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INTRODUCTION

1 Contexte : un besoin d’outils d’évaluation et de suivi de la biodiversité

al’échelle des territoires

1.1  Enjeux autour de la préservation de la biodiversité forestiéere

L'accroissement des pressions sur les ressources naturelles au cours des dernieres décennies
conduit aujourd’hui a un déclin de la biodiversité a un rythme sans précédent (Chapin et al. 2000;
Butchart et al. 2010). Les changements d’occupation du sol, la dégradation des habitats naturels, la
propagation des espéces envahissantes, la surexploitation des ressources et les pollutions diverses
semblent étre les principaux phénomeénes a I'origine de ce déclin (CBD 2002; Levrel 2007; EEA 2010).
Plusieurs institutions européennes et internationales' ont déterminé I'importance des enjeux de
cette perte de biodiversité pour la préservation des ressources naturelles et pour la pérennité du
bien-étre des sociétés humaines, et la lutte contre la disparition de la biodiversité est devenue un

objectif international prioritaire (Scholes & Biggs 2004; Hanski 2005).

Les écosystemes forestiers comptent parmi les plus affectés par les changements actuels de
I’occupation des sols (Hanski 2000; EEA 2010). Que ce soit par leur fragmentation ou l'intensification
de leur gestion, les actions de I'Homme ont fortement impacté leur physionomie, avec des
conséquences encore mal connues mais certainement délétéres pour une partie de la biodiversité
inféodée a ces écosystémes (Ripple et al. 1991; Spies et al. 1994; Martikainen et al. 2000; Penttila et
al. 2004). En Europe, les foréts majoritairement exploitées pour la production de bois représentent
52 % de la superficie forestiere (FAO 2011). Contrairement a d’autres régions dans le monde ou la
principale problématique est la déforestation (e.g. foréts équatoriales d’Amérique du Sud, Inde), la
surface des foréts européennes a régulierement augmenté au cours des derniéres années (+ 2.0 %
entre 2000 et 2010 en Europe; (EU 2011; FAO 2011)). Les impacts de I'exploitation sur les
écosystéemes forestiers et leur biodiversité s’y traduisent essentiellement par une importante
modification de la structure des peuplements forestiers, héritée de centaines d’années
d’interventions humaines (Puumalainen et al. 2003; Spiecker 2003; MCPFE 2007). De nombreuses
études ont montré que ces modifications de la structure et de la composition des peuplements

pouvaient avoir des effets négatifs sur la biodiversité, notamment lorsqu’elles se traduisaient par la

1
e.g. Conférence des Parties de la Convention sur la Diversité Biologique (2002), Sommet mondial sur le développement durable
(Johannesburg, 2002) ; Stratégie européenne de développement durable adoptée par le Conseil Européen en 2001.
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régularisation des ages et des diameétres, la diminution de la richesse en essences et la disparition du
bois mort et des arbres sénescents, nécessaires a la survie de nombreuses espéeces forestieres
(Christensen & Emborg 1996; Siitonen 2001; @kland et al. 2003; Rouvinen & Kuuluvainen 2005;
Debeljak 2006).

Les écosystemes forestiers fournissent pourtant de nombreux services indispensables a la survie,
au bien-étre et au bon fonctionnement des sociétés humaines, tels que la production d’oxygene, le
stockage du carbone, la fertilisation des sols, I'épuration de I’eau, la production de ressources
alimentaires variées (baies, champignons...) et de matériaux de construction (bois), des zones de
récréation ainsi qu’une atténuation des risques naturels (ex. chutes de blocs rocheux) (TEEB 2010; EU
2011). Or, le fonctionnement des écosystémes forestiers et les services associés sont étroitement liés
a la biodiversité qu’ils abritent : des décomposeurs aux prédateurs, des myriades d’espéces
souterraines et aériennes contribuent au recyclage de la matiére organique, a I'absorption des
nutriments par les arbres, a la dispersion des graines, a la régulation des populations, a la lutte
contre les parasites et maladies... autant de fonctions indispensables a la réalisation des services
écosystémiques et des cycles sylvigénétiques ainsi qu’a la résistance et a la résilience des
écosystemes forestiers au cours du temps (Bengtsson et al. 2000; André 2005; Dajoz 2007).
Maintenir la biodiversité forestiere représente alors un enjeu important pour le fonctionnement des
écosysteémes forestiers a long terme, condition indispensable pour assurer la pérennité des services

marchands et non marchands qui en dépendent (TEEB 2010).

1.2  Des efforts constatés pour la préservation et le suivi de la biodiversité

forestiere

La conférence de Rio sur la Conservation de la Diversité Biologique (CBD), en 1992, a marqué un
premier pas vers l'institutionnalisation du concept de biodiversité’, contribuant a I’accélération du
développement d’outils d’évaluation, de suivi et de protection de la biodiversité au niveau
international (Levrel 2007; Butchart et al. 2010). En Europe, cela s’est traduit par le lancement de
plusieurs stratégies successives en faveur du développement durable et de la préservation de la
biodiversité a différents niveaux de décision. Le processus paneuropéen de la Conférence
Ministérielle pour la Protection des Foréts en Europe (CMPFE)?, dit processus d’Helsinki, a pris le relai
de la CBD au niveau européen. Ce processus a contribué au développement du concept de gestion
forestiere durable et initié des réflexions sur la définition de criteres et d’indicateurs de gestion

forestiere durable permettant de suivre indirectement I'évolution de I'état de conservation des

La biodiversité peut étre définie comme la diversité des organismes vivants quelle que soit leur origine, ainsi que des processus et
des fonctions qui permettent leur survie. Elle inclut la diversité des génes, des espéces et des écosystémes (adapté de CBD (2002)).
* Aujourd’hui Forest Europe
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foréts et de leur biodiversité (Puumalainen et al. 2003). Ces critéres et indicateurs s’intéressent a la
fois au cadre politique et institutionnel de la gestion durable des foréts, a la préservation des
ressources forestiéres ainsi qu’a la viabilité, au fonctionnement et a la productivité des foréts (MCPFE
2007). lls ont été déclinés et adaptés dans le cadre des inventaires forestiers nationaux de plusieurs
pays européens et ont largement inspiré le développement d’outils de gestion durable des foréts
(Puumalainen et al. 2003; Humphrey & Watts 2004; Levrel 2007). D’autres indicateurs génériques
relatifs aux surfaces forestieres protégées, a l'intensité de I'exploitation, au niveau de perturbation
des écosystemes ou a leur fragmentation avaient également été proposés pour identifier les
tendances en termes de biodiversité forestiere a I’"horizon 2010 (EEA 2008). Ces indicateurs montrent
gu’entre 1990 et 2010, un pourcentage croissant de foréts européennes a été affecté a la
conservation de la biodiversité (de + 3 % a + 10 % selon les sources) (EEA 2010; FAO 2011). A I’échelle
européenne, 25 % des foréts sont actuellement exclues de tout processus de production, 12 % des
foréts sont inclues dans des réseaux de protection officiels et les outils de certification et de gestion

durable sont de plus en plus répandus (EEA 2010; FAO 2011).

Simultanément a la définition de critéres et d’indicateurs d’évaluation et de suivi pour le
développement de la gestion forestiere durable, plusieurs Directives européennes ciblant plus
directement la conservation des espéces et des habitats naturels, incluant les espéces et habitats
forestiers, ont été successivement mises en oeuvre. Les Directives dites « Habitats-Faune-Flore »
(92/43/CEE, du 21 mai 1992) et « Oiseaux » (79/409/CEE, du 2 avril 1979) (Cantarello & Newton
2008), en particulier, sont a I’origine de la création du réseau paneuropéen Natura 2000, dont 'objet
est d’assurer la préservation cohérente des habitats naturels ainsi que de la faune et de la flore
sauvage a I'échelle de I'Europe. Les annexes de ces deux directives comprennent des listes d’habitats
et d’espéces menacés selon des criteres définis au niveau européen (e.g. Directive Habitats (annexe |
pour les habitats patrimoniaux et annexe Il, IV et V pour les espéces ; Directive Oiseaux : surtout
annexe ll). Ces listes d’especes complétent et précisent la liste rouge de I'Union Internationale pour
la Conservation de la Nature (UICN 2011)* au niveau européen. Ces listes ont été déclinées au niveau
national, régional et/ou local et permettent de suivre I’évolution du statut de conservation des

especes et de I'état de la biodiversité de I'échelle locale a I'échelle internationale.

Par ailleurs, la perception et l'usage des foréts sont passés d’une source de ressources
économiques a des écosystemes multifonctionnels, combinant des valeurs marchandes et non
marchandes (Kangas & Kuusipalo 1993; Borgesa & Hoganson 2000; Spiecker 2003; Lafortezza et al.

2008a; EU 2011). Production de bois d’ceuvre et de bois-énergie mais aussi conservation des milieux

* La liste rouge de 'UICN recense les espéces dont la protection doit &tre privilégiée par rapport  leur statut de vulnérabilité évalué 3
I’échelle mondiale. Il s’agit d’un des principaux indicateurs pour suivre I'évolution de I'état de la biodiversité dans le monde.
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et des espéces, maintien de l'intégrité des paysages, activités récréatives, préservation des services
écosystémiques... autant d’éléments qui sont aujourd’hui de mieux en mieux intégrés lors de
I'aménagement des foréts et dans les sylvicultures. Cela s’est traduit en Europe comme dans le reste
de I'Hémisphere Nord, par deux phénomeénes : d’'une part par I'évolution des pratiques sylvicoles
vers des systemes favorisant le maintien d’un couvert forestier continu éventuellement accompagné
d’une diversification de la structure des peuplements (Kangas & Kuusipalo 1993; Lédhde et al. 1999a;
Mielikdinen & Hynynen 2003; Zenner 2005; Lexergd & Eid 2006) et d’autre part par la prise en
compte de la distribution spatiale des contraintes et des opportunités présentes sur un territoire
forestier donné, incluant parfois des aspects de continuité écologique ou de diversification des
paysages, favorables a la biodiversité (Franklin & Forman 1987; Ohman & Eriksson 1998; Kurttila
2001; North & Keeton 2008).

