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RESUME

La prise de conscience de I'impact des pratiques forestieres sur 1’écologie des
foréts boréales et tempérées a mené les gestionnaires et les politiciens a chercher
des pratiques moins dommageables pour I’environnement. Cependant, la tiche de
gérer un écosystéme en entier s’est avérée complexe et difficile a mettre en ceuvre.
Dans un esprit de réduire les cotts et faciliter I'interprétation des résultats, les
gestionnaires se sont tournés vers le concept d’espeéces indicatrices qui intégrerait
la complexité, la biodiversité et la santé de I’écosystéme en un seul indice. C’est
dans cette optique que les auteurs Jennie Pearce et Lisa Venier explorent dans leur
article Small mammals as bioindicators of sustainable boreal forest management
la faisabilité d’utiliser les micromammiféres a cette fin. J’examine ici leurs
travaux et critique leurs résultats. Dans cette optique, j’arrive a la conclusion que
les auteures ne sont pas en mesure de répondre a la question. Elles omettent
d’étudier certains aspects fondamentaux de I’approche par espéce indicatrice en
n’examinant pas les liens qui existent entre les micromammiferes et les autres
membres de la communauté, en se rabattant sur un indice d’abondance (la capture
par unité d’effort) qui ne prends pas en compte la superficie du milieu, la valeur
adaptative moyenne des individus qui y vivent ou leur probabilité de persistance.
Par ailleurs, pour jumeler leur approche a la gestion foresticre, les auteures tentent
d’utiliser leurs résultats pour valider des indices de qualité d’habitat en comparant
la cote assignées aux catégories d’habitat a 1’abondance observée. L’absence
d’analyses statistiques a cet effet rend l’exercice subjectif et difficilement
interprétable. Pour combler ces lacunes, je reprend le protocole expérimental en y

proposant plusieurs modifications.
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INTRODUCTION

Au cours du 20° siécle, ’exploitation, 1’urbanisation et le défrichement des foréts ont eu un
impact sérieux sur la biodiversité (Franklin 1988). Les foréts tempérées et boréales n’ont pas
été épargnées, alors que moins de 25 % de la superficie forestiére, a 1’échelle du globe, est
aujourd’hui composée de foréts surannées (World Wildlife Fund 1992; Norton et May 1994).
Les grandes superficies de vieilles foréts qui subsistent sont concentrées en Russie et au
Canada (World Wildlife Fund 1992). Celles-ci subissent quand méme d’importantes
pressions dues a une demande croissante en matic¢re ligneuse au niveau régional, national et

international (Norton 1996).

Les trente-cinq derniéres années ont été celles de la prise de conscience de 1’impact
anthropique sur 1’écosystéme et I’environnement humain. Tout ceci a été déclanché par la
publication du livre The Limits of Growth (Meadows et al. 1972). Par la suite, plusieurs
protocoles et conventions internationales ont été signées (PNUE 2003). Cette démarche a
permis de dégager un consensus, dans le domaine forestier, selon lequel la gestion forestiere
devrait se faire de facon durable d’un point de vue écologique et non pas se limiter a une
production de matiére ligneuse a perpétuité¢ (United Nations 1992; Kohm et Franklin 1997,
Brang et al. 2002). Le concept inclut le maintien de I’écosystéme, de ses fonctions et de ses
processus. La conservation de la biodiversité est donc également un objectif de la gestion

forestieére durable.

Le défi que pose la gestion durable de I’exploitation forestiere consiste a évaluer a quel point
les foréts aménagées peuvent se substituer aux mosaiques naturelles pour le maintien de la
biodiversité en offrant des habitats appropriés a 1’ensemble des organismes (Drapeau et al.
2003). Cependant, les outils et les connaissances actuelles nous permettent rarement de
décrire adéquatement la biodiversité locale (e.g. Torsvik et al. 1990). Il est donc difficile de

juger si les travaux effectués sont appropriés (Botkin et Talbot 1992).



Plusieurs initiatives ont tenté d’établir des indicateurs qui nous permettraient de contourner
ces difficultés en agissant comme intermédiaires nous permettrant de faire un suivi des
réussites et des échecs des pratiques forestieres (Norton 1996; Lindenmayer et al. 2000;
Bengtsson et al. 2000). Une telle approche n’est pas sans son lot de problémes, d’autant plus

qu’elle repose souvent sur des hypothéses non démontrées (Simberloff 1999).

C’est dans ce contexte que ’article « Small mammals as bioindicators of sustainable boreal
forest management » a été publié¢ (Pearce et Venier 2005). L’objet du présent texte est
d’examiner les travaux qui y sont rapportés. Pour ce faire, la problématique générale de la
conservation de la biodiversité, du concept de 1’espéce indicatrice et du développement
durable sera présentée. Ensuite, les forces et les faiblesses de I’article seront identifiées.
Finalement, pour combler ces lacunes, un protocole expérimental sera proposé€ pour ainsi

améliorer notre compréhension de la gestion durable des foréts.

REVUE DE LITTERATURE
Notions fondamentales

Dans le titre de 1’article critiqué, trois concepts sont abordés : la gestion durable, 1’espece
indicatrice et la biodiversité, qui est sous-entendue. Afin d’éviter toute confusion, ces notions

sont ici définies.

Biodiversité

En conservation, le terme « biodiversité » est généralement associ¢ au nombre d’especes dans
un systéme, ce que les biologistes appellent la richesse spécifique. Cependant, le terme
biodiversit¢ peut vouloir dire beaucoup plus. Trois niveaux de biodiversité sont ainsi
reconnus, soit les niveaux génétique, spécifique et écosystémique (Noss et Cooperrider 1994).
Bien que le niveau auquel ils se réferent ne soit pas toujours clair (Simberloff 1999), en forét
boréal la recherches se réferent généralement soit a la diversité spécifique, soit au nombre de
processus et de structures dans un écosysteme (€.g. Bengtsson et al. 2000; Drapeau et al.

2003).



La conservation de la biodiversité, quel que soit le niveau retenu, pose trois problémes : la
mesure de la biodiversité, son suivi, ainsi que la conciliation des besoins biologiques
différents et parfois contradictoires entre les différents écosystémes ou les différents taxa
(Lindenmayer 1999).

Espéce indicatrice, espece parapluie, espece clé

La gestion d’un écosystéme est un processus complexe alors que plusieurs éléments, parfois
contradictoires, doivent étre pris en compte : la richesse et la composition spécifique, la
structure physique et les processus €écologiques. Ainsi, plusieurs raccourcis ont été proposés
en concentrant ’effort de gestion sur une ou deux especes. La plus ancienne de ces approches
est certainement celle de 1’espéce indicatrice (Tableau 1). Les gestionnaires désirent utiliser
un indicateur pour deux raisons principales : soit parce que la présence de I’espece visée et ses
fluctuations reflétent théoriquement celles d’autres membres de la communauté, ou bien les
gestionnaires croient que ces fluctuations reflétent des variations chimiques ou physiques de

I’écosystéme (Landres et al. 1988).

Généralement, les gestionnaires établissent des critéres pour choisir une espéce indicatrice
(Landres et al. 1988; Brand 1997). Cependant, ces critéres sont souvent controversés suite a
une définition vague de ce qu’ils représentent, souvent caractérisée par une idée quelconque
de la «santé » de 1’écosystéme observé (Simberloff 1998). Certains ne considérent comme
mesure de la sant¢ d’un écosysteéme que la richesse spécifique, d’autres la diversité
structurelle ou encore les fonctions écologiques comme étant des conditions essentielles, et
ce, indépendamment de la composition de la communauté. Cette diversité de points de vue a
méme amené certains chercheurs a proposer que tout doit étre mesuré afin d’établir la santé
d’un écosysteme (Noss 1990). Méme si les gestionnaires avaient les moyens d’entreprendre

un tel suivi, il n’en demeure pas moins que cette approche revient a rejeter ’idée méme de



I’utilisation d’espéces indicatrices; une idée qui visait essentiellement a limiter ce que 1’on

mesure.

