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Résumé 
Les recherches concernant l’impact du changement climatique sur les forêts, telles que les modèles 
d’enveloppes climatiques et les modèles phénologiques, ignorent les interactions biotiques. Notre 
objectif est l’étude du rôle médiateur des interactions chêne-hêtre dans leur réponse au changement 
climatique dans les Pyrénées Occidentales. Des études préliminaires suggèrent que des différences 
importantes de sensibilité phénologique à la température entre ces espèces pourraient expliquer leur 
répartition altitudinale actuelle et l’évolution de leur balance compétitive avec le changement climatique. 
Nous présentons ici les résultats d’une expérimentation réalisée in situ et ayant pour but de quantifier 
les variations d’interactions entre des plantules de ces deux espèces et les arbres adultes le long d’un 
gradient altitudinal. Les résultats pour la survie des plantules montrent une augmentation importante de 
la compétition en altitude pour le chêne seulement. C’est le manque de chaleur à l’ombre du hêtre à 
haute altitude qui limite actuellement la longueur de la saison de végétation du chêne et sa progression 
en altitude. Le réchauffement climatique devrait diminuer la compétition subie par le chêne relativement 
au hêtre de par sa plus grande sensibilité phénologique à la température et ainsi exacerber les effets du 
changement climatique sur la migration altitudinale de ces deux espèces. 
Mots-clés : Changement climatique, Compétition, Facilitation, Gradient altitudinal, Phénologie, 
Quantité de chaleur, Ressource 
 
Abstract: The role of plant-plant interactions in forest response to climate change 
Researches on climate change effects in forests, including species distribution and phenological 
models, ignore plant-plant interactions. The goal of this paper is to assess the mediating role of plant-
plant interactions in the response of sessile oak and common beach to climate change in the western 
Pyrenees (France). Preliminary studies suggested that important differences in phenological sensitivity 
to warming among the two species might explain their current altitudinal distribution and alter their 
competitive balance under climate change. We present here the results of an in situ experiment which 
aims at quantifying variation in interactions between seedlings of the two species and adult trees along 
an altitudinal gradient. Results for survival showed that competition strongly increased with increasing 
elevation, but for oak only. The lack of heat below the shaded canopy of the high elevation beech 
forests currently limits the length of the growing season for oak, impeding its dominance at high 
elevation. Climate warming should decrease competition for oak as compared to beech considering the 
higher phenological sensitivity to warming of oak. This competitive release should exacerbate climate 
change effects on the altitudinal migration of the two species. 
Keywords: Altitudinal gradient, Climate change, Competition, Facilitation, Growing degree days, 
Heat resource, Phenology 
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Introduction 
Les modèles climatiques prévoient d’importantes modifications des températures et des précipitations 
sous l’effet du changement climatique (IPCC 2013) et, selon les systèmes écologiques, les lieux et les 
espèces, les conditions environnementales déterminant les performances des organismes vivants, 
notamment des plantes, devraient soit s’améliorer ou se dégrader (Lavergne et al., 2010 ; McCluney et 
al., 2012). Par exemple, aux hautes latitudes et en climat humide, tel que dans les climats boréaux et 
arctiques de l’hémisphère nord, l’élévation des températures moyennes devrait certainement permettre 
une amélioration des performances végétales pour les espèces les plus exigeantes (Chapin et Shaver, 
1985), avec cependant le risque d’extinction pour les espèces inféodées à ces climats (Thuillier et al., 
2005). Ce serait également le cas en altitude des montagnes humides de plus basses latitudes, tel 
qu’aux étages montagnards, subalpins et alpins où les écosystèmes forestiers et herbacés sont 
actuellement contraints thermiquement (Grabherr et al., 1994 ; Lenoir et al., 2008). Inversement, à plus 
basse latitude dans les climats secs méditerranéens, continentaux et intertropicaux, le stress hydrique 
devrait s’accentuer, étant donné l’augmentation des températures et la baisse des précipitations 
estivales (Anthelme et Cavieres, 2014). Par exemple dans le cas du Bassin Méditerranéen, les 
scénarios climatiques prédisent à la fois une diminution des précipitations pendant la saison de 
croissance végétale et une augmentation de la fréquence des évènements extrêmes (IPCC 2013). Ces 
changements devraient très probablement entrainer une augmentation de l’aridité dans une région déjà 
très contrainte par la sécheresse estivale et ainsi une baisse de la survie et de la croissance des 
espèces (Sala et al., 2000). Cette augmentation du stress hydrique devrait également se faire sentir à 
basse altitude en climats tempéré et subméditerranéen faiblement arrosés, tels que dans les 
montagnes méridionales de l’Europe (Saccone et al., 2009). 