1.3  Une biodiversité forestiere toujours menacée

Malgré ces efforts, la biodiversité forestiére continue d’étre menacée en Europe, ou plus de la
moitié des espéces et prés des deux tiers des habitats forestiers ont des statuts de conservation
défavorables (EEA 2010). Par exemple, les premiers résultats du bilan du statut de conservation des
especes et habitats concernés par les Directives Habitats et Oiseaux montrent que prés de la moitié
des oiseaux européens ont un statut de protection défavorable (Birdlife 2004) et soulignent un
besoin urgent d’intensifier les efforts de conservation (EEA 2010)(Figure 1). Différents facteurs
peuvent étre a l'origine de cette situation, parmi lesquels : i) un manque de représentativité et
d’efficacité des réseaux d’espaces protégés (Gaston et al. 2006; Virkkala & Rajasarkka 2007; Luque &
Vainikainen 2008; Thomaes et al. 2008; Wiersma & Nudds 2009), qui restent le principal outil de
préservation des habitats naturels et des habitats d’espéces’, ii) la difficulté de 'adaptation au niveau
national des directives européennes et de la mise en ceuvre dans la gestion locale des outils de
conservation (Prendergast et al. 1999; Branquart et al. 2008; Gaston et al. 2008), et iii) un manque de
connaissances sur la répartition des espéces menacées et des enjeux de biodiversité dans leur
globalité (Fleishman et al. 2001; Hanski & Walsh 2004; Fangliang & Condit 2007; Kumar et al. 2009;
Hu & Jiang 2010). De plus, parmi les nombreux indicateurs de gestion forestiére durable développés
au niveau européen, peu se sont avérés réellement utilisables par les gestionnaires forestiers dans le
cadre de la planification et de la mise en ceuvre de la gestion (Ferris & Humphrey 1999; McElhinny et

al. 2005; Gough et al. 2008). Les objectifs européens qui étaient fixés pour 2010 et notamment I'arrét

> Un habitat naturel peut étre défini comme un ensemble non dissociable constitué d’un compartiment stationnel (climat local et
régional, conditions édaphiques, géomorphologie), d’'une végétation et d’une faune associée (MEDDTL 2011), tandis qu’un habitat
d’espéce représente I'ensemble des conditions biotiques, abiotiques et des ressources qui sont nécessaires a la vie d'une espéce (Grinnell
1917; Hutchinson 1957) ; cet habitat d’espéce peut constituer une sous-partie d’un habitat naturel ou englober plusieurs habitats naturels
différents.
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de I'érosion de la biodiversité sont bien loin d’avoir été atteints (EEA 2010). En conscience de cet
échec, la conférence de Nagoya (29 octobre 2010) promet la poursuite des efforts avec des accords
similaires a la CBD 1992, approuvés pour la période 2011 — 2020.

Statut de conservation des espéces

évaluéesen Europe (25),
par groupe taxonomique

Amphibiens (152) I I =
Arthropodes  (336) [T 1 | E—
Poissons (242) I | | =]
Mammiféres (381) I I [—
Mollusques (81) I I 1
Plantes non-vasculaires (92) I I [
Reptiles (149) | I | ==
Plantes vasculaires (799) I | =
Autres (8) | ]
v v r A
0 20 40 60 80 100
[ Favorable
0 Inconnu
[0 Défavorable - inadapté
B Défavorable - mauvais

Note: Nombre d’évaluations réalisées
Source: ETC/BD, 2008; SEBI 2010 Indicator 03.

Figure 1. lllustration des tendances en termes d’état de conservation de la biodiversité en Europe des 25, par
groupe taxonomique (adapté de EEA (2010)).

1.4  Quels outils privilégier pour I'évaluation et le suivi de la biodiversité dans le

cadre de la gestion forestiére ?

1.4.1 Des indicateurs de biodiversité

En foréts, comme dans les autres écosystémes, la réalisation d’inventaires exhaustifs de la
biodiversité sur I'ensemble d’un territoire n’est pas envisageable, et leur structure tridimensionnelle
complexe rend d’autant plus ardue I’évaluation de leur état de conservation (Lindenmayer et al.
2000; Deconchat & Balent 2004; Gosselin & Laroussinie 2004). Pour surmonter cette difficulté, la
biodiversité forestiere est souvent appréhendée au travers d’indicateurs de biodiversité (Ferris &
Humphrey 1999; Puumalainen et al. 2003; Michel & Winter 2009; Poirazidis et al. 2011). Un
indicateur est un substitut qui permet de quantifier une tendance (e.g. évolution des effectifs d’une
population) ou de caractériser un état (e.g. état de conservation d’un site ou niveau de menace

d’une espece) qui serait trop complexe a appréhender directement (Noss 1990; Humphrey & Watts
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2004). Ces indicateurs sont des outils essentiels pour évaluer I’état de la biodiversité forestiere, pour
faciliter I'intégration d’objectifs de conservation de la biodiversité dans la planification de la gestion
forestiere et pour établir un suivi dans le temps de l'efficacité des actions engagées pour la
préservation de la biodiversité (Noss 1999; Lindenmayer et al. 2000; Failing & Gregory 2003; Vierikko
et al. 2010).

En forét, les indicateurs de biodiversité peuvent refléter la présence ou I'état de conservation
d’especes ou d’habitats présentant un intérét particulier pour la préservation de la biodiversité (e.g.
especes indicatrices, menacées ou patrimoniales ; habitats rares) (Noss 1999; Lindenmayer et al.
2000; Humphrey & Watts 2004; Aubin et al. 2007; Poirazidis et al. 2011). Ces indicateurs basés sur le
suivi de taxons ou d’habitats ciblés peuvent étre utilisés pour détecter la présence d’espéces
d’intérét, pour évaluer I'état de conservation d’habitats patrimoniaux ou menacés, ou pour estimer
un état de « santé » général des écosystemes (Levrel 2007). Cependant, ils sont fortement soumis
aux aléas des inventaires de biodiversité, qui sont souvent temporellement et financierement
coliteux a mettre en ceuvre et sont dépendants de la qualité et de I'intensité des prospections, qui
peuvent étre contraintes par |'accessibilité du terrain, les conditions météorologiques, la sensibilité
et I'intérét de I'observateur pour certaines especes ou par le comportement des espéces qui peuvent
étre difficiles a observer (discrétes, nocturnes, cryptiques, etc.) (Polasky et al. 2000; Fleishman et al.
2006; Grand et al. 2007). De plus, au-dela des espéces remarquables ou patrimoniales, les espéces
« ordinaires » et la diversité globale des espéeces et de leurs fonctions sont tout aussi importantes

pour le maintien du fonctionnement des écosystémes (Devictor et al. 2007; MNHN 2011).

De ce fait, les indicateurs de biodiversité forestiere sont essentiellement basés sur la
caractérisation de la structure des peuplements forestiers et sur l'analyse quantitative de
I’hétérogénéité spatiale du paysage forestier (Noss 1990; Buongiorno et al. 1994; Ferris & Humphrey
1999; Lindenmayer et al. 2000; Stokland et al. 2003; McElhinny et al. 2005; Schindler et al. 2010).
L'utilisation de ces indicateurs « indirects » de biodiversité est fondée sur I'hypothese que I'analyse
de I'hétérogénéité de la structure, de la composition et de I'organisation spatiale des peuplements
dans un paysage forestier (e.g. abondance et diversité d’éléments de la structure des peuplements
tels que le bois mort ou les gros arbres ainsi que la diversité et la continuité des peuplements dans
I'espace) permet de renseigner sur la diversité des espéces présentes dans ce paysage (Noss 1999).
L'inconvénient majeur de cette approche est qu’elle suppose de bien connaitre les relations entre les
caractéristiques du paysage forestier et la biodiversité (Humphrey & Watts 2004). Toutefois, ces
indicateurs ont I'avantage d’étre relativement rapides a mettre en ceuvre, ils ne nécessitent pas de
compétences naturalistes spécialisées (i.e. pas d’identification d’espéces) et ils s’affranchissent en

grande partie des contraintes d’échantillonnage.
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1.4.2 Exemples d’outils d’évaluation de la biodiversité forestiére basés sur des indicateurs

En France, ces indicateurs indirects sont a l'origine du développement de plusieurs outils
opérationnels pour I'évaluation et le suivi de I'état de la biodiversité dans les écosystemes forestiers.
On peut citer a titre d’exemple I'Indice de Biodiversité Potentielle (IBP) développé par Larrieu &
Gonin (2009) dans le cadre des foréts gérées et le protocole de suivi des espaces naturels forestiers
protégés (dit protocole MEDD) mis au point par Bruciamacchie (2005). L'IBP a pour objectif de
donner aux gestionnaires une méthode d’évaluation simple et rapide a mettre en ceuvre pour
évaluer la biodiversité potentielle & I'échelle du peuplement forestier®. La biodiversité potentielle est
définie comme « la diversité maximale du peuplement en lien avec ses caractéristiques actuelles,
sans préjuger de sa biodiversité réelle ». Elle est évaluée sur la base d’un systéme de notation
intégrant plusieurs indicateurs qui refletent différents facteurs reconnus comme les plus favorables a
la biodiversité dans les peuplements forestiers. Le protocole MEDD a pour objet d’établir un suivi
dans le temps de |'évolution des caractéristiques des peuplements forestiers favorables a la
biodiversité au sein des réserves forestieres. Il est basé sur la mesure de caractéristiques
dendrométriques des arbres vivants et morts et sur l'inventaire des micro-habitats d’espéces
présents sur des placettes de surfaces variables. L'intérét de ces deux exemples d’outils est qu’ils
permettent aux gestionnaires forestiers ou d’espaces protégés d’évaluer directement |'effet de leurs
choix de gestion sur la biodiversité, et constituent des outils pédagogiques qui peuvent faciliter la

définition d’objectifs de conservation adaptés aux enjeux locaux.

Cependant, ces méthodes sont adaptées a une application locale (e.g. point d’échantillonnage,
peuplement, petite réserve forestiere) et les résultats correspondants sont difficilement
extrapolables a plus grande échelle. Or, 'amélioration de I'efficacité des actions de conservation de
la biodiversité dans les territoires dépend surtout de la disponibilité d’informations spatialisées sur la
répartition des espéces et de la biodiversité spécifique globale, a une échelle adaptée a la mise en
ceuvre de ces actions (Polasky et al. 2000; Ewers et al. 2005; Wilson et al. 2005; Gaston et al. 2008).
D’autres outils sont alors nécessaires pour adopter une vision holistique de la biodiversité afin de
localiser des secteurs a enjeux a une échelle adaptée a leur intégration dans la planification de la
gestion. De telles approches permettraient par exemple de localiser des secteurs prioritaires en
termes de conservation, d’orienter les prospections naturalistes dans le but d’améliorer les
connaissances sur les relations entre les espéeces et leur environnement, d’identifier des menaces
éventuelles sur la biodiversité ou encore de faciliter le développement de la prise en compte de la

biodiversité dans la gestion forestiere (Debinski et al. 1999; Fleishman et al. 2001; Franklin 2009).

6 ) N . - N ) . -,
Un peuplement forestier est une surface forestiére qui se distingue de la forét environnante par sa structure (répartition en classes
d’age ou de diameétres, stratification de la canopée, proportion d’arbres vivants et morts) et par sa composition en essences. Un paysage
forestier est souvent constitué d’'une mosaique de peuplements différents.
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1.4.3 Des approches a I’échelle des territoires