Méme si on accepte 1’idée de I’espeéce indicatrice et de son lien avec la présence et
I’abondance d’autres membres de la communauté, le choix des espéces demeure difficile.
Tres peu d’études ont réussi a démontrer un lien entre les fluctuations de populations d’une
espéce et la distribution des autres membres de la communauté (Simberloff 1998;
Lindenmayer et al. 2000). Par ailleurs, 1’échelle d’observation a ici une importance
fondamentale. Alors qu’en théorie, une espéce de grand mammifére pourrait étre un bon
indicateur pour des espéces qui nécessitent des habitats de grande superficie, ils ne seront pas
en mesure de bien représenter les besoins de certains insectes qui ont de trés petits domaines

vitaux (Weaver 1995; Meffe et Carroll 1997).

Faute d’avoir une base scientifique solide sur laquelle choisir une espéce indicatrice, certaines
espeéces sont choisies leur effet charismatique. On espére alors que ces espéces, dites
« vedettes » ou « phares » (Tableau 1), refléteront effectivement la santé de 1’écosysteéme (e.g.
Kuhnke et Watkins 1999). Bien que de telles espéces puissent créer un fort mouvement de
sympathie pour la cause de la conservation, la validité scientifique de 1’approche doit encore

étre démontrée.

Certaines espeéces, généralement des mammiféres ou des oiseaux, ont de grands domaines
vitaux. On les considére comme des espéces parapluies (Tableau 1). L’idée de base est qu’en
protégeant une grande partie de leur habitat, les gestionnaires protégeraient sirement toutes
les espéces qui habitent a I’intérieur de celui-ci. Cette approche, qualifiée du filtre grossier
(Wilcove 1993), sous-tend plusieurs initiatives de conservation a grande échelle, comme la
chouette tachetée de 1’Ouest (Strix occidentalis caurina) ou la panthére de la Floride (Felis

concolor coryi), par exemple (Meffe et Carroll 1997; Simberloff 1998).



Un piege courant de telles approches de gestion est de gérer 1’espece plutdt que ce qu’elle
indique ou ce qu’elle protege. Dans le cas de la chouette tachetée, par exemple, les
gestionnaires de 1’United States Forest Service ont proposé d’augmenter artificiellement les
populations de chouettes tachetées pour augmenter les quotas de coupe forestiere sur la cote
du Pacifique (Simberloff 1998). Dans le cas de la panthére de Floride, pour protéger 1’espece,
on propose de la croiser avec des individus de la sous-espece du Texas pour en augmenter la
population (Simberloff 1998). En agissant directement sur 1’espéce plutdt que sur ce qu’elle
est supposée indiquer ou protéger, celle-ci ne refléte alors plus 1’état de 1’environnement ou

des autres especes (Landres et al. 1988).

Une difficulté croissante apparait au fur et a mesure que la liste d’espéces a gérer s’allonge :
celle des conflits entre les besoins des diverses espéces a protéger. Par exemple, en
Californie, le rat-kangourou géant (Dipodomys ingens), un rongeur sur la liste des espéces
menacées, s’alimente principalement de plantes exotiques a la région. Ils modifient
constamment leurs territoires en creusant des galeries et en coupants des plantes. Cette
activité constante favorise 1’établissement des plantes exotiques dont D. ingens se nourrit. Par
contre, ceci se fait au détriment de plantes indigénes moins robustes, dont le Caulanthus
californicus, une crucifére également menacée d’extinction (Schiffman 1994; US Fish and

Wildlife Service 1998).

Au lieu de gérer un écosystéme espéce par espece, le concept d’espece clé (Tableau 1) a été
proposée (Simberloff 1998). Ce concept suggere que certaines espéces ont plus d’importance
dans le maintien d’un écosystéme que ce que pourrait suggérer leur biomasse ou leur
abondance. Par contre, I’inclusion de plus en plus d’espéces a divers niveaux trophiques ont
rendu la définition du terme vague et difficile a intégrer dans un processus de gestion (Mills et

al. 1993). Leur utilisation n’en est pas moins impensable si des critéres d’identification précis



sont définis et les gestionnaires ont une bonne compréhension des mécanismes €cologiques a

I’ceuvre (Power et al. 1996; Simberloff 1998).
Gestion durable

Le concept de durabilit¢ dans les domaines de la gestion environnementale et du
développement s’est répandu suite a la publication du rapport de la Commission mondiale sur
I’environnement et le développement en 1987 intitulé : Notre avenir a tous. Dans ce rapport,
les commissaires mettaient de 1’avant un concept selon lequel le développement économique
devait : « répondre aux besoins du présent sans compromettre la capacité des générations
futures de répondre aux leurs » (CMED 1988). Cette idée du développement a été récupérée
tant par le public que par les gestionnaires et les gouvernements aux niveaux local, national et

international.

Pourtant, le concept tel que formulé par la Commission Brundtland est vague et mal défini.
Prise au pied de la lettre, cette définition, trés anthropocentrique, promeut la prospérité
économique continue, voire méme étendue. L’environnement y est per¢cu comme une entité
qui fournit des services a 1’étre humain. Il n’a pas d’existence intrinséque. Ainsi, si certains
aspects de I’écologie d’un milieu ne fournissent aucun service pour le bien-étre de I’humanité,

théoriquement, il peut étre écarté, voir méme ¢éliminé (Meffe et Carroll 1997).

En définissant en termes vagues ce qu’est le développement durable, il en résulte que le
terme prend la signification que I’interlocuteur veut bien lui donner. Des mises en garde
contre cette évolution vers un slogan vide de sens ont, par ailleurs, été émises (Lele 1991;
Purdon 2003). 1l est intéressant de souligner que c’est I'imprécision méme de la définition
qui a permis d’établir un si large consensus autour du concept : tous pouvaient s’y accorder

sans avoir I’air de compromettre leurs principes (Lele 1991).



Tout de méme, des définitions plus précises ont été proposées (Tableau 2). Dans tous les cas,
I’€tre humain demeure au centre de la définition. Ceci n’est pas surprenant étant donné que le
développement est un terme qui se rapporte aux besoins humains et sociaux. Le terme du
développement durable doit donc refléter ces aspects dans une vision de pérennité, ce qui n’a
aucun lien intrinséque avec les écosystémes (Hall 2001). Les valeurs sociales et humaines
doivent étre identifiées et définies avant que nous puissions évaluer la durabilité de nos

actions.

Enoncé de la problématique

Historiquement, la forét boréale a été faconnée par les grandes perturbations naturelles
comme les feux de foréts et les épidémies d’insectes ravageurs (Bergeron 1991; Johnson
1995; Bergeron et al. 2001). Mais depuis les derniéres décennies, c’est 1’exploitation
forestiere industrielle qui est devenue la principale source de perturbations des foréts de
I’hémisphére Nord (Franklin et Forman 1987; Spies et al. 1994; Angelstam 1996). Cette
exploitation a grande échelle est impliquée dans le rajeunissement des foréts et les difficultés
de survie de certaines especes (Imbeau et al. 2001). La perte d’habitats est d’ailleurs mise en
cause dans le déclin de plus de 80 % des cas d’espéce menacée d’oiseaux et de mammiferes

(Pereira et al. 2004).

Le maintien de la biodiversité et I’exploitation des foréts doivent étre conciliés pour garantir
une gestion durable des ressources naturelles (Keith 1998; Szaro et al. 2000; Lindenmayer et
al. 2000). Le maintien de vieilles foréts pourrait jouer un role important en créant des
refuges. Ceci serait avant tout fonction de la complexité structurelle de la forét
particulierement en ce qui a trait aux débris ligneux qui offrent abris et alimentation pour bon
nombre d’organismes (Scott et al. 1980; Gasaway et al. 1983; Bull et al. 1986; Maser et al.