La plupart des études sur la réponse des espèces et des communautés végétales au changement 
climatique sont basées sur des approches corrélatives transposant dans le futur les relations existant 
actuellement entre la distribution spatiale des espèces et les facteurs climatiques. Ces méthodes, dites 
de modélisation des enveloppes climatiques, ont l’avantage de permettre d’établir des scénarios de 
grande échelle (au sens anglais du terme, i.e. sur de grandes surfaces) simultanément pour un nombre 
élevé d’espèces (Thomas et al., 2004 ; Thuiller et al., 2005). Cependant, leur inconvénient majeur est la 
non prise en compte de plusieurs facteurs écologiques essentiels de la distribution géographique des 
espèces, tels que leurs potentialités de dispersion, d’adaptation génétique et leurs interactions 
biotiques, même si les chercheurs utilisant ces méthodes sont de plus en plus conscients de ces 
limitations (Lavergne et al., 2010 ; Wisz et al., 2013). L’objectif majeur de notre article est de montrer 
l’importance des interactions biotiques dans la réponse des plantes au changement climatique et en 
particulier celles des interactions plante-plante dans les écosystèmes forestiers. 
Une des erreurs importantes des approches de modélisation des enveloppes climatiques est 
l’hypothèse faite que la niche réalisée des espèces est similaire à leur niche fondamentale ou plus 
exactement que le décalage existant entre les deux niches est stable dans l’espace écologique (et donc 
géographique) et donc que celui-ci devrait être conservé dans le climat futur. Or, cette simplification 
n’est possible que si les interactions biotiques (compétition et facilitation) sont stables dans l’espace 
écologique, ce qui est loin d’être le cas (Davis et al., 1998a ; Vetaas, 2002 ; Brooker, 2006). Une étude 
sur la répartition des arbres en relation avec le climat dans les montagnes de Nouvelle Zélande a 
clairement démontré l’inverse. Leathwick et Austin (2001) ont comparé par modélisation le long de 
gradients altitudinaux les niches de plusieurs espèces arborescentes de Nouvelle Zélande dans des 
massifs montagneux où les Nothofagus, espèces de hêtres austraux connus comme très compétitifs, 
sont présents (i.e. niche réalisée) et dans des massifs de climat équivalent où ces espèces 
compétitrices sont absentes (i.e. niche fondamentale) pour des raisons historiques liées à la migration 
des espèces. Ils ont montré, pour toutes les espèces étudiées, que la présence de Nothofagus modifiait 
très fortement celle de ces espèces le long du gradient altitudinal. Ils ont observé en particulier que 
l’écart entre les niches fondamentales, sans Nothofagus, et réalisées, avec Nothofagus, augmentait 
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quand les conditions environnementales devenaient de plus en plus favorables en descendant en 
altitude. C’est l’augmentation de la compétition avec le réchauffement à basse altitude qui explique 
l’augmentation de cet écart entre les deux niches, conformément au modèle de Grime (1973) prévoyant 
une diminution de la compétition avec le stress. 
De nombreux auteurs ont en effet proposé que, conformément au modèle de Grime (1973), la 
compétition devrait augmenter et ainsi exacerber les effets du changement climatique, dans le cas où 
celui-ci entrainerait une amélioration des conditions environnementales pour les espèces végétales 
(e.g. Michalet et al., 2014a). Inversement, dans le cas où le changement climatique entrainerait une 
péjoration des conditions environnementales, l’augmentation de la facilitation en conditions de stress, 
conformément au modèle de Bertness et Callaway (1994), devrait diminuer les effets négatifs du 
changement climatique. Cet effet médiateur positif a été démontré par Wifp et al. (2006) pour Empetrum 
nigrum en climat arctique ; l’effet négatif de la fonte précoce de la neige pour la disponibilité en eau de 
cette espèce et ainsi sa survie n’est pas observé sous la canopée de ses voisins dont la facilitation 
diminue ainsi l’effet négatif indirect de l’augmentation des températures. De même, Saccone et al. 