Dans ce contexte, ces derniéres années ont été marquées par un intérét croissant pour les
méthodes d’évaluation de la biodiversité reproductibles, rapides a mettre en ceuvre, peu colteuses
et utilisables a I’échelle des territoires (e.g. emprise d’une charte forestiere, communauté de
communes...). L'essor des outils informatiques, et en particulier des techniques de télédétection, de
photo-interprétation et de modélisation de la distribution des espéces, s’est avéré déterminant pour
le développement de ces nouvelles approches. Celles-ci sont généralement basées sur |’hypothése
gu’il existe des relations entre les especes et leur environnement; en particulier, des relations
positives entre la diversité des habitats dans un paysage et la diversité des especes a différentes
échelles (Burnett et al. 1998; Debinski et al. 1999; Ewers et al. 2005). Cette relation positive a été
démontrée dans de nombreuses études (Tews et al. 2004; Storch et al. 2007; Tamme et al. 2010),
encourageant l'utilisation d’indices reflétant la composition et la structure des paysages comme
outils de diagnostic de la biodiversité locale et régionale (Nghr & Jgrgensen 1997; Debinski et al.
1999; Luoto et al. 2002; Schindler et al. 2009). Cependant, les méthodes existantes basées sur ce
principe reposent souvent sur de trés grandes échelles d’interprétation (par exemple, mailles de
plusieurs kilométres de c6té) ou ne prennent en compte qu’une seule échelle spatiale d’analyse,
qguand elles ne sont pas dédiées a I'évaluation d’un groupe taxonomique en particulier (Kerr et al.
2001; Luoto et al. 2002; Ewers et al. 2005). Par ailleurs, on observe une surreprésentation des études
en milieux agricoles, et les méthodes développées semblent avoir été rarement adaptées a d’autres
écosystémes qui peuvent pourtant représenter des enjeux considérables en termes de conservation

de la biodiversité, comme les foréts.
2 Objectif général de la these

Dans ce contexte, I'objectif général de la these est de développer une méthode de diagnostic de
I’état de la biodiversité forestiere, basée sur le principe qu'’il existe des relations positives entre
I'hétérogénéité spatiale du paysage forestier (diversité de composition et configuration) et la
diversité des especes présentes dans ce paysage a différentes échelles. Cette approche se place dans
une démarche holistique afin de réaliser un diagnostic objectif de I'état de la biodiversité locale et
régionale potentiellement présente dans un territoire donné, en englobant différentes échelles
d’analyse et différents critéres d’hétérogénéité. La biodiversité potentielle est appréhendée de la
méme maniére que dans le cas de I'IBP de Larrieu & Gonin (2009) : elle désigne la diversité maximale
en espéces qui peut étre présente dans un écosysteme forestier a différentes échelles en fonction de

ses caractéristiques actuelles, sans préjuger de sa biodiversité réelle.
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Il s’agit ensuite de traduire cette approche en outil d’évaluation opérationnel et spatialisé pour
déterminer les enjeux de biodiversité dans un territoire forestier, en prenant I'exemple du massif du
Vercors. Cette méthode indirecte de diagnostic de I'état de la biodiversité se veut complémentaire
d’autres approches qualitatives basées sur le suivi d’espéeces indicatrices ou d’habitats ciblés.
L’analyse s’appuie sur des indicateurs et des critéres capables de refléter le niveau de biodiversité
potentiellement présente dans une zone géographique donnée, et permet d’aborder les relations
entre la structure et la composition forestiere, des gradients environnementaux et la richesse en
especes. L'approche développée peut présenter de nombreuses applications dans les domaines de la
conservation et de la gestion : elle peut notamment étre utilisée comme un support d’aide a la
décision pour les gestionnaires forestiers ou de sites protégés dans différents contextes tels que le
diagnostic et le suivi de I’état de conservation des foréts, |'évaluation du role des espaces protégés
pour la conservation de la biodiversité, la sélection de nouveaux espaces de protection, ou encore

pour la planification d’actions de gestion forestiére respectueuses de la biodiversité.

La démarche envisagée est basée sur un ensemble de notions issues de différents domaines en
écologie. Avant de rentrer au cceur du sujet, nous allons passer en revue les concepts théoriques et
les mécanismes mobilisés dans ce travail de these. Ces éléments permettront de mieux appréhender

I'originalité de la méthode de diagnostic de la biodiversité potentielle que nous allons développer.

3  Cadre conceptuel : hétérogénéité, échelle spatiale et biodiversité
3.1 Mosaique paysagére dynamique et hétérogénéité spatiale des patchs

Une mosaique paysagere est définie comme un ensemble d’unités spatiales contiglies
distinctes ou patchs (Pickett & Cadenasso 1995; Alard & Poudevigne 2002). Ces patchs se distinguent
de leurs voisins par leur nature ou leur apparence, en particulier par leur forme, leur taille, leur
composition ou leur persistance dans le temps. Une mosaique paysagere donnée peut alors étre
caractérisée par sa composition et par I'agencement spatial de ses patchs (ou configuration) dans
I’espace (Pickett & Cadenasso 1995; Alard & Poudevigne 2002; Turner 2005). La nature des patchs et
de la mosaique associée dépend du point de vue adopté pour visualiser le paysage et du phénomeéne
étudié (ressources, occupation du sol...). Par exemple, un méme environnement ne sera pas pergu de
la méme maniere par une espéece de petite taille que par une espéece de grande taille : I'échelle de
perception sera différente et les patchs n"auront pas la méme fonction, ni les mémes contours et le
méme contenu. D’un point de vue anthropique, les patchs sont souvent définis selon de grands types
d’occupation du sol (e.g. foréts, zones urbanisées, champs) avec différents niveaux de précision

typologique selon I'usage qu’il en est fait (ex : classification CORINE Land Cover ou CORINE Biotopes).
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Quel que soit le mode de représentation, la structuration spatiale des patchs est liée a I'action
simultanée de différents phénomeénes dans le temps et dans lI'espace, comme par exemple les
perturbations naturelles ou anthropiques (e.g. fragmentation d’un type d’occupation du sol,
pratiques sylvicoles, découpage du territoire en unités de propriétés, paturage sélectif ou
compétition entre especes) (Turner 1989; Pickett & Cadenasso 1995; Lafortezza et al. 2008b). Ces
processus sont dynamiques et contribuent a I’évolution constante de la physionomie de la mosaique
paysagéere et des interactions entre patchs. lls influencent la mosaique avec différentes intensités a
différentes échelles spatiales et temporelles (Wu & Loucks 1995). Il y a donc une interaction
dynamique étroite entre la physionomie d’une mosaique paysagére (ensemble des patrons’ qui
peuvent y étre détectés) et les processus de différentes natures (naturels, anthropiques...) qui s’y
déroulent: les processus créent, modifient et maintiennent les patrons tandis que ceux-ci
contraignent, déclenchent ou neutralisent les processus (Gustafson & Parker 1992; Wu & Loucks
1995; Gustafson 1998; Li & Wu 2004; Turner 2005). Lorsqu’on observe un patron, celui-ci représente
alors une synthése des phénomeénes opérant a un instant donné dans I'espace (Baudry & Burel 1999;
Fortin & Dale 2005). La dynamique constante du systéme crée et entretien une variabilité des
patrons observés dans la mosaique paysagere a différentes échelles, on parle d’hétérogénéité
spatiale (Baudry & Burel 1999; Turner 2005). Il existe alors une relation entre I’'hétérogénéité spatiale
et les processus écologiques, qui implique qu’une variation de I’hétérogénéité reflete un changement
dans les fonctions et les processus écologiques en action dans la mosaique paysagére considérée (Li
& Reynolds 1994; Pickett & Cadenasso 1995; Schindler et al. 2009). Par exemple, a une échelle
spatiale donnée, un changement dans la composition et dans I'agencement spatial des patchs peut
refléter une modification de la quantité et de I'accessibilité des ressources disponibles pour les

especes et en affecter les mécanismes de coexistence.

3.2  Appréhender la dimension multi-échelles de I'hétérogénéité : apports de la

théorie de la hiérarchie

Dans une mosaique paysagére donnée, I'hétérogénéité qui est percue dépend de nombreux
parametres et notamment de I'étendue (emprise totale) et du grain (résolution), ainsi que des
critéres utilisés pour distinguer les patchs (Wiens 1989; Li & Reynolds 1994; Li & Wu 2004; Turner
2005). Généralement, I'hétérogénéité a tendance a diminuer lorsqu’on augmente la taille du grain,
tandis qu’elle augmente avec I'étendue (Wiens 1989; Storch et al. 2007) (Figure 2). De la méme
maniere, plus les patchs sont caractérisés de facon précise, plus I’'hétérogénéité percue sera élevée.

De plus, les processus impactant la physionomie de la mosaique paysagere agissent a des pas de

7 N - ) - s . A . . -
Un patron peut étre défini selon Fortin (2005) comme une forme distincte non aléatoire qui peut étre détectée et décrite ; par
exemple, la répartition du hétre sur un versant de montagne.
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temps et des échelles spatiales variables, conduisant a des dynamiques de patchs différentes d’une
échelle a une autre. La composition et la configuration de la mosaique paysagere (et donc son
hétérogénéité) dépendent alors des échelles spatiale et temporelle considérées (Levin 1992; Li &

Reynolds 1994; Pickett & Cadenasso 1995; Purtauf et al. 2005; Diaz-Varela et al. 2009).

a)

b, - s

Figure 2. lllustration de la variation de I’'hétérogénéité percue dans la mosaique paysagére : a) diminution de

I’'hétérogénéité avec I'augmentation de la taille du grain (diminution de la résolution) ; b) augmentation de
I’'hétérogénéité avec 'augmentation de I'étendue (adapté de Turner et al. (1989)).

Cette dimension multi-échelle se situe au coeur de la théorie de la hiérarchie qui repose sur |'idée
fondamentale que les écosystémes peuvent étre organisés de facon hiérarchique sur la base de la
fréquence de leurs processus écologiques (O'Neill et al. 1986). Le nombre de composantes agissant a
chaque échelle (ex. nombre d’especes), le nombre d’interactions entre ces composantes au sein de
chacune des échelles et entre échelles, ainsi que leurs interactions avec I'environnement abiotique
font que les écosystemes sont considérés comme des entités hiérarchiques complexes. Un
écosystéme peut alors étre défini comme un systeme a complexité organisée, ou les relations entre
composantes sont structurées verticalement en niveaux et horizontalement en unités fonctionnelles
(O'Neill et al. 1986; Wu 1999; Alard & Poudevigne 2002) (Figure 3). Dans ces systemes hiérarchiques,
les niveaux supérieurs sont caractérisés par des phénomenes lents et a grande échelle spatiale,
tandis que les niveaux inférieurs sont caractérisés par des phénomenes rapides agissant a petite
échelle (O'Neill et al. 1986; Baudry & Burel 1999). Par exemple, dans les écosystémes forestiers, les
niveaux supérieurs de la hiérarchie peuvent étre dominés par des processus climatiques,
géomorphologiques ou biogéographiques, qui agissent sur la physionomie des foréts a I'échelle de
centaines de kilomeétres carrés et de millénaires. A un niveau intermédiaire (dizaines de metres a des
kilomeétres ; une année a des décennies), la dynamique des patchs est plutét modulée par des
perturbations telles que les invasions de ravageurs, les incendies ou par la dispersion des graines;
tandis qu’a un niveau inférieur, c’est plutét I'effet de la microtopographie ou de la compétition

interspécifique qui domine (Noss 1987; Holling 1992; Wu & Loucks 1995; Peterson et al. 1998).
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Figure 3. Représentation du principe général de la théorie de la hiérarchie (d’aprés Wu (1999)).

Au sein d’'un méme niveau, les unités fonctionnelles se différentient surtout par la nature de leur
composition (i.e. populations d’espéces, formations végétales, etc.) ou par des limites nettes comme
des discontinuités spatiales (limites de patchs par exemple). Les relations entre deux niveaux
adjacents sont asymétriques (les processus au sein des deux niveaux operent a des pas de temps
différents), le niveau supérieur exercant des contraintes sur le niveau inférieur (définit les
contraintes du systéme) tandis que le niveau inférieur fournit les conditions initiales pour le
fonctionnement du niveau supérieur (Holling 1992; Wu 1999). Par contre, a un niveau donné, les
relations entre unité fonctionnelles sont considérés comme symétriques (pas de temps des
processus proches), et les unités sont relativement indépendantes les unes des autres (Simon 1962;
O'Neill et al. 1986). Cette décomposition hiérarchique du fonctionnement des écosystemes est
couramment utilisée en écologie car elle permet de mieux appréhender les processus en action a
différentes échelles et de mieux comprendre les mécanismes d’interactions entre composantes au

sein des échelles et entre échelles.