1988; Walters 1991; Lundquist et Mariani 1991). L’dge du peuplement n’agirait



qu’indirectement sur la préservation de la biodiversit¢é dans la mesure ou la complexité

structurelle est corrélée a I’age du peuplement (e.g. Sturtevant et al. 1996).

Cependant, la tache de gérer les ressources naturelles en fonction des menaces pour les
diverses especes de 1’écosystéme devient de plus en plus complexe au fur et a mesure que la
liste d’espéces a protéger s’allonge (Murphy et Noon 1991; Hanley 1994; Rauscher 1999;
Szaro et al. 2000). Malgré cela, la gestion durable des ressources naturelles demeure un
objectif important de la gestion forestiere (e.g. Coulombe et al. 2004). Par ailleurs, certaines
juridictions ont méme inclus cet aspect dans leur l1égislation (e.g. Crown Forest Sustainability
Act, 1994). L’utilisation d’indicateurs a été proposée pour intégrer la complexité de
I’écosysteme (Niemela 1997; Brand 1997; Le Processus de Montréal 2000). En théorie, le
suivi de ces indicateurs permettrait aux gestionnaires d’évaluer si les gestes posés sont
appropriés pour le maintien « des €cosystémes forestiers, de la production ligneuse et des

valeurs non ligneuses » (Lindenmayer et al. 2000).

Malgré D’intérét porté a cette idée, le développement d’indicateurs fiables, pratiques et
économiques reste a faire (Simberloff 1998; Lindenmayer et al. 2000). Bien que le
développement d’indicateurs biologiques soit une partie clé de la stratégie mondiale pour la
conservation de la biodiversité et de la gestion durable des écosystémes, c’est un processus
long et colteux (Brand 1997; Le Processus de Montréal 2000). Par ailleurs, le suivi de ces
indicateurs ne garantit pas que les réponses seront obtenues a temps pour prévenir des dégats
environnementaux ou écologiques irréversibles (Schalk et al. 2002; Venier et Pearce 2004).
Les exemples concrets de mise en ceuvre de programmes de suivi d’indicateurs biologiques
fournissant un avertissement clair aux gestionnaires forestiers sont donc rares (Mulder et al.

1999; Schalk et al. 2002).

L’utilisation d’espéces de micromammiferes (souris, campagnols, lemmings et musaraignes)

comme especes indicatrices de la durabilité des pratiques forestieres a été considérée ou



proposée dans plusieurs juridictions de la forét boréale canadienne (e.g. Mclaren et al. 1998;
Kuhnke et Watkins 1999). Cette proposition repose sur le réle écologique important que
jouent les membres de ce groupe de mammiferes. Ce sont des prédateurs d’invertébrés
(Buckner 1966; Schalk et al. 2002) et de nids d’oiseaux (Maxson et Oring 1978). Ce sont
¢galement d’importants herbivores (Carey et al. 1999) qui peuvent fortement influencer la
régénération des communautés végétales (Coté et al. 2003). Ils sont impliqués dans la
distribution de mycorhizes bénéfiques (Kirkland 1990; Sullivan et Sullivan 2001).
Finalement, ils servent de proie pour une grande variété¢ de prédateurs (Soutiere 1979; Arthur
et al. 1989; Richer et al. 2002; Cheveau et al. 2004). Par ailleurs, les micromammiféres
dépendent de certains ¢léments forestiers qui peuvent étre influencés par les pratiques
forestieres tels : la présence de bois mort, la structure des strates herbacées et arbustives, la
quantité¢ de litiere et d’humus et la taille des trouées dans la canopée (Sullivan et al. 2000;

Bowman et al. 2000; Sullivan et Sullivan 2001; Carey et Harrington 2001).

Si les micromammiféres ont le potentiel d’étre des indicateurs écologiques en nous informant
sur les effets des modifications fonctionnelles des foréts boréales, il n’en demeure pas moins
que certaines difficultés se posent. Comme le mentionnent Pearce et Venier (2005) dans leur
introduction : « les especes indicatrices doivent fournir des informations sur les changements
subits par les écosystémes soumis a une gestion forestiére qui sont plus importants que les
changements subit par ceux soumis a un régime de perturbations naturelles. » Par ailleurs,
pour étre de bons indicateurs avec une bonne capacité a étre généralisés a grande échelle, les

especes doivent rencontrer plusieurs critéres, dont trois spécifiques (Venier et Pearce 2004) :
1. elles doivent étre représentatives d’autres espéces de la communauté observée,

2. les variations de population de I’espéce indicatrice doivent étre détectables a des

échelles de temps et d’espace raisonnables,
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3. et les causes de ces changements doivent étre identifiables.

La difficulté avec les micromammiféres est que ces critéres ne sont pas nécessairement
rencontrés. Tout d’abord, plusieurs populations de micromammiféres connaissent des
fluctuations annuelles importantes (Sullivan et al. 1999; Cheveau et al. 2004; Etcheverry et al.
2004). Dans un programme de suivi, de telles fluctuations impliquent que des échantillons de
plus grande taille et sur de plus longues périodes seront nécessaires pour détecter une
véritable tendance suite a une modification de I’habitat, d’autant plus qu’il n’est pas clair si
ces fluctuations sont de nature cyclique (Fryxell et al. 1998; Cheveau et al. 2004). Ceci
implique des colits plus importants de suivi, ce qui diminue la probabilit¢ de succes de

I’indicateur a long terme (Caughlan et Oakley 2001).

Egalement, le lien entre les micromammiféres et les autres espéces de la communauté
faunique de la forét boréale reste a démontrer. Dans certains cas, nous savons que la variation
de la densité des populations des micromammiféres peut influencer les densités des prédateurs
et de leurs proies alternatives (Cheveau et al. 2004; Brook et al. 2005). Nous savons
également que les pratiques forestiéres appliquées peuvent avoir un impact sur 1’abondance
des micromammiferes (Sullivan et al. 1999; Fuller et al. 2004). Cependant, le mécanisme qui

s’opere ici demeure a €élucider (Carey et Harrington 2001).

Face aux complications qui découlent des problémes inhérents a une approche de
conservation basée sur I’espéce, Lindenmayer et al. (2000) proposent une approche
complémentaire, celle des indicateurs basés sur la structure forestiere. Ces indicateurs
incluent la complexit¢ du peuplement et sa composition floristique, la connectivité du
peuplement et, finalement, son hétérogénéité. Ces facteurs présentent 1’avantage d’étre
facilement mesurables. Cependant, le lien entre la persistance temporelle et spatiale des
espeéces de micromammiféres et ces indices structuraux, difficiles a cartographier, reste a

prouver (Pearce et Venier 2005).
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Malgré cette difficulté, cette approche a I’avantage de pouvoir étre combinée a des modeles
de qualité d’habitats pour fournir une approximation de I’impact potentiel sur les especes
indicatrices de diverses interventions forestiéres. Les modéles de qualités d’habitats ont tout
d’abord ¢été¢ développés dans les années 1980. Ils visaient a quantifier les besoins
d’organismes en utilisant les composantes structurelles, floristiques et spatiales de leur
environnement (Roloff et Kernohan 1999). Ces modeles sont actuellement utilisés comme
¢lément prédictif de la durabilité des pratiques forestiéres, en Ontario notamment (OMNR

2004).

Pour que les micromammiferes servent effectivement a une telle évaluation, certaines preuves
doivent étre faites. Il faut tout d’abord démontrer que les critéres nécessaires, mentionnés
plus haut, sont rencontrés. Le lien entre 1’espéce ou le groupe d’especes et les autres membres
de la communauté faunique doit étre démontré et ce lien doit varier de fagcon prévisible dans
le temps et dans 1’espace. L utilisation de 1’approche complémentaire de Lindenmayer et al.
(2000) implique également de démontrer que les indices structuraux retenus peuvent prédire
la densité ou la productivité d’une population de micromammifére. Ce n’est qu’aprés avoir
démontré ceci que les micromammiféres pourront servir a des fins prédictives en s’appuyant

sur un modele de qualité d’habitat validé.

