niveau intermédiaire
dans [a phase biostatique (Bormann et Likens, 1979). Le maximum de richesse spécifique
apparaît généralement dans, un stade jntermédiaire jeune, car de nombreuses espèces ont
eu suffisamment de temps pour coloniser [e milieu, mais pas encore assez de temps pour
tutt ragit d" tu ri.tos" spécifique locate estimée à partir de ptacettes de 1 m'?.
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que certaines dominent nettement les autres espèces. Le minimum de richesse spécifique

correspond à [a baisse de luminosité et de l'humidité du sol et à l'augmentation de [a litière.
En fin de cycle, [a remontée de richesse spécifique est Hée à fouverture du peuplement par

des perturbations endogènes de petite taille qui permettent [a réinstallation d'espèces.

À t'échel.Le du peuptement ou du massif, [a richesse dans [a phase biostatique est équivalente
à cetle de dêbut de cycle (Bormann et Likens, 1979).
D'autres auteurs proposent des scénarios différents et les divergences peuvent être

expliquées par au moins six hypothèses dont quatre sont d'ordre écotogique et deux d'ordre

méthodologique :

. la réponse de [a richesse spécifique dépend de [a taille de la perturbation (McC[ure

et Lee, 1993 o) : comme nous ['avons vu précédemment, [a richesse spécifique augmente en

général avec [a taille de [a trouée ;
. l'évolution de la richesse spécifique au cours du cycte dépend de la station

forestière (Malmer et a|.,1978;Alaback, 1982;Brumelis et Carleton,7989 ;Zobel.,7993;
Tonteri, 7994 a). @ ;

. t'évolution dépend de ta composition du peuplement (t' fiche 2), notamment si [e
peuplement est dominé par des essences pionnières, dont [e houppier moins dense [aisse

passer plus de lumière et autorise [e maintien d'espèces herbacées et arbustives (Alaback,

1982 ; Spies, 7997);
. l'évotution dépend des traits d'histoire de vie présents et du nombre d'espèces

portant ces traits dans [a zone étudiée t @ i
. l'évolution dépend de la durée du cycte anatysé : ainsi, ceÉaines études étudient [a

réponse 30 à 40 ans seulement après [a coupe, d'autres analysent une période plus [ongue

i6n (100 à 200 ans) et d'autres enfin inctuent un <<témoin> de phase biostatique ;

placette de mesure o @.

4.7.6.2 Évotution de la biomasse et de [a composition
[évolution de [a végétation du sous-bois dans des peuplements de Piceo srtchensis et de

Tsuga heterophyllo sur une période de 300 ans après coupe rase, observée par Alaback
(1982) o, est un bon exempte : l'êvolution de [a biomasse vivante de [a végétation du

sous-bois suit assez bien cetle de [a richesse spécifique, puisqu'elle augmente linéairement
jusqu'à 20 ans, diminue fortement entre 50 et 150 ans et augmente à nouveau au-delà
(figure 5 a).
En distinguant les réponses des ligneux bas, des herbacées, des Ptéridophytes et des

Bryophytes, Ataback (1982) identifie quatre phases au cours de [a succession @ qui coincident
assez bien avec les quatre phases de dévetoppement du cycle sylvigénétique (t' figure 5).
Hormis pour les premiers stades très ouverts favorables aux espèces non-forestières, iI n'est
pas dêmontrê qu'i[ existe des espèces du sous-bois associées exclusivement à certaines
phases du cycte sytvigénétique. Certaines espèces ont une préférence pour un stade donnê,
Cest-à-dire une frêquence maximale dans ce stade, sans pour autant être absentes des

autres stades. Cest ce que montre l'étude de Zobel (1989) qui distingue toutefois quatre
groupes d'espèces selon [eur position individuel.Le au cours du rycle O : un premier groupe

d'espèces présent uniquement dans les coupes rases (âgées de 5 ans), un second dont [a

fréquence est maximale en début de cycle, un troisième dont [a fréquence est maximate en

milieu de rycle et un dernier qui contient des espèces plus frêquentes en fin de rycte. De

plus, i[ existe un petit nombre d'espèces généralistes, c'est-à-dire sans stade préférentiel. (3

"lpeg1:urlA--: 
o

16 Parmi les 72 espèces recensées, 20 font partie du groupe d'espèces présentes uniquement après [a coupe rase, 10 sont
plus fréquentes en dêbut, 6 en milieu, 11 en fin de cycle; enfrn,22 espèces n'ont pas êté anatysées car ettes n'étaient
pas assez fréquentes.
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Figure 5. (a) Évotution de [a biomasse du sous-bois àu cours du temps. Les barres verticates représentent
tlntervatte de confiance à 95% o. (b) Évolution de ta composition du sous-bois au cours du temps mesurée
par [a biomasse relative en arbustes (schrubs), Fougères (Jerns) el herbacées (herbs). Les chiffres indiqués
sont des moyennes de la production annuelle sur des périodes de 10 ans. (c) Évotution de [a biomasse
des Bryophgrtes au cours de [a succession. Les triangles représentent des sites dont la canopée a subi des
dégâts importants par des tempêtes (extrait de Alaback, 1982, avec ['autorisation de Ecological Society
of America). Ces graphes permettent d'identifier quatre phases, qui coincident bien avec les phases de

développement du cycle sylvigénétique :

. Phase d'installation (0-25 ans) : [a biomasse des strates herbacée et arbustive augmente et atteint un
maximum (5 t/ha) 15-25 ans après [a coupe (Figure 5a) ;
. Phase d'aggradation (25-150 ans) : une fois [a canopée refermée, [a biomasse des herbacées et des ligneux
bas reste très faibte (0,1 t/ha) et ce sont les Fougères et les Bryophytes qui dominent (Figure 5b et c) ;
. Phase de transition (150-250 ans) : les arbustes et les herbacées se réinstaltent progressivement et
leur biomasse croit avec ['âge du peuplement, tandis que la biomasse des Bryophytes et [a productlvité du
peuplement arboré diminue (Figure 5b) ;
. Phase biostatique (.250 ans) : ta biomasse de la végétation du sous-bois augmente à nouveau (figure 5
a) de même que la proportion d'arbustes et d'herbacées (figure 5 b) : ces changements peuvent être reliés
à lTrrégularisation du peuplement qui entraine des ouvertures dans le peuplement.

4.1.6.3 Conclusions

Nous n'avons pas trouvé d'étude qui analyse l'êvotution des groupes d'espèces forestières et
non-forestières sur l'ensembte du cycte syLvigénétique. I[ existe néanmoins des travaux qui

comparent les successions en forêt gérée par rapport à des peuplements témoins de forêt
primaire en phase biostatique (c/. fiche 4). À partir des travaux déjà cités et de [a réponse
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des groupes écotogiques aux fortes perturbations, nous pouvons proposer trois hypothèses
concernant févotution de [a végétation du sous-bois au cours du cycle sytvigénétique après

une forte perturbation - peuptements non gérés - (c/. tabteau 5) :

. l'abondance et [a richesse spécifique des non-forestières sont fortes en début de
cycle puis régressent très vite au cours de [a phase d'aggradation et s'annulent ;
les espèces non-forestières réapparaissent avec une abondance et/ou une richesse
modérée(s) en fin de cycle ;
. l'abondance et/ou [a richesse spécifique des forestières augmente(nt) ou diminue(nt)
temporairement en début de cycle selon les auteurs puis diminue(nt) plus ou moins
en abondance et/ou en richesse au cours de [a phase d'aggradation selon I'essence
dominante, avant de remonter progressivement en fin de cycle ;
. l'abondance et/ou [a richesse spécifique des Bryophytes terricoles et humicoles
diminue(nt) plus ou moins fortement en début de cycle puis augmente(nt) au cours
de [a phase d'aggradation avant de diminuer modérément en fin de cycte ; en parallèle,
la composition des communautés évotue.
En Uabsence d'études plus nombreuses sur ce point, on peut aussi proposer comme

atternative à ces trois modè[es de réponse par groupe écologique des modètes au niveau
espèces à [a manière de Zobel (1989).

4.7.7 Conclusions
Nous pouvons proposer six hypothèses pour caractériser [a réponse aux coupes, à court
terme, de [a végétation du sous-bois par groupes d'espèces : deux concernent [e groupe des

Phanérogames et Ptéridophytes forestières, trois cetui des non-forestières et une cetui des

l7O BryophyteslT (c/. tabteau 2). Par conséquent, févolution des communautés à court et moyen

terme après une coupe peut suivre quatre modètes de succession qui varient selon ['intensité
et [a tai[[e de [a coupe (c/. tabteau3), sachant que nous n'avons pas de résuttats pour étayer
[a distinction entre succession floristique après une éclaircie modérée sur une petite ou une
grande surface. Par aitteurs, [e rôte des perturbations au niveau du sol n'est pas distingué de

l'effet de [a tai[[e et de [intensité de La coupe : iI peut être intégré dans un paramètre gtobal
<intensité de [a perturbation>, sachant qu'iI existe une corrétation entre perturbation du

sol et intensité de [a coupe.

Les éclaircies ou les coupes de régénération par petites trouées de moins de 0,15 ha

n'entraînent pas d'envahissement par des espèces non-forestières mais seutement une

augmentation de l'abondance et parfois de [a richesse locale des forestières. Si [a coupe
est ptus intense et couvre une grande surface, i[ y a envahissement temporaire par des

non-forestières, qui dure jusqu'à [a fermeture du couvert. Les nouveltes espèces s'insta[[ent
soit depuis [a banque de graines du sot, soit par [arrivée de nouvettes graines provenant
de populations extérieures apportées par [e vent o. En parallète, [évotution des espèces
forestières dépend en grande partie des dégâts d'exploitation sur les populations présentes

avant [a coupe et des perturbations du so[, du type de station et de ['histoire du peuplement
et peuvent suivre deux tendances différentes selon les auteurs : (1) une diminution
impoftante pendant plusieurs années, mais avec reconstitution progressive du groupe après
[a fermeture du couvert au cours du cycte sylvicole ou (2) une perte limitée de certaines
espèces en même temps qu'une augmentation de [abondance des autres forestières.
Au cours du cycte sytvigénétique, [a période [a moins favorabte au développement de [a

végétation est [a phase d'aggradation et les deux périodes les plus favorables sont [a phase

d'instaltation et [a phase fina[e (Ataback,7982; Spies, 1997). Après [a phase d'instattation,
'7 Ces six nouvelles hypothèses reprennent les hypothèses formuLées aux 0 4.1.2.1 et 4.1.3 et dans [encadré no2 en les
reformutant pour intégrer un gradient comptet d'intensité et/ou de taitte de [a coupe.



Encadré no2 - Réponse aux coupes : cas particulier des Bryophytes terricoles et humicoles

Les rares études qui abordent llmpact des coupes sur les Bryophytes terricotes et humicotes

vont dans le sens d'une sensibilité plus forte des Bryophytes par rapport aux espèces forestières
vascutaires. Seton Hatlingback et Tan (1996). t'êctaircie serait même un danger fort pour les

Bryophytes. La réponse des Bryophytes aux coupes de rêgênêration confirme cette sensibititê
(Hannerz et Hanetl, 1997 ; Jalonen et Vanha-Majamaa, 2001; Roberts etZhu, 2002 "). Ainsi,
trois ans après coupe, Beese et Bryant (1999) observent de fortes djfférences de recouvrement
des Bryophytes selon [e tlrpe de coupes : [a coupe de rêgênération avec îlots de rétention (21

tiges/ha contre 600 avant coupe) est beaucoup mojns favorable que [a coupe d'abri (200 tiges
maintenues à L'ha et 250lo de [a surface terrière conservêe). Jatonen et Vanha-Majamaa (2001)
obtiennent des résultats légèrement différents mais seulement cinq mois après [a coupe : [a

richesse spêcifique des Bryophytes diminue dans [a coupe sêlective (33oio du volume sur pied

enlevé) et dans [a coupe de régênération avec îlots de rétention (93o/o du volume en[evé), mais
pas dans [a coupe par trouêes (50% du volume enlevê) ni dans Le témoin ; en revanche, [e

recouvrement des Bryophytes diminue partout, sauf dans [e têmoin et les parties intactes de

la coupe par trouées. Certains auteurs indiquent aussi une modification de [a composition des

communautês de Bryophytes : des espèces comme Brachytheciun spp, Hylocomium splendens et
Pleurozium schreberi deviennent moins abondantes et sont en partie remptacêes par des espèces

de dêbut de succession tettes que Polytichum spp. et Pohlia nutans (Hannerz et Hanetl. 1997).

Selon Alaback (1982), t'abondance des Bryophytes dans des forêts rêsineuses du sud-est de

l'Alaska culmine lorsque ta fermeture du couvert est maximate et [a biomasse des autres espèces
est minjmale (Figure 5 c) ê. Les éctaircies dans [es jeunes peuplements pourraient ainsi [imiter
les stades favorabtes aux Bryophytes à lêchetle du paysage. Mais à long terme, Alaback (1982)
observe une recolonisation importante de mousses forestières, comme Hyloconium sp. et
Rhytidiadelphus sp., soit 50 à 70 ans après [a coupe du sous-étage .

La réponse des Bryophytes senit plus liêe aux précipitations et à [a durée dans un êtat hydratê,
alors que cetle des plantes vasculaires serait ptus hée à fhumidité du sot et à [a lumière
reçue ".
D'autres travaux indiquent que les perturbations du soljouent aussi un rô|.e important (comme
pour ta flore vasculaire). Pour certains, [a recolonisation des Bryophytes après perturbation est
moins rapide que ce[[e des plantes vasculaires et l'impact sur [e recouvrement et [e nombre

d'espèces est d'autant plus fort que les perturbations au niveau du sol sont prononcées (Haeusster

et 01.,2002'). Roberts et Zhu (2002) observent une diminution du recouvrement des Bryophytes
deux ans après une coupe rase et une diminution encore ptus prononcée lorsque la coupe est
suivie d'un travail du so[. Mais d'autres auteurs se montrent moins inquiets (MitchetL et Kirby,
1989). LindhoLm et Nummetin (1983) observent que l'effet d'une mise à nu répétée du sol chaque
année pendant 25 ans ne nuit pas à [a richesse en Bryophytes. D'autres travaux montrent même
que [a richesse spécifique et [a diversité des Bryophytes est ptus élevée dans les zones où [e sol
est perturbê que dans les zones intactes ".

la végétation se réduit à des espèces tolêrantes à [ombrage ou très compétitives au fur et
à mesure que [e couvert se referme et que les herbacées les ptus vigoureuses commencent à

dominer (Mitchetl. et Kirby, 1989 ; Deconchat, 1999). Pendant [a phase d'aggradation, ators
que [a strate arborée est dense, [a végétation au sol est à son niveau minimum (en termes
de recouvrement et peut-être aussi de richesse spécifique). Ce niveau dépend de [a quantité
de lumière au sol - donc de la nature de [a canopée - et de [a demande des arbres en eau

et en nutriments (Mitchett et Kirby, 1989 ; Spies, 1997) @. L'augmentation de [a part des

essences sciaphiles lors de [a phase d'aggradation crée des conditions moins favorables pour

les espèces du sous-bois, y compris les forestières (Bormann et Likens, 1979). Ensuite, les

conditions redeviennent naturellement plus favorables pour les espèces forestières à partir
de [a phase biostatique.
Connaissant [e modète d'évolution de [a diversitê floristique au cours d'un cycle
sylvigénétique et ['impact des différents types de coupes sur [a diversjtê floristique, on peut
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essayer de prédire l'évolution de [a diversité floristique au cours d'un rycle sylvicultural
de futaie régulière. Nous avons vu que [a sylviculture raccourcit très souvent [e début du

cycle de dévetoppement en limitant [a durée des phases pionnières par un contrôle de [a
végétation ligneuse, mais cela ne veut pas dire qu'e[[e raccourcjsse [a période d'ouverture
â la fois frvorabte au développement des espèces non-forestières et néfaste à certaines
forestières.
En effet, cette période est estimêe à 20-25 ans par Halpern et Spies (1995) et Bormann et
Likens (1979) (cf. figure 2). Dans [e cas d'une rêgénêration artificielle, [a période d'ouverture
sera effectivement limitée à quelques années, [e temps que les plants se développent et
que [e couvert se referme ; mais dans [e cas d'une régénération naturette par coupes
progressives qui se prolonge par manque de semis, [a période d'ouverture peut atteindre
20-25 ans. Ensuite, [es travaux sylvicoles dans [e jeune âge - dégagements, dépressages,

cloisonnement - entretiennent des conditions d'éclairement au sol favorables aux espèces

du sous-bois et permettent de maintenir artificiellement quelques espèces non-forestières
dans [e mitieu (c/. encadré n"3 et 5 6.3.1.2). Par [a suite, les coupes d'amélioration et
le maintien d'une densitê de peuplement modérêe peuvent être favorables au maintien
des espèces forestières (MitcheLl. et Kirby, 1989), mais i[ est probabte que [a baisse de

la richesse et du recouvrement se poursuivent jusqu'au stade de futaie âgée en lien avec

laugmentation du capital sur pied Gf. 6.3.2.2). En fin de rotation, [e cycle sylvicuttural
s'interrompt avant que ne se dévetoppe [a structure en mosaïque spatiale caractéristique
de [a phase biostatique. Les petites trouées typiques de cette phase sont remplacées par

une coupe de rêgénêration, qui ne produit pas les conditions optimales pour [a survie des

espèces forestières si [a perturbation est trop forte. Certains auteurs préconisent donc de

17, créer des petites trouées dans [e peuplement adulte bien avant les coupes de régénération

et Kirby, L989). Cependant, la création de conditions favorables par anticipation ne
pallie pas les problèmes de délais de colonisation de certaines forestières (cf. 5 +.t.t.t|.
lJallongement généralisé des cycles sylvicotes est donc aussi nécessaire.

Espèces non-
forestières

- [abondance et/ou la richesse des non-forestières augmente(nt) avec [a tai[[e et/ou fintensité
de [a coupe

- fabondance et/ou [a richesse des non-forestières décoLte(nt) à partir d'un premier seuil
de tai[e et/ou d'intensité de coupe puis augmente(nt) avec [a taitle et/ou llntensitê de La

coupe, éventueltementjusqu'à un second seuil au-delà duquet ettes(s) n'augmente(nt) plus

Espèces
forestières

- ljabondance et/ou [a richesse des forestières diminue(nt) avec [a taille et/ou l'intensitê
de [a couoe

- fabondance et/ou [a richesse des forestières ne dépend(ent) pas de [a taitle et/ou de [intensité
de [a coupe

- ljabondance et/ou La richesse des forestières augmente(nt) jusqu'à un seuil de tailLe et/ou
dTntensité de coupe puis, au-delà de ce seuit, diminue(nt) d'autant plus que [a perturbation
est forte

Bryophytes - ljabondance et/ou [a richesse d'un grand nombre de Bryophytes diminue(nt) fortement
avec [a tailte et/ou l'intensitê de [a coupe

Tableau 2. Réponses possibles de [a végétation du sous-bois à la taitte et/ou l'intensité de [a coupe
présentées par groupes d'espèces (Phanérogames et Ptéridophytes forestières et non-forestières et
Bryophytes).



Surface faible
(< 0,15 ha)

Perturbatlon faible : éclaircie
Perturbatlon forte : coupe de
régénéntion

Modète 1 Modète 2

Forestières : augmentation du

recouvrement mais sans changement
de RS puis diminution du recouvrement
après fermeture du couvert (2-5 ans)

; les trouées sont cotonisêes par les

espèces prêsentes aux atentours et par

celles qui ont survécu

Forestières : diminution possible puis

augmentation et à nouveau diminution
après fermeture du couvert (10 ans).
La recotonisation par les espèces

forestières présentes avant [a coupe

dépend de leur taux de survie mais est
rapide en raison de la proximité des

sources de qraines

Non-forestières : absentes (pas de

colonisation)
Non-forestières : apparition possible

de quelques espèces mais disparition
après la fermeture du couvert (10 ans)

Rêsultat : pas de succession Résuttat : succession assez courte et
modérêe

Recouvrement total : augmentation
modérée puis diminution rapide après [a

fermeture du couvert (2-5 ans)

Recouvrement total : forte
augmentation puis diminution après

fermeture du couvert (10 ans)

RS totale : pas de changement RS totale : augmentation modérée puis

djminution après fermeture du couvert
(10 ans)

Modète 3 Modète 4

Surface importante
(> 2 ha)

Forestières : augmentation du

recouvrement et parfois de [a richesse
puis diminution du recouvrement après

|.a fermeture du couvert (2-5 ans) ; ta
cotonisation des trouées et des zones
perturbées s'effectue par les espèces
présentes ou par les jndividus atentours
par voie végêtative ou sexuée

Forestières : diminution plus ou moins

imoortante seton les auteun de la richesse

et du recouwement, puis augmentation
progressive et à nouveau baisse du
recouwement sans chute de [a richesse

après [a furmeture du couvert(20-30 ans);
la recotonisation par les espèces forestières
présentes avant ta coupe dépend de leur

taux de survie mais est ptus lente que pour

une petite surfuce

Non-forestières : absentes ou fugaces Non-forestières : apparition puis
disparition après [a fermeture du couvert
(au bout de 20-30 ans) ; [a colonisation
est très rapide et s'effectue depuis
l'extérieur de la parcelte ou à partir de [a
banque de qraines du sol

Rêsultat: succession courte et modérêe Résultat : succession marquée

Recouvrement total : augmentation
modêrêe puis diminution après [a

fermeture du couvert (2-5 ans)

Recouvrement total : très forte
augmentation puis diminution après la

fermeture du couvert (20-30 ans)

RS totate : faibte augmentation
possible puis diminution après [a

fermeture du couvert (2-5 ans)

RS totale : forte augmentation puis
diminution aorès [a fermeture du

couvert (20-30 ans)

Tableau 3. Modètes possibles de succession de [a végétation du sous-bois après coupe en fonction de [a taille
et de t'intensité de la coupe. La régénération par coupe progressive est considérée comme une perturbation
d'intensité intermédiaire (inspiré de Peterken, 1996). La réponse des Bryophytes n'est pas intégrée dans
ces modè[es. RS: richesse spécifique.
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Encadré n'3 - Intérêt des dégagements et dépressages dans tes jeunes
peuplements pour [a végétation

Réponse des arbres

Les dégagements et dêpressages, tets qults sont pratiqués, accélèrent [a succession en aidant
les individus de lessence ou des essences objectif à dominer plus rapidement. De fajt, les

essences pionnières liées au dêbut de rycle, êconomiquement peu intéressantes, peuvent

être défavorisées-Bouleaux, Saules, Trembte - (t' fiche 4). Pratiquées différemment, ces

interventions précoces peuvent contribuer à maintenir un certain niveau de biodiversitê arborêe

dans les rêgénérations actuelles.

Réponse des autres végétaux vasculaires

Les conditions de tumière au sol pendant [a phase d'auto-êclaircie entraînent en générat une

forte réduction du recouvrement des espèces forestières et [a disparition du cortège des espèces

hétiophites instat[ées en début de successjon (Mitchel.L et Kirby, 1989). Les dégagements peuvent

avoir un effet nêgatif sur [es espèces qui concurrencent les semis ou les ptants : tes arbustes et
certaines herbacées envahissantes peuvent en souffrir, mais d'autres espèces peuvent en profiter
pour occuper lespace [ibéré, du moment qu'e[[es ne concurrencent pas les semis et les jeunes

plants. Plus tard, les cloisonnements et les dépressages - qui diminuent [a densitê des tiges -
pournient améliorer [a biodiversitê en libênnt des ressources à condition qu'ils n'entraînent pas

l.a persistance des espèces non-forestières et ne nuisent pas à long terme aux forestières - qui

trouvent dans ces phases de fourré-gaulis des conditions fuvorabtes car [a concurrence y est
timitée. À ce niveau, les cloisonnemeits, d'utiLisation récente, jouent sans doute un rôte cJpitaL

car ces zones entretenues mécaniquement restent ouvertes longtemps après [a fermeture du

couvert vojsin et leur composition s'êloigne beaucoup de ce[[e du peuplement adjacent. Menées

de manière trop systématique ou trop intensive, les êclaircies dans [e jeune âge pourraient

avoir un impact nêgatif. Nêanmoins, un seul dépressage ne semble pas pouvoir modifier la

trajectoire de succession : dans [e cas de jeunes peuplements de Tsuga heterophylla et de Prcea

sitchensis éclaircis à llâge de 12 ans, Alaback et Herman (1988) observent 17 ans après que [e

dêpressage n'a pas permis de limiter [e nombre d'espèces perdues par rapport au témoin. quelle
que soit [intensitê de féclaircie. Les êclaircies dans Le jeune âge permettraient donc au mieux de

prolonger pendant quelques années [e stade où les arbustes dominent et Umiteraient [a durée du

stade très pauvre en espèces ".
Réoonse des Bryophytes

Des résultats assez contradictoires avec [a tendance dégagée dans fEncadrê no 2 peuvent être
signalês : ainsi, dans des peuplements de Tsuga heterophyllo et de Picea sitchensis, Ataback et
Herman (1988) montrent qu'à 30 ans, soit 17 ans après [a coupe, [e recouvrement des Bryophytes
a augmentê de façon [inéaire avec Llntensitê d'êctaircie dans les Épicêas, mais qu'i[ existe un

optimum de recouvrement pour les Tsugas aux intensitês moyennes. Dans des jeunes gautis

âgês de 21 à 27 ans, Thomas et al. (1999) montrent aussi 12 à 16 ans après [a coupe que

le recouvrement en Bryophytes est ptus êlevê dans les peuplements éctaircis par rapport aux

témoins et que [e maximum de recouvrement est rencontré dans les éclaircies moyennes.

4.2 Réponse des Invertébrés"

4.2.1 Rôte à court terme des perturbations majeures
Les changements d'abondance et de richesse spécifique des Carabiques après une coupe rase

sur une grande surface (> t ha) varient selon les auteurs. Souvent, l'abondance et [a richesse

spêcifique augmentent (Fahy et Gormally, L998 ; Koivula, 2002b ") mais certains auteurs
trouvent au contraire que fabondance est [a plus faible dans les coupes rases (Jennings ef
al., !986 o), tandis que d'autres (Lenski, 1982 o) obtiennent des résultats variables selon
les sites étudiés, sans pouvoir concture. @

Après [a coupe rase, laugmentation de l'abondance et de [a richesse spécifique concerne aussi

d'autres groupes taxinomiques, comme les Araignéeste o, [es Fourmis s et les Papillons, mais

ce rêsultat n'est pas génêralisable à tous les Invertébrés (Heliovaara et Vâisânen, 1984).

'8 Pour les Invertébrês, [a ptupart des exemptes concernent [a forêt boréale et les peuptements résineux ; les rêférences en
forêt tempérée feuillue sont ptus rares.
1e Plus en termes de variations d'abondance de certaines espèces ptutôt que de changement de composition.



Une te[[e augmentation de [a richesse spêcifique locale à [a suite des coupes pourrait être

favorable à fêcosystème mais eLle correspond à une modification profonde de [a composition
en espèces e. 0n peut ctasser les Carabiques et Araignées en trois groupes seton leur
réponse à [a coupe (NiemeLâ et al., 1993 @, cf. 5 2.3) :

. des espèces de milieu ouvert, qui apparaissent et colonisent rapidement les stades

de régénération (âgés de moins de 20 ans) ; e[[es atteignent une abondance maximate dans

les parcettes âgêes de 10 ans (Jennings et al., 7986; Baguette et Gerard, 1993 ; Koivula,

2002b s) ; en Finlande, pour les Carabiques, ces espèces appartiennent aux genres Amoro,

Bembidion, Horpalus, que [on trouve habitueltement dans les zones cultivêes (Niemelâ

et ol., L993); pour les Araignées, i[ s'agit de grandes araignées chasseuses comme les

Lycosidae etLes Gnophosîdae ;
. des espèces généralistes forestières que ['on trouve couramment dans tous les types

de forêts et qui recolonisent rapidement [a coupe ou persistent, voire augmentent (Baguette
et Gerard, 1993 ; Koivula,2002b o) : en Finlande, les deux espèces de Carabiques les plus

abondantes de cette catégorie sont Calothus micropterus et Pterostichus oblongopundatus
(Niemeltietol.,1,993) etpourlespetitesAraignêes,its'agitdetasous-familtedes Eigoninae,
qui vivent en profondeur dans [a litière et [e sot (retative constance des conditions micro-

climatiques) ;
. des espèces spécialistes forestières, dépendantes des conditions micro-climatiques

ou de proies particutières aux forêts fermées et qui rêgressent ou disparaissent après [a
coupe (Lenski, 1,982; Heliovaara et Vâisânen, 1984). En Finlande, iL s'agit d'espèces de

forêts << primaires r> comme Cychrus caraboides et Agonum mannerheimi (Koivula, 2002b o).

@

4.2.2 Rô[e du mode de régénération

4.2.2.7 Régénération par coupes progressives ou par coupe rase

[intérêt des coupes progressives par rapport à [a coupe rase n'est pas démontré pour les

communautés de Carabiques. [abondance des espèces de milieux ouverts croît mais sans

perte significative d'espèces spécialistes ou généralistes forestiers, sauf ponctuellement
pour quelques espèces (Koivula, 2002b o). @

Les résultats de Koivula (2002b) dans des peuptements d'Épicéas sont @ : les abondances

de chacun des trois groupes de Carabiques - espèces spécialistes, génératistes et de milieu
ouvert r - ne sont pas significativement diffêrentes entre une coupe rase et une coupe

laissant 5 à 10 0/o des arbres par groupe de 20 ou 30 arbres : [es deux types de coupe sont
colonisés trois ans après [a coupe par des espèces de milieu ouvert, sans perte significative
d'individus dans les groupes d'espèces généralistes et spéciatistes forestières. Un autre

résuttat intéressant est que la taille des peuplements restés intacts n'a pas d'effet sur [e

niveau d'abondance des espèces forestières généra[istes ou spécialistes. O

4.2.2.2 Régénération naturette ou régénération artificielte
limpact de [a régénération artificietle sur les Carabiques est souvent étudiê par rapport au

changement d'essence, notamment [e remplacement d'un feui|.tu par un résineux (cf,fiche 2).
Mais les études nlntègrent pas févotution de [a diversité au cours du cycte et se limitent
souvent à une comparaison entre de jeunes plantations et des vieux peuplements non

gérés " ; de p[us, e[[es ne prennent pas toujours les précautions suffisantes pour travailter
dans les mêmes stations @. Au-delà de ces réserves, les réponses des Carabiques au mode

de régénération peuvent sujvre 3 hypothèses :
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. la richesse et la composition des communautés ne sont pas - ou peu - différentes
entre [a plantation et [e peuplement de référence ; par exempte, Baguette et Gerard (1993)
observent en Belgique que [a colonisation des p[antations d'Épicéas par les Carabiques ne
pose pas de problème @ et que les diffêrences de composition sont plus marquées entre des

plantations de moins de 5 ans et celles de plus de 35 ans qu'entre ces plantations de plus de

35 ans et les peuptements feuitlus de référence (chênaies et hêtraies) @.
. i[ existe des différences de richesse et de composition en Carabiques entre

la plantation et [e peuplement de référence et certaines espèces du peuplement
de référence sont absentes de la ptantation ; ainsi, Szyszko (1986) montre que les

communautés de Carabiques ne sont pas reconstituées dans des plantations âgées de

Pins @. Fahy et Gormally (1998) obtiennent des résuttats similaires : l'abondance des

Carabiques est [a plus élevée dans [a chênaie de référence (75% des captures) tandis que

les deux stades résineux (coupe rase etjeune plantation) représentent respectivement 12 et
74olo des captures seulement @. À ces écarts de richesse et d'abondance locate s'ajoutent
des difFérences de composition @.

. tes différences de richesse et de composition entre plantation et [e peuplement de
référence dépendent de [a sylviculture, notamment des éclaircies pratiquées; Magura

et al. (2000) vont en effet plus loin en comparant des plantations d'Épicéas éctaircies et
non éclaircies avec des peuplements de chênaie-charmaie en Hongrie O. llabondance et
[a richesse spécifique locale des Carabiques sont du même niveau dans [a chênaie-charmaie
de 42 ans et les plantations êctaircies (200-250 tiges/ha à 34 ans) et ptus faibtes dans les
plantations non éclaircies. En terme de composition, certaines espèces ont une préfêrence
pour [a chênaie-charmaie @; aucune espèce spécifique des pessières n'est rencontrée

1.rA dans les ptantations, peut-être simptement parce que [a ptantation est trop jeune O.

de Carabiques au sein du massif par [e retour de feuitl"us dans les plantations d'essences

exotiques et donc par [a production d'une litière feuillue, plus favorabte au dévetoppement
des æufs et des tarves (Magura et oL, 2000).

4.2.3 Rôle des petites perturbations
féclaircie modifie peu les communautés de Carabiques (Koivuta, 2002a o) ou entraîne une

augmentation de leur abondance totate (Day et Carthy, 1988). Koivula (2002a) montre
que l'abondance et [a richesse spécifique des généralistes et des spécialistes n'augmentent
pas dans des peuptements éclaircis - 10 à 30% des tiges enlevées - par rapport au témoin
et qu'i[ n'y a aucune invasion par les espèces de milieu ouvert deux ans après la coupe.
Cependant, on peut observer une réponse des espèces forestières qui forment un continuum
depuis les spécialistes de couvert fermé aux génêralistes forestiers selon [a densité du
peuplement forestier. @

Seuls Magura et al. (2000) observent un effet positif de l'éctaircie sur ta richesse et [a

diversité locale selon Shannon dans des plantations d'Épicéas éclaircies âgées de 30 ans;
ces diffêrences ne sont pas liêes directement à l'éclairement ou au recouvrement herbacé,
mais plutôt à l'enrichissement en feuitlus consécutif aux êclaircies, qui a un effet positif sur
la nature de [a [itière @.
En revanche, [a réponse des Carabiques à la crêation de petites trouées a été peu étudiée
(Koivula, 2002b o). En Norvège, Abitdsnes et Tommeras (2000) ont comparé [a diversité des

Carabiques dans deux trouées de tai[[e diffêrente (0,16 ha et2,25 ha) avec en référence un

témoin forestier. Mais féchantillonnage concerne uniquement les parties intactes @. Les

résultats sont plus nets chez Koivula (2002b), où l'échantillonnage concerne les trouées : [e



groupe des généralistes est [e seul pour lequel fabondance augmente ptus dans les grandes

trouêes (1 ha) que dans les petites (0,16 ha) ; de plus, les spêciatistes forestiers sont
d'autant plus abondants dans les trouées que [a distance à un peuplement mature est faible,
aLors que cette retation n'existe pas pour les espèces de milieu ouvert ou les gênêralistes.

4.2.4 Évolution au cours du cycle sylvigénétigue ou sylvicote
Les résultats présentés ci-dessus portent sur les effets à court terme, quelques annêes

après [a coupe (! 4.2.1., 4.2.2, 4.2.3). Mais lorsque [e peuplement forestier est reconstituê,
retrouve-t-on les communautés d'avant [a coupe et en combien de temps ? Autrement dit,
combien de temps les espèces typiquement forestières mettent-elles pour recoloniser un

espace redevenu favorable (Niemelâ, 1999) ?

Dans des forêts boréales laissées à une dynamique naturelle après incendie, Holliday (1991)

montre que les peuplements retrouvent en onze ans des communautês de Carabiques

simitaires à ceux des peuplements restés intacts, ce qui est très rapide. Selon d'autres études
(Niemetâ et al., 1993 o), [a recomposition des communautés d'Invertébrés démarre 10-20
ans après la coupe rase mais ne rejoindrait cetle des peuplements matures qu'au bout de

60 à 80 ans. Compte tenu des traits de vie des espèces, l'abondance, [a richesse spécifique,
[a diversité et [a composition en groupes écotogiques des communautés de Carabiques

évotuent diffêremment au cours du cycle sylvigénétique ou sylvicultural.

4.2.4.7 Abondance

Dans des pessières fintandaises issues de régénération naturelle, ['abondance totale des

Carabiques est très forte en début de cycle @, diminue ensuite entre 10 et 20 ans et
réaugmente après 30 ans : au bout de 60 ans, ette retrouve [e niveau d'après coupe (Koivula

et aL., 2002). Pour Butterfietd (1997), l'abondance présente un pic 5 à 25 ans après [a 177
coupe puis diminue ensuite (40-60 ans). Au contraire, Day et Carthy (1988) trouvent un

maximum d'abondance au stade perchis dans des ptantations de première génération de

Picea sitchensrs en Irtande du Nord. Dans [e même sens, Spence (1997) observe dans les

forêts mélangées boréa[es à base de Tremble une abondance plus faible des Carabiques

et des Staphylins dans les fourrés de huit ans issus de coupe rase par rapport aux phases

uttérieures du rycle @.

4.2.4.2 Richesse et diversité
Dans plusieurs études, [a richesse et [a diversitê des Carabiques sont plus élevées en début
de cycle (Butterfield, 1997; Spence, 1997; Koivuta et al., 2002 o) @. D'autres études
annoncent des résuttats différents : Liebherr et Mahar (1979) prédisent par exemple que

t'êquitabitité et [a diversitê des communautés des Carabes seront ptus élevées en forêt
mature @.

4.2.4.3 Composition

La composition des communautés de Carabiques évolue au cours du cycle : e[[e est très
différente entre les stadesjeunes et les stades plus âgés (Baguette et Gerard, 1993 o). Cela

s'explique notamment par les espèces de milieu ouvert, d'abord favorisées par l'ouverture,
puis qui rêgressent énormément en abondance et en richesse lors de |.a fermeture du couvert
au bout de 20 ans (Baguette et Gerard, 1993 ; Butterfield, 1997 ; Koivuta et a|.,2002b a).

@

En parallèle, fabondance des espèces généralistes est assez êlevée en début et mjlieu de

rycle et peut dêcroître après [a fermeture du couvert alors que leur richesse spécifique varie
peu au cours du cycle (Koivula et oL,2002). @



Enfin, ptusieurs spêcialistes forestiers sont absents ou rares dans les tous premiers stades du

cycte (5-10 ans après [a coupe) puis deviennent plus abondants au cours du cycle (Baguette
et Gerard, 1993 ; Koivula et oL,2002 a).

@

4.2.5 Mécanismes
Ces changements dans [a structure des communautés peuvent s'expliquer par les traits
d'histoire de vie des espèces: régime alimentaire, fêcondité, préférences en termes
d'habitats, ou de microctimat (température, hygrométrie). O
Si les communautês de Carabiques sont largement influencées par les facteurs édaphiques,
la composition et ta structure de [a végétation peuvent aussi expliquer leurs réponses O.
Le changement de formation végétale suite à [a coupe rase permet notamment farrivêe
de proies différentes et l'instaltation de nouveaux types de prédateurs comme les grosses

Araignées prédatrices qui se nourrissent de Diptères, Homoptères et d'autres Araignées.

[évolution de [a richesse et de [a diversité au cours du cycle peut aussi dépendre de

l'essence dominante (cf. fiche 2) @. La réponse des Carabiques au cours du cycte peut

aussi varier d'un continent à ['autre du fait d'une histoire différente, malgré des contextes

ctimatiques proches (NiemeLâ et a|., 1993). Les coupes rases ont ainsi un impact plus fort
sur les communautês canadiennes que finlandaises O. Ces différences sont probablement [e

fait d'une adaptation de l'entomofaune des Carabiques depuis des siècles à [a présence de

['homme en Finlande, alors qu'au Canada les forêts n'ont été exploitées à grande échelle que

rêcemment (NiemeLâ et aI., 1993).
Les Carabiques généralistes forestiers peuvent recoloniser très rapidement [e milieu après

4ao une forte perturbation ou sont même plus abondants après une forte perturbation, alors queLro ceÉains spécialistes forestiers disparaissent ou diminuent sensiblement. Même si l'habitat
est recréê avec [e dêveloppement du peuptement forestier, un laps de temps est nécessaire
pour que ces espèces recolonisent [e milieu. Ce délai dépend à [a fois de [a proximitê spatiate
de populations subsistantes, de [a capacité de dispersion de fespèce et de [a connectivité
du milieu par rapport aux exigences de l'espèce (Koivula et a|.,2002 o, qF. aussi fiche 1).
Les spêciatistes forestières ont des capacités de dispersion réduites étant donnêe leur
brachyptérie dominante c. Plusieurs études ont soutigné l'impact nêgatif pour ces espèces

de [a fragmentation des massifs forestiers au sein d'une matrice agricote @. Sur ce point,
la réduction de [a taitte des coupes de régénération et [e maintien des peupLements âgés à
proximité des coupes peuvent aider à [a recolonisation des parcelles coupêes par les espèces

forestières spécialistes (Nieme[â, 1999 , Koivula, 2002b a). A lInverse, faptitude au vol
est sans doute [e principal moyen de dispersion des espèces de mitieu ouvert o qui sont
d'ailleurs majoritairement ailées (Koivula, 2002b). @

4.3 Réponse de I'avifaune

4.3.1 Rôte à court terme du mode de régénération

4.3.1.7 Régénération par coupes progressives ou par coupe rase

[avifaune a une réponse rapide et fortement différenciée en fonction du mode de régénêration
(coupe rase, coupe partielte par petites trouées ou coupe sétective comparêes à un témoin
sans coupe). En distinguant les espèces forestières, les espèces spêcialistes d'arbres isolês
et les espèces de milieu ouvert, les rêponses des 0iseaux au mode de régénération peuvent
être regroupées selon 4 hypothèses 20 @:

" Nous av,ons métanSé les deux indices d'abondance et de richesse spécifique car d'une part les publications ne

mentionnent pas toujours les résuttats pour chaque indice et d'autre part [e nombre de hypothèses possibles nuirait à [a
clarté de La synthèse.



. les communautés associées aux coupes ont plus d'espèces de mitieu ouvert
mais perdent en abondance et/ou en richesse d'autant plus d'espèces forestières que
l'ouverture est forte ; [abondance et/ou la richesse totale sont donc plus fortes dans les

têmoins forestiers et etles diminuent dans les coupes partielles ou les coupes par trouées
puis diminuent encore dans les coupes rases. Par exemple, Chambers et ol. (1999) comparent
l'évolution des communautés d'0iseaux pendant deux ans après l'application de différentes
modatités de coupes21. Ils n'observent aucune différence significative de richesse spêcifique
entre traitements après [a coupe, mais l'abondance de l'avifaune diminue significativement
et rapidement dans les coupes d'ensemencement et les coupes rases et de manière moindre
dans les coupes par parquets @. En revanche, [a composition diffère seton [e traitement : les

coupes d'ensemencement ressemblent aux coupes rases, alors que Les coupes par parquets

sont proches des témoins non éclaircis @. Les coupes sur de petites surfaces (20 ares)

seraient donc [es mieux adaptées pour conserver les espèces d'0iseaux associées aux forêts
âgêes. Norton et Hannon (7997) et Tittter et aL (2007) trouvent des résultats assez proches

au Canada dans des forêts mélangées O. Cependant, [a validité de ces résultats sur [e long
terme est discutable, car la conservation des Oiseaux dans les zones coupées dépend de leur
succès de reproduction (Norton et Hannon, 1997)@. Beese et Bryant (1999) obtiennent
des résultats plus préoccupants dans un dispositif expérimental assez semblable à cetui de

Chambers et aL. (1999): quetles que soient les modalités de coupe (coupe rase, coupe rase

avec maintien de 20 arbres,/ha, coupe par grandes trouêes de 1,5 à 2 ha), l'abondance et
la richesse spécifique de l'avifaune nicheuse est fortement rêduite 3 ans après [a coupe par

rapport au têmoin de forêt primaire de Tsuga heterophyllo et d'Abies amirabilis. Les résultats
sur les 0iseaux sédentaires sont encore plus marqués 69. Néanmoins, ces deux études
(Beese et Bryant, 1999 ; Chambers et a|.,1999) se limitent à un suivi sur une courte durée 77g
et prennent comme référence des forêts primaires non gérées

. les communautés de coupes partielles conservent une partie des espèces
forestières et s'enrichissent d'espèces de mitieu ouvert, ators que les coupes rases
perdent en abondance et/ou en richesse les espèces forestières et ne gagnent que des
espèces de milieu ouvert; l'abondance et/ou [a richesse spécifique sont plus élevées dans

les coupes partie[es que dans tes coupes rases ou les témoins forestiers. Ainsi, certaines
études indiquent que te passage de la vieille futaie dense à [a futaje en régénération
entraîne une augmentation de [a densitê et de la richesse spécifique de [avifaune (Ferry

et Frochot, 1970; Ferry et Frochot,1974; Mutler,1995; King et DeGraaf,2000). De plus,

de nombreux travaux montrent que [a composition ornithologique des coupes partieltes est
intermédiaire entre ce[[e de début de succession et celle de fin de succession (Baguette et
al., 7994; Mu[[er, 1995 ; King et DeGraaf, 2000 *). Une coupe progressive qui prélève à

peu près 75% des arbres et laisse environ 80 à 100 gros arbres à fha entraîne [a diminution
ou la disparition de quelques espèces typiques des vieilles futaies, Iapparition de plusieurs

espèces de milieux semi-ouverts ou buissonnants et une stabiLité des effectifs de [a plupart
des espèces (Mu[[er, 1995) dt. En particulier, l'abondance des 0iseaux cavernicotes reste
stable, malgré [a forte diminution de [a biomasse végétale. La présence de gros arbres

semble être un facteur de stabilisation des communautés d'Oiseaux liées aux troncs d'arbres
et aux cavités (Norton et Hannon, 1997 ; Deconchat et Balent, 2001a "') ; O

'?1 LedispositifexpérimentaIestconstituédeparcellesdeDougLasde5àlTha.Lesquatremodatitésapptiquéesparparcettesont:
1) [a coupe par parquets (20 ares) ; (2) La coupe d'ensemencement avec conservation de 7/3 du matériel sur pied et de
20-30 arbres/ha répatis uniformément dans ta parce[te ; (3) [a coupe presque totale avec conservation de 7,2 ahres/ha t
(4) te témoin non éclairci.
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Gnnulus glandartus Sfumus wbarls
Parusmontanus Cæc. crr,cothraustes
sittaeuto.mea Finoillacælebs

Phybscopus sibilatlx
Dryo@pusmartlus

Columba ænas
Oiolusotlolus
Carduelis carduells
Carduellschlols

Total régional = Æ

Figure 6. Comparaison de [a composition ornithotogique de 3 stades successifs de [a futaie régutière
de Chêne en Bourgogne (tiré de Btondel, 1995, avec l'autôrisation des éditions Masson). La coupe de
régénéntion comprend des éléments de structure de ta vieitte futaie et du stade founé (appelé de manière
enonée jeune futaie) et abrite des espèces des deux stades ainsi que 4 espèces spécifiques de ce stade
(Figeon colombin, Loriot ... ).

. les communautés de coupes partietles conservent une partie des espèces
forestières et s'enrichissent d'espèces de milieu ouvert ainsi que d'espèces spécialistes
d'arbres isolés ; l'abondance et/ou [a richesse spécifique sont plus élevées dans les coupes

qui laissent des arbres isolés que dans les coupes rases ou tes témoins forestiers. Pour

Ferry et Frochot (1.974) et Hansen et al. (1995), i[ exjste des espèces associées aux coupes

d'ensemencement (figure 6) : leurs pics d'abondance correspondent à des peuplements dont
[a densitê est comprise entre 4 et 15 arbres/ha (Hansen et aL., 1995) ou à des peuplements

moins ouverts (King et DeGraaf, 2000). Certaines espèces typiques de milieux fermés se

maintiennent avec des densités faibles dans des coupes conservant des arbres alors qu'e[[es



sont absentes des coupes rases (Hansen et a|.,1995) @. Cependant, certaines espèces de

milieu ouvert peuvent rêagir nêgativement à [a présence d'arbres dans [a coupe rase (Hansen

et a|.,7995; King et DeGraaf, 2000). Cette différence de comportement peut s'expliquer par

[e fait que garder des arbres dans ces mitieux ouverts contribuerait à augmenter [e niveau de

prédation en offrant davantage de perchoirs aux prêdateurs, ou que [a quantité de nourriture
disponible y serait moins é[evée. Certains préconisent de conserver des îlots de réserves

(dont [a tailte n'est pas précisée mais doit couvrir au moins 0,8 ha) car its abritent une plus
grande diversité d'0iseaux, notamment davantage d'espèces typiques de forêts âgêes, qui

sont moins abondantes et moins nombreuses aitleurs dans [a coupe e 
;

. les communautés des coupes ne perdent pas d'espèces forestières et gagnent en
abondance et/ou en richesse d'autant plus d'espèces de milieu ouvert que l'ouverture
estforte ; fabondance et/ou [a richesse spécifique est donc [a plus forte dans les coupes rases.

Une étude montre ainsi que [a richesse spécifique des coupes rases (8 à 12 ha) est supérieure à
celle des coupes par grands parquets (13 à 65 ares), e[[e-même supérieure à ce[[e des témoins
forestiers (CosteLLo et a1., 2000). La moitié des espèces recensées n'apparaît que dans les

mi[ieux ouverts. De plus, les coupes par parquets contiennent nettement moins d'espèces de

milieu ouvert typiques des coupes rases, mais une grande partie des espèces forestières. Seton

les auteurs, ce rêsu[tat peut être exptiqué par [a taille minimale des territoires de certaines
espèces (qui n'est pas atteinte dans les trouées), par la plus grande hétérogénéité des habitats
dans les coupes rases et enfin par les effets de lisière ptus marqués dans les trouées qui

limitent ['instaltation des espèces de début de succession. @

Les différences de résultats entre études peuvent être liées à des contextes forestiers très
contrastés : Costello et al. (2000) échantillonnent des milieux ouverts dans une zone boisée
à97olo, ce qui n'est pas [e cas ailleurs (Germaine et al.,1997). Si [e souci de conseryer des 181

espèces de dêbut de cycle est légitime dans un contexte de fermeture des paysages au sein
d'une région boisêe, i[ est aussi tout à fait justifiê de privitégier [e maintien des espèces

strictement forestières dans un paysage très fermé lorsqu'il risque d'être de plus en plus

fragmenté par des coupes rases.

4.3.1.2 Régénération artifi cielle ou régénération naturelle
Les Oiseaux suivent l.a même dynamique que les herbacées et arbustes dans les plantations
Cest-à-dire que [e nombre d'espèces et leur abondance chutent une fois [e couvert refermê
(Mu[[er, 1995 '"). Mais seton Muller (1995), c'est dans les très jeunes peuplements de

Pins sylvestres issus de plantations que [a richesse spécifique de l'avifaune nicheuse est
[a plus faible (Vosges du Nord). Christian et aL. (1998) signalent aussi une densité et une
richesse spêcifique en 0iseaux ptus faibles dans les plantations de Peupliers par rapport aux

milieux environnants semi-naturels. Notons aussi que la régênération artificielle se prive

du stade où se côtoient [a rêgénêration et les derniers semenciers, stade qui semble assez

favorable à [a diversité ornithologique (Ferry et Frochot, 1974). Mais fintroduction d'une
essence nouvelle dans [e paysage par régénération artificietle ne conduit pas forcément à

une réduction de [a diversité spécifique (c/. fiche 2). Par exemple, Baguette et aL (7994)
montrent que les communautés d'Oiseaux desjeunes stades des peuplements d'Épicêas n'ont
pas d'équivalents en hêtraie. De plus, les plantations âgées divergent des hêtraies âgêes par

[a présence d'espèces spéciatistes des conifères. En l'occurrence, les plantations d'Épicêas

augmentent donc [a diversité y des communautés ornithologiques @. Enfin, Lebreton et
Choisy (1991) ont des conctusions assez similaires à celles proposêes sur les Carabiques,

à savoir que [a structure et [a densité des peuplements ont un rôle plus imporlant sur [a

densité de [avifaune que le type d'essence ou l'origine du peuplement. @



4.3.2 Rôte des éclaircies
fétude de Hagar et ol. (1996), qui teste expêrimentalement l'impact de [a coupe
d'amélioration (éclaircie par [e bas) dans des perchis de Dougtas âgés de 40 à 55 ans

dans l'Oregon, révèle que les Oiseaux nicheurs sont légèrement plus abondants dans les
peuptements êclaircis mais pas plus riches en espèces. En revanche, d'autres facteurs
(densité de bois moyens feuillus, de gros bois résineux et de bois morts sur pied) jouent
un rôle significatif sur [a richesse spêcifique. La réponse des espèces à l'éclaircie est
variabte : cinq espèces sont observêes plus frêquemment dans les peuplements éclaircis,
alors qu'une seule espèce est plus fréquente dans les zones non éclaircies. En ptus des effets
de léclaircie proprement dite et de manière similaire à Lebreton et al. (1.987), fabondance
de plusieurs espèces (18 sur 43) augmente significativement avec [a densitê d'arbres morts
sur pied et certains paramètres structuraux (hauteur, recouvrement des différentes strates,
densitê totale à fha ou densité par classe de diamètre, surface terrière) O. Les auteurs
soutignent [intérêt des êclaircies dans les jeunes peuplements, qui créeraient des habitats
plus favorables aux espèces de forêts primaires, à travers [e développement d'une strate
herbacée et arbustive (meilleure stratification verticale), [a diversification des essences à [a
faveur des feuillus et [e maintien d'arbres morts. @

Blondel et ol. (1973) identifient une relation croissante mais tendant à se stabiliser entre
abondance totate de l'avifaune et recouvrement totat. De plus, sur [a relation entre richesse
spécifique et recouvrement total, i[s observent un optimum pour un recouvrement de 300%.
Pour Blondel et al. (1973), [a structure du peuplement joue donc une place prépondérante

dans [e choix d'une parcetle, les critères floristiques passant en second p[an. D'autres

auteurs dêjà cités testent cette hypothèse en comparant 8 types de peuplements résineux

782 à base de Sapins, Épicéas et Doug[as (Lebreton et a1.,1987 ; Lebreton et Pont, 1987) et
trouvent des résultats différents : fabondance, [a richesse spécifique et [a diversité sont
corrélées négativement au recouvrement arboré et à la surface terrière @. Une synthèse assez

large réalisée à partir de peuplements forestiers très variés fournit aussi des résultats assez

différents quant aux relations entre densitê du peuplement forestier et distribution des 0iseaux
(James et Wamer, 1.982) : analysé conjointement avec d'autres paramètres (dont [e nombre
d'espèces d'arbres et [a hauteur du peuplement), feffet de [a densitê du peuplement forestier
sur [a richesse spécifique et sur l'abondance totale n'est pas Hnéaire et passe par un maximum
pour des valeurs de densité intermédiaires. Cependant, les ptus faibtes vateurs de richesse et
d'abondance en 0iseaux correspondent aux densitês de peuplement les ptus élevêes. @

4.3.3 Évotution au cours du cycle sylvigénétigue ou sylvicole

4.3.3.7 Évotution de la densité, de la richesse et de [a diversité
Seton une synthèse de travaux européens et nord-américains, [a diversité des 0iseaux suit
des évolutions variables au cours du rycte sytvicote ou sylvigénétique (He[[e et Mônkkônen,
1990) O. Pour certains auteLrrs, labondance des Oiseaux est maximale au stade fourré, puis
baisse dans [e stade perchis pour augmenter ensuite avec [e vieiltissement de [a forêt (Ferry et
Frochot, 1974 ; Mu[[er, 1997 "') ; pour d'autres, e[[e augmente de manière monotone au cours
de la succession (Hetl.e et Mônkkônen, 1990). De même, pour certains, [a richesse spécifique
est plus forte en début et en fin de succession qu'en milieu de rycle (Ferry et Frochot, !974 i
James et Wamer, 1982 "') ; pour d'autres, ette augmente au cours du cycte (Mu[[er, 1997 r). Ces

différences d'évolution selon les auteurs peuvent être liées à des contextes êcologiques et
historiques différents. Quant à l'indice de diversité de Shannon, son évotution est identique
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Tableau 4, Densitê aux 10 ha des 45 espèces dans les 7 stades de [a succession du Fln sytvestre (+ déslgne une
denslté inférieure ou égale à 0,05) avec [e barycentre (G7) et ttmptltude d'habitat (AH7) : guatre groupes d'espèces
sont lndividualisés. Les gammes d?ge des stades anatysés sont les sulrrantes : 1-1-3 ans i 2-4-8 ans ; 3-9-15 ans ;
4-16-30 ans ; 5-31-50 ans i 6-51-80 ans ; 7-81-130 ans (tlré de Muller, 1997, avec fautorisatlon de Clconla).

quelle que soit [a zone géographique : j[ croît au fur et à mesure de [a succession pour attein-
dre un maximum en fin de cycle (HeLte et Mônkkônen, 1990 ; Muller, 1997 "r).