Les propriétés des systemes hiérarchiques impliquent que I'étude de phénomeénes écologiques
complexes devrait s’appuyer sur plusieurs échelles spatiales d’analyse, chaque échelle permettant
d’aborder une part de I'explication du phénomene étudié (Wiens 1989; Noss 1990; Wu 1999; Purtauf
et al. 2005). Il est généralement admis qu’au moins trois niveaux ou échelles ® d’analyse devraient

étre considérés : le niveau « focal » qui correspond a I'échelle du phénomene étudié, et les niveaux

8 . .. . - L . N . . . .
On considérera ici qu’un niveau au sens de la théorie de la hiérarchie correspond a une échelle donnée, bien que ce ne soit pas
toujours le cas en fonction des écosystémes et des processus écologiques structurant les niveaux au sein de ces écosystemes (O'Neill et al.
1986).

24



immédiatement inférieur (compréhension mécanique) et supérieur (signification du phénoméne)

dans la hiérarchie (O'Neill et al. 1986; Wu 1999).

La théorie de la hiérarchie permet donc d’expliciter les propriétés multi-échelles des patrons et la
dynamique des processus écologiques a différentes échelles et fournit alors un support fondamental
pour l'intégration des relations entre I'échelle, la dynamique des patchs et I’'hétérogénéité spatiale
associée. Dans ce contexte, I'étude de I’hétérogénéité a une échelle spatiale donnée permet
d’appréhender les processus écologiques en action a cette échelle, tandis que son analyse a

différentes échelles permet d’avoir un apercu plus global des processus agissant dans I'écosysteme.
3.3  Hétérogénéité et biodiversité

A une échelle spatiale donnée, la physionomie, I'agencement et la continuité spatiale des
habitats naturels sont reconnus comme étant des facteurs déterminants pour la survie de
nombreuses especes et la composition faunistique ou floristique locale dépend souvent des
caractéristiques de la mosaique paysagére environnante (Baskent & Jordan 1995; Hinsley et al. 1995;
Holt 1997; Hirao et al. 2008; Costanza et al. 2011). Les relations entre I’hétérogénéité spatiale et la
biodiversité (le plus souvent représentée par la richesse en espéces) ont fait I'objet d’'importants
développements théoriques et empiriques en écologie, qui suggerent un effet positif de la
diversification des éléments dans une mosaique paysagere sur le nombre d’especes pouvant y
coexister (Harner & Harper 1976; Duelli 1997; Fraser 1998; Beese & Bryant 1999; Tamme et al. 2010).
Cette hypothése est liée a la théorie de la niche qui est fondée sur I'idée que chaque espéce utilise
différemment les ressources et réalise des fonctions spécifiques au sein des écosystémes,
permettant ainsi a plusieurs espéces de cohabiter dans un méme environnement hétérogéne

(Grinnell 1917; Hutchinson 1957).

3.3.1 La théorie de la niche pour aborder le lien entre hétérogénéité et biodiversité

Le concept de niche écologique est fondamental en écologie car il contribue a expliquer les
mécanismes de coexistence des espéeces dans le temps et dans I'espace. Le concept de niche a été
originellement décrit par Grinnell (1917) comme I'ensemble des conditions abiotiques qui
permettent la survie d’une espéce. En 1957, Hutchinson a repris ce concept et y a intégré 'effet des
relations interspécifiques comme contrainte supplémentaire sur la niche d’une espece. La niche
écologique d’une espece représente alors la synthése de ses interactions avec son environnement
biotique et abiotique ; elle correspond a I'ensemble des exigences environnementales de I'espece
pour survivre sans avoir a se disperser ainsi que ses fonctions au sein de I'écosysteme qui refletent

ses relations avec les autres espéces (Polechova & Storch 2008; Franklin 2009). Les relations entre
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une espéce donnée et son environnement sont dynamiques et réciproques : I'environnement
détermine I'étendue de la niche de I'espece qui peut elle-méme modifier son environnement et de

fait influencer la niche des autres espéeces qui y sont présentes.

Hutchinson (1957) distingue la niche « fondamentale » d’une espéce de sa niche « réalisée ». La
niche fondamentale correspond a I'ensemble des conditions abiotiques favorables a la survie de
I'espece tandis que la niche réalisée représente un sous-ensemble de la niche fondamentale qui
inclut les relations interspécifiques et correspond aux localités réellement occupées par I'espece. En
effet, 'espece peut ne pas avoir colonisé un site théoriquement favorable, pour diverses raisons : i)
I’espéce subit une compétition interspécifique a son désavantage sur le territoire considéré, ou la
présence d’'un prédateur majeur, ii) I'espéce est absente pour des raisons historiques (e.g. une
barriére géographique empéche la colonisation de la zone), iii) la capacité de dispersion de I'espece
rend la zone considérée inaccessible directement, iv) I'espéce peut étre éteinte dans la zone
considérée (dans ce cas, il y a eu une présence ancienne) (Hirzel et al. 2002; Anderson et al. 2003;
Hirzel & Le Lay 2008). En théorie, la niche réalisée d’'une espéce est exclusive : deux especes ne
peuvent pas occuper la méme niche dans un écosystéme stable (Hutchinson 1957). Si elles
présentent un recouvrement de niche en regard de certains facteurs biotiques ou abiotiques (e.g.
ressources ou mode d’utilisation des ressources communs), c’est que leurs niches different sur
d’autres critéres (Polechovéd & Storch 2008). Ce phénoméne de divergence de niche constitue un
agent prépondérant dans les mécanismes de coexistence des espéces (Lundholm 2009); le nombre
d’espéces qui peuvent cohabiter dans un environnement donné dépend de la quantité de niches
potentiellement disponibles du fait de la variabilité des conditions biotiques et abiotiques en
présence mais aussi de la maniere dont les especes utilisent et sont en compétition pour les
ressources (Fraser 1998; Polechova & Storch 2008). Ceci implique que la diversité des especes
présente dans un environnement donné dépend de la quantité et de la diversité des ressources
disponibles localement ainsi que dans la zone géographique environnante (hétérogénéité spatiale
locale et régionale) (Harner & Harper 1976; Costanza et al. 2011). Ainsi, de nombreuses études ont
déja mis en évidence des relations quantitatives entre la richesse et I'abondance de certains taxons

et des patrons paysagers a différentes échelles.

3.3.2 Hétérogénéité spatiale des patchs et biodiversité

Des relations positives ont été montrées entre la diversité des patrons d’'une mosaique paysagere
a différentes échelles et la diversité locale et régionale de la flore (Harner & Harper 1976; Rescia et
al. 1994; Skov 1997; Burnett et al. 1998; Pausas et al. 2003; Steiner & Kdhler 2003; Dufour et al.
2006), des mammiferes (Kerr & Packer 1997; Fraser 1998), des oiseaux (Freemark & Merriam 1986;
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Thompson 1993; Bélisle & Desrochers 2002; Hagan & Meehan 2002; Mac Faden & Capen 2002;
Ewers et al. 2005), des invertébrés (Werner & Raffa 2000; Holland et al. 2004; Yaacobi et al. 2007,
Barbaro & Van Halder 2009) et avec la biodiversité dans son ensemble (Schindler et al. 2009; Kati et
al. 2010). La présence d’une diversité d’habitats dans une mosaique paysagére donnée permet
notamment le maintien simultané d’especes spécialistes de chacun des habitats présents et
d’especes généralistes qui nécessitent plusieurs types d’habitats (Holt 1997; Holt et al. 1999; Fahrig
et al. 2011)(Figure 4). Par exemple, plusieurs auteurs ont montré que dans une mosaique intra-
forestiere, la diversification des peuplements caractérisés par leur composition, leur structure et leur
stade de développement permettait a davantage d’especes forestieres de coexister (Beese & Bryant
1999; Haveri & Carey 2000; Werner & Raffa 2000; Carey 2001b). De plus, de nombreuses especes,
comme des insectes, des amphibiens et d’autres vertébrés occupent différents types d’habitats au
cours de leur cycle de vie et sont dépendants de leur proximité dans I'espace, en lien avec la
composition et 'agencement spatial de la mosaique paysagere (Noss 1987; Fahrig 2003). Par ailleurs,
la richesse en espéces mesurée en un point donné est plus élevée si I'organisation spatiale et la
quantité d’habitats présents dans la mosaique paysagére environnante permet aux populations
locales d’especes de se maintenir au cours du temps par des flux d’individus ou de graines en
provenance d’autres patchs d’habitats riches en espéces (Holt et al. 1999; Lundholm 2009; Costanza
et al. 2011). En foréts, il existe également des relations positives entre I’hétérogénéité de la structure
locale des peuplements forestiers et I'abondance ou la richesse des espéces forestiéres. Des relations
quantitatives ont été démontrées notamment pour les espéces saproxyliques’ (Martikainen et al.
2000; Butler et al. 2004; Penttila et al. 2004; Paillet et al. 2009), les oiseaux (MacArthur & MacArthur
1961; Willson 1974; Kati et al. 2009), les especes cavernicoles (Ranius 2002; Humphrey et al. 2004,
Branquart & Liégeois 2005) et la végétation de sous-bois (Brosofske et al. 2001; Bagnaresi et al. 2002;
Macdonald & Fenniak 2007; Ares et al. 2009).

? Liées pendant tout ou une partie de leur cycle de vie a du bois mort ou mourant (Good & Speight 1996).
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Figure 4. lllustration de I'effet de la diversification des types d’habitats dans la mosaique paysagere sur la
biodiversité animale (adapté de Fahrig et al. (2011)). Une diversité d’habitats permet la cohabitation d’especes
inféodées a chacun des habitats présents, ainsi que d’espéces pouvant utiliser les différents habitats et
d’autres especes nécessitant absolument la présence simultanée des deux types d’habitats. Les especes liées a
la présence de plusieurs habitats dans la mosaique représentent la « plus-value » de biodiversité liée a la
diversification des habitats.

Tandis que I'hétérogénéité spatiale de la mosaique paysagere a été abordée essentiellement
dans le domaine de I'écologie du paysage, 'hétérogénéité de la structure des peuplements reléeve
plutét du domaine de I'écologie forestiére ou elle permet notamment de décrire les peuplements
forestiers en lien avec la gestion. Ces deux approches du concept d’hétérogénéité ont été
appréhendées dans des contextes différents et avec des objectifs différents mais contribuent toutes
les deux a la caractérisation de la mosaique intra-forestiere : I'lanalyse de I’'hétérogénéité structurale
des peuplements au sein de patchs différents permet de caractériser les patchs et de quantifier la
diversité des habitats et des ressources disponibles localement pour les especes tandis que I’analyse
de I'hétérogénéité spatiale des patchs permet ensuite d’étudier la variation dans I'espace de ces
caractéristiques ou la continuité spatiale d’'un peuplement donné dans le paysage (Lafortezza et al.
2008b). L'hétérogénéité locale de la structure des peuplements constitue donc une composante a

part entiere de I'hétérogénéité spatiale de la mosaique intra-forestiére.