CRITIQUE DE L’ARTICLE
Small mammals as bioindicators of sustainable boreal forest management (Pearce et Venier

2005) présente les résultats d’un protocole expérimental réalisé dans la région de White River,
en Ontario. Les auteures tentent d’évaluer la faisabilité d’utiliser diverses especes de petits
mammifeéres comme especes indicatrices de la durabilité de la gestion forestiere. Pour ce
faire, elles tentent d’établir un lien entre des composantes structurelles de la forét et des
indices d’abondance relative, soit la capture par unité d’effort. Ces indices sont calculés a

deux échelles, soit celle du paysage a 1’aide de cartes écoforestieres et celle du peuplement a
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I’aide de mesures de variables sur les sites de capture. Pearce et Venier comparent
I’abondance mesurée aux prédictions des indices de qualités d’habitats utilis€és par le

ministére des Richesses Naturelles de 1’Ontario.

L’approche et les prémisses
Contrairement a ce que laisse présager le titre choisi : Small mammals as bioindicators of

sustainable boreal forest management, cet article présente en réalité une caractérisation de
I’habitat des petits mammiféres du nord de I’Ontario. Pearce et Venier se concentrent
particuliérement sur trois espéces : le campagnol a dos roux (Clethrionomys gapperi), la
souris sylvestre (Peromyscus maniculatus) et la musaraigne masquée (Sorex cinereus). Dans
leur introduction, elles tentent beaucoup plus de guider le lecteur vers 1’idée de développer de
nouveaux modeles prédictifs de la qualité d’habitat pour ces espéces que de valider ces

especes comme indicateurs de la durabilité de la gestion forestiere en Ontario.

En effet, a aucun moment, les auteures ne tentent d’établir un lien causal entre la fluctuation
des micromammiferes et celle d’autres membres de la communauté faunique. Elles
n’examinent pas non plus si les micromammiféres sont importants dans la régulation de
processus écologiques de leur aire d’étude. Ce sont pourtant deux aspects essentiels a

I’identification d’especes indicatrices (Landres et al. 1988; Simberloff 1998).

Pearce et Venier, dans leur introduction, semblent accepter ces deux aspects comme des
prémisses de leur systéme en se basant sur les résultats d’une autre étude (Carey et Harrington
2001). Or, on n’y’établit pas de lien fonctionnel entre les especes de micromammiféres et les
autres ¢léments de la communauté faunique. En fait, Carey et Harrington tentent de
démontrer des interactions entre des éléments structuraux, comme la quantité de couvert et la
quantité de débris ligneux, et ’abondance de 11 especes de mammiferes, ce qui peut servir de
base d’étude mais qui ne démontre pas non plus I’importance de ces espéce dans les processus

¢cologiques de I’aire d’étude.
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De plus, la composition de la communauté de micromammiféres étudiée par ces auteurs
semble différente de celle étudi¢e par Pearce et Venier (2005). Bien que quatre espéces soient
communes entre les deux études (P. maniculatus, S. cinereus, C. gapperi, Sorex palustris), la
communauté¢ de Carey et Harrington (2001) est dominée par la musaraigne de Trowbrige
(Sorex trowbridgii) et la musaraigne sombre (Sorex monticolus), surtout des insectivores
(Carey et Harrington 2001). La communauté étudiée par Pearce et Venier (2005) est quant a

elle dominée par des omnivores : P. maniculatus, C. gapperi (Carey et Harrington 2001).

Finalement, 1’étude de Carey et Harrington (2001) a été réalisée dans les hautes terres de la
cote ouest de I’Amérique du Nord dominée par le sapin de Douglas (genre Pseudotsuga),
alors que les foréts a 1’étude en Ontario sont mixtes ou dominées par des pins (Pinus
banksiana), 1’épinette noire (Picea mariana) et le peuplier faux-tremble (Populus
tremuloides). Avec de telles différences, accepter les résultats de Carey et Harrington (2001)
comme preuve des prémisses fondamentales de 1’utilisation des micromammiféres comme

bio-indicateurs en Ontario, me semble hasardeux.

Cela dit, Pearce et Venier (2005) reconnaissent elles-mémes que 1’utilisation des
micromammiferes bioindicateurs comme outil de suivi direct de la durabilité des pratiques de
gestion forestiere serait difficile. En effet, la littérature révéle de fortes variations
interannuelles chez ces populations (Sullivan et al. 1999; Cheveau et al. 2004; Etcheverry et

al. 2004) et des doutes existent sur la périodicité de ces variations (Cheveau et al. 2004).

Or, dans de telles circonstances, il est difficile d’évaluer si les variations de densité ou
d’abondance sont le fruit des pratiques foresti¢res ou si elles le sont suite a des variations
stochastiques des populations sans une parfaite compréhension de I’interaction entre 1’habitat
et cette variation temporelle (Jorgensen 2002). L’exploration des causes de la variation
temporelle chez les populations de micromammiféres de 1’Ontario ne fait ici I’objet d’aucune

analyse, pas méme d’une revue de la littérature. Les auteures reléguent cette question a
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I’arriere-scéne en constatant simplement la présence d’une importante variation interannuelle

chez la souris sylvestre et le campagnol a dos roux.

La méthodologie utilisée

Malgré tout, I’approche de Pearce et Venier a I’avantage de tenter d’éclairer le lecteur sur les
relations possibles entre ’habitat et I’abondance des micromammiféres dans cette région de
I’Ontario.  Pour ce faire, les auteures ont utilisé un protocole visant a capturer des petits
mammiferes dans des peuplements forestiers matures (plus de 50 ans) et des peuplements en
régénération (0 a 25 ans) de la région de White River. Il est nécessaire de noter que le
nombre de parcelles échantillonnées en forét mature n’est pas clair. Le texte de I’article
mentionne 37 parcelles, mais il mentionne également qu’elles sont réparties comme suit : 17
dans le parc national Pukaskwa et 19 dans ’unité de gestion de White River, ce qui fait 36
parcelles. Par ailleurs, le texte réfere le lecteur a la figure 2, mais on ne peut y compter que
35 parcelles (17 dans le parc et 18 a ’extérieur). Pour ce qui est des peuplements en
régénération, 47 sites ont été échantillonnés répartis comme suit : 30 sites répartis également
dans des peuplements de 0-5 ans, 5-10 ans et 10-15 ans, 9 dans des peuplements de 15-20 ans
et 8 dans les peuplements de 20-25 ans. Chaque site devait étre situé a un minimum de 500
metres d’un autre site et il devait également étre situ¢ a au moins 100 metres d’une coupe tout
en étant accessible par route. En plus d’une répartition plus ou moins systématique, il faut

noter qu’aucun peuplement agé entre 25 et 50 ans n’a été échantillonné.

La capture de petits mammiféeres

La capture des animaux s’est faite selon deux méthodes. Tout d'abord, 10 stations contenant
deux cages Sherman (7,5cm x 7,5cm x 30 cm) appatées étaient placées dans chaque
peuplement échantillonné le long d’un transect de 90 m. Le transect était placé paralléle a
I’axe le plus long du peuplement. A chaque site, neuf pi¢ges mortels a insectes étaient placés

a 20 metres d’intervalle le long d’un deuxiéme transect paralléle au premier. Les auteures
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justifient ’utilisation de ce deuxieéme type de piege en citant trois études (Handley Jr. et
Kalko 1993; Kirkland Jr. et Sheppard 1994; Mccay et al. 1998) qui démontrerait qu’ils

seraient plus efficaces pour la capture de musaraignes.