4.3.3.2 Évolution de [a composition
Derrière les variations d'abondance et de richesse se cachent d'importantes variations de

la composition des communautés (Ferry et Frochot, L990; Mu[[er, 1997'r). lJanatyse d'un
cycle de futaie régulière de Pin syLvestre dans les Vosges du Nord permet de distinguer quatre
groupes d'espèces en fonction de leur optimum [e long de [a succession (t' tableau a) : (1)

les Oiseaux de mifieu ouverl ou semi-ouvert, présents en tout début de cycle et qui peuvent

réapparaître en fin de cycle grâce aux trouées de régênération ; (2) les Oiseaux caractêristiques



des fourrés et des gaulis ; (3) tes espèces ubiquistes, à large amplitude d'habitat et dont
la densité est maximale au stade fourré-gaulis ou dans les stades intermédiaires (perchis

et jeunes futaies) ; (4) Les espèces spécialistes des forêts plus âgées dont ptusieurs sont
cavernicoles (Mutler, 1997).
À l'exception de quetques diffêrences entre continents, He[[e et Mônkkônen (1990)
proposent [évolution suivante de l'abondance des groupes d'espèces définis selon leur lieu
de nidification : (1) l'abondance des Oiseaux qui nichent au sol est [a plus forte en début
de succession (mitieux ouverts) puis diminue au cours du cycte, (2) l'abondance des Oiseaux
qui nichent dans les arbustes ou les arbres augmente au cours du cycte et (3) fabondances
des 0iseaux cavernicotes augmente surtout en fin de cycle. O
La répartition entre espèces migratrices et sédentaires évolue au cours du cycle mais aussi

durant l'année (Ferry et Frochot, 1990). Pendant [a saison de reproduction et en hiver,
l'abondance d'0iseaux sédentaires augmente avec fâge du peuplement (Figure 7 a et b). En

revanche, l'abondance des Oiseaux migrateurs, principalement tes Sylnldae, ne montre pas

les mêmes tendances selon [a période de [année : pendant [a saison de reproduction, ette est
maximale dans les stades fourrês, minimate dans les stades intermédiaires et intermédiaire
dans les stades âgés (Figure 7a). En hiver, dans les mêmes types de peuplements, les

migrateurs ont une densité faibLe à tous les stades (Figure 7 b). Ces différences viennent
du fait que seuls les vieux peuplements fournissent pendant fhiver de [a nourriture aux
0iseaux, à [a fois végétate et animale (Insectes du bois mort). lJabondance des Insectes est
d'ailleurs un facteur-clê pour de nombreux 0iseaux. @

4.3.4 Conctusions
De manière générale, les phases du cycle sytvicote les ptus favorabtes à l'avifaune - enro4 
termes d'abondance, de richesse et de diversité - sont les stades âgés et parfois les stades

buissonnants o. Sur [e ptan de [a composition, on assiste à une suicession importante des

espèces au cours du cycle et les stades âgés sont les plus intéressants car its hébergent
davantage d'espèces sêdentaires et de cavernicoles, moins fréquentes ou absentes des autres
phases. En effet, ces phases présentent des particularités par rapport aux autres phases du

cycte : gros arbres, arbres morts sur pied et au sot, ptus forte stratification verticate du

feuitlage, biomasse et surface fotiaire plus élevêes, ptus grande hétérogénêité horizontale
(Ferry et Frochot, 7974u,). Ces étéments permettent d'offrir une quantité plus importante
de nourriture et d'abris pour ces espèces, notamment l'hiver (t' fiche 4). D'aitteurs, certains
Oiseaux se déplacent pendant l'hiver dans les vieux peuptements et recolonisent les jeunes
peuplements au printemps o.

4.4 Rôle de la fréquence des coupes

4.4.1, Fréquence des coupes de régénération
La fréquence des coupes de rêgênération dêfinit [a longueur du cycle sylvicultural et est
en général beaucoup plus courte que ce[[e du cycle naturel. Les coupes de régénération,
en particulier [a coupe rase, peuvent entraîner à moyen terme (quelques dizaines d'années)
des modifications importantes des communautês végétales et animates (cf. E 4.1.1., 4.2.1.

et 4.3.1). La problématique de recherche est trop rêcente, en comparaison du rythme
de croissance des forêts, pour bien connaître leur rôle à long terme sur [a biodiversité.
S'inspirant des cyctes naturels, certains écologues critiquent fortement les modes de

gestion forestière et prêconisent de reproduire par les coupes [e rythme des perturbations
naturelles (Perry,1994 o), ce qui suppose d'allonger les rotations (Curtis, 1.997), de majn-



tenir des arbres après [a coupe de rêgênêration (Franklin et al., 1997) et de varier [a durêe

entre deux coupes (t' encadré n"4). Allonger [a durée des cycles sytvicoles peut sejustifier
de deux manières :

. cela laisse [e temps aux espèces forestières éliminées par [a coupe de recoloniser [e

mitieu et de reconstituer une population viable (Ruben eta|.,1999). Mais [a recolonisation
du milieu peut aussi être facifitée en diminuant |.a taitle des coupes de régénération d;

. cela permet [e dévetoppement des phases de sénescence qui offrent des habjtats
spécifiques, rares ou absents dans les stades ptus jeunes (cf, fiche 4 @). Pour pallier [e

déficit en phases sénescentes sans pour autant allonger les rotations, de nombreux auteurs
proposent d'adopter [e système dîlots de conservation ou <<green-tree retention> qui

consjste à laisser de gros arbres, isolés ou en petits groupes et à les conserver pendant

la suite du cycle, éventueltement jusqu'à leur mort naturel[e (Frankl.in et ol., 7997 6 et
cf, fiches 1 et 4).
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Encadré no4 - Influence de ta prévlslbitité des coupes

ljintervalte moyen entre deux coupes d'êclaircie ou entre deux coupes de rêgênération est
fixé par famênagement. Au-delà d'une certaine variabilité liée à des retards dans les travaux
ou à une mévente des coupes, on peut dire simptement que [a gestion forestière diminue
nettement [a variabilitê de lintervatle entre deux coupes en un fieu donné par rapport à

un régime de perturbations naturetles (McCarthy et Burgman. 1995). Néanmoins, i[ existe
toujours des phénomènes naturels imprêvisibles (incendies, chablis et attaques d'Insectes et
de Champignons pathogènes) qui viennent rompre [a régutarité des éclaircies dans les forêts
gérées. De ptus, févotution de [a sytvicutture modifie [intervalle moyen entre deux éclaircies mais
pas ta prêvisibitité de [a coupe, tout au moins à [échelle de quelques décennies. Au contraire,
lintervalle entre deux coupes de régénération s'avère beaucoup moins prévisibte, en ce sens qu'il
varie avec lêvolution des pratiques - évolution du marché du bois, modification de [a durêe des

rotations en ben avec [e changement d'essence - et peut être raccourci par une perturbation
naturelle de forte intensité.

4.4.2 Fréquence des coupes d'amélioration
Pour maintenir [a richesse et l'abondance de [a strate arbustive et herbacée, il sembte

nêcessaire d'éctaircir les peuptements dès [a fermeture du couvert @. Mais comme l'intensité
et [a fréquence ont a pioi des effets antagonistes sur [a diversité, iL est difficite de prêvoir
les effets à long terme du rêgime de perturbations. Pour aboutir au même résultat sylvicole,
c'est-à-dire une densité semblable à un âge donné, quel régime sera [e mieux adapté pour
conserver [a biodiversité : beaucoup de petites perturbations ou bien un petit nombre de

perturbations plus intenses ? Le forestier a cependant peu de latitude car i[ doit appHquer
des êclaircies régutières et d'intensitê moyenne pour produire des cernes réguliers, gage

de plus grande quatité du bois. Alaback et Herman (1988) sont convaincus que des coupes

fréquentes de faible intensité seraient ptus efficaces pour accroître [a diversité en espèces

arbustives et herbacées que des éclaircies fortes mais moins fréquentes @.
En empêchant que [e couvert ne se referme trop et pendant trop tongtemps, mais sans

créer des conditions favorables à finstallation d'espèces pionnières concurrentes ou de

semis ligneux, i[ est probable que fimpact de coupes d'amélioration répétées soit positif,
tout du moins pour les plantes vasculaires (cf, tabLeau3). Ce sera aussi le cas des ptantes

tolérantes à l'ombrage, qui persistent avec une floraison réduite au cours du cycle, pour

lesquelles [a coupe amêHore en général [a croissance, la floraison et [a dispersion (Cotlins
et a1.,1985). @

En revanche, ['impact de coupes répétées sur certaines Bryophytes pourrait s'avérer négatif
à long terme (Edwards, 1986). O
Dans [a mesure où lêclaircie ne modifie pas [a richesse spécifique de [a communauté mais

entraîne souvent une augmentation de fabondance des espèces forestières et de leur
capacité de floraison (cf. E 4.1.3) et à condition que fexploitation des bois ne perturbe
pas trop [e sol ni ne détruise l.a végêtation prêsente, tes éclaircies de faibLe intensjté à

interva[e court ont donc un rôle positif sur de nombreuses espèces forestières sans avoir
d'effet négatif sur d'autres.

4.5 Conclusions sur [e rôle des coupes
Tout d'abord, nous insistons sur les limites d'une analyse qui ne retiendrait que l'abondance,
la richesse spécifique ou [a diversité de l'ensemble de [a communauté, car elle ignore
[a nature des espèces. [lapproche par groupe écologique apporte plus d'information, à

condition d'analyser les résuttats bruts par groupe éco[ogique, comme [a richesse spécifique
ou labondance du groupe, et non pas les proportions, comme [e pourcentage d'espèces



forestières dans |,a communauté totale (Metzger et Schuttz,1,984; Battles et a|.,2007 {).
De plus, une analyse complète nécessite de travailler à différentes échelles spatiales
(diversités a, B ety) et d'intêgrer l'ensemble du cyc[e sylvicultural ou sytvigénétique.

La réponse des communautés à une coupe dépend de La taille et de l'intensité de cette
coupe, des perturbations au niveau du sol liées à l'exploitation mais aussi des conditions
stationne[es et de fhistoire du peuplement, c'est-à-dire de [a nature et [a fréquence des

coupes antérieures (Pickett et aL,1987 ").
Pour [a végétation vasculaire du sous-bois, nous proposons 5 hypothèses de rêponse

après coupe selon I'intensité et [a tai[e de [a perturbation et 3 hypothèses d'évolution
au cours du cycte sylvigênétique (t' tabl"eau 5). La menace [a ptus forte à long terme
concerne [e groupe des espèces forestières qui est défavorisé après une coupe forte sur

une grande surface et qui disposerait d'une faibte vitesse de dispersion. Cependant, [e
degré de sensibilité varie selon les études et pourrait dêpendre en grande partie des dêgâts

d'exploitation sur les poputations présentes avant [a coupe, des perturbations du sol et des

capacités de cotonisation. Pour certains auteurs, on assiste à une diminution importante
pendant ptusieurs années, mais avec reconstitution progressive du groupe après [a fermeture
du couvert ; pour d'autres, les changements se limitent à une perte limitée de certaines
espèces en même temps qu'une augmentation de l'abondance des autres forestières. À ce

niveau, nous constatons gue [a distinction entre plantes forestières et non-forestières
n'est pas suffisante : les espèces forestières devraient être séparées entre des génêralistes et
des spécialistes en identifiant celles qui sont sensibles à court terme aux coupes voire aux

êclaircies et en évaluant leur vitesse de recolonisation, même si quelques travaux proposent

ce type de classification (Hannez et HanelL 1997 ; Peterken et Francis, 1999 o). Le groupe

des espèces forestières anciennes peut être en partie utilisé, majs [e classement est basé sur 787

[a continuité de ['état forestier et non pas sur [a sensibiLité des espèces aux coupes. @

La réponse de certaines Bryophytes aux coupes de régénération et aux éclaircies fortes
est plus mitigée (cf. encadrê no 2 et tableau 5). Leur sensjbjlité à [a dessiccation et à

léclairement direct les rendent sensibles aux fortes coupes. En para[[è[e, quelques espèces

colonisent facilement des microhabitats tels que [e sol nu ou les galettes de chabtis
(cf. fiche a).
La réponse des Colêoptères Carabiques à [a coupe ressemble à cetle de la végétation du

sous-bois (tableau 5). Les éclaircies et les coupes par petites trouées ne semblent pas avoir
d'effet négatif sur les espèces forestières, mais ce point reste peu documenté. En revan-
che, [a coupe rase a un effet positif sur les espèces non-forestières, un effet positif sur
fabondance et [a richesse des espèces génêralistes et enfin un effet nêgatif sur [a richesse

et fabondance des sténotopes forestiers.
La rêponse des 0iseaux aux coupes (t' tabl.eau 5) n'indique pas d'effet négatif des éclaircies
et des petites trouées sur les Ojseaux forestiers. Mais, comme [a relation entre la surface

terrière et labondance ou la richesse ornithologique n'est pas monotone, i[ est possible que

l'effet de [a coupe sur [a diversité en Oiseaux dépende de [a vateur de [a surface terrière
avant [a coupe. La composition des communautés est modifiêe après une coupe forte, mais

les capacités de mobitité des individus sonttelles que les coupes ne menacent pas fortement
l'avifaune forestière, du moment que fon conserve dans [e paysage des éléments typiques
des fins de cycle et que [a fragmentation du paysage n'est pas accentuêe (Mul.l"er, 1999).
Du Bus de Warnaffe (2002) situe [e seuil de tailte de coupe entraînant une dêgradation
du caractère forestier des communautés biologiques (plantes vasculaires, Carabiques et
Oiseaux) vers deux ha et préconise des coupes de moins de 0,5 ha, taille jugêe optimale
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car e[[e est à la fois favorabte aux forestières et évite l'invasion par les espèces rudérales et
ubiquistes. @ Moorman et Guynn (2001) proposent aussi, pour l'avifaune, un seuit optimal
de trouée de 0,5 ha permettant de conserver les espèces de lisière et les espèces d'intérieur
forestier, mais à condition qu'entre les trouées soient maintenus des peuptements adultes.

Les éclaircies sont utiles au maintien des plantes vasculaires : pratiquées tôt, e[[es accétèrent
te retour des herbacées et des ligneux bas (Alaback,1982), à condition que les rotations
soient assez longues pour permettre [e développement d'une strate arbustive importante
avant [a coupe finale o. Aussi aurait-on intérêt à entretenirtrès tôt un sous-étage, grâce à

des éclaircies précoces et fortes permettant [e développement d'un accompagnement ligneux
et [e maintien d'une strate herbacée. A contrario, [absence d'éctaircie pourrait constituer un
risque de déclin pour [a plupart des ptantes forestières, notamment dans les peuplements

à longue rotation optimisés pour [a production de bois et atteignant des volumes sur pied

très élevés en fin de cycle (cas de la futaie régutière). À fexception des Bryophytes, des

éctaircies de faible intensité et [e maintien d'un sous-étage dense dans des peuptements
matures entretiennent pendant plusieurs dizaines d'années des conditions défavorables à

[a vêgétation du sous-bois et aux autres espèces, ce qui pourrait limiter leurs chances de

survie à long terme.

Les coupes de régénération ont des effets variabtes sur les espèces qui dêpendent à [a

fois des modatités de [a rêgénération et du groupe écologique auquel apparlient ['espèce.
Dans [e cas de [a végétation du sous-bois et des Carabiques, [avantage de [a régénération
par coupes progressives sur une grande surface par rapport à une coupe rase n'est pas

démontré vis-à-vis du maintien des espèces typiquement forestières. S'i[ paraît êtabLi que

les espèces forestières ne sont pas défrvorisées par l'éctaircie ou par de petites trouées et
que les espèces non-forestières ne colonisent pas ce genre de coupe, [e seuil de tolêrance
des forestières et celui du début de colonisation par les non-forestières est mal connu.
Dans [e cas de coupes sur de grandes surfâces, on pourrait aussi obtenir un effet positif sur
les forestières en laissant une densité d'arbres assez étevêe, mais cela ne conviendra pour

[a régénération d'une essence de lumjère. Par ailleurs, [a durée de la pêriode d'ouverture
pourrait devenjr défavorable aux espèces sensibtes si elte est prolongêe excessivement
(y'. fiche 4). Une meilleure solution lorsque [a rêgénération est délicate à obtenir rapidement
serait d'effectuer une coupe rase, de laisser opérer [a dynamique naturetle (colonisation
rapide par des essences pionnières), ce qui fournirait ptus rapidement un couvert suffisant
pour les espèces sensibles. Pour les Oiseaux, [e bénéfice de coupes progressives est plus net
et l'intérêt de maintenir jusqu'à [eur mort naturelle des arbres isolés, même à faibte densitê,
est démontré (tabl.eau5). fintérêt des coupes partielles est double: tout d'abord, leur
composition avifaunistique est souvent intermêdiaire entre cetle des coupes rases et ce[[e
des témoins forestiers, avec parfois une abondance et une richesse spécifique supérieures
aux autres peuplements ; ensuite, ces coupes de régénêration contenant de gros arbres en

faib[e densité peuvent constituer un habitat optimal pour quetques espèces spécialistes qui
nichent dans les arbres isolés (Ferry et Frochot, 1974 ; Hansen et aL,1995). Mais à [inverse,
ce mode de régénération empêche certaines espèces de stades ouverts de s'instalter dans
[e milieu.
La régénération artificielle, qui est une perturbation forte, entraîne souvent en plus de
la modification du couvert un changement d'essence (c/. fiche 2). Pour [a végétation du
sous-bois et les Carabiques, te principal impact sur [a biodiversité dépend de [a conduite
des peuplements: la diversité biologique de certaines plantations peut être améliorée en
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diminuant les densités de plantation, en effectuant des éctaircies précoces et rêgutières
et en allongeant [a durée des cyctes sylvicoles, de façon à permettre [a reconstitution des

communautés de forêts matures. En revanche, i[ existe aussi des espèces plus ou moins
infêodêes à certaines essences (résineux ou feuillus) pour les Carabiques et [es 0iseaux
(c/. fiche 2). Pour [a flore, i[ est probable que les espèces réagissent davantage en évitant
certaines essences (cf. fiche 2). Dans le cas assez banal d'introduction d'une nouvelle
essence dans un paysage de peuplements naturets, fapparition d'espèces spécialistes dans

les peuplements introduits fait augmenter [a biodiversité à ['éche[te du paysage, mais

cette augmentation n'est pas systématique et peut prendre beaucoup de temps. Ce[a dit,
laugmentation des surfaces de ptantations peut entraîner a contraio |.a fragmentation de

fhabitat d'espèces spêcialistes d'essences |.ocales et les mettre en danger (c/. fiche 1).

La synthèse détaiLl.ée de l'évolution des trois groupes taxinomiques au cours du cycle
sytvigénétique et/ou sylvicultural permet de donner les principales caractéristiques de [a

succession pour chacun d'entre eux (c/. tableau 5 @). @

fêvolution des communautés au cours du cycle après une perturbation majeure présente

des points communs pour tous les groupes étudiés (du Bus de Warnaffe, 2002) : (1) une
quantité êlevée d'espèces mobites à très mobiles dans les premiers stades de ta succession
(plantes anémochores et annuetles, Carabiques macroptères, Oiseaux migrateurs), (2) une
quantité élevée d'espèces peu mobiles dans les stades matures, mais cela est beaucoup
moins net pour [a végétation du sous-bois (plantes géophytes, Carabiques braphyptères,
Oiseaux sédentaires et cavernicotes) et enfin (3) une richesse spêcifique et une abondance
des communautés réduites dans les stades intermédiaires.
En plus de [a conservation d'habitats pour les espèces de fin de cycle et pour les espèces190 forestières sensibtes aux coupes et à faibl.e capacitê de dispersion, [a conservation de

mjlieux ouverts jntra-forestiers revêt aussi une importance pour [e maintien d'autres espèces

(t' fiche 1). test [e cas des essences pionnières et post-pionnières qui ne peuvent se

régênérer qu? partir d'ouvertures de tailte suffisante (un seuil de 0,2 à 0,3 ha est nêcessaire
pour régênêrer [e Chêne sessile d) @. En ce qui concerne les Carabiques, on peut trouver
des espèces typiques de mitieux ouverts intra-forestiers comme Asaphidion sp. et certaines
espèces de Notiophilus notamment N. bigutattus (Desender, 1986). Enfin, pour les 0iseaux,
on peut recenser des espèces qui ont besoin de grands espaces ouverts intra-forestiers
comme fEngoulevent d'Europe, te Pipit des arbres, [e Rouge-queue à front blanc, l.,Aigte

botté ou lîlouette lutu (du Bus de Warnaffe, 2002).

4.6 Recommandations de gestion
Nous avons montrê que les coupes ne sont pas une menace pour toutes les espèces mais
nous avons identifiê deux risques majeurs pour certaines espèces : ['un porte sur certaines
espèces ligneuses (cf. g S.q, [autre sur les espèces typiquement forestières parmi les
ptantes vasculaires du sous-bois, les Bryophytes, les Carabiques et les Oiseaux : ce[[es-
ci peuvent être menacées à long terme dans les écosystèmes forestiers gérés par rupture
de la continuitê spatiale et temporelte d'habitat pour les espèces inféodées aux phases

terminates riches en gros arbres à cavités (Oiseaux cavernicoles par exemple) ou en raison
de leur faible capacité de dispersion. La phase cruciale se situe au moment de [a coupe de

régénération : des coupes fortes, trop fréquentes, sur de grandes surfaces et détruisant une
grande partie de [a vêgétation au soI empêchent [a recolonisation complète du milieu par
ces espèces forestières. lJenjeu principal est d'assurer localement une continuité d'habitats
pour ces espèces forestières ou bien, lorsque cette première solution s'avère impossible, de



leur laisser suffisamment de temps pour recoloniser [e milieu. Pour répondre à cet enjeu, [e

forestier peut agir en para[[è[e sur quatre paramètres :

. i[ est très probabte qu'atlonger globalement [a durée des cycles sylvicoles et dans certains

cas l'augmenter nettement pour atteindre 150 à 300 ans soit favorabte aux espèces

forestières à faibLe capacité de colonisation (Halpern et Spies, 1995 ; Curtis, 1997 ; Mu[[er,

1.997 Q et c/. fiche 4) ;
. i[ est probabte que les régénérations naturettes par petites trouées (<0,15 ha) ou par

coupes progressives sur de grandes surfaces mais laissant après [a coupe finale des arbres

iso[és ou des groupes d'arbres au sein des parceltes soient favorables aux espèces forestières,

en leur permettant de survivre pendant cette phase ou de recotoniser plus rapidement les

zones coupées (Hatpern et Spies, L995 ; Multer, t997 ê) ;
" i[ est très probable que l'organisation spatiale des coupes de régénération, laissant des

peuplements âgês à proximité des zones régénérées, soit favorabte aux espèces forestières
peu mobiles et/ou inféodées aux stades âgées car elle leur permet de disposer de sources

de recotonisation (Niemelâ,1999 i Koivula et oL,2002; d. fiche 1) ;
. i[ est probable que la conservation de zones de vêgétation non perturbées lors de

l'exptoitation (coupes de régénération ou éclaircies) soit favorable à [a recolonisation des

espèces forestières par l'intérieur de La coupe (Brunet et o1., 1996; t' fiche 5) ;

" i[ est probable que [e maintien des coupes rases sur de grandes surfaces (> 2 ha) soit aussi

nécessaire pour conserver des espèces non-forestières mais il faudra néanmoins limiter leur
nombre et surtout bien raisonner leur répartition spatiale au sein des massifs (du Bus de

Warnaffe, 2002);
D'autres recommandations devraient permettre de conserver [a plupart des espèces :

. i[ est très probable que des êctaircies d'intensité moyenne et des petites trouées dans 191
les peuplements, mais pas nécessairement de périodicité fixe, aient un effet positif sur les

espèces forestières, sauf peut-être pour certaines Bryophytes ;
. i[ est probable que [a recherche d'une variabititê de [a fréquence des coupes d'amétioration
au sein d'un massif soit bénéfique à [a biodiversitê, car nous ne savons pas s'i[ vaut mieux
pratiquer des coupes fréquentes de faible intensité ou bien des coupes plus espacées dans

le temps mais plus vigoureuses. Même si ce point mérite d'être étudié, son impact sur [a

biodiversitê sera mineur dans [a mesure où les coupes ne sont ni trop intensives, ni trop
frêquentes.

Les statistiques de IIFN sur la rêpartition par classe d'âge des futaies régutières, [a

répartition des tailles de coupes et [e morcellement forestier permettent d'apprécier les

efforts à entreprendre pour répondre à ces enjeux (Ministère de tAgriculture et de [a Pêche,

2000).
La part des peuplements très âgés est extrêmement faibLe (1,2%) et recule entre 1989 et
1999 (soit -1,3% par an), mais les chiftres n'intègrent que les futaies régulières et les arbres

isolés @. L'allongement des rotations aura donc un impact mais à très long terme sur [a

biodiversité.
Aujourd'hui, les coupes finales de régénération et les coupes de taillis inférieures à t ha

couvrent 21olo de [a surface totale annue[e et les coupes de ptus de 10 ha couvrent 67%

de [a surface (figure 8). Cependant, [a disparité entre types de propriétés est forte : en

forêt domaniale, les coupes inférieures à t ha ne couvrent que 6% de [a surface contre

27olo en forêt privée, ators que les coupes de plus de 10 ha couvrent 67o/o de [a surface en

forêt domaniale contre 32olo en forêt privée. La répartition des surfaces de coupe seton [a
taille est intermédiaire pour les autres forêts publiques relevant du régime forestier: les



coupes de moins d'1 ha couvrent 8o/o et celles de plus de 1.0 ha 47olo de l.a surface totale @.

La répartition des taitles de coupe selon [a taille du massif n'est pas précisée dans les

statistiques mais pourrait apporter un êclairage supptémentaire. La forêt française est
constituée à près de 60% de massifs de ptus de 100 000 ha tandis que les petits ensembles

forestiers de 4 à 100 ha ne couvrent que 7% de [a surfuce boisée (Ministère de lAgriculture
et de la Pêchq 2000). Étant donné [a structure de La propriêtê française22 et [e morcellement
de [a propriêté privêe, cela ne signifie pas pour autant un morceltement des massifs, même

s'i[ existe des situations très contrastêes au niveau des grands massifs - peu de trouées dans

te massif landais ou de nombreux massifs de petite taille proches les uns des autres dans

louest du Massif Central (Ministère de lAgriculture et de [a Pêche, 2000).

40@

2000
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Coupes de régénération et de taillis par classe de surface unitaire

792 Figure 8. Répartitlon annuelle de la surface cumulée des coupes de régénéntion et des coupes de taittls
en fonction de la taltte unitaire de ta coupe et du type de propriété (source : ministère de l'Agriculture et
de ta Pêche, 2000). Les petites coupes (<1 ha) couwent une surface cumutée beaucoup plus faible que [es
grandes coupes (>10 ha) en forêt domaniale, ators gu'en forêt privée tes surfaces cumulées pour les deux
types sont proches.

Les coupes de grande taille sont donc concentrées dans les forêts gérêes par ['O.N.F, mais

cela ne veut pas dire forcément qu'i[ manque des coupes de petite taitle dans les grands

massifs. Les statistiques ne descendant pas en deçà d'L ha, [a part des très petites trouées
(< 0,15 ha) n'est pas connue mais doit être faible étant données les pratiques actuelles.
Sous réserve de préciser leur importance (ce qui suppose un travail considêrable), nous

recommandons de tendre vers un rééquitibrage en forêt bénêficiant du régime forestier avec

une diminution de [a part des coupes de tailte moyenne (-25 ha) et une augmentation
impoÉante de celle des très petites coupes, mais sans accroître [a surhce annuefle totale
de coupes. Les mêmes recommandations peuvent être formulées à fêgard de [a forêt privée,

mais [e besoin de réêquilibrage est moins aigu. Nous recommandons aussi de dresser des

statistiques sur [a répartition des coupes en fonction de [a surface des massifs, mais [a

répartition actuelle dans ce domaine ne demandera probablement pas de réajustement
profond.

Sous réserve d'évaluer plus ctairement feffet à long terme des introductions d'espèces

ligneuses sur la bjodiversitê, nous consei[[ons pour l'instant de Hmiter davantage le recours

aux essences exotiques (t', fiche 2). Quant à [a plantation d'essences indigènes, elle peut
être surtout gênante au niveau infraspêcifique à cause des risques de pollution génétique
pour les peuplements locaux. La plantation d'une essence indigène ne posera pas de

22 10o/o de forêts domaniales, 160/o d'autres forêts pubtiques relevant du régime forestier et 74% de forêts privées (Ministère
de lAgriculture et de la Pêche, 2000).

E Forèts domaniales
I Autres forêts publiques



probtème à condition (1) de s'assurer de ta diversité génêtique des provenances utilisêes
(2) de choisir une essence adaptêe au type de station (3) de ne pas vouloir instalter des

essences ou crêer des métanges incompatibles avec [e comportement de fessence (place

dans [a succession : pionnière, post-pionnière, dryades et degré de sociabititê) (a) de

suivre les densités de plantation préconisêes et de rêatiser des éclaircies (5) de diversifier
[a composition en favorisant [e mélange et [a présence d'un sous-étage, mais pas partout
(c/.5 S etfiche 2) et (6) d'al.l.onger les rotations. Aussi, nous préconiserons de préférer, [ors-
que cela est possible, [a rêgênération naturelte.
Même si les forêts actuelles contiennent peu d'essences introduites (6% de [a surhce
forestière), leur utilisation dans les boisements et les reboisements est êtevée et mérite
d'être réduite: 35% des reboisements utilisent des essences acctimatées et 5% des essences

exotiques23 (Ministère de lAgriculture et de [a Pêche, 2000) O. L'effort à entreprendre pour

augmenter [a proportion des régénérations naturelles est donc considêrable : sur [a période

1980-1988, les surfaces en régénêration artificiet[e dans les futaies rêgulières en âge

d'être rêgénérées représentaient toutes propriêtés confondues 65%, avec des diffêrences
marquêes entre types de propriétés : les plantations représentaient un peu moins de 50%

des rêgénérations en forêt publique contre 75-80% en forêt privée - hors Pin maritime - @

(Ministère de lAgriculture et de [a Pêche, 2000). ljeffort à entreprendre sera plus modêré en

forêt pubtique, en particulier parce que 75% des futaies de Hêtre, 70% des futaies de Chênes

sessile et pédonculé et 35% des sapinières sont déjà régênêrées natureltement (Ministère de

l'Agriculture et de [a Pêche, 2000).

Enfin, même si nous disposons d'informations partielles, plusieurs points méritent d'être
approfondis : (1) pour tous les groupes taxinomiques, connaître l'effet des différents types 193
de coupe sur [a biodiversité en fonction des paramètres stationne[s et de l'historique
de gestion (2) préciser Le type de coupe conduisant au déclin des espèces forestières
(combinaison de [a taitle et de Uintensité de [a coupe) et celui provoquant [invasion
des non-forestières ; ceci permettra d'identifier les espèces les plus sensibtes (dont les

Bryophytes) et de choisir un type de sylvicutture adapté à leur maintien à long terme (3)
évaluer fintérêt des milieux ouverts intra-forestiers comme habitat typique ou habitat de

substitution pour certaines espèces et (4) pLus particulièrement pour la végêtation du sous-
bois, cerner ['impact des perturbations du sol sur [a composition des communautés après

couDe.

5 Rôle de la stratification verticale des peuplements
Dans cette partie, nous testons fhypothèse selon [aque[[e i[ existe un lien positif entre
stratification verticate et biodiversité pour tous les groupes taxinomiques. Après avoir
défini ce qu'est [a stratification verticale d'un peuplement forestier et fourni quelques

repères concernant ses variations au cours du cycle sylvicote et selon [e type de station,
nous énoncerons les mécanismes sous-jacents qui peuvent exptiquer [a nature du lien entre
biodiversité et stratification verticale, puis aborderons [a réponse effective de chaque
groupe taxinomique sur [a base de [a bibtiographie, avant de tirer des conclusions et de
proposer des recommandations de gestion.

5.1 Définition et guantification
La stratification verticate est farrangement de [a végétation au sein d'un peuplement,

depuis le sol jusqu'au sommet de la canopée 69. La stratification verticale varie selon [a

?3 Voir ministère de llgriculture et de [a Pêche (2000) pour [a classification en essences indigènes, acclimatées ou

exotioues.
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hauteur des arbres dominants, farchitecture des arbres, fabondance et [a nature des espèces

- arbres, arbustes et herbacées - et l'organisation spatiale des feuilles et des branches
(Brokaw et Lent, 1999). ELl.e dêpend donc beaucoup du mode de traitement choisi et du

stade de développement (Brokaw et Lent, 1999) mais peut être contrôtée dans une certaine
mesure par [a sylviculture @. Des méthodes existent pour obtenir des données de profi[
vertical o.0n peut comparer les profits de densité de feuillage sur |,a base d'un indice de

diversité du type Shannon-Weaver apptiqué aux donnêes de recouvrement par classe de

hauteur, de façon à tenir compte à la fois du recouvrement total et de [a répartition en

hauteur du recouvrement @.

5.2 Hypothèses et mécanismes sous-jacents
Pour plusieurs auteurs (Hunter, 1990 ; Brokaw et Lent, 1999), un peuplement bien stratifié
abriterait une abondance et une richesse spécifique ptus élevées en épiphytes, Insectes,
0iseaux et Mammifères @. Le lien positif entre diversité biologique et structure verticale
du peuplement est fondé sur [a différentiation des niches, c'est-à-dire sur [e rôte et [a place
que l'espèce occupe dans le fonctionnement et [a structure de lécosystème ". Ainsi, selon
l'emplacement en hauteur dans [e peuplement, les animaux, en particutier les Oiseaux,

trouvent des lieux de nourriture, de chant, de guet et de nidification. La stratification
influence aussi indirectement [a biocænose en contrôtant les variations microclimatiques
au sein du peuplement, ce qui joue sur [a répartition des proies des carnivores et des

insectivores (Brokaw et Lent, 1999 'r). O

5.3 Variation de [a stratification verticale au cours du cycle
sylvigénétique et selon le type de station

Dans un peuplement naturel, [a stratification verticate évotue ordinairementavec fâge @. En

général, les forêts deviennent plus structurées verticatement en vieillissant: les arbres sont
plus grands et se différencient en hauteur et en forme de houppier; ceta permet à [a lumière
de pénêtrer et crée parfois des conditions favorables au développement d'un sous-êtage. En

fin de rycle, [a mort des vieux arbres permet une régénération par petites trouées O, ce qui

augmente la stratification verticale du peuplement. O
La stratification verticale dépend du type de station @ : [e recouvrement aurait tendance à

être concentrê en une seule strate dans les milieux mésophiles, ou réparti dans deux strates
individualisées sur les milieux secs, en passant par une distribution plus continue dans les

milieux intermédiaires. Chevatier et aL. (2001), dans de jeunes plantations de Pins laricio,
montrent que [e potentiel d'accompagnement ligneux permettant à terme [e dêveloppement
d'une stratification verticale dépend très foÉement du type de station @. À finverse, Hedman

et Binkley (1988) ne détectent pas de lien entre stratification verticale et type de station.

5.4 Réponse de la végétation
Pour certains, [a diversitê floristique est d'autant plus élevée que [a structure horizontale
et verticale est hétérogène o. Mais [e rôte de la stratification verticale sur [a végêtation
doit être analysê à deux niveaux : [e premier concerne [a diversité en essences ligneuses et
alors ce n'est pas [a stratification verticale qui joue sur [a diversité, mais plutôt [a diversité
qui contribue à créer la stratification verticale ; te second concerne les strates arbustive,
herbacée et muscinale.
Le développement d'une strate herbacêe est limitê par [a nature et [a quantité de lumière
arrivant au sol et donc par [a nature plus ou moins opaque du feuitlage des arbres, mais aussi



tout simplement par fespace disponible @. Dans les forêts tempérées feuillues, de nombreuses

herbacêes contournent ce problème en se développant très vite au printemps avant que les

arbres ne mettent en place leur feuillage (MitcheLL et Kirby, 1989 ; Hunter, 1990). @

La composition et l'abondance du sous-êtage ligneux influence [a végétation au sot, les

essences d'ombre dans [e sous-étage ayant un effet défavorable sur [e développement de [a
strate herbacée @. Ainsi, Kwiatkowska et aL. (1997) O notent [effet négatif du Charme sur
l.a richesse spécifique de [a flore et documentent des extinctions d'espèces en para[[è[e du

dévetoppement du sous-étage de Charme. I[ y aurait en ptus un effet nêgatif de [a hauteur
du sous-êtage sur [a diversitê herbacée @. Ces observations conduisent à tenir compte des

interactions potentielles entre [a composition du sous-étage et sa hauteur. @ A ['inverse,
Les strates basses peuvent jouer un rôle négatif sur les espèces ligneuses, surtout au

moment de [a régénération : des herbacêes forestières peuvent empêcher lInstallation des
jeunes semis ligneux par des phénomènes d'allélopathie. @

Mitchetl et Kirby (1989) rêsument bien les interactions entre strates en défendant
l'hypothèse selon laquelte i[ ne peut y avoir en forêt tempérée ptus de deux ou trois strates
bien développêes en un point donné du peuptement. La stratification possible dépend ainsi
du mode de traitement: en taitlis-sous-futaie, on peut avoir : une strate arborée + une

strate arbustive + une strate herbacée peu développée si les deux strates supérieures sont
complètes; en tailtis, une strate arbustive + une strate herbacée; en futaie régulière, une

strate arborêe + une strate herbacée. Le dêveloppement d'une quatrième strate n'est pas

possible car, si on fait llhypothèse d'une interception de 90% de [a lumière incidente par

chaque strate, [a quatrième strate ne dispose plus que de 0,1% du PAR incident2a, ce qui est
insuffisant pour maintenir une espèce végétale. 0n peut parfois rencontrer quatre ou cinq
strates de vêgêtation, mais seulement par petites mosaïques (MitchetL et Kirby, 1989). O tgs

5.5 Réponse des Invertébrés
Sur ce point, peu de résultats sont disponibles. Southwood et al. (1979) observent un effet
positif de [a stratification verticale sur [a diversité en Coléoptères et Hétéroptères dans [e

cadre d'une succession depuis un milieu ouvert récemment abandonné par l'agriculture vers

un milieu forestier constitué d'une bétulaie d'environ 60 ans : [a stratification verticale
et [a complexité architecturale ont un effet dominant dans les milieux forestiers, alors
que c'est [a composition spécifique de la vêgétation qui est importante dans les milieux
ouverts. @ Mais pour d'autres, [a présence d'un sous-étage n'augmente pas [a diversité des

Carabiques "' ni cette des Hyménoptères É. @

5.6 Réponse de I'avifaune
Plusieurs synthèses concluent que [a diversitê ornithologique, estimée par un indice de Shannon,
augmente avec [e nombre de stntes O (Cot, 1992; Brokaw et Lent, 1999 o) : aux USA o,

en Austnlie or, en France (BtondeL et aL,1973), en Scandinavie $ et en Ecosse t. L'indice de

diversité de favifaune est parfois mieux corrélé que [e nombre d'individus ou [a richesse
spécifique, ce qui signifie que les populations d'Oiseaux des peuplements bien stratifiés ne

contiennent pas un grand nombre d'individus appartenant à quelques espèces, mais plutôt des

individus appartenant à de nombreuses espèces différentes o.

Laire de vatidité géographique de [a relation entre stratification verticale et diversité
ornithologique prouve qu'iI s'agit d'un processus général de diversification Lié à l'occupation
des niches créées pardes habitats complexes d. L'analyse montre que les arbres morts ainsi
que [a hauteur des buissons jouent un rôle de premier plan dans fimpact de [a diversité de

structure sur [e nombre et [a densité des Oiseaux s.

'?a 
PAR = radiation photosynthétique active.



Malgré tout, [a stratification verticale n'a pas un effet positif sur toutes tes espèces puisque

certaines préfèrent des vieittes forêts de conifères sans sous-étage (Perry, 1994). Même,

des auteurs ne trouvent pas de relation significative entre diversité ornithologique et
stratification verticale du peuplement o: ce serait ptutôt [a richesse floristique qui détermi-
nerait l'abondance, le nombre et [a diversité des espèces nicheuses o. Les peuplements
pluristratifiés ne seraient pas sélectionnés de [a même manière selon que les espèces sont
migratrices ou sédentaires, les espèces migratrices étant plus sélectives e.

5.7 Conclusions et recommandations de gestion
La stratification verticale a un effet plutôt positif sur [a biodiversité, tout du moins pour

un certain nombre de groupes taxinomiques. Les 0iseaux font partie des groupes qui sont
favorisés par [a stratification verticale du peuptement, même si [e dêbat sur [a nature du

hcteur explicatif dominant reste ouvert (diversité de structure ou richesse en essences).

Pour les autres groupes, les conclusions sont moins évidentes. @

I[ est donc très probable que développer [hétérogénéitê horizontale et verticate du
peuplement lorsque [e stade successionnel [e permet soit favorable à [a biodiversité,
notamment aux espèces qui vivent dans les arbres (Insectes, Oiseaux). Mais cela ne doit pas

devenir une règle à appliquer partout, en raison d'un effet négatif sur [e développement du

tapis herbacé. Nous recommanderons de s'orienter vers un équilibre des proportions entre
différents types de stratification à l'échetle du massif ou de [a région (Hunter, 1990).
Cela dit, les méthodes pour créer et entretenir une stratification verticale dans [e
peuplement par [a sylviculture restent à préciser. llobjectif est plus difficile à atteindre dans

les peuplements réguliers adultes que dans les peuplements irréguliers. Mais la stratification

1"96 verticale d'un peuptement régulier et même d'une plantation peut être entretenue ou
favorisée par des interventions appropriées, effectuées assez tôt et tenant compte du type
de station (Chevalier et oL,2001). Notons aussi que [a diminution de la taille des coupes

de rêgénêration et [e maintien d'arbres et dll.ots de conservation constituent des moyens

d'améliorer [a stratification verticate des peuplements forestiers.

6 Rôle du mode de traitement sur la biodiversité
@ Après avoir réfléchi de manière théorique aux régimes de perturbations que l'a gestion

forestière devrait reproduire pour conserver [a biodiversité, nous comparerons diffêrents
modes de traitement actuels ou d'un passé rêcent vis-à-vis des éléments jugés imporlants
pour [a biodiversité (rêgime de perturbations, reproduction des phases des cycles

sytvigênêtiques, composition en essences, biomasse ligneuse, quantité de bois mort au sol
et sur pied, stratification verticale) : ceci permettra de mettre en évidence les éventueltes
comptêmentarités des modes de traitement et les points à amêliorer de façon générale par

rapport aux successions naturetles. Ensuite, nous prêsenterons quelques rêsultats d'études
qui ont comparé [a diversité biotogique de ptusieurs modes de trajtement, en nous limitant à

deux comparaisons : taittis-sous-futaiefutaie régulière et futaie régutièrefutaie irrégulière,
avant de donner des recommandations de qestion.

6.! Quet(s) régime(s) de perturbations reproduire par ta
gestion forestière ?

Le rôte des perturbations dans [e fonctionnement des écosystèmes est reconnu par [a plupart
des écologues, majs les points de vue divergent quant à savoir si, à long terme, les espèces



sont mieux adaptées au régime des perturbations natureltes ou si e[[es se sont adaptêes à

celui engendré par [a gestion. D'un point de vue évolutif, il est possible que les espèces les

moins totérantes aux perturbations anthropiques aient disparu et que celles qui les tolèrent
[e mieux dominent actueltement dans nos écosystèmes forestiers. llanatyse nous conduit à
examiner successivement trois hypothèses sur [e régime de perturbations et à retenir cetle
qui nous paraît [a plus pertinente pour conseryer [a biodjversitê sur [e long terme.
La première approche, défendue par de nombreux auteurs (Hansen et al., 199'1.; Perry,

7994 t Schnitzter, 1997 ; Angelstam, 1998 ; Niemetâ, 1999 ; Vallauri, 2002 ô), part du

constat que fexploitation forestière des forêts primaires nord-américaines et scandinaves,
en bouleversant [e régime des perturbations, met en danger certaines espèces, notamment
celles qui sont inféodêes aux stades de fin de succession. La gestion forestière a aussi réduit
certains éléments de structure de l'êcosystème, comme [e bojs mort au sol et les arbres

morts (Hansenetal.,1991). Les espèces qui sontinfêodées à ces phases etéléments ou qui

en dêpendent partie[ement ont pu trouver des habitats de substitution, mais leur niveau
de population a dû fortement diminuer. Pour ces auteurs, [e seul moyen de maintenir [a

biodiversité est de conserver toutes les phases de [a dynamique naturelle (Nieme[â, 1999),
d'où [a première hypothèse sur l.e régime de perturbations (c/. H1 de l'encadré n"5). @

Mais transposer directement ce concept à nos écosystèmes médio-européens est discutable
pour plusieurs raisons (Bergès et a\.,2002) :

. les caractéristiques d'un régime de perturbations naturelles sont mal connues @ ;

. [e régime de perturbations assurê par les coupes mime [action de [a perturbation naturelte
sans en reproduire tous les effets écologiques : ainsi, les coupes exportent de [a biomasse ;
de plus, dans les forêts boréales, certains Insectes sont spécialisês dans [a colonisation de

peuplements récemment incendiés, milieux que [a coupe ne reproduit pas ê ;
. dans les forêts médio-européennes, [e régime des perturbations naturelles a étê

bouleversé depuis très longtemps: certains animaux ayant contribué à leur êvolution
jusqu'à l'époque romaine ont quasiment disparu ([es grands herbivores comme les bisons),
puis les forêts ont êté cuttivées pendant des siècles, souvent de manière très intensive @.
Le contexte forestier européen est donc bien diftérent de celui des forêts boréales et
tropicates; par conséquent, on peut se demander s'i[ n'est pas déjà trop tard pour se

préoccuper, dans les termes de l'hypothèse H1, de l'impact de [a gestion forestière sur
la biodiversité et opter pour une seconde hypothèse (cf. HZ de l'encadré no5). Cette
hypothèse est défendue en Grande-Bretagne par des écologues qui considèrent que [e

régime traditionnel de coupes de taillis est un système de perturbations qui permet de
conserver [a flore et [a faune des forêts anciennes, étant donné ta durée d'application du
traitement en taillis-sous-futaie (Barkham, 1992 @). Mais i[ existe peu de preuves du bien-
fondé de cette théorie o, autres que celles d'une occurrence de certaines espèces vêgétales
et animales spécialistes de forêts anciennes dans ces peuplements (Barkham, 1992 o). Les

travaux de Niemetâ et al. (1993) et de Desender et al. (1999) sur les Carabiques vont aussi

dans [e sens d'une perte d'espèces en lien avec [a gestion et [a fragmentation de [a forêt. De

[a même façon, du Bus de Warnaffe (2002), constatant que moins de 30% de La variabilitê
des profits d'espèces pour l'avifaune, les Carabiques et la flore vasculaire dans des conditions
stationnelles homogènes sont expliqués par des facteurs Liés à l"a gestion forestière, suggère
que certaines espèces typiquement forestières et sensibles ont déjà disparu dans [a rêgion
étudiêe (forêts ardennaises). Seton [ui, te noyau d'espèces qui persiste aujourd'hui serait
non seutement peu sensible aux perturbations provenant de [a gestion forestière, mais

cerlaines espèces y seraient même très bien adaptées. Cependant si cette hypothèse est
vêrifiée, e[[e s'applique à des espèces différentes de cetles concernées par fhypothèse H1
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(Bergès et aL, 2002). Le problème n'est plus de comparer de manière statique [e régime des

perturbations engendrê par [a gestion forestière au régime de perturbations naturelles, mais

plutôt d'anatyser son êvolution au grê des changements des pratiques sylvicoles. @

Encadré n'5 - Hypothèses sur [e régime de perturbations auquel tes espèces
des écosystèmes forestiers seraient adaptées

H1 : < Le régime de perturbations engendrê par fhomme a rédujt fabondance de certaines espèces

spêciatistes de stades ou d'éléments de l'écosystème forestier devenus peu fréquents ou absents

dans [e paysage. Ces espèces pourraient retrouver des niveaux ptus é[evés si ta gestion forestière
reconstituait au niveau du paysage ces habitats en ptus grande quantité>.

H2 : << les espèces présentes aujourd'hui sont adaptêes au régime de perturbations passê et toute
modification importante de ce rêgime pourrait alors les mettre en danger à ptus ou moins long
terme >.

H3 : <i[ faut offrir aux espèces une diversité des régimes de perturbations au travers de modes

de gestion variés, crêés par des sytvicuttures diffêrentes, qui laissent une chance d'adaptation à

toutes les espèces, sans fajre d'hypothèses sur [e régime de perturbation qui leur est adaptê>.

févolution de la sylviculture depujs [e siècle dernier au profit de la futaie a eu tendance

à rapprocher les cycles sylvicoles des rycles naturels. Cependant, les taillis et taillis-sous-
futaie - dont [a gestion a beaucoup évolué (viei[issement des taillis, préparation à [a

conversion) - représentent encore aujourd'hui près des 2/3 des peuplements feuillus, ce

qui est une originalité française par rapport aux pays de tradition sylvicole germanique

ou aux pays nordiques (Ministère de tîgricutture et de [a Pêche, 2000). Les régimes de

perturbations anthropiques en Europe de l'Ouest ont été modifiês, en passant plus ou moins

vite de modes très intensifs visant [a production de biomasse (taitLis à courte rotation)

198 à des modes moins intensifs visant [a production de bois d'æuvre (futaie régulière et
irrêgulière), sans parler de l'abandon de pratiques comme [enlèvement des litières o. De

plus, [a surface forestière a doublé depuis deux siècles (Ministère de l'Agriculture et de [a
Pêche, 2000). Au regard de l'hypothèse H1, on peut considêrer que cette évotution est une

amétioration importante et i[ faut poursuivre dans cette voie ; mais selon l'hypothèse H2,

on peut s'inquiéter de [a disparition de ces modes de traitement sytvicole en usage depuis
[e Moyen-Age et de [a modification des régimes de perturbations à l'échetle du territoire
qui en découlent (Bergès et al., 2002). En ptus du rôle de fhistoire, deux arguments
supplémentaires doivent être considérês : (1) l'intêrêt grandissant pour [a futaie irrégutière,
à [aque[[e est associé un régime de perturbations différent des autres traitements et (2)
les conséquences imprêvisibtes des changements globaux sur [a biodiversité. Ceci débouche
sur [a formulation d'une troisième hypothèse que nous jugeons plus pertinente, notamment
parce qu'e[[e englobe les deux précêdentes (cf.H3 de fencadré n'5).

6.2 Comparaison des modes de traitement vis-à-vis des
éléments structurants pour la biodiversité

Engagée depuis plus d'un siècle, [a conversion des anciens tai[[is et tailtis-sous-futaie en

futaie régutière a conduità diminuer lintensité des coupes de régénération @, à augmenter
la fréquence des coupes de faibte intensité - puisqu'on instaure un système de coupes

d'êclaircie - et enfin à augmenter la taitle moyenne des coupes de régénération (tableau 6).
La conversion en futaie régulière a un peu rapproché [e régime des perturbations d'un
régime naturel. Quant au passage de [a futaie régulière à [a futaie irrégulière, i[ se tradujt
par une diminution de [a tajlle moyenne et de l'intensitê des perturbations et une frêquence
d'intervention comparable à cetle de [a futaie rêgulière (tabLeau 6). @



199

É
o

raË
:

o^Ë
q

P
=

E
roosFÉ
E

E
Ê

È
 È

.a
E

rO
 

>

F
Ë

#
:€Ë
Ë

Ë
 g

cl* 
E

r
'E

iË
'E

=
 =

qq3
O

gG
=

Ë
g

.9 E
E

?o..
'f 

9l'l
oo
'5Ë

..
cÈ

 5
=

's e

=
.E

 
E

E
E

 Ë
.Ë

 e'g
È

 Ë
g

€$:
9c=
.É

: g
tr o'=
E

.È
 

-
E

.=
..