3.3.3 Hétérogénéité des peuplements forestiers et biodiversité

La structure d’un peuplement forestier peut étre définie comme la distribution des individus
(vivants et morts) en classes de diametres et d’ages, en strates de canopée et par leur agencement
dans I'espace (Buongiorno et al. 1995; Zenner & Hibbs 2000; McRoberts et al. 2008). La structure est

de plus en plus mise en avant lorsqu’il s’agit de comprendre et de gérer I'’écosystéme forestier,
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notamment parce que : i) c’est un attribut directement influencé par les actions de gestion, ii) c’est
un bon substitut de fonctions difficilement mesurables directement (e.g. productivité des
peuplements, disponibilité des ressources pour les espéces) et iii) elle est directement liée a la valeur
économique (e.g. bois) et aux services fournis par la forét (puits de carbone, rétention d’eau, etc.)
(Bouchon 1979; Buongiorno et al. 1994; Zenner & Hibbs 2000; Franklin et al. 2002). La structure des
peuplements forestiers est faconnée au cours du temps par les perturbations naturelles a différentes
échelles (ex : mort d’un arbre isolé ou tempéte provoquant un chablis de grande ampleur), par les
conditions écologiques du milieu, et par la succession des pratiques de gestion qui peuvent
profondément modifier la physionomie de I’écosysteme initial (Mladenoff et al. 1993; Spies et al.
1994; Coates & Burton 1997; Beese & Bryant 1999; Elkie & Rempel 2001; Franklin et al. 2002; North
& Keeton 2008). Lorsqu’un peuplement est caractérisé par une forte diversification de ses
caractéristiques structurales (i.e. diversité en classes de diamétres ou d’ages, en piéces de bois
morts, de composition en essences, etc.) et par I'abondance d’éléments particuliers de la structure
(densité de gros arbres vivants et morts, volume de bois mort, etc.), on dit que le peuplement

présente une structure hétérogeéne (Ldhde et al. 1999b; Lexergd & Eid 2006; McRoberts et al. 2008).

Cette hétérogénéité structurale joue un réle écologique et fonctionnel crucial (Buongiorno et al.
1995; Coates & Burton 1997; Zenner & Hibbs 2000 ; Pefia et al. 2011). Elle est notamment liée a une
grande disponibilité en ressources et en habitats pour la biodiversité forestiere, permettant a
davantage d’especes de cohabiter (MacArthur & MacArthur 1961; Kirk & Hobson 2001; Siitonen
2001; Gilg 2004; McKenny et al. 2006; Winter & Moller 2008; Michel & Winter 2009; McMullin et al.
2010). Chaque espéce est dépendante d’'un ou plusieurs éléments de la structure d’'un peuplement,
et chaque élément de la structure joue un réle fonctionnel particulier pour un ensemble d’espéces
donné ainsi que pour le développement et le maintien du peuplement (Figure 5). La diversité des
oiseaux forestiers, par exemple, est généralement liée a la diversification des strates de canopée et a
la hauteur dominante d’un peuplement forestier (MacArthur & MacArthur 1961; Willson 1974; Kati
et al. 2009). Les espéces cavernicoles (oiseaux, petits mammiferes, chauve-souris...) dépendent de la
présence de gros arbres a cavités pour nicher et parfois de la présence de zones ouvertes dans les
peuplements pour chasser (Ferris & Humphrey 1999; Fan et al. 2003; Branquart & Liégeois 2005;
Vallauri et al. 2009). D’autre part, la diversité des piéces de bois morts, en termes de dimensions, de
stades de décomposition et de positions différentes dans I'espace fournit des ressources et des abris
pour de nombreuses especes forestiéres (e.g. oiseaux, petits mammiferes, chauve-souris et espéces
saproxyliques) (Franklin et al. 1981; Siitonen 2001; Humphrey et al. 2004; Marage & Lemperiére
2005; Juutinen et al. 2006; Romero-Calcerrada & Luque 2006; Dajoz 2007).
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Figure 5. Role écologique et fonctionnel de quelques éléments de la structure d’'un peuplement forestier
(adapté de Franklin et al. (1981)).

3.3.4 Effet de I’échelle sur les relations hétérogénéité - biodiversité

Il existe donc bien un lien fonctionnel entre la structure et la composition de la mosaique intra-
forestiere mesurées a différentes échelles et de nombreux groupes taxonomiques. Or, comme nous
I"avons vu plus haut, I'hétérogénéité spatiale mesurée dépend des échelles spatiale et temporelle
considérées. La configuration et la composition de la mosaique paysagere seront donc différentes
d’une échelle a une autre, avec des conséquences sur les communautés végétales et animales. De
plus, la nature des relations entre la biodiversité et la diversité des habitats et des ressources
(hétérogénéité) dépend également de I'échelle spatiale a laquelle la mosaique paysagere est percue
par différents groupes taxonomiques (Wiens 1989; Holling 1992; Mac Nally et al. 2004). En effet,
chaque espéece animale posséde sa propre vision de la mosaique paysageére a une échelle spatiale
donnée, et des especes différentes répondent généralement a des facteurs différents en action a
différentes échelles (Hinsley et al. 1995; Grand & Cushman 2003; Holland et al. 2004; Sallabanks et
al. 2006; Kadoya et al. 2008; Boscolo & Metzger 2009). Par exemple, les grandes espéces a forte
capacité de dispersion (e.g. cervidés) utiliseront des ressources plutdot agrégées dans I'espace
(utilisation de ressources trés dispersées sous forme de tout petits patchs peu optimale) tandis que
de petites especes aux domaines vitaux plus restreints (e.g. carabiques) seront plutot dépendantes

de ressources dispersées mais dont chaque patch constitue un réservoir important de ressource par
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rapport a la taille de I'espéce (Peterson et al. 1998). De plus, de nombreuses espéces, comme les
oiseaux forestiers, peuvent utiliser plusieurs types de ressources accessibles a des échelles
différentes (Mac Faden & Capen 2002; Coreau & Martin 2007; Fearer et al. 2007; Thogmartin &
Knutson 2007). Généralement, au moins deux échelles sont déterminantes : la structure de leur
habitat et la mosaique paysagere autour de cet habitat (Hagan & Meehan 2002; Store & Jokimaki
2003).

Les espéces végétales sont également dépendantes de facteurs a différentes échelles. L'étude de
Pefia et al. (2011) montre par exemple que la richesse et la composition de différents groupes
d’especes sont liées a des caractéristiques environnementales a différentes échelles (par exemple,
les buissons répondent essentiellement a la proportion des habitats dans le paysage environnant
tandis que la végétation herbacée dépend plutot du pH mesuré localement). Plusieurs études sur la
végétation ont également mis en évidence des effets généralement positifs mais variables de
I’'hétérogénéité de la mosaique paysagere mesurée a différentes échelles (locale a régionale) sur la
richesse spécifique locale, avec différents facteurs agissant sur la richesse locale selon I’échelle de
mesure de I’hétérogénéité (Pausas et al. 2003; Steiner & Kohler 2003; Dufour et al. 2006; Costanza et

al. 2011).

Les espéces occupent ou utilisent donc les habitats a une échelle qui leur est propre. Une des
conséquences est que la diminution et/ou 'isolation de ces habitats a cette échelle particuliére peut
avoir des effets néfastes sur les espéces associées (Ripple et al. 1991; Ohman & Eriksson 1998;
Hanski & Walsh 2004). C’'est par exemple le cas pour les espéces inféodées au cceur des foréts, dont
I’habitat est peu a peu isolé au sein d’'une matrice inhospitaliére et qui n'ont pas une capacité de
dispersion suffisante ou qui sont trop spécialisées pour pouvoir coloniser d’autres habitats (Peterken

& Game 1984; Brunet 1993; Drolet et al. 1999; Warren et al. 2005; Penttila et al. 2006).

Ainsi, la nature des relations entre les especes et leur environnement dépend de I'échelle
spatiale et de la maniere dont celui-ci est pergu, avec des implications sur la dispersion et la
coexistence des especes. Dans un écosysteme donné, il existe alors un lien étroit entre I'échelle,
I’'hétérogénéité spatiale de la mosaique paysagere et la biodiversité : I'hétérogénéité mesurée a
chaque échelle reflete une certaine dynamique des patchs liée a une certaine disponibilité en
ressources, permettant la cohabitation d’'un certain nombre d’especes, qui peuvent elles-mémes
influencer la physionomie de la mosaique paysagere. Par conséquent, il n’y a pas une seule échelle
optimale pour caractériser les patrons paysagers et étudier leurs relations avec la biodiversité mais
plusieurs échelles sub-optimales permettant chacune d’aborder une part de ces interrelations (Wiens

et al. 1987; Purtauf et al. 2005; Smith et al. 2008). Les relations entre I'hétérogénéité et la
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biodiversité sont donc complexes et impliquent qu’il est nécessaire de prendre en compte plusieurs

échelles spatiales d’analyse pour appréhender la biodiversité d’un écosysteme dans sa globalité.

4  Mesurer I'hétérogénéité de la mosaique paysagere en lien avec la

biodiversité a différentes échelles

4.1 Décrire I'hétérogénéité spatiale de la mosaique forestiere

L'étude des relations entre la biodiversité et I'hétérogénéité spatiale, et de maniere plus générale
entre les patrons paysagers et les processus écologiques, dépend de notre capacité a caractériser et
a quantifier I’'hétérogénéité du paysage a différentes échelles spatiales (Li & Reynolds 1994; Baskent
& Keles 2005; Turner 2005). Cette étape est nécessaire pour distinguer les différents patrons
composant un paysage, comparer des écosystémes entre eux et suivre leur évolution au cours du
temps ou étudier les dynamiques de fragmentation et d’artificialisation des peuplements forestiers.
Elle peut aussi permettre de définir des relations quantitatives entre un patron et un processus
donné pour déterminer la magnitude de I'effet d’un changement du patron sur le processus qu’il
reflete (Turner et al. 1991; Gustafson 1998). Au cours des 30 derniéres années, de trés nombreuses
mesures ont été développées pour quantifier I’hétérogénéité de la mosaique paysagere, en lien
notamment avec I'essor des outils informatiques et de géomatique qui a facilité I'utilisation et le
traitement de nouvelles sources de données (images satellites, photographies aériennes

infrarouges...) et permis I'automatisation des procédures de calcul.

Ces mesures sont généralement basées sur I'analyse de la taille, de la forme, du degré d’isolation,
de la dispersion et des interactions entre les patchs au sein d’'une mosaique paysagere. Elles peuvent
étre classées en deux grandes catégories: celles qui refletent la composition de la mosaique
paysagere et celles qui représentent I'agencement spatial (configuration) des patchs (Li & Reynolds
1994; McGarical & Marks 1994). Ces deux composantes peuvent étre liées aux processus écologiques
sous-jacents de fagon indépendante ou en combinaison. La composition du paysage correspond a la
diversité, a la variabilité et a I'abondance des types de patchs présents dans le paysage,
indépendamment de leur localisation dans I'espace. L'agencement spatial des patchs reflete la
distribution des patchs dans l'espace et leur position relative les uns par rapport aux autres

(McGarical & Marks 1994; Gustafson 1998).

