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Préface

Préface
La protection des forêts et de leur biodiversité fait l‘objet d‘une attention croissante, tant au 
niveau national qu‘international. Dans le même temps, on assiste à une intensification des at-
tentes envers les produits et l’énergie que peuvent fournir les forêts européennes aux échelles 
nationales, en tant que ressources renouvelables sans incidence sur le climat. Sources de reve-
nus pour nombre d‘agriculteurs et de propriétaires forestiers, ainsi que pour l‘industrie forestiè-
re, les forêts offrent de précieuses opportunités de loisirs, en particulier pour les citadins, tout 
en assurant une protection contre des risques divers et variés, ce qui suscite de nombreuses 
questions quant à leur protection et à l‘état de leur biodiversité. Les impacts positifs ou négatifs 
des pratiques de gestion des forêts font actuellement l‘objet de débats, de même que la questi-
on de savoir s‘il est possible de mieux valoriser la biodiversité des forêts multifonctionnelles au 
moyen d‘approches intégratives ou au contraire ségrégatives. Il s‘impose désormais d‘examiner 
les compromis possibles entre les différents intérêts et objectifs de gestion.

Les forêts sont principalement utilisées dans leur phase d‘exploitabilité économique. Ainsi, 
les forêts dans des phases avancées de développement, de dégradation ou de destruction 
sont extrêmement rares. Toutefois, ce sont souvent ces phases de développement qui com-
portent une grande diversité de niches écologiques et d‘espèces. D‘autre part, les forêts qui 
ont connu une gestion depuis des siècles, à l‘instar des forêts européennes, abritent souvent 
des espèces menacées qui disparaîtraient dans les conditions d‘évolution naturelle. C‘est 
pourquoi il est important d‘intégrer la conservation de la biodiversité à la gestion des forêts 
commerciales, afin d‘assurer la persistance à long terme des habitats adéquats aux espèces 
forestières. 

Négociations sur une Convention européenne des forêts, stratégie forestière de l‘UE et straté-
gie de l‘UE en faveur de la biodiversité, discussions sur les critères de durabilité de la bio-
masse, ainsi que documents d‘orientation sur la gestion forestière des zones Natura 2000 : 
les processus politiques actuels démontrent la nécessité de consulter de nouvelles références 
scientifiques sur ces questions.

La présente publication expose les résultats d‘un projet de recherche d‘EFI-EFICENT, démarré 
en 2011 à l‘initiative du Ministère Fédéral Allemand de l‘Alimentation, de l‘Agriculture et de la 
Protection du Consommateur (BMELV). Ce projet avait pour objectif d‘analyser ces questions 
à l‘échelle de l‘Europe centrale, au-delà des frontières nationales, et d‘apporter des réponses 
aussi utiles à l‘élaboration de politiques publiques qu‘à leur mise en pratique. J‘estime qu‘il a 
parfaitement accompli sa mission d‘organisation des échanges scientifiques internationaux 
parmi les éminents chercheurs travaillant sur ce sujet, tout en prenant en compte la pratique 
des professionnels pour tirer des conclusions correspondant le plus possible à la situation 
actuelle. J‘espère que les résultats du projet permettront de renseigner et de soutenir des pro-
cessus politiques pertinents, tout en stimulant des discussions futures ainsi que la poursuite 
des travaux scientifiques sur l‘intégration de la biodiversité dans la gestion forestière, tous 
secteurs confondus.

Matthias Schwoerer

Directeur du département 
Politique Forestière Internationale et Européenne	  
Ministère Fédéral de l‘Alimentation, de l‘Agriculture et de la Protection du Consommateur
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Figure 1. Le bois mort de grandes dimensions fournit un habitat aux espèces de champignons et d’insectes saproxyliques 
menacées dans les zones soumises à une gestion intensive des forêts. Photo de K. Vandekerkhove.