Les captures vivantes ont eu lieu entre juillet et septembre, en 2001, 2002 et 2003. Les
captures se faisaient deux fois par année, pendant trois nuits consécutives. Cependant, les
auteures mentionnent qu’en 2003, une seule séance de capture a eu lieu, faute de ressources.

Les captures mortelles, quant a elles, n’ont eu lieu qu’en 2001 et 2002.

Les auteures se retrouvent donc avec un effort d’échantillonnage inégal en fonction des
années. Elles ont bel et bien corrigé le nombre de capture en normalisant les taux de captures
par 60 nuits-pieges. Cependant, bien que cette méthode puisse corriger le déséquilibre de
quelques pieges entre les sites suite a une perturbation externe, elle ne peut compenser pour

une absence totale de données.

La caractérisation de I’habitat

La caractérisation de I’habitat s’est faite selon un protocole qui combinait des mesures sur le
terrain a des données provenant de cartes écoforesti¢res. Cette fagon de procédé est courante
en analyse de sélection et d’utilisation d’habitat. Je n’ai donc aucune critique particuliére a

formuler a ce sujet.

L’analyse des données

L’analyse des données ainsi récoltées s’est faite selon deux échelles d’observation. La
premiére est une analyse a I’échelle du paysage. Elle reposait principalement sur les données
de cartes écoforestieéres. Elle visait a relier I’abondance ou la présence de chaque espéce de
micromammifére a des attributs climatiques et des attributs forestiers cartographiés. La
deuxieéme échelle visait a raffiner la compréhension de la distribution des micromammiféres
en établissant le lien qui existe entre leur abondance et les attributs forestiers mesurés. Pour ce

faire, les auteures ont utilisé des analyses de régression apres avoir trié les données a 1’aide
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d’analyses d’ordination dans le cas des données recueillies sur le terrain. Encore une fois,

cette fagon de procéder m’apparait courante et approprié.

Par contre, les auteurs désiraient comparer les abondances de petits mammiféres aux
prédictions des indices de qualités d’habitat de Holloway et al. (1994). Cependant, selon le
texte de I’article, la validation de la capacité¢ de prédiction des IQH semble avoir été faite

exclusivement par des analyses graphiques. Aucune statistique n’est rapportée sur ce point.

Résultats obtenus

Les analyses de modele général linéaire ont permis de dégager les facteurs qui influengaient le
plus la variabilité de I’abondance relative des micrommamiféres dans I’aire d’étude (Tableau
3). Dans I'ensemble, les résultats ne montrent pas de différences importantes par rapport a la
littérature. Les campagnols a dos roux semblent étre abondants dans des foréts matures riches
en couvert arbustif et en nombre de débris ligneux. A I’opposée, la souris sylvestre serait plus
abondante dans les milieux ouverts comme les coupes trés récentes et un grand volume de
débris ligneux. Les musaraignes, quant a elles, monteraient trés peu de variation en fonction
de I’age du peuplement tant et aussi longtemps qu’un bon couvert herbacé et arbustif et une

grande quantité de débris ligneux leur fournissent couvert et nourriture.

La constance de la réponse observée, tant dans la littérature que dans les résultats de cette
étude, rend 1’idée d’utiliser les micromammiféres comme indicateurs intéressante et la-dessus,
je m’accorde avec les auteures. Par contre, certaines difficultés demeurent malgré les

résultats encourageants présentés dans cette étude.

Bien que les variations d’abondance relative des espéces semblent clairement identifiées,
deux critéres essentiels pour désigner des especes indicatrices demeurent non démontrés : 1)
la représentativité de la communauté et 2) la détectabilité des variations a des échelles
spatiales et temporelles raisonnables (Venier et Pearce 2004). Tel que souligné plus haut, les

auteures ne s’attardent pas a la question de I’impact des variations d’abondance des
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micromammiferes sur les autres espéces fauniques. Cette question n’est tout simplement pas

abordée.

Par ailleurs, les auteures observent une trés forte variabilité interannuelle des populations de
campagnol (ccefficients de variation = 0.67 pour les sites matures et 1.04 pour les sites en
régénération) et de souris (CV = 0.87 pour les sites matures). De cette observation, les
auteures mettent en doute la faisabilit¢ de suivre les populations pour déterminer des
tendances a long terme. Une telle variabilité de I’abondance, méme relative, rend difficile a
séparer la variation stochastique, qu’elle soit cyclique ou non (Fryxell et al. 1998; Cheveau et
al. 2004), de la variation résultant d’interventions forestiéres. Pour départager le tout, les
auteures soutiennent qu’il faudrait : « un suivi sur de trés longues périodes pour déterminer
avec confiance I’existence d’un déclin. » Or, ceci est en parfaite contradiction avec le
deuxieéme critére définissant un bon indicateur, soit la capacité de détecter des tendances
spatiales et temporelles dans un délai raisonnable (Venier et Pearce 2004). Ceci remet en

cause I’idée méme d’utiliser ces espéces comme indicateurs.

Les relations présentées entre les caractéristiques structurelles des peuplements et la
variabilit¢ de 1’abondance relative semblent tout de méme fournir aux auteures un bon
tremplin quant a I’approche complémentaire de Lindenmayer et al. (2000). Les relations sont
significatives et elles expliquent toutes au moins 35 % de la variabilité. Cependant, en
choisissant de ne mesurer que 1’abondance relative dans un peuplement, et ce, une seule fois
quelle que soit sa superficie induit un biais de mesure qui n’est pas pris en compte dans cette
relation. En effet, des habitats favorables de grande superficie devraient normalement fournir
une plus grande part d’abondance qu’un habitat tout aussi favorable, mais de plus petite taille.
En échantillonnant de fagon constante tant en nombre d’échantillons (une dizaine par classe

d’age) que par superficie (un échantillon par peuplement), les auteures ne mesurent pas
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I’importance de cette variabilité. Une mesure de la densité de micromammiféres ou un

échantillonnage proportionnel a la taille du peuplement aurait ét¢ ici préférable.

Par ailleurs, les auteures établissent un lien entre 1’abondance relative et ces éléments
structuraux. Cependant, elles ne démontrent pas clairement de lien entre la persistance d’une
espece et ces mémes ¢éléments, condition sine qua non de I’approche de Lindenmayer et al.
(2000). En effet, les données rapportées ne nous permettent pas de conclure quant a la
viabilité des sous-populations affectées par les interventions forestieres. Les données ne
rapportent aucun taux de survie, ne font aucun suivi de la dispersion et n’examinent pas le
succes reproducteur qui sont tous des éléments indiquant la valeur adaptative des individus et
qui influencent la persistance d’une espéce dans un milieu donné (Beissinger et Westphal

1998; Morris 2003).

L’approche des modéles d’habitats pour prédire 1I’impact des activités humaines n’est pas
nouvelle. Les auteures se référent ici aux modeles développés par Holloway et al. (2004).
Ceux-ci sont basés sur des données locales d’abondance, une revue de littérature et des
rencontres avec des experts du ministére des Richesse Naturelles de 1’Ontario. Les résultats
des abondances relatives, selon deux types de classification des milieux, sont présentés sous
forme d’histogrammes ou le ton des barres référe a la sélection d’habitats chez les

micromammiferes (Figures 1, 2 et 3).

Les auteures concluent que I’abondance n’est pas clairement reflétée selon la classification
des cartes écoforestiéres (Figure 1), mais qu’elle I’est lorsque 1’analyse est faite en fonction
des types écologiques régionaux (Figure 2 et 3). En examinant les deux graphiques, je
n’arrive pas a la méme conclusion. Il ne me semble pas clair, dans aucun des deux cas, que
I’abondance puisse étre clairement prédite en fonction de I’indice de qualité d’habitat. La

seule espece ou une tendance claire semble se démarquer est la musaraigne masquée (Figure

3 b).
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Par ailleurs, dans le cas de la classification en fonction des cartes écoforestiéres, le nombre
d’échantillons est tres faible. Dans 40 % des cas, il n’y a qu’un seul échantillon et dans 80 %
des cas, il y en a moins de 4. 1l est difficile dans de telles circonstances a juger de la validité

des résultats.