(2009) ont montré que pendant la canicule de l’été 2003 la canopée des forêts montagnardes des 
adrets de Moyenne Maurienne (Savoie) a permis la survie de jeunes sapins plantés sous couvert, alors 
que ceux des milieux ouverts ont péri de par l’intensité de la sécheresse de l’air. La facilitation peut 
donc avoir un effet médiateur positif dans la réponse des espèces à l’augmentation de l’aridité avec le 
changement climatique dans les climats secs (Brooker, 2006). 
Une difficulté majeure pour prédire l’effet médiateur des interactions biotiques dans la réponse des 
espèces au changement climatique est l’absence de consensus dans la littérature sur les variations de 
direction des interactions biotiques le long des gradients de contraintes environnementales et donc leur 
apparente idiosyncrasie. En effet, l’augmentation de la facilitation avec le stress prédit par le modèle de 
Bertness et Callaway (1994) n’est certainement pas une loi générale, en particulier le long de gradients 
de ressource hydrique où la compétition augmente généralement lorsque le stress s’accroit (Davis et 
al., 1998b ; Tielborger et Kadmon, 2000 ; Maestre et Cortina, 2004). En conséquence, Mc Cluney et al. 
(2012) ont proposé que la facilitation puisse diminuer avec le changement climatique en cas 
d’augmentation du stress hydrique, inversement donc à la prédiction classique issue du modèle de 
Bertness et Callaway (1994). Ce résultat fut observé par Saccone et al. (2009) lors de la canicule de 
2003 pour les plantules d’érable sycomore et d’épicéa dont la survie fut négativement affectée par la 
canopée forestière en condition de très forts stress hydriques, dus à l’augmentation de la compétition 
pour l’eau du sol.  
De plus en plus d’auteurs s’accordent ainsi pour considérer que la facilitation doit diminuer (et la 
compétition augmenter, conformément aux modèles de Mc Arthur et Wilson (1967) et de Tilman 
(1982)), lorsque le stress augmente dans le cas où la contrainte de stress est une ressource (telle que 
l’eau ou les nutriments) mais inversement augmenter avec le stress, conformément au modèle de 
Bertness et Callaway (1994), lorsque la contrainte environnementale est un facteur direct comme 
l’humidité de l’air ou la température (Michalet, 2007 ; Maestre et al., 2009 ; Saccone et al., 2009 ; 
Michalet et al., 2014b). Enfin, en situation de contrainte extrême, il est fort probable que les interactions 
biotiques disparaissent complètement, par le collapse de tout effet biotique, positif ou négatif (Michalet 
et al., 2006 ; Kéfi et al., 2007 ; Le Bagousse-Pinguet et al., 2014a), conformément aux résultats de 
nombreuses expérimentations (Kitzberger et al., 2000 ; Forey et al., 2010 ; Maalouf et al., 2012 ; Le 
Bagousse-Pinguet et al., 2014b ; Michalet et al., 2015 ; Noumi et al., 2015a et b). Ces cas de disparition 
de la facilitation avec l’augmentation du stress suggèrent donc que les interactions biotiques peuvent 
également exacerber les effets négatifs du changement climatique lorsque celui-ci entraine une 
péjoration des conditions environnementales pour les espèces végétales (Mc Cluney et al., 2012 ; 
Michalet et al., 2014a). 
La phénologie du débourrement (i.e. de l’initiation de la période de croissance des feuilles) est un trait 
fonctionnel des végétaux particulièrement sensible aux variations de températures, et donc au 
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changement climatique (Menzel, 2002 ; Zhang et al., 2004 ; Chen et al., 2005). La réponse 
phénologique des plantes est très variable selon les espèces (Kramer 1995 ; Chuine et al., 2000 ; 
Linkosalo et al., 2000 ; Vitasse et al., 2009a et b) et la plasticité de ce caractère semble être un 
avantage adaptatif pour le futur (Jacques et al., 2015). L’importance de la variabilité interspécifique de 
la réponse phénologique des espèces suite à une augmentation de la température laisse supposer que 
ce trait fonctionnel devrait fortement affecter leur balance compétitive sous changement climatique et 
ainsi leur répartition. 