Introduction
Daniel Kraus et Frank Krumm

Au début des années 1990, E.O. Wilson a rendu populaire le terme « biodiversité », qui, en 
l’espace de quelques années, est devenu un mot-clé dans la recherche, les conférences po-
litiques et la société. Prononcé pour la première fois au niveau politique mondial en 1992 à 
Rio, lors de la Conférence des Nations Unies sur l’Environnement et le Développement, il est 
actualisé lors des Conférences ministérielles sur la protection des forêts en Europe tenues à 
Helsinki en 1994 et à Lisbonne en 1998. Depuis lors, le maintien de la biodiversité forestière 
est étroitement lié à l’utilisation durable des ressources forestières. Usage durable et protec-
tion des forêts ont une importance égale en termes de conservation de la biodiversité. En 
pratique, la mise en œuvre des critères de biodiversité pour la gestion durable des forêts s’est 
avérée plus ardue que prévu. Parmi les principales composantes de la biodiversité que sont la 
diversité génétique, la diversité écosystémique et la diversité spécifique, cette dernière s’est 
avérée la plus simple à évaluer, grâce aux études approfondies déjà effectuées dans ce domai-
ne. Par conséquent, la diversité des espèces a rapidement été intégrée aux projets d’écologie 
forestière. L’abondance des espèces des groupes sélectionnés a souvent été utilisée comme 
critère de comparaison de la qualité et de la naturalité des habitats. Toutefois, ce critère a sou-
vent montré des valeurs faibles, notamment pour les groupes d’espèces indicatrices tels que 
l’avifaune et les coléoptères saproxyliques, du fait que les forêts semi-naturelles peuvent pré-
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senter une abondance d’espèces comparable, voire plus importante, que celle des forêts non 
exploitées ou des forêts naturelles. De plus, l’abondance des espèces n’était pas forcément la 
préoccupation première de la Convention sur la Diversité Biologique (CDB) : l’article 7 stipule 
expressément que les États signataires doivent « identifier les composantes de la diversité 
biologique importantes pour sa conservation et son utilisation durable », ce qui représente 
une approche qualitative clairement différenciée.

XX En tant qu’instruments de mise en œuvre de la CDB, la Convention 
de Berne et la directive européenne « Habitats » fournissent des di-
rectives qualitatives claires quant à la protection et à la conservation 
des espèces ou taxons rares, menacés ou endémiques pour lesquels 
nous avons une responsabilité particulière.

C’est le processus Natura 2000 qui a finalement apporté une certaine clarté en fournissant une 
liste des habitats et espèces revêtant une importance communautaire particulière. Plusieurs 
documents nationaux sur la stratégie de conservation et d’utilisation durable de la diversité 
biologique sont axés sur des approches intégratives (notamment le maintien de bois mort 
dans les forêts exploitées à des fins commerciales), mais aucune idée claire sur la mise en 
œuvre ou le suivi de ces objectifs ne s’est encore dégagée. Ainsi, l’accent est désormais mis 
sur la mesurabilité de la biodiversité, au moyen, par exemple, d’espèces indicatrices ou de 
structures d’habitat pouvant être influencées et contrôlées par le biais de la gestion forestière. 
Entre temps, plusieurs études ont été publiées sur la structure des forêts et son influence sur 
les biocénoses. Les aspects liés au bois mort ont en particulier fait l’objet d’études approfon-
dies, comme les interrelations existant entre les espèces telles que les champignons sapro-
xyliques et les éléments structurels ou encore la distribution et la connectivité du bois mort.

La diversité des conditions locales est essentiellement lié à l’hétérogénéité d’un biotope 
donné : plusieurs études suggèrent que les variations locales des conditions climatiques et 
de croissance, les perturbations naturelles et les diverses pratiques d’exploitation créent une 
mosaïque de niches qui promeuvent une biodiversité importante. Il est intéressant de noter 
que la biodiversité n’est pas nécessairement liée à la naturalité d’un site. Les taillis, sous 
futaie ou simples, les systèmes sylvopastoraux forestiers, ainsi que d’autres formes d’utilisa-
tion historique des forêts présentent une grande diversité d’espèces. Néanmoins, la richesse 
spécifique, ainsi que la diversité fonctionnelle, taxonomique ou spécifique (les guildes, les 
espèces clés et les niveaux trophiques), sont des mesures qui ne s’appliquent qu’à une partie 
de la biodiversité, car elles ne prennent en compte que les espèces connues (soit 15 % des 
organismes vivants de notre planète). En outre, ces limitations sont liées aux variations spa-
tio-temporelles de la biodiversité.

XX La continuité des habitats, la variabilité naturelle et anthropique des 
conditions observées localement, ainsi que la dynamique naturelle 
constituent les conditions essentielles permettant le maintien de la 
biodiversité forestière.
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Le fait de reconnaître le rôle important joué par les perturbations au sein des écosystèmes fo-
restiers d’Europe centrale a eu de nombreuses implications, en particulier sur le mode de ge-
stion des forêts. La connaissance des régimes de perturbations naturelles et de la dynamique 
des forêts constitue la base de tout système de gestion forestière basée sur des principes 
écologiques (la gestion forestière écologique, la sylviculture proche de la nature, la sylviculture 
basée sur les perturbations naturelles et la gestion écosystémique, par exemple). 