à8*E
I

O
E

5 E
ô

u 
.!l

Y
s6

=
 

3+
::.9 e
E

Ë
 

Ë
9cql
t.O

 
-

; 
cnq

.€'s'E
E

 -à:
€€:
n aH
oE

 
-

e6
oF

- 
E

 
.r

8Ë
s

'gv6
.E

 83
èsÉ
.-,O

 
"

Ë
i E

o
E

Fstsr
'Ë

!Ë
Ë

Ë
F

O
- 

6

: s:Ë
..E

 Ë
=

o=
8.2 o

Ë
E

Ë

q.O5crl
ro(ua!

r

Ê.E

'g
Eg|f

.FÊ

o&5E
D

'goÉIr
=

=

.E-6'6E
E.EE

Ic

gI'6È

9ë9o

*-Ss=

oF=oI

E

E
'cE

R

g'6

.9EË

uF
t

s
s

îù

I
z

EEtrou
J

IE

-9

ËoF(,.E@E
'oE0E

e
I

oEoEoE

'6g
E

9

EE
EF

E

È

Nll,
,trF{LJogEoo!toEÊ@ro=

oaoEoFÊoE

JËoEEt!sttroÉoê

oo5otoo@tlroÊoÊ

oELooErFFa

troErotrroItrooEoÊ5og

oEtro@É
a

€EiËË
.e

-L6e

troE
€

.E
 E

rE
-É

c
F

€g

+
l*

E
 3E

*tÉ
.Ë

Ë
'Ë

o 
rq,

oE
n

E
5

Ë
a

troÊoE
-ooo9É

Ltr
E

O
éa
lro



Cependant, aucun mode de traitement n'offre [a variabilité de fréquence et de taille
des perturbations propre aux écosystèmes naturels. Le cycle de futaie se rapproche plus

du cycle naturel par [a possibilité d'atteindre des âges et des quantitês de biomasse
parfois très élevêes, rarement atteints dans les tai[[is, les tai[[is-sous-futaie et les

futaies irrégulières. La futaie régutière et [a futaie irrégulière reproduisent certaines
caractéristiques des forêts naturetles, avec une sous-représentation des débuts et surtout
des fins de cycle (tabLeau 6).
À l'exception du taiLLis simple, les autres modes de traitement permettent [e dêveloppement
d'une stratification verticale du peuplement, qui esttoutefois timitée dans [e cas de [a futaie
régulière aux seuls stades adultes. O
Cette brève comparaison permet de constater [a complémentarité des modes de traitement
à léchelte du paysage vis-à-vis des régimes de perturbations et de plusieurs gradients

êcologiques (composition, structures verticale et horizontale), mais aussi leur dêficience par

rapport à d'autres éléments importants pour [a biodiversité, comme les phases pionnières

et terminales des cycles sylvigénétiques, les gros arbres et [e bois mort au sol et sur pied
(c/. fiche 4). Par |.a suite, nous illustrerons [a complémentarité des modes de traitement au

niveau du paysage vis-à-vis de [a biodiversité à partir de résuttats issus de |'a littérature.

6.3 Résultats d'études comparant les modes de traitement
Quelques résultats sont tirés de [a synthèse de Mitchetl et Kirby (1989). Cependant, rares

sont les études vraiment rigoureuses sur l.a question: pour évaluer les différences entre
modes de traitement ou mesurer les changements induits par [e passage d'un mode de

traitement à lautre vis-à-vis de [a biodiversité, i[ frut échantillonner l'ensemble des phases

ZOO du rycle sylvicultural propres à chaque traitement (ThioLl.ay et aL, 7994).

6.3.1 Comparaison entre taillis-sous-futaie et futaie régutière
Dans cette partie, nous ferons souvent réfêrence à une étude pluridiscipl.inaire menêe

dans le Parc Naturel de [a Forêt d'0rient (ThiolLay et ol., 7994; Didier et Royer, 1994) et
qui compare trois stades de taitlis-sous-futaie et quatre stades de futaie sur des types de

stations identiques (chênaie-charmaie acidicfine à mésoacidiphiLe). Les caractéristiques des

peuplements sont les suivantes (ThioLLay et al.,1994): taitlis-sous-futaiejeune (5-10 ans),
taillis-sous-futaie moyen (15-25 ans), taillis-sous-futaie âgé (30-50 ans), fourré (3-8 ans,

hauteur 2-4 n), gautis (15-30 ans, hauteur 10-16 m), perchis (45-90 ans, hauteur 20 m) et
futaie adulte (110-150 ans). @

6.3.1.1 Réponse des arbres et des arbustes

Le traitement en futaie favorise généralement des espèces à fort potentie[ commercial,
comme [e Chêne, [e Hêtre, [e Châtaignier ou [e Frêne, au détriment d'autres essences telles
que [e Charme, [e Ti[[eu[, [e Bouleau ou le Tremble. Le risque de raréhction de certaines
essences forestières pose problème, car e[[es constituent des habitats particuliers o. Une

étude comparant des taillis-sous-futaie et des futaies régutières en Lorraine (Becker,

1979) montre ainsi que dans [a strate arborée, [e Chêne pédonculé et [e Charme sont plus

abondants en taittis-sous-futaie alors que [e Hêtre est ptus abondant en futaie régulière ;
dans [e sous-êtage et [a strate arbustive, le Chêne pédonculé, [e Tilteul à petites feuilles,
[e Charme, [e Bouleau, [e Tremble, [e Noisetier, le Cornouiller mâte et [e Saule marsault
sont rencontrês prêférentietlement en tailHs-sous-futaie alors que ['Érabte plane et l'Érabte

sycomore, [e Frêne, l'Orme de montagne et [e Hêtre constituent les espèces principales de

[a futaie régutière. O



Les coupes de rêgénération ou les êctaircies sont des êtapes majeures de sélection des

espèces ligneuses. Dans un taillis-sous-futaie ou un tai[[is, [a composition est largement
déterminêe par la nature des tiges présentes dans [e site, alors qu'en futaie issue de
régénération naturetle e[[e rêsulte d'un processus dynamique intégrant [e mode de régé-
nêration, [a tai[e de [a trouée, [a disponibilité en graines, [a compétition par [a végétation
herbacée et [e degré d'abroutissement. Didier et Royer (1994) observent au cours du cycte

de futaie régulière que [a richesse spécifique vêgétale y diminue depuis [e stade fourré au

stade adutte O. La futaie régulière héberge davantage d'espèces en début de succession;
beaucoup voient leur abondance diminuer dans les derniers stades de [a futaie (c'est [e cas

du Titleul à petites feuilles et du Charme) et certaines espèces pionnières disparaissent
complètement, comme [e Bouteau, [e Trembte ou [e Saute marsault. Au contraire, au cours
du cycle du taillis-sous-futaie, [e nombre d'espèces ligneuses ne change pas même si [e
recouvrement de certaines espèces varie fortement (Didier et Royer, 1,994).

Ces résultats sont assez logiques étant données les différences de régime de perturbations et
de capital sur pied des deux modes de traitement : [e taittis-sous-futaie a favorisé davantage
les pionnières et post-pionnières; [a futaie régulière est défavorable aux pionnjères et
favorise les post-pionnières dans [a première partie du cycle, mais dans [a deuxième partie
du cycle, [a plus grande accumulation de capital sur pied et les éclaircies régutières mais

modêrées avantagent nettement les dryades (tabLeau 6).

6.3.7.2 Réponse de la végétation vasculaire du sous-bois

Selon MitcheLL et Kirby (1989), ta végétation des taittis est plus abondante et ptus riche que

celte des futaies mais les auteurs ne prennent pas en compte l'ensemble du rycle sylvicole.
D'autres observations montrent que [a diversité locale est ptus grande en taillis qu'en futaie
et que les taillis-sous-futaie occupent une place intermédiaire. De p[us, si [a rotation du 2Ol
taittis s'atlonge, [a végétation au sol devient moins abondante et ['on se rapproche des

conditions de [a futaie régulière (Mitchel.L et Kirby, 1989). En revanche, Barker (1975)
trouve une tendance contraire en comparant des taitlis de Chêne abandonnés et des futaies
de Chênes sur sols acides : ce sont les futaies qui hébergent [e plus d'espèces car eltes sont
moins fermées que les tai[[is. Les espèces sciaphiles seraient p[us nombreuses dans [e tai[[is,
le recouvrement des Bryophytes plus forl et [a quantité de titière plus importante. @

En forêt de Haye (Meurthe-et-Mosetle), Becker (1979) observe des différences de

composition entre taillis-sous-futaie et futaie régulière pour [a végêtation du sous-bois,
même si beaucoup d'espèces sont indifférentes au mode de traitement. Cependant, [a portée

de ces résultats est limitée, car [a comparaison est restreinte à des taitHs-sous-futaie et
des futaies adultes sans parcourir [ensembte des cycles sytvicoles. I[ est possible aussi
que les espèces réagissent directement ou jndirectement à [a composition en essences du
peuplement car les tailHs-sous-futaie sont composés de Charme, Tilteul et Chêne alors que

les futaies sont dominées par [e Hêtre (Becker,7979). @

fétude comparative de Didier et Royer (1994) fournit des résultats ptus comptets qui portent
sur l'ensemble des rycles. Au cours du cycle du taillis-sous-futaie, [a richesse spécifique y en

herbacées passe de 51 espèces dans [e stade jeune à 26 dans te stade moyen puis remonte
à 35 dans [e stade âgé @. Au cours du cycle de [a futaie, [évolution est différente : |'a

richesse y diminue progressivement en passant de 83 espèces dans [e fourré à 62 dans [e

gaulis puis 50 dans le perchis et enfin 40 dans la futaie adulte. La diminution de [a richesse
spécifique est liée à [a perte progressive des espèces péri- et non-forestières. @

Même si les données de Didier et Royer (1994) ne sont pas analysées dans [e détail,
[êvolution de [a richesse spécifique en futaje régulière ne vérifie pas l'hypothèse du goulet
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d'étranglement aux stades founé-gaulis O (ALaback, 1982 ; Mitchetl. et Kirby, 1989 ; Deconchat,

1999), puisque [a richesse spêcifique n'augmente pas en fin de cycle. La différence d'évolution
est liée aux espèces non-forestières, qui persistent assez longtemps dans [es layons forestiers
jusqu'au stade perchis, pour disparaître ensuite dans [a futaie adutte (Didier et Royeç 1994).
De p[us, [absence de réduction forte de [a richesse au cours des stades fourrê-gaulis dans

[a futaie rêgutière est probabtement liée d'une part à [a création et ['entretien de layons et
d'autre part aux travaux plus fréquents dans ces peuplements. @

6.3.1.3 Réponse des Invertébrés
llanalyse en Forêt d'0rient des communautés de quatre familles de Coléoptères (Elateridea,

Cetoniidae, Carabidae et Cerombydidae) ne montre pas de grandes différences entre taj[[is-
sous-futaie et futaie régulière (Leblanc, L994). Pour les Carabiques, sept espèces ont êté
capturées : trois sont des espèces forestières plus fréquentes en taillis-sous-futaie et futaie
adulte mais dont l'abondance varie avec l'humidité du biotope (Carabus nemoralis, Carabus

auronitens, Carabus probLematicus) ; une quatrième, Cychrus attenuatus, est répandue dans

les zones possédant assez d'humidité pour que ses proies (des escargots) soient prêsentes ;
etle n'est pas frêquente dans les parcelles jeunes et préfère nettement les parcelles âgées

de futaie ou de taitlis-sous-futaie ; à [inverse, Carabus auratus et Carobus coioceus sont
ptus frêquents dans les zones ouvertes (prairies, cuttures, clairières) mais peuvent être
rencontrês en forêt ; [a dernière, Carabus granuLotus, est une espèce hygrophile typique des

zones marêcageuses et des bords de ruisseau, peu rencontrée en forêt, sauf à proximitê de

ces zones.

6.3.7.4 Réponse de thvifaune
En forêt d'Orient, ThioLLay et oL. (1994) observent une richesse spêcifique en 0iseaux
plus élevée dans les taillis-sous-futaie jeunes, suivis par les taitlis-sous-futaie moyens et
âgés qui contiennent à peu près le même nombre d'espèces que les perchis et les futaies.
Viennent ensuite les fourrés puis les gaulis, qui contiennent 2,5 fois moins d'espèces que

les jeunes tai[[is-sous-futaie, malgré leur situation chronotogique comparabte dans [e cycle.
[abondance de favifaune suit globalement les mêmes tendances. @

llanalyse de [a composition révèle que [e stade fourré renferme 10 espèces originales sur les

52 inventoriées, c'est-à-dire qui sont infêodées à ce stade de [a futaie rêgutière et absentes
du taittis-sous-futaie. @ Thiol.l.ay et ol. (1.994) distinguent ensuite la répartition des espèces

selon les sept stades en faisant des regroupements selon les analogies d'habitat et de

rêgime alimentaire. Les espèces forestières comptent 24 espèces (La moitié des espèces

nicheuses inventoriées) et constituent 81 à 8690 des Oiseaux dans les deux derniers stades

des deux successions, contre 6% dans [e fourré et 66-680lo dans [e jeune taillis-sous-futaie
ou [e gaulis. Leur abondance totale augmente avec fâge du peuptement @. ljautre moitié
des espèces nicheuses représente 15% de la densité totale dans les stades âgés et jusqu'à

94olo en début de régénération de la futaie régulière. lJanalyse des espèces dominantes
traduit [es oppositions et les ressemblances entre stades, à savoir (1) l'anatogie entre tailtis-
sous-futaie moyen et âgé, perchis et futaie adulte et (2) [e contraste entre ces quatre stades

et les deux stades de début de cycte en futaie régutière (fourré et gautis). @

Les conctusions de Thiollay et al. (1,994) sont en faveur du tailtis-sous-futaie par rapport à

[a futaie régutière car les jeunes stades de ta futaie régulière (fourré et gaulis) sont pauvres

en espèces typiquement forestières, qu'i[ s'agisse d'espèces de sous-bois ou de [a canopée.

La conservation des grands arbres tout au long du cycle du taillis-sous-futaie permet à de

nombreuses espèces forestières de persister dans les taittis-sous-futaie avec coupe de tai[[is
récente et par conséquent de se maintenir tout au [ong du cycle alors que ce n'est pas [e cas



pour [a futaie 6). Le maintien dltots de vieillissement ou de sur-réserves dans [es coupes

de régénêrations pourrait pallier l'inconvénient de [a futaie rêgulière, à condition toutefois
que ces habitats soient laissês pendant toute [a partie du rycle sylvicultural sans gros arbres

et que leurs caractéristiques (densité, grosseur, répartition) soit bénéfiques aux espèces

concernêes sans comptiquer [a gestion du reste du peuplement.

Cependant, [a futaie régulière présente un intérêt du point de vue de [a biodiversité y (à
féchelle du massif) car ses stades jeunes hébergent une avifaune originate, distincte de

ce[[e de ses stades ptus âgés ou des stades du taitlis-sous-futaje. Mais, selon les auteurs,
cet intêrêt est Hmité car ces espèces sont des ubiquistes communes dans les milieux non

forestiers, notamment les haies, boqueteaux et jardins (ThioLl.ay et aL,1994). Nêanmoins,
dans d'autres contextes, [a conservation de grands espaces ouverts ou buissonnants en forêt
peutjouer un rôle pour conserver des espèces de mitieu ouvert (cf. E q.S et ci-après).

6.3.2 Comparaison entre futaie régulière et futaie irrégulière
Dans cette partie, nous ferons souvent référence aux rêsuttats d'une étude pluridisciplinaire
récente << Dynamique de [a biodiversité et gestion de l'espace>r (Bruciamacchie et al., 1999 i
Landmann et Multer, 1999 ; BaiLty, 1999 ; Mu[[er, 1999; Foujltet,1999). Cette étude aborde
[effet du mode de traitement sur [a biodiversitê en comparant deux massifs proches situés

dans [e Parc Naturel des Vosges du Nord, de surface semblable (a50 ha) mais traités ['un
en futaie rêgulière (forêt domaniale d'ErckartswiLLer) et l'autre en futaie irrégutière (forêt
privée de Zittersheim).

6.3.2.7 Réponse des arbres et des arbustes

Nous avons vu que [a dynamique naturelle après une grande coupe rase conduit pendant

tout [e début du cycle à des peuplements rêguliers et dominés par des essences pionnières 2O3
(Bormann et Likens, 1979), tandis que les phases termina[es sont des phases plus

irrégutières dominées par des dryades et des post-pionnières (Schûtz, 1999). Schûtz (1999)
met en garde contre [e danger de rejeter comptètement [a coupe rase au profit de [a futaie
irréguLière par petites trouées, car cela peut conduire à des problèmes de régénération pour

les essences de lumière, comme ce[a a été observê en Suisse. Etant données les différences
de régime de perturbations et de capital sur pied des deux modes de traitement, (1) l.a futaie
inégulière est à peu près aussi dêfavorable aux pionnières que [a futaie régulière et (2)
les post-pionnières et les dryades sont favorisêes dans les deux modes de traitement mais

selon [e type de sylviculture choisi (maintien d'un capital sur pied assez faibte partout ou

régênêration par petites trouées avec maintien d'un peup[ement assez dense ai[eurs) les post-

pionnières ou les dryades seront davantage favorisées par fun des modes (cf, tabl.eau 6). @

6.3.2.2 Réponse de la végétation vasculaire du sous-bois
Les schémas de réponse de [a végétation à des coupes de taille et d'intensité variable
abordés précédemment (ci 5 4.L) prédisent que la futaie irrégulière et [a futaie régulière
ont des conséquences assez opposées sur [a dynamique spatio-temporelle des espèces

forestières.
La faible capacité de cotonisation des espèces forestières les rend vulnérables aux coupes

rases de régênération de grande taitle, en particulier si e[[es sont êradiquées lors de

fexploitation forestière. Cela débouche sur [a nécessité de Hmiter [a tailte des coupes,

même sj certains travaux indiquent au contraire que les coupes fortes ne menacent pas [a
flore forestière.
De p[us, i[ pourrait être défavorable aux espèces forestières d'entretenir trop longtemps des

peuplements fermês et denses êtant donnés [e lien négatif entre surface terrière et richesse
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spécifique de [a végétation du sous-bois et [a présence d'un goulet d'étrangtement lors de

[a phase d'auto-êclaircie (Deconchat,1999; MitcheLl. et Kirby, 1989). En futaie régulière de

Chêne par exemp[e, [a baisse continue de richesse spêcifique se poursuit au moins jusqu'à

150 ans (Didier et Royer, 1994). Cest pourquoi [a gestion en futaie régulière, qui atteint
un capital sur pied étevé en fin de cycte, pourrait menacer |.a conservation des espèces

forestières, car les conditions d'éclairement au sol restent faibles pendant longtemps.
Entre [a fin des coupes fortes dans les bas perchis et le début des coupes de régénêration,
i[ peut se dérouler entre 50 et 100 ans durant lesquels seutes des coupes d'amélioration
sont pratiquées. 0r, les éclaircies entèvent au total une part sans doute trop rêduite du

capital sur pied et ne créent pas de trouées suffisamment larges pour augmenter [a richesse

en espèces forestières (Schûtz, 1998). La conservation d'espèces forestières sur le long
terme dépend donc de leur capacité à survivre dans ces conditions. La perte d'espèces dans

les peuplements adultes non éclaircis pendant longtemps (Brewer, 1980 ; Malmer ef a/.,
1978 o) indique que de nombreuses espèces réagissent de manière négative au maintien
prolongé d'un couvert dense et qu'i[ n'y a pas d'espèces recherchant [ombre, à fexception
de certaines Bryophytes (Col.tins et aL, 1985). Le cortège actuel d'espèces forestières est
sans doute [e rêsultat de plusieurs siècles de traitement en taillis, du moins dans les zones

de plaine, et selon llhypothèse H2 ({.encadré no5), l'adaptation des espèces au régime de

perturbations associé les rend peut-être vulnérables à une fréquence d'ouverture plus faible
que par [e passé.

Pour maintenir les espèces forestières, i[ serait donc souhaitable de travail[er à leur profit
selon ptusieurs approches complémentaires: ajuster lTntensité des éctaircies, entretenir
volontairement des petites trouées dans les peuplements réguliers adultes et gérer

davantage en futaie irrégulière par bouquets.
tjétude pluridisciplinaire retenue pour illustrer cette partie (Bail.l.y, 1999) ne permet pas

de comparer clairement les diversitês floristiques de [a futaie régulière et de [a futaie
irrégulière O. La principale différence entre les deux massifs rêside dans [a rêpartition de [a
végétation hétiophile, qui concerne tout [e massif traitê en futaie irrêgulière, alors qu'etle
est concentrée dans les stadesjeunes en futaie régutière. Le traitement en futaie irrégulière
est jugé gtobalement favorabte à [a diversité floristique par [e maintien rêgulier d'ouvertures
dans [e peuplement, qui permet à ta végétation herbacêe et arbustive de se développer
(Landmann et Mu[[er, 1.999), mais cette conctusion ne nous satisfait pas car aucune analyse
par groupe écologique - forestières et non-forestières - n'est présentée.

6.3.2.3 Réponse des Invertébrés
Fouil[et (1999) dans les Vosges du Nord ne trouve pas de grandes différences de diversité
d'Insectes entre les deux types de traitement. Cela dit, les diffêrences sont plus marquées
pour les Papillons nocturnes que pour les Co[êoptères Carabiques et saproxylophages. Quel
que soit Le type de peuplement, [abondance et [a richesse cr en Lêpidoptères est presque

toujours supêrieure dans [e massjf traité en futaie inégulière et s'accompagne d'une plus
grande équitabititê, car les fréquences relatives des espèces dominantes sont plus faibles.
Mais globalement, [a richesse spécifique y de [a futaie inégutière n'est guère plus élevée que

ce[[e de [a futaie régulière @. Les espèces dominantes ne sont pas les mêmes dans les deux
traitements, à type de peuplement équivalent.
Pour les Coléoptères Carabiques et toujours à type de peuplement êquiva[ent, les diftérences
d'abondance ou de richesse spécifique locale entre les deux massifs sont faibtes et ne

vont pas toujours dans [e même sens. Même si les compositions en espèces dominantes
sont différentes, c'est [e même ensemble d'espèces forestières qui domine dans [a ptupart



des peuplements @. Les espèces forestières les plus caractéristiques (Carabus ouronitens,

Leistus piceus, Tichotichnus nitens, Harpalus quadipunctatus) sont [iées aux vieittes futaies,
où l'exptoitation laisse un sous-bois plus riche et plus varié. Ces zones sont situées dans

une valtée encaissée ou sur un versant pentu peu touchê par l'exptoitation et contiennent
davantage de bois mort.
Enfin, labondance et [a richesse spêcifique gtobale des Coléoptères saproxyliques ne

diffèrent pas entre massifs @ et sont moins fortes que les différences entre types de

peuplement, où ['on note une opposition entre les hêtraies et les chênaies. @

Ces résultats ne permettent donc pas de montrer l'avantage d'un mode de traitement sur

['autre. Le principal résuttat de Fouillet (1999) est que certaines espèces sont favorisées
par labsence d'exptoitation. En conclusion, i[ préconise de conserver d'un côtê des zones

nature[es non gérées (zones humides et biotopes xériques) et de fautre des milieux plus

banals qui peuvent être exptoitês et insiste sur futilité de conserver des vieux arbres et
d'entretenir partout une ptus grande quantité de bois mort et d'arbres sénescents (t' fiche
4). La futaie irrêgulière comme [a futaie régulière peuvent fournir ces habitats favorabtes à

la conservation de [a diversité entomologique à condition d'intégrer ces étéments par une
gestion appropriée (Foui[[et, 1999).

6.3.2.4 Réponse de favifaune
La même êtude pluridisciptinaire menée dans les Vosges du Nord indique que les communautés
ornithologiques des deux massifs sont bien différentes (Mu[[er, 1999) : comme chez Thiollay
et al. (1994), quelques espèces des premiers stades de futaie régulière - coupe rase,

fourré - sont absentes de [a futaie irrégulière, mais inversement les espèces des stades
âgés sont ptus abondantes en futaie irrégulière (c'est [e cas des espèces cavernicoles) :

Pics, Mésanges, Grives, Sittette torchepot. Gtobalement, [a richesse cr et labondance sont 2O5
plus étevêes en futaie irrêgulière alors que [a richesse d'ensemble y est ptus forte en futaie
régulière, en raison de l'apport des espèces typiques de début de succession (Mutl.er, 1999).
Néanmoins, ces différences sont assez faibles. @

Les travaux de Lebreton et al. (1987) et Lebreton et Pont (1987) montrent que les sapinières
irrégulières hébergent une avifaune plus abondante et plus riche que les plantations
rêgutières et monospêcifiques d'Épicêas et de Douglas. Les structures horizontale et verticale
jouent un rôte positif (c/. fiche 2 et 5 5.6). 5i ces auteurs pensent que fessence forestière
a moins d'effet que [e degré d'hétérogénéité, Morrison (1992) conclut quant à lui que |'e

maintien d'un mélange d'essences devrait pouvoir compenser l'effet du mode de traitement
malgré une tendance pour certaines espèces à être plus abondantes dans les peuplements

traitées en futaie irrégulière. La question de finfluence respective de [a composition et de

la structure du peuplement sur [a diversité ornithologique a dêjà été soulevée (t' BLondel

et ol., 1973 et 5 5.6) et reste au cæur du débat sur l'effet du mode de traitement sur [a

biodiversité.
Comme pour les espèces végétales et en contradiction avec les conclusions de Thiollay et a/.

(1994), Landmann et Muller (1999) attirent lattention sur fintérêt de conserver au niveau
du paysage des milieux ouverts en forêt et sur [e rôle des lisières pour l'avifaune. Une gestion
généralisée en futaie irrégulière pied à pied ou par petites trouêes fera diminuer [e nombre
de grands espaces ouverts intra-forestiers, même si les perturbations naturetles continueront
d'en créer. En effet, certaines espèces de milieux ouverts sont obligées de se réfugier dans

les zones hors forêt soumises à une très forte influence humaine. Pourtant, [effet de

lisière ne semble être bénéfique qu'à un petit nombre d'espèces et seule [a juxtaposition
de parcelles jeunes et âgées entraîne une rée[[e augmentation de [a densité et du nombre
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d'espèces d'Oiseaux (c/. Mu[[er, 1999 et fiche 1). De p[us, une généralisation des lisières
risque de compromettre [e maintien d'0iseaux d'intérieur forestier (cf, Germaine et al., 1997
et fiche 1). La futaie régulière ne donne pas assez de continuité spatiate et temporetle à des

peuplements fermés et contenant des grands arbres, qui sont les habitats propres à certains
Oiseaux (t' tabl.eau5). Une modification des pratiques vers [a conservation d'arbres et
dllots jusqu'â leur mort naturelle constitue certainement un compromis intéressant, mais

dont l'intérêt reste à évaluer.

6.4 Conclusions et recommandations de gestion
Le mode de traitement joue un rôte capital sur [a diversité ligneuse, puisque les coupes

d'éclaircie et tes modatités de régénération peuvent modifier [a composition en essences des

peuplements. Le traitement en tailtis a favorisé pendant très [ongtemps des espèces capables

de rejeter alors que [a futaie - régulière et irrégutière - donne plus de place aux essences

sociales à forte valeur commerciale. De plus, les modes de traitement à courte rotation
(tai[[is et taitlis-sous-futaie) ont longtemps favorisé les essences pionnières alors que les

autres modes de traitement favorisent désormais surtout les post-pionnières et les dryades.

Les changements les plus forts s'opèrent au moment de [a régénération, avec [e cas extrême
de [a régénération artificielle qui peut transformer complètement [a composition ligneuse.
Les résultats sur les autres groupes taxinomiques sont trop [imités pour tirer des conctusions
définitives, même si [a réponse de l'avifaune est mieux documentée. Gtobalement, une part
importante des espèces est rencontrée dans tous les modes de traitement mais avec des

modalités de répartition dans l'espace et [e temps différentes. En comparant les différents
modes de traitement selon des éléments structurants de [a biodiversité, nous pouvons
proposer les recommandations suivantes :

. i[ est très probable que varier les modes de traitement à fêchel.te du paysage favorisera
la biodiversité en assurant une variété des régimes de perturbations et des successions

ligneuses associées. lJenjeu de conservation à long terme des espèces forestières, discuté
au 5 4.5 pour tous les groupes taxinomiques, incite à rééqui[ibrer [a répartition des modes

de traitement en faveur de [a futaie irrégulière par bouquets, mais sans trop figer [a tai[e
de coupe de régénération ;

. i[ est très probable que laisser évoluer à féchel.te des paysages une part plus élevée de
peuplements vers des phases termjnales et accorder une ptace ptus importante aux phases

pionnières favorisera de nombreuses espèces, à commencer par les essences pionnières et
les dryades, mais aussi toutes les espèces inféodées à ces phases (cf. fiche 4). Pour cela,
iL faut augmenter [a surface des réserves intêgrales et laisser évoluer naturellement des
peuplements sans viser une rêgénêration immédiate au profit d'une essence êconomiquement
intéressante ;

' i[ n'est pas sûr qult faitLe conseryer les modes de traitement du taitHs et du taitlis-
sous-futaie même si les taitHs-sous-futaie présentent l'avantage de conserver des gros

arbres tout au long du cycle. I[ s'agit pour une grande part de peuptements transjtoires dont
les structures sont issues de modes de traitement aujourd'hui abandonnês. Leur proportion
encore significative dans [e paysage forestier (t' ci-dessous) autorise à slnterroger sur leur
valeur patrimoniate sous réserve que des travaux de recherche soient réatisés pour prêciser

leur originalité en termes de biodiversitê (cf. HZ de l'encadré n'5).
lexamen de [a répartition actuelte des structures forestières au niveau du territoire
métropolitain (c/. figure 9) révèle un fort déséquitibre entre les futaies régulières (45"1"),

les futaies irrégulières (5%) et les taillis et mélanges futaie-taittis, témoins de modes de



traitement aujourd'hui délaissés (29olo). Même si les statistiques classent les vieilles futaies
jardinées du Jura dans [a catêgorie futaie régulière (Ministère de l'Agricutture et de [a
Pêche, 2000), [a part des peuplements traités en futaie irrégulière demeure très faibte et
un rééquilibrage en faveur de la futaie irrêgulière par bouquets de moins de 0,15 ha est

vraiment nécessaire. Ceta dit, les disparités entre types de propriétés sont importantes
(figure 10) : en forêt privée, [a part des taillis et mélanges futaie-tai[tis est forte (50%) et
cetle des futaies est assez faibLe et timitée à des futaies résineuses (32olo) alors que Cest

lInverse pour les forêts domaniales (mélange futaje-taillis:27olo et futaie : 680/o), ce qui

traduit l'effort de conversion engagé depuis longtemps dans ces forêts. Les autres forêts
publiques ont une répartition intermêdiaire (49olo contre 44olo).

lndéterminé

Momentanément déboisée .

Mélange futaie résineuse-taillis

Mélange futaie feuillue-taillis

Taillis

Futaie inégulière

Peupleraies

Futaie régulière hors peupleraies

Figure 9. Évotution entre 1898 et 1999 des surfaces couvertês seton les grands tyrpes de structure définis
par ['IFN, que ['on peut relier plus ou moins directement du mode de traitement (source: ministère de
t,Agrlculture et de [a Pêche, 2000).
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Figure 10. Répartition des surfaces couvertes selon [e type de propriété et [e type national de formation
végétate (selon ['IFN) que l'on peut retier ptus ou moins étroitement au mode de tnitement (source :
http//www.lfn.fr)

7 Conclusions
@ Que[ que soit létat des connaissances sur [impact de [a gestion sur les espèces végétales

et animales, [e maintien de la biodiversité reste un problème complexe. Les espèces ont en

effet des exigences écologiques très variées et parfois complètement opposées. En outre, [e

maintien de [a biodiversité est indissociable d'une approche dynamique : [e développement
d'un peuptement forestier modifie peu à peu les conditions d'habitat pour [es espèces, ce
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qui fait que les communautés végétales et animales changent en un lieu donné, même

en l'absence de ['homme. Cette fiche a ctairement montrê la difficuLté de répondre à la
question : (une pratique donnée a-t-e[te un impact positif ou négatif sur [a biodiversitê?>
Pour y répondre, i[ faut d'abord partager l'ensembte des espèces en groupes écologiques, puis

définir des critères dejugement en donnant plus dTmportance à certains groupes écologiques,
comme celui des espèces forestières. lJanalyse doit tester [impact des pratiques sur ce groupe

d'espèces, vry'a leurs effets sur [a richesse et labondance du groupe. Ensuite, ette doit porter
sur les variations de diversitê locate (cr) mais aussi sur les échelles spatiales et temporelles
supêrieures, jusqu'à la diversité globate (ou diversité y). Ainsi, plusieurs travaux ont montré
que chaque type de coupe ou chaque mode de traitement peut fuvoriser ou pénatiser des
espèces différentes, ce qui signifie que les types de coupes ou modes de traitement sont
complémentaires (du Bus de Warnaffe, 2002).

[état actuel des connaissances ne permet pas d'affirmer que certains modes de traitement
sont globatement ptus respectueux que d'autres vis-à-vis de la biodiversité ou que certaines
pratiques de coupes sont à proscrire de manière dêfinitive : pour l'instant, nous pensons que

seul un rééquilibrage est nécessaire. Certaines idées reçues sont même remises en question,
tel fimpact très nêgatif des coupes rases ou [a généralisation à tous les taxons de [a relation
positive entre stratification verticate et biodiversité. Nêanmoins, nous avons identifié deux
menaces à long terme pour certaines espèces : [a première concerne [a ptace des essences
pionnières et dryades, car [a sylviculture tronque les phases initiales et terminales des

cyctes sytvigénêtiques;[a deuxième concerne [a conservation des espèces végétales et ani-
males typiquement forestières: les coupes de régénération fortes, très fréquentes et sur
de grandes surfuces défavorisent les espèces à faibLe capacité de dispersion et les espèceszvé inféodées aux phases terminales du cycte sytvigénétique. Pour répondre à ces enjeux, nous
retenons plusieurs recommandations : celtes-ci s'inspirent en grande partie des processus

qui se déroulent dans les êcosystèmes naturels, confirment t'intérêt de certaines pratiques
largement répandues ou mettent l'accent sur des éléments non reproduits par les modes de
traitement actuels : laisser davantage de peuplements évoluer vers des phases terminates
ou des phases pionnières, atlonger les rotations, augmenter targement [a proportion de

coupes de rêgénération de petite tai[[e, préférer [a régénération naturelle à [a plantation
et choisir des rêgénérations par coupes progressives en laissant une quantité suffisante de

sur-réseryes et/ou dîlots de vieillissement dans les coupes.

En complément, nous prêconisons de diversifier au sein d'un territoire les régimes de
perturbations, ce qui est une manière d'assurer une variété d'écosystèmes et de maintenir
une diversité d'espèces (Hunter, 1990). Ceci implique donc à ['êche[[e des paysages [a

coexistence organisée de différents modes de gestion, allant de ljabsence de gestion à

[a conservation des modes de traitement passés comme [e taillis-sous-futaie et [e tailHs
simple, en passant par les régimes de futaie régutière et de futaie irrégulière. En retour,
[a conservation de [a biodiversité constitue [a meitteure police d'assurance permettant une
adaptation des écosystèmes forestiers aux changements environnementaux, qui restent
dans une large mesure imprévisibtes o. Contrairement aux forêts boréates europêennes et
à certaines forêts tempérées et borêales nord-américaines, nous pensons que reproduire
par [a gestion un régime de perturbations naturel n'est pas l'unique sotution étant donné
l'historique de gestion de nos écosystèmes forestiers.

Nous savons que ces recommandations ne vont pas de soi, mais aussi que de nombreux
gestionnaires réfléchissent déjà à Leur mise en æuvre et que certaines sont compatibles



avec les objectifs actuels de ['O.N.F (Office national des forêts, 1.993a;0ffice national des

forêts, 1993b o). D'ai[[eurs, il n'est pas indispensable de voutoir les appliquer toutes et

à l'ensemble des forêts. Elles devront être intégrêes dans une approche raisonnée menêe

sur une vaste échelle et tenant compte des contraintes liées aux contextes rêgionaux (t'
chapitre 2). En aucun cas, ces recommandations ne remettent en cause les fondements de

la sytviculture ni les diffêrents modes de traitement en usage. E[[es demandent seutement

de les adapter aux préoccupations nouvetles vis-à-vis de [a biodiversité tout en continuant
d'assurer [a production de bois. A cet égard, la structure de |'a propriété forestière française
peut être perçue comme un atout inattendu, entre d'un côtê des propriétés privées de petite
taitle et de ['autre des forêts communales et domanjales ptus êtendues. Néanmoins, i[ est
possible de prêvoir quetques points de blocage, comme [e surcoût ou [e manque à gagner

associé à ces recommandations et lévotution des pratiques nécessaire pour gêrer certains
peuplements de ptaine en futaie irrégulière. O

Enfin, nous insistons sur les besoins de recherche pour acquérir des informations sur

les traits de vie des espèces, notamment leur capacité de résistance à [a perturbation

et leur réponse aux modifications de [a structure du peuplement forestier (Halpern et
Spies, 1995 s). Ceci permettra d'identifier les espèces à protéger en priorité et de mieux

comprendre [a dynamique de [a biodiversité au sein d'écosystèmes forestiers soumis à des

modes de traitement variés. O
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Ancien tail[is sous futaie de Chêne et Charme, Forêt Régionale de Ferrières en Seine et Marne.
(F. GosseLin)

Fiche 4 - Imiter la nature, hâter son æuvre ?

Quelques réftexions sur les éléments et stades
tronqués par ta sylviculture

Cette fiche concerne les stades de débuts de succession, [e bois mort et les forêts non gérées. Les îLots de

vieillissements et réserves intégrates sont aussi traités dans [a fiche 1.

Imiter la nature, hoter son oeuvre : [a citation de Parade, directeur de t'ÉcoLe forestière de

Nancy au XIXème siècle, est une des phrases phares et médiatiques de [a sylvicutture française.
Cette maxime a trouvé son application dans [a conversion graduette du tailtis-sous-futaie
en futaie régutière en forêt feuittue, dans diverses dispositions prises par [Administration
des Eaux et Forêts pour préserver [a nature " et, ptus récemment, dans l'effort national de

caractérisation des types de stations forestières et d'adéquation des essences avec [e milieu
et [e type de sytvicutture. 0n pourrait penser qu'un mystérieux < effet de sittage > fasse que

cette adéquation entre essence, statjon etsytviculture soit aussi un gage de quatité du point
de vue de [a biodiversité. Pourtant, on peut se demander si, pour [a biodiversité, les deux
propositions de [a maxime de Parade ne sont pas antinomiques : certaines espèces de nos

forêts ne sont-elles pas sensibtes - positivement ou négativement - au fait de hâter [æuvre
de [a nature ? Accétérer [es processus naturets revient-t-i[ àmodifierouimiter [a nature ? En

suivant notamment Mestow (1978) s, on relève au moins deux points posant probtème :

- <<hater son æuvre>> peut inftuencer [e sort des espèces liées aux ourtets, manteaux
forestiers et autres fruticées, et ptus généralement aux stades pionniers, souvent dominés
par des essences de faible intérêt commercia[ (Tremb[es, Bouleaux, Sautes...) ;
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- <<imiter Ia nature>> n'a sembte-t-il pas toujours été appLiqué dans les forêts gérées en ce

oui concerne au moins deux ooints : [e maintien de stades sénescents et de bois mort en

grande quantité ; et, de manière plus gtobale, [e maintien de stades n'ayant pas subi de

forte perturbation depuis [ongtemps.
D'une manière générate, <<hater son oeuvre>> finit par tronquer plus ou moins certains stades

du cycle sytvigénétique naturet, en particutier les stades de début et de fin de succession.

Dans les deux cas, ilimporte, pour <<imiter la nature>>, de maintenir au moins les éléments
structuraux typiques de ces stades et qui sont importants pour [a biodiversité.
Dans cette fiche, nous traiterons les trois points principaux suivants :

. perd-on de [a biodiversité à accétérer [a succession, au profit d'essences à valeur
économique intéressante ? Y a-t-it des espèces typiques desjeunes stades non gérés ?

. [es niveaux de biodiversité entre forêts gérées et non gérées sont-its systématiquement
différents ? Existe-t-il des espèces ou groupes taxinomiques spécifiques des forêts non
gérées ? Comprend-on pourquoi (i.e. quets en sont les mécanismes) ?

. dans quetles conditions les communautés d'organismes associées au bois mort ou aux

cavités sont-ettes riches ? De quets facteurs écotogiques, en plus du bois mort, dépendent
ces esoèces ? O
Si relativement peu de résultats sont disponibtes sur [e premier point, de nombreuses études
sur [a biodiversité forestière abordent les deux derniers. Etles montrent oue les forêts non
gérées et [e bois mort sont utiles pour l'amélioration de [a biodiversité en forêt. Nous

discuterons des objectifs et des moyens possibles pour augmenter [a biodiversité liée à

ces deux étéments dans les massifs forestiers gérés. Pour [e cas des forêts non gérées, les

moyens les ptus efficaces passent par [a création ou [a préservation de microhabitats liés

Zlg aux forêts non gérées, et par [a mise en ptace d'un réseau de réserves intégrales. Quant à

[a biodiversité liée au bois mort, elte profitera très certainement de [a hausse, en moyenne
et en variance, du volume de bois mort, particulièrement en forêt de plaine. Cet effort en

faveur du bois mort devrait s'accompagner d'un suivi de [a gestion pratiquée pour répondre à

des questions non encore complètement résolues, au moins sur [e territoire français, comme

[e lien entre biodiversité et continuité du bois mort dans [e temps, ou encore conditions
d'ensoleitlement du bois mort.

7 (( Hâter son æuvre >> ? Eff ets de la gestion des
peuplements jeunes sur la biodiversité

C[assiquement, [a sylvicutture tente d'accétérer ['insta[[ation de ['essence objectif, à

travers différentes étapes, dont les plus importantes sont : [a régênération (naturetle ou

artificiette), qui vise à instatter un nombre suffisant de tiges viables de [essence objectif;
les dégagements, nettoiements (par traitements mécaniques ou phytocides), qui visent à

protéger [essence objectif de [a concurrence d'autres végétaux.
Pour certains auteurs, cette accêtération de [a dynamique naturette peut réduire [a fréquence
de certaines espèces (c/. Hansen et al.,1997 ").
Nous abordons ici [a question de [intérêt des peuplements jeunes et des phases pionnières

de manière générate, sachant que certaines questions ptus précises, relatives aux effets de

[a gestion de jeunes peuptements sur [a biodiversité, sont traitées dans d'autres fiches :

- quel est l'effet à court ou moyen terme de différentes formes de régénération (régénération
naturelte avec semenciers à densité variabte et laissés plus ou moins [ongtemps, plantation
à différentes densités et à différentes dates après [a coupe) ? (c/. fiche 3)



- y a-t-il une relation entre [a composition de [a régênêration arborée (notamment son

caractère pionnier ou non) et la biodiversité ? Cette question est traitée partiellement dans

la fiche 2.

- quel est l'effet des nettoiements et dépressages sur |.a biodiversité ? (cf, fiche 3, et fiche 7

pour l'effet spécifique des traitements phytocides).

1.1 Ouelques résultats sur les phases pionnières
En premier [ieu, i[ est clair que certains taxons, <<forestiers> ou non, gagnent à ce que

des stades jeunes ou ouverts soient bien représentés dans les forêts : à titre d'exemple,
les papillons nocturnes, divers Invertêbrés menacés d'extinction en Grande-Bretagne, une

bon ne partie de [a flore vasculaire (Peterken et Francis, 1,999), certai ns Insectes liés au bois
mort (c/. partie 3) ainsi que certaines espèces d'0iseaux (Harris et Harris, 1997) 'r. Dans des

massifs forestiers anglais, Peterken et Francis (1999) trouvent une bonne corrélation entre
le nombre d'espèces vêgétales de milieux ouverts dans [e massif (ainsi que [e pourcentage

d'espèces de milieux ouverts dans [a flore totale) et [a surface totate du massif ou ta surface
de milieux ouverts dans [e massif. En revanche, ces auteurs s'étèvent, chiffres à ['appui,
contre ['idée que les forêts pourraient être des refuges intéressants pour [a flore de milieux
ouverts : les forêts étudiêes êtaient loin d'abriter la majorité des espèces de milieux or]verts,
et notamment les espèces les plus intéressantes d'un point de vue patrimonial et celles de

pelouses semi-natureltes, de landes ou de zones humides o.

La permanence de <conditions lumineuses>>, qui influence [a diversité de certains taxons,
dépend aussi de [a gestion des phases pionnières : plus [a régénêration est rapide, plus [a

durêe de conditions lumineuses est faible. Cest en partie ce qu'ont testé fuh et Barkham 2$
(1976) sur [a flore, en catculant un indice de permanence de conditions de miHeu ouvert
après une coupe de taitlis. Leurs résultats sont relativement surprenants: [a permanence

de conditions <<ouvertesr> sembte avoir un effet mixte sur [a biodiversité, à savoir un effet
positif sur |'e nombre d'espèces de milieux ouverts et sur [e recouvrement total, et un effet
négatif sur l'êquitabilité à cause du développement prêférentiel de certaines espèces, ainsi
que sur [a persistance de certaines espèces tolêrantes à ['ombre, surtout si les espèces

vêgêtales dominantes ont un recouvrement non négligeable au printemps (e.9. Juncus
effusus et Deschampsia cespitosa). @

1.2 Recommandations (de gestion) et de recherche
Certains auteurs proposent de ne pas accélêrer les successions naturelles, mais plutôt de tes

mettre à profit pour installer un peuplement économiquement intéressant o. Ceta implique
de laisser s'exprimer des peuptements d'essences pionnières, économiquement moins
intéressants dans nos régions que les essences post-pionnières ou les dryades.

D'autres auteurs promeuvent des gestions plus actives pour maintenir, en quantité et en

qualité, des habitats d'espèces associées aux milieux ouverts. Its encouragent donc : les

cloisonnements sylvicoles et d'exploitation (c/. Warren et Key, 1991, pp. 195-196) ; un

retour au régime du tail.l.is ou un raccourcissement des durées de rotation (c/. Wanen et Key,

1991., p.196, Peterken et Francis, 1999) a. Ces approches s'éloignent, parfois de manière
ctairement revendiquée, de [a simple imitation du régime naturel de perturbations s.

Comme pour beaucoup d'autres sujets de la présente revue bibliographique, nous
conseitlerons au gestionnaire de varier sa gestion pour la régénération des peuplements,
mais c'est essentiellement en raison du mangue de connaissances regroupées sur ce



point o. C'est donc un point qui mérite d'être étudié plus à fond, probabtement à deux

échelles : au niveau de [a parcette et au niveau de paysages ayant des historiques de gestion

différents ; et en intégrant [a réaction des espèces de début de succession - ou de milieux
ouverts - à d'autres formes de gestion que [a gestion forestière : les espèces hébergées par

des forêts gérées où les milieux ouverts sont abondants sont-eltes frêquentes ou non dans

les autres milieux ? Sont-elles menacées par lagriculture ? Trouvent-elles refuge ail[eurs ?

Sont-elles présentes dans les Hsières intra-forestières ?...

2 <<Imïter la nature>r ? Intérêts des peuplements
( non geres D

En forêt gérée, les peuplements ne dépassent pas en général un certain âge, fâge
d'exploitabilité. Souvent, la gestion forestière tronque ainsi [e cycte sylvigénétique o,

en réduisant considérablement [a présence des deux derniers stades de dynamique après
grosse perturbation, que ['on appelte dans [a typoLogie amêricaine, les stades de transition
(tronsition phaset) et de mêta-ctimax à base de trouées (shifting gop phasd) (t' Spies et
Franktin, 1996, p.301). Les caractéristiques de ces deux stades - notamment [a vitesse à
laquelle ils apparaissent, ainsi que [e <grain> auquel se définissent les trouées du dernier
stade - sont variabtes d'une région à ['autre, en fonction des caractéristiques des essences

en présence (Spies et Franklin, L996, pp. 299 et 306).
La rarêfaction de ces stades terminaux dans les forêts gêrées est souvent soulignêe dans les

débats concernant l'impact de [a gestion forestière sur fêcosystème et [a biodiversitê. Un

chiffre permet de le résumer de manière grossière : les pays européens, qui sont parmi les

220 plus anciens à exploiter la forêt relativement intensêment, ne possèdent plus qu'un infime
pourcentage de forêts tempérées <<vierges> (estimé à 1% pour lEurope de l'ouest, contre
13% sur [a côte ouest américaine et 40 à52 % au Canada o).

Nous nous attacherons dans cette partie à comparer les forêts gérées aux forêts non gérées,

en gardant une acception large (voire lâche - de [a non-gestion - assez souvent, l'absence
de gestion pour une pêriode minimate de 30 à 50 ans), et sans prendre en compte [e stade
sytvigênétique auquel appartient [e peuptement: en effet, [es publications abordant ce

dernier point de vue sont rares 'n. Nous présentons les connaissances sur [e sujet en deux
temps : ta bjodiversitê est-e[[e sensible au caractère gérê ou non de l'écosystème ? Quels
mécanismes permettent d'expliquer cette relation ?

2.! En quoi la biodiversité est-el[e sensible au caractère
géré ou non de l'écosystème ?

Poursimptifier [a présentation, nous avons caractêrisé la rêponse de différents comparLiments
de [a biodiversité à [a gestion et à [a non-gestion à travers six types de réponse possibles
(cf, tabteau 1., tableau 2, tableau 3, tableau 4, tableau 5, tableau 6) :

. type 1 : pas de diftérence de biodiversité entre forêts gérées et non gérées ;

. type 2 : plus forte biodiversité en forêt gérée qu'en forêt non gérée, sous tous les

ang[es ;
. type 3 : ptus forte diversité a et/ou abondance en forêt gérée, avec des différences

de composition entre forêt gérée et forêt non gérée (i.e. il. y a des espèces plus abondantes
ou plus fréquentes en forêt gérée et d'autres plus abondantes ou plus frêquentes en forêt
non gérée) ;

I Correspondant à [a transition entre une essence régénêrée à l]issue d'une grosse perturbation et une essence régénérée
sous couvert de cette première essence.
2 Correspondant à un équitibre dynamique en génênl au niveau de ta parcette. basé sur des petites perturbations.



. type 4 : it y a des différences de composition entre forêt gérée et non gêrée, sans

qu'on puisse dire que la biodiversité soit plus forte d'un côté ou de l'autre ;
o tyrpe 5 : c'est [e négatif du modèle 3 : plus forte diversitê u et / ou abondance en forêt

non gérée, avec des différences de composition entre forêt gérée et forêt non gêrée (r.e. il
y a des espèces plus abondantes ou fréquentes en forêt gêrée et d'autres ptus abondantes

ou fréquentes en forêt non gêrêe) ;
r type 6 : Cest [e nêgatif du modèle 2 : plus forte biodiversité en forêt non gérée qu'en

forêt gérée, sous tous les angles.

Tabteau 1. Résumé de [a recherche bibtiognphique relative à [a variation de biodiversité des Phanérogames
et Ptéridophytes entre forêts gérées et non gérées. Les types de réponses auxquets it est fait atlusion sont
ceux définis en début de partie 2.1.
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Plantes supérieures

Type de réponse 2
Biodiversité

supérieure en géré

Type de réponse 3

Biodiversité
supérieure en géré

mais différence de

composition

ïype de réponse 1

Pas de différence
entre gérê et non
géré

Type de réponse 4
Différence de

composition entre
géré et non géré

Type de réponse 5

Biodiversité
supérieure en

non-gérê mais

différence de

composition

Iype de réponse 6
Biodiversité
supérieure en

non-géré

Hettiwett (1978)
dans diverses

forêts du centre de

ta Suède.

Baitey et aL (1998)

en forêt de Douglas

en Orégon (USA).

Middleton &
Meniam (1985)
en forêt feuillue
métangée dans [a

région des Grands

Lacs (Canada).

Lesica et oL
(1991) en

sapinière dans [e
Montana (USA).

0livero & Hix
(1998) en

orientation nord-
est dans des

forêts feuillues
mé[angêes de

t'0hio (UsA).

D'après [e résumé:

Zukrigl et aL

(1963) en pessière

Autrichienne

Graae & Heskjaer
(1997) en forêt
feui[[ue au

Danemark

0tivero & Hix
(1998) en

orientation sud-
ouest dans des

forêts feui[ues
mé[angées de

t'0hio (UsA).

Aude & Lawesson

(1998) en hêtraie
Danoise.

Halpern & Spies
(1995) dans tes

forêts résineuses
de fOuest des

USA.

Berg et aL (1995)
pour une anatyse

des espèces

menacées sur
toute [a Suède.

Nagaike et aL
(1999) en hêtnie
au Japon.

Goebel et aL

(1999) en forêt
feuitlue dans

t'0hio (UsA)

Duffo & Meier

(1992) dans

les forêts des

Appataches (USA).

Rooney & Dress

(1997) en

Pennsylvanie, [.lSA.

Berg & Clement
(1992) in Hatpern

& Spies (1995) au

SW de t'état de

Wahsington, USA.
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BryophgÊes

Tableau 2. R&umé de la recherche blbtlognphlque retative â la mrlation de hodlvenlté des Bryophytes entre forêts gérées et
non géÉes. Les types de réponses auxquels il ct falt alluslon sont ceu( définls en dêbut de partie 2.1.

Type de réponse 2
Biodiversité
supérieure en géré

Type de réponse 3
Biodiversité
supérieure en géré

mais différence de

composition

Type de réponse 1

Pas de différence
entre géré et non
géré

Type de réponse 4
Différence de

composition entre
géré et non géré

Type de réponse 5
Biodiversité
supérieure en

non-géré mais

différence de

composition

Type de réponse 6
Biodiversité
supérieure en

non-géré

D'après

Samuelsson et
at. (1994), p.

56: Gustafsson

& Hattingbâck
(1988) au sud-
ouest de [a Suède.

Sôderstrôm (1988)
au Nord-Est de la
5uède.

Lesica e

(1ee1)
sâpinièr
Montan

-àn

e dans [e

r (UsA)

Mitchel.t &
(1989, pp.

résumant p

études eurc

I Sur ta base du

résumé: Cooper-

Eltis (1998) au

Massachussetts

(usA).

nup,è: g 
..

resume: bolKo

et at. (1987) en

chênaie-charmaie
en Ukraine.