L’objectif de cet article est d’étudier les conséquences des variations de la réponse phénologique de 
Quercus petraea et Fagus sylvatica au changement de température sur leurs interactions et leur 
distribution altitudinale dans le contexte du changement climatique. Vitasse et al. (2009c) ont étudié la 
phénologie du débourrement et de la sénescence foliaire (coloration et chute des feuilles) de Quercus 
petreaea et Fagus sylvatica à cinq niveaux altitudinaux dans les Pyrénées Occidentales très 
océaniques (Figure 1). Les deux espèces ont des réponses phénologiques très contrastées aux 
variations de température qui conditionnent des évolutions très différentes de la durée de la saison de 
croissance avec l’altitude. Le chêne a une plus forte sensibilité phénologique à la température que le 
hêtre qui lui confère une saison de croissance plus longue en dessous de 800 m, approximativement 
(Figure 1).  

 
Cependant cet avantage s’inverse au-dessus de 800 m où le hêtre a une durée de saison de 
croissance supérieure au chêne. L’altitude de cette inversion des durées de canopée forestière et ainsi 
de saison de croissance correspond de manière très frappante à la limite altitudinale entre les étages 
de végétation collinéen et montagnard dans les ombrées de ces massifs Pyrénéens très océaniques et 
donc à la dominance respective du chêne et du hêtre dans les communautés forestières. Vitasse et al. 
(2009c) ont ainsi proposé que ces importantes différences phénologiques entre les deux espèces 
pourraient expliquer leur balance compétitive le long du gradient altitudinal et son évolution potentielle 
avec le changement climatique. En effet, il est probable que le réchauffement climatique déplace cet 
équilibre de saison de végétation entre les deux espèces vers des plus hautes altitudes, soit de 400m 
environ en cas d’élévation des températures de 2°C si on considère que la température décroit 
d’environ 0,5°C tous les 100 m de dénivelé (Ozenda, 1985). Si la balance compétitive des deux 
espèces est sous la dépendance de la durée de leur saison de croissance, alors on peut prédire que le 
chêne sessile devrait remplacer le hêtre commun de 800 à 1200 m environ dans les ombrées si le 
climat se réchauffe de 2°C. Néanmoins, cette hypothèse implique que la compétition subie actuellement 
par le chêne augmente avec l’altitude, ce qui est tout à fait en opposition avec le modèle de Grime 
(1973) et celui de Bertness et Callaway (1994) et les résultats d’expérimentations sur les interactions 
biotiques le long des gradients altitudinaux dans les montagnes humides qui ont montré que la 
compétition diminuait en altitude lorsque le stress augmentait (Choler et al., 2001 ; Callaway et al., 
2002 ; Michalet et al., 2014a). Par contre, si la compétition demeure inchangée avec l’altitude, cela 

Figure 1: Relation entre la 
durée de la canopée et la 
température moyenne 
annuelle de l’air pour 
Quercus petraea et Fagus 
sylvatica. Les mesures 
phénologiques ont été 
effectuées entre 100 et 
1600m d’altitude dans les 
Pyrénées occidentales de 
2005 à 2007 (Vitasse et al., 
2009c modifié).	  
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suggérerait, d’une part que la réponse phénologique des espèces à la température ne conditionne pas 
leur balance compétitive, et d’autre part que leur dominance est directement dépendante de leur 
tolérance au stress thermique en absence d’interactions biotiques. Ce dernier résultat donnerait du 
crédit aux modèles d’enveloppes climatiques qui considèrent implicitement que la balance compétitive 
des espèces ne doit pas être affectée par les changements de températures et de précipitations induits 
par le changement climatique. 
Dans cet article, nous présentons les résultats d’une expérimentation de transplantation de jeunes 
plants de chêne et de hêtre à cinq niveaux altitudinaux dans les Pyrénées occidentales, en forêt et en 
milieu ouvert. Le but de cette expérimentation est d’étudier l’évolution des interactions entre ces deux 
espèces le long du gradient altitudinal. A notre connaissance, l’effet de l’augmentation de la 
température liée au changement climatique sur la balance compétitive d’espèces forestières via la 
phénologie n’a jamais été abordé. Si cet effet existe, il pourrait contribuer à expliquer les aires de 
répartitions climatiques des espèces et les prédictions des scénarios de changement climatique, mais il 
pourrait également permettre d’affiner les modèles d’évolution des interactions biotiques le long des 
gradients environnementaux. 