Dans ce contexte, le type de gestion forestière peut également être considéré comme une 
perturbation du fonctionnement naturel des forêts. Les forêts d’Europe centrale sont princi-
palement exploitées lors de leur phase de maturité économique, au cours de laquelle on tient 
surtout compte de critères de rendement et de marché. Par conséquent, les phases de dé-
veloppement tardif, de dégradation ou d’effondrement des forêts sont quasi inexistantes, ou 
n’existent que de manière sporadique et à petite échelle. Cependant, en raison de leur longue 
continuité d’habitat, ce sont souvent ces phases de développement forestier qui comportent 
une grande diversité de niches écologiques et d’espèces rares. Pour conserver et restaurer de 
telles communautés d’espèces, les concepts de gestion forestière doivent veiller à ce que les 
éléments structurels observés dans les phases tardives de développement soient rétablis ou 
réintroduits dans les forêts exploitées (cf. figure 2).

Figure 2. Les forêts gérées à des fins commerciales présentent souvent d’importantes lacunes dans les phases de déve-
loppement initiales et tardives. Les éléments structurels tels que de grandes quantités de bois mort, les arbres âgés ri-
ches en microhabitats, ainsi que diverses structures du peuplement forestier, peuvent être intégrés aux forêts exploitées 
afin de fournir un habitat aux espèces rares et menacées.

Toutefois, les connaissances portant sur les relations entre habitat et diverses espèces indi-
catrices potentielles sont toujours insuffisantes, et, en raison de leur complexité, il existe un 
fort besoin de recherche pour identifier les paramètres d’habitat pertinents. Par conséquent, 
le principal défi lié à la mise en œuvre des critères de biodiversité reste le fossé existant entre 
les connaissances en écologie et les initiatives politiques. L’acquisition de connaissances dé-
taillées portant sur des relations aussi complexes créera une base solide pour la mise en œuvre 
de concepts de conservation intégratifs dans les forêts. 

XX L’un des principaux préceptes de la gestion écologique des forêts 
veut que la sylviculture basée sur les modèles et processus existant 
dans les vieilles forêts permette de maintenir diverses fonctions non 
commerciales, en particulier la fourniture d’habitats importants pour 
la biodiversité. 
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La présente publication a pour objectif de fournir une base de discussion en renseignant le 
débat actuel sur la meilleure manière de préserver la biodiversité dans les forêts gérées com-
mercialement en Europe centrale et au-delà.

Introduction
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Il est fréquent que les concepts de gestion des forêts européennes ne 
prévoient pas suffisamment de mesures visant à intégrer la protection, 
l’entretien ou l’amélioration de la biodiversité à l’exploitation commerci-
ale des forêts. À l’heure actuelle, le degré d’intégration des mesures et 
instruments de conservation est toujours un sujet controversé, qui joue 
un rôle crucial dans le développement de nouveaux concepts de gestion.  
Dans ce contexte, il s’impose donc d’aborder le sujet de l’efficacité des 
initiatives en matière de critères et d’indicateurs de suivi de la biodiver-
sité forestière. Les concepts de développement naturel des forêts et de 
naturalité fournissent une opportunité unique, riche en enseignements, 
et peuvent être utilisés comme références pour l’identification des objec-
tifs de conservation liés aux forêts.  Il est donc important de comprendre 
les options de gestion et les compromis qu’elles impliquent au sein des 
systèmes sylvicoles, ainsi que leurs possibles adaptations aux approches 
multifonctionnelles de gestion et de conservation forestières.
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1 	 Concepts

Le premier chapitre a pour objectif de fournir un contexte aux principes et concepts applicab-
les aux approches intégratives de gestion forestière, et comprend six parties :

1.1	 Systèmes intégratifs ou ségrégatifs : trouver un équilibre entre production de biens et 
conservation de la biodiversité dans les forêts européennes

1.2	 Utilisation des systèmes européens de critères et indicateurs pour évaluer les change-
ments de biodiversité forestière

1.3	 Les recherches dans les vieilles forêts et les réserves forestières et leurs incidences 
sur la gestion forestière intégrée

1.4	 La naturalité des forêts, une clé pour la préservation de la biodiversité forestière

1.5	 Systèmes sylvicoles et gestion forestière multiservice	

1.6	 La rétention dans la gestion forestière : une approche intégrée mise en pratique

A B C 

Figure 3. Modèles de paysages forestiers présentant deux objectifs de gestion corrélés négativement, de gauche à  
droite : (A) ségrégation à grande échelle, (B) ségrégation à petite échelle et (C) intégration à grande échelle. Les zones en 
vert indiquent les endroits où l’intégration des deux objectifs est la plus importante.
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1.1 	 Systèmes intégratifs ou ségrégatifs :  
trouver un équilibre entre production  
de biens et conservation de la biodiversité  
dans les forêts européennes.