Mais quelle est la validit¢ méme de ’indice de qualité¢ d’habitat utilisé par les auteures. Dans
leur critique des indices couramment utilisés, Roloff et Kernohan (1999) rapportent plusieurs

points qui devraient étre étudiés pour valider un indice. Celui qui développe un indice doit :

1. Etablir comment la variabilité des données entrées pour établir ’indice influence la

note de I’indice?

2. Valider la note de I’indice a une échelle qui s’approche de celle de la taille minimale

du domaine vital pour I’espéce visée.
3. Etudier I’indice sur I’ensemble des habitats potentiels a une résolution appropriée.
4. Utiliser tant des mesures de 1’abondance relative que de la valeur adaptative.

5. Valider l’indice en faisant un suivi sur des périodes supérieures a 3 cycles

reproducteurs, généralement trois ans.
6. Faire plusieurs réplications du protocole de validation.

7. Diffuser les résultats et intégrer les différences observées a la prochaine itération du

modéle.

La lecture de la description des indices de qualité d’habitat utilisés par le ministére des
Richesses de Naturelles de 1’Ontario (Holloway et al. 2004) ne nous permet pas de vérifier si
I’indice a été validé selon tous ces critéres. Quoi qu’il en soit, les auteures tentent en quelque
sorte de combler cette lacune en procédant a leur propre validation. Cependant, plusieurs des

points soulevés par Roloff et Kernohan (1999) ne sont pas couverts par les auteures non plus.
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1. Comme dans plusieurs études, leur protocole n’est pas répliqué,

2. 1l est sur une durée beaucoup trop courte, soit entre deux ans et trois ans, selon la

méthode de capture,

3. Les auteures n’ont aucune mesure de la valeur adaptative, ceci est d’autant plus
important que I'IQH de Holloway et al. (2004) est basé sur la densit¢ ou la
productivité de I’espéce dans un habitat donné. La mesure de 1’abondance relative ne

correspond donc pas directement a celle de I’IQH,

4. L’échelle spatiale observée, quoique non spécifiée, est probablement beaucoup plus
grande que le domaine vital minimal, que ce soit un peuplement ou un type
écologique.

Conclusion

L’examen des résultats de Pearce et Venier (2005) me semble clair : il existe un lien entre
I’age et la structure des peuplements et 1’abondance des micromammiferes dans la région de
White River en Ontario. Ces résultats sont cohérents avec ceux rapportés dans la littérature.
Par contre, elles ne parviennent pas a rencontrer I’objectif premier, soit d’établir la faisabilité
d’utiliser les micromammifeéres comme indicateurs de la durabilité de la gestion forestiere.
Elles n’établissent pas clairement le lien qui existe dans leur systeme entre 1’abondance des
micromammiferes et les autres especes fauniques. La durée de leur étude est tellement courte
qu’au-dela de la variation interannuelle, elles ne sont pas capables d’établir clairement une
tendance quant a 1’abondance dans 1’aire d’étude des especes étudiées. Les auteures
contreviennent ainsi aux critéres qu’elles avaient elles-mémes établis pour choisir une espéce

indicatrice (Venier et Pearce 2004).

Les auteures tentent de contourner ce probleme en utilisant deux approches complémentaires
a celle de I’espece indicatrice : I’indice structurel et I’indice de qualité d’habitat. Cependant,

la encore, les auteures ne parviennent pas a rencontrer tous les critéres qui sont établis pour
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valider ces approches. Elles ne démontrent pas la persistance des espéces en ne mesurant pas
des indices de valeur adaptative comme le succes reproducteur ou le taux de survie. Quant
aux comparaisons avec les indices de qualit¢ d’habitat, je ne suis pas d’accord qu’une
tendance claire se démarque dans un cas comme dans I’autre. De plus, la validité de I’indice
est questionnable étant donné que les critéres de Roloff et Kernohan (1999) ne sont pas

rencontrés.

Dans cette optique, est-il faisable d’utiliser les micromammiféres comme espéce indicatrice?

La question demeure sans réponse.

PROTOCOLE EXPERIMENTAL PROPOSE

Je crois que répondre a la question fondamentale des auteures, soit : « est-il faisable d’utiliser
les micromammifeéres comme indicateur de la durabilité¢ des pratiques forestieres? », nécessite
une approche beaucoup plus complexe que celle retenue. En effet, a cette question plusieurs

sous questions sont sous-entendues :
1. Les micromammiferes peuvent-ils agir comme espéce indicatrice?

2. Les indicateurs structuraux des peuplements peuvent-ils servir d’indicateurs
complémentaires de la persistance des especes dans un environnement soumis a un

régime de perturbations anthropiques?

3. Le mode¢le de qualité d’habitat peut-il agir comme élément prédictif du comportement
d’une population de micromammiféres? Il est sous-entendu ici que le modele doit étre

validé afin de servir d’outil.

L’approche utilisée par Pearce et Venier (2005) comporte plusieurs faiblesses qui ne
permettent pas de répondre adéquatement a ces questions. Je tente ici de combler les lacunes
identifiées dans la critique précédente en proposant un protocole de recherche. Cette

proposition est volontairement placée dans une optique de ressources matérielles et humaines
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abondantes. Confronté a la réalit¢ du financement a la recherche, il serait probablement
nécessaire d’y apporter des modifications.

Aire d’étude

L’aire d’étude sélectionnée par les auteures présente I’avantage de fournir un territoire
protégé de I’exploitation foresti¢re (le parc national Pukaskwa) et un territoire soumis a une
exploitation forestiere par coupe totale (I’aire de gestion de White River). Cette zone de

travail serait donc conservée.

Par ailleurs, la présence d’un deuxiéme parc dans un rayon de 100 km, le parc provincial du
Lac Supérieur prés de Wawa, permettrait d’établir une deuxiéme aire d’étude. Ainsi, le fait
d’avoir une réplication du protocole, ce qui augmente la capacité de généralisation, répond
ainsi a un des critéres de validation des indices de qualit¢é d’habitat (Roloff et Kernohan
1999). Etant donné sa proximité, le secteur de Wawa est probablement similaire & celui de

White River. Une vérification a 1’aide des cartes écoforestieres serait a faire au préalable.

Design expérimental

Au moins vingt-quatre peuplements matures (>50 ans) seraient échantillonnés dans la zone de
White River. Dans leur protocole, les auteures indiquent que 1’ensemble des peuplements
matures, soit 19, a été échantillonné dans leur aire d’étude. 11 en découle qu’un
agrandissement de 1’aire d’étude dans la forét de White River serait nécessaire pour obtenir le
minimum de peuplements requis. Selon la carte fournie par les auteures (figure 4), il subsiste
suffisamment de foréts au sud de la route provinciale 17 pour espérer atteindre le nombre
désiré. Les peuplements seraient échantillonnés selon quatre catégories : les peuplements
feuillus, les peuplements mixtes, les pinedes et les peuplements résineux qui ne sont pas des

pineédes.

Un minimum de 24 peuplements en régénération seraient échantillonnés dans ’aire de gestion

de White River selon cinq classes d’age, soit 0-5 ans, 6-10 ans, 11-15 ans, 16-20 ans et 21-25
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ans. De plus, au moins 24 jeunes foréts agée de 26 a 50 ans seraient également
échantillonnées en fonction de cing classes d’age, soit 26-30 ans, 31-35 ans, 36-40 ans, 41-45
ans et 46-50 ans. Le nombre de classes d’ages pourrait étre révisé en fonction de leur

disponibilité dans le paysage.