 
1. Matériels et méthodes 
L’expérimentation a été conduite entre novembre 2006 et octobre 2009 dans les Pyrénées 
Occidentales. Le climat des Pyrénées Occidentales est un climat océanique tempéré doux et très 
humide avec une température annuelle moyenne de 12°C et des précipitations annuelles de 1079 mm 
à basse altitude (moyenne 1946–2001 à Tarbes, 43°11’N, 00°00’W, 360 m d’altitude, Météo France). 
Nous avons sélectionné cinq sites expérimentaux situés en exposition nord à des altitudes 
approximatives de 100, 400, 800, 1200 et 1600 m (voir Vitasse et al., 2010 pour des données précises 
plus complètes sur l’altitude et la localisation des sites). Chaque site comprenait une parcelle en forêt 
ancienne dominée par Fagus sylvatica et une parcelle en clairière située à proximité dans des 
conditions environnementales similaires. Toutes les parcelles ont été entourées de barrières excluant 
les grands herbivores et désherbées mécaniquement et à l’aide d’herbicide avant plantation. 
Dans chacune des dix parcelles, nous avons planté en novembre 2006 des plants de deux à trois ans 
de trois populations de Quercus petraea et Fagus sylvatica originaires des sites de 400, 800 et 1200 m 
afin de tester l’existence d’un éventuel effet génétique. Les plants ont été prélevés au sein des forêts 
avec leur sol et transportés dans des bacs jusqu’aux sites expérimentaux où ils furent plantés entre 1-4 
jours après prélèvement. Chaque parcelle a été subdivisée en quatre blocs et quatre individus de 
chaque population de chaque espèce ont été transplantés par bloc avec une disposition systématique. 
96 plants (2 espèces X 3 populations X 4 blocs X 4 individus) ont ainsi été transplantés dans chacune 
des 10 parcelles. La survie, le diamètre au collet et la hauteur des plants ont été mesurés chaque 
automne jusqu’en 2009. Les plants morts pendant la première année ont été remplacés en novembre 
2007. La survie finale en 2009 a été exprimée en pourcentage du nombre total d’individus transplantés 
par bloc, population et espèce. Les croissances en diamètre et en hauteur ont été calculées en taux de 
croissance relatif par an ((performance Tfinal - performance Tinitial) / performance Tinitial / nombre 
d’années de croissance) et moyennées par blocs avant calcul des indices d’interactions. 
L’effet de la canopée forestière sur la survie et la croissance des plants a été calculé à l’aide de l’indice 
relatif d’interaction proposé par Armas et al. (2005) : RII = (Performance en forêt - Performance en 
clairière) / (Performance en forêt + Performance en clairière). 
L’appariement des blocs a été réalisé de manière systématique en utilisant l’ordre initial de 
numérotation des quatre blocs de chaque parcelle. L’indice RII varie entre -1 et 1 avec les valeurs 
positives indiquant une meilleure survie en forêt qu’en clairière (facilitation de la canopée forestière) et 
les valeurs négatives une meilleure survie en clairière qu’en forêt (compétition de la canopée forestière). 
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L’effet statistique des traitements sur les indices d’interactions pour la survie et la croissance a été 
analysé par analyses de covariances avec l’altitude du site comme facteur continu et l’espèce et 
l’altitude de la population d’origine (400, 800 et 1200m) comme facteurs discrets. La significativité des 
moyennes de RII a été testée à l’aide de test-T. Les valeurs de RII ont été log-transformées avant 
analyses. Toutes les analyses statistiques ont été réalisées à l’aide du logiciel JUMP. 
 
2. Résultats 
Le RII pour la survie est très significativement affecté par le facteur espèce avec des valeurs plus 
négatives (compétition) pour le chêne que pour le hêtre (Figure 2). L’indice est également plus faible 
(plus de compétition) en altitude (effet altitude) et en particulier pour le chêne (interaction espèce X 
altitude) qui a des valeurs de RII survie négativement significatives à partir de 800 m seulement (voir 
test-T des moyennes de RII dans la Figure 2) et qui deviennent très négatives à 1600 m. Ce n’est pas 
le cas du hêtre dont la compétition pour la survie n’est significative qu’à 400 et 800 m. Une interaction 
altitude X espèce X population est également observée, sans doute due au fait que dans le cas du 
chêne la population d’altitude intermédiaire montre le moins de plasticité de l’interaction pour la survie le 
long du gradient altitudinal, alors que c’est l’inverse dans le cas du hêtre. 