D'après le résumé:
Frahm (1992) pour
tes Bryophytes
épiphytes dans les

Vosges du Nord
(Fnnce).

Vettak & Paa[

(1999) en Estonie.

(irby

60-61)
lusieurs
rpéennes.

Berg et al.. (1995)
pour une analyse

des espèces

menacées sur
toute la Suède.

Références citées
par Andenson &
Hytteborn (1991),
p.729.



Insectes de ta titière

Type de réponse 2
Biodiversité
supérieure en géré

Type de réponse 3
Biodiversité
supérieure en géré

mais différence de

composition

Type de réponse 1

Pas de différence
entre géré et non
géré

Type de réponse 4
Différence de

composition entre
géré et non gêré

Type de réponse 5
Biodiversité
supérieure en

non-gêré mais

différence de

composition

Type de réponse 6
Biodiversité
supérieure en

non-géré

Adeti (1962)
pour les Fourmis

en pessière

d,Autriche.

Bistrom &

Vàisànen (1988)

en Finlande.

Niemeta et al.
(1988) pour

tes Canbes en

Fin[ande.

Niemetà (1997)
notamment
pour les Carabes
(Cotéoptères) en
forêt boréale.

Punttita et a[.
(1994) pour

les Fourmis en

forêt mélangée
résineuse de

Fintande du Sud.

Thompson et
at. (1995) pour

[es Carabes en

pinèdes dans

[0ntario (Canada).

Thompson et
at. (1995) pour

les Fourmis en

pinèdes dans

ll0ntario (Canada).

Niemelâ et a[.
(1988) pour

les Carabes

(Coléoptères) en

forêt boréa[e.

Gandhi et a[.
(2001) pour tes

Carabes et les

Staphytins au
Canada (biais

stationnel
possibte).

0ktand (1994)
pour les Diptères
Mycetophi[idae
en pessière au

sud-est de [a
Norvège.

0kl.and (1996)
pour les Diptères
Sciaroidea en

pessière du

sud-est de [a
Norvège,

Tableau 3. Résumé de lâ recherche bibliographique relative à la variation de biodiversité des Insectes de ta titière entre forêts 
223

gérées et non gérées. Les types de réponses auxquels il est fait alluslon sont ceux dêfinis en début de partle 2.1.

Insectes saproryliques et des troncs

Type de réponse 2
Biodiversité
supérieure en géré

Type de réponse 3
Biodiversité
supérieure en géré

mais différence de

composition

Type de réponse 1

Pas de différence
entre géré et non
géré

Type de réponse 4
Différence de

composition entre
géré et non gérê

Type de réponse 5

Biodiversité
supérieure en

non-gêré mais
différence de

composition

Type de réponse 6

Biodiversité
supérieure en

non-gêré

Barbatat (1996)

en Suisse.

Apparemment:
Nilsson et aL.

(1995) pour les

espèces protégées

au Sud de [a

5uède.

Vâisânen et al.
(1993) sur Pin

et Épicéa en

Fintande.

SimiLâ

(2002)
Finlanc

6ls
l1(

Martikainen et
at. (2000) en

loret 0 tplcea 0e

Fin[ande.

0ktand (1994) en
pessière au sud-
est de [a Norvège.

en

trom & Vâisânen

88) en Finlande.

Martikainen et a[.
(1999) en forêt
d'épicéa en Sud

Fin[ande.

Apparemment:
Ammer & Schubert
(1999) dans

diverses forêts
A[[emandes.

Okl.and (1996) en
pessière du sud-
Est de [a Norvège.

Apparemment:
Jonsett (1999)
pour [es Insectes
des polypores en

Finlande.

Iabteau 4. Résumé de la recherche bibtlognphique relative à la nriatlon de biodiversité des Insedes saproryliques et du tronc
entre forêts gérées et non gérÉes. Les types de réponses auxquels i[ est falt allusion sont ceux déffnls en début de partie 2.1.



Insectes du houppier

Type de réponse 2
Biodiversité
supérieure en géré

ïype de réponse 3
Biodiversité
supérieure en géré

mais différence de

composition

Type de réponse 1

Pas de différence
entre géré et non
géré

Type de réponse 4
Différence de

composition entre
géré et non géré

Type de réponse 5

Biodiversité
supérieure en

non-géré mais

différence de

composition

Type de réponse 6

Biodiversité
supérieure en

non-géré

Martikainen et
at. (2000) pour

les Coléoptères
non-saproryliques
volants en forêt
0 Eprcea 0e

Finlande (mais
pas exctusivement
des insectes du

houppier).

Apparemment:
Ammer & Schubert
(1999) pour

les Araignées,
Névroptères,
Hétéroptères dans

diverses forêts
A[[emandes.

Pettersson et
at. (1995) pour

labondance et
[a fréquence de

nombreux ordres

dlnvertébrés
du houppier sur
t.,
rprcea en 5ue0e.

Pettersson (1996)
pour les Anignées
du houppier en
pessière du nord

de [a Suède.

Tableau 5. Résumé de la recherche bibtiognphlque relatlve à [a wriation de blodlversité des Insectes du houppler entre
forêts gérées et non gérées. Les types de réponses auxguels l[ est fait atlusion sont ceux définis en début de partle 2.1.
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0iseaux

Type de réponse 2
Biodiversité
supérieure en gêré

Type de réponse 3

Biodiversité
supérieure en géré

mais différence de

composition

Type de réponse 1

Pas de différence
entre géré et non

Type de réponse 4
Différence de

composition entre
géré et non gérê

Type de réponse 5

Biodivenité
supérieure en

non-géré mais

diffêrence de

composition

ïype de rêponse 6

Biodiversité
supérieure en

non-géré

Wetsh & Heaty
(1993) in Wigtey

& Roberts (1997)

en forêt feuillue
du New Hampshire
(usA).

Kavanagh &
Bamkin (1995)
pour les Oiseaux

nocturnes en

Australie.

Thompson et a[.
(1992) in Wigtey
& Roberts (1997)
à féche[e de

200 ha en forêt
mé[angée du

Missouri (USA)

Manuwal & Huff
(1987) pour

les Oiseaux au
printemps dans

des forêts de

Dougtas sur [a
côte ouest des

USA.

D'après te résumé:

Carey (1989) sur
[a côte pacifique

Nord des USA.

Réfêrences citées
par Peterken

(1996, p. 266) en

Fin[ande.

Apparemment:
Schnitzler-
Lenobte (1996)
pour [a forêt
de Biatowieza,
Pologne.

Manuwal & Huff
(1987) pour Les

Oiseaux en hiver
dans des forêts
de Douglas sur [a

côte ouest des

USA.

Du Pl.essis (1995)
pour les 0iseaux
cavernicoles en

Afrique du Sud.

Virkkala et at.
(1994) pour

les Oiseaux

cavernico[es en
Finlande

Tableau 6. Résumé de la recherche blbtlognphique retative à la varlatlon de biodlverslté des Olseaux entre forêts gérées et
non gérées. Les types de réponses auxquels ll est falt altusion sont ceux définls en début de partle 2.1.



Les Tabteaux 1 à 6 montrent que certains groupes taxinomiques ou certaines guildes sont
plus sensibles que d'autres à [a différence entre forêts gérées et non gérêes. Ainsi, les

Invertébrés du sot, [es plantes vasculaires et les Oiseaux n'ont pas systématiquement une

diversité ptus forte en forêt non gérée qu'en forêt gérée adulte ; de p[us, its comportent
peu d'espèces dépendantes de forêts non gérées. À finverse, les Bryophytes, [es Insectes

saproxytiques et les Insectes vivant dans [e houppier ont en général une diversité ptus forte
en forêt non gérée, et comportent un fort pourcentage d'espèces dépendant de ces forêts.
En outre, des taxons comme les Lichens et les Champignons, que nous n'avons pas pris en

compte, ont apparemment une sensibitité accrue à [a gestion o.

o

Encadré 1 - Le cas emblématique de [a Chouefte tachetée

La Chouette tachetée nordique (Stix occidentalis caurina) est une sous-espèce de Chouette

endémique du nord-ouest des États-Unis et du sud-ouest canadien. Ette fréquente
prêférentiettement les forêts non gérêes (ou vierges) ainsi que les forêts matures. Comme

pour d'autres espèces, cette préférence est ptus ou moins forte suivant [a rêgion considérée.

Par ailteurs, les territoires de [a Chouette tachetée sont très vastes fiusqu'à 1 000 ha pour
un coupte), ce qui entraîne des contraintes économiques fortes ne serait-ce que pour
protéger un coupte... Si cette sous-espèce est devenue embtématique des btocages et
des évolutions de [a gestion forestière américaine pour [a préservation de [a biodiversité,
c'est qu'e[[e a étê llobjet non seutement d'un plan de sauvegarde. document prêvu par [a
loi américaine pour essayer de sauver les espèces menacées, mais aussi de nombreuses

synthèses et pubtications scientifiques , d'un procès, de queretles utilisant tous les outits
<< modernes r> du dêbat démocratique (médias, [obbys), d'un arrêt de [a gestion forestière du

nord-ouest américain pendant quelques annêes, et finatement d'un ptan de réorientation
de [a gestion. Face au déctin des populations de Chouettes tachetêes, détecté par des

suivis démographiques poussés (pour plus d'informations, c/. Noon et McKelvey, 7996 e),

[a phitosophie généra[e retenue était de protéger [a plupart des forêts vierges restantes,

avec des réserves de très grande taitle - [a ptupart font largement plus que 10 000 ha -,
ces réserves couvrant en tout plus de [a moitié de |'a surface forestière fédérale dans cette
région. Néanmoins, des travaux récents montrent que [a Chouette tachetée a, dans [e nord

de [a Catifornie, une meilteure dynamique démographique dans des territoires comprenant
à [a fois des forêts vierges et des forêts jeunes issues de coupes (cf, Franklin et al., 2O0O).

Les études prêcédentes n'avaient pas détecté ce résultat car elles opposaient simp[ement
des paysages gérés à des paysages entièrement en réserve.
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Un contre-exemote
Dans ceftains cas, et pour certains compartiments de [a biodiversité, les mitieux forestiers
à forte biodiversité et à fort caractère patrimonial sont des forêts gérées. C'est [e cas

en Angleterre pour les forêts claires issues du pastoralisme en forêt, que de nombreux
entomotogistes cherchent à conserver pour leur entomofaune remarquable (cf. Harding

et Alexander, 1994). llintérêt de ces milieux serait [ié à deux facteurs: [a présence de

gros Chênes âgés, qui permettent [instattation et [a survie d'espèces nécessitant des

milieux stabtes; [a présence de <bois mort ensotei[[é>, souligné par de nombreux auteurs
comme étant un habitat de quatité pour les saproxyliques (surtout dans les régions
septentriona [es).

2.2 Quels mécanismes peuvent expliquer la différence de
biodiversité entre forêts gérées et non gérées ?

Ptusieurs types de mécanismes, non forcément exctusifs les uns des autres, ont été proposés

pour expliquer fexistence d'espèces inféodées aux forêts non gérées, ou de niveaux de

biodiversité fortement différents entre forêts gérées et forêts non gérées : forêts gérées et
forêts non gérées diffèrent par des facteurs abiotiques - microclimat, structure veftjcal,e
(nombre de strates) et horizontale (trouées) -, par [a présence <entretenue dans [e temps>
de compétiteurs (espèces colonisatrices en forêts gérées, par exempte), par les vitesses de

colonisation des espèces et leur sensibilitê aux extinctions locates suite aux perturbations,

et enfin par [a présence de micro-habitats particutiers.

2.2.7 L'interaction de facteurs abiotiques et des caractéristiques des
226 espèces

Des différences d'ordre abiotique (micro-c[imatique, trophique...) entre forêts gérées et
non gérées pourraient dans certains cas exptiquer des différences de biodiversité (Spies et
Franktin, 1996, pp. 303-304 $).

Bien que les mesures micro-ctimatiques et leur mise en lien avec les mesures de biodiversité
en forêts gérées et non gérées soient peu fréquentes, certains auteurs se réfèrent à ce type
de mécanismes, en lien avec [autécologie des taxons *. Dans cette perspective, on peut se

demander si les espèces d'un même groupe autécologique (espèces hétiophites par exempte)
ont bien [a même réponse au caractère géré ou non de [a forêt, ou si les espèces inféodées
aux forêts non gérées ont des caractéristiques autécotogiques proches. Ainsi, dans [étude
de Graae et Heskjaer (7997), c'est en fonction de leurs caractéristiques autécologiques
(trophique, hydrique, hél.iophiLe) que les espèces végétales sembtaient sensibles à [a

gestion, ptutôt que de leur caractère <forestier> ou encore de leur affinité pour les forêts
anciennes, c'est-à-dire [es sites où [a forêt existe depuis très longtemps. Un tel résuttat
pourrait être va[ab[e pour les Végétaux vasculaires, les Cryptogames, les Coléoptères sous-

corticotes, des Arthropodes du so[, des Diptères È.

Par aitteurs, i[ sembte que les forêts non gérées constituent un milieu favorable aux espèces

d'Oiseaux hivernantes, par [a ptus grande quantité de nourriture disponibte et les conditions
micro-cl'imatiques plus favorables o.

Les diffêrences entre géré et non géré pourraient aussi provenir des différences de
variabilité spatiate ou temporelle des conditions abiotiques, en lien notamment avec

fhétérogénéité horizontale et verticate du mitieu, plus forte en forêt non gérée à tlécheLte

de plusieurs hectares d. O



La diversité verticale du peuptement, dans certains cas ptus foÉe en forêts non gérêes,

peut être favorable en tant que tetle à [a biodiversitê o. En effet, etle oftre à certains

0iseaux nicheurs un territoire en trois dimensions, rêduisant ainsj les coûts énergétiques
liés au déplacement pour a[[er chercher de [a nourriture o. De même, i[ est possibte que les

caractéristiques dendrométriques du peuplement, comme [a densité, [a surface terrière, [a

composition en essences (c/. fiches 2 et 3), expliquent les différences de diversité entre
forêts gérêes et non gérêes, voire expliquent mieux ces différences que [e caractère gérê ou

non de [a forêt (c/. Nagaike et al., !999 ô).

Enfin, sj [a préférence de certaines espèces pour les forêts non gérées dépend avant tout
de facteurs abiotiques, les espèces dêpendantes de forêt non gérée devraient varier d'un
secteur biogégographique à fautre, voire d'un type de station à fautre. Plusieurs analyses

mi[tent pour cette hypothèse. O

Encadré 2. Constance de [a dépendance des espèces des forêts non-gérées

ljétude d'Ofivero et Hix (1998) semble fune des plus claires sur [a question de [a réponse

diffêrenciêe de [a flore vascutaire à [a non-gestion, en fonction du type de station ; les deux

facteurs ont été détibérément croisês, et permettent d'aboutir aux conctusions suivantes :

- les différences de diversité cr et de composition entre forêts gérées (en [occurrence passées

par une coupe forte) et forêts non gêrées dêpendent du type de station : eltes sont plus fortes
en milieux mêsiques qu'en milieux xêriques ';

- le nombre d'espèces propres aux peuplements gêrés dêpend du type de station ; i[ est plus

étevé dans les forêts gérées mésiques que dans les forêts gérées xériques, par rapport aux forêts
non gérées sur même type de station o;

- tldentité des espèces liées exclusivement aux forêts gérées et non gérées dêpend

complètement du type de station ;

- les espèces qui, dans un type de station, sont présentes uniquement en forêt gérêe ou en

forêt non gérée, se rêpartissent en deux groupes: d'un côté, les espèces qui sont beaucoup
moins abondantes dans [autre type de station ; de fautre, les espèces gui sont beaucoup plus

abondantes dans l'autre type de station, ety sont moins rêactives au caractère géré ou non géré

de [a forêt. Ces dernières n'étaient donc pas <indicatrices> de gestion ou de non-gestion dans

tous les types de station ;

- les espèces indicatrices de forêts non gérêes dans lun des deux types de station avaient
des caractêristiques communes, en particulier : un faib[e pouvoir de dispersion, un fort
investissement dans les organes souterrains et une bonne totêrance à lombre ; à linverse. les

espèces ayant des ptus fortes capacités de dispersion et de reproduction, ainsi qu'une moins
grande totérance à lombre, faisaient partie des indicateurs des forêts gêrées.

o

D'après les quelques cas passés en revue (notamment dans lencadré 2), nous concluons
qu'au moins une partie des espèces végétales dépendantes ou plus abondantes dans
les forêts non gérées peuvent, dans certaines conditions écologiques, ne plus être
liées aux forêts non gérées. Néanmoins, il semble rester des espèces gue ['on pourrait
qualifier d'inféodées aux forêts non gérées.

2.2.2 L'influence de facteurs biotiques simples
Dans certains cas, des facteurs biotiques plus abondants ou plus fréquents en forêt non
gérée peuvent expliquer que certaines espèces se cantonnent à ces forêts. Cela semble
être [e cas pour [a Chouette tachetée, qui sélectionne, à différentes éche[[es, [a forêt non
gérée en partie en raison de sa disponibilité en proies @. De même, dans certains cas, [a

composition ou [a richesse en essences varient entre peuplements gérés et non gérés, avec

un impact potentiellement important sur [a biodiversité (c/. Bunnell et a|.,7999 ").
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2.2.3 Uextinction en milieu ouvert et [a limitation à [a recolonisation
Comme nous l'avons vu dans l'encadré 2, les espèces végétales dépendantes de forêts
non gérées ont une faculté de reproduction et de dispersion plus faibles que les espèces
plus abondantes en forêt gérée. De fait, [e cantonnement de certaines espèces aux forêts
non gêrées pourrait provenir d'une interaction entre (i) une vulnérabilité aux conditions
microctimatiques d'après coupe, de sorte que ces espèces s'éteignent localement; et (ii)
une capacité Limitée à [a recotonisation @. I[ s'agit donc de l'influence des conditions
(biotiques ou abiotiques) passées plutôt que présentes (à ['inverse des parties précédentes,
2.2.1. et2.2.2), de sorte que même si ['habjtat redevient convenab[e pour ['espèce, elle ne

l'occupe que rarement @. De ce point de vue, les forêts non gérêes seraient simptement des

forêts ayant pu emmagasiner des espèces forestières pendant plus longtemps que les forêts
gérées, sans les menacer par une quelconque perturbation de grande envergure (Spies et
Franklin, 7996, p.303). GLobaLement, les organismes concernés par ce type de mêcanismes
nécessiteraient un couvert arboré à [a fois fort et continu dans [e temps @.
@

2.2.4 La persistance de [a compétition
Certains compétiteurs se maintiennent sur [e long terme en forêt gêrée ators qu'ils sont
absents en forêt non gêrée ; cette différence peut être [e résultat à [a fois du réservoir
d'espèces ayant pu s'instalter localement et de diffêrences stationnelles persistantes o.

C'était manifestement [e cas dans [étude de Kubikova (1,994) sur [a réponse de la végétation
à des transptantations de parties de litière d'une chênaie-charmaie ancienne dans une
plantation de Chêne : peu d'espèces de [a forêt non perturbêe ont quitté [e carré de sol

2Zg transplanté, avec parfois des comportements très caricaturaux; à finverse, des individus
d'espèces non présents en chênaie-charmaie se sont installés dans les sols transplantés.
Des différences stationnelles assez fortes existaient entre les deux types de sol; mais i[ est
possibte que des différences de compétition par des espèces présentes dans [a plantation,
comme [a ronce, aient aussi accentué [e caractère casanier des espèces forestières. @

2.2.5 La présence de micro-habitats propres aux forêts non gérées

- ou ptus fréquents en forêts non gérées
La biodjversité peut aussi varier entre forêts gérées et non gérêes en fonction de ce qu'on
peut appeler des micro-habitats conêlés à [a non-gestion o :

. [a quantité de bois mort, qui est en génêral plus importante en forêt non gérée (c/.
partie 3).

. les <<microhabitats> liés aux perturbations natureltes (galettes de chabLis...).
Les surfaces occupêes par les galettes et les creux de chablis sont très variabtes d'une étude
à fautre, avec un maximum d'environ 50% de [a surface de la parcelle o. 0r, de nombreuses
études montrent que les gatettes de chabtis sont un micro-habitat particutier pour [a flore,
qui peut induire une hétérogénéité stationnetle durable, et qui pourrait donc expliquer dans
certains cas que des espèces soient subordonnées aux forêts non gêrées o. Reste à savoir
si des micro-habitats semblabtes ne se retrouvent pas en forêt gérée, par exemple sur les
talus et les fossés.

De manière plus générate, Hansen et al. (1991) insistent sur [e fait que, dans les études
entreprises dans les forêts de [a côte nord-ouest américaine, relativement peu d'espèces
dépendent d'un stade donné dans [e cycle de la forêt << naturetle> (r.e. après perturbation
naturetle)O; de même, les différences de diversité entre ces stades sontfaibLes. D'une part,



ceta proviendrait du fait que des éléments présents dans [écosystème avant [a perturbation
se maintiennent après [a perturbation, permettant à certaines espèces de persister après

perturbation (quelques arbres isolés ou en bouquets, quelques arbres morts) ; d'autre part
la perturbation crée d'autres êléments structurants utiles à certaines des espèces classiquement
associées aux forêts âgées (arbres morts, chablis...). @ Cest cet aspect de la dynamique naturelle
que [e courant appetê << nouvelle foresterie > (en anglais, << new forestry >) essaie d'imiter (t'
Franklin, 1989 'i), amenant certains scientifiques à mettre en ptace des expêriences comme [e
maintien de sur-réserves, en densitê et en disposition spatiale variées $. 0n rejoint ainsi [a
problématique du maintien des stades pionniers, mais cette fojs-ci avec des attributs des

stades terminaux (bois mort; vieux arbres...).

2.2.6 l-'influence de plusieurs facteurs simultanés
La biodiversité pourrait enfin dépendre de la combinaison des facteurs évoqués ci-dessus,
plutôt que de facteurs isotés. @

Nous pensons donc que les espèces associées aux forêts non gérées [e sont assez souvent
pour un <<complexe> de rajsons, plutôt que pour des caractéristiques écologiques liêes à des

besoins êcologiques bien cernés. C'est probablement La raison pour [aque[[e les indicateurs
de continuité forestière pourraient ne pas être fiables à ['heure actuetle (t' notamment
[a partie 2.2.3, version CD-Rom @); alternativement, ce pourrait être [e manque de

rigueur avec lequel [e problème a été posé qui nous empêche pour l'instant de dêfinir ces

indicateurs. Matgré tout, des cas comme les capacités de dispersion d'Anemone nemorosa

variant d'une région à l'autre suivant l'agent de dispersion principal (cf. Honnay et aL,
1999b, pp. 167-168) nous inciteraient à penser qu'une espèce ne peut pas toujours être
indicatrice de continuitê forestière dans toute son aire de répartition... @ 
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2.3 Recommandations de gestion
Comme [e soutignent Loyn et McAtpine (2001), trois types de solutions sont envisageables
pour préserver les espèces et les habitats associés aux forêts non gérêes: (i) allonger
['âge d'exploitabilité, pour permettre [a réapparition d'habitats caractéristiques des forêts
naturelles, et imiter [e régime de perturbations naturelles o; (ii) maintenir lors des coupes

les éléments structurants des forêts naturelles qui ont tendance à être tronqués par [a
gestion (gros arbres, isolés ou en groupe ; bois mort, debout et au sot; buissons...) ; etfou
(iii) mettre des forêts en réserve intêgrale.

2.3.7 Imiter le régime de perturbations naturelles ?

Certains êcologues et forestiers préconisent d'adopter un rythme de coupes semblable au

rythme des perturbations naturelles qui assurent |'a régênêration dans les systèmes non
gérés : les espèces vivantes existantes seraient adaptées à ces perturbations et rêagiraient
donc positivement à ['imitation du régime de perturbations naturelles (Perry, 1994), quels
que soient les détails de ces perturbations (notamment, [e sort rêservé au bois).
Ainsi, pour retrouver une fragmentation comparable à celle des paysages <<naturels>>, [a

nouvelle foresterie insiste sur l'intérêt de coupes plus vastes et ptus concentrêes dans

lespace que par [e passé (c/. fiche 1 o). llimitation des régimes naturets de perturbation se

traduirait aussi dans certains cas par un a[longement de [a durée de révolution. Cette simple
mesure pourrait parfois améliorer [a biodiversité en forêt gérêe '1. Pourtant, e[[e n'est pas

toujours suffisante : des auteurs comme Martikainen et al. (2000) ont montrê une relation
positive entre [a diversité de certains taxons et certaines caractéristiques des forêts non
gérêes, comme Le bois mort, la composante feuillue des peuptements, ou le dévetoppement



des Lichens ou des Mousses dans tes houppiers o; or its constatent que tes forêts actueltes
ayant dépassé ['âge théorique d'exploitation sont loin des forêts non gérées du point de vue
de ces caractéristiques ; ils en déduisent que [e simple fajt de laisser vieillir un peu ptus les
forêts gérées n'est probablement pas un gage de maintien de [a diversité de ces taxons et
que les deux autres alternatives de gestion (maintien de micro-habitats typiques de forêts
âgées, création de réserves intégrales) sont préférables.

Une autre conséquence de l'imitation du rythme des perturbations naturetles serait une plus
grande variabiLité du temps entre deux perturbations et des surfaces concernées par les
perturbations (t'. Hansen et aL, 1991. o). Cela entraînerait un changement conceptuel de

[a nature de l'amênagement forestier, qui passerait d'une vision déterministe à une vision
stochastique de l'aménagement, avec notamment des zones où les coupes se feraient par
quartier et d'autres zones où les coupes seraient davantage dispersées, et [e remplacement
d'un âge d'exploitabilité fixe par des dates d'exptoitation davantage aléatoires. De fait, [a

notion même d'âge d'exploitabiLité ne permet pas de reproduire [a composition des classes

d'âges qui pourrait exister à llétat naturel o. L'impact de ce type de mesure ne pourra se

vérifier au niveau du paysage qu'à très long terme pour les espèces d'intérieur forestier o,

mais ceta vaut peut-être [a peine de varier [a gestion actuelle de ce point de vue.

2.3.2 Imiter les micro-habitats ou éléments structurants présents
naturellement en forêt non gérée ?

I[ s'agirait de conserver, lors des opérations sylvicotes et en particulier de la coupe finale,
certains des micro-habitats (ou certaines de leurs caractéristiques) qui sont propres aux
forêts non gérées. I[s serviront à re-créer des caractéristiques de stades termjnaux de forêts

Z3O non gérêes. Selon [a revue bibliographique de Bunnell etaL. (7999, "), Cest l'hypothèse
qui semble [a plus logique pour expliquer [a ptus grande abondance de certaines espèces

de Vertêbrés dans les forêts non gérées o; ces <<micro-habitats> ou êléments structurants
sont: les gros et très gros arbres vivants (et notamment les arbres à cavités), les arbres
morts debout, [e bois mort à terre, l'hétérogénéité structurale (inctuant des trouêes), [e

développement des feuillus (sur [a côte nord-ouest américaine), et le micro-climat @.
D'après Bunnetl et aL. (1999, p. L30), on peut espérer que [a gestion puisse recrêer ces

micro-habitats : par exemp[e, iL doit être possible de bien guider [a composition en essences
du peuplement, et probablement ainsi [e type de microclimat qui rêgnera dans [a parcelte ;
de même, l'hétérogênêité intraparcellaire (soit en composition en essences, soit avec des

trouées) doit aussi pouvoir être gêrée ; i[ en va de même pour [e bois mort (c/. partie 3), La

conservation de sur-rêserves ou dîlots de vieillissement (c/. fiche 1). Des premières pistes
de gestion en ce sens sont proposés par Franklin et oL. (1997) et Tappeiner et al. (1997).

2.3.3 Conserver des forêts non gérées ?
De nombreux auteurs proposent de conseryer un réseau de réserves biologiques intégrates en
nombre,entai[[eetenreprésentativitésuffisantes o.I[s'agitd'un<<principedeprécaution>r

qui peut servir bien d'autres objectifs que [a conservation de la biodiversité, mais qui coûte
cher. 0n pourrait s'orienter vers [a solution extrême adoptêe aux Etats-Unis pour [a Chouette
tachetée nordique (cf, encadré 1). Néanmoins, nous pensons que ce serait une erreur pour
trois raisons principales : (i) it ne sembte pas exister à l'heure actuel[e d'espèce forestière
en France dont les besoins soient identiques à ceux de La Chouette tachetée @ ; (ii) nous
ne disposons pas comme aux États-Unis d'un vaste patrimoine de forêts primaires ; et (iii) La

biodiversité de nos forêts résutte, dans [a pluparl des cas, de [a gestion. Ainsi, une approche
de [a conservation purement basée sur des rêserves intégrales, sans gestion des micro-



habitats à forte biodiversité au sein de réserves biologiques dirigées ou de parcelles gérées

de façon classique, ne nous semble pas optimale. De plus, plutôt que de baser le réseau de

réserves intégrales sur des grandes réserves peu nombreuses, nous proposons de réflêchir à

la stratégie suivante pour compléter [e réseau de rêserves biologiques intégrales de l'Office
National des Forêts (cf. Ministère de lAgricutture et de la Pêche, 2000, pp. 50-51) :

1 - quelques (moins de 10) réserves intégrales de grande tai[|,e (p[us de 1000 ha),
dont [e but principal serait de se rapprocher davantage de [a dynamique nature[le de

perturbations et de mieux comprendre [e lien entre [a bjodiversité et cetle dynamique
différente o; ce point est déjà prévu par f0NF (d. minjstère de lAgriculture et de la Pêche,

2000, p. 51) mais mêriterait d'inclure quelques cas de forêts de pLaine ;

2 - des mini-réserves intégrales nombreuses et de relativement petite taille (par
exemple un peuptement de 3 ha tous les 1.000 ha de forêt). Cela impliquerait en forêt
domaniale française, entre 4500 ha et 5500 ha de réserves intégrales supplémentaires,
suivant qu'on se restreint ou non aux massifs domaniaux de plus de 100 ha; c'est à

comparer aux 1200 ha de réserves intêgrales existantes en forêt publique métropolitaine en

1999 (cf. Mjnistère de l'Agriculture et de [a Pêche, 2000, partie 1.1.2 et p. 50).

lintérêt de ces petites réseryes serait de permettre à certaines des espèces de petite taille
- Insectes, Herbacées, Mousses, Champignons - sêlectionnant les forêts non gérées dans

une région donnée, de persister à lêchelle de petites rêgions IFN. Trois arguments nous
poussent à proposer ces petites réserves. Le premier, c'est que faccumulation de nombreuses
petites rêserves semble permettre de contenir plus d'espèces que Les réseaux de même

surface totale constituês de grandes réserves '); ces rêsultats sont en contradiction avec les Zgl
préceptes classiquement retenus de La biogéographie des îLes (cf, fiche 1 "'). Le deuxième
argument est que [a sêlection, par les espèces, des forêts non gérées varie probablement

en fonction du mésoc[imat. Le troisième argument est que certaines espèces sélectionnant
les forêts non gérées se restreignent probablement à un nombre Limité de régions - et
notamment à des régions de forte productivité - qui sont souvent moins bien représentées
dans les réseaux de réserves. 6 Néanmoins, nous ne sommes pas certains que les arguments
ci-dessus impliquent que des petites réserves intégrates aient un intérêt sur [e long terme
pour l.a biodiversité ; ce doute provient du fait que les arguments ci-dessus reposent sur des

analyses de [a présence/absence ou de fabondance de nombreuses espèces, et non sur [a

viabiLité ou [a dynamique d'espèces précises. Par conséquent, i|' nous sembte nécessaire de

vérifier la réponse dans [e temps de [a biodiversitê à [a taiLle de [a rêserve, à travers [a mise

en place de suivis (cf. chapitre 3).
e'

2.3.4 En conclusion...
Nous retenons de ce qui précède les recommandations de gestion suivantes en faveur du

maintien des taxons associés aux forêts non gérêes :

. i[ est probabte qu'un simple allongement de [a durée de rêvolution soit bênêfique pour

les espèces à faibLe capacité de dispersion (c/. fiche 3 et partie 2.2.3), mais ne soit pas

suffisant pour d'autres organismes (t' partie 2.3.1) ;. jl est très probable que des changements dans [e <détail> des pratiques sylvicoles
soient efficaces (cf. 2.3.2), et notamment :

- imiter dans [es forêts gérées âgêes [a composition en essences des forêts non
gérées (c/. 2.2.1) ;



- dévetopper l'hétérogénéité verticate et horizontale dans les parce[es (cf. 2.2.1,

et fiche 3). 0n pourrait aussi tester [effet d'une plus grande variabilité des tailles de coupe
de rêgénération et des durées de révotution (t' fiches 1 et 3, ainsi que [a partie 2.3.1,) ;

- maintenir davantage de bois mort, et de gros arbres vivants, ntamment à cavitês,
à tous les stades sylvicotes, et notamment lors des coupes de régénération (c/. fiches 1, 3 et
les parties 3.5 et 3.6). De manière plus génêrale, il s'agit aussi de réfléchir aux différences
entre coupes forestières et perturbations naturelles, et d'identifier des êtéments structurants
qui, s'ils étaient gardés dans les coupes, permettraient à plus d'espèces de survivre aux
coupes, comme cela semble être [e cas dans les successions natureltes (cf.2.2.5).

. i[ est très probable que [a création de réserves intégrales soit utile, en complément
des préconisations précêdentes (cf, 2.3.3). Nous proposons de réfléchir à [a création de
quelques grandes réserves et d'un grand nombre de petites rêserves, permettant de couvrir
le territoire (cf. 2.3.3).

Les évolutions récentes de ta forêt française, synthétisées par [e ministère de lAgriculture
et de [a Pêche (2000, pp. 47 -50), montrent une baisse en surface des peuplements très âgés
de futaie régulière en même temps qu'une augmentation de [a quantité de bois mort et de [a
surfuce forestière en réserve. Ces évotutions sembtent aller dans [e sens des deux dernières
propositions de gestion en faveur des forêts non gêrées (cf.2.3.2 et 2.3.3), et de nos deux
recom mandatio ns pri ncipates (c/. ci-dessus).

Ces différentes propositions de gestion requièrent un suivi de leur efficacité. Le test
d'alternatives du type <gêrer les micro-habitats> (cf. 2.3.2) ou (ne pas gérer du tout [a

forêt>r (cf.2.3.3), a été effectué aux Etats-Unis vis-à-vis d'espèces isolées. De tels
232 tests sont en cours au niveau des communautés, notamment aux États-Unis: selon

Bunnell et oL. (1999), si l'objectif est de maintenir une bonne biodiversité d'assemblages
d'espèces, il n'est pas certain qu'une combinaison d'opérations sylvico[es s'attachant à

conserver les micro-habitats liés aux forêts non gérées soit économiquement plus efficace
que [a conservation de parcelles entières non gérées. It faut bien comprendre pourquoi on
ne peut conclure actuellement: (i) Les expériences - au sens scientifique - et [a gestion
passées ne permettent pas, en gênéral, de tirer de conclusion à ce sujet, car cette question
n'a pas été incorporée aux objectifs de [a recherche passêe; (ji) en étudiant ptusieurs
espèces à [a fois, [a question devient de plus en plus comptexe, ce qui ne veut pas dire
qu'e[[e est insotuble; (iii) et i[ est probable que [a réponse de [a biodiversité dépendra de

facteurs variables, comme [e ctimat (t' BunnetL et al., 1.999, p. 130).

3 Un étément c[é d'imitation de la nature : le bois
mort et les cavités

Le volume, la taitte et [a quatitê du bois mort constituent une des différences majeures
entre forêts gérées et forêts non gérêes. Ainsi, dans les forêts primaires d'Europe orientale,
la quantitê de bois mort oscille entre 50 et 400 m3 par hectare3 (Schiegg Pasinelli et Suter,
2000 o). En forêt gérée, [a quantitê de bois mort semble plus ctassiquement tourner autour
de quetques mètres cubes par ha en Europe (t' Vall.auri et Poncet, 2002, p.364). Cette
différence provient de causes bien connues : en gestion classique, [es arbres sont souvent
abattus avant qu'its ne meurent, et [e bois mort qui résulte des diverses interventions
3 0n peut a[[erjusgu'à environ 1000 mTha sur [a côte ouest des États-Unis.
a D'après Ammer (1991) in Samuelsson et aL (1994), [a quantité de bois mort en Allemagne à [a fin des années 1980 était
estimée à 1 à 3 m3 par ha. En Suisse. [a moyenne pour tes forêts du ptateau, toutes gestions confondues, est de 5 m3 par
ha (Schiegg Pasinelli et Suter, 2000).



sylvicotes ou des aléas est souvent rêcolté ou débarrassé, soit pour des raisons économiques,
soit <<pour frire propre>.

Néanmoins, [e bois mort est de plus en plus pris en compte dans La gestion forestière
contemporaine, et [a quantité de bois mort à l'hectare est en augmentation à l'heure
actuelte en France, atteignant ou dépassant les chiffres cités pour [a Suisse, en note 4
(Ministère de lAgriculture et de [a Pêche, 2000, p. 48)5. Cette évolution se manifeste aussi
par les changements de discours autour du caractère dangereux ou non du bois mort pour

les aspects sanitaires ; des incitations à garder un minimum de bois mort et d'arbres à cavité
en forêt gérée ; et une pratique de plus en plus fréquente des îlots de vieillissement ou de

[a rétention de sur-réserves en forêt gérée (cf. fiche 1).
Avant de faire [e point sur les stratégies et techniques disponibles pour gêrer les cavitês et [e

bois moft, nous examjnerons ce qu'on sait du lien entre [a biodiversité ettrois types de biotopes
liés au bois mort et qui manquent dans [a gestion courante (cf, Office national des forêts,
1999) : les grandes cavités ; [e bois mort sur pied de gros diamètre ; et [e bois mort à tene de

gros diamètre. Après une introduction sur ces différents types de biotopes (partie 3.1), nous
présenterons lTnfluence sur [a biodiversité des facteurs qualitatift du bois mort (partie 3.2),
puis de [a quantité de bois mort en forêt (partie 3.3), et enfin des conditions êcologiques dans

lesquettes se trouvent [e bois mort (partie 3.a). Nous ne reviendrons pas sur les autres intêrêts
du bois mort, concernant notamment les flux d'éléments minêraux, [a plus ou moins grande

prévalence des pullulations de ravageurs en fonction de [a quantitê de bois mort, [a régênération
du peuplement ou l'importance du bois mort dans les cours d'eau o.

3.1 Les différents types de bois mort et les micro-habitats
assoces

Le bois mort concerne aussi bien des arbres entiers morts que des parties d'arbres mortes.
0n distingue classiquement [e bois mort sur pied (arbres morts debout, branches mortes du

houppier, parties d'arbres mortes, souches et, à ['extrême, cavitês) et [e bois mort au sot.

Mais les organismes vivants ne se contentent pas de ces distinctions grossières: Neitro
et al. (1985) sont ainsi recensé 18 utilisations faites par les Vertébrés dans les arbres

morts debout - comprenant lieu de nourriture, lieu de nidification, tieu de guet pour [a

chasse... @

Beaucoup de taxons forestiers comprennent des espèces utilisant [e bois mort d'une manière
ou d'une autre (t' Bunnetl et aL., 1999, pp. 101-102, Hunter, Jr, 1.990, p. 163 ê). Un

exemple bien connu en écologie est l'estimation d'Elton (1966) (c/. Hunter, Jr, 1990) :

environ 1 000 espèces dépendraient en Grande-Bretagne du bois mort ou mourant, soit un

cinquième de [a faune forestière estimée de Grande-Bretagne O.
De nombreux Vertébrés utilisent souvent les cavités au cours de leur vie, en particulier les

Oiseaux cavernicoles : les cavitês sont un élément indispensable de leur niche écologique
(BunneU. et al., 1999, p. 102). 0n distingue les cavernicoles primaires, qui creusent

5 Le mode de calcut est [e suivant : environ 0.2% du volume serait mort naturettement et serait restê en forêt (Ministère de

llgriculture et de [a Pêche, 2000, p. 48) ; pour un votume moyen de 746 m3/ha (Ministère de l,Agricutture et de [a Pêche,

2000. p. 13), cela nous fait une production annueLle de bois mort moyenne d'environ 0.29 m3/ha de bois mort (inférieure à

lestimation de Vallauri et Poncet, 2002, p. 35) ; si on estime qu'un bout de bois morta une durée de vie d'environ 15 ans,

et sans prendre en compte tes pertes de volume au cours de [a dêcomposition du bois, on arrive à une estimation grossière

de 4.4 m3/ha de bois mort. Ce n'est qu'un ordre de grandeur, très dépendant du devenir des bois morts naturetlement et
relevés par [1FN : si [a grande majorité des bois morts de moins de 5 ans relevés par tlFN n'est pas exploitée, nous sommes

confiants dans cette estimation ; dans [e cas contraire, cette estimation est trop optimiste
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eux-mêmes leur cavité; les secondaires, qui utilisent des cavités toutes prêtes; et les
primaires faibles qui ne font que modifier en les creusant davantage des cavités existantes.
Bien entendu, les Invertêbrês ne sont pas en reste et des espèces, pollr certaines très
spécialisées, habitent ces cavités, avec une distinction assez nette entre cavités humides et
cavités sèches (cf. Dajoz,1998, pp. 553-560 o).

Plus qualitativement et dynamiquement, les espèces d'Insectes dépendant du bois mort
semblent avoir subi des pertes assez importantes durant les derniers milténaires et
comprendre un grand nombre d'espèces menacêes d'extinction @.
Les espèces associêes au bois mort n'ont pas qu'un intêrêt patrimonial. E[[es peuvent

avoir un rôte important dans l'écosystème. Ainsi, les Insectes saproxyliques accélèrent
la décomposition du bois mort, comme les Champignons $: par exemple, Dajoz (1998,
p. 540) estime qu'environ 40olo de [a masse initiale du bois de Hêtre est consommée
par les Colêoptères saproxyliques. Les Insectes saproxyliques servent aussi de moyen de

transport d'autres micro-organismes utiles dans [a décomposition du bois o et d'organismes

<ingénieurs> du bois mort, créant à fintérieur du bois moÉ des conditions favorables au

développement d'autres organismes et facititant lexportation des nutriments dans [e sol
(t' Hanula, 1996, p. 60).
Les cavernicoles primaires remplissent quant à eux |'e rôle d'<<ingénieur écologique> en

créant des habitats de nidification pour eux et pour les suivants : ainsi, si l'habitat ne leur
est pas convenable, c'est aussi une partie des nicheurs secondaires, et des autres Vertébrés
utilisant des cavités, qui sera absente (Bunnel[ et al., \999, p. 102). Par ailteurs, par leur
manière de se nourrir, ils créent des lieux de nourriture pour d'autres espèces, et pourraient
rêduire ['abondance des ravageurs entomologiques $.

234 3.2 La biodiversité dépend des caractéristiques qualitatives
du bois mort

Une fois l'arbre mort, [e bois passe par une série de stades de décomposition auxque[s sont
associées des communautés différentes. Dans ce mini-écosystème, [a biodiversité évolue
au cours de [a <<succession>> des stades de dêcomposition. Mais elle dépend aussi d'autres
propriétés du bois mort - l'essence, la taj[[e, [a position des microhabitats.

3.2.1 Arbres morts et bois mort au sol : les Invertébrés saproxyliques
et les Bryophytes

3.2.7.7 Evotution de [a biodiversité en fonction des stades de décomposition
Après [a mort de l'arbre commence [a décomposition. [êcorce se dêtache ; elle est colonisée
par de nombreux Invertébrés, de même que [e bois mis à nu, qui est [a cible d'espèces bien
particulières, dont des Cérambycides, Buprestes et Sirex (stade 2 de [a figure 1). La partie
extérieure du bois, constituée du liber et de faubier, contient des protéines et de famidon
facilement dégradables (t' Schiegg Pasinetti et Suter, 2000) : elte est rapidement décomposée
par les Bactêries, les Champignons et certains Insectes (stade 3 de la figure 1). Compte

tenu de ta fuibLe durée de vie de cette partie du bois mort, les Insectes spêcialisês dans les

premiers stades de décomposition (comme des Scolytes) ont souvent de bonnes capacitês de

dispersion. La dégradation du reste du bois prend plus de temps (stade 4 de [a figure 1), avec

comme premiers agents les Champignons, consommês par certains Insectes, dont les galeries

sont à leur tour empruntées par des prédateurs ou des parasites ô: un mini-écosystème se met
ainsi en place, jusqu'à ce que [e bois soit finement désagrégê (fin du stade 5 de [a figure 1).
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Figure 1. Illustntlon des différents stades de la décomposition du bois mort debout et au sot
(Figure 4 et tableau 3 de Maser et Trappe, 1984). Les classes de décomposition sont définies à partir
de l'état de différentes parties de I'arbre: écorce; petites bnnches i texture et couleur du bois; forme
du tronc; zone de contact entre [e tronc et [e so[. @



I[ est ators colonisé par des espèces terricoles, et les communautés d'Invertêbrês du bois mort
ressemblent de plus en plus à celles de [a litière o.

Au fur et à mesure que le bois se putréfie, on assiste donc à une véritable succession

des espèces d'Invertébrés dans [e bois mort @. 0n observe aussi une succession chez les

Bryophytes : Les épiphytes facultatives, présentes sur [e bois avant sa chute, disparaissent en

général quand i[ se décompose ; Les êpixyliques strictes leur succèdent @.

Les mécanismes de ces successions ne sont pas totalement étucidés. En plus de fêvolution
du microclimat au cours de [a décomposition du bois, ainsi que de l'architecture de lhabitat
(en lien avec [a crêation de fissures et de galeries), il est aussi possible que les Invertébrês
du bois mort soient sensjbles à [a richesse de leur nourriture ; ce[[e-ci évotue dans [e temps,
avec, dans [e bois, un enrichissement en nutriments au cours de la cotonisation par les

Champignons, et une perte progressive des nutriments par [a suite (Dajoz, 1998, p. 379, et
chapitre 74), et, dans les fécès des Invertêbrês ainsi que dans les Invertébrés eux-mêmes,
une forte concentration en nutriments o.

Les observations prêcédentes montrent qu'iL y a une évolution de [a composition spécifique
au cours du temps, ce que nous avons appeLê succession. Mais eltes ne donnent pas

d'informations sur l'évotution quantitative de [a biodiversité (richesse, équitabitité...) au

fur et à mesure de [a décomposition du bois mort. I[ est donc difficiLe d'établir des vêrités
générales, d'autant que [a variation de [a richesse y en fonction du stade de décomposition
semble dépendre de l'essence et que [a réponse de [a biodiversité a aux stades de décom-
position semble aussi dépendre, à essence fixée, du groupe taxinomique retenu o. Les

Bryophytes épixyLiques auraient quant à etles un taux de recouvrement maximum aux

,?,Â stades de décomposition intermédjaires et une richesse spécifique maximum dans les stades

aboutissent à [a conclusion générale que les Coléoptères saproxytiques menacés seraient
particulièrement associês aux stades intermêdiaires de décomposition, ainsi qu'aux arbres

morts debout ".
3.2.7.2 Rôte de l'essence dans les différences de biodiversité associée au bois mort
En plus du stade de dêcomposition, [a composition des communautês associées au bois mort
varie aussi en fonction de l'essence : à chaque essence est associé un ensembte d'espèces

de Coléoptères saproxyliques typique, même s'i[ y a des espèces génératistes (Schiegg,

2000 o). La force de la corrélation entre saproxytiques et essence décroît au fur et à

meslrre que [e bois se dêcompose (El.ton, 1966) @. Les Diptères semblent moins sêtectifs
de l'essence (références dans Schiegg, 2000), tandis que dans |'e cas des Bryophytes, les

résultats varient 6'.

Le quarté dans l'ordre des essences les plus riches en Insectes spécifiques du bois mort
est dans nos régions : Chênes ; Bouteaux et Trembles ; Hêtre, d'après Schiegg Pasinelli et
Suter (2000). [ordre varie en fonction de [a région, probablement pour les mêmes raisons
qui font varier les Insectes phytophages en fonction de l'essence (c/. fiche 2) : ainsi, la

même analyse, restreinte aux espèces saproxyliques menacées en Suède, donne ['ordre
suivant pour |'e nombre d'espèces trouvées sur les différentes essences : Chênes; Hêtre;
Épicéa ; Bouleaux ; Pins et Peupliers (JonseLL et a|., 1998 or). Les essences qui contenaient
[e plus d'espèces saproxyliques cantonnées à un genre d'arbre étaient les Chênes puis les

Pins, l'Épicéa et les Peupliers o. Les différences de composition des faunes assocjées aux

diffêrentes essences sont aussi intéressantes à analyser o. 0n retiendra que des groupes

apparaissent assez originaux par rapport aux autres : les Sautes, [e Charme et [e Noisetier.



Ces considérations amèneraient à distinguer: les essences les plus riches (Chênes,

Hêtre et Bouteaux; Épicéa et Pins en boréat) ; les essences contenant l.e pLus d'espèces

spécifiques (Chêne, Pins et Épicêa en boréaL) ; enfin les essences à ne pas négliger parce

qu'e[[es contiennent des assemblages d'espèces a pioi originales (Saules ; Charme et
Noisetier). @

3.2.7.3 La biodiversité associée au bois mort varie seton [a taille de l'arbre et la
position du micro-habitat

Gênêralement, les communautés de saproxylophages et de Bryoph]rtes sont plus riches
dans (ou sur) les plus grosses pièces de bojs ". I[ y a toutefois des cas contraires d. Il
est primordiaL de définir ce qui est comparab[e, et notamment de savoir si on rapporte les

données au volume ou à [a surface extérieure de bois mort. @

La tai[e des pièces de bois influence aussj [a composition des communautés o : a piori
les bois de faibLe taille abritent une plus faible abondance (ou fréquence) des espèces

sténotopes (i.e. nécessitant des conditions micro-climatiques stables) ou spéciatisées s. En

conclusion, si ['on devait choisir entre préserver des grosses ou des petites pièces de bois,
on privitégierait les grosses ; mais [a préservation des deux pourrait bien être optimale.
I[ est possible que les Insectes saproxyliques sélectionnent différentes tailles de bois mort
en raison des différences de conditions d'humidité et de température, en moyenne et en

variation, entre gros et petits bois '!'.

Un autre mécanisme est à l'æuvre pour les Bryophytes : i[ semble que les épixyliques
strictes aient une capacité de dispersion limitée et disparaissent lorsque les épigêes se

développent o; cela expliquerait gue ces espèces soient associées aux gros troncs à terre
qui (i) sont moins rapidement envahis par les épigêes que les petits bois et (ii) offrent un

substrat suffisamment humide. @ 237

0utre la taille de [a pièce de bois, [e caractère <<debout> ou couchê du bois mortinfluence
[a biodiversité d'Insectes saproxyliques dans [e bois : non seulement [es bois morts debout
sont fhabitat privil.égié d'une bonne proporlion des espèces saproxyliques menacées (cf.

ci-dessus), mais ils hébergent des communautés de composition différente par rapport aux
communautés des bois morts au soL (c/. Sverdrup-Thygeson et Ims, 2002).

Les souches issues de coupes pourraient fournir un habitat adéquat pour certaines des

espèces associées au bois mort. À notre connaissance, ce point n'a pas été comptètement
éclairci : même si Hi[t et Ammer (1994) mentionnent que les souches pourraient convenjr
à beaucoup d'espèces, [a composition en guildes des souches et des autres formes de

bois mort semblait assez différente, avec une forte densité d'Insectes en hibernation et
d'Insectes prédateurs dans les sotlches, et une faible abondance et/ou richesse spécifique
des Insectes xylophages ". Nêanmoins, j[ est peu probable que les souches fournjssent une
qualité et une quantité d'habitat suffisantes pour obtenir un bon niveau de biodiversitê
associêe, comme en têmoignent les nombreuses différences entre forêts gérées et non
gérées pour les Bryophytes et les Insectes saproxytiques (partie 2).

Résumant d'une certaine manjère les résultats des parties 3.2.1..1. à 3.2.1..3, SimiLâ ef aL
(2002b) trouvent que [abondance et [a richesse spécifique des Insectes saproxyliques
sembtent très corrélées au nombre de types de bois mort, en combinant : essence, position
(au so[, debout), classe de décomposition et diamètre du bois mort. Ces auteurs trouvent
même qu'à léchelle d'entre 0.09 et A.25 ha, [a richesse en types de bois mort est un meilleur



facteur explicatif de [a richesse spécifique et de l'abondance des Insectes saproxyliques
que [e volume de bois mort - même si les deux quantités étaient très corrélêes @. Nous
reviendrons sur ce point important dans [a partie 3.6.

3.2.2 Arbres morts debout: les Insectes associés aux Polypores

3.2.2.7 Dynamique temporelle des habitats et de [a biodiversité associée au bois
mort debout

La dynamique de dêcomposition du bois mort debout est assez semblable à ce[[e du bois
mort à tene (cf. ci-dessus et figure L) o. Néanmojns, les vitesses de décomposition sont
différentes : en général, [a décomposition est plus lente pour les bois morts debout, qui
sont p[us secs ; dans des conditions très humides, e[[e pourrait devenir plus lente dans les
bois morts au so[, par manque d'oxygène (Hunter, Jr, 'J,990, p. 161).

3.2.2.2 La biodiversité associée au bois mort debout varie en fonction de l'espèce de
Polypore

Nous avons trouvé peu de renseignements sur [a variation de [a diversité des Invertébrés
des Polypores en fonction du degré de décomposition du bois ou de [a taille du bois @.I[
semble que plus l'espèce de Polypore a une durée de vie longue ou moins elte est coriace,
plus [a communauté de Coléoptères associée est riche (Okland, 1995). IL pourrait aussi y
avoir une association entre les Insectes saproxylophages non inféodés aux Potypores et
l'espèce de Champignon dêgradant [e tronc o.

@

3.2.3 Les faunes associées aux cavités
238 3.2.3.7 Dynamique temporelle des habitats et de la biodiversité

Certains animaux creusent des cavitês comme lieu de nidification. Ces nicheurs primaires
cherchent en général une partie de l'arbre déjà morte pour creuser teurs nids (cf, BunneLL

eta|.,1999,p.1,02, Hunter, Jr,1990, p. 161 o). Cestpourquoi lesfeuiltusfournissentplus
tôt (par rapport à leur vitatitê et à leur âge) des cavités potentietles que les conifères : ils
sont en effet plus souvent attaquês par les pourritures de leur vivant O. Par conséquent,
les cavernicoles primaires faibtes de grande taille qui sélectionnent les conifères sont
probablement les cavernicotes les plus menacês par la sylviculture classique (Bunne[[ ef ol.,
1999, p.103).
Le lien entre diversité des communautés cavernicotes et degré de décomposition du bois a

été relativement peu étudiê o.