Les peuplements matures, jeunes et en régénérations seraient échantillonnées selon une
répartition aléatoire des sites stratifiée en fonction de I’abondance des catégories. Un
minimum de trois sites seraient requis pour chaque catégorie. De plus, les sites
d’échantillonnage au sein des peuplements seraient sélectionnés pour étre a un minimum de
100 m d’un autre type de peuplement (éliminant ainsi 1’effet de bordure). Par ailleurs, deux
sites devraient étre séparé par un minimum de 500 m, ce qui couvre des distances supérieures
aux domaines vitaux couramment rapportés dans la littérature pour le campagnol a dos roux et
la souris sylvestre (Witt et Huntley 2001). Une préférence serait allouée aux sites situés a

proximité d’un chemin carrossable.

Tous ces sites seraient ensuite jumelés a 25 sites en forét mature protégée de 1’exploitation
forestiere dans le parc national de Pukaskwa. En jumelant 1’échantillonnage en forét
exploitée a un échantillonnage en forét protégée, il nous serait possible d’isoler la variabilité
expliquée par I’exploitation forestiére de celle causée par les variations stochastiques des

populations de micromammifgres.

Capture de micromammiferes

A chaque site d’échantillonnage, une grille de capture permanente de 50 piéges Sherman
serait établie (Figure 5). Chaque piége serait placé a 10 m d’intervalle le long de 4 transects

paralleles de 90 m espacés de 10 m. La grille serait centrée sur le site d’échantillonnage.

La capture des petits mammiferes serait faite entre juin et septembre pendant un minimum de

cing ans. Cette période permettrait de couvrir au moins un cycle d’abondance de
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micromammifeéres (Linden 1988; Boonstra et al. 1998; Cheveau et al. 2004). Il est a noter

que plus la période sera longue, plus la tendance générale des populations sera claire.

Chaque site serait inventori¢ pendant quatre nuits consécutives, deux fois par année. Chaque
animal capturé serait identifi¢ a 1’espece, pesé, sexé, marqué avec deux numéros
d’identification uniques. L’endroit exact de capture serait noté tout comme la condition
reproductrice de I’individu. Ces données devrait nous permettre d’avoir une idée de la

condition physique et du potentiel reproducteur de la population échantillonnée.

Les grilles d’échantillonnage permettraient de calculer la densité dans chaque peuplement
grace a la méthodologie de Peterson (Krebs 1999). Ceci ¢éliminerait I’effet de la taille du
peuplement, une lacune du protocole utilis¢ par Pearce et Venier (2005), tout en mesurant la
variabilité de la population sur la méme base que I’indice de qualité d’habitat de Holloway et
al. (2004). Par ailleurs, en faisant un suivi de capture-marquage-recapture sur plusieurs
années, il serait possible de calculer certains indices de la valeur adaptative en calculant des
taux de survie, de reproduction et de dispersion. La valeur adaptative dans un habitat donné
est un critére de validation d’un indice de qualité d’habitat (Roloff et Kernohan 1999). Avec
de telles mesures, il serait possible d’évaluer la viabilité des populations et ainsi que la valeur

des indicateurs structuraux (Lindenmayer et al. 2000).

Description de la structure de I’habitat

A chaque année, la structure et la composition de chaque habitat seraient décrites a cing
stations : une au centre et une & 50 m a chaque point cardinal (Figure 5). A chaque station, les

mesures suivantes seraient prises :

e Surface terriere des arbres (>10 cm DHP) a I’aide d’un prisme de facteur 2. Pour

chaque arbre sélectionné a I’aide du prisme, I’espéce et le DHP seraient notés,

e Nombre de gaulis (<10 cm DHP) feuillus et résineux présents dans un rayon de Sm de

la station,
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e La composition de la strate arbustive en identifiant les trois espéces dominantes a

chaque station,

e La composition de la strate arborescente en identifiant la proportion de chaque espece
d’arbre sélectionnée a 1’aide du prisme de facteur 2 lors de la mesure de la surface

terricre,

e L’age des arbres en prenant une carotte a hauteur de poitrine de trois arbres de chaque
espece dominante (représente plus de 20 % de la canopée). Ceci suppose que sur
chaque carotte, un anneau représente une année de croissance. A partir des dges ainsi
mesurés, nous estimerions 1’age du peuplement en tenant compte de I’espéce et du
type de perturbation a I’origine du peuplement. La moyenne des ages évalués servira

d’indice de I’age du peuplement et a valider les cartes écoforestieres.

e La hauteur de la canopée en mesurant a 1’aide d’un clinométre la hauteur de chaque

arbre carotté. La hauteur du peuplement serait calculée en faisant la moyenne.

e [’obstruction visuelle latérale mesurée a 1’aide d’une planche a profil placé a 3 m au

nord de la station, selon trois strates 0-15 cm, 15-30 cm, 30-45 cm.

Les débris ligneux seraient dénombrés le long des quatre transects qui relient les quatre
stations placées aux points cardinaux. Le diamétre serait mesuré et le taux de décomposition
serait estimé selon une échelle de trois points : (1) >75 % du bois est dur et 1’écorce est
généralement intacte, (2) 25-75 % du bois est mou, mais le débris conserve sa forme, (3)
>75 % du bois est mou et le débris ne peut pas conserver sa forme. Le volume de débris

ligneux serait ensuite calculé en utilisant les équations de Van Wagner (Van Wagner 1968).

A Pemplacement de chaque piége Sherman, le type dominant de recouvrement du sol
(végétal, mousse, litiere, minéral, rocheux, humide) serait évalué visuellement dans un quadra

de 1 m. Une mesure de la profondeur de la litiere (mm) serait prise. Finalement dans le
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quadra, le pourcentage de couvert végétal total serait évalué visuellement dans cinq strates (0-
10 cm, 10-50 cm, 50 cm-2, 5 m, 2,5 -5,0 m, >5,0 m) selon 5 catégories (0 : 0 %, 1: 1-25 %,

2:26-50 %, 3 : 51-75 %, 4 : 76-100 %).

Finalement, les données des cartes écoforestieres et climatiques, telles la pente, la
composition du peuplement, 1’altitude, la classification du peuplement et les précipitations
annuelles seront jumelées aux sites d’échantillonnage a 1’aide de logiciels de systémes
d’information géographiques. Ces données sont couramment utilisées par I’industrie
forestiére. Elles sont disponibles et répandues ce qui leur confére le plus grand potentiel pour

un suivi d’indicateur biologique.

Evaluation des micromammiféres comme espéce indicatrice

Tel qu’énoncé plus haut, il y a trois criteres a vérifier pour valider un choix d’espéce
indicatrice. Un suivi sur une longue période et une comparaison des données d’un milieu
soumis a une exploitation forestiére et d’un autre qui ne 1’est pas, permettra d’évaluer la
tendance générale de la densité des especes potentielles tout en départageant 1’effet de la
variation intrinséque des populations de la variation dues aux perturbations d’origine

anthropique. Nous présumons ici que la proximité des sites rend les milieux comparables.

De plus, le suivi des sites dans le temps permettra d’observer les modifications du milieu et de
lier les sources de ces variations a la densité des populations mesurées ou a leurs valeurs
adaptatives moyennes dans les divers peuplements. Ceci permettrait de cerner les causes des
variations de ces deux éléments de la dynamique des populations. Ainsi, les mesures
présentées jusqu’a présent permettraient d’évaluer les deux derniers critéres de Venier et

Pearce (2004).

Par contre, un critére n’est toujours pas évalué, celui du lien entre la densité des
micromammiferes et la densité des autres membres de la communauté. Pour répondre a cette

question, il faudrait procéder a un suivi de 1’abondance des autres especes fauniques présentes
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dans l’aire d’¢tude. Ceci pourrait se faire en jumelant tout d’abord le suivi des
micromammiferes a celui des espéces non visées capturées pendant le programme de capture
présenté un peu plus haut. Les sites d’échantillonnage pourraient également servir de station
d’écoute pour évaluer 1’abondance relative des especes aviaires. De plus, une campagne de
retrait des micromammiféres dans un secteur du parc national de Pukaskwa pourrait permettre
de lier la variabilité¢ des autres especes en isolant le facteur de la variation de la densité des
micromammiféres. Tout ceci permettrait de confirmer les observations rapportées dans la
littérature qui laissent penser que les micromammiféres influencent 1’abondance de d’autres

especes (Cheveau et al. 2004; Brook et al. 2005).