 
Figure 2 : Variation de l’indice d’interaction relative pour la survie (RIISurvie) de jeunes transplants de trois 
populations (couleurs des courbes) de Fagus sylvatica et Quercus petraea le long du gradient altitudinal 
pyrénéen. Les valeurs positives de RII indiquent une meilleure survie en forêt qu’en clairière (facilitation de la 
canopée forestière) et les valeurs négatives une meilleure survie en clairière qu’en forêt (compétition de la 
canopée forestière). Les résultats de l’ANCOVA sur les effets des facteurs altitude, espèce et population sont 
donnés en bas à gauche de la figure. Les étoiles au sein de la figure indiquent les valeurs de RII significativement 
différentes de 0 : (*) p<0.1, * p<0.05, ** p<0.001, *** p<0.0001.  

 
Les résultats de RII croissance sont relativement différents de ceux de RII survie et seuls sont montrés 
ici les résultats pour la croissance en diamètre (Figure 3), ceux pour la croissance en hauteur étant très 
similaires. L’intensité de compétition pour la croissance est également affectée par l’altitude et de façon 
différente entre les espèces selon l’altitude mais l’optimum de compétition n’est plus situé à haute 
altitude comme c’était le cas de la compétition pour la survie. Pour les deux espèces, l’intensité de 
compétition maximale est observée à moyenne altitude (800 m) et décroit légèrement aux plus hautes 
altitudes (1200 et 1600 m). La différence majeure entre les deux espèces est l’absence pour la 
croissance de compétition à basse altitude pour le hêtre seulement, le chêne subissant de la 
compétition à toutes altitudes (voir résultats des tests-T sur la Figure 3). Il n’y a pas d’effet significatif de 
la population pour la compétition pour la croissance. 
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Figure 3 : Variation de l’indice d’interaction relative pour la croissance en diamètre (RIICroissance) de jeunes 
transplants de trois populations (couleurs des courbes) de Fagus sylvatica et Quercus petraea le long du gradient 
altitudinal pyrénéen. La légende est la même que dans la Figure 2. 

 
3. Discussion 
La compétition pour la survie et la croissance varient toutes deux le long du gradient altitudinal et de 
façon différente selon l’espèce. C’est l’évidence que l’écart entre les niches fondamentale et réalisée 
des espèces varie dans les espaces géographique et écologique en relation avec les variations de 
températures. Ceci suggère que les relations existant actuellement entre la distribution des espèces et 
le climat ne seront pas stables avec le changement climatique et que ces changements d’interactions 
biotiques doivent être pris en compte dans les simulations de changement d’aire géographique des 
espèces avec le changement climatique (Davis et al., 1998a ; Brooker, 2006 ; Mc Cluney et al., 2012 ; 
Michalet et al., 2014a). 
Les résultats pour la survie et la croissance diffèrent, à la fois pour l’optimum de compétition avec 
l’altitude et en fonction de l’espèce. Dans le cas de la survie, la compétition augmente avec l’altitude 
pour le chêne seulement, avec un maximum observé à 1600 m, alors que pour le hêtre le maximum se 
situe à moyenne-basse altitude (400-800 m). Pour la croissance, le maximum de compétition se situe à 
moyenne-haute altitude (800-1200 m) pour les deux espèces et la compétition est nulle pour le hêtre à 
basse altitude (100 et 400 m). En aucun cas donc, la compétition n’est maximale aux plus basses 
altitudes pour les deux espèces comme le prédit le modèle dominant de la littérature qui propose que la 
compétition doit céder la place à la facilitation le long des gradients de stress thermique (Bertness et 
Callaway, 1994). Ce modèle a été confirmé par de nombreuses expérimentations réalisées sur les 
écosystèmes herbacés subalpins et alpins (Choler et al., 2001 ; Callaway et al., 2002 ; Michalet et al., 
2014a). Par contre, le résultat pour la compétition pour la survie du chêne est cohérent avec les 
mesures phénologiques de Vitasse et al. (2009c) ayant montré que l’avantage d’une plus longue saison 
de croissance du chêne par rapport au hêtre s’estompait progressivement en s’élevant en altitude et en 
particulier au-delà de 800 m et l’hypothèse faite que les différences de plasticité phénologique des deux 
espèces pourraient affecter leur balance compétitive et leur distribution avec l’altitude. De façon très 
intéressante, ce résultat suggère que les variations d’intensité de compétition perçue par le chêne le 