3.2.3.2 La biodiversité associée aux cavités varie en fonction de llessence
Les Vertébrés cavernicoles ne sont pas indifférents aux essences : les feuillus sont en
général préférés. Les essences <faciles> à creuser, comme les Peuptiers, Érables, et Chênes,

ainsi que les autres essences de grande taille souvent attaquées par des pourritures, sont
souvent sélectionnées. @

3.2.3.3 La biodiversité associée aux cavités varie en fonction de [a taille de l'arbre
Seton Bunnetl. et aL (1999, p. 104), i[ est préférable de privil.êgier les gros arbres à cavitê
et les gros arbres morts plutôt que d'augmenter [a densité totale d'arbres morts, toutes
classes de diamètres confondues o. Les raisons en sont simples : i[ faut (pour les Vertébrés)
que [a cavité soit suffisamment grande pour abriter l'oiseau et ses petits ; par ailleurs, plus
larbre est grand, ptus [e micro-climat est tamponné et meitteure est la protection contre les
prédateurs. En outre, [e risque de voir l'arbre se casser pendant la njdification est plus faibte



(Bunnell et ol., 1.999, p. 10a). Le mécanisme micro-climatique semble particulièrement

important pour les Inverlébrés des cavités ". Enfin, plus l'arbre est grand et vieux et plus

i[ a eu de chances de développer des types de cavités diffêrentes @. Certaines êtudes ont
même dêmontré, pour les Oiseaux, une corrêlation positive entre [e nombre de jeunes par

nichée et [a tai[|.e de la cavitê o. Néanmoins, diffêrentes espèces sêlectionnent différentes
grosseurs d'arbres et différentes tailles de cavités (c/. Sedgwick et Knopf, 1990 @).

La taille des arbres sétectionnés par les Oiseaux nicheurs primaires est plus faible en feuillu
qu'en conifère, probablement parce que les conifères rêsistent mieux aux pourritures d. En

général, les 0iseaux de grande tailte utilisent des arbres de plus grand diamètre que [es

0iseaux de plus petite taille (Bunne[ et a\.,1999, pp. 105-106). @

En ce qui concerne les 0iseaux, les arbres morts sont plus souvent étudiés comme nichoirs
que comme lieu de nourriture: c'est regrettable, car certaines études tendent à prouver que [a
quantitê d'arbres morts utilisés pour [a nourriture pourrait être un facteur plus limitant que

la quantitê de cavités convenables pour nicher (Bunne[[ et ol., 1999, p. 107 "). Néanmoins,

on sait que les arbres morLs utilisés pour se nourrir sont moins gros que les arbres, vivants
ou morts, utilisês comme support de cavités, mais plus gros que [a moyenne des arbres ".

3.3 Quantité de bois mort et biodiversité

3.3.1 Arbres morts et bois mort au sol
La quantité de bois mort au sol est un facteur favorable à [a diversité de nombreux
groupes CI. P[us exactement:

. les êchelles auxquetles jouent ces corrétations sont probablement extrêmement
variabtes d'un groupe taxinomique (ou d'un groupe d'espèces) à l'autre : @;

. paradoxalement, alors qu'on s'attend à une concentration des saproxyliques plutôt sur

le pourtour de [a pièce de bois, [a biodiversité des saproxyliques pourrait être davantage liée
au volume de bois mort qu'à sa surface extérieure 'r;

. [a relation entre [e volume de bois mort et fabondance (ainsi que [a diversité) des

communautés saproxyliques pourrait être soit non-linéaire (courbe Linéaire croissante aux

faibles valeurs de volume, suivie d'un plateau), soit variabte suivant le type de forêt étudié
(cf, Martikainen et a\.,2000 pour [a richesse cr des Coléoptères saproxyliques e).

[étude de Siitonen et Martikainen (1.99Q illustre bien la forte perte de bjodiversité
saproxylique induite par une foresterie intensive. Ces auteurs ont en effet retrouvé, lors d'une
campagne de prospection sur le côté russe de [a frontière russo-finlandaise, des Insectes

saproxyliques du Tremble extrêmement rares en Finlande (voire considérés comme êteints) ;

[a prospection côté finlandais n'a pas permis de retrouver ces espèces. Le plus surprenant
est que les quantitês de Tremble des deux côtés de [a frontière étaient comparables. Les

trois exptications potentielles pour ces rêsultats sont : (i) [e sort réservé aux Trembles dans

les peuplements : côté finlandais, les Trembles êtaient davantage coupés lors des coupes

de réco[te, ou dévitalisés, que côté russe; (ii) une ptus grande proportion de peuplements

dominés par [e Tremble en Russie qu'en Finlande ; ou (iii) [e maintien de Tremble sur pied,

lors des coupes dans les parcelles russes : cela crée des micro-habitats absents du système
finlandais et permet à plus [ong terme de voir apparaître des gros Trembles sénescents qui

sont probablement beaucoup ptus rares dans [e territoire finlandais.

3.3.2 Arbres morts debout et cavités
La diversité des Vertébrés cavernicoles en fonction de [a densité de cavités ou d'arbres
morts debout est assez variable (BunneLL et aL,1999, p. 10a), avec pourtant une tendance
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à faugmentation de [a diversitê avec [a densité de cavités (Newton, 1994,p.268 o). Bien
entendu, des expériences extrêmes visant à éliminer tous les arbres morts d'une parcetle
conduisent à une réduction très forte de [a densité des 0iseaux cavernicoles o. De même,
la densité de cavernicoles est souvent limitêe par [e nombre de cavités disponibtes : divers
rêsultats vont en ce sens, révélant soit un taux d'occupation étevé des cavitês, soit une forte
augmentation de la poputation après installation de nichoirs, soit une compétition pour les

cavités (Hunter, Jr, 1990, p. 1.62, Newton, 7994 6). Mais [e nombre de cavités disponibles
n'est pas toujours [e facteur limitant pour l'abondance de certaines espèces cavernicoles o.

Bunnell et aL (1999) mettent en évidence deux points généraux :

1 - les densités d'0iseaux cavernicotes sont corrétées à [a densité des gros arbres
morts, et pas à [a densité des petits arbres morts ;

2 - [a corrélation entre [a densité de ces Oiseaux et cette des gros arbres morts est
plus forte quand ces gros arbres morts sont rares que quand its sont fréquents o.

Ainsi, pour obtenir environ [a moitié de [a densité optimale d'0iseaux cavernicoles, environ
2.4 arbres morts de plus de 50 cm de diamètre par hectare suffiraient dans [e nord-ouest
amêricain [t' figure 2,(a)].Néanmoins, commetoujours dans les anatyses de biodiversité, il
fautfaire attention à cette anatyse globate, puisque certaines des espèces avaient une réponse

linéaire à [a densité d'arbres morts de grande taiLLe [{ figure 2, (b)]. Nous reviendrons sur
ces estimations de quantité optimale de bois mort à préserver dans [a partie 3.5.
Par aitteurs, les arbres morts pourraient avoir un impact positif sur toute [a communauté
d'Oiseaux ou sur d'autres communautés que les cavernicoles, en crêant des trouées de

relativement longue durée @. À finverse, on trouve parfois des corrélations négatives entre
[a densité d'arbres morts debout et [a diversité de communautés non liêes au bois mort o.

,r.^ Enfin, [a quantité d'arbres morts au sol pourrait aussi augmenter [a densité de cavernicotesE-v 
en fournissant des lieux de nourriture intéressants (f, BunneLl. et a|.,7999, pp.1,1,7-71,2).

Nêanmojns, de manière générate, i[ ne sembte pas y avoir de liaison forte en Amêrique du
nord-ouest entre volume de bois mort au sol et biodiversité des Vertébrês, peut-être parce
que [e bois mort au sol n'y est pas encore un facteur limitant o.

3.4 Influences d'autres facteurs écologiques sur la biodiver-
sité associée au bois mort

Les bois morts en milieu ouvert n'abritent pas la même biodiversité que les mêmes bois
morts en milieu fermé. Gardenfors et Baranowski (1992) estiment que 60% des espèces de

Colêoptères saproxyliques menacées en Suède prêfèrent les arbres exposés au soleit, contre
25olo eui préfèrent [e bois mort dans des peuptements denses. Les deux types d'habitats
contiennent des communautés suffisamment différentes pour promouvoir [a conservation
d'arbres à cavités et d'arbres morts en découvert et sous couvert O. En revanche, les
êctaircies n'ont pas d'eftet majeur sur les communautés d'Oiseaux cavernicoles, pourvu que

des arbres à cavitê ou des arbres morts soient préservés o; e[[es pourraient même avoir un
effet positif sur ces taxons (c/. Bunnetl et ol., 1,999, p. 120). ljétude d'0kland et ol. (7996)
semble être [a seule que nous connaissions qui trouve un effet systématiquement négatif
- à ['échet[e de 400 ha - des coupes rases sur les Insectes saproxyliques, ce qui pourrait être
lié à l'absence de bois mort dans ces couDes.
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Figure 2. Densité d'Oiseaux cavernicoles (ordonnées) en fonction de la densité d'arbres morts debout abscisses), telles
quïssues de plusieurc études sur la côte nord-ouest américaine (extrait de Bunnetl et ol. (1999). avec fautorisation de NRC

Research Press). Les types d'erbres morts debout retenus variaient d'une étude à I'autre, mais avaient tous un diamètre d'au
moins 30 cm. (a) Denslté totale de couples de cavernicoles par hectare, en fonction de la densité d'arbres morts debout O;
(b) Nombre de couples de Porus rulescens par hectare. en fonction de [a densité d'arb.es morts debouL
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Figure 3. Bois mort ensoleillé ou bois mort à l'ombre ? D'après les travaux scandinaves. les communautés
d'Insectes saproxyliques hébergées par ces deux types de milieux contiennent des espèces très différentes.
Si ces résultats se confirment en milieu tempéré, i[ faudrait donc maintenir du bois mort ensoleillé et du
bois mort à l'ombre (F. Gosselin, Cemagref).

Bien entendu, les variations de conditions micro-climatiques dans [e bois peuvent exptiquer
ces résultats o. Les différences de temoérature Deuvent avoir des conséouences assez



surprenantes comme une variation du sex-ratio de Cérambycides en fonction du stade de [a

forêt (c/. Da1oz, 1998, p. 5a9). Les réponses de [a biodiversité à louverture du peuplement
pourraient donc être sous fétroite dépendance du mêso-ctimat, qui guide [e micro-climat
(Dajoz, 1998, p. 533 s), et qui détermine par exemple la durée de la dêcomposition du bois

mort o. Des Insectes associés à des milieux ensoleillés en forêt boréale pourraient ajnsi en

forêt tempérée se retrouver davantage en milieu fermé '".

lassociation des espèces d'Insectes saproxyliques à des conditions ensoteillées ou ombra-
gées pourrait en fait dépendre de [eur(s) hôte(s) privil.égié(s): on peut prévoir que

les Insectes infêodés aux essences fréquentes en peuplement fermé seront plutôt ptus

fréquents sur ces essences en mitieu fermé qu'en milieu ouvert, et que l'inverse sera vrai
pour les essences davantage <pionnières>. Les résultats rencontrés dans [a littêrature sont
pratiquement tous conformes à cette hypothèse *. Par exempte, dans l1étude de Gardenfors

et Baranowski (1992), les Coléoptères saproxytiques menacés associês au Hêtre préfèrent

très largement (à 70%) les conditions ombragêes, à l'inverse des Coléoptères saproxyliques

associés aux autres feuiltus. @

De nombreux Invertêbrés saproxyliques ont des larves saproxyliques et des aduttes floricotes.
Pour ces espèces, [e nectar ou le pollen des fleurs sont donc aussi des facteurs importants
qui permettent aux aduttes femetles de trouver suffisamment de protéines pour produire les

æufs o. De fait, dans les endroits réputés riches en saproxyliques, on observe beaucoup

d'adultes d'espèces rares sur des végétaux comme les Aubêpines en mai-juin (Warren et Key,

1.991, p.183). Cel.a inciterait à favoriser la juxtaposition de milieux ouverts avec des forêts
contenant beaucoup de bois mort. Malheureusement, nous ne connaissons aucune étude
permettant de savoir à quelle distance ces Insectes sont capables d'alter chercher du nectar,
ni quelle quantité d'Aubépine est nécessaire. O
Derniers facteurs êcologiques extérieurs considêrés ici : [a dispersion du bois mort, dans

le paysage ou la parcetle, ainsi gue sa présence continue dans le temps. A ['éche[[e du

paysage, les résultats obtenus par As (1993) sur les Insectes saproxyliques à féchel[e du

paysage ne prouvent pas que [a diversité des communautés de saproxytiques de feuillus soit
Limitée par [a taille des îlots de feuiltus ou par [e caractère feuitlu ou non du peuplement.

Ranius (2000) trouve des résuttats opposés pour lsmoderma eremita: ce Cotêoptère est plus

abondant dans les cavités dans les grands îlots de gros Chênes. Par ailleurs, on a peu de

résultats sur [a réponse des saproxyliques aux variabtes de taille et d'isolement des <<îlots>>

de bois mort (ou sénescent).
La dispersion et [a connectivité des arbres morts ont étê davantage êtudiêes au sein de [a

parcelle. Ainsi, l.a distance au microhabitat habité [e plus proche est un facteur qui peut limiter
la présence de certaines espèces de Coléoptères ", mais pas dâutres (Jonsell et aL, 7999). @
Les rêsultats de Schiegg (2000) mititent en faveur du maintien de [a <<connectivité> du bojs
mort pour les communautês saproxyliques : les communautés présentes dans des parcelles à

forte connectivitê du bois mort dans un rayon d'environ 150 m êtaient plus riches et avaient
une composition diffêrente de celles des communautês présentes dans des parcelles à faibLe

connectivité. @

Pour les Vertébrês, feffet de [a dispersion du bois mort ou des cavités sur [a biodiversité
semble varier d'une étude à l'autre et d'un taxon à t'autre (c/. Hunter, Jr,7990, p. 168), voire
ne pas jouer a'; iI semble ainsi que des arbres dispersés favoriserajent les Oiseaux nicheurs

dans tes cavités secondaires, mais défavoriseraient les nicheurs primaires, peut-être à cause

de structures sociates différentes entre les deux groupes d'espèces O.
La bonne représentation de l'ensemble des classes de dêcomposition, garante de [a

continuité passée de l'habitat, pourrait aussi être un facteur important pour les Bryophytes,
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notamment les Hépatiques, et aussi pour certains Insectes @. Selon Hornberg et aL. (1,998),

ce pourrait être un point cté pour cerlains taxons, et les forêts irrégulières en classe d'âges

seraient de ce point de vue meilleures que [es forêts à structure régulière.
Tous ces rêsultats pourraient être liês aux faibles capacités de dispersion des espèces

inféodêes au bois mort, par exemple certaines espèces dïnvertébrés spêcialisêes dans [e
bois à un stade de dêcomposition avancé (Schiegg Pasinelli et Suter, 2000).

3.5 Recommandations de gestion

3.5.1. Actions sytvicoles prenant en compte le bois mort
Les recommandations proposées pour gérer [e bois mort sont aussi nombreuses que les

êtudes citées ci-dessus. Nous les présentons suivant les caractéristiques du bois mort
abordées : volume de bois mort, essence et dimensions du bois mort, enfin disposition
spatiale et continuitê temporelle du bois mort. Dans [a partie suivante (partie 3.6), nous

synthétisons ces recommandations, en les confrontant avec les propositions françaises de

gestion du bois mort.
La première série de recommandations concerne la quantité et la qualité minimale de
bois mort ou à cavité, à laisser dans les forêts gérées. Bien entendu, cette quantité est
forcément inférieure à celle des forêts non gérées ; i[ n'est donc pas ici question d'imiter [e

modèle des perturbations naturetles, mais bien d'optimiser cette quantité par rapport à [a
biodiversité o.

Une première série d'estimations de quantité minimale à préserver provient d'études menées
en Amêrique du Nord sur les Vertébrés cavernicoles. D'après Hunter, Jr (1990, p.771),

2tLÀ ta règte [a plus fréquemment rencontrêe aux États-Unis est de conserver en moyenne 5 à

néanmoins. Par exempte, les analyses de Bunnell et aL. (1999, p. 109) et de Thomas ef ol.
(1979) in Hunter, Jr (1990, pp. 168-171) laissent penser que :

- avec deux arbres morts debout d'au moins 50 cm de diamètre par hectare, [a

densjtê d'Oiseaux cavernicotes est proche de [a densité maximale ;

- avec quatre arbres morts debout d'au moins 35 cm de diamètre par hectare, les

densités de plusieurs espèces d'0iseaux cavernicoles sont proches de l.a densité maximale. O
McComb et Lindenmayer (L999, pp. 349-354) se démarquent assez nettement des estimations
précédentes en proposant, dans |.a phase de rêgénêration du peuptement, environ 27 arbres
morts debout et 6 arbres morts à terre à l'hectare, ventilés dans différentes classes de

djamètre : leur démarche est différente, puisqu'ils ajoutent les exigences des différentes
espèces plutôt que de ne considérer que l'espèce [a plus exigeante. lJobjectif est d'avoir
partout la densité maximale de toutes les espèces ; si on souhaite avoir une densité moitié
de [a maximale pour ces espèces, les chiffres seraient probablement divisés par deux car leur
mode de calcul est linéaire. Au bilan, même sur des taxons bien êtudiés, les préconisations

de gestion ne sont pas vraiment en accord les unes avec les autres et etles peuvent dépendre
de [a méthode de catcul. Bien entendu, ces estimations ne sont valables que pour ces
espèces (ou ces groupes taxinomiques) dans ces régions. Une extension de [a méthode
à des forêts feuillues donnerait pour des Oiseaux cavernico[es des densités nécessaires

d'arbres morts plus faibles, mais compensées par des gros arbres vivants à cavité (c/. Office
national des forêts, 1999), qui seraient maintenus par |.e gestionnaire dans [a parcel[e bien
après leur mort, jusqu'à leur décomposition (c/. Hunter, Jr, 1990, pp. 171,-172, McComb et
Lindenmayer, 7999, p. 349).



Les prêconisations faites pour optimiser l.a richesse spécifique o des Insectes saproryliques
concernent aussi souvent [e volume de bois mort : eltes varient de 5 à 10 m3/ha pour Hi[t
et Ammer (1994, en A[emagne) à 40 m3/ha pour Haase et oL (1998), en passant par 15 msfha

d'après les résultats de Martikainen et aL (2000) en Fintande et 20 m3/ha d'après des travaux

en cours en Finlande (Heikkenen, 2002). Au vu des résuttats d'Oktand et aL (7996), on peut
néanmoins se demander si ces quantités minimales de bois mort sont suffisantes pour

certaines espèces très sensibles (cf. figure 4). Nous retenons de ces quelques rêsultats les

trois points suivants :

L - un niveau minimum de 5 à 15 m3/ha de bois mort est nêcessaire pour assurer

un bon niveau de richesse spêcifique locate des Insectes saproxyliques ;

2 - ce seuil ne suffit pas pour toutes les espèces : il faut donc aussi promouvoir des

concentrations de bois mort plus fortes dans certaines locatités;
3 - des recherches ou suivis supplémentaires seraient bienvenus pour préciser ces

chifFres.

Encadré 3 - Trousse à outits pour une gestion active du bois mort

Le nombre de cavités à Oiseaux varie de 40/ha en prêsence de bois mort debout, à 7 lha sans

bois mort debout en parcelle feuillue âgée, et à 1/ha en parcelle de conifère gérée et dêpourvue
de bois mort (Newton, 1994). Les recherches américaines sur les communautés de Vertébrês

cavernicotes ont abouti à des propositions de gestion spêcifiques, comme :

- [a pose de nichoirs artificiels : cette technique ne semble pas efficace pour les njcheurs
primaires et sembte assez [ourde à gérer r;

- [e creusement < artificiel > de cavitês à faide de diverses techniques ; c'est une solution assez

coûteuse et qui ne sembte pas non plus efficace pour les nicheurs primaires ";
- lutilisation de phytocides ou de ['annétation pour tuer les arbres ; mais les arbres tués ne

restent pas debout très longtemps @;

- l'inoculation de pourriture ; Cest une technique qui a fait ses preuves sur de petits essais,

mais qu'on ne sait pas très bien reproduire à large échelle ";
- [a coupe du haut des arbres, par tronçonneuse ou par dynamitage. Ceta semble être une

technique relativement éprouvée en Amérique, même si e[[e est chère et aléatoire n. test aussi

apparemment une pratique promue par [e Forest Stewardship Council +;

- [a sélection gênétique des arbres sur leur capacité à supporter des cavités sans mourir *;

- Iast but not least, [a <<ptantation>> de sections de gros troncs d'arbres de 3 à 15 mètres de

haut a aussi êté testée dans une êtude, sans rêsuttat pour tes Oiseaux des cavités *... La bouture
nrend difficilement...

Si [on adopte comme principe directeur une densité ou un vo[ume minimal de bois mort à

prêserver par hectare, dans toutes les parcelles, des choix pratiques restent encore à faire.
Quels types d'arbres et quetles essences préserver ? Quele disposition spatiale (pLutôt

agrégée ou plutôt réguLière) ? Quand préserver ces arbres (i.e. continuité dans [e temps de

la ressource en bois mort) ?

En principe directeur, Schiegg Pasinetli et Suter (2000) et l'Office national des forêts (1999)
proposent de laisser vieiLLir et mourir d'abord les arbres de moindre valeur, pourvu qu'en

même temps on cherche à djversifier les essences, les drpes, les dimensjons et les êtats (sec

ou humide...) du bois mort O. En forêt feuillue, McComb et Lindenmayer (1999, p.3a9)
et d'autres auteurs amêricains proposent plutôt de réserver des essences susceptibles de

produire de larges cavitês (en foccurrence, Chênes et Érabl.es).
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Figure 4. (figure I de Oktand et al., 1996, reproduite avec l'autorisation de Ktuwer Academic Publishers)

- Abondance moyenne de certaines espèces d'Insectes saproryliques par classe de quantité de bois mort,
estimées soit à l'échetle d'un km2, soit à cetle de 4 km'z. Ces espèces étaient cettes qui étaient absentes en

dessous d'un seuit de volume de bois mort. 0n remarque la quantité importante de bois mort requise par
la plupart de ces espèces.
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Comme nous ['avons suggéré dans [a partie précêdente (t' partie 3.4), il est possibte
que l'optimum soit de conserver en mitieu ouvert plutôt des arbres morts d'essences
<pionnières> ou post-pionnières (Bouleaux, Peupliers, Chênes...) et en peuplement fermé
pl.utôt l.es essences dryades voire certaines post-pionnières (Hêtre, Épicéa,Sapin, peut-être
Charme...). Une confirmation dans les conditions françaises est nécessaire.
Par ailleurs, autant que possible, i[ faut privitêgier [a conservation d'un nombre minimal
d'arbres de gnndes dimensions, parce que certaines espèces dêpendent de ce type
d'arbres o et, à [heure actuelle, ces grands arbres sont rares dans [a plupart des forêts
gérées. Un autre avantage des gros arbres morts est qu'ils durent ptus longtemps (Hunter, Jr,
1990, p. 1.67 o), et donc qu'ils fournissent un habjtat stable, plus facile à gérer et à suivre
que les petits bois morts. Par exempte, on estime que [e temps nécessaire à [a décomposition
du bois est d'environ 15-20 ans pour des branches d'entre 5 et 10 cm de diamètre et plus de
300 ans pour des gros arbres o.

Quant à [a disposition spatiale optimale des arbres morts ou à cavité (c/. partie 3.4), les

résultats sont assez variables d'une étude à ['autre, voire d'une espèce à fautre. Matgré tout,
Bunnetl et aL. (1999) promeuvent [a conservation d'arbres morts en bouquets, pour des

raisons opérationnettes et de sécurité et des raisons de stabiLitê au vent o.

D'autres auteurs proposent même de conserver une partie du bois mort dans des îlots de

vieillissement non gérés, voire des réserves intégrates, dans lesquels on laisserait tous
les arbres mourir : ainsi, Cot (1992) et Ammer (1991) o proposent de réserver 2 à 5olo

de [a surfuce, tout en laissant un peu de bois mort ou d'arbres à cavitês dans la parLie
gérée classiquement - entre 5 et 10 m3/ha de bois mort en forêt gérée, dont [a moitié au

moins proviendrait de biltes de ptus de 20 cm de diamètre, seton Ammer (1991). Même si

2La Cot (1992) propose de le faire par unités de 3 hectares de forêt non gérée (rejoignant les

non gêrée n'est pas très claire seton Hunter, Jr (1990, p. 173). Martikainen et al. (2000) et
Ammer (1991) font des propositions semblables pour les Insectes saproxytiques, en insistant
davantage sur [e frit de mettre en rêserve des parcelles gérêes moins intensivement que les
autres par [e passé ou contenant déjà beaucoup de bois mort, plutôt que de pratiquer des

îtots de vieillissement n'importe où et de manière tournante @. À l'inverse, [a proposition
de gestion de Chris Maser rn Hunter, Jr (1990, p.165) se rapproche de [a pratique des
îlots de vieillissement: i[ s'agit d'enchaîner systématiquement sur chaque unité de gestion
des séries de deux ou trois cycles sylvicoles de durée normate (environ 120 ans) avec un
cycle d'environ 400 ans permettant de dêvelopper une bonne partie des phases du cycle
sylvigénétique.
Ces propositions consistent toutes à concentrer [e bois mort dans un faible pourcentage de
la surhce forestière. Néanmoins, quelques résultats obtenus en milieu borêaL (OkLandetal.,
1996) et des résultats plus récents obtenus en Finlande (d'après R. Heikkinen) montrent
que <<locatementn - c'est-à-dire à l'échelte de quelques hectares - une grande quantitê
de bois mort n'est généralement pas corrétée à une forte biodiversitê locale en Insectes
saproxyliques, si [e paysage alentour - à t'échetle de quelques centaines d'hectares - est
pauvre en bois mort.
Enfin, Hilt et Ammer (1994) insistent sur [a nécessité de foumir du bois mort de manière
continue dans le temps (f aussi partie 3.4). Cet argument donne un avantage aux structures
irrégulières, ainsi qu'aux réserves intégrales, si on recherche à dévetopper cette continuité au
njveau de [a parcelle. Nêanmoins, [a conjonction de deux dispositions spêcifiques peut rendre
cette continuité possible en futaie régutière comme en futaie irrêgulière : laisser vieittir,



mourir et se décomposer les arbres à cavité maintenus dans [e cadre de [a gestion courante,
en remplaçant chaque arbre à cavité mort par un nouvel arbre vivant; et laisser des <<sur-

rêseryes>> - ou des arbres d'essences d'accompagnement - dans les coupes.

3.5.2. Suivi de gestion du bois mort
Les considérations précédentes définissent des objectifs souhaitables de gestion du bois mort.
Cest [a première étape identifiée par McComb et Lindenmayer (1999) pour gérer [e bois mort.
Ptus précisêment, i[ faudrait : 1- définir pour quels taxons on gère [e bois mort ; et?- déduire,
en fonction de leur biologie, des objectifs quantitatifs et qualitatifs de gestion du bois mort.
La première sous-étape est particulièrement importante : en [a négtigeant, on aurajt tendance
à oublier [a biodiversité dans ces objectifs, ou ators â [a réduire à des quantités insuffisantes,
comme la densité d'organismes ou [a richesse spécifique. Nous pensons au contraire quI[ faut
aussi prendre en compte [es besoins d'espèces iso[ées, notamment cetles qui sont les plus

menacées ou dont les besoins êcologiques sont les plus élevés O.
Une fois que les objectifs en matière de biodiversité et de préservation de bois mort ont été
définis, [a seconde étape identifiée par McComb et Lindenmayer (1999) est d'inventorier
l'eristant sur les parcelles à gêrer, à laide de diverses méthodes d'échantiltonnage du bois
mort (pp. 354-355).0n estime ensuite les recrutements futurs <<naturels>> en bois mort du
peuptement, avec divers outils dont [a simulation ". 0n en déduit ators les manques à venir
en matière de bois mort, et tes actions à mener pour les palier. Cela peut passer par des

éclaircies ptus fortes pour produire plus rapidement de futurs gros bois à cavité. Cela peut
aussi passer par des dévitalisations d'arbres et d'autres techniques pour créer rapidement ou

maintenir des habitats (cf, encadrê 3) @.

Enfin, un système de suivi de [a gestion pratiguée (cf, McComb et Lindenmayer, !999, 249
pp. 358-360) est utile pour vérifier si : - les objectifs de gestion ont été atteints sur [e

terrain ; - la réponse de la biodiversité a honorê tes hypothèses faites au départ.

3.6 Conclusions sur le bois mort
En guise de synthèse, nous proposons de retenir les éléments suivants pour une bonne
gestion du bois mort du point de vue de [a biodiversité qu'i[ abrite :

. i[ est très probable que les recommandations de volume de bois mort à préserver

actuetlement proposées en France6 soient insuffisantes pour [e maintien de [a biodiversité
liée au bois mort - notamment pour fabondance et [a richesse des Vertébrês cavernicoles et
des Insectes saproxyliques ; [a littérature indique qu'il faudrait conserver au minimum 5 à

10 m3 de bois mort par hectare et deux gros arbres vivants par hectare, destinês à contenir
des cavités et à mourir sur place. Les arbres morts, prêsents ou à venir, devraient plutôt
être conservés en petits îlots de sénescence, essentiellement pour des raisons pratiques,
ptutôt dans (ou à côté) des zones contenant dêjà du bois mort. A pioi, |.es forêts françaises
semblent déjà contenir en moyenne un peu moins de 5 m3fha de bois mort (c/. calculs
faits dans [a note de bas de page n" 24, en dêbut de partie 3), avec une répartition très
concentrée dans quelques départements, notamment de montagne (VaLl.auri et Poncet,

2002, pp.36-38) ;. i[ est très probabte qu'i[ failte conserver du bois mort de diverses essences pour

développer [a biodiversité liée au bois mort ;
. iI est très probabte qu'une quantité minimale de volume de bois mort doit concerner

des bois de grandes dimensions ; un chiffrage est difficile pour [e moment ;

6 U0ffice national des forêts (1999) propose de taisser et marquer un arbre mort, debout ou au sot. et deux arbres à cavitê
par hectare, d'au moins 35 cm de diamètre à hauteur de poitrine ; et dans toutes les situations, y compris dans tes coupes
(cf. aussi Office national des forêts, 1993a et 1993b).
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. i[ est probable que [a biodiversité du bois mort augmentera sj [a variance du volume
de bois morl à féchelle de 100 ha est forte - autrement dit si des zones de 100 ha de forte
concentration de bois mort existent. Dans ces conditions, [e chiffre de volume minimal cité
ci-dessus serait une moyenne à atteindre dans chaque région administrative ou dans chaque

rêgion IFN, avec, en parallèle, des objectifs plus élevés pour certains massifs forestiers dans

ces régions ;
. i[ est probable qu'it failte maintenir une certaine continuité du bois mort dans [a

parcette ; ceta tendrait donc à essayer de maintenir [e plus possibte du bojs mort à tous les

stades de la vie du peuplement, et à féchelte de [a parcelle. Pour les stades jeunes de [a
futaie régutière cet objectif pourrait être partieltement atteint par [a conservation, lors de

[a coupe définitive, de sur-réserves ou dîlots de vieillissement, qui serviraient à fournir du

bois mort pendant les stadesjeunes du peuplement, au moins à l'aide de leur houppier laissé

après leur exploitation ultêrieure ;. [e réseau de réserves biologiques intégrales de loffice national des forêts fait partie de

cette politiquq mais semble actuellement insuffisant pour atteindre les volumes de bois mort
cités, ni les surhces sur lesquelles d'assez fortes concentrations de bois mort devraient se

développer ;
. i[ est très probable qu'une pratique favorabte est de laisser autant que possibte (et

en prenant en compte les éventuels risques phytosanitaires) les résidus de coupe dans [a

parcelle, sans les dêbiter tous (Schiegg Pasinelli et Suter, 2000; d. aussi fiche 5). Ces

recommandations impliquent nêanmoins des contraintes, notamment pour [a perception
par l.e public de [a forêt et peut-être aussi pour [accès dans [a parcetle, qu'i[ faut prendre

en compte (par exemple : éducation du public sur [intérêt du bois mort ; laisser de

manière privitêgiée tes arbres et les houppiers hors des cloisonnements ; abattre les arbres
parallèlement aux cloisonnements...) ;

. il vaudrajt [a peine de tester une gestion du bois mort basée sur l'optimisation de

[a richesse en types de bois mort, et non sur [e seul votume de bois mort (c/. résultats de

Similâ et a\.,2002b).0n pourrait ainsi essayer de conserver lors des exploitations une bonne
partie des houppiers non démembrés ainsi que tous les autres rémanents - en accord avec [e
point précédent -, ainsi que quelques sur-réserves ou îlots de vieillissement destinés pour
partie à mourir sur place et pour partie à être exploités ultêrieurement. Ce système devrait
permettre de conserver le bois mort plus longtemps dans [a parcelle que si les rémanents
étaient andainés ou dispersés, ainsi que de dévetopper une certaine diversité de classes de

décomposition, tout en réduisant au minimum [e votume de bill.es de pied perdues pour [a

production. 0n peut déjà soumettre l'hypothèse que cette pratique pourrait être profitable
à la richesse totale des saproxyliques, mais pas à [a richesse des espèces saproxyliques
associés à certains micro-habitats non développés par cette pratique. I[ faut aussi porter
une attention particulière à limpact des opérations d'exploitation sur [e devenir des bois
morts à terre, particulièrement ceux qui sont les plus décomposés. ;. un suivi de gestion est nécessaire, dont i[ faudra néanmoins dêterminer à quelle

êchefte il se fait (cf, Office natjonal des forêts 1.999 et McComb et Lindenmayer, 1999) ; un

suivi à féchetle de [a région administrative et des petites régions forestières par llnventaire
Forestier National pourrait être suffisant pour [ensemble des forêts, avec peut-être un suivi
par parcetles pour les séries ou les massifs où l'objectif est de dévetopper un fort votume
de bois mort (cf. ci-dessus). Cela nécessiterait d'incorporer des mesures de bois mort ptus

complètes qu'actuellement dans les inventaires de terrain de UIFN. Les quantités suivies
devraient comprendre [e volume de bois mort, total et ventilé dans différentes catêgories,



comme [e type de bois mort, [a classe de diamètre, [a ctasse de décomposition, lessence

et l'ouverture du peuplement environnant. 0n pourrait aussi utiliser - éventueltement en

[e modifiant - findice de richesse en types de bois mort emptoyé par Similâ et aL. (2002b).

Tout l'enjeu de [a gestion sera d'assurer [a bonne rêpartition du volume de bois mort dans

les classes de diamètres les plus élevées, sur toutes les essences et notamment celles qui

abritent [e plus de diversitê, et dans toutes les régions et conditions écologiques (types de

station, types de peuplement, ensolei[[ement...).

Toutes ces recommandations sont issues de ['état de nos connaissances actuelles, et pour

des pays autres que la France. Une êtape cruciale du suivi de gestion est ici [a vérification
des hypothèses et des objectifs de [a gestion. Des relevés d'Insectes saproxyliques et de

Cryptogames associés aux bois morts devraient donc être organisês périodiquement (par

exemple, tous les dix ans), afin de répondre à certaines des questions suivantes 0:
. quel lien entre [e volume de gros bois mort et de petit bois mort et [a biodiversité dans

les différents types de peup[ements ? Ce sera aussi [occasion de vérifier dans notre pays [e

caractère structurant de [ensoleillement du bois mort pour [a biodiversité ;
. quel lien entre richesse en types de bois mort, volume de bois mort et biodiversité ?

Cela consisterait à reprendre, peut-être de manière expérimentale, [e travail de Similâ et ol.

(2002b).
. quel lien entre connectivitê et continuité du bois mort et biodiversité, dans diverses

situations écologiques ?

. quel lien entre sources de nectar et de polten et biodiversité des Coléoptères sapro-

xyliques ?

. quel lien entre bjodiversitê liée au bois mort et composition du paysage environ- 251-
nant ?

Dans [e cadre de ces suivis, il. faut se méfier de [utilisation des listes dïnsectes ou de

Champignons <<indicateurs>r. Comme nous l'avons vu dans [a partie 2.2.3 (version CD-Rom), les

indicateurs de continuité forestière ne sont pas encore au point; et i[ n'est pas certain qu'its

soient liês de manière simple avec [a biodiversitê associée au bois mort o; its pourraient servir
tout au plus de paramètre êcotogique permettant d'interpréter [a réaction d'une partie de [a

biodiversité, au même titre que d'autres paramètres écotogiques'r. En revanche, des listes
d'espèces à suivre en priorité parce qu'on connaît ou qu'on pressent une certaine sensibitité
à [a gestion, pourraient être définies (cf. Hammond et Harding, 1991).

Pour mettre en place ces propositions, des obstacles restent à lever. I[ y a d'abord un

problème vis-à-vis des promeneurs à la fois d'un point de vue juridique (t' Warren et Key,

7991., p.165) et du point de vue de [a perception par [e public ; cela incite à conseiller
de ne jamais laisser d'arbres morts â proximitê des zones fréquentêes (Office national des

forêts, 1999). Il faut aussi accentuer féducation et [a communication sur [e fait que si ['on

veut une forêt plus naturelle, [a forêt peut être <<sa[e>>. Par aitleurs, si c'est possible, i[
faudra rêviser [a loi retative à [a responsabil.itê du propriétaire afin que si un promeneur a

subi un préjudice à cause d'arbres ou de branches morts dans sa forêt, [e propriêtaire ne soit
pas pénalisé si des panneaux d'information et d'avertissement ont êté placés à fentrêe de [a

parcelte ou de la forêt. I[ faudra aussi probabtement un engagement politique fort en faveur

de ces propositions, avec peut-être quelques compensations financières à [a c[é.



4 Conclusions
La remise en question de |.a maxime Imiter la nature, hâter son æuvre nous a amenés à

travailter sur le lien qui existe entre certains pans de [a biodiversité forestière d'une part
et stades pionniers, forêts non gêrées et bois mort d'autre part. Les études sur ces deux
derniers points sont nombreuses; e[[es jnsistent sur [a nécessité de prendre en compte
la biodiversité liée aux forêts non gêrées et au bojs mort, si [on souhaite maintenir [a

biodiversité forestière à un bon niveau. Parmi les solutions disponibles pour favoriser cette
biodiversité, nous avons discuté des rêseaux de réserves intégrales et de l'augmentation
de [a quantité de bois mort. En ce qui concerne [e bois mort, les éléments apportés dans
ce chapitre cautionnent un discours largement répandu en faveur de l'augmentation de

[a quantité de bois mort en France. I[s donnent en outre des indications quantitatives

- retatives au volume de bois mort - et quatitatives - relatives aux types de bois mort à

prêserver. Notre discussion sur [e réseau de réserves intégrales sort davantage des sentiers
battus, en proposant de mettre en place de nombreuses rêserves intégrales de petite tailte
- quelques heqtares - en complêment de quelques réserves plus vastes - entre 50 et 1000
hectares. Enfin, nous insistons sur [e besoin de recherches sllr ces différents thèmes, en
particulier [a biodiversité liée aux phases pionnières et [a biodiversité associée à certains
types de bois mort, comme bois mort ensoleillê, bois mort ombragé, gros bois mort, petit
bois mort...

@
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Rémanents de coupe (Photo Stéphane l4atz, Cenagref)

Frcxr 5 - IupAcrs DEs MoDALITÉS o'ExpLoITATIoN :

PERTURBATToNS DU SOL, DEVENIR DES RÉMANENTS

Cette fiche traite des effets des prabgues d'exptoitation, essentieltement via Les perturbations du

so[ et les modatités de traitement des rémanents, et non des effets à moyen ou long terme du

régime de coupes sytvicotes, qui jouent sur [a mise en [umière et les mécanismes de succession,

et qui sont traités dans [a fiche 3. Les arguments en faveur de ce choix sont les suivants : les
perturbations de ['état de surface du soI ont des effets à court terme sur [a diversité ftoristique,
tandis que [e régime des coupes agit sur [e long terme (Hatpern et Spies, 1995) ; tes perturbations

de fétat de surface du sot, suite à [a coupe, jouent à une échette plus fine (quetques mètres

canés) que [a mise en [umière par ouverture du peuplement (Deconchat et 01.,2007).

Outre les modifications de couveft forestier, conséquences directes de [enlèvement des

arbres, les pratiques d'exptoitation affectent I'état du terrain sur [a coupe : perturbations
directes du sol dues au passage d'engins, destruction partielte de [a végétation basse,

dépôts de rémanents à [a surface du so[.

Les modifications engendrées par [a coupe sont susceptibles d'influencer aussi bien [a flore
(Deconchat et Balent, 2001) que [a faune : e[[es libèrent des ressources (eau, lumière,

nutriments), et rendent les conditions de sol plus hétérogènes. Toutefois, leurs impacts sur

[a biodiversité ont été peu êtudiés.

Nous traitons séparément les perturbations du terrain et les modalités de traitement des

rémanents, mais ces deux aspects sont liés : [a surface du sol est affectée différemment
selon les modatités de traitement des rémanents, avec des proportions plus ou moins

importantes de terrain perturbé (mis à nu, compacté, brû[é, recouvert de rémanents), et de

terrain non perturbé (Scherer eta|.,2000).
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t Effets des perturbations du terrain
Les perturbations de terrainl recouvrent plusieurs aspects (Visser, 7997) :

. déptacement de litière, voire des horizons supérieurs du so[;

.miseànu;

. compaction, tassement ;

. ornières (à La fois compaction et création de micro-habitats pour les batraciens
par exempte) ;

. scarification.

t.l Impacts sur la diversité floristique
À court terme, et locatement, fexploitation augmente [a diversité végétal.e (Deconchat et
Balent, 2001 ; Halpern et Spies, 1995), notamment sous leffet de [a mise en [umière et des

perturbations du terrain.
Après [a coupe, les quantités de lumière et de nutriments augmentent dans [a strate
herbacée, ce qui révète une augmentation de La disponibitité en azote dans [e sot (Ghol.z

et al., 1985). létat de surface du sol après coupe influence fortement [a végétation, et
notamment [a composition des communautés: iI semble qu'iI n'y ait pas étimination des

espèces forestières, mais simptement changement dans [a répartition de leurs abondances,
et ajout d'espèces non-forestières, hétiophiLes et nitrophiLes (Kirby, 1990 ; Hannerz et
Hane[[, 1997 ; Deconchat et Batent, 2001) O.
Les perturbations du soI ont des répercussions sur [a richesse spécifique, [a composition et
la réoartition des abondances

En forêt feui[[ue du Sud-Ouest de [a France, Deconchat et Balent (2001) montrent que, à258 court terme (deux ans après [a coupe), les zones de so[ perturbé ont une diversité plus forte
que les zones exploitées à sol resté intact ou recouvert de rémanents, que [a diversité soit
exprimée en richesse spécifique ou en indice de Shannon. Les zones perturbées comportent
de nombreuses espèces peu fréquentes (à lléchetl.e de fensembte des retevés), en particulier
des espèces anémochores, hél.iophites et non-forestières. Eltes diffèrent significativement
des zones intactes en termes de composition et de diversité écotogique (exprimée en

regroupant les espèces par ctasses d'hétiophitie ou par mode de dispersion).
À

L;importance de ces effets est liée au type de perturbation et à son intensité, et
dépend aussi de ['indice utilisé pour mesurer [a diversité.
La seule ouverture du peuplement a des impacts peu importants sur [a composition et [a diversité
(Hughes et Fahey, 1991), mais si des perturbations au niveau du sol s'ajoutent à louverture de

la canopée, les changements de [a composition floristique sont plus nets. Rydgren et al. (7998)
montrent que [e changement de composition après [a perturbation (mesuré par des indices de

dissimitarité) est d'autant plus élevé que [a perturbation du sol est importante.
L'ompleur des impacts sur [a richesse spécifique et [e délai de retour à [a situation d'origine
augmentent avec [intensité de perturbation du sot, mais La noture des impacts diffère seLon

Les types de perturbation pris en compte :

. pour Deconchat et Balent (2001), plus ['état de surface du sol est perturbé, plus ta

diversité (en richesse spécifique ou en indice de Shannon) augmente localement à court
terme ; et ptus les espèces présentes sont originates par rapport à [a flore forestière ctassique.

Les niveaux de perturbations considérés dans les carrés de coupes sont successivement:
surface de sol intact, sol recouvert de rémanents, so[ perturbé (sans distinguer ce qui relève

de [a mise à nu, du déplacement de litière ou du tassement) ;
I D'une certaine façon, ces perturbations imitent des perturbations naturetles (déracinement, tassement par les passages d'animaux,
travaiI du soI par les animaux fouisseurs...) (Deconchat, 2002, conm.pers.). Mais [eur organisation spatiaLe, leur intensité, leur
fréquence peuvent introduire des différences par rapport à ce qui se passe natureltement.



. pour Halpern et Spies (1995) au contraire, plus llêtat de surhce du sol est perturbê,
plus [a richesse spécifique diminue à court terme et plus [e déLai de retour à [a situation
d'origine est [ong. Mais les niveaux de perturbation comparés ici vont jusqu'au brûlage de

[a Litière (témoin non perturbé ; perturbation de [a litière et de [a surface du sol sans feu ;
litière lêgèrement brûlée ; litière complètement brû[ée). Les zones très perturbées (brûlage

intense) ne recouvrent pas leur richesse spécifique d'origine avant 20 ans, tandis que les

zones peu perturbées [a retrouvent assez rapidement (quatre à douze ans). En outre, les

impacts sont plus forts et les détais de retour plus longs si fon considère uniquement les

espèces forestières d'origine au lieu de [a totalité des espèces. La nature et famplitude des

effets varient aussi en fonction de lIndice utilisé pour mesurer [a diversité (en loccurrence,
richesse spécifique et indice de Hitl. d'ordre 2, dit (hêtêrogénêité>). Quel.l.e que soit [a

mesure utitisée et quel que soit le niveau de perturbation du so[, il y a perte de diversité
à très court terme après [exploitation, mais cela n'excède pas quatre ans ; par [a suite,
[a richesse et l'hétérogénéité augmentent et dépassent les valeurs d'origine, grâce à [a
colonisation par des espèces extérieures ; en revanche, si lon ne considère que [es espèces

forestières, seule [a richesse spêcifique dépasse les vateurs d'origine, et seulement après 10

à 15 ans ; lhétérogénêité ne dépasse pas ce niveau, qu'e[[e retrouve au bout de 15 ans.

Le déLai de retour à [a situation d'origine retève souvent du moyen terme (cinq à quinze ans).
Toutefois, dans certains cas (forts tassements, ornières profondes et humides), l'influence
des perturbations du sol peut se prolonger sur plusieurs décennies.

lJexploitation et les perturbations du sol provoquent des extinctions locales d'espèces,
qui restent toutefois modestes, surtout si l'on considère te long terme.

. À court terme (un à deux ans après coupe), Deconchat et Batent notent que [e

pourcentage d'espèces disparues après coupe est très faible, tandis que Halpern et Spies

observent un pourcentage élevé (25 "1").. À long terme, au bout de 25 ans, les extinctions locales d'espèces retombent à 9 à
13 % seutement des espèces forestières présentes à [origine dans [étude de Halpern et
Spies. Selon la sensibilité des espèces, certaines extinctions n'ont lieu que sur les ptacettes
intensément brûlées, d'autres concernent toutes les ptacettes, indêpendamment du type de

perturbation du so[. Toutefois, 70 à 90 % des espèces des strates herbacées et arbustives
survivent à l'exploitation et au feu. Parmi les 10-30 o/o qui disparaissent, [a plupart sont
capables de coloniser ou de se développer à nouveau dans [e mi[ieu...

En effel [a dynamique de colonisation des espèces joue un rôle dans l'inftuence des
perturbations du sol sur [a composition.
La flore présente avant la perturbation rêsiste en généra[ aux opérations de gestion,
notamment par recolonisation à partir des parce[les non perturbées (Thompson, 1980;
Hughes et Fahey, 1991 ; Bierzychudek, 1982). Des perturbations expérimentates à petite
échelle dans des peuplements âgés d'Épicéa en forêt borêale montrent que la dynamique
de colonisation des zones perturbêes est rapide pour les végétaux vasculaires : trois à

cinq ans suffisent pour retrouver le niveau d'origine (Rydgren et al., 7998). En outre, La

vitesse de recolonisation dépend de la distance entre la zone perturbêe et [a zone jntacte,

et par conséquent de [a taille de [a perturbation. Pour Bultock et al. (7995) ou Rydgren

et al. (1998), [a présence d'une zone non perturbêe dans [e voisinage proche permet de

compenser une perturbation du sol plus sévère. Ce[a accélère [a recolonisation par les

espèces co lonisatrices, nota m ment par m ulti plicatio n vêgétative.
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La banque de graines du sol dans un peuplement fermé contient très peu d'espèces

strictement forestières. Après coupe, [e retour des espèces forestières dépend d'une
recolonisation par l'extérieur ou d'individus ayant survécu à [a coupe (Thompson et Grime,

1.979 ; Brown et 0osterhuis, 198'J. ; Cavers, 1983 ; Staaf et al., 1987 ; Kjellsson, 1992). Au

contraire, les so[s forestiers contiennent en général de grandes quantitês de graines d'espèces

de stades de succession antéieurs (espèces de milieux ouverts por exemple), qui possèdent

une durêe de vie très importante (Brown et Oosterhuis, 7981 ; Granstrom, 1.982).

Certains caractères physiotogiques, relatifs au mode de dispersion ou de survie
hivernale, exptiquent que certaines espèces soient plus vulnérables que d'autres
selon l'intensité de ta perturbation du sot: [a Canche ftexueuse Deschampsia flexuosa,
dont les rhizomes occupent [a partie supêrieure de [a couche d'humus est plus sensible
aux perturbations de surface que La MyrtiLLe, Vaccinium myrtillus, dont les rhizomes sont
profondément enfouis dans les horizons dri soL (Schimmel et Granstrom, 1996).
I[ semble aussi que [a composition de [a banque de graines diffère dans [a litière et dans

[e sol (Halpern et al., 1999) : les espèces annuelles et pérennes anêmochores sont plus

abondantes dans ta litière, ators que des graminées et des herbacées, à plus faible capacité
de dispersion, dominent dans [e so[. Par conséquent, [es communautés d'espèces rudérales
qui se développent sur sol perturbé dépendent du type de perturbations du sol, seton
que la litière reste intacte ou gue [e sol est mis à nu, voire décapé sur une certaine
profondeur (McGee et Fe[[er, 1.993 ; Rydgren et Hestmark, 1.997 ; Halpern et al., 1.999).

La flore qui se développe dans tes zones perturbées peut avoir des effets non nêg[igeables

,â(r sur [e milieu lui-même : envahissement (et perte conjointe de diversité), ou amêlioration

Le tassement du sol, conséquence du passage d'engins ou simplement du piétinement
humain, réduit localement la richesse spécifique et le recouvrement végétal.
Même si on connaît encore mal les aspects physiologiques du phénomène, on sait que

le piétinement, et à plus forte raison te tassement après passage d'engins, se traduit
généralement par une réduction forte du taux de couvert herbacê (Cote, 1987; Bhuju et
0hsawa, 1998). La compaction des sols réduit leur porosité et leur capacitê en air et peut
aboutir à un défaut d'oxygénation des racines. Mais peu d'études ont êtê menées sur [e
sujet. CeLa retentit sur [e dévetoppement racinaire et fait obstacte à [a germination des
graines (obstacle mécanique à [a pénétration des racines de la plantule, obstacle trophique
(manque de matière organique)). Toutefois, lorsque les plantutes paMennent à s'implanter,
i[ semblerait qu'une légère compaction du sol favorise parfois [a croissance (Liddl.e, 1975
cité par CoLe (1987)). lJeau ayant tendance à rester en surface sur les sols compactés, Cest
un facteur favorab[e à [a germination.
La compaction est accrue si elte se combine à une perle de litière et d'horizon organique :

[a perte de matière organique rend [e sol plus sensible encore à [a compaction et à l'érosion
(Co[e,1987).

Les effets sur [a richesse spécifique et l'abondance sont différents seton les groupes
végétaux :

En pessière boréale âgée et fermée, Jonsson et Esseen (1998) ont comparé les stratêgies
de colonisation de groupes d'espèces, vasculaires et bryophytes, pendant quatre ans suite



à des perturbations expêrimentales du so[ et de [a vêgétation. Tout d'abord, la richesse

spécifique en végétaux vasculaires est plus élevée que ce[[e des Bryophytes dans les zones

où seule [a végétation a êtê enlevée, alors que dans les zones de sol nu (sans humus et
sans vêgétation), c'est [a richesse spécifique en Bryophytes qui est ptus élevée; de p[us, [a
recotonisation par les bryophytes s'effectue plus rapidement que par les espèces vasculaires.