Au sein de ces deux grandes catégories, il est possible de distinguer plusieurs groupes d’indices
permettant d’aborder I'étude d’une mosaique paysagére sous différents angles selon les objectifs
poursuivis et le contexte de I’étude. Parmi les indices décrivant la composition du paysage, on peut

notamment distinguer ceux en relation avec la taille des patchs, le nombre de types de patchs et la
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proportion de chaque type dans I'espace. Ces différentes caractéristiques peuvent toutes étre liées
plus ou moins directement a la biodiversité présente dans la mosaique paysagere. Par exemple, la
proportion des différents types de patchs ou la taille des patchs peuvent refléter la quantité
d’habitats favorables disponibles pour les espéces (Ribe et al. 1998; Lichstein et al. 2002; Barbaro et
al. 2007; Hakkarainen et al. 2008). La taille des patchs est également déterminante pour la
disponibilité en ressources qui a un impact direct sur la productivité (reproduction, taille des
nichées) des especes et sur la capacité d’un patch d’habitat donné a abriter une population d’espéces
(Forman 1995; Oja et al. 2005; Warren et al. 2005). Cette variable est particulierement déterminante
pour I'abondance et la richesse en oiseaux forestiers (Moore & Hooper 1975; Robbins et al. 1989), un
patch de grande taille abritant plus d’especes que la méme surface subdivisée en patchs plus petits
(Forman 1995). C'est également une variable fondamentale a prendre en compte pour les espéces
spécialisées dans I'utilisation d’'une ressource donnée et qui peuvent étre négativement affectées par
la diminution de la disponibilité en continu de la ressource a I'échelle a laquelle elle est utilisée
(Ripple et al. 1991; Bender et al. 1998; Drolet et al. 1999; Fahrig 2001; Warren et al. 2005; Penttild et
al. 2006).

Les indices reflétant I'agencement spatial des patchs concernent principalement la forme des
patchs, le contraste de part et d’autre des lisieres entre patchs et la distance entre les patchs
(isolation, contagion). Ces caractéristiques peuvent s’avérer fondamentales pour les espéces
occupant différents habitats a proximité les uns des autres au cours de I'année ou de leur cycle de
vie. La continuité spatiale des patchs d’un habitat donné dans un paysage est également un facteur
déterminant pour la dispersion des especes et de nombreuses études ont montré des effets négatifs
de lisolation des patchs pour de nombreuses especes, en relation avec des processus de
fragmentation (Enoksson et al. 1995; Ohman & Eriksson 1998; Fahrig 2003). La forme des patchs est
liée a la longueur et a la forme des lisiéres, qui influencent également les processus écologiques
(Turner 1989; Honnay et al. 2005). Par exemple, une lisiere de forme concave n’a pas la méme
dynamique qu’une lisere de forme convexe pour la colonisation des espéces végétales (Hardt &
Forman 1989). Certaines espéces sont majoritairement présentes dans les zones de lisieres, tandis
que d’autres ne peuvent survivre que dans les zones « coeur », éloignées de toute lisiére (Jokimaeki &

Huhta 1996; Helzer & Jelinski 1999; Battin & Sisk 2011).

Les différents indices appartenant aux deux catégories représentent donc des caractéristiques
complémentaires de la mosaique paysagere. L'utilisation de plusieurs indices est alors nécessaire
pour obtenir une bonne représentation des caractéristiques de la mosaique paysagere en lien avec
la biodiversité. Par ailleurs, les mémes indices peuvent étre calculés a différentes échelles spatiales

pour effectuer une analyse multi-échelles. Les valeurs de tous les indices dépendent de I'échelle a
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laquelle ils sont calculés et en particulier de la résolution et de I'’étendue de la mosaique paysagére
(Li & Reynolds 1994; Li & Wu 2004; Turner 2005; Schindler et al. 2011). lls permettent donc
d’appréhender une variation de I’'hétérogénéité entre échelles. En termes d’interprétation, peu
d’indices sont sensibles a I'échelle d’analyse et leurs valeurs peuvent étre comparées entre échelles.
Il s’agit notamment les indices de diversité, de taille, de forme et de contraste entre patchs (Diaz-
Varela et al. 2009; Kati et al. 2010). Par contre, pour d’autres indices, I'interprétation d’une échelle a
une autre peut s’avérer délicate. C'est par exemple le cas des indices relatifs a I'isolation et a la
connectivité des patchs (Diaz-Varela et al. 2009). Le choix des indices a utiliser pour répondre a une
problématique donnée est donc fondamental. McGarical et al. (2002) fournissent une synthese assez
compléte des indices quantitatifs d’hétérogénéité du paysage qu’il est possible de calculer pour

décrire différents aspects de I'hétérogénéité spatiale.
4.2  Décrire I'hétérogénéité locale des peuplements forestiers

En foréts de production, la caractérisation des peuplements est nécessaire pour les besoins de la
gestion, par exemple pour déterminer la productivité potentielle des peuplements, pour calculer le
volume de bois exploitable ou pour estimer la résistance des peuplements aux risques naturels (ex :
tempétes). De plus, I'évolution récente des objectifs de gestion vers un usage multifonctionnel des
foréts intégrant notamment la préservation de la biodiversité forestiere a conduit au développement
de nouvelles mesures de diagnostic et de suivi pour renseigner sur la capacité des foréts a remplir
ces objectifs. Ces mesures sont utilisées dans de nombreux pays pour caractériser I'état de la
biodiversité dans les peuplements, pour comparer des foréts gérées et non-gérées ou encore pour
comparer différents systemes sylvicoles en regard de la biodiversité (Franklin et al. 1981; Hansen et
al. 1995; Beese & Bryant 1999; Siitonen et al. 2000; Werner & Raffa 2000; Franklin et al. 2002;
Rouvinen & Kuuluvainen 2005; Zingg et al. 2007). Elles peuvent décrire la composition ou la structure
des peuplements et sont généralement basées sur 'analyse des caractéristiques dendrométriques
des arbres dans le peuplement (e.g. diameétre, essence, hauteur, age, stade de décomposition ou
volume pour les bois morts). Les données correspondantes sont soit mesurées directement sur le
terrain avec des protocoles de mesure adaptés (e.g. protocole de suivi des espaces naturels forestiers
protégés (Bruciamacchie 2005)), soit issues des inventaires forestiers nationaux qui réalisent
régulierement des placettes d’inventaire afin de suivre I'évolution de la productivité et de la santé
des foréts a I’échelle nationale (Léhde et al. 1999b; Loewenstein et al. 2000; McRoberts et al. 2008).
Certains indices basés sur ces données reflétent directement des caractéristiques élémentaires du
peuplement (hauteur dominante, stade de développement, richesse en essences, nombre de classes

diametres, etc.), tandis que d’autres sont basés sur des mesures de diversité « génériques » qui
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peuvent s’appliquer a différentes variables (e.g. indices de diversité et d’équitabilité, écart-type,
forme des distributions, coefficient d’inégalité de Gini, coefficient de variation) (Neumann &
Starlinger 2001; Staudhammer & LeMay 2001; Lexergd & Eid 2006; Sterba 2008). La synthése de
McElhinny et al. (2005) donne un bon apergu général des indices utilisés pour décrire la structure
forestiere avec la bibliographie associée. Le rapport de Stokland et al. (2003) fournit également une

bonne syntheése pour les pays nordiques.

Il existe donc de nombreux indices quantitatifs permettant de mesurer I'hétérogénéité de la
mosaique intra-forestiere a différentes échelles. Chacun de ces indices permet de représenter une
caractéristique de I'écosysteme forestier sous la forme d’une valeur unique qui peut étre mise en
relation avec une partie de la biodiversité. La combinaison de différents indices et en particulier
d’indices décrivant la structure des peuplements et I'hétérogénéité de la mosaique forestiére peut
alors aboutir a une caractérisation fine de I'hétérogénéité de la mosaique a différentes échelles, qui
refléte la quantité d’habitats potentiellement disponibles pour les espéces dans la mosaique étudiée.
En particulier, la caractérisation de chaque type de patch (peuplement) en termes de potentiel de
biodiversité peut ensuite étre utilisée pour construire des indicateurs originaux reflétant la variation

spatiale de ce potentiel dans la mosaique forestiere.
5 Hypothese de travail, objectif détaillé et organisation de la these

Dans ce travail de thése, nous cherchons a développer une méthode pour réaliser un diagnostic
objectif de I'état de la biodiversité locale et régionale potentiellement présente dans les écosystémes
forestiers. Nous partons de I'hypothese qu’il existe des relations positives a différentes échelles entre
I’'hétérogénéité de la mosaique intra-forestiére et la diversité des especes cohabitant dans cette
mosaique ; I'étude de I'hétérogénéité spatiale a différentes échelles pouvant alors étre envisagée
comme une méthode de diagnostic indirect de I'état de la biodiversité forestiere dans une mosaique

paysagére donnée, a un moment donné.

La these comprend cinq parties articulées autour des principaux concepts développés dans

I'introduction (Schémas 1 et 2).

Dans la premiére partie, I'objectif est de présenter la méthodologie d’élaboration d’un Indice de
Biodiversité Spécifique Potentielle *° (IBSP) permettant d’estimer la biodiversité maximale
potentiellement présente dans un territoire donné a partir de I'analyse quantitative de
I’'hétérogénéité de la mosaique intra-forestiere a différentes échelles. L'indice est calculé a titre

d’exemple dans les foréts publiques du massif du Vercors. Deux supports thématiques sont utilisés

10 s R N X ix . e
Nous nous intéresserons a la diversité des espéces, sans considérer de fagon explicite les autres composantes de la biodiversité
(genes, populations, etc.).
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pour représenter la mosaique forestiere, en lien avec deux facteurs qui influencent la physionomie
des foréts : la premiére mosaique représente les peuplements forestiers, résultant principalement
des pratiques sylvicoles anciennes et actuelles ; la deuxieme représente les habitats naturels et semi-
naturels forestiers, en lien avec les gradients environnementaux. L’hétérogénéité de la mosaique
forestiere est analysée a trois échelles différentes : 1° les composants « unitaires » de la mosaique de
peuplements, les patchs. Les différents types de patchs (correspondant aux peuplements forestiers)
seront caractérisés puis classés en fonction de I’hétérogénéité de leur structure en relation avec la
biodiversité. A ce niveau d’analyse, les patchs d’habitats, par contre, sont considérés comme ayant
un intérét équivalent en termes de biodiversité, chacun d’eux apportant un cortege d’espéces
spécifiques, 2° le premier niveau de regroupement des patchs : les unités de gestion (parcelles), qui
correspondent a I’échelle de mise en ceuvre opérationnelle des objectifs de gestion et 3° le deuxieme
niveau de regroupement des patchs : les foréts publiques aménagées, qui représentent I'échelle de
décision et de planification de la gestion forestiére. Dans ces deux derniers cas, on utilisera
principalement des mesures quantitatives d’hétérogénéité du paysage pour caractériser la diversité

et I'agencement spatial des types de peuplements et d’habitats.

Cette premiere partie se présente sous la forme de deux articles. Le premier aborde I'analyse de
I’hétérogénéité locale des peuplements et la complémentarité de ces peuplements dans le cadre
d’une mosaique forestiere (échelle du massif). Les résultats permettent de caractériser puis de
hiérarchiser les différents types de peuplements présents dans la zone d’étude en fonction de leur
structure en lien avec la biodiversité. Cette approche repose sur I’hypothése que les peuplements
ayant des valeurs élevées pour I'ensemble des indicateurs retenus présentent une plus grande
biodiversité. Cette hiérarchisation des peuplements et leur complémentarité alimentent des
indicateurs d’hétérogénéité a I'échelle des parcelles et des foréts. Ces indicateurs sont développés
dans le deuxieme article ou nous présentons la démarche générale adoptée pour la construction de

I'IBSP et son application au cas du Vercors.