long du gradient altitudinal sont assez similaires à celles observées le long de gradients de facteurs de 
ressources (Michalet, 2007 ; Maestre et al., 2009 ; Michalet et al., 2014b). Par exemple, il a été montré 
par de nombreux auteurs que la compétition augmentait avec le stress dans le cas où le facteur de 
stress était la disponibilité en eau (Davis et al., 1998b ; Tielborger et Kadmon, 2000 ; Maestre et 
Cortina, 2004 ; Saccone et al., 2009 ; Forey et al., 2010), la disponibilité en nutriments ou en lumière 
(Wilson et Tilman, 1991), conformément aux modèles de McArthur et Wilson (1967), Tilman (1982) et 
Taylor et al. (1990). Ce qui est surprenant c’est que cette augmentation de la compétition avec le stress 
n’a jamais été observée, à notre connaissance, le long de gradients de facteurs directs non de 
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ressources, tels que la température ou l’humidité de l’air (Michalet, 2007). Ceci suggère que les 
gradients de stress thermique pourraient être également dans certaines conditions des gradients de 
ressource. Il est vrai que les biogéographes considèrent que la quantité de chaleur, quantifiée par le 
nombre de degrés jour, est une ressource pour les végétaux déterminant les étages de végétation avec 
l’altitude ou leur zonation avec la latitude (Ozenda, 1985 ; Rivas-Martinez, 1987 ; Michalet, 1991 ; 
Prentice et al., 1992 ; Zimmerman et Kienast, 1999), contrairement à la tolérance du froid qui est un 
facteur direct non de ressource car non consommable (Woodward et Williams, 1987). Le chêne sessile 
semble être particulièrement sensible à cette absence de chaleur apparaissant dans les forêts peu 
ensoleillées de haute altitude. Il est vrai que contrairement au hêtre cette espèce peut être observée à 
très haute altitude dans les versants sud, formant des bosquets très ouverts sur des sols superficiels 
localisés sur des rognons rocheux ensoleillés (Pautou et al., 1991). Dans ces situations très exposées, 
le froid est sans doute particulièrement intense pendant la nuit même si les températures le jour sont 
vraisemblablement nettement supérieures à celles des sous-bois ombragés des mêmes altitudes. Des 
mesures de températures diurnes et nocturnes dans ces différentes situations environnementales sont 
bien sûr nécessaires pour conclure sur la validité éventuelle de ces hypothèses. 
La compétition pour la croissance semble être déterminée par un autre facteur direct que la quantité de 
chaleur, étant donné que le maximum de compétition observée se situe à moyenne-basse altitude pour 
les deux espèces. Il est probable que le facteur direct impliqué dans la compétition pour la croissance 
soit la lumière en tant que ressource pour la photosynthèse dans la mesure où les forêts les plus 
productives et les moins éclairées sont souvent celles de la partie supérieure de l’étage collinéen, là où 
les limitations thermiques et hydriques à la croissance en hauteur des arbres sont les plus faibles 
(Waring et al., 1978 ; Rolland et al., 1999). Des mesures d’éclairement sont néanmoins également 
nécessaires pour conclure sur la validité de cette deuxième hypothèse. Enfin, l’absence de compétition 
pour la croissance subie par le hêtre aux plus basses altitudes (contrairement au chêne) pourrait être 
due à sa plus faible tolérance du stress hydrique atmosphérique dans les milieux ouverts (Breda et al., 
2006) et donc à des effets de facilitation contrebalançant la compétition potentielle existante sous 
couvert. 
 
Conclusion 
L’augmentation de la compétition pour la survie du chêne avec l’altitude suggère que la sensibilité 
phénologique différentielle des deux espèces à la température détermine très probablement leur 
balance compétitive et la dominance actuelle du hêtre en altitude en raison de sa plus grande tolérance 
thermique par rapport au chêne. Cette importance de la compétition dans la répartition altitudinale des 
deux espèces et sa variation avec la température est à prendre en compte dans les modèles de 
simulation des variations d’aires de distribution des espèces avec le changement climatique. Cette 
étude suggère également que les variations d’interactions biotiques le long des gradients thermiques 
peuvent aussi dépendre, comme dans le cas des gradients hydriques, du type de facteur thermique en 
cause, facteur de ressource chaleur ou facteur direct non consommable (tolérance du gel). 
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