Enfin, deux à trois ans après [a perturbation, [a richesse spêcifique des bryophytes est plus

élevée dans les zones perturbées que dans les zones laissées intactes. Selon les auteurs, ces

réponses différentes montrent que les Bryophytes ont des stratégies de rêgénération plus

diversifiées que les végétaux vascutaires dans un contexte de perturbation de faible tai[e.
Plusieurs explications sont possibles : sur les zones de sol décapé, les Bryophytes sont libres

de toute concurrence herbacée ; à ['éche[[e de [a parcelle exptoitée, les perturbations du sol
créent une hêtêrogênéité d'habitats.
Mais Rydgren et al. (7998), toujours en pessières boréales âgées, trouvent des résultats
opposés : [a recotonisation par les Bryophytes est moins rapide que cetle des plantes

vascutaires et l'impact sur [e recouvrement et [a richesse spécifique est d'autant plus fort
que [a perturbation du sol est plus importante. Ces différences de résultats restent difficiles
à interpréter.

lJexptoitation peut influencer la distribution spatiate des espèces, mais sans

changements très marqués.
C'est au caractère hétérogène et localisé des perturbations du sol que Mou ef al. (1993)

attribuent en partie [a variabilitê spatiale observée dans la composition et [e recouvrement
de la végétation qui se développe après exploitation2. lJexploitation commerciale d'une zone

peut laisser intacte environ 30 % de [a surface du sol (Hughes et Fahey, 199L ; Deconchat, 261
2001). Les changements induits par l'enlèvement des arbres modifient [abondance des

espèces et [a composition floristique, mais ont peu d'impact sur [a distribution spatiale des

espèces dans [e futur peuptement forestier. Sur sol intact, [a succession après coupe rase

correspondrait donc plutôt à des variations de courte durée autour d'un équilibre à long

terme. Des changements majeurs dans [a distribution spatia[e et fabondance des espèces

semblent peu fréquents et nêcessitent une perturbation du sol te[[e qu'e[[e supprimerait
[espèce et modifierait sa répaÉition (Hughes et Fahey, 7991). @

lJorganisation spatiale des zones de tenain perturbés par ['exploitation devrait
vraisembtablement jouer un rôle important dans les effets sur la flore.
Nous n'avons pas approfondi cet aspect qui, du reste, semble avoir êtê peu êtudié.
Pourtant, c'est un point important car d'un point de vue pratique, i[ pourrait aider à

raisonner [a circulation des engins (concentrée ou diffuse) sur [a coupe (Deconchat, 2002,

comm.pers.). @

7.2 Impacts sur la faune

Sur [a faune, |.es perturbations du sol peuvent avoir des conséquences directes (en particulier
pour [a microfaune du sol ou pour les Batraciens) et des conséquences indirectes (à travers

les modifications de flore).

Llmpact des perturbations du sol sur ta microfaune a été très peu étudié dans [e cadre

de ['exploitation forestière (Deconchat, 1,999). Certains travaux concernent feffet du

2 D'aorès [e résumé de ['article



tassement du so[, en zone piétinée (sentiers de randonnée, campement) sur [a microfaune
(c/. fiche 8). Ainsi, Akçakaya et al. (1995) montrent que l'abondance d'Arthropodes du sol
diminue significativement sur les pistes crêées dans [a toundra par [e passage de piêtons
ou de véhicuLes (d'après Le résumé de I'étude). Ces travaux peuvent apporter des étêments
méthodologiques mais il est déHcat d'extrapoler leurs résultats au cadre de l'exploitation
forestière.

2 Devenir des rémanents
Les principales modalités de traitements des rémanents sont :

. [éparpittement sur [a surface du sot;

. [a mise en andains ;

. le broyage ;

. l'enlèvement ;

. [e brûlage diffus, contrôté ;

. [e brûlage localisé, c'est-à-dire après mise en tas ou en andains;

. dans [e cas particu[ier d'exploitation de chablis : [enfouissement des souches, ou à

linverse [e dessouchage ;
. l'absence de traitement ([es rémanents sont laissés sur ptace, avec ou sans démontage

des houppiers).
Le dépôt de rémanents modifie ['état de surface du so[, mais avec des impacts beaucoup
moins forts sur [a diversité floristique que les perturbations du sol proprement dites. Leur

décomposition est plus ou moins rapide selon les modatitês.
Un tour d'horizon rapide de bibtiographie sur les modalitês de traitements des rémanents
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souligner les tendances suivantes. @

2.! Impacts sur [a diversité floristigue

2.7"t Les mécanismes
Les modalités de traitement des rémanents sont susceptibles d'influencer fabondance et [a

composition des communautés floristiques dans [a succession post-tempête à travers les
mécanismes suivants :

En cas d'enlèvement des rémanents, l'augmentation de ta tumière au sol favorise les
essences de lumière (Fahey, L991 et Olsson, 1995 in Bergquist et aL.,1.999).

Le maintien des rémanents procure un refuge aux semis d'essences forestières (essences

d'ombres) et constitue un obstacte physique à ta propagation d'espèces herbacées
(Ol.sson et Staaf, 1995). Cet effet diminue rapidement avec [e temps (te recouvrement de

rémanents passe en moyenne de 40 % à 10 % au bout de six ans, selon une étude menée sur
dix-huit sites suédois (Kardetl, 'J.992, ciTê par 0lsson et Staaf, 1,995).

La décomposition progressive des rémanents laissés en place ou brûlés apporte au
sol des nutriments, notamment azotés. Plusieurs études montrent que le maintien de
rémanents favorise, à moyen terme (10 ans), des essences gourmandes en azote,
telles que [a Fougère aigle (Fteidium aquilinum (1.) Kuhn), fEpiLobe à feui[es étroites
(EpiLobium angustifolium L.), [a Ronce (Rubus idaeus L.): 0lsson et Staaf (1,995), Bergquist



et ol. (7999) 'r, ainsi que Brakenhielm et Liu (1998), qui [e notent comme un effet à long
terme (après 1.0 ans) en pineraies boréates acides, favorisant aussi [a Canche flexueuse
(Deschampsia flexuosa) et [a Callune (CaLLuna vulgais). Selon les cas, ce point peut
être à [a fois bénéfique (apport de nutriments azotés, particulièrement importants en

stations acides), et négatif pour [e peuplement objectif (dêveloppement d'une végétation
concurrente de ronce ou de fougère aigle). Toutefois, si [e développement de la végétation
concurrente n'apparaît qu'après L0 ans comme dans fêtude de Brakenhielm et Liu (1998),
la régénêration peut avoir eu [e temps de s'installer. Par ailleurs, Sotfins et al. (7980),
Bormann et ol. (1968) insistent sur les pertes en éléments nutritifs en cas d'enlèvement
des rémanents. Les branches, brindi[[es et les feuiltes renferment en effet une très grande
quantité d'éléments nutritifs, disproportionnée par rapport à [a biomasse ou au volume
qu'etles représentent. I[ faut vei[[er à maintenir les rémanents, mais aussi être prudent quant
à ta taille des coupes, car l'impact potentiel sur [e risque de perte en éléments nutritifs (C, N,

cations échangeables) est d'autant ptus fort que [a coupe est de grande tailte.

Le maintien de rémanents timite l'augmentation de température à [a surface du
sot et permet d'éviter des températures létales pour des semis de résineux (Pfcea spp et
Abies bakominea (L.) MiLl.) étudiés par Mclnnis et Roberts (1995) ; cela limite aussi [a

compétition par des feuillus pionniers comme Acer rubrum.

2.t.2 Les effets
En ce qui concerne les effets sur [a diversitê floristique (richesse, abondances, composition),
le maintien des rémanents est en général favorabte à [a biodiversité, mais ces effets sont
variables seton les milieux êtudiés et selon les groupes végétaux. 

263

Le maintien des rémanents a généralement des effets positifs... quoique variables
Brakenhielm et Liu (1998) constatent, en pineraie boréate acide, un effet positif très net
du maintien des rémanents sur [a diversité (mesurée par indice de Shannon-Wiener) et
[a richesse spécifique des végétaux. IL n'y a pas d'effet sur [a répartition des abondances
(réqu[arité). De même, Bergquist et aL. (1.999) s'ils ne trouvent aucun effet de [a présence

des rémanents sur [a ôromasse floristique totale, trouvent en revanche un effet positif net
à moyen terme (7-8 ans) sur La ichesse floristique.
A l'inverse. Deconchat et Balent (2001) notent que le développement de quetques espèces
dominantes, en cas de maintien de rémanents, fait diminuer l'équitabitité de [a composition
floristique locale. De fait, en sapinière et en douglasaie, Scherer et al. (2000) montrent que

[e traitement des rémanents (que ce soit par brûlage, mise en andains, broyage) inftuence
nettement [a composition en espèces végétales, avec une augmentation d'espèces dites
invasives, souvent recouvrantes, par rapport aux témoins non traités. En revanche, les

traitements n'ont pas les mêmes effets sur [a diversité (exprimée par des courbes de rang-
abondance) seton [es sites et on n'en retire aucun schéma gênéral. De même, Deconchat
(1999) note que [a richesse floristique est réduite sous rêmanents : i[s font obstacle au

développement d'espèces héliophiles et peuvent dêtruire des espèces s'i[s sont trop épais.
fensemble de ces résultats milite en faveur d'un maintien des rêmanents, mais pas sur la
totafitê de [a surface, d'une part, ni en andains trop hauts, d'autre part.

[es effets diffèrent selon les modalités de traitement des rémanents
En forêt mélangée au Texas, Stransky et al. (1.986) suivent l'évolution des richesses

spécifiques herbacêes et ligneuses entre un et dix ans après coupe rase et différentes



modatitês de traitement des rémanents : témoin non traité, brû[age diffus, broyage, brûlage

après mise en andains. Au cours des dix annêes suivant [a coupe, [e broyage est [a modalité
la plus favorable à [a richesse spécifique herbacée. Toutes les modalités retrouvent leur

richesse spécifique initiaLe au bout de dix ans. À fexception du brûtage après mise en

andains, les modalités suivent une évolution similaire, avec pic de richesse spécifique

trois ans après traitement, puis diminution jusqu'au retour à [a situation d'origine. Quant
à [a richesse spécifique ligneuse, etle diminue fortement par rapport au têmoin dans les

trois modalités, puis recouvre rapidement ses valeurs initiates (trois ans). Globatement, [e

brûlage après mise en andains est [a modalité [a moins favorable à |.a richesse spécifique,

tant herbacée que ligneuse.

Les effets diffèrent selon les groupes végétaux
Dans des peuplements résineux de Suède, sur stations acides, Otsson et Staaf (1995)
signalent également l'impact positif de [a quantité de rémanents laissês au sol sur [a

diversité floristique (huit ans et seize ans après l'exploitation). I[s montrent que les effets
diffèrent selon les groupes vêgétaux: l'enlèvement total des rémanents fait augmenter

fabondance des Lichens et des Myrtiltes (Vaccinium myrtillus), aux dépens du recouvrement

des principaux vêgétaux vascutaires, notamment les Graminées, à court et moyen termes
(huit et seize ans après [a coupe). Pourtant, à court terme, c'est [a présence de rêmanents
qui a un lêger effet négatif sur [e recouvrement de deux Graminêes, Canche flexueuse
(Deschampsia flexuosa) et Luzule poilue (Luzula pilosa). I[ sembte que ces Graminées

profitent de l'apport de nutriments des rémanents, mais soient gênées par leur recouvrement
(obstacle physique), d'où cet effet négatif à court terme (entre deux et huit ans), qui

,Er. s'estompe ensuite avec [a décomposition des rémanents. Les Bryophytes ne réagissent pas
'v' de manière significative aux diffêrentes modalités, à l'exception de Pleurozium schrebei

dont fabondance diminue en cas d'enlèvement total des rémanents. De manière générale, [e

maintien de rémanents profite à moyen terme aux Fougères et Herbacées (en abondance),

aux dépens des Lichens.

D'après cette étude, [a quantité et ta nature (aiguitles seules, branchages entiers) des
rémanents laissés sur place affecte différemment t'évolution du recouvrement des

espèces végétales.

Les effets diffèrent selon les sites et les stations
Les effets sont variables d'un site à [autre pour une même espèce : [a station joue un rôte.
Ainsi, selon les études, l'entèvement des rémanents favorise [a Callune (CaIIuna vulgais L.)

en pessière boréale (Bergquist et al., 7999) ou [a défavorise en pineraie boréale de Pin

sylvestre (Brakenhietm et Liu, 1998).

I|. semble que les impacts repérés à court ou moyen terme diminuent au fil du temps.
Mais les êtudes menées concernent une expérimentation et ne permettent pas de concture
quant à l'impact de pratiques répétêes dans le temps (Olsson et Staaf, 1995).

Cas particulier : impacts sur la diversité ligneuse
Harrington et Edwards (1996) comparent [a diversité ligneuse dans une plantation de Pinus

taeda L. (EU), douze ans après diverses combinaisons de traitement de rémanents et de
prêparation du sol après coupe définitive :

. coupe rase des essences commerciales, maintien sur pied des arbres économiquement
inintéressants, sans traitement particutier des rémanents ;



" coupe rase des essences commerciates, abattage manuel (scie à chaîne) des arbres

résiduels de diamètre supêrieur à 2,5 cm ;
. coupe rase des essences commerciales, broyage des arbres résiduels ;
. coupe rase des essences commerciales, broyage des arbres résiduets, et traitement

herbicjde (hexazinone) ;. coupe rase des essences commerciales, broyage des arbres résiduels, andainage
et brûtage des souches, êparpiltement des rémanents et scarification à [a herse sur ].5-
20cm;

o coupe rase des essences commerciales, broyage des arbres rêsiduels, andainage et
brûlage des souches, êparpitlement des rémanents, scarification à [a herse sur 15-20 cm et
ferti lisatio n azotêe et apptication herbicide.
Au total, 22 ligneux sont présents sur les placettes, dont deux dominants (96 To de [a surface
terrière). Plusieurs espèces ne sont présentes que sur certaines modatités, en l'occurence
les moins intensives (2 et 3) : il y a donc une inftuence en termes de composition
ligneuse. Les modalitês de préparation du sol n'influencent pas significativement [a

richesse spécifique ligneuse, ni [a diversité (indices de Shannon et Simpson établis en

utilisant les densités comme mesure d'abondance). Mais l'influence est significative si

['on calcule les indices de Shannon et de Simpson en utiHsant [a surface terrière comme

mesure d'abondance. La richesse spécifique ligneuse est significativement plus forte dans

les modatitês de coupe manuelle des arbres rêsiduets, mais ce facteur n'a pas d'effet sur
les autres indices de diversité ligneuse. Richesse spécifique et indice de diversité ligneuse
sont significativement plus êlevês en l'absence de traitement herbicide par hexazinone. En

revanche, [a fertilisation sembte sans effet sur l.a diversité ligneuse. @

2.2 Impacts sur la diversité faunique

2.2.t.Impacts sur [a micro-faune du sol
Beaucoup d'études abordent [effet de [a coupe sur [a frune du so[, mais relativement
peu s'intéressent aux effets du devenir des rêmanents3. Là encore, les rémanents peuvent
jouer via l'apport de matière organique (pour les décomposeurs du so[) et en tant qu'abri
physique. La plupart des études concernent [e court terme (un à cinq ans) et montrent
une influence négative de l'enlèvement des rémanents : c'est [e cas pour les Bactéries
(Lundgren 1982), les Nématodes (Sohlenius 1996) et les Enchytréides (Lundkvist, 1983 citê
par Bengtsson et a\.,1998)3.

En pineraie boréale de Pin sylvestre, Sohlenius (1996) s'attache aux effets à court (un à

cinq ans) et moyen terme (quatorze à dix-neuf ans) sur les Nématodes. Au-delà des eftets
de [a coupe proprement dite (augmentation à court terme, puis diminution de fabondance
totate des Nématodes), l'enlèvement des rémanents a un effet nêgatif sur l'abondance
totale des Nématodes, notamment dans [a Litière et les horizons humiques. À moyen terme,
les effets se font sentir dans [a structure des communautés (répartition des abondances
relatives) : hors zones de développement de [a Caltune, [a présence de rémanents fait
augmenter [a proportion de Nêmatodes mycophages par rapport aux bactêriophages. Sur

toutes les ptacettes, feffet des rémanents sur la composition en Nématodes augmente avec

le temps, se traduisant par un indice de dissimilarité croissant entre zones à rémanents et
zones nettoyées. Selon les auteurs, Cest [a sensibitité de chaque espèce aux changements
microclimatiques induits par [a coupe et les modalités de traitement des rémanents qui est
'ici en jeu.
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I Les quelques études en [a matière sont essentietlement en zone borêale.



Sur le moyen terme en revanche (dix ans), et dans [e cas de pineraies-pessières sur
sots acides, les résuttats sont plus nuancés (Bengtsson et ol., 1.998): l'enlèvement des

rêmanents a un effet négatif sur [a densité des prédateurs (fongivores, microbivores tels
que Coltemboles, par ex) et sur [a composition en microorganismes du sot. Mais i[ n'y a

pas d'effet net sur labondance des dêcomposeurs primaires (Enchytréides, Champignons,

Bactéries).
Les effets à long terme sont plus quantitatifs (abondances des divers groupes
fonctionnels) que qualitatifs.
A plus long terme (quinze à dix-huit ans) en pineraies boréales, Bengtsson et ol. (1997)
comparent les effets de ['entèvemenlversus lajout (en quantitês doubles) des rémanents sur
la faune du sol et aboutissent à des effets nuancés selon les groupes animaux. Lentèvement
des rémanents entraîne une chute significative d'abondance pour les Coltemboles, les

larves de Diptères ; toutefois, toutes les espèces de ces groupes ne sont pas affectées de

façon identique : les espèces les plus abondantes de Coltembotes ne sont pas sensibles à

leffet rémanent, seutes deux espèces voient leur abondance chuter avec l'enlèvement des

rémanents. Ces effets sont plus quantitatifs (abondances des divers groupes fonctionnels)
que qualitatifs : l'a composition des communautés reste [a même dans les deux modalités de

traitement. It n'y a pas d'effet notable à long terme sur les Enchytréides.

2.2.2.Impacts sur [a macro-faune : 0iseaux, Insectes, Petits Mammifères
Les rémanents constituent des abris ou des sites de nidifications pour certains 0iseaux. Its
sont notamment favorabtes à fEngoulevent (cl, Rameau et a|.,2000).

,Aâ Ce sont aussi des sites de pontes recherchés par certains Insectes, voire des rêserves de bois

généra[isé des rémanents est à proscrire.

Dans une forêt de Pins gris du Canada (Pinus banlsiana Lamb.), l'étude de Beaudry et
aI. (7997) concerne les communautés de Carabes après coupe à btanc suivie de brûtage
dirigé ou de scarification du so[. À court terme (deux ans), ces perturbations font toutes
augmenter l.a richesse spêcifique, l'abondance totale et l'indjce de Shannon-Wiever des

communautés. En revanche, les diffêrences de traitements des rémanents entraînent des

différences de composition, les plus grands changements étant obtenus avec [a modalité
< brûlage > (qui fait apparaître de nouvelles espèces au détriment des espèces forestières).
Dès [ors, pratiquer dans une même forêt ptusieurs modalités de traitement des rêmanents
favoriserait [a diversité bêta. Toutefois, selon d'autres sources citées dans ['artic[e, [e
brûtage peut temporairement diminuer l'abondance et l,a diversité des communautés de

Carabes. Il faut aussi conserver des peuplements matures non exploités pour les espèces
inféodées à ces milieux.
Une étude menée au Canada, en forêt boréale mixte à Tremble dominant, montre que la
simpte présence de rémanents (par rapport au nettoyage total) ne suffit pas à maintenir
les abondances globales de petits Mammifères (Campagnols, Souris) au niveau du témoin
non coupê. En revanche, [a présence de rêmanents combinée au maintien de sur-réserves
(représentant 10 o/o de [a surface terrière initial.e) permet de maintenir ces abondances. Les

différentes modaHtês de traitement ont un effet net sur les abondances de certaines espèces
mais ne semblent pasjouer sur leur taux de survie. Les auteurs suggèrent donc de combiner
éparpillement des rémanents et maintien de matériel ligneux sur pied pour maintenir
Localement les populations de petits Mammifères (Moses et Boutin, 2001).



3 Conclusions
Au-del.à des conséquences sur [a diversité proprement dite, mieux comprendre [a réponse de

[a végétation aux modalités de traitement de rémanents permet de mieux gêrer les effets de

compétition entre essences (au niveau des semis) et de maîtriser les espèces invasives.
Un consensus se dégage en faveur du maintien des rémanents, tant pour [a diversité
biologique gue pour [a croissance ligneuse à moyen terme, voire la prévention des
dégâts de gibier. I[ est donc plutôt favorable de laisser en place les rémanents, soit en

les éparpillant localement (sans recouvrir toute [a surface de ta coupe toutefois), soit par

leur mise en andains (faire en fonction de l'accessibilité ultêrieure des peuptements !). Le

brûlage généralisé des rémanents est à proscrire.
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Jeune plantation de mélèze en bonnes conditions de croissance (Stéphone ltlotz Cemagref)

Frcne 6 - ImpAcrs DE LA FERTrrrsATroN suR LA

BIODIVERSITE EN FORET

Lors de [a préparation du sol pour [a régénération, plusieurs pratiques sont susceptibles de

modifier [a biodiversité forestière, à court ou long terme :

. [a fertilisation et [amendement

. [e travaiI mécanique du so[ (crochetage, dessouchage) ;

. [e drainage.

Nous présentons ici les effets de la feftiLisation et de I'omendement. Nous avons restreint le
texte oux effets de ces pratiques sur lo diversité biologique sticto sensu, sans présenter Ie

devenir des fertilisants dans I'écosystème. Les dépôts atmosphériques ont a prioi les mêmes
influences: nous aborderons oussi ce sujet, très superJicielLement.

La fertitisation consiste à compenser [a déficience d'un sol en un nutriment donné par

un apport de cet étément, c'est une action directe. Uamendement a un objectif différent
et son action est indirecte : i[ s'agit de lapport de calcaire ou de chaux (chauLage) qui a

pour but d'améliorer indirectement ta fertil,ité du sol en augmentant son pH, en modifiant
sa structure. Le cycte biogéochimique des nutriments est ainsi amé[ioré. [amendement
modifie donc les propriétés physiques, chimiques et biologiques du so[.

Ces pratiques visent à amétiorer [a reprise des p[antations ou [a survie des semis et à accroître
[a productivité. La décision d'amender et/ou fertiliser doit être prise au vu d'analyses de

sol ou de carences dêcetées visueltement et si possibte confirmées par anatyse du feuiltage.
Le non respect de ces règtes peut conduire à un dépérissement du peuplement si ['é[ément
apporté est déjà excédentaire (Nys, 1991).
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Les pratiques de fertilisation et d'amendement modifient directement les caractéristiques
du sot. La fertitisation peut modifier l'acidité du sol (Aescht et Foissner,1993;Bakker
et al., 7998). Génératement, un apport d'azote (N) est considéré comme acidifiant, tandis
qu'un apport comptet en NPKCa fait augmenter [e pH (Deleporte et Ti[[ier, 1999, Dutiere

et a1.,7999). Dans certains cas, [a fertilisation modifie [a composition chimique du sol
(Bakker et al., 7998) ou [a dynamique de décomposition de [a [itière (Aescht et Foissner,

1993, Anderson et Hetherington, 1999). [amendement améliore [a structure en floculant
les argites et permet [e dévetoppement des poputations de vers de terre et de [eur gateries
(Toutain et ol., 7987 in Le Tacon et aL., 7999). Suite à un chaulage, Muys (1989) a même

observé un décompactage des horizons superficiels sur limon acide, qu'i[ attribue à une
meitleure activité des vers de terres. [eau circule mieux, [e drainage des sols hydromorphes
est donc amétioré. [enracinement est meitleur. La matière organique se décompose plus
rapidement. lJaugmentation du pH accompagnant fapport d'ions Ca++ facilite [a nutrition
minérate des plantes (Kockmann et Fabre, 1990).
Ces pratiques ont des conséquences directes sur [a faune du sol et sur [a flore, qui sont
intrinsèquement liées aux caractéristiques du sol et des conséquences indirectes sur [a

faune en général, qui dépend de [a flore comme source de nourriture et d'habitat. La

surface concernée annue[[ement en France est de 11500 ha environ d'après (Ministère de

l,Agriculture et de [a Pêche, 2000).

7 Effets des amendements et de ta fertilisation
sur la végétation

272 De manière générale, les amendements et [a fertilisation modifient [a répartition des

abondances relatives entre espèces et [a composition des communautés (effets possibtes

de substitution de flore). Ptus rarement, on note des effets sur [a richesse spécifique totale
mais sans disoarition d'esoèces.

Dans certains cas, llamendement ou [a fetitisation provoque une augmentation de [a

richesse spécifique et modifie les compositions floristiques : suite à un chautage avec du

catcaire dotomitique, Duliere et al. (7999) ainsi que Picard et al. (1.993) enregistrent une

augmentation de [a richesse ftoristique, avec un glissement du cortège floristique vers des

espèces nitrophiles et hétiophites. <<C'est toujours [e catcium qui a [e ptus d'effet sur [a

composition floristique du tapis herbacé> (Le Tacon et a\.,1999). Seton Nys et al. (2000),
Fehlen et Picard (1994), un apport de calcium, seul ou avec d'autres fertilisants, entraîne
un enrichissement floristique dans les mitieux naturetlement pauvres. Ainsi, dans un milieu
acidiphil.e sous hêtraie, Nys (1999) note l'apparition de MiLium effusum, Athyium filix-
femina eI Moehringia tineruio. Sous pessière, [e nombre d'espèces apparaissant suite à un

apport de Ca est encore plus important. Chez les Bryophytes, les espèces rudérates tendent
à remplacer les espèces acidiphites (Duliere et o1.,2000). Cet enrichissement de [a flore
résutterait d'une amélioration, sur [e plan biogéochimique, des potentialités stationnetles
de germination et de croissance pour un grand nombre d'espèces. Le forestier recherche un

effet positif sur les ligneux mais d'autres espèces en bénéficient.
Cette augmentation de [a richesse floristique pourrait aussi rêsutter d'une modification
de ['humus qui, en passant d'un type moder à un type mull, ne jouerait plus son rôle de

< pai[tage naturel > qui [imite [a germination de graines légères caractéristiques des espèces
colonisatrices de mitieux ouverts.
En prairie, iI sembte qu'un enrichissement en azote sur [e long terme (changements globaux)
soit suivi d'une baisse de diversité floristique (Haddad et a\.,2000, Krajcovic et a\.,7990,



Leps, 1999). 0n peut aussi constater [e même phénomène à [a suite d'une fertitisation
azotêe occasionne[[e si ette provoque une substitution de flore. Les espèces concurrentieltes

réduisent les possibi[ités de dévetoppement des autres espèces, notamment en limitant
[a quantité de lumière disponible (Witson et Tilman, 1991). 0n aboutit ators à une baisse

de [a richesse spécifique et de [a diversité (Ptantureux, 1996;Joshi et Matthies, 1996).
De fait, les dépôts azotês liés aux activités humaines ont entraîné un enrichissement des

sols en azote, avec des effets sur [a flore: un êchantillonnage réalisé dans les forêts de

['Est de l.a France à vingt ans dlntervalle montre que [a frêquence des espèces nitrophiles
a augmenté (Dupouey et al., 1.999). I[ s'agit notamment de:. Arum moculotum, Taraxacum

fficinale, ALLiaia petioLata, Rumex sp., Rubus ideaus et Galium apaine. Parallèlement,
certaines acidiphites peuvent aussi progresser sur sol acide (Polytricum formosum, Lonicera

peiclymenum), tandis que d'autres espèces peuvent régresser (par exempte Rhytidiodelphus

tiquetrus et Galium sylvaticum)
La fertilisation peut aussi homogénéiser [a composition du so[ et éHminer les niches
potentielles liées à des micro-sites moins fertiles, ce qui aurait pour conséquence de réduire

la diversité gamma (Zobe[, 1992).
La fertilisation ou les dépôts atmosphériques ne modifient pas [a diversité dans tous les cas

de figures, ainsi Ga[e et aL (1998) et Liu et Brakenhielm (1996) ne décèlent aucun effet sur

la richesse spécifique ou [a diversité floristique.

1.1 Modification du pouvoir concunentiel-substitution de flore
En forêt, [a feÉilisation vise à amétiorer [a croissance des arbres, mais ce ne sont pas les

seuts végêtaux à profiter des êtéments fertilisants comme en témoignent les résuttats de

Brockway et ol. (1998). Les plantes n'ont pas toutes [e même pouvoir concurrentiel pour 273
un niveau donné de fertiLité. Ainsi, en modifiant [e niveau trophique d'une parcelle, [a

fertilisation modifie [e rapport de force entre espèces végétales (Nams et aL., 1993; Peltzer

et al., 7998;Rode ef aL, 1999): les espèces les plus compêtitives sur milieu enrichi sup-
ptantent des espèces qui étaientjusque [à plus performantes sur milieu pauvre.

Par exempte, un apport de fertitisant en mi[ieu acide peut provoquer [e remplacement des

Lichens (Cladonia sp.) par des Éricacées (Eriksson et Raunistola, 1,993). En milieu un peu

moins acide, les Éricacées et les Mousses peuvent régresser au profit de Graminêes, de

semi-ligneux, de ligneux ou de plantes herbacées telles que t'Épitobe en épi (Epilobium

angustifolium) ou [e Framboisier (Rubus idaeus) (Ketlner et Marshagen;7991., HeiI et Brug-
gink, 1987; Fox, 1992; Hallbacken et Zhang, 1998; Makipa a, 7995; Miles, 7973;Rode et aL.,

1999;Schnitzler et Mu[[er, 1998;Turkington et aL,1998;Vasander et al., t993;Picard et
al. , 1"993).

Les espèces acidiphiles perdent [eur prêdominance au profit d'espèces acidiclines,
neutroclines ou neutronitrophiles et/ou hêtiophiles. Ainsi, Picard ef al. (7993) ont estimê
que [a fréquence d'une espèce acidiphi[e telte que la Canche flexueuse lDeschampsioflexuosa
(1.) Trin.l a étê réduite de moitié suite à un apport de Ca. Dans [e cas d'une sapinière,

dans [a forêt des Hospices de Nancy, Picard ef aL (1993) observent que [a grande Fétuque

(Festuca altissima) devient l'espèce dominante suite à ce type d'amendement.

En fait, dans [e sot, [a disponibititê d'un élément nutritif pris individuellement joue [e

rôle de facteur limitant pour une espèce donnêe. [apport de cet étément débloque

[e développement de fespèce. Il [a rend beaucoup ptus compétitrice vis-à-vis de ses

concurrentes et peut lui permettre d'acquérir [e statut de dominante.



Exemples:
o on a enregistrê une multiplication par 20 du recouvrement du Pissenlit (Taraxocum

fficinale Web.) suite à un apport de potassium (Tilman et aL., 1999). Les espèces

concurrentes sont sans doute plus performantes que [e Pissenlit pour capter [e potassium

lorsque sa concentration dans [e sol est faible. Mais si cet élément est présent en quantité
non limitante, [e Pissenlit saura en tirer profit ;

. Trichet et Gelpe (1992) ont observé qu'une fertilisation en phosphore provoque [e

remptacement de [a MoHnie (Molinia caeruLea (1.) Moench) par [a Fougère aigle lPteridium
aquiLinum (1.) Kuhn.l ;

. dans les Landes de Gascogne une fertilisation phosphatée entraîne [e développement
dîjoncs(Ular europaeus) aux dépens d'autres espèces (Timbal. et Maizeret, 1998) ;

. une baisse artificiette du pH par apport de soufre (S) ou de litière non dégradée peut
favoriser des espèces acidiphil.es à faibl.e pouvoir concurrentiel comme les Éricacées (Owen

et a|.,7996; Rode ef a\.,7999). Mais i[ n'est pas toujours facile de comprendre [e mécanisme
de [a substitution de flore. Ainsi, un dépôt annuel de 20 kg d'azote par hectare provoque

[a substitution d'une lande à Callune lCalLuno vuLgaris (1.) Hutt] par une lande à Graminêes

telles que la Molinie [Molinia coerulea (1.) Moench] et [a Canche flexueuse lDeschampsia

flexuosa (1.) Trin.l (Skeffington et Wilson, 1988). Alors que dans d'autres situations, une

fertitisation en azote de 100 kg/ha peut favoriser [a Catlune aux dépens d'autres espèces en

présence, pourtant ptus concurrentieltes (Nys, 1999). I[ est nécessaire de mieux connaître
la biologie des espèces pour bien interpréter ces résultats. Les modèles mathématiques qui

apparaissent sur [e sujet nous font progresser dans ce sens.

27À Enfin, [a fertilisation peut contrebalancer [e pouvoir atLéLopathique d'une espèce envers

abies (L.) Karst]. La catlune émet, par ses racines et par les mycorhizes qui leurs sont
associées, des substances allélopathiques qui altèrent [e fonctionnement des mycorhizes
de t'Épicéa dont [a nutrition est alors déficiente. lJapporl en N et P peut secourir ['Épicéa,
qui reprend une croissance normale (Komlenovic, 1978). Puis, au bout de quelques années,

fÉpicêa s'associe à des mycorhizes insensibles aux substances êmises par [a Ca[[une. I[
élimine à son tour [a Catlune, trop exigeante en lumière pour survivre en sous-bois (Le Tacon

et aL, 7984).
Si llobjectif de [a fertilisation est atteint, [a biomasse ligneuse augmente plus rapidement
qu'en labsence de fertitisation, ce qui modifie les conditions de vie pour les autres
organismes forestiers. Par exemple, les espèces herbacées sensibles à |.a fermeture du

couvert disparaissent plus rapidement car [a surfuce foliaire des arbres fertifisés est plus

importante (BaLster et Marshall, 2000;Sampson et A[[en, 1998). lJinterception de [a lumière
par les houppiers sera aussi plus grande (Stenberg et aL, 1.999). La vitesse de crojssance
n'est d'ailleurs pas [a seule conséquence sur les arbres. La quantité d'aiguilles et [a période
de chute sont modifiées chez [e Pin (Vose et A[[en, 1991). Des changements apparaissent
donc dans [e fonctionnement hormonal ou [a répartition de |'a lumière au sein même du

houppier.

7.2 Modification de la résistance des plantes aux facteurs
abiotiques

La fertiHsation peut modifier [a résistance au gel chez les végétaux. La Ca[[une, par

exemple, est physiologiquement plus sensible au gel après fertilisation azotée (Caporn



et al., 2000) alors que [e Pin sylvestre devient plus rêsistant (Rikal.a, T. Repo, 1997) suite
à une fertilisation en azote mais aussi en P et K. Chez [a Fougère aigte (Whitehead ef
aL., 1994) [a fertilisation provoque fallongement de [a période de végêtation. llespèce
est alors ptus vulnérable à des gelées tardives. Une augmentation de [a quantitê d'azote
dans [e sol pourrait entraîner une moindre résistance au stress hydrique ou un déséquitibre
nutritionnel, notamment en phosphore, par [e biais d'une baisse de l'activité symbiotique
(Marçais et a|.,2000).

1.3 Modification de [a résistance des plantes aux facteurs
biotiques

La fertilisation entraîne chez certaines espèces une sensibilité accrue aux parasites, du

fait de l'augmentation de leur vateur nutritionnelle. Par exemple, c'est [e cas de [a Myrtil.Le

(Nordin et al. , 7998), du Peuplier face aux rouilles ou du pin face à trois agents responsables
de chancres (Marçais et aL, 2000). Ces phénomènes peuvent, au mojns en partie, fragitiser
certaines espèces par rapport à d'autres et conduire à une substitution de flore. En général,

i[ est admis qu'une fertilisation azotée est favorabte à [a ptupart des consommateurs
herbivores en amétiorant [a valeur nutritionnetle de [a végétation. 0n pourrait donc craindre
une augmentation des dêgâts en forêt suite à l'apport d'azote (volontaire ou résultant
d'une pollution). Par exemple, 0h et al. (1970) décèlent une augmentation très importante
du taux d'abroutissement sur Douglas, suite à une fertilisation en azote. Mais d'une part
les dêfenses de [arbre peuvent-être amêtiorées par cette fertitisation, c'est notamment [e

cas des conifères qui produisent une résine plus toxique et en plus grande quantité face
aux attaques de scolytes (Marçais et al., 2000). D'autre part, selon Kyto et al. (1996)
['augmentation des populations de phytophages devrait entraîner ce[[e de leurs prédateurs 275

ce qui se tradujrait par [a maîtrise de leur population.
Marçais et aL (2000) donnent des exemples d'attaques phytosanitaires particulièrement
importantes lorsqu'il y a coïncidences phénologiques de [a plante (sensibil.itê) et du
parasite (agressivitêfertititê). 0r, nous avons vu plus haut que [a fertilisation pouvait
induire un dêcalage phénologique de la plante. Ce phénomène peut entraîner un déphasage
phénologique entre [a plante et ses parasites rendant ceux-ci incapabtes de se dêvelopper.
La rêsistance aux maladies devrait au contraire être meitleure si une fertitisation adaptée
permet une bonne nutrition. C'est [e cas des Pins face à un pourridié tel que l'Armiltajre
(Marçais et o1.,2000).

!.4 Effet indirect sur la faune par substitution de flore
Lorsque des substitutions de flore s'opèrent sur des espèces utilisées par des animaux (a[imentation

ou habitat), elles peuvent entraîner des effets indirects sur ces populations animales. Ainsi,
Folkard etSmith (1995) ont observé un accroissement des populations de passereaux suite à une

fertilisation azotée en forêt boréale, sans modification du nombre d'espèces.

Parmi les conséquences négatives supposées, van To[ et aL. (1998) prédisent que les dépôts
azotês (liés aux changements globaux) qui provoquent des substitutions de flore aux Pays-

Bas entraîneront une raréfaction des Escargots et indirectement, une carence en calcium
chez [es 0iseaux. Une fertilisation adaptée ou un chautage permettrait de remédier à cet
effet d'après ce même auteur.



2 Effet sur les Champignons
D'après Garbaye et al. (7978) et Garbaye et al. (7979), sous hêtraie, une fertitisation
complète (NPKCa) a un effet positif sur [a fructification de Champignons (Rhodopaillus
nudus, Lepiota rhacodes, Boletus eduLis et Lepista inversa). D'autres espèces sont favorisêes
par des fertitisations de phosphore seul (Boletus chrysenteron) ou par chaulage (Lycoperdon

gemmotum) (Garbayeefol.l979).LeTacon etaL(1999)affirmentquelespourrituresblanches
(Collybia bu{raceo, Rhodopaxillus nudus) favorisées par Le chaulage, ont un rôle important :

e[[es contribuent au passage d'un fonctionnement de type moder à un fonctionnement de

type mull, par activation de recyclage de [a matière organique. Indirectement, [a ftore et [a

faune du sol peuvent être modifiées en composition ou en abondance.
La fertilisation a un effet dépressif net sur les mycorhizes, dans lhumus, et pour une moindre
part, dans lhorizon organo-minéral (Le Tacon et aL, 1.999). Une explication possible est
proposée par Marx et aL. (1977) in Le Tacon et al. (1997) : << I'augmentation de Ia disponibilité
en azote et en phosphore dons les solutions du sol accroît fles synthèses protéiques et de

composés phosphorylés (...)l ce qui entroîne une diminution de Io teneur en sucres solubles
de Ia racine >>. 0r, cette teneur est corrélée au taux d'infection mycorhizienne.
La fertilisation complète a un effet plus fort que [e chaulage. feffet n'a pas [a même

amplitude selon les genres considêrés : particulièrement marqué pour les mycorhizes de

genre Cenococcum, (en revanche, il affecte peu les mycorhizes des genres Ladarius et
Russula). Les genres Scleroderma, Boletus et Su//us sont au contraire favorisés par [a

fertilisation. De même, [a fertilisation modifie l'abondance des mycorhizes dans les couches

d'humus et l'horizon organo-minéral, [à encore de façon variable selon les genres considêrés
(Le Tacon et a|.,2000:' Le Tacon et aL,1.999).
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3 Effet sur les organismes du sol

3.1 La vie microbienne
En généra[, les effets de [a fertilisation ne nuisent pas à [a diversité des organismes
vivants dans le sol ; ils portent sur La compositrbn des communautés et peuvent entraîner
des changements dans [a dynamique des poputations (C. Nys, comm. pers.). Ainsi, Aescht
et Foissner (1993) ne décèlent pas de baisse substantielte de la biomosse el du nombre
d'espèces de Protozoaires ciliés suite à une fertilisation en pessière. En revanche, ils notent
une modification de La composition de [a communauté. Lehte (1994) met en évidence des

rêactions diftérentes seton les espèces de Protozoaires mais i[ semble qu'un chaulage, qui

êlève [e pH, soit plus perturbateur qu'une fertilisation en magnêsium, par exemple.
Dans d'autres cas, on observe une baisse de La biomosse microbienne, probablement

imputable à [a réduction de [a quantité de substrat disponible. C'est notamment [e cas dans

l'étude menée par Baath et al. (1995) avec apport de cendres de bois.

3.2 Les Invertébrés
De manjère génêrale, [a fertilisation ou l'amendement modifient surtout [a répartition des

abondances dans les communautés d'Invertébrés du sol. I[ peut y avoir aussi des effets sur
[a richesse spécifique, mais c'est ptus rare.

Exemples
. Bird et al. (2000) considèrent que |.a fertilisation en azote et phosphore rêalisée dans

une plantation de Pin, au Texas, est à l'origine d'une augmentation du nombre d'espèces



d'Arthropodes, mais au dêtriment de [équilibre dans [a rêpartition des abondances relatives,

si bien que [a diversité gtobale ne progresse pas. Par conséquent, certaines espèces

bénéficient davantage de [a fertitisation et deviennent <<dominantes>.

De Goede et Dekker (1993) montrent que [a rêpartition des abondances relatives d'une

communauté de Nématodes est modifiée suite à un chaulage sous Pin sylvestre. Ainsi,
certaines espèces voient leur population augmenter corrélativement au pH du sol alors que

d'autres tendent à régresser.

Deleporte et Titlier (1999) observent une augmentation de la population de pseudo

scorpions, 22 ans après fertitisation en NPKCa ou chaulage sous hêtraie (Forêt domaniale de

Fougères). Inversement, ils décèlent une baisse d'abondance des populations de mites et
de Cotlemboles après un apport azoté. Toujours en forêt de Fougères, Nys (1999) rapporte

des modifications dans les populations de Lombricidês : alors que les ptacettes témoins ne

renferment qu'une espèce, les ptacettes fertitisées ou amendêes sont plus diversifiées. Dans

les placettes amendées, [a biomasse et [a densité de poputation sont plus importantes.
. Geissen et al. (7997) identifient des comportements opposés vis-à-vis d'une fertilisation

en P et K en fonction des espèces de Collemboles. Certaines sont favorisêes (en abondances)
alors que d'autres sont défavorisées par ce type de fertilisation.

Les modalités pratiques de fertilisation ne sont pas sans importance. Ainsi, Kopeszki
(1993) enregistre une baisse de l'abondance et de [a diversjté en Cottemboles suite à une

fertitisation classique en azote sous Épicéa, ators qu'un engrais à tibération contrô[ée (apport
ptus continu, en petites quantités) a un effet positif. En outre, les effets d'un fertilisant
donné sur une espèce donnée varient seton [e type de milieu concerné : Geissen et aI. (1997)
conctuent que [e nombre d'espèces de Cottembotes est inchangé après fertilisation sous 277
hêtraie ators qu'i[ augmente sous pessière. Les résultats d'Haddad et al. (2000) semblent

démontrer qu'en praiie une baisse de [a richesse floristique, du fait d'un enrichissement en

azote, est corréLativement suivi d'une baisse de [a richesse entomologique.

4 Conclusion
Les pratiques de fertilisation et d'amendement en forêt ne sont pas comparables à celtes

qui sont menées en agriculture. Même en tigniculture, où les doses de fertilisants apportées
sont du même ordre de grandeur, [a fréquence d'apport est bien moindre. Dans les conditions
actuetles d'utilisation en forêt, les effets constatés à court et à long terme concernent
généralement [a composition des communautés, sans disparition notable d'espèces.

En ce qui concerne [a flore, les amendements et [a ferti[isation modjfient l'abondance
relative entre espèces et [a composition des communautês (eftets possibles de substitution
de flore) ; ptus rarement, on note des effets sur [a richesse spécifique totale, mais sans

disparition d'espèces. Souvent, i[ y a glissement du cortège floristique vers des espèces

nitrophites et hétiophiles.
Les modifications de compositions s'expliquent essentiellement par [e changement du

pouvoir concurrentiel entre espèces végétates, les changements de microclimat (diminution
de lumière entraînée par [a croissance des arbres) et de [a nature de ['humus. Dans certains
cas, ['amendement ou [a fertilisation augmentent [a richesse spécifique.
Fertilisation et amendement font généralement chuter l'abondance des mycorhizes (quoi-
que ces effets soient variabtes d'un genre à ['autre), tout en favorisant [a fructification de

certains genres.



0uelques exemples documentent les effets indirects de ces pratiques sur [a faune (par
substitution de f[ore), mais ce sont surtout les effets directs sur [a faune du sol qui sont
[e plus êtudiés. En gênêral, les effets de [a fertitisation ne nuisent pas à [a diversité des

microorganismes du so[ ; i[s portent surtout sur La composition des communautés. Quant
aux populations d'Invertébrés, Cest plutôt par [a répartition des abondances reLotives des

espèces qu'e[[es se trouvent modifiées.
Il. faut souligner que les effets dépendent des modatités pratiques de l'apport, de [a
nature des fertilisants, et, pour un fertilisant et une espèce donnés, du type de milieu
considéré. 0n manque encore de connaissances et d'études dans ce domaine, si bien que les
gênéralisations sont dé[icates.
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Tapis de Callune (Calluno vulgorisl apparaissant à la suite d'un traitement herbicide au glyphosate sur
Fougère aigle (fteridiun oqullinun) et lilolinie (llolinio caeruleol sur sol acide et hydromorphe en forêt

d'Orléans (Photogrophie Y, Dumos Cemogref).

Frcxr 7 - ImpAcr DEs TRATTEMENTs HERBTcTDES suR LA

BIODIVERSNÉ EI FORÊT

En forêt, les traitements herbicides visent à réduire [a concurrence exercée par [a végétation
d'accompagnement sur les espèces cultivées, concernant ['eau, [a [umière et les éléments
minéraux. La surface traitée annuettement en France est de 46000 hectares environ
(Ministère de l,Agricu[ture et de [a Pêche, 2000).
Its influencent [a biodiversité par leurs effets sur les adventices visées, sur les espèces

végétates non-cibles ainsi que sur les autres organismes vivants. Le devenir des produits
et de leurs dérivés peut aussi avoir un impact sur fenvironnement. Le traitement herbicide
en forêt est souvent sujet à potémique. llimpact sur [a biodiversité est intuitivement
considéré comme étant très négatif. Mais qu'en est-iI vraiment lorsque [e sujet est analysé

scientifiquement et objectivement ?

Bien que peu d'études abordent l'effet sur la biodiversité en tant que tetle, nombreuses

sont celtes qui anatysent [impact (positif ou négatif) sur différents éléments biotiques de

fécosystème : impact direct, [ié aux effets du produit sur les espèces végétales (cibles ou

non-cibles) et animales, et impact indirect lié au changement consécutif de fhabitat par

substitution de flores, qui peut être favorable ou défavorabte à certaines espèces animales
et végétates. Par conséquent, nous proposons une synthèse des connaissances. Ce travail
permet d'avoir les idées ptus ctaires sur un sujet aussi sensibte et de faire tomber une idée

toute faite selon laquette un traitement herbicide est forcément une mauvaise chose pour

[a biodiversité.
Toutefois, de nombreuses questions n'ont pas de réponses à ce jour. Cet article tente donc

d'apporter quelques règtes de base, permettant à un éventuel utitisateur de préserver au

mieux [a biodiversité.
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Ce chapitre n'aborde que l'impact des traitements phytocides réalisés dans les règtes de

[art avec des motécutes homologuées à ce jour, en France, pour un usage forestier. Nous

n'évoquerons, donc, ni [e cas de traitements herbicides non homologués en France ni

l'effet de traitements réalisés hors forêt. En revanche, nous intégrerons [effet de potlution
potentiette par transfert de [herbicide en dehors de [a forêt. Le comportement des produits
dans te sol ne sera pas d'avantage abordé dans cette fiche.

I Effet direct de I'herbicide sur la biodiversité
Uensembte de ce paragraphe repose sur [a notion d'écotoxicité. Tous les intrants chimiques
peuvent avoir un impact toxicologique sur les organismes vivants. Lors de l'homotogation,
cet effet est anatysé1 sur un échantitton représentatif des organismes susceptibles d'être

en contact avec [e produit dans l'environnement (Invertébrés, Poissons, Mammifères...).
Les essais sont réatisés avec [e produit commerciatisé et avec [a matière active seule ; des

différences considérables peuvent exister entre les deux. Sur les Daphnies par exempte,

Choquette (1987) annonce une toxicité 260 fois supérieure pour [e produit commercial
ROUNDUP@ par rapport à [a matière active glyphosate (C150 = 3 mg/l contre 780 mg/t).
À l'inverse, Le produit commercial VELPAR L@ est 5 fois moins toxique que (hexazinone

(matière active) sur [a faune terrestre (Legris et o1.,7995). Comme [a ptupart des essais sont
réatisés en laboratoire, i[s sont très fiabtes mais une phase d'interprétation est nécessaire

pour pouvoir estimer [impact du produit en mitieu naturel. Pour ceta, nous reprenons les

chiffres bruts de [a littérature pour les comparer (après transformation en pg de matière
active/g de sol) à des doses homotoguées en France. Pour réatiser ces comparaisons, nous

estimons que [e produit est concentré dans [e premier centimètre d'épaisseur du sol d'une
284 densité de 2,7. Pour les catcuts en mitieu aquatique, nous estimons que [e produit est

concentré dans [es 10 cm de [a surface de [eau.

Homologation
Les résultats de laboratoire concernent [a toxicité d'un produit sur tetle ou tetle
espèce. [herbicide est commerciatisé, si dans [e cadre d'une utitisation normale, l'effet
écotoxicotogique peut être considêré comme minimez. Les conditions d'utitisation
homo[oguées sont annoncées sur ['embattage. Si des études réatisées u[térieurement
s'avèrent inquiétantes, une révision peut conduire à une modification du ctassement, voire
au retrait du oroduit.

7.7 Effet toxique sur les plantes non-cibles

1.7.1 Flore terrestre
Parmi les paramètres qui, par interaction, rendent [e traitement plus ou moins nuisib[e vis-
à-vis de [a diversité ftoristique, certains sont maîtrisabtes par ['utilisateur (choix du produit,
mode de pénétration dans [a ptante, mode et période d'apptication), d'autres ne [e sont pas

(stade phénotogique et variabitité génétique des ptantes non-cibles, type de sot, ctimat).

Nature du produit" : ptus [e produit a un large spectre d'efficacité, ptus i[ est
potentietlement capabte de réduire [a diversité ftoristique. I[ importe de se référer aux

indications fournies avec [e produit pour faire [e choix [e ptus judicieux par rapport aux

espèces visées. Par exemple, un graminicide est efficace sur un grand nombre de Graminées
lCet effet est anatysé en Laboratoire pour se soustraire à feffet des perturbations externes qui pourraient nuire à [a clarté
des résuttats. De cette façon iL est possibte de mettre en évidence des effets à des doses très faibles.

'? 0n estime que [effet écotoxicologique est minime lorsque, dans [e milieu naturet, Les concentrations de produit sont
faibles et oue [imoact sur [a flore et [a fzune est non siqnificatif.



et sélectif vis-à-vis des autres espèces. A [inverse, Le triclopyr est efficace sur un grand

nombre d'espèces ligneuses mais sélectif d'un grand nombre de Graminées. Le glyphosate

comme (hexazinone ont de larges spectres d'efficacité. Un produit rêputê spécifique des

Fougères, l'asulome, peut nuire à bon nombre d'espèces pour peu qu'ettes soient touchées
par une quantité suffisante de produit. Mais dans [a pratique, i[ n'est pas simple d'étabtir
une liste d'espèces sensibles sans un lourd travail de tests. Cette connaissance progresse

avec [utilisation du produit.

Mode de pénétration du produit dans [a planteo : un produit à pénétration foliaire ne nuit
pas forcément à lensembte des espèces sensibtes, d'une part parce qu'i[ est inactivê lorsqu'il
atteint [e so[, d'autre part à cause des effets d'abri. En effet, seuts les végétaux touchés
par une quantité suffisante de produit lors du traitement dépérissent. Les végétaux situés

dans une strate inférieure n'en reçoivent pas assez pour dépérir (c'est souvent le cas lorsque

le forestier traite une strate herbacée dense et dominante), à tel point que des traitements
réputês nuisibles à certaines espèces non-cibLes peuvent s'avérer bênéfiques pour peu que

celles-ci soient positionnées dans une strate << abritée > lors du traitement. Cest [e cas lors

d'un traitement de |.a Fougère aigle au gLyphosate ou de [a Molinie auquizalofop: [a richesse

floristique se maintient, voire augmente, après traitement. Le traitement n'engendre pas de

disparition d'espèces peu fréquentes par rapporl aux placettes non-traitêes. Un traitement
au glyphosate entraîne un effet négatifsur [a richesse spécifique et [a diversité des arbustes

alors que globalement |'a richesse est conservée pour les herbacées qui semblent protégées

lors du traitement. Mais dans certains cas, [e recouvrement de [a strate dominante n'est pas

suffisant pour protêger les espèces qui se trouvent sur les strates inférieures et l'effet du

produit s'avère néfaste vis-à-vis de certaines espèces. Newmaster et ol. (1999) montrent
ainsi un effet négatif des traitemen ïs ticlopyr et glyphosate sur [a richesse spêcifique des 285

Bryophytes. Enfin, les espèces, au stade << graines > lors du traitement, peuvent aussi être

êpargnées et les espèces colonisatrices de mitieux ouverts sont plus rêsistantes que les

espèces pLus typiquement forestières. À l'inverse, un produit à pénétration racinaire peut
nuire à lensemble des espèces sensibles car une fois parvenu au so[, i[ peut avoir un effet
sur fensemble des systèmes racinaires présents dans [a couche où l.e produit se positionne.

Ce processus peut exptiquer queIhexozinone entraîne une baisse de [a richesse floristique
[a première année après traitement.

Le mode d'application (dans [e cas de traitements à pénétration foliaire)s : un traitement
réalisé par humectation (dispositiftrès peu utilisê en forêt) est particutièrement sétectif car

seule [a strate dominante reçoit du produit. Un traitement dirigé sur des rejets, des souches

(Dumas, 1998) ou certains végêtaux indésirables est évidemment très sélectif puisqu'iI n'est

appl.iqué que sur quelques individus. Dans [e même ordre d'idées un traitement dirigé sur une

ligne de plants ne porte pas atteinte à [a flore se trouvant entre les lignes. Un trajtement
ctassique réalisé partracteur équipé d'un pulvérisateur à rampe ne permet pas à [a boui[ie3
de pénétrer très en profondeur dans [a végétation : les strates de végétation abritée sont
en partie épargnées. Dans [e cas d'une application par pulvérisateur pneumatique (canon)

monté sur tracteur ou par putvérisation à bas volume avec un hélicoptèrea, les turbulences
et [e brouillard formés permettent, probablement, à [a bouiltie de pénétrer bien ptus en

profondeur dans [a vêgétation. Toutefois, certains traitements réalisês dans ces conditions
sont jugés suffisamment sélectifs vis-à-vis de la régênêration natureil.e (10 à 15 % de

dommages) pour être prêconisês en forêt.
3 La bouiltie désigne [e produit commercial dilué dans ['eau.
o À [a différence des tnitements au sol (tncteurs), les taitements aêriens obligent â emporter peu d'eau. La sotution consiste à

concentrer le produit et à [e puMriser en gouttetettes très fines : Cest [a pulvérisation à bas votume. Dans ce cat [es embruns

risouent d'être déviés taténtement au-delà de ta surfrce cibte : Cest [e risque de dérive.