L’utilisation d’indices structuraux

Pearce et Venier (2005) ont reli¢ I’abondance relative aux indices structuraux en utilisant des
analyses de modéle général linéaire. Les données qui avaient le plus de potentiel d’expliquer
la variabilité observée avaient été identifiées avec des analyses d’ordination. L’approche a le
mérite d’étre solide. Je suggere de répéter ces analyses, mais en reliant non pas I’abondance
relative aux composantes structurelles, mais plutdt la densité et les mesures de valeur

adaptative (taux de survie, de reproduction et de dispersion).

Pour vérifier la persistance des espeéces en fonction de la structure du paysage, des
composantes forestieres et des interventions sylvicoles, une analyse de viabilit¢é des
populations pourrait étre tentée. L’utilisation de modeles spatialement explicites basés sur
des grilles (Beissinger et Westphal 1998) permettrait de procéder a une telle analyse a partir
des moyennes démographiques observées avec le capture-marquage-recapture. La

connaissance de la dispersion individuelle ne serait donc pas requise.

Validation de I’indice de qualité d’habitat
Pour valider ’IQH de Holloway et al. (2004) des mesures de la variabilité de la densité, de la

survie et de la dispersion sont nécessaires selon Roloff et Kernohan (1999). A cette fin, nous
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associerions chaque peuplement échantillonné a une cote de I'lQH. Les densités, le taux de
dispersion et la survie moyenne des sous-populations aient ensuite comparées a ’aide de
modeles général linéaires avec les cotes comme catégorie. Nous devrions observer, dans les

milieux identifiés comme préférés selon I’'IQH :

e une densité¢ moyenne plus élevée,

e un taux de survie moyen plus élevée,

¢ une dispersion plus faible.



Tableau 1 - Définitions des catégories d'espéces utilisées en conservation.

Catégorie d’especes

Espéce indicatrice : Se dit d’une espéce dont le statut indique 1’état d’un groupe
fonctionnel d’espéces plus large, refléte I’état d’habitats clés ou agit comme
signal d’alarme suite a 1’action anticipée d’un stress.

Espéce clé : Se dit d’une espéce qui a un ou plusieurs roles écologiques plus
importants que ce qui serait prédit en considérant simplement leur abondance
ou leur biomasse.

Espéce parapluie : Se dit d’une espéce qui a soit un besoin territorial trés étendu,
soit des besoins d’habitats variés qui, dans les deux cas, incluent les besoins
en habitats de plusieurs autres especes.

Espece phare ou espece vedette : Se rapportent a des espéces, généralement des
mammifeéres menacés d’extinction, qui génerent un fort capital de sympathie
populaire.

Traduit et adapté de Dale et Beyeler (2001)

Tableau 2 - Exemples de définitions du développement durable.

Définition Source

Le développement durable c’est une série de pratiques Lubchenco (1991)
de gestion qui ne dégradent pas ni le systéme soumis a

une exploitation, ni le systéme adjacent. Il en découle

que les normes de consommation de biens et de

services se font a I’intérieur des capacités écologiques

et que tous peuvent y aspirer.

Une société durable est une société qui assure la santé Viederman (1992)
et la vitalité de la vie humaine, de sa culture et du

capital naturel, pour les générations présentes et

futures. Une telle société agit pour arréter les activités

qui servent a détruire la vie humaine, la culture et le

capital naturel. Elle encourage les activités qui servent

a conserver ce qui existe, a restaurer ce qui est

endommagé et a prévenir les torts a venir.

Le développement durable c’est 1’ensemble des Meffe et Carroll (1997)
activités humaines guidées par D’acceptation de la

valeur intrinséque de la biosphére, de son rdle dans le

bien-&tre humain et du besoin qu’a I’humain de vivre

grace aux intéréts produits par le capital naturel et non

grace au capital naturel lui-méme.

Tiré et adapté de Mefte et Carroll (1997)
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Tableau 3 — Résumés des facteurs identifiés décrivant la variation d’abondance relative des trois espéces

de micromammiféres dominantes dans I’aire d’étude, et ce, a deux échelles spatiales.

BOP indique la

guantité de bouleau a papier (Betula paperifera), PET, le peuplier faux-tremble (Populus tremuloides) et

EPN, I’épinette noire (Picea mariana).

DL indique la quantité de débris ligneux au sol.

Le couvert

arbustes est la quantité de couvert arbustif selon la classe de hauteur indiquée. + indique que I’abondance
relative augmente de facon proportionnelle au facteur, alors que - indique une diminution.

Echelle Campagnol a dos Souris sylvestre Musaraigne
roux masquee
Paysage + age - altitude Non disponible
(selon cartes + BOP
écoforestiéres) - 4ge
+ PET + BOP
+ EPN + PET
- hauteur + EPN
- hauteur
Peuplement + age - age + DL total
(selon mesures au sol)
- DL trés - DL trés + Couvert arbustes
décompos¢ décomposé 25-250 cm
+ DL total + DL volume
+ Couvertarbustes - Couvert arbustes
0-10 cm 10-50 cm
* Couvertarbustes  + (ouvert arbustes
50-250 cm 50-250 cm
T Couvertarbustes o \ort arbustes
5-10m 255 m

Adapté de Pearce et Venier (2005)
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Figure 1 — Le nombre moyen de (a) campagnols a dos roux, (b) souris sylvestres, (c) musaraignes
masquées, (d) musaraignes a queue courte et (e) musaraignes pygmeées capturées dans chaque unité
forestiére. Le nombre au dessus de chaque barre représente le nombre de sites échantillonnés. Le ton de
la barre se réfere a I’indice de qualité d’habitat de Holloway et al. (2004), selon les unités forestieres. En
blanc, ce sont des habitats non utilisés, utilisés en gris et préférés en noir. Les unités forestiéres sont :
BW1= bouleau-peuplier faux-tremble, LC1 = résineux de basses-terres, MW1 = forét mixte a dominance
de pin, MW?2 = forét mixte a dominance d’épinette et de sapin, PJ1 = pin, PJ2 = pin-épinette, PO1 =
peuplier faux-tremble, SB1 = épinette noire de basses-terres, SF1 = épinette-sapin, SP1 = épinette-pin.

Tiré de Pearce et Venier (2005)
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Figure 2 — Le nombre moyen, normalisé pour éliminer la variation interannuelle, de campagnols a dos

roux capturés dans chaque type écologique (a).

Le nombre moyen de débris ligneux sur chaque site

écologique est superposé. Le ton des barres se réfere a I’indice de qualité d’habitat de Holloway et al.
(2004), selon le type écologique de Boreal East, ou le gris indique des milieux utilisés et le noir des milieux
préférés. La définition de chaque type écologique est donnée en (b).

Tiré de Pearce et Venier (2005)
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Figure 3 — Le nombre moyen de (a) souris sylvestre, (b) musaraignes masquées, (C) musaraignes a queue
courte et (d) musaraignes pygmeées dans chaque type écologique. Le volume moyen de débris ligneux sur
chaque site est superposé sur chaque graphique. Le ton de chaque barre se référe a I’indice de qualité
d’habitat de Holloway et al. (2004) selon le type écologique Boreal East (cf. figure 2) ou le blanc indique un
milieu évité, gris, un milieu fréquenté et noir, un milieu préféré. 1l n’y a aucun indice pour la musaraigne

pygmée.
Tiré de Pearce et Venier (2005)
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Figure 5 — Schéma du protocole de mesures pour la capture des micromammiféres et la caractérisation de
leur habitat.
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