Dans la deuxieme partie, nous proposons et discutons deux exemples de validation de la
pertinence des criteres d’hétérogénéité utilisés pour la construction de I'IBSP. Chaque exemple fait
I'objet d’un article. Le premier permet d’étudier le réle des criteres comme facteurs explicatifs de la
répartition géographique de la Chevéchette d’Europe (Glaucidium passerinum), une espéce
emblématique des foréts de montagne. Le second porte sur I'analyse des relations quantitatives
entre I'hétérogénéité spatiale mesurée a une échelle de 20 hectares et la richesse locale de la flore
de sous-bois. Les résultats ouvrent une discussion intéressante sur I'effet de I'augmentation de
I’'hétérogénéité spatiale dans une mosaique forestiere donnée sur la diversité des especes. lls

mettent également en évidence une grande variabilité de la forme (i.e. sens, magnitude et

36



significativité) des relations entre les deux groupes taxonomiques étudiés (respectivement leur
répartition géographique et leur richesse spécifique) et I’'hétérogénéité spatiale en fonction de
différents facteurs; d’autres pistes de validation des critéres faisant appel a d’autres échelles

spatiales d’analyse ou a d’autres groupes taxonomiques sont ainsi envisagées.

Dans la troisiéme partie, I'IBSP est spatialisé afin de tester son application dans le cadre du
diagnostic de la biodiversité forestieére potentielle dans les espaces protégés. Nous comparons les
valeurs de l'indice et des criteres d’hétérogénéité correspondants entre I'intérieur et |'extérieur du
réseau de protection de la zone d’étude afin de dégager des tendances en termes d’efficacité de ce

réseau pour la conservation de la biodiversité forestiére.

La quatrieme partie offre une discussion sur les atouts de la méthode développée dans ce travail
et permet d’envisager des améliorations qui pourront étre prises en compte lors de I'application de
la méthode dans d’autres sites d’étude. Cette partie souligne notamment I'importance de travailler a
différentes échelles et de diversifier les critéres d’hétérogénéité dans le cadre de I'étude quantitative

de I’hétérogénéité spatiale comme outil de diagnostic indirect de la biodiversité.

La cinquieme et derniére partie reprend quelques exemples d’application vus tout au long du
document de these et présente des perspectives plus détaillées pour I'application de I'IBSP dans le

cadre de la gestion forestiere.

i Gradients PROCESSUS
environnementaux - (\
P2 - Gestion forestiére dynamlques
CONSERVATION
biodiversité forestiere
Espaces protégés
ECHELLE SPATIALE Gestion multifonctionnelle
Différentes échelles d'analyse T
Criteres et
indicateurs

HETEROGENEITE «—— PATRONS ¢ > BIODIVERSITE

mosaique forestiere SPATIAUX Biodiversité patrimoniale
- Mosaique forestiére (peuplements, habitats) Richesse spécifique
- Structure des peup'ements Biodiversité potentielle

Schéma 1. Représentation des interactions entre les principaux concepts abordés dans la these.
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PARTIEI
CONSTRUCTION D’UN INDICE HIERARCHIQUE DE BIODIVERSITE
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landscape mosaic: what are the relative contributions of different

stand types?

Mathilde REDON?, Frédéric GOSSELIN?, Sandra LUQUE" & Thomas CORDONNIER®.

! Irstea, UR EMGR, 2 rue de la Papeterie, BP 76, 38402 Saint-Martin-d’Héres Cedex, France

2 Irstea, UR EFNO, Domaine des Barres, 45290 Nogent-Sur-Vernisson, France

Paper status
Submitted to European Journal of Forest Research

Short title

Stand mosaic for forest biodiversity conservation

Abstract

The need to develop new management methods which integrate economic efficiency and
biodiversity as a forest value has now been recognised in international political processes. Within this
context, selection or group-selection harvesting has recently become quite popular in the French
Alps and is progressively replacing other silvicultural systems. These new management practices raise
an issue regarding the potential effects of forest mosaic homogenisation on features that are
important for forest biodiversity conservation. Yet, in the case of selective harvest systems, where
forests are multi-staged and stands are often mixed, the possible consequences of such
homogenisation have not yet been investigated. In order to address this issue, we analysed
differences in structural diversity between five stand types (multi-staged forests, two-staged forests,
high forests, simple coppices and mixed coppice and high forests) in the Vercors Mountain range in
the French Alps. Our objective was twofold i) to classify stands depending on how their structural
attributes affect biodiversity conservation and ii) to test if a combination of different stand types
brings more biodiversity-friendly structural attributes than only one structurally diversified stand
type. We used four indices to describe and compare stand structural diversity: tree diameter

heterogeneity, tree species richness, dead wood volume and large trees basal area. Results showed
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that structural diversity differed qualitatively and quantitatively among stand types. As generally
expected, multi-staged forests had the most diversified structure. Overall, our results underlined
complementarities between some stand attributes and pointed out the interest of diversifying
silvicultural treatments at the forest landscape scale to conserve biodiversity. Finally, we suggest
other directions for further investigation of the complex issue of multifunctional ecological forest

management.

Keywords

Forest multifunctionality, Stand mosaic, Biodiversity indicators, Stand structural diversity,

Mountain forests, Landscape homogenisation.

Résumé en francais

Les processus politiques internationaux reconnaissent aujourd’hui la nécessité de développer de
nouvelles méthodes de gestion forestiére qui combinent efficacité économique et maintien de la
biodiversité. Dans les Alpes francaises, ce contexte a favorisé le développement des traitements en
futaies jardinées ou irréguliéres qui remplacent peu a peu les autres systéemes sylvicoles. La
généralisation de ces nouvelles pratiques de gestion pose la question de |'effet de I’homogénéisation
des traitements sylvicoles sur les caractéristiques de la mosaique forestiere importantes pour la
conservation de la biodiversité (e.g. présence de grandes trouées, hétérogénéité de la composition
en essences, présence de peuplements juvéniles). Cependant, dans le cas de la gestion en futaie
jardinée, qui conduit par définition a des peuplements a structure complexe, les conséquences
potentielles d’une telle homogénéisation n’ont pas encore été étudiées. Afin d’apporter des
éléments de réponse, nous avons comparé la diversité structurale de cing types de peuplements
forestiers différents (foréts multi-strates, a deux strates, mono-strates, taillis simples et mélange
taillis-futaie) dans le massif du Vercors, situé dans les Alpes francaises. Nous avions deux objectifs :
1/ classer les peuplements en fonction de leurs caractéristiques structurales importantes pour la
conservation de la biodiversité, 2/ tester si la combinaison dans I'espace de différents types de
peuplements permettait d’obtenir une plus grande diversité d’éléments structuraux favorables a la
biodiversité que dans le cas d’un seul peuplement tres diversifié occupant tout I'espace considéré.
Quatre indices ont été utilisés pour décrire et comparer la diversité structurale des peuplements :
I’hétérogénéité des diametres (coefficient de variation), le volume de bois mort (m>/ha), la densité
de gros bois et trés gros bois (@> 45 cm ; m?/ha) et la richesse en essences. Les comparaisons ont été
réalisées a I'aide d’'une méthode de bootstrap non-paramétrique. Les résultats montrent que la
diversité structurale differe qualitativement et quantitativement entre types de peuplements.

Comme souvent supposé, les foréts multi-strates possedent la structure la plus diversifiée,
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caractérisée notamment par une hétérogénéité des diametres, une densité de gros bois et un
volume de bois mort généralement plus élevés que dans les autres types de peuplements.
Globalement, les résultats montrent des complémentarités dans les caractéristiques structurales des
différents peuplements et soulignent I'intérét de diversifier les traitements sylvicoles a I’échelle de Ia
mosaique forestiére pour favoriser la conservation de la biodiversité en foréts. Pour finir, nous
proposons d’autres pistes d’étude des relations entre la gestion forestiére et la biodiversité dans le

cadre de la gestion forestiere multifonctionnelle.
Mots clés

Gestion multifonctionnelle, mosaique de peuplements, indicateurs de biodiversité, diversité

structurale des peuplements, foréts de montagne, homogénéisation du paysage.
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1.1 Introduction

The importance of including biodiversity protection in forest management planning has now
been recognised in international political processes in the framework of sustainable forest
management (CBD 2002; MCPFE 2007). Traditionally, commercial forests have been managed to
maximise timber output. But new management methods need to be developed to enhance economic
efficiency while protecting forest biodiversity values. An integrated approach to forest conservation
could provide considerable cost savings to environmental managers while increasing biodiversity
protection. This is the case of multifunctional forest planning (Kurttila 2001; Ohman & Ldmas 2003;
Baskent & Keles 2005) which aims to sustain timber production while providing shelter and resources
for forest-dwelling species and while favouring multi-purpose activities such as tourism, recreation,
natural hazard protection and providing non-woody products. In an attempt to reach such a
multifunctional objective, today there is a global trend to shift management strategies towards less
intensive or continuous cover systems (Kangas & Kuusipalo 1993; Bengtsson et al. 2000; Lexergd &
Eid 2006), on the assumption that more extensive interventions in space and time or the

maintenance of permanent forest cover will better preserve the integrity of forest ecosystems.

Multi-staged mixed forests, for example, are generally considered to be good supports for several
forest functions (Buongiorno et al. 1995; Atlegrim & Sjoberg 2004). These forests are often
characterised by high structural diversity, a feature that plays a key role in maintaining forest
biodiversity (Ldhde et al. 1999b; Rouvinen & Kuuluvainen 2005; Psyllakis & Gillingham 2009).
Typically, multi-staged forests result from single-tree or group selection thinning which creates small
canopy gaps that favour natural regeneration and in some cases tree species mixing (Buongiorno et
al. 1994). In mountain areas, this silvicultural system also helps to maintain a constant canopy cover
and thus improves protection from natural hazards (Cordonnier et al. 2008). Finally, these multi-
staged forests enhance the visual amenity of the managed forests, making them more attractive for

local tourism and related activities.

Within this context, selection or group-selection silvicultural system has recently become quite
popular in the French Alps (Gauquelin & Courbaud 2006) and many forests have already been
converted into multi-staged mixed forests. In this area, other factors reinforce this trend; for
example, field constraints can limit accessibility or poor soils can mean that traditional even-aged

stands are difficult to maintain.

Although the generalisation of multi-staged mixed stands may potentially help conserve local
forest biodiversity, it can also lead to a strong homogenisation of stand structures in forest

landscapes (Decocq et al. 2004). At the landscape scale, spatial heterogeneity of habitats and
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structural characteristics is known to favour forest biodiversity (Freemark & Merriam 1986;
Lindenmayer & Franklin 1997; Poirazidis et al. 2010; Schindler et al. 2011) and several authors have
showed that a homogenisation of forest structural attributes over an entire landscape can produce
negative effects on biodiversity (Hanski & Hammond 1995; Beese & Bryant 1999; Werner & Raffa
2000; Brosofske et al. 2001). However, in the case of the generalisation of multi-staged mixed forests
which already present a variety of tree species and tree age classes, the possible adverse
consequences of large scale homogenisation on forest mosaic characteristics beneficial for
biodiversity are not clear. It is nonetheless reasonable to assume that if all forests share the same
composition in tree species and age classes and are all characterised by relatively closed canopy
conditions, this would lead to a lack of some important forest landscape features such as large gaps,
young stands and even-aged stands, which are also known to be beneficial for forest-dwelling species
(Hansen et al. 1995; Chipman & Johnson 2002; Ares et al. 2009). The lack of studies that address this
issue with substantial evidence inspired us to try to shed some light on the potential effects of a
generalisation of the group selection-cutting system on the availability of structural features that are

important for the maintenance of biodiversity.