Stade phénologique des ptantes non-cibtes : des plantes en théorie sensibles au
traitement peuvent être épargnées s'i[ existe un décatage de teur stade vêgêtatif par rapport
à celui de l'espèce visée. Itlustration : lAgrostide vulgaire (Agrostis capillais L.) et la Petite
oseille (Rumex acetoselLa L.) sont respectivement réputées sensibles au glyphosate et à
(osulame. Mais, si e[[es sont dans un état non réceptif [ors du traitement (par exemple
à t'êtat desséchê, lors d'un traitement en juil.l.et), ettes peuvent fort bien survivre au
traitement. De même, les plantes sous forme de graines, rhizomes ou bulbes sont épargnées
par les traitements avec des produits à pênétration foliaire.

Variabilité génétique des plantes non-cibles" : certaines populations d'espèces rêputées
sensibtes à un produit s'avèrent rêsistantes. Mettre en évidence des résistances et en

déterminer [a cause (moindre pénétration du produit, plus grande faculté de détoxication5...
nécessite des études spêcifiques et lourdes. Cette facutté peut être une chance pour [a
préservation d'une espèce non-cible, mais elte est très aléatoire et non maîtrisabte par [e
gestionnaire.

Sol: [a nature du sol (teneur en matière organique, texture ...) influence l'efficacitê
d'un produit à mode d'action racinaire : selon Le type de so[, un même traitement agira
favorablement ou défavorablement sur [a diversité. Ainsi, WiLkjns et ol. (1993) dêmontrent
qu'une augmentation de [a dose d'hexazinone réduit [a diversité des herbacées sur plateau
xérique, n'a pas d'effet en conditions mésiques et permet à [a diversité de s'accroître en
condjtions hydriques.
Les sols forestiers présentent la particularité d'être très riches en matière organique. Cette
caractêristique est intéressante : e[[e donne un formidable << pouvoir tampon > et réduit les286 risques de percolation de molécules introduites vers [a nappe phréatique; en contrepartie,
l'efficacité des produits persistants se trouve notablement réduite.

Climat : l'efficacité d'un traitement étant fonction des conditions climatiques (volume et
rêpartition des précipitations essentietlement), i[ est probabte que [impact du traitement
sur [a diversité soit variable seton ['année.

1.7.2 Flore aquatiqueo
Dans [e cas de traitement de zones humides (marécage par exemple) [a concentration de
glyphosate dans [eau peut engendrer un léger effet négatif sur les plantes aquatiques.
Pour (hexazinone, les rêsultats divergent selon les auteurs. Certains ont mentionné une
réduction temporaire de l'activité photosynthétique du phytoplancton, avec retour à un
niveau normal trois heures après traitement. La biomasse du phytoplancton n'est pas

rêduite matgré des doses testées de 2700 pg/L (doses maximates pouvant survenir après
traitement en forêt). Garric (1997) note que [e produit s'avère temporairement toxique
sur le phytoplancton dont iL réduit l'activitê photosynthétique de 80 % après application
à des concentrations de 145 à a32 pg/|. D'autres observent pour plusieurs espèces une
réduction de [a biomasse (avec 100 pg/t) ou des sensibitités très différentes en fonction
des organismes. Ainsi, [a croissance des atgues vertes est inhibée dès 10 pg/[, cell.e des

Diatomées à 50 pg/|,, celte des lentilles d'eau à 70 pg/|, alors que cell.e des Cyanobactêries,
qui possèdent des propriétês neurotoxiques ou hépatotoxiques à l'égard d'autres animaux,
ne fest qu'à 600 pg/t. Un traitement à[hexazinone pourrait donc entraîner un dêséquilibre
parmi les communautés d'organismes aquatiques, avec des rêpercussions sur [a santé de
certains animaux.

5 Facutté d'étiminer ou de neutratiser tes substances toxiques



1.2 Effets toxiques sur les animaux
0n distingue deux formes de toxicité : [a toxicité aiguë, occasionnêe par [a présence de

produit en concentration non négl.igeable dans lenvironnement immédiat des animaux
([es végétaux ou débris vêgétaux consommés, feau dans laquelle vivent les organismes

aquatiques), et [a toxjcitê chronique, engendrée par [e maintien d'une dose faible sur de

longues périodes (bioaccumulation ou produit à longue durée de vie).

Parmi les facteurs déterminants, l'utilisateur peut jouer sur [e choix du produit et [a

technique d'utilisation.
Choisir [e produit qui a [a plus faibte toxicité s'avère difficile car [a toxicité est fonction
du stade de développement de ['animat, de fespèce, voire du sexe pour une même espèce.

Plutôt que de calculer une moyenne qui n'estjamais pertinente, j[ est préférable de prendre

des précautions pour les groupes taxinomiques particulièrement sensibtes. Par exemple,

un traitement en bordure de cours d'eau ne doit jamais être rêalisé avec [e trictopyr sous

sa forme ester. Ce produit est annoncé comme toxique vis-à-vis de [a faune aquatique
par [e fabricant (DowEtanco, 1995). La toxicité n'est pas [e seul critère de sélection : il
faut considérer l'efficience (rapport entre efficacitê et quantitê de produit) . Au sulfamate
d'ammonium par exemple, peu toxique mais peu efficient, on préfère le triclopyr, qui est
plus toxique mais dont l'efficience est 20 à 60 fois supêrieure (Dumas, 1.998), ce qui permet

de ['utiliser en quantités d'autant plus faibles. I[ est bon de privilégier les produits à faibLe

risque d'entraînement (sotubitité faible, pouvoir adsorbant é[evé) pour éviter toute pollution
en aval du trajtement. Enfin, on choisira, dans [a mesure du possible, un produit rapidement

dégradab[e pour que les concentrations atteintes au niveau du soI ne dépassent pas les seuils

toxiques enregistrés en laboratoire sur [a faune du so[. [utilisateur ne doit pas réaliser de 287

mélanges improvisés de matières actives dans [a mesure où [écotoxicité du mêlange n'a pas

été testée (on ne peut pas, dans ces conditions, exclure d'éventuels effets synergiques)'r.
De tels métanges ne sont d'ail[eurs pas utilisables réglementairement ; l'utitisateur sortirait
des conditions préconisées pour l'usage qui fait fobjet de ['homotogation.

Le risque êcotoxicologique dépend aussi de la technique d'apptication. Pour les traitements
de souches, par exemple, on privilégie les applications avec un pulvêrisateur (dans lequeL

le produit est enfermê) plutôt qu'avec un seau, qui risque d'être renversé accidenteltement
et produire locatement une concentration de produit supérieure aux concentrations létales

dêterminées en laboratoire sur [a faune du sol ou de milieu aquatique". Le long des cours

d'eau, on laisse une zone tampon (non traitêe) dont [a largeur est fonction de [a technique
d'application, de [a dérive (c/. note de bas de page n'4) qu'etLe estsusceptible de provoquer

(hauteur de fappareil, débit...)6, de [a pente éventuette et de [a sol.ubil,itê du produit
uti[isé.

1.2.1 Effet toxique sur [a faune terrestre
Les animaux peuvent s'intoxiquer en consommant des végétaux ayant accumulé des

herbicides. Cependant, [a teneur en herbicides décroît rapidement après traitementT, et
les herbicides ne sont pas appliquês à plusieurs reprises dans l'année (contrairement à ce

qui est réalisé dans certaines cultures). Les seuils prévus dans [e cadre de la législation

6 Ainsi en traitement au so[, Marrs et Frost (1997) estiment que 8 m sont suffisants alors que dans [e cas d'un traitement
aérien, Payne et al. (7987) prêconisent 25 à 30 m de zone tampon. Mais au Nouveau Brunswick pour un traitement à bas

volume Riley et ol, (1997) annoncent [a distance de 65 m pour limiter les embruns à environ 5 o/o de [a dose apptiquée
sur [a surface cible.
7 Par exempte, Le glyphosate se dissipe assez rapidement dans les fruits. La DT 50 étant de 20 jours dans les myrtittes et

de 13 jours dans les framboises (Roy et aL., 1989).
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ne sont donc dépassés qu'accidentellement en forêt et on peut considérer que les risques

d'intoxication sont extrêmement faibles (Legris et Couture, 1991.a; Leveille et al., 1992) si

les bonnes pratiques sont respectées.

Cas du glyphosate: hydrosoluble, ce produit ne semble pas pouvoir s'accumuler dans les

tissus vivants après absorption : i[ est êl.iminé dans [urine et les fèces sans être fixé sur les
graisses. Lorsqu'on analyse |'a chair d'animaux prêlevês dans des parcettes traitêes, les taux
de gLyphosate relevês sont de fordre de 1 pg/g et ne peuvent donc pas causer d'intoxication
(Legris et Couture, 199lb").
Cas des autres herbicides'
Certaines études concluent à ['absence d'effet significatif. 0n ne trouve aucun impact négatif
sur [a survie et [e niveau de reproduction d'un Coléoptère (Galerucella calmaiensis L.) suite
à un traitement à forte dose de ticLopyramine. Les Carabidés sont tolérants au sulfamate
d'ammonium pour les doses susceptibles d'être rencontrées en forêt après traitement. Le

glyphosate et(hexazinone n'ont pas entraîné de mortalité chez une espèce d'escargot Helx
ospersa dans une expérience au cours de [aque[[e ils ont absorbé dans leur alimentation
5000 mg/kg de matière active durant 14 jours. Legris ef al. (1995) concluent à l'absence
de risque significatif de toxicité aiguê pour [a faune fréquentant les parcelles traitées avec

de L'hexazinone.

D'autres études mettent en êvidence des seuils de toxicité. Par exemple, on enregistre un

effetnégatif dusulfamated'ammonium utiLisêà 7,69/m2 età4à 8g/m, sur, respectivement,
[e taux de reproduction et [e taux de survie des Coltemboles. Nous rappelons que ce produit
peu efficient est utilisê à foûe dose et que nous lui préférons des produits plus toxiques
mais utitisês à des doses bien plus faibles. Une autre étude montre un effet dépressif de

la présence d'hexazinone dans [e sol sur le développement de vers de tene (Allolobophora

coliginosa) à [a concentration de 100 ttgu/g - dose très supérieure à cetle susceptible d'être
rencontrêe après un traitement forestier.
La bio-accumutation de ticlopyr dans les débris végétaux à la surface d'une nappe d'eau

traitée, pourrait être toxique vis-à-vis d'Insectes détritivores. Mais, malgré les concentrations
mesurées 20 fois plus é[evées que dans ['eau, la mortalité et [a consommation de ces

Insectes n'est pas affectées.

1.2.2 Effets toxiques sur [a faune aquatique
Cas du glyphosate et.dutriclopyr omîne
Des traitements réalisés en miheu humide avec du glyphosate et du ticLopyr omine ne se

sont pas avérés nuisibles aux Daphnies et aux Truites. I[ n'est pas mis en évidence de bio-
accumutation du glyphosate chez te Saumon (Coho salmon)ô.
Mais i[ n'existe pas de produit idéaL : un produit à base de glyphosate est plus toxique vis-à-
vis des Poissons qu'un produit à base de tidopyr amjne, mais les rêsultats sont inversés en

ce qui concerne l'Écrevisse. Une application de gtyphosate sur des poches d'eau faiblement
oxygénées et sous forte température peut devenir toxique, ce qui ne plaide pas en faveur de

traitements aériens lors desquels de tets micro-habitats sont traités sans distinctiono.

La plupart des auteurs considèrent que les concentrations lêtales estimêes ne devraient
pas pouvoir être atteintes en milieu naturel dans [e cadre de traitements réalisés aux doses

homotoguées en ce qui concerne Le glyphosate ou le ticlopyr 6.

Toutefois, une étude sur plusieurs générations d'escargots aquatiques (Pseudosuccineo

columella), met en évidence une influence négative (inhibition de lêctosion,...) du



glyphosate lorsque cetui-ci est présent dans [eau sur de longues périodes (une situation
potentiellement rencontrée dans un bassin versant en mitieu agricole)"'.
Cas de I'hqcazinone et du dîchlobênilo
Au Canada, on n'enregistre aucune toxicité de(hexazinone sur les embryons et les têtards de

trois espèces de Grenouilles testées même à 100 ppm. En revanche, les têtards nouveltement

êclos des trois espèces testées sont très sensibles au ticlopyr à partir de 2,4 ppm. Rana

pipiens est moins sensible que R. clamitans, e[[e-même moins sensibte que R. cotesbeiana.

Les macro-invertébrés ne sont pas sensibtes à un traitemenl hexazinone dans un bassin

versant. La richesse spêcifique et [a structure des populations demeurent êquivalentes

à ce[[e d'un bassin versant témoin. Le nombre de macro-invertébrés a progressê après

traitement au di ch lo b éni I.

1.3 Effet toxique sur l'édaphon

1.3.1 Les Champignons
De nombreuses études dêmontrent [e pouvoir potentiellement fongicide des herbicides.

Choquette (1987) considère dans son bi[an que le glyphosate engendre une inhibition à

partir de 50 pg/g et que 500 1tg/g engendrent [a disparition de Champignons. Mais ce

seuil correspond à un niveau 500 fois inférieur à celui d'un fongicide. En laboratoire, on

enregistre une baisse temporaire du nombre de propagules de populations fongiques, due au

fluazifop-butyl appliqué à [a concentration de 3 Vg/g de sot - dose potentiettement atteinte
en forêto. Dans [e cadre d'essais in vitro, Paillus invoLutus est très sensibte à Y oryfluorfène
dès [a dose de0,1.1tg/g alors que Hebelomo crustuliniforme ne réagit vraiment qu'à partir
de 1. pg/g - doses potentiellement atteintes en forêt. Les deux espèces sont anéanties par Zgg
des doses de 100 ltg/g - dose très supêrieure à la dose d'emploi en forêt qui est de l'ordre

de 0,3 trtg/g (N7al.a et oI., 1985).
Néanmoins, ces études réatisées en laboratoire ne permettent pas une interprétation directe
de résultats in situ et encore moins [a prévision d'un impact négatif en termes de diversité.
lJeffet toxique, s'i[ est atteint en conditions rêelles ne signifie pas obligatoirement une
perturbation des communautés. Ainsi, certains auteurs mettent en évidence l'effet fongicide
de traitements glyphosate et tricLopyr utitisés en préparation de parce[le forestière sur deux

espèces de Champignons (Mortierella vinacea et Paecilomyces cameus) mais [a diversitê,
les courbes rang-abondance ou [a richesse spécifique ne sont pas perturbées par les

traitementso.
L'hexazinone constitue un cas à part: sous forme de VELPAR L@, elle a un effet positif sur
certaines espèces à 1 ttg/gt. Dans une étude sur cinq autres espèces fongiques, elte est sans

effet à des doses de 10 pg/g - [a dose d'emploi en forêt peut être estimêe à 7 pg/9".
Généré et Amirault (1998)o consjdèrent qu'en conditions forestières ['utilisation de doses

homologuées ne devrait pas porter atteinte aux mycorhizes.

8 Ce qui rejoint [e fait que les champignons sont considêrés comme acteurs principaux de ta biodégradation de cette
motécute dans te sol (Chakravarlry et Sidhu. 1987)



Exemples concernant les Champignons mycorhiziensô

0n décèl.e en laboratoire un effet nêgatif du glyphosate, de (hexaànone et du ticlopyr sur La

croissance de Champignons mycorhiziens dans l'ordre de sensibilitê respectivement décroissant
SuiIIus tonentosus > Thelephora americana > Hebeloma crustuliniforme > Laccaia laccata >
T. teffestis pour une concentration dêpassant tes 10 pg/g. Le produit [e plus toxique est te
ticlopyr
0n enregistre aussi après application de 70 pg/g de glyphosate et d'oryfluorfène une réduction
respectivement de 48 olo et 44 % des mycorhizes chez YEucalyptus grandis. Sur une autre espèce
mycorhizienne cette réduction est de 50 o/o avec te glyphosote et les deux produits Limitent [a
sporulation. Si [e produit est introduit directement au substrat du so[, i|. semble plus toxique que

dans [e cas d'une apptication traditionnelte par pulvêrisation de surface. Un effet dépressif de
(hexazinone existe à partir de 7 pg/g sv Humenoscyphus eicae.

La croissance de Frankia et Partllus involutus est significativement réduite par Le glyphosate
introduit en milieu de cutture à raison de ptus de 50 pS/S - [a dose d'emploi en forêt est de

l'ordre de 8 pg/q (Chatarpaul. et a|.,1989). Les auteurs notent gue dans les ptacettes traitées au
glyphosate (en serre) [a croissance de l'Aulne gtutineux (Alnus glutinosa) est amétiorêe (feffet
nêgatif sur les mycorhizes est nêgligeable par rapport au bénéfice apporté par Ie glyphosate qui
diminue [a compêtition herbacée).

Le dolopon réduit [a formation des mycorhizes chez [e Pjn sytvestre élevé en pot à partir de

1 g/nz La dose d'emptoi étant de 0,8 g/n, et [e 2,4-D dès 0,1 pg/g.

1.3.2 Les Bactérieso
Comme pour les Champignons, ptusieurs êtudes dêmontrent un effet négatif des herbicides
sur les Bactéries. Ainsi, on enregistre un effet dépressif dufluazifop à concentration variant
de 50 à 250 ppm et, dans une moindre proportion, du glyphosate à des concentrations

290 variant de 100 â 500 ppm de Roundup. Choquette (1937) annonce que [a valeur de 50 pg/g
est inhibitrice chez les bactéries. Mais Là encore, ces résuttats sont obtenus en [aboratoire
ou avec des concentrations élevées et qui ne devraient pas être atteintes en forêt si les
bonnes pratiques sont respectées.

Ainsi, on ne dêcè[e pas de sensibilité des Bactêries du sol à (hexazinone pour des

concentrations (( normales > de 5 à 20 Vg/g. Le glyphosate ne doit pas avoir d'influence
nêgative sur [a biomasse et La respiration microbienne si fon respecte les doses homologuées.
0n rapporte un efiet posjtifsur [a biomasse microbienne de la [itière et aucun effet sur ce[[e
d'un sol argilo-limoneux. Le nombre de micro-organismes (Bactéries et autres) ne change
pas, comme [a respiration dans [a litière et [e so[, même à des doses très élevées (100 fois
[a dose homologuêe).

Pour conclure sur les impods direds de traitements herbicides sur les orgonismes vivants, on
peut ovoncer deux points généraux :

. s'il y o impad négatif lors d'utilisations dans les conditions de L'homologation, c'est en
termes de diminution d'obondance, mois pas de dispaition d'espèces ;

. Les impacts sont rarement permanents dons le temps, ils sont fonction de Ia durée de vie

du produit qui est généraLement de hrdre de quelques mois.

2 Effets indirects du traitement herbicide sur [a
biodiversité

Par souci de simplicité, nous ne présentons pas des interactions avec les étéments
abiotiques (microclimat, sot, teneurde ce dernjeren matière organique...) bien qu'ils soient



en relation étrojte avec fétat de la biodiversité. Ce sujet de [a persistance de l'herbicide
dans [e sol ou de [a pollution de [eau qu'i[ est susceptible d'entraîner représente ['une des

principales craintes pour les défenseurs de [a nature. Nous nous contentons de signaler
que de nombreuses êtudes sont réaHsées sur [e sujet. E[[es permettent de mieux connaître
[e comportement du produit ou de ses produits de décomposition dans lenvironnement
nature[.
Ce chapitre traite des effets du traitement en tant que perturbateur de lambiance forestière
(changement des conditions de milieu) et non plus en tant qu'intrant toxique.

2.1 Effet indirect sur la ftore par modification du tapis
végétat

Un traitement herbicide en forêt est généralement réalisé suite à une coupe à blanc ou

une coupe d'ensemencement, sur une végétation pionnière bien développêe, constituée
d'espèces compétitrices de pleine lumière ayant tendance à btoquer [a succession vers [e

stade forestier. En plus de [a compétition pour [eau, les éléments nutritifs et [a lumière, ces

espècese ont des systèmes de défense vis-à-vis des autres espèces végéta[es (al.l.éLopathie)

et des herbivores (faible appétence, toxicité). Leur large amplitude écologique leur permet

de dominer sur de vastes territoires. Dans ces conditions, el,les peuvent avoir une influence
négative sur [a diversité floristique et un traitement herbicide peut favoriser [a diversité
en donnant une chance de développement à des espèces ne possédant pas un pouvoir
concurrentiel aussi important.
leffet négatif de la Molinie sur [a richesse spêcifique est vérifiéo. Par exemple, [e nombre
moyen d'espèces sur 4 m2 peut être de 14 pour un recouvrement en Motinie de 10 % et
de seutement 8 pour un recouvrement de 90 o/o (Gama et Dumas, 1999b). De tets résuttats 297
ont aussi été observés avec [e Brachypode penné (Vanpeene-Bruhier et a|.,1998). D'autres

études ont mis en évidence l'effet favorable du traitement du Calamagrostis épigeios par

du gLyphosate dans fapparition d'espèces peu fréquentes ou absentess. Le contrôle de [a

Ronce à faide d'herbicides s'est avéré être un moyen de conservation pour les espèces moins
compétitricess. D'autres exemptes d'effet positif des traitements herbicides sur [a diversitê
floristique sont fournis aux États-Unis, au Canada ou en Norvègeo.

Toutefois, [e contrô[e d'une adventice peut être suivi d'une colonisation par une espèce

encore ptus gênante vis-à-vis de l'essence cultivée et de [a biodiversjté. I[ convient donc de

connaître les mêcanismes de substitution de flores en fonction des traitements herbicides
et des stations forestières pour que les traitements ne produisent pas d'effet nêgatif
indirect. Trois facteurs orientent l'a substitution de flore :

1 - Le stock de graines ou [a présence d'une espèce co-dominante avanttraitementô.
Les débris fournis par La destruction de l'espèce dominante peuvent limiter [a colonisation
par des semis en constituant un paillage naturel et ainsi laisser [a voie libre aux espèces

vivaces épargnées par [e traitement.
2 - Les conditions stationnelles (WiLkins et o1.,1.993) :

À titre d'exemple, en forêt d'Orléans, [e contrôle de [a Fougère aigle aboutit à une

colonisation par [a Molinie ou [a Callune sur sol acide et hydromorphe alors que [e Genêt à

balai et [a Houlque mo[[e dominent sur stations bien drainées.
3 - Le choix du produit (spectre d'efficacité, mode d'action) et [a réussite du traitement
orientent aussi [a trajectoire de [a ftore (CTGREF., 1977 ; Frochot et al., 1979 ; Dreyfus,

1984; Gama et Dumas, 1999ao).
e Les espèces visêes sont génêratement des Poacées teltes que [a Motinie, [a Canche cespiteuse ou te Brachypode penné,

des Cypéracées tetles que [e crin végétat. ou encore [a Fougère aigle, [a Ronce ou [e Genêt.



Certains auteurs ne décèlent pas d'effet négatif sur [a diversitê floristique. Ainsi, en Georgie
(États-Unis) les traitements hexazinone et glyphosote utitisés en dégagement n'entraînent
pas de baisse de [a diversitê floristique 7 ans après. Mitter et al. (7999) testent [eftet de
(haozinone, du glyphosate etduticlopyr utilisés en préparation de parcelles et aboutissent
à [a même conclusion 11 ans après traitement. D'autres expérimentationso démontrent que

feffet de Yhexazinone sur [a composition floristique n'est plus détectable et que les espèces
présentes avant traitement [e sont encore 9 ans après."
Dans certains cas, les herbicides sont utilisês pour contrôler une espèce envahissantelo
qu'elle soit exogène, naturalisêe ou autochtoneo. Ils permettent [e maintien d'espèces à

forte valeur patrimoniale ou une augmentation de [a diversitéc.

Si [e traitement herbicide portait sur [a végétation de sous-bois en équilibre avec [e
peuplement forestier, en l'absence d'une espèce dominante, i|. est bien évident que l'impact
sur [a diversité floristique serajt très défavorable. De même, si les traitements ctassiquement
utilisés une fois dans [a vie du peuplement êtaient répétés de nombreuses fois pour obtenir
un sol parfaitement propre, l'impact serait très négatif. Neary ef al. (7990) ont ainsi mis en

êvidence, au nord de [a Floride, lInfluence négative sur [a richesse floristique de traitements
répêtês annuellement avec les herbicides glyphosate ettriclopyr.
Enfin, si une espèce à vateur patrimoniale est repérée dans une parcelle en cours de

rêgénération, iI est bien évident que [e choix du produit et/ou de [a technique d'apptication
seront étudiés en détail de façon à préserver cette espèceo. Tout traitement présentant un
risque sera abandonnê dans [a zone où cette espèce est présente.

Sétection de plantes résistantes
292 En agriculture, de nombreux traitements herbicides successifs sur une même parcelle

aboutissent quelquefois à [a sélection d'une population résistante (DiLl. et a1., 2000).
Étant donné |.a fréquence des traitements en forêt (pLusieurs décennies) et te taux de
renouvellement des matières actives à cette échetle de temps, i[ semble peu probable

d'aboutir à ce genre de probtème. Une sélection sur [a morphotogie (forme rampante) ou

sur [a phénologie a davantage de chance d'apparaître avec des moyens mécaniques utilisés
plus frêquemment.

2.2 Effets indirects sur la faune par modification du tapis
végétal

2.2.1 Effet indirect sur les Vertébrés
La modification du tapis végétaL après traitement herbicide a des conséquences sur |'a

disponibilité atimentaire pour les herbivores. Plusieurs auteurs notent un effet négatif à

court terme du glyphosate sur [a capacité atimentaire pour les Cervidéso : pour [e Cerf
mulet de Colombie britannique (0docoileus hemionus columbionus) on dênote une moindre
appétence, pour [e Chevreuil (Capreolus capreolus) (Lakière, 1998) et pour l'Orignal, (Alces

o/ces) de nombreux auteurs observent une baisse de [a biomasse consommableo. Ces

exemples portent gênêralement sur des traitements de préparation avant plantation ou sur
des dêgagements de plantations résineuses sur d'immenses surhces en Amêrique du Nord
et ont pour conséquence de rédujre [a biomasse ligneuse basse, une vêgêtation dont se

nourrissent les CeMdés. Dans certains cas, ['effet dépressif sur [a capacitê alimentaire et [a

fréquentation par des Cervidês est temporaire (deux ans) et devient positif sept ans après

traitemento. Le traitement herbicide peut aussi influencer diffêremment [a rêpartition des

femelles et des mâteso.
10 Une étude aux Etats-Unis mentionne que 60 0/o des espaces naturels sont concernês par ce problème qui est même [e
principat dans 120/o des cas (Randalt, 1996).



Le traitement herbicide peut à lInverse accroître [a disponibilité atimentaire lorsqu'il
vise une végétation concurrente de [a végétation consommêeo. Ainsi, un traitement
graminicide ou anti-fougères devrait favoriser les ligneux et être bênêfique aux CeMdés.
Des expérimentations 0NF/Cemagref(Morel, P.J.;Normant, P. comm. pers.)ont rêvété que la
disponibitité alimentaire pour les Cervidês (Cerf étaphe et Chevreuil) et [a consommation
par ces animaux augmententll dès [a première année et trois saisons de végétation après

trajtement graminicide (dalapon). La valeur alimentaire d'une végétation traitée avec du

tidopyr ou du 2,4-D demeure élevée et les Cerfs de Virginie ()docoileus virginianus) sont
plus prêsents après traitemento.
Un exemple démontre bien la relation entre le régime alimentajre et l'effetindirect du traitement.
feffectif de petits Mammifères insectivores a baissé dans des placettes tnitées un à trois ans

plus tôt avec du glyphosote alors que celui des espèces omnivores n'a pas été atteinto.
La modification du tapis végétal peut aussi s'exprimer en termes d'abris. Par exemple, un

traitement ticlopyr modifie l'e couvert du sous-étage qui joue l.e rôle d'abris pour [e Cerf de

Virginie".

fjutilisation du gLyphosate, pour dégager une ptantation de rêsineux en contrôtant les

feuillus, s'est traduite dans une étude par une réduction de la fréquentation du Tétras lyre
pendant deux anso. Ensuite, [a situation est redevenue favorable pour les femeltes de cette
espèce alors que pour les mâ[es l'impact négatif a persisté au moins six ans. Dans [e Maine,

aux Etats-Unis, [a création d'ouvertures dans [a végétation par un traitement gLyphosate

provoque une baisse dans [a population d'au moins ['une des espèces de petits Mammifères
présents '''.
Dans d'autres exemples Nord américains, un impact négatif est détectê sur favifaune deux

ans après traitement. [abondance d'Oiseaux est conélée à la complexité de [a structure de [a 293

végétation;or un traitementau gLyphosate simplifie cette structure. Ainsi, i[ est prêconisé

de réduire les surfaces traitées, parfois très importantes et d'un seul tenant dans ces régions
et d'échelonner les traitements dans [e tempso.
Toujours en Amérique du Nord, [e dégagement de résineux avec du gLyphosate occasionne
une réduction du recouvrement en espèces feuittues alors qu'un dêgagement manuel est
rapidement suivi d'une recrudescence des feuillus (Easton et Martin, 1998). Les ptacettes

traitées au glyphosate subjssent une baisse de [a richesse spécifique de [avifaune et une

domination des espèces banates alors que [a population totale augmente. La rêpercussion
du traitement glyphosate porte particulièrement atteinte à une espèce inféodêe aux feuillus
(Vireo gilvus) et rêduit significativement [e taux de réussite de nidification de certaines
espèces. Dans les placettes traitées manuellement, [a richesse spécifique et [a population
totale augmentent. Les espèces résidentes ou migrantes sur de courtes distances, mais

aussi celles qui se nourrissent au sol ou les espèces nicheuses dans des conifères voient
leur population augmenter après traitement au glyphosate. À l'inverse, [a population des

espèces se nourrissant ou nichant dans Le houppier des feuillus augmente légèrement, mais

non -si g nifi cativement, dans les placettes traitées man uetlement.
Un traitement d'une lande à Callune avec du glyphosate permet une plus grande fréquentation
par [e Tétras Lyre (Tetrao tetrix). Le traitement n'accroît pas |.a disponibitité alimentaire pour

cette espèce, mais facilite l'accès en augmentant [a proportion de sol nu et peut-être aussi

en améliorant la qualité de [a fructification consommée'].
Comme pour d'autres espèces de Lapins, une espèce Nord américaine (Sylvilagus floidanus)
a une préférence pour les milieux ouverts, ce qui explique l'effet favorable d'un traitement
tricLopyr (anti-ligneux) sur sa fréquenceo.

" L.r *t.*r.tti,""r,t à 1000 kg/ha [e gain en matière sèche consommable.
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Certaines espèces de petits Mammifères ont une prêférence pour des zones traitées avec un
produit en particulier, sans doute tiée à [a nature de [a végétation après traitements.
En milieux marécageux, l,a création d'espaces ouverts par des traitements glyphosate dans
une végétation homogène est favorable à [a diversité fauniqueo.
futilisation du triclopyr pour réduire [e recouvrement de l'étage dominant de chênes en

Ok[ahoma provoque faugmentation de [a richesse spécifique en Oiseauxo.
Enfin, notons que les modifications de [a composition faunique et en particulier de l'avifaune
dues à fêvotution naturelle du peuplement forestier peuvent être plus importantes que les
perturbations provoquées par un traitement herbicideo.
Dans certains cas, l'expérimentateur ne perçoit aucun impact du traitement sur [a population
animale étudiée. Aux États-Unis, en 0regon, un traitement gLyphosate n'a pas jnfluencé [e
nombre de captures dAmphibiens ou de petits Mammifères'}. Au Canada, [a diversité de
populations de petits Mammifères dans des parcelles traitées au glyphosate une dizaine
d'années ptus tôt n'a pas été attérêe6'. 0n n'a pas observé d'effet de traitements glyphosate
sur tes populations de Lièvre (Lepus numeicanus Erxleben)ê.

2.2.2 Effet indirect sur les Invertébrés
Chez les Invertêbrês aussi et peut-être plus encore, [e traitement peut avoir une influence
indirecte en modifiant l'habitat et [a ressource alimentaireo. Dans [e cas de parcelles traitées
en dégagement avec ticLopyç glyphosate ou mécaniquement, i[ n'a pas été déceLê de
préférence chez un tiers des espèces de Carabidés présents. [abondance des autres espèces
et [e nombre total de captures ne sont pas affectês par les traitements. La richesse spécifique
et [a diversité s'accroissent dans les parcelles traitêes. Dans une autre expérimentation'!, [a

densitê de population de Gastêropodes augmente pour quatre espèces et diminue pour trois
autres espèces après traitement glyphosate ou ticlopyr alors que [a densitê de population
de cinq espèces est réduite par ['emp[oi d'une technique manuelle ou mécanique. 0n a aussi
enregistrê une augmentation significative des populations d'Invertébrés aquatiques suite à

un traitement glyphosate en milieu marécageux+.
Le nombre dAraignées tisseuses de toites est affecté après traitement au glyphosate à 360
g/[ (simutant des embruns en lisière de traitement) ators que cetui des Araignées errantes
reste invariant. Les auteurs de cette publicationo expliquent ce résultat par [a modification
de [a structure de [a végétation et du microclimat. Kreutzweiser et al. (1995) enregistrent une
modification de [a structure de [a communauté des Invertêbrés aquatiques suite à ce type
de traitement qui se traduit par une augmentation des populations. Garric (1997) considère
que [a réduction de ['activitê du phytoptancton suite à un traitement avec de (hexazinone

peut avoir une incidence indirecte sur [a faune en réduisant la libération d'oxygène dans
['eau.

3 Conclusion
Les herbicides sont mis sur [e marchê pour avoir une action sur des végétaux, pas sur
des animaux; i[ est logique que leur impact direct sur [es animaux soit faible, voire
indécelable, dans l'environnement forestier. Au regard des concentrations pour lesquetles
[a toxicité apparaît, [a quantité de produit disponibte dans [e milieu naturel ne peut
qu'exceptionnetlement et très localement atteindre ces seuils de toxicité. Une grande
partie des molécutes introduites est fixée par [a matière organique du sot, ce qui rêduit les
risques de transfert. Les phênomènes d'accumutation rencontrés dans [e monde agricole
n'ont pas davantage de chance d'apparaître en forêt étant donnée La faib[e fréquence des



traitements.
En ce qui concerne [a faune, les effets nêgatifs l.iês à La toxicitê des produits sont faibles si

les préconisations d'emploi sont respectées. En revanche feffet indjrect Lié à La substitution
de flore qui se produit après un traitement herbicide constitue un risque plus important. Les

changements d'habjtat et de capacité a[mentaire qu'iI occasionne peuvent être à forigine
d'une réduction de [a diversité animale mais aussi végétale.
Vis-à-vis de [a flore, [e risque de voir disparaître une espèce est bien plus important puisque

le produit herbicide est par nature (pour un spectre d'efficacité donné) potentiellement
toxique. Toutefois, des règles de bon sens peuvent réduire ces risques. À t'échel.Le de l.a

parcelle, i[ serait intéressant de connaître [a flore avant traitement de façon à repérer
les espèces que fon souhaite préserver. I[ est prêférable de choisir un produit ou une

association de molêcules à spectre êtroit et d'utiliser la méthode d'application [a plus

sélective. À féchelle du massif, i[ serait prêférabl.e d'utiliser alternativement différents
produits pour un même usage car on ne peut pas exclure ['impact négatif d'un traitement sur
une espèce en particulier, même si globalement [a richesse spécifique est conservée. Pour

ceta, i[ serait nécessajre de bénéficier d'une palette assez large de produits or [a tendance
est plutôt inverse...
Le traitement ne doit pas intervenir systématiquement mais après analyse du pouvoir
concurrentiel de [a flore. Le but recherché n'est effectivement pas un sol nu, mais

simptement un niveau de concurrence suffisamment contenu pour permettre [a réussite de [a

rêgênêration. Pour réduire les risques de pollution des eaux, une bande non traitée, jouant
un rôle << tampon >, doit être [aissée en bordure de cours d'eau. Sa largeur sera fonction du

mode d'application, de [a pente et du produit (notamment de sa solubilité). Il faut à tout
prix éviter d'obtenir un sol nu dans [e cas de fortes pentes, préférer [es traitements sur |"a Zg5
ligne de plants et si possible parallèles aux courbes de niveaux.
llemptoi d'herbicide est un moyen parmi d'autres pour contrôter la végétation
d'accompagnement avec des avantages et des inconvénients. I[ en est de même pour

les autres solutions. Les moyens mécaniques nécessitent des passages répétés, de fortes
dépenses d'énergie et entraînent probablement des substitutions de flores qui leur
sont propres (Graminées très concurrentietles). La lutte biotogique n'en est qu'au stade
expérimental et comporte des risques vis à vis de [a faune et de [a flore autochtone qu'il
conviendra de bien analyser avant toute homotogation.
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Cueiltette en forêt (Photo f. Gosselin)

Frcur 8 - ImpAcrs DEs AcrrvrrÉs DE cUETLLETTE suR LA zee

BIODIVERSITÉ

Cette Jiche reprend, sans mise à jour ultéieure, les résultats d'une revue bibliographique Jinoncée
par l'1NF et réalisée por le Cemagref en 1999 (Gosselin, 1999)

Les activités de cueillette sont sources de perturbations sur [e milieu, soit indirectement via
[e piétinement, soit directement via [e prélèvement des produits de cueiltette.

t Impacts indirects, liés au piétinement
1.1 Impacts sur le couvert végétal
Le taux de couvert végétaL est une des données de terrain les ptus simples à releverl :

c'est sans doute une des raisons pour laquelte de nombreux travaux utilisent [e couvert
végétal comme objet d'étude. Uimpact [e ptus net du piétinement est [a détérioration,
voire [a destruction, de [a végétation au so[. Même si on connaît encore mal les aspects
physiologiques du phénomène, on sait que [e piétinement se traduit par une réduction
forte du taux de couvert herbacé (CoLe, 1987 ; Bhuju et Ohsawa, 1998 ; Olsauskas, 1996b ;
Kazanfarova, 1990). Dans une forêt lithuanienne du Pinetum myrtillosum, avec un suivi
pturiannuel (8 inventaires entre 1978 et 1994) sur 5 placettes permanentes, 0tsauskas

(1996b) note qu'au-delà de 11 à 15 visiteurs par hectare et par heure, certaines zones

deviennent totalement dénudées, et qu'au-delà de 21 visiteurs par hectare et par heure

[e couvert végétat tombe au dessous de 10 % (d'après Le résumé de I'étude). Ceta étant,
1 IL s'agit du pourcentage, en surface, de [a projection au soL du couvert végétaL par rapport à [a surface totate.



Adkison et Jackson (1996) montrent que ['hypothèse commune seton laquetle [e couvert
vêgétal. décroît au voisinage d'un sentier n'est pas vérifiée sur tous les types de milieux.

Encadré 1. Taux de couvert herbacé et niveau de fréquentation

Dans [a mesure où iI s'agit d'un paramètre simpte à mesurer et qui réagit rapidement à [a quantité
de fréquentation, [e taux de couvert herbacé est souvent uti[isé comme (mesure> (indicateur)
du niveau de fréquentation, en labsence de mesures issues de comptages directs (Tonnesen et
Ebersole, 1997 ; Cote, 1989). Mais attention ! Si [e taux de couvert vêgétaI diminue rapidement
avec [e piétinement, cette réponse est souvent une fonction curvi[inéaire, et non pas [inéaire,
du niveau de fréquentation. Par conséquent, [e taux de couvert herbacé n'est pas une bonne
mesure du niveau de fréquentation. I[ indique simptement que [e niveau est au-delà d'une

certaine vateur mais dans [a partie assymptotique de [a courbe, i[ n'y a pas de reLation fiabte entre

un chiffre de taux de couvert et un niveau de piétinement (cf. partie a).

1.2 Impacts sur la composition des communautés végétales
Effets sur [a richesse spécifique :

. dans un massif forestier de [0ntario, Taylor et 01. (7993) montrent que lorsque [a

pression de piétinement augmente, [a richesse spécifique est peu affectée O ;
. dans une étude en zone subatpine aux États-Unis (État de Washington), avec

une structure de [a végétation en mosaïque (bouquets de conifères atternant avec des

milieux ouverts), Gouvenain (1996) montre que [a diversité spécifique est ptus forte sur
[e site piétiné que sur [e site témoin. I[ semblerait dans cette étude que [e piétinement,
via les effets induits sur [e sot, inftuence à long-terme [a dynamique de succession des

communautés végétates ;

300 . dans [a Réserve de Biosphère du <Cuenca Atta det Rio Manzanares Natural Park>, site
très fréquenté, Gomez-Limôn et Lucio (1995) étudient ['impact du piétinement sur quatre

types de prairies, représentant au tota[ 65 espèces. La richesse spécifique décroît lorsque
[a compaction du sol augmente. Les auteurs identifient des espèces indicatrices de sots

fortement compactés : Spergularia rubro, Plontogo coronopus, et des espèces indicatrices de

sots non compactés : Chomoemelum mixtum, 1rnithopus compressus, Plantago lanceolato.

Les phénomènes de substitution de ftore, c'est-à-dire de changement de composition
en espèces (traités par exemple dans LaPage (1967)) sont un autre effet de
la fréquentation et du piétinement: sur les zones piétinées, en générat, les espèces

de prairie (végétation basse et prostrée, résistante à [effet mécanique du piétinement)
remptacent souvent les espèces de sous-bois (végétation haute, ligneuse ou semi-tigneuse)
(Date et Weaver, 1974; Olsauskas, 1996a; Kravchenko,7993; Liddte, 1975). En utitisant
des indices de simi[arité, dans un massif forestier de ['0ntario, Taytor et al. (1.993) montrent
que lorsque [a pression de piétinement augmente, [a composition en espèces change de

manière signifi cative O .

Un effet indirect de [a fréquentation : la présence de sentiers et leur inftuence sur ]a
végétation.
Assez fréquemment, les études se concentrent sur les effets d'un sentier sur [a répartition
spatiate des espèces végétates (Date et Weaver, 7974; Hatl et Kuss, 1989; Suh et Lee,

1987 ; Parikesit et al., 1995 ; Bright, 1986 ; Co[e, 1978 ; Adkison et Jackson, 1996). En

mitieu forestieç [a présence d'un sentier induit des changements locaux : i[ y a plus de

lumière, [e sol est compacté et les horizons superficiets peuvent être absents, Uhumidité
du sol peut être supérieure à ['emptacement du sentier si celui-ci est très découvert (pas



d'interception par les arbres). Les augmentations significatives de lumière et de compaction

du sol à l'emplacement et dans le voisinage immédiat du sentier sont les deux facteurs

principaux qui exptiquent ta rêpartition spatiale de [a vêgêtation [e long d'un gradient
perpendiculaire au sentier (HaLL et Kuss, 1989). Cela rejoint les théories de Grime (1979)

sur les adaptations des végétaux aux conditions de milieu. En particulier, les plantes

adaptêes à un environnement déjà difficiLe (faibte intensitê lumineuse par exemp[e) sont
particulièrement sensibles à d'autres perturbations (teltes que te piétinement). Co[e (1978)

montre ainsi que les associations végétates de forêts denses (et sombres) sont ptus altérées
par [a prêsence d'un sentier que les associations de milieux ouverts (prairies).
Adkison et Jackson (1996) testent, sur quatre types de milieux, ptusieurs hypothèses qui

apparaissent comme des tendances générates de l'effet d'un sentier:
. trois hypothèses sont effectivement vérifiées sur les quatre milieux étudiês: (i) La

composition en espèces végétales change au voisinage du sentier; (ii) [a teneur du sol

en matières organiques diminue; (iii) La compaction du sol augmente au voisinage du

sentier ;
. en revanche, les trois hypothèses selon lesquetles [e couvert, l'abondance et [a hauteur

de [a vêgétation diminuent au voisinage du sentier ne sont vérifiées que dans deux des types
de milieux.
Ces rêsultats complètent ceux de Col.e (1978) qui avait testé des hypothèses identiques
dans 8 types de végétation des Montagnes Rocheuses (Oregon) et montré quant à lui que

les hypothèses étaient confirmées sur les huit types de milieux êtudiés.
D'une manière gênérale dans les études fondées sur des gradients perpendiculaires aux

sentiers, i[ est bon de rappeler, même si cela paraît êvident, qu'il faut prendre en compte
les autres variables du milieu (station, microretief, type de so[...) et non [a seule distance 301
au sentier ! 

-
1.3 Impact du piétinement sur [a faune du so[ @

Blandin et al. (7987) étudient l'impact du piétinement sur [a faune du sol en forêt de

Fontainebleau en comparant deux parcelles dont [a répartition spatiale du piétinement est
différente - fréquentation diffuse dans fune (parcourue en tous sens), <<linéaire> dans

['autre (petits sentiers paraltètes, développés le long d'un chemin) O. Les résultats obtenus
sont les suivants : selon toute vraisemblance(dans [a mesure où [e passé de fréquentation
est imparfaitement connu), la variation spatiale de létat du compartiment édaphique
exprime une variation spatiale de |.a pression de frêquentation. Et les variations spatiates
de ['état physicochimique du soI s'accompagnent de variations qualitatives et quantitatives
des communautés d'Arthropodes : de manière génêrate, plus [e sol est dégradé, moins les

communautés sont variées et nombreuses, mais il y a des variations. Ainsi, [a proportion
d'Oribates, de Prostigmates (autres que Scutacaridae) tend à diminuer en zone fréquentée,

tandis que [a proportion d'Acaridida et de Collemboles tend à augmenter. Dans les parcelles

frêquentées, en termes d'importance relative, les Pseudoscorpions, Isopodes et Diplopodes

diminuent (voire disparaissent), les Araignées, Chilopodes et larves d'Insectes diminuent,
tandis que les Cotéoptères augmentent fortement.

Zabinski et Gannon (1997) situent leur étude sur des zones de campement dans l'étage

subatpin. Ils montrent que [a répartition spatiale et les niveaux d'activité des communautés
mjcrobiennes du sol (faune ou flore) changent significativement sous leffet du piétinement,
mais uniquement en surface, dans les six premiers centimètres. Les changements se



tradujsent par une utilisation amoindrie des sources de carbone total (54 o/o êr1 Zorê
piétinée contre 95 o/o €n Zoflê témoin). Les mises en culture de Bactéries et Champignons
montrent en revanche qu'i[ n'y a pas de différence significative dans [a teneur globale en ces

organismes entre zone piétinée et zone non piétinée, mais qu'i[ y a des différences sur leurs
importances relatives, avec notamment une nette diminution des Actinomycètes.

Mahoney (1976) étudie les populations de Collemboles, dont [a taxinomie est mieux
connue que dans d'autres groupes, et dont ['abondance et [a diversité dans les sots laisse
espérer [a possibilité de traitements statistiques pour évatuer les changements sous feffet
du piêtinement. fauteur distingue simplement trois classes d'intensité de fréquentation,
évaluées à dire d'expert: intensif (zones de pique-nique), modéré (impacts visibles sur [a

végétation) et [éger. I[ montre que globalement, plus [e niveau de frêquentation augmente,
ptus les populations djminuent en richesse spécifique et en nombre dlndividus.

2 Impacts directs, liés au prélèvement
Les êtudes sur l'impact écologique des prélèvements massifs dus à ta cueillette portent
essentiellement sur les Champignons comestibles et les baies sauvages. D'autres types
de cueillette existent (feuiltages et mousses pour fleuristes, lichens, tourbes, plantes
aromatiques) mais les études répertoriêes concernent plus [a description des pratiques que

['impact écologique de ces activitês.

2.1 Les baies
lJimpact de la récolte de baies est abordé par Kravchenko (1993), anonyme (1995) dans5vz les pays nordiques. En France, iI n'a semble-t-il pas été donné suite aux travaux de Marocke
(citês dans Poupardin, 1981) sur l'êcologie, [a fructification et [a production des myrtilliers
(Vaccinium myrtillus) en tandes et en sous-bois dans les Vosges, y compris lImpact de [a

cueillette et les techniques d'amélioration de cette production.

2.2 Les Champignons
Les impacts de [a récolte de Champignons sur [e stock de Champignons et leur
fructification ont fait l'objet d'études plus nombreuses, qui ne sont pas sans poser de

nombreuses questions méthodologiques et dlnterprétation des résultats. @

D'une manière générale, encore relativement peu d'études, en Europe du moins, portent sur
l'impact de la cueillette sur la capacité de renouvellement du stock des produits cueillis.
Le cas de [a cueillette des Champignons est pourtant toin d'être anodin d'un point de vue
économique et pose de nombreuses questions :

. questions méthodologiques : êtant donnés [e déclin généralisé (mais mal expLiqué)
de Champignons ectomycorhiziens en Europe (Arnolds, 1991 ; Cherfa, L991), leur forte
sensibilité aux variations météorologiques, leur caractère intrinsèque de fructification
irrêgulière (Parks et Schmitt, 7997, p.70), comment mettre en place des expérimentations
pour faire [a part des choses entre limpact du prêlèvement des carpophores (si impact
iL y a) et d'autres facteurs de non-fructification (piétinement, ctimat, pol[ution, biotogie
intrinsèque du Champignon, etc.) ? Même si ['on envisage un protocole totatement
expêrimenta[ où fon contrôle [e prélèvement et [e piétinement, encore faut-il savoir ce
qu'i[ y a au départ comme potentiel de mycélium dans [e sol. IL y a d'autres obstacles
inhérents à l'étude des Champignons : les études sont longues (e[[es nécessitent un suivi
annuel sur plusieurs dizaines d'années, compte tenu des fréquences d'apparition différentes



selon les espèces, et de [a complexité du déterminisme de [a fructification, Hé entre autres
aux conditions mêtêorologiques sur [ensembte de t'année) ; e[[es nécessitent un gros

investissement en systématique ;
. questions biologiques: on connaît mal les déterminismes de fructification, on ne sait

pas cultiver ex-situ toutes les espèces, on ne sait pas identifier facitement fespèce à partir
du mycelium. Ce[a dit, les connaissances progressent, avec de premiers rêsultats notamment
sur [e déterminisme de ta fructification des certains champignons' ', et l'utilisation
croissante des techniques de biologie motêculaire pour identifier les espèces à partir du

mycelium (Gardes et Bruns, 1996);
. questions q1lvicoles : on peut se demander aussi quel est I'impact des interventions

sylvicoles sur [a fructification des Champignons. En effet, les Champignons comestibtes
recherchés sont souvent mycorhiziens : les communautés de Champignons changent avec [e
stade sylvicole, e[[es accompagnent [a succession au même titre que [e cortège floristique.
0r il. y a relativement peu d'analyses mycosociologiques des formations forestières (i.e.
typotogie des cortèges de Champignons par type de peuptement). 0n peut citer toutefois
Darimont (1973) et Chevassut et Mousain (1973). I[ sembte que peu de recherches aient
été menées sur [impact des interventions sylvicoles sur [a fructification des Champignons,
hormis aux États-Unis (Amaranthus et Russell,1996; Kropp et Albee, 1996; Pllz et al.,
1ee4).
En dêpit de toutes ces questions, qui sont autant d'obstacles à [a mise en æuvre d'études sur
llimpact de [a cueillette sur les Champignons, les travaux menés aux États-Unis ont permis

de développer des protocoles expérimentaux, qui, sI[s ne sont pas parFaits, ont au moins
le mérite d'exister, pour étudier fimpact de [a cueillette (Amaranthus et Pitz, ].996 ; Weber

et a|.,1996).
Quelques résultats d'études antérieures
D'après Le Tacon et aL (1999), kffet de lo récolte des chompignons et en particulier ceLle

des champignons symbiotiques comestibles est (...) controversé. La seule étude véitablement
séieuse est celle de EgLi et Ayer réaLisée dans La réserue mycologique de Ia Chanéaz en Suisse

(EgLi et Ayen 1997). Des inventaires effedués pendant vingt ans ont montré que Ia récolte
n'avait aucune influence sur Ia production de champignons symbiotiques comestibles. Le mode

de récolte, que Le pied soit anaché ou coupé, n'a oucune influence. D'autres études, citées
plus haut, existent en [a matière ; mais i[ est vrai que les travaux de EgLi et aL (1990) sont
les seuls à avoir un recul de donnêes aussi grand (20 ans).
Attention aux idées reçues en ce qui concerne le mode de récolte ! D'après Andary cité
par Cugnasse et aL. (7997), [e mycélium meurt dans [a zone qui entoure [e Champignon
adulte : [e déterrage complet (souvent nécessaire d'ailteurs à [a détermination)
n'endommage donc pas [e mycétium. Pour [e professeur Nevi[[e, cité dans Cugnasse et al.
(1.997), [a coupe du pied au couteau est plus préjudiciable que [e déterrage. En effet, son

travail sur les ronds de sorcières, conduit sur plusieurs annêes, a montré que [a production
de Champignons est plus importante sur les zones où [e prêlèvement a êtê complet. I[ n'est
pas excLu que [e maintien sur pied de [a totalité du Champignon ou seulement de [a base

du pied favorise [e dêveloppement de micro-organismes décomposeurs susceptibles d'altérer
le mycélium. Trappe (1989) montre l'influence négative du râteau utilisé, aux États-Unis,
pour rechercher les Truffes (Tuber melanosporum et autres Tuber sp.) et mentionne que [a
technique européenne de recherche des Truftes (au chien, au cochon ou à [a mouche) est
meitteure car etle ne prélève que des Truffes matures.
Ptusieurs études s'accordent sur [e fait que [a cueiltette n'a pas d'impact à court terme sur
l.a productivité [c/. Norvell et aL (7995)sur [a Girolle (Cantharellus ibarius)|. Mais en ce qui
2 En France, citons les travaux de t'INRA de Bordeaux
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concerne l'impact à long terme, à savoir [impact de [a pression de cuei[ette sur |.a pêrennité
des Champignons, aucun résultat clair ne se dêgage. [absence d'étude à long terme, d'état
des lieux initiat de [a biodiversité, et [e dêclin génératisé des Champignons mycorhiziens en

Europe (Arnotds, 1991; Cherfa,1991), aux origines multiples, rendent difficile l'évatuation
de l'impact du seul prélèvement direct. Des études comme ce[[e de Norvell et al. (1995)
montrent qu'i[ n'y a pas d'impact de [a cueiltette sur [e mycêlium, mais soulignent que [e
prélèvement important de Champignons n'ayant pas encore sporu[é pourrait compromettre â

long terme [a reproduction : des besoins de recherche existent sur cette question (NorvelL,

1.992 ; Norvell. et al., 1995 ; GuinberteaLr, citê dans Cugnasse et aL. 1997). I[ serait utile de

savoir si les spores produites par les quelques spécimens oubliés par les cueilleurs suffisent à
renouveler et maintenir les espèces (Nevitte, cité dans [e même articl.e).