We focused our analysis on the differences between stand type structural diversity within the
Vercors Mountain range in the French Alps. In this area, the heterogeneous mountain topography,
physical constraints and management history until recently sustained a high diversification of
silvicultural systems, which has created a complex mosaic of stand types. Today, because of a
simplification of forest management practices, the forest landscape as a whole is becoming more and
more homogeneous. This geographic area therefore provides a good opportunity to analyse the
potential effects of a transition from a complex mosaic of stand types to the generalisation of a single
silvicultural treatment and the possible subsequent impact on forest features important for
biodiversity. The objective of this study was twofold. First, we classified stand types depending on
their structural attributes that have direct links to biodiversity conservation. We used four indices to
describe stand structure from a biodiversity point of view: tree species richness, heterogeneity in
diameter classes, dead wood volume and basal area of large trees. Second, we carried out tests to
see if a combination of different stand types brings more structural attributes beneficial for forest
biodiversity than only one structurally-diversified stand type. Our results help determine the
potential role of a mosaic of different forest stand structures in reaching multifunctional
management goals, especially those which include biodiversity conservation in forest management

planning.
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1.2 Method

1.2.1 Study area

The Vercors Mountain range public forests cover nearly 70 000 hectares in the south of the
Alpine Arch (Figure 1). In this area, forests have a relatively simple species composition as they are
composed of only three timber tree species: European beech (Fagus sylvatica), Norway spruce (Picea
abies) and silver fir (Abies alba), accompanied by several secondary broadleaved species such as
sycamore (Acer pseudoplatanus) and ltalian maple (Acer opalus), common whitebeam (Sorbus aria),
European mountain ash (Sorbus aucuparia) and mountain pine (Pinus uncinata) at high elevation.
These forests have been mostly shaped by the heterogeneous mountain topography and a long
history of human intervention. During the 19" century, almost all the forests were intensively
exploited for firewood, which favoured beech coppices. Since the early 20" century, they have been
progressively converted into mixed high forests, sometimes through conifer plantation but often by
natural regeneration of local coniferous species. Nowadays, almost all the forests regenerate
naturally and they have become more diversified due to cutting strategies and topography. A mosaic
of stands types with different tree sizes and varying species richness are now present. At low
elevations (500 — 1100m), the forests are dominated by simple coppices or mixed coppice and high
forest and are generally composed of broadleaved species and silver fir standards. At intermediate
elevations (1100 — 1600 m), the study area contains the most productive forests in the Isere county,
which are mainly composed of multi-staged, two-staged or high forests dominated by coniferous
species or with a mix of beech and silver fir, accompanied by most of the secondary species. At high
elevations (> 1600 m), forest structure tends to be more even-aged, with pure spruce or pure
mountain pine forests. All these forests are currently being managed for timber production. Five
main stand types can be distinguished, based on the number of distinct canopy strata: multi-staged
forests (MSF: at least three distinct strata), two-staged forests (TSF: two dominant strata), high
forests (HF: one dominant stratum), mixed coppice and high forests (MCF: coppice and one or more
strata for high forest) and simple coppices (COP) (Figure 2). These stand types are the legacy of a
diversity of management practices: COP were clear-cut, HF and TSF were managed as shelterwood or
seed-tree systems, single-tree or group selection cutting occurred in MSF and finally, MCF result from
the progressive retention of standards inside coppices which have been either selective cut or clear-
cut. Nowadays, harvesting in all of these stands types is mainly selective to favour a more uneven-

aged structure.
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1.2.2 Sampling design

In our study site, 580 plots were set up by the National Forest Office (NFO) between 1995 and
2010 to provide dendrometric data from living trees and data on standing and downed dead wood.
However, the plots were mainly located in protected areas and the resulting distribution of plots in
space did not allow us to compare plot number between different stand types. We therefore
complemented the original dataset by additional sampling during spring and summer 2010 in order
to obtain an even distribution of plots among stand types and to deal with managed forest areas.
Stand types and the location of sampling points were determined with a recent map of the Vercors
Mountain range forest structures. To limit the potential effects of abiotic conditions on stand
structural attributes, we scattered the plots in a way to capture most of the stand types’ intrinsic
variability, especially physical heterogeneity due to elevation and soil characteristics. The overall
strategy was to limit over-sampling coppice-like stands on poor soils at low elevations and high-

forest-like stands on deep soils at intermediate elevations.

We measured the dimensions (see description below for details) of both living and dead trees in
64 plots using a method adapted from Bruciamacchie (2005) to monitor protected forest areas,
which is based on trees dimensions, species composition and micro-habitat inventory. We simplified
the method so that we could calculate our four indices of stand structural diversity (see structural
indices section for details) and also combined our data with field data from the NFO. In all, we used
126 plots.

The sampling method consisted in setting up different nested plot types where living trees,
standing dead trees, downed dead trees and stumps were measured depending on their size (Figure
3). In the field, we used a GPS to locate each plot and checked that we were in the expected stand
type through stand structure observation. Living trees, standing dead trees and stumps with a
diameter between 7.5 and 30 cm were measured in fixed-area plots with a 10-m radius. Coarse
woody debris, large standing dead trees and stumps (¢ = 30 cm) were sampled within fixed-area
plots with a 20-m radius. Living trees with a diameter > 30 cm were sampled with a fixed-angle
sampling method. We used an angle of 3/100 which meant that a tree was measured if its distance
to the plot centre in meters was equal to or lower than 1/3 of its diameter in centimetres. Finally, a
line-intersect sampling method was used for fine woody debris (7.5 < ¢ < 30 cm) (Marshall et al.
2000). Three transects 20 m long radiating out from the plot centre were materialised on the ground.
The direction of the first transect was random, and the two others were determined so that they
formed an angle of 120 and 240 degrees from the first. For each piece of fine woody debris
intersected by a transect we measured the diameter at transect intersection and the angle of the

pieces from the ground. For all living trees and standing dead trees, we took two perpendicular
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measurements of the diameter at breast height. We also recorded tree species for living trees and
height for standing dead trees. For coarse woody debris, we measured the length of each piece, one
median diameter when the piece was less than 5 m long and three diameters (median and at the two
ends) for pieces more than 5 meters long. Finally, for stumps, we measured two perpendicular

diameters and both uphill and downbhill heights.

1.2.3 Structural indices

We used four indices to describe stand structure: tree diameter heterogeneity, tree species
richness, dead wood volume and large trees basal area. These are all widely used descriptors of
forest structure and they have proven to be effective indirect biodiversity indicators (McElhinny et al.
2005). What is more, they also represent features that are directly affected by forest managers’
decisions. We tested the indices’ correlations with a Spearman rank test on the entire dataset and on
each stand type independently. All correlation coefficients were lower than 0.50, showing limited

redundancy in our case study.
a) Tree size heterogeneity

Heterogeneity in tree size is known to enhance forest biodiversity (Franklin et al. 1981; Rouvinen
& Kuuluvainen 2005). We quantified this index with the diameter coefficient of variation (CVD). The

coefficient of variation was calculated as:

CVD =100 SD%
Hy

where SD4 was the standard deviation of the diameter distribution and u, the mean diameter.

This normalised measurement of diameter values dispersed around their mean has been widely
used to quantify stand structural complexity (Latham et al. 1998; Zingg et al. 2007). It is null when
only one tree is measured or when all trees have the same diameter and increases with the

increasing dispersion of diameter values around their mean.
b) Tree species richness

Trees species richness (SR) was quantified as the number of tree species measured in a plot. Tree
species composition is a well known indicator of forest biodiversity as it affects forest flora and fauna
species composition (Branquart & Liégeois 2005). It also influences micro-climate and soil chemical
composition (Beatty 1984; Augusto et al. 2003). Thus, diversity in tree species creates micro-spatial
heterogeneity in the environmental conditions that influence understory composition and might

therefore be linked with high undergrowth diversity (Berger & Puettmann 2000; Barbier et al. 2008).
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c¢) Dead wood volume

Dead wood volume (DWV, m*ha™) reflected the quantity of dead wood material whatever its
origin. It represents total volume of standing dead trees, coarse (@ = 30 cm) and fine (@ < 30 cm)
woody debris and stumps. Dead wood provides resources for conifer germination (Vorcak et al.
2006) and shelters, breeding sites and food reservoirs for many fauna species, including a wide range
of saproxylic species (Franklin et al. 1981; Humphrey et al. 2004) (Siitonen 2001; Marage &
Lemperiére 2005; Juutinen et al. 2006). Volume of dead wood pieces was estimated differently
according to their geometry. Standing dead trees, coarse woody debris and stumps were respectively
assimilated to cones, cylinders and truncated cylinders. For coarse woody debris, we used the
Newton volume formula for pieces more than 5 meters long and the Hubert formula for pieces less
than 5 meters long (Rondeux 1999). For fine woody debris, volume for one hectare was directly
estimated without assimilating the pieces to a specific geometric figure (Marshall et al. 2000).

d) Large trees basal area

Large trees are essential for cavity-nesting species including many birds, bats and small mammals
(Ferris & Humphrey 1999; Fan et al. 2003; Branquart & Liégeois 2005). These trees also provide
numerous micro-habitats for fungi and hoverfly species (Speight & Good 2003). We used the total
large trees (@ > 45 cm) basal area (m ha) (LTBA) as a surrogate for the abundance of large trees.

We assumed that stands with the best value for forest biodiversity were characterised by: i) a
high number of tree species, ii) a high heterogeneity in diameter, iii) a high dead wood volume and

iv) a high basal area of large trees (@ > 45 cm).

1.2.4 Stand type comparison

We used R free software (version 2.11.1) for all our analyses. We used a two-stage bootstrapping
methodology, as implemented for example in Fox ( 2002). We preferred this method over parametric
approaches because we had difficulties finding statistical methods with adequate probability
distributions; furthermore, in order to keep a clear link with variations on the original scale (cf. e.g.
(McArdle & Anderson 2004)), we did not want to transform the data. We also preferred the
bootstrap method over purely non-parametric approaches because it allowed us to estimate effect
magnitude and was a priori less sensitive to heteroscedasticity and distributional problems than
classical non-parametric methods (Zimmerman 2006). First, we used an ordinary non-parametric
bootstrap to estimate the ten two-by-two differences of the most robust linear model coefficients of
each stand type’s effect on the selected structural index. Second, the bootstrap confidence interval
of each bootstrapped estimates’ difference was calculated through a bias-corrected accelerated

percentile intervals bootstrap procedure (Di Ciccio & Romano 1988); function boot.ci in R); this
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calculation was done for each confidence level between 0.001 and 0.999 by increments of 0.001.
Then, for each two-by-two difference, we kept the lowest confidence level for which the 0 value was
not in the confidence interval. The significance of the resulting p-values (alpha=0.05) was then
established using the Holm-Bonferroni correction for multiple hypotheses (Holm 1979).

We then characterised each stand type depending on the four index values. For a given index, we
categorised the stands according to their ordered statistical differences, represented by six

“un

combinations of letters: “a”, “ab”, “b”, “abc”, “bc” and “c”, where “a” corresponded to the highest
index value and was significantly different from “b” and from “c”, in decreasing order (Figure 4).
Then, in order to organise the stands into a global hierarchy of structural diversity, we defined five
classes based on the statistical categories obtained for the four indices. We gave the highest
structural diversity value to the stand type with the most descriptors in category “a” or “ab” and the
lowest level to the stand type with the most descriptors in category “c” or “bc”. An “a” or “ab” value

compensate for a “b” or “bc” value and the level “abc” was considered as intermediate, like the “b”

one. Then, we classified other stand types depending on their relative index categories (Table 1).
1.3  Results

Structural divers