2.3 La tourbe "
Borde (1997) rapporte des résultats d'études sur les tourbières du Canada, exploitées de

manière industrielle depuis [e début du siècle (quoique manuettement jusque dans les
années 1960) et sur leur résitience après arrêt de l'exptoitation. I[ sembte que les tourbières
exploitées, de quelque manière que ce soit, n'êvoluent quasiment jamais vers un système
accumulateur de tourbe, même après 20 ou 30 ans, et que l'impact de fexploitation se

ressente surtout au niveau de [a microbiologie du milieu. Les chercheurs tentent de mettre
au point des techniques de restauration efficaces, qui au-de[à de [a simple revégétalisation,
permettent au milieu de redevenir un système lentement accumulateur de tourbe.

2.4 Les mousses
3O4 Les impacts de la récolte de mousses en forêt sur la régénération ligneuse sont abordês

dansGiard (1997), danstecasparticutierdesforêtssurlapiazduHaut-Jura,oùtacueillette
de mousses pour fleuristes se dêveloppe. Les semis de Sapin et d'Épicêa ne s'installent
pas dans les fentes des lapiaz (où se développent des herbes concurrentes et où [a neige
accumutée fond ptus lentement), mais sur [es bancs rocheux eux-mêmes, à condition qu'ils
soient recouverts de mousses. En effet, les mousses freinent et emmagasinent [eau, et
favorisent [a dégradation des feui[[es et [a minéralisation, via [a microfaune qu'e[[es abritent.
[auteur en déduit que le ramassage des mousses sur tapiaz compromet [a régénération. @

3 Dérangement de la faune sauvage
Ce sujet a fait l'objet d'un numéro spécial du Bulletin Mensuel de fOffice national de [a

chasse (Office national de [a chasse, 7998)3, dans lequel les études rapportées mesurent
surtout les effets directs de [a fréquentation ([es modifications du comportement des

animaux notamment), mais n'abordent pas ['impact à long terme sur [a démographie des
popuLations (Tachker, 1998). La connaissance des effets et des facteurs du dérangement,
des seuits de sensibititê, est importante pour [e gestionnaire d'espaces naturels. Mais les
données restent, à fheure actuetle, très partietles.
Comme ces effets sont liés à [a fréquentation en gênêral (et pas uniquement [a frêquentation
pour [a cueillette), nous avons choisi de réserver cette partie au CD-Rom uniquement. O

3 I[ est consacré à [a perturbation et fait fêtat des lieux des êtudes menées en France et en Europe sur [e dénngement de
[a faune sauvage par [a prêsence humaine en forêt.



4 Aspects temporels des impacts

4.1 Temps d'apparition des impacts
Les queLques êtudes qui ont mesuré l'évolution de [a dégradation de [a végêtation ou du

sol dans les années qui suivent [e début de [a fréquentation (c'est-à-dire sur des sites qui

n'étaient pas frêquentês avant [e début de llêtude) montrent que Les impacts apparaissent
rapidement, Cest-à-dire en quelques années (moins de 10), même à niveau de fréquentation
modéré : Merriam et Smith (7974) observent que [e niveau maximal de compaction du sol
est atteint dès la deuxième année qui suit l'ouverture d'une zone de campement. Kuss et
Hatt (1991) et Marion et Cole (1996) obtiennent des résultats simitaires (pour d'autres types
de milieux). CoLe (1987) cite une de ses précédentes études (Co[e et Ranz, 1983), où [e
taux de couvert végétaL atteint en 5 ans celui de sites fréquentês depuis longtemps (mil.ieu

témoin sembtable). Ces résultats sont confirmés dans les récentes études bibliographiques
de Yorks et aL (1997) et de Leung et Marion (1996).
[êtude de Merriam et Smith (1974) est une illustration parmi d'autreso' du fait que les

impacts atteignent asymptotiquement une forme d'équilibre. @

4.2 Temps de résilience
La résilience des communautés végétales se compte en général en années. Attention
toutefois à finterprétation de ce résultat: d'une part, Cole (1987) note que les études
de résilience ont souvent porté sur des milieux particulièrement sensibles, donc à faibLe

résilience; d'autre part, selon les types d'études (synchronique ou diachronique) sur un

même site, les résultats varient. La résilience n'est pas une fonction linéaire dans [e temps, 305
même si certaines études des années 80 font cette hypothèse pour prêdire [a résilience
(Ranz, 1979 et Stohlgren, L982) cités par Cole (1987). @

5 Implications pour [a gestion
Les implications pour [a gestion portent sur ['organisation spatio-temporelle des zones

d'accueil du public et [e choix entre fréquentation concentrée ou diffuse.
D'une manière gênérale, les impacts apparaissent rapidement (quetques années) tandis
que [e temps de résilience est souvent ptus long (même s'iI se compte aussi en quelques

années). Deux implications découlent de cet état de fait :

. [a première est de constater (et d'accepter) que, dès lors qu'i[ y a fréquentation sur un

site, les impacts sont inévitables ;
. [a deuxième est qu'i[ n'est pas souhaitable d'instaurer des systèmes de rotation par

alternance fréquentation/mise en rêserve de parceltes. Ces systèmes ne sont valables
que si [a résilience est rapide: en effet si [a résitience est lente (ptus de deux ans), une
parcelle qui a été mise en réserve dans les deux annêes prêcédentes (par exempte) a [a

même apparence qu'une parcelle frêquentée; dans ce cas, [e système tend à augmenter
les surfaces d'apparence dégradêes. Certaines êtudes montrent toutefois que, lorsque
l'utilisation du site n'excède pas une année, [a résitience peut être rapide. Dans ce cas,

les système rotatifs peuvent se justifier. Mais une étude préalable de rési[ience sur [e site
concerné est nécessaire (Cote, 7987). @

P[us souvent, dans tous les cas où [a courbe temporelle des impacts en fonction du

niveau de fréquentation est curvilinêaire et où [e point d'inflexion est atteint rapidement,
mieux vaut maintenir ouvertes au public les parcelles déjà fréquentées, car après [e point



d'inflexion, une augmentation de fréquentation ne provoque pas une différence significative
d'impact. I[ est inutite de chercher à maintenir un faible niveau de fréquentation lorsque
le point d'inflexion est atteint rapidement, pour de faibLes njveaux de fréquentation. Mieux
vaut alors concentrer, canaliser [a fréquentation sur un petit nombre de zones plutôt que

d'instaurer un système rotatif.

Pour choisir entre les deux stratégies de gestion de [a fréquentation - dispersion spatiale
des visiteurs pour maintenir en chaque point de faibles intensités de frêquentation, ou

au contraire canaliser les visiteurs pour limiter l'extension spatiale des impacts, i[ est
nécessaire de déterminer les paramètres des courbes reliant niveau d'impact et niveau
de fréquentation quasiment pour chaque site d'étude, en tout cas pour les principaux
écosystèmes concernés. @
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Glossaire

A
Abiotique: adj. 5e dit d'un facteur écotogique de nature physicochimique, indépendant des êtres
vivants. Le so[, [a roche, [e climat font parlie des composantes abiotiques d'un écosystème.

Abondance : n.f. ljabondance d'une espèce dans un relevé, notée ili pour [espèce i, peut être mesurée

et quantifiée de diffêrentes façons, non équivalentes les unes aux autres :

- [abondance numérique, c'est-à-dire [e nombre d'individus de l'espèce;

- [a biomasse de l'espèce ;

- pour les plantes notamment, [e recouvrement, en pourcentage de la surfuce recouverte par

lespèce ;

- la fréquence, ou [e pourcentage de présences de lespèce dans des fractions du relevé.

La somme des abondances des espèces dans [e relevé est labondance totale du retevé, notée N.

labondance relative de l'espèce i dans [e retevé est souvent estimée par [a formule ,, = +
Acidiphite : adj. Se dit d'une espèce qui recherche des sols acides, riches en silice (ant. : calcicote).

ADN : n.m. Acide désoxyribonucléique, support de l'information génétique des êtres vivants.
Constitués d'une chaîne de molécutes chimiques élémentaires particulières, [es nuctéotides, ['ADN est
responsable de [a transmission de [hérédité '. 309

Age d'exploitabitité : n.f. Durée du cycle sylvicultural d'une essence ou âge auquel les arbres au stade
de [a régénération peuvent être exploités, compte tenu des objectifs *.

Attète : n.m. Variant d'un gène donné, de même fonction et situé à un locus déterminé '. lJa[[è[e peut
éventueltement déterminer fun des états possibles du caractère codé par [e gène.

Attétopathie (ou tété-toxicité) : n.f. Influence d'une plante sur une autre au moyen de substances
toxiques qu'e[[e synthétise.

Allochtone (ou exotiqug ou exogène) : adj. 5e dit d'une espèce d'origine étrangère, introduite dans

un peuplement. Ant. Autochtone.

Attopatrique: adj. Se dit d'une espèce qui possède des aires de distribution géographiques

entièrement disjointes et dont les populations ne cohabitent donc pas ".
Anémochore : adj. Quatifie une espèce végétate dont les graines sont disséminées par [e vent.

Anémophile : adj. Qualifie une espèce végétale dont ta pottinisation est assurée par [e vent.

Anthropique : adj. Résuttant de [action de fhomme.

Approche hypothético-déductive ê: n. f. Approche consistant, pour un système donné, à organiser
le travail scientifique comme suit :

- formulation d'une hypothèse ou d'une question précise, sous forme de prédiction ;

- observation et expérimentation du système ;

- mise à l'êpreuve de t'hypothèse en confrontant les résultats aux prédictions.

Cette approche a êté promue par des philosophes des sciences à [a fin du XX" siècte; etl.e était déjà
présente auparavant, puisque Ctaude Bernard [a résumait déjà bien :

< quand on veut trouver Io véité, on ne peut asseoir solidement ses idées qu'en cherchant à détruire ses
' propres conclusions par des expéiences>.



Aptère : se dit d'un Insecte n'ayant pas d'ailes o.

Autochtone: adj. Désigne une espèce ou une population originaire d'une zone déterminée, par
opposition aux espèces introduites dites allochtones ou exogènes.

Avifaune: n.f. Ensemble des espèces d'Oiseaux sur un espace donnê.

B

Balivage: n.m. choix et désignation des baliveaux à chaque passage en coupe dans un taillis ou un
tai[[is-sous-futaie d.

Bativage intensif : choix et désignation d'un grand nombre de baliveaux (dans une coupe de tailtis-
sous-futaie où [es anciens et vieux modernes sont éliminés) qui seront progressivement éclaircis et
éduqués de manière à obtenir une <futaie sur souches>> t.
Barochore : adj. Quatifie une espèce végétate dont les graines sont disséminées simplement sous

['action de [a oesanteur.

Biocénose (Biocenose) : n.f. C'est fensemble des êtres vivants qui coexistent à l'intérieur de

certaines frontières spatiales et temporelles. La biocénose regroupe [a zoocænose (ensemble des

animaux) et [a phytoccenose (ensemble des végétaux). I[ arrive que ce terme soit utilisé comme
synonyme de communautê. En toute rigueur, [a communauté désigne fensemb[e des êtres vivants ef
de leurs interadions sur un espace donné, dans des limites tainomiques et temporelles donnêes.

Biodiversité : n.f. Variétê de [a vie, à tous les niveaux. La biodiversité représente [a variété qui existe
entre les différentes catégories (ou même à llntérieur des catégories) d'organismes vivants présents sur
une surhce donnée: individus, poputations, communautés. La notion de biodiversité s'applique aussi

bien aux espaces naturels qu'aux espaces modifiés par [homme. Elle n'a de sens que précisée par rapport
à une surface donnée ; etle peut être appréhendée à toutes les êcheltes, de celte du microhabitat à ce[[e

de la biosphère. A lîntérieur de [a surface considérée, [a diversité des catégories biotiques (individus,
populations, communautés ou processus) peut être mesurée, en fonction de [a nature, du nombre et de

310 fabondance des catégories. Elte peut aussi être mesurée en termes de diversité génêtique.

Bioindicateur : n.m. Espèces (ou, plus largement, facteur biotique) dont [a présence ou [e

comportement démographique peuvent être utilisés comme indicateurs de changements (abiotiques
ou biotiques) dans [écosystème : indicateurs d'acidification du mitieu, indicateur de présence d'autres
espèces, par exemple.

Biotogie des populations: n.f. Discipline qui étudie les liens entre [es espèces et leur environnement
contrairement à l'êcologie des communautés.

Biomasse: n.f. Masse totale de matière vivante, que ce soit pour une population, pour une com-
munauté ou pour un niveau trophique donné dans un écosystème.

Biosphère: n.f. Système planétaire qui inctut [ensemble des êtres vivants et des milieux dans
lesquels ils vivent'.
Biotigue: adj. Qui est propre à ta vie. Les composantes biotiques d'un êcosystème sont les êtres
vivants qui [e peuptent, les composantes abiotiques sont les éléments physicochimiques, inertes.

Biotope : n.m. Ensembte des éléments physicochimiques (abiotiques) d'un écosystème, sur un espace
bien défini.

Bootstrap: n.m. Technique de rééchantillonnage (simulation d'échantiltons à partir d'un seul
échantillon) utilisée comme méthode de vatidation : i[ s'agit d'anatyser ta variabilité d'un paramètre
statistique en [e calculant sur un grand nombre d'échanti[tons simutés par tirages au sort avec remise
parmi les observations originales, puis d'étudier la fluctuation des résuttats obtenus. Le bootstrap
simule m échantillons de même taille n gue [échantillon initiat, obtenus par tirage au sort avec
remise parmi les n individus de départ, chacun ayant ta probabitité t/n d'être choisi. Ainsi, certains
individus ont un poids é[evé, tandis que d'autres sont absents. Le Jacknife est une autre mêthode de
rééchantillonnage utilisêe comme méthode de validation. Elle simule n échantitlons de tailte n-1 en
supprimant de ['échanti[lon de base une seule observation (tirages sans remise) o.

Boui[[ie : n.f. Mélange utilisé pour un traitement et constitué d'un produit commercial diluê dans de
['eau et éventueltement d'adjuvant(s).



Bouquet: n.m. peuplement sensiblement équienne occupant une surface comprise entre 10 et 50 ares
(0,1 et 0,5 ha), exceptionnellement un hectare È.

Brachyptère: adj. Se dit d'un Insecte n'ayant que des ailes atrophiées et donc incapabte de voter ".
Voir aussi Dimorphique et Macroptère.

c
Calcicole : adj. Se dit d'une espèce qui recherche des sols riches en calcaire (ant. acidiphite).

Canopée : n.f. Ensemble formé par les houppiers, [e ptus souvent dans [e cas d'un couvert fermé.

Carpophore: n.m. Chez les Champignons supérieurs, appareil reproducteur portant [hyménium
(couche celtulaire externe portant les organes sporifères) et constituant [a forme extérieure visibte du
Champignon, par opposition au mycélium, presque toujours invisibte.

Chabtis : n.m. Arbre renversé (déraciné) par [e vent ; par extension, ce terme peut aussi désigner une
surface forestière touchée par [a tempête, quelque soit [e pourcentage d'arbres à terre.

Chandelle: n.f. partie, restée sur pied, d'un arbre cassé par [e vent. 0n rencontre aussi
<r chandeliern (n.m.)

Chromosome : n.m. Structure à l'intérieur de la cellule constituée, entre autre, de filaments d,ADN *.

CL50 : Concentration Létale dans ['eau ou dans ['air qui provoque [a mortatité de 50% de [a biomasse
d'une population d'organismes (en 48 ou 96 heures).

Classification : n.f. 1. Méthode statistique. La classification désigne toute méthode visant à regrouper
les relevés et/ou les espèces en classes et éventuellement à indiquer les distances moyennes entre
ctasses, de sorte que [es distances entre relevés ainsi synthétisées soient tes plus proches possibles
de [a différence de composition entre ces deux relevés, pour un indice de dissimitarité défini. 2.
Classification du vivant : voir Systêmatique ou Taxinomie.

Cloisonnement : n.m. Ouverture tinéaire (plus ou moins large) dans des peuplements pour faciliter,
soit les travaux d'entretien, soit les travaui'sylvicotes (ctoisoinâment sytvicote), soit [es'exploitations 311

(cloisonnement d'exptoitation) r.

Communauté : n.f. Une communauté désigne, à l'intérieur de certaines frontières tartnomîques,
spatiates et temporetles définies, un ensembte de populations d'espèces différentes et éventueltement
les interactions qui existent entre e[tes. IL s'agit donc d'un sous-ensembte taxinomique de [a biocénose
(voir Biocénose), défini en fonction de llobjet de ['étude. Les écologues ont fhabitude de décrire une
communauté d'espèces à partir de sa composition, c'est-à-dire de lIdentification des espèces qui [a

constituent ainsi que de leur nombre (ou fréquence) et leur densité. C'est une approche démographique,
par opposition à d'autres approches possibles (physioLogique, par exemple : on pourrait décrire une
communautê en fonction de sa production de biomasse). 0n peut définir simplement [a communauté
comme étant un assemblage de populations d'espèces différentes qui coexistent dans un même
écosystème'o.

Compétition : n.f. Concurrence, entre individus d'une même espèce ou d'espèces différentes, pour
laccès à une ressource naturelte (ressource alimentaire par exemple).

Composition taxinomique d: n.f. La composition taxinomique d'un relevé n'est autre que [a liste
des taxons présents dans [e relevê avec leurs abondances respectives. La différence de composition
entre deux relevés n'est pas unique : c'est souvent une fonction croissante des différences absotues
d'abondance entre les deux relevés, considérêes espèce par espèce. De nombreuses fonctions peuvent
être définies pour ce faire, qu'on nomme indices de dissimilarité.

Connectivité : n.f. Processus par lequel des sous-populations disjointes d'une même espèce échangent
des individus, qui se déptacent d'un habitat approprié à un autre. Plus les habitats sont proches, plus
ily a d'échanges possibles et plus la connectivité est grande. Cette notion amène à faire [a différence
entre distance euctidienne (à vol d'oiseau) et distance fonctionnelte (selon [e cheminement imposé
par [a biologie de fespèce et [a nature du mitieu).

Conversion : n.f. Traitements qui font passer d'un taillis ou un taillis-sous-futaie à une futaie,
en conservant les mêmes essences principates. La conversion proprement dite est réatisée lors des
opérations de régénération à partir de semences (semis naturels, apport de graines, ptantations) ".



Coupe d'abri : n.f. Coupe modifiant [e couvert d'un peuplement forestier pour réaliser un abri en vue
d'une ptantation É.

Coupe rase (ou coupe à blanc ou coupe unique) : n.f. Coupe en une seule fois de [a totalité des arbres
du peuplement o.

Coupes progressives de régénération : n.f. Modalité des coupes de régénération dans les traitements
de futaie rêgulière, consistant à étaler dans [e temps, sur une unité de gestion, [a réalisation des
coupes dans les peuplements à régénérer: les coupes progressives uniformes réduisent [e couvert
uniformément ; les coupes progressives par trouées procèdent par petites coupes rases (de forme
diverses ou bandes) progressivement agrandies. La première des coupes progressives constitue [a

coupe d'ensemencement; [a dernière, qui enlève [e reliquat du peuptement sur funité de gestion, est
[a coupe définitive ; les coupes intermêdiaires sont dites coupes secondaires. Ces coupes peuvent être
exécutées à des dates ou à des rythmes différents seton les diverses parlies, ou ptages de l'unité de
gestion o.

Coupe d'ensemencement : n.f. voir Coupes progressives de régênération r.

Coupe secondaire : n.f. Parmi les coupes progressives de régénération, toute coupe comprise entre [a

coupe d'ensemencement et [a coupe définitive. Voir aussi Coupes progressives de régénération *.

Courbe aire-espèce : n.f. Graphe représentant [e nombre d'espèces (ou, ptus généralement, de taxons)
relevées dans un écosystème en fonction de [a surface prospectêe, en abscisse (ou, plus génératement,
en fonction de leffort d'échanti[lonnage : surfuce, temps, nombre de retevés, nombre d'individus).

Cycte sylvigénétique : n.m. Dynamique interne naturelte d'un peuplement forestier, au sein de
laquelle on distingue quatre phases : instaltation du peuplement; auto-éclaircie, ou aggradation ;
transition, marquée par des changements graduels de structure et de composition ; phase biostatique,
ou phase finate, avec crêation de petites trouées par [a mort d'un ou de quelques arbres.

Cycte sytvicuttural : n.m. Ensembte des stades successifs d'un peuptement forestier (ou d'un
arbre) soumis à une sylviculture, depuis sa naissance jusqu'à son renouveltement (exptoitation et

gl2 régénération) ; [a durée du cycle sylvicultural est égale à llâge d'exptoitabitité.

D

Débardage : n.m. Acheminement des bois exploitês depuis leur lieu d'abattage jusqu'à une place de
dépôt, accessible aux camions qui effectueront [e transportjusqu'au lieu de transformation *.

Dégagement : n.m. Opération consistant, par des moyens manuets, mécaniques ou chimiques,
à favoriser les semis ou les plants des essences recherchées aux dépens des espèces vêgêtales
concurrentes (ligneuses ou herbacées) ; les dégagements concernent des peuptements de moins de 3 m
de hauteur (par définition) ; ils permettent en outre de favoriser et doser [e mélange des essences ê.

Dépressage : n.m. 0pération consistant à desserrer, à réduire la densitê des semis ou des plants pour
accroître [a croissance et [a vigueur du jeune peuplement ; les dépressages permettent aussi de doser
[e mélange 0.

DE50: Dose Effective qui provoque par exemple [a réduction de 50o/o du diamètre d'une cotonie
fongique.

Diagramme nng-fréquence : n.m. Graphe reprêsentant, en ordonnées, [a fréquence relative de
chaque espèce, en fonclion de son rang (en abscisse) dans [e classement des espèces par ordre
d'abondance décroissante.

Diapause : n.f. Chez les Invertébrés, arrêt de dévetoppement permettant de résister à un facteur
défavorabte (froid par ex.)

Dimorphigue : adj. Se dit d'un Insecte dont certains individus sont brachyptères et d'autres sont
macroptères o. A préférer à dipotymorphique. Voir aussi Brachyptère et Macroptère.

Diptoide : adj. Se dit d'un organisme qui présente deuxjeux de chromosomes dans les noyaux de ses

cettules somatiques e.

Dissimilarité (indice de) : voir Composition.

Dissémination : n.f. Dispersion des graines.



Diversité biotogique taxinomique (richesse, équitabiLité, composition) : [a diversitê taxinomique
(d'une communauté ou d'un ensembte de communautés) résutte de [a combinaison de trois aspects :

1) [a richesse, Cest-à-dire [e nombre tota[ de taxons de [a communauté. Cette quantité n'a de sens
que précisée par rapport à ljéchette à laquelle etle se rapporte ;

2) t'équitabitité, c'est-à-dire [a répartition en proportion de tous les taxons de [a communauté. Une

communauté est dite équirépartite lorsque tous les taxons qui [a composent ont la même abondance.
Par convention, ptus une communauté tend vers lléquirépartition, ptus sa diversité augmente. De

même, à équitabitité donnée, ptus [a richesse taxinomique est grande, plus [a diversité augmente.

3) la composition : Cest l'identification des taxons qui constituent une communauté, ainsi que [eur
nombre (ou fréquence) et leur densité. Deux communautés peuvent avoir un niveau équivalent de

richesse et d'équitabitité, avec des cortèges d'espèces très différents.

0n ajoute parfois à ces trois composantes une quatrième, relative aux dépendances ou interactions
entre espèces.

Diversité spécifique <<écologiquen: n.f. Etle quantifie [a variance au niveau d'un ou plusieurs
relevés d'une variable écologique ou biologique associée aux espèces, en donnant comme poids à

chaque espèce son abondance relative dans [a communauté. Par exemple, [a diversité du caractère
hétiophite dans un relevé floristique.

Diversité spécifique (neutren: n.f. La diversité spécifique neutre est un métange des notions
d'équitabitité et de richesse spécifique. E[[e quantifie que[te proporlion de l'abondance est contrôlée
par quel nombre d'espèces présentes. lJépithète << neutre > signifie que seuls [e nombre d'espèces et
[eurs abondances relatives pi sont pris en compte dans les catcuts, mais pas Udentité ni les groupes

éco[ogiques, fonctionnets, taxinomiques supérieurs... des espèces.

Diversités a, F, "{: n.f. Ces différentes formes de diversitê peuvent se définir pour un indice de

diversité < neutre)) donné ou pour une forme de calcul de [a diversité écologique donnée. La diversité y
d'un ensembte de retevés est [a <diversité> du relevé moyen obtenu en faisant [a moyenne de tous ces
relevés. La diversité cr est [a moyenne des diversitês de chacun des relevés (considérés séparément). 313
La diversité B est la différence ou [e rapport entre [a diversité y et [a diversité o. Le plus souvent,
la diversité cr est catculée au niveau d'un relevé retativement homogène alors que [a diversité y est
calculée sur un ensemble de ptusieurs relevés, éventuellement hêtérogènes, en tout cas clairement
séparés dans l'espace ou [e temps. @

Diversité << ordinaire > : n.f. Diversité des espèces présentes, quetgue soit leur niveau de rareté (par
opposition à [a notion de < richesse en espèces rares >, à laquelle on rêduit parfois, à tort, [a notion
de biodiversité).

DL50 : Dose Létate gui provoque [a mortatité de 50 % de [a biomasse d'une population.

Dominance : n.f. Désigne [e fait gu'une espèce (ou ptus génêralement un taxon) soit prépondérante
dans [a communauté (s'oppose à [a notion d'éouitabitité).

E

Éctaircie : n.f. Coupe sélective rêduisant [e nombre de tiges (en faveur des arbres objectif) et s'accom-
pagnant généralement de produits marchands o.

Écocomplexe : n.m. Ensembte d'écosystèmes interdépendants modelês par une histoire écologique et
humaine commune o.

Écotogie: n.f. C'est fêtude des relations des organismes avec leur environnement. 0n peut aussi
généraliser la définition à t'étude de relations entre composantes abiotiques de [écosystème uni-
quement : ['éco[ogie, Cest alors [étude de [a biosphère *.

Écotogie des communautés : n.f. Disciptine scientifique qui étudie les liens entre tes communautés
et leur environnement, par opposition à [a biologie des populations. Voir aussi Ecotogie et
Communauté.

Écosystème: n.m. Subdivision élémentaire de [a biosphère constituée d'un réseau trophique et du

biotope où i[ se déptoie . Un êcosystème est formé d'un biotope, d'une biocænose, et des interactions
qui existent entre eux. D'un point de vue structural, on peut êcrire: écosystème = biocénose +



biotope ê. D'un point de vue fonctionne[, [écosystème représente les interactions (flux d'énergie, de
matière) entre biocænose et biotope.

Écotone : n.m. Interface entre deux systèmes voisins présentant une identité suffisante pour se
différencier entre eux et avoir un fonctionnement écologique particutier o.

Écotype: n.m. Désigne des populations génétiquement adaptées à des conditions écologiques
particulières, constituant une sous-espèce (...) ".
Emboîté : adj. 5e dit d'une série de relevés de communautés tetles que les communautés les ptus
pauvres en espèces sont composées d'espèces largement présentes dans les communautés les plus
riches.

Endémique: adj. Se dit d'une espèce ou d'une variété propre à une région géographique
particutière ou.

Engorgement : n.m. Etat d'un sol dont [a porosité totale est occupée par [eau à plus de 50% ; se
traduit par [a présence d'une nappe lorsqu'on y fait un trou d.

Épigé : adj. Qui vit à [a surface du sol (ant. Endogé).

Épiphyte : n.m. se dit d'une plante se dévetoppant sur un support végétal., sans contact avec [e sol 'r.

Équienne : adj. De même âge ; un peuptement équienne est un peuplement dont tous les individus
ont [e même âge ou sensiblement [e même âge '".

Équirépartition : Voir diversité taxinomique.

Équitabitité : n.f. l1équitabitité appréhende quelte proportion de t'abondance est contrôtée par quelte
proportion des espèces présentes. lléquitabitité est faible lorsque la quasi-totalité des effectifs est
le fuit d'une espèce dominante, et qu'i[ y a beaucoup d'espèces présentes. Elle est maximale lorsque
toutes les espèces ont [a même abondance en effectifs.

Espèce: n.f. Unité taxinomique fondamentate dans [a classification du vivant, une espèce est
constituée d'un ensemble de poputations interfécondes, ou potentieltement interfécondes o. C'est

374 donc un groupe d'individus capables de se reproduire ensemble, et incapables de se reproduire avec
des individus ne hisant pas partie de ce groupe.

Espèce-clé: ou <espèce structurante), c'est-à-dire dont [a présence structure t'habitat d'autres
espèces et conditionne par [à même leur présence.

Espèce non-cibte (t' fiche 7 sur l'impact des traitements herbicides) : Espèce pouvant recevoir une
certaine quantité d'herbicide lors d'un traitement ators qu'elle n'est pas visée par celui-ci.

Essence : n.f. Désigne toute espèce végêtale arborée - Cest-à-dire tout vêgétal ligneux, à tige simpte
et nue à [a base, pouvant dépasser 7 m de hauteur à fétat adulte - pouvant faire partie de [a strate
arborée - Cest-à-dire dépassant 7 m - en milieu forestier.

Essence dominante (= essence prépondérante'): n.f. C'est l'essence [a ptus représentêe dans un
peuplement arboré, c'est-à-dire, en général, cetle qui occupe [a plus grande surfuce dans [étage
dominant (r.e. l'ensemble des arbres les plus hauts).

Essence principate s: n.f. Essence qui détermine la sylviculture à apptiquer; e[[e joue un rôte
principal. eu égard aux objectifs, et notamment, à llobjectif déterminant; ce n'est pas forcément
lessence prépondérante ou dominante.

Essence objectif ou essence principate objectif *: n.f. Essence désignée pour rester ou pour devenir
à long terme, l'essence principale sur une unité de gestion.

Essence noble : n.f. Essence considérée par [e forestier comme pouvant produire du bois d'æuvre de
quatité (ex: chênes, hêtre, merisier, érables, alisiers, frênes, noyers, sorbiers).

Essence secondaire ê: n.f. Essence associée à une (ou ptusieurs) essence principale dans un but
culturat, écologique, économique ou esthétique.

Exogène : adj. Voir allochtone. S'apptique aussi bien à une espèce qu'à un facteur écologique.

Exotique : adj. Voir allochtone.

Extinction : n.f. 0n parte d'extinction locale d'espèce lorsque disparaît une poputation de l'espèce
considérée, et d'extinction globale lorsque toutes les poputations de fespèce ont disparu. 0n parle



d'extinction écologique lorsqu'une poputation, bien que toujours présente, a un nombre trop restreint
d'individus pour fonctionner (fonctionnement démographique, dispersion) et pour jouer son rôle
écologique (prêdation par exemple) dans [écosystème ".

F

Facilitation: n.f. Phénomène par [eque[ les premières espèces qui colonisent un milieu créent des

conditions favorabtes pour que d'autres espèces s'instatlent.

Facteur écologique: n.m. Désigne tout paramètre physicochimique ou biotogique propre au

milieu, susceptibl.e d'agir directement sur les êtres vivants et qui, par ses vateurs, conditionne [e

développement de toute entitê écologique depuis Undividu jusqu'à l'écosystème tout entier ".
Faunique (ou Faunistique) : adj. Retatif à [a faune.

Faunistique: n.f. Étude de [a faune.

Forme biotogique: n.f. Ctassification des végétaux, développée par Raunkier, selon [a position des

organes de pérennité (bourgeons, bulbes, rhizomes...) par rapport à [a surface du so[. Ces formes de vie
traduisent l'adaptation à passer [a saison froide. Les phanérophytes sont des ligneux dont les bourgeons
sont à ptus de 25 cm de hauteur; les chaméphytes sont des [igneux buissonnants, à bourgeons situés
à moins de 25 cm du sot; les hémicryptophytes sont des vivaces à bourgeons situés à [a surfuce du

sol ; les géophytes sont des vivaces dont les organes de survie sont souterrains (bulbes, rhizomes) ; les
thêrophytes sont les annuelles, qui ne survivent à [a saison froide que sous forme de graines.

Fourré : n.m. Stade de dévetoppement d'un peuplement êquienne ; constitué par un ensembte dense

de régénérations entre 0,5 et 3 m de hauteur (entre les stades du jeune semis et du gautis) ".
Fruticée : n.m. Formation végétale constituée d'arbustes et d'arbrisseaux r.

Fragmentation : n.f. Fractionnement progressif d'une tache d'habitat en plusieurs taches disjointes,
du fait de perturbations naturelles et anthropiques.

Futaie : n.f. Peuptement constitué d'arbres issus de graines - et non de drageons ou de rejets de

souches. @

Futaie inégutière (structure de) : n.f. Structure de futaie qui n'est ni régul.ière, ni jardinée. La

structure d'un peuptement de futaie est irrégulière lorsque [éventai[ des ctasses d'âges sur une unité
de gestion dépasse [a moitié de t'âge optimal d'expLoitabilité de t'essence principale, ou lorsque
certaines classes d'âges font défaut. 0n distingue trois grands types : [a futaie irrégulière par parquets
(peuplements équiennes de surfuce comprise entre un hectare et [a tailte minimal de funité de
gestion), [a futaie irrégulière par bouquets (peuptements équiennes de surface comprise entre 10 et
50 ares, voire t ha) et [a futaie irrégulière par pieds d'arbres *.

Futaie régulière (structure de) : n.f. Peuplement de futaie dans lequel tous les arbres ont sensibtement
[a même classe d'âge sur [a surface d'une unité de gestion (parcelle ou sous-parcelle). Au sens large,
on peut ctasser en futaie régulière une parcelte de futaie sur laquelle l'éventail des ctasses d'âges
n'excède pas [a moitié de [âge d'exptoitabitité de l'essence principale $.

Futaie jardinée (structure de) : n. f. Peuplement de futaie qui présente un mélange convenablement
dosé de sujets de tous âges et de tous diamètres - on parle de futaie jardinée pied à pied - ou de

bouquets (peuplements équiennes de surfuce comprise entre 10 et 50 ares, voire t ha) de tous âges

- on parle alors de futaie jardinée par bouquets e.

Futaie sur souches : n.f. Peuplement présentant faspect d'une futaie mais provenant de [a sélection
et du vieitlissement de certains brins de taittis ".

G

Gaulis : n.m. Stade de dévetoppement d'un peuplement équienne, consécutif à celui du fourré;
ensembte de tiges ayant sensiblement entre 1 et 5 cm de diamètre, et entre 3 et 6 m de haut d.

Génome : n.m. Patrimoine héréditaire d'un individu 'r.

Génotype: n.m. Ensembte des constituants génétiques d'un organisme ".

315



Guilde: n.f. Assemblage d'espèces apparentées qui exploitent localement (Cest-à-dire dans [e même
écosystème) [a même catégorie de ressources ô. Dans certaines définitions de [a guilde, on entève
l'exigence d'avoir afFaire à des espèces apparentées; dans d'autres, on rajoute [a condition que les
espèces doivent utiliser [a ou les ressources de manière semblabte È.

H

Habitat et Microhabitat: n.m. Entité écologique correspondant au lieu où vit une espèce et à son
environnement immédiat, biotique et abiotique. Le microhabitat désigne un habitat de très faible
étendue et spécialisé : certaines espèces sont très localisêes, inféodées à des conditions d'éclairement,
d'humidité ou d'autres facteurs écologiques parliculiers. En forêt, [e feuillage des arbres, les écorces,
le bois mort, [es souches sont autant de microhabitats distincts e.

Haptoide: adj.5e dit d'un organisme qui présente un seuljeu de chromosomes Ê.

Hétiophite : adj.5e dit d'une espèce qui nécessite un fort ensoleillement (ant. Sciaphil.e).

Hétérozygote : adj. ou n.m. Individu diptoide ayant deux allèles différents à un locus donné s. Dans
une espèce diptoide (deux jeux de chromosomes par individu), chaque individu porte deux altètes,
hérités l'un du père, l'autre de [a mère, à chaque gène. 5i les deux atlèles sont identiques, [individu
est homozygote ; sîls sont différents, it est dit hétérozygote. Le taux d'hétérozygotie est [a proporLion
d'i ndividus hétérozygotes dans une population.

Homorygote : adj. ou n.m. Individu diptoïde ayant deux copies du même a[[è[e à un locus donné ".
Hydrochore : adj. Quatifie une espèce végétale dont les graines sont disséminées par [eau.

Hydromorphe : adj. Quatifie un so[ évoluant dans un mitieu engorgé par feau de façon périodique ou
oermanente c.

I
31'6 IFN : Inventaire Forestier National

Îtot de conservation : n.m. Bouquets d'arbres maintenus jusqu'à leur mort naturelle.

Îtot de vieittissement : n.m. Bouquets d'arbres maintenus au-delà de leur âge (ou diamètre) optimum
d'exptoitabitité.

Inhibition : n.f. Phénomène par tequel les premières espèces qui colonisent un milieu empêchent [a
colonisation par les suivantes, en < monopolisant > [a surface.

Invasion biotogique : n.f. Phénomène par lequel une espèce étend son aire d'expansion et se met à

pultuter dans des zones qu'eltes a nouvellement colonisées e.

J
Jacknife : n.m. Méthode statistique de rééchantillonnage visant à obtenir un bon estimateur d'une
statistique par [e calcul de cette statistique à partir de sous-échantillons contenant toutes les
données originales sauf une. Voir aussi Bootstrap.

K.L
Lapiaz : n.m. Forme de relief caractéristique des plateaux calcaires, rêsultant de férosion par ['eau :

les blocs calcaires de surface sont modetês en nombreuses rigoles, larges de 1. cm à 1 m, séparées par
des crêtes tranchantes.

Locus : n.m. Emplacement d'un chromosome où est situé un gène déterminé sous n'importe laquette
de ses formes atlétiques (pturiet: [oci) o.

M

Macroptère: adj. Se dit d'un Insecte qui possède des ailes dévetoppées".Voir aussi Brachyptère et
Dimorphique.



Matière active (cf, fiche 7 sur I'impact des traitements herbicides) : n.f. Molécule qui possède une
propriétê herbicide.

Métapopulation: n.f. Ensemble de populations de même espèce, ou subdivisions de populations,
caractêrisêes par des processus d'extinction et de recolonisation locales (poputation morcelée avec
possibitité d'échanges entre ses subdivisions) *.

Myrmécho- : préfixe. Retatif aux fourmis.

N

Nappe : n.f. Eau libre prêsente dans [e sol de façon permanente (toute ['annêe) ou temporaire (lors

des périodes particulièrement pluvieuses et disparaissant totalement ensuite) e.

Neutrophile : adj. Se dit de végêtaux croissant dans des conditions de pH voisines de [a

neutralitê s.

Nitrophite : adj. 5e dit d'une espèce croissant sur des sots riches en nitrates t.
Niche écotogique ": n.f. Au sens large, [a niche d'une espèce (ou d'une poputation) est [a réunion
de t'habitat et des interactions de [a population avec [a biocénose ". La niche représente ainsi [a
place et [a fonction de l'espèce au sein de fécosystème. Elle peut être caractérisée par [a somme des

conditions biotogiques et physiques nécessaires à sa persistance'n. Des définitions plus restrictives
ont mis l'accent sur :

- l'autécologie de l'espèce': [a niche est ators définie par l'ensemble des ressources et conditions
nécessaires à une espèce pour survivre ou croître ;

- [e rôte fonctionnel de lespèce ': [a niche, c'est [e rôle et [a place occupés par une population dans

le fonctionnement de [écosystème ;

- [a ptace de fespèce par rapport aux autres espèces s: La niche, c'est alors [a place occupée par

une espèce dans une communauté (ou une guitde), en mettant faccent sur sa place par rapport aux

317 autres. Cette dêfinition provient de ['accent mis sur [a compétition entre espèces proches, comme force
structurant les communautés. Cela provient notamment du principe d'exclusion compétitrice de Gause :

deux poputations ne peuvent occuper exactement [a même niche autécologique.

Non-géré (forêt, peuplement...) : adj. Dans cet ouvrage, caractérise des forêts dans un stade mûr et
n'ayant pas été gérées depuis au moins 30 à 50 ans. @

Nuctéotides: n.m. Composés chimiques étémentaires qui constituent tlDN. Leur structure est
caractérisée par [e couplage d'un sucre, d'un phosphate et d'une base azotée: adénine, guanine,

cytosine ou thymine - les quatre lettres du code génétique, A, G, C, T É.

0
0NF : 0ffice national des forêts

0mbrophite : adj. Se dit d'une espèce nécessitant de fortes précipitations, régulièrement réparties au

cours du cyc[e annue[, pour se développer '".

Ordination : n.f. [ordination désigne toute méthode visant à reprêsenter [a position des retevés et/ou
des espèces en continu dans un espace à peu de dimensions (par exempte, un plan), de façon à ce
que deux retevés proches fun de l'autre dans cet espace sont proches [un de l'autre en composition,
suivant un indice de dissimitarité défini (et inversement).

0urtet : n.m. Végétation herbacée ou sous-frutescente se dévetoppant en lisière des forêts et des

haies ou dans les clairières à l'intérieur des forêts ":.

Parasitoide : n.m. et adj. : Organisme qui se développe sur ou dans un autre organisme, son hôte, en

tire sa subsistance et [e tue comme résuttat direct ou indirect de son développement s.

Parquet: n.m. Peuptement équienne de surface comprise entre un hectare et [a tailte minimale d'une
unité de gestion (parcelle ou sous-parcelle) ".
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Pathogène: adj. Se dit d'un organisme qui véhicute des maladies ou des parasites.

Patrimonial: adj. Dans cet ouvrage, quatifie des taxons ou des êcosystèmes remarquabtes et
parliculièrement importants à préserver. lintérêt patrimonial d'un taxon ou d'un écosystème est
Lié à son degré de rareté, à sa typicitê (représentativité), ou encore à son importance vis-à-vis de
préoccupations humaines (rôte de protection contre férosion, par exemple) s.

Paysage (écotogie du) : n.f. Discipline étudiant [a répartition spatiale d'éléments (habitats par
exemple) au sein de milieux hétérogènes. à t'échette d'une région géographique étendue (qui se
mesure en centaines de hlomètres).

Perturbation : n.f. Événement locatisé etimprêvisibte qui endommage, déplace ou tue un ou plusieurs
individus (ou communautés), créant une occasion de cotonisation par de nouveaux organismes *.

Peuplement: n.m. En écologie, synonyme de communauté. Dans [e cas particutier des sciences
forestières, [e peuplement désigne l'ensemble des ligneux (arbustes et arbrisseaux exclus) qui
poussent sur une surfuce déterminée t.
Phénotype: n.m. Expression des gênes, ou du génotype, définie à partir des traits ou performances
de Undividu (tai[[e corpore[te, vitesse de croissance, fécondité ...) r.

Phytocide : n.m. Néologisme utilisê par les forestiers pour désigner l'ensemble des herbicides, quTts
soient efficaces sur végétaux herbacés ou ligneux.

Pionnier (= Transitoire) : adj. Quatifie une espèce (ou une essence forestière) adaptée aux premières
phases de [a succession forestière naturetle, ou apte à croître sur des terrains mis à nu par une
perturbation $. 0n inclut aussi souvent dans cette notion [e fait que les espèces pionnières sont
incapables de survivre (voire de se régénérer) dans les stades terminaux de [a succession. Par
extension, un stade pionnier dêsigne [une des premières phases de ta succession forestière naturel[e.

Population : n.f. Cest fensemble des individus d'une espèce donnée sur une zone donnée.

Q-R
Radiation adaptative (ou évolutive) : n.f. Évolution et diversification de nombreuses espèces à partir
d'une espèce ancêtre o.

Raréfaction : n.f. Méthode consistant à reconstituer par tirages au sort, suivant un modète atéatoire
donné, des sous-relevés d'un relevé, et à calcuter diverses quantitês associées - comme l'abondance, [a
richesse spécifique... La raréfaction est souvent utitisée pour catculer [a richesse spécifique moyenne
d'un relevé à niveau d'abondance fixée, et ainsi comparer des relevés d'abondances totales très
variables, à niveau d'abondance réduit comparabte.

Rareté (d'un taxon, d'une espèce ") : n.f. Une espèce rare est une espèce à f"ibte taitte de poputation
totale et / ou à répartition géographique restreinte. S'ajoutent parfois à ces deux critères ceux de
spécialisation écologique ou de viabilité de fespèce.

Redondance fonctionnelle: n.f. Certaines espèces peu fréquentes sont des espèces redondantes,
Cest-à-dire qu'e[[es sont prêtes à se multiptier en remplaçant une espèce plus abondante si ce[[e-ci
disparaît.

Rééchantittonnage : n.m. Technique de simulation d'échantillons par séries de tirages au sort à partir
d'un seul échantillon. Voir Bootstrap et Jacknife.

Régime (rytvicote) : n.m. Mode de renouve[[ement des peuplements forestiers. Dans [e régime de
tailtis, te peuplement est rajeuni à partir de drageons ou de rejets de souches. Dans [e régime de
futaie, [e peuplement est régénéré à partir de graines (semis ou ptants). Le régime du taitlis-sous-
futaie associe les deux modes de renouvetlement précédents. Une fois |,e régime sylvicol.e choisi, Le

forestier peutjouer sur [e traitement sylvicole (voir ce mot), c'est-à-dire sur forganisation des travaux
et coupes d'amé[ioration.

Relevé : n.m. Inventaire des espèces présentes en un point ou sur une surface donnée, pendant une
période donnée, et suivant une façon dlnventorier précise. I[ donne comme résultat [a composition
du relevé, que nous appetons aussi retevé. @



Résilience : n.f. Rapidité avec laquelte une communauté recouvre son état initial après avoir subi une
perturbation [ayant écarté de cet état ".
Résistance : n.f. Capacité d'une communauté à ne pas s'écarter de son état initiat (du moins à s'en

écarter [e moins possible) lorsque inteMent une perturbation s.

Richesse spécifique : n.f. Nombre dtspèces (voir aussi Spêcifique, Diversité biologique taxinomique).

Rotation : délai séparant deux passages successifs d'une coupe de même nature (régénération,
éctaircie, jardinage, taittis) sur [a même unité de gestion ".

s
Saprophyte : adj. Se dit d'une plante sans chtorophytle, non parasite, se nourrissant exclusivement de

matière organique en décomposition ".
Saprorytigue : adj. 5e dit d'une espèce qui vit dans [e bois en décomposition '".

Saprorylophage : adj. Qui se nourrit de bois en décomposition 'n.

Sciaphite : adj. Se dit d'une espèce (végêta[e) qui ne peut se dêvelopper qu'à lombre.

Sélection naturelle: n.f. Processus qui se produit génératement dans une population d'individus qui
varient entre eux par leur survie ou leur reproduction et qui se traduit par le fait que ceux à succès

reproductif différentiet supérieur ont une représentation plus nombreuse dans les générations futures.

Sérotineux: adj. Un cône sérotineux est un cône qui ne s'ouvre pas à [a maturité physiologique des
graines mais qui attend qu'un phénomène extérieur opère, tel que [e feu, [a durée d'exposition aux
intempéries, etc...

Source/puits: une population source désigne une population <<de bonne qualité>, au sens où, si elle
était isolée d'autres populations, e[[e aurait en moyenne une probabilité d'extinction très faible ou
une dynamique démographique excédentaire. 0n parte aussi d'habitat source pour désigner un habitat
de bonne quatité vis-à-vis d'une espèce, c'est-à-dire apte à favoriser sa dynamique démographique. 3'g
Une population puits désigne une population <<de mauvaise qualité>, au sens où, si e[[e était isoLée
d'autres populations, e[[e aurait en moyenne une probabilité d'extinction forte ou une dynamique
démographique dêficitaire. 0n parte aussi d'habitat puits pour désigner un habitat de mauvaise qualité
vis-à-vis d'une espèce, c'est-à-dire inapte à favoriser sa dynamique démographique.

Par [ejeu des phénomènes spatiaux, une population - ou un habitat - puits peut avoir un effectif plus
fort qu'une population source.

Spéciatité commerciale (t' fiche 7 sur l'impact des traitements herbicides) : n.f. Produit commercialisê,
élaboré à partir de [a matière active, d'adjuvants éventuels (mouittant, solvant, anti-mousse,...) et d'un
excipient inerte.

Spéciation : n.f. Apparition d'une nouvelle espèce à partir d'une espèce ancestrale.

Spécifique (composition spécifique, richesse spécifique) : adj. Synonyme de << en espèces > (et non
synonyme de < caractéristique >).

Spectre d'eftrcacité (d'un herbicide): n.m. Gamme des espèces sensibtes au produit. Les espèces vis-
à-vis desquetles [e produit est ditsé/echfne sont pas sensibles, tandis que celles vis-à-vis desquettes
[e produit est dit fficace sont sensibles.

Stabitité: n.f. En écotogie, [a notion de stabitité renvoie à trois aspects différents: [a stabilité
d'une espèce désigne [e maintien de populations viables; la stabititê structurate désigne [e maintien
de facteurs structurant fécosystème, comme [e nombre d'espèces, les relations proies-prédateurs,
le nombre de strates ou [a composition en espèces; La stabitité fonctionnelle désigne [e maintien
de processus de fonctionnement de fécosystème, comme le rycte des nutriments ou [a productivité
primaire '". Ces trois aspects sont liês et concourent à ta stabitité des écosystèmes, qui peut aussi être
appréhendée par les notions de résitience et de résistance.

Stade phénologique : n.m. Stade de développement de [a plante au cours de [a saison de végétation
(germination, débourrement, é[ongation, montaison, épiaison, aoûtement, changement de cou[eur ou
chute des feuitles, ...).



Station : (adj. stationnet) : n.f. Étendue de terrain, de superficie variabte, homogène dans ses
conditions physiques et biologiques (mêsoclimat topographie, composition floristique et structure
de [a végétation spontanée) o.

Substitution de flore : n.f. Remptacement d'une composition floristique par une autre.

Succession (succession végétate) : n.f. Suite des communautés végétales qui se remplacent au cours
du temps dans un même lieu o.

Sur-réserve : n.f. Arbre maintenu sur pied au-delà de son âge (ou diamètre) optimum d'exptoitabitité.
À ta différence des arbres en îlots de vieitlissement, les sur-réserves sont des arbres isolés.

Systématique : n.f. Théorie et pratique de [a classification des êtres vivants o.

T

Taxinomie ou Taxonomie : n.f. 1o. Science des [ois de [a classification des formes vivantes.
(Systématique). 2'. Ctassification d'éléments (terminologie). Ex. Taxinomie botanique. Remarque :

femptoi de taxonomie est déconsei[té.

Taxon, ou taxum : n.m. Unité systématique tetle qu'une famitte, un genre, une espèce.

Terricole: adj.5e dit d'une espèce ou d'une végêtation se dévetoppant directement sur [a terre nue
(par opposition à humicote), ou sur [e sot (par opposition à saxicole, cortico[e...) s. Nous l'entendons
ici dans ce dernier sens, qui est donc p[us proche du terme "humo-terricote".

Tolérance : n.f. Phénomène par lequel les premières espèces qui colonisent un milieu ne changent pas
La probabiLité pour les suivantes de cotoniser ensuite.

Traitement (syMcote) : n.m. Le traitement sylvicole caractérise [a nature et [organisation des
opérations sylvicoles dans une unité de gestion. I[ conduit l'évolution de [a structure du peuptement
forestier o.

Tnits de vie, tnits d'histoire de vie: (stratégies biologiques des espèces) : n.m. Ensemble desrcv caractères pouvant décrire [e comportement biologique et écotogique des espèces. Exempte : régime
atimentaire, mobilité, habitat préféré pour les Insectes, mode d'hivernage (sédentaires/migrateurs),
sites de nidification et d'alimentation pour les Oiseaux, forme biologique de Raunkier, mode de
dispersion, habitat préféré pour [es végétaux r.

Trouée: n.f.0uverture forestière tiée à La chute d'un ou de plusieurs arbres par chabtis ou coupe o.

U.V
Volis: n.m. Arbre cassé par [e vent, et plus parliculièrement partie d'un arbre cassé par [e vent et
tombée au sol à une certaine distance de [a < chandel[e >.

w- x-
Xérique : adj. Quatifie un milieu aride, très sec o'.

Xérophile : adj. Désigne une espèce vivant dans les milieux xériques.

Y- Z-
Zoochore : adj. Quatifie une espèce végétale dont les graines sont disséminées par les animaux. 0n
distingue les espèces endozoochores, dont les graines sont ingérées puis dispersées dans les féces, et
les espèces épizoochores, dont les graines sont transportées par des animaux sans être ingérêes.

Zoophile : adj. Qualifie une espèce végétate dont ta pottinisation est assurée par les animaux.
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Cette étude bibliogrophique dresse le bilon des connoisson-
ces sur lo biodiversité et lo gestion forestière.
Lo première portie propose une synthèse sur

lo biodiversité : qu'est-ce que lo biodiversité ? Comment
lo ouontifier ? Quid de lo biodiversité en forêt ?
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de lo gestion ei de ses impocts sur lo biodiversité

interspécifique des insectes, des oiseoux et de lo flore
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entre geslionnoires el scientifiques, cette synthèse
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d'enseignonts, de chercheurs et d'étudionts.

Lo version popier présente l'essentiel.

Une version plus complète, sur CD, permet ou lecteur

d'opprofondir les ospects scientifiques et d'occéder
à plus de références.
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