Kurt Bollmann et Veronika Braunisch

Dans le monde entier, les systèmes de gestion forestière visant à intégrer la conservation de la 
biodiversité à la production sont prédominants. Au total, seulement 11 % des forêts disposent 
d’un statut de protection différent. Alors qu’un débat pèse actuellement le pour et le contre 
des approches de gestion intégrée et conservatoire en termes de préservation de la nature, 
un système complet de conservation de la biodiversité dans les écosytèmes forestiers devrait 
reposer sur ces deux types d’outils, ainsi que sur une implémentation efficace et appropriée à 
différentes échelles spatiales. Dans cet article, nous souhaitons (1) présenter les instruments 
de gestion intégrée (i.e. intégratifs) et conservatoire (i.e. ségrégatifs) de la biodiversité fores-
tière ; (2) examiner leurs potentiels et leurs limites ; et (3) proposer un cadre conceptuel per-
mettant de promouvoir la préservation globale de la biodiversité autochtone au sein d’un sys-
tème de gestion forestière diversifié. Dans cet article axé sur l’Europe, nous ne définissons pas 
d’objectifs globaux de conservation de la biodiversité forestière, mais présentons les principes 
écologiques sous-jacents et examinons les différents instruments disponibles dans ce contex-
te. Nous soulignons l’aspect général du concept, qui offre aux gestionnaires et aux décideurs 
l’occasion d’évaluer les compromis inhérents à ces différents instruments de conservation, 
ainsi que leurs implications concernant les autres fonctions de la forêt, et d’adapter leur choix 
aux situations environnementales et socio-économiques spécifiques existant en Europe.

La forêt est le type de végétation naturelle dominant en Europe. Elle s’étend sur un large 
gradient bioclimatique allant des forêts méditerranéennes, mêlant feuillus persistants et à 
feuilles caduques thermophiles, aux forêts boréales de Scandinavie et de Finlande, en passant 
par les forêts d’Europe centrale, à feuillage caduc en plaine, ou dominées par les conifères en 
montagne (AEE, 2008). Les conditions stationnelles, les modes de gestion, les antécédents 
d’utilisation et la valeur socio-économique des forêts européennes sont extrêmement variab-
les. Le long historique d’usage des forêts et des paysages a altéré les forêts européennes et il 
semblerait qu’il ne reste quasiment plus de forêts vierges (Welzholz et Johann, 2007). Au cours 

XX Dans les écosystèmes forestiers, la surface de forêt protégée est re-
streinte et la grande majorité des forêts doit fournir des services di-
versifiés. Ainsi, l’efficacité et les progrès en termes de conservation 
de la biodiversité forestière dépendent très fortement de la mise en 
œuvre appropriée et complémentaire d’outils de gestion intégrée et 
conservatoire.
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et conservation de la biodiversité dans les forêts européennes.

des 150 dernières années, la tendance s’est nettement orientée vers des systèmes sylvicoles 
ciblés sur quelques essences, distribuées de manière équilibrée en classes d’âge, avec des 
cycles de production réguliers, de manière à assurer un approvisionnement continu en bois.

Bien que cette pratique soit nommée « gestion proche de la nature » dans certaines régions 
européennes, les forêts qui en résultent présentent une diversité insuffisante en termes de 
composition et de structure des écosystèmes forestiers, dont le moteur est la succession et 
la dynamique naturelles (Puettmann et al., 2009 ; Bauhus et al., 2013). Toutefois, les carac-
téristiques des vieilles forêts et les vestiges des forêts primaires remplissent une importante 
fonction de préservation de ressources limitées, et assurent la conservation des « espèces 
relictuelles » des forêts primaires ou des « espèces de vieilles forêts » (par exemple, Müller et 
al., 2005 ; Winter et al., 2005 ; Hermy et Verheyen, 2007 ; et Bollmann et Müller, 2012). Ainsi, 
les réserves forestières intégrales et la promotion des caractéristiques des vieilles forêts sont 
devenues d’importants outils de préservation de la biodiversité forestière au sein de paysa-
ges culturels (Bauhus et al., 2009). D’autre part, les « forêts culturelles » qui faisaient autrefois 
partie d’un système agrosylvicole traditionnel d’utilisation des sols, comprenant également 
des taillis sous futaie, des pâtures boisées et des châtaigneraies, sont connues pour fournir 
d’importants habitats aux espèces thermophiles et photophiles (par exemple, Bürgi, 1998 et 
Lassauce et al., 2012). Ainsi, indépendamment de la question de savoir s’il faut préserver, ou 
même restaurer, les forêts secondaires issues d’anciennes formes d’utilisation des sols, un 
cadre conceptuel pour la conservation de la biodiversité autochtone dans le paysage culturel 
forestier européen doit, au moins à l’échelle régionale, tenir compte de la contribution des pra-
tiques forestières traditionnelles en matière de diversité structurelle et spécifique (figure 4). 

Encadré 1. Zone forestière protégée

Les écosystèmes forestiers recouvrent environ 30 % de la superficie mondiale et 32 % 
de la superficie européenne (FAO, 2010 ; FOREST EUROPE, 2011). Ces écosystèmes 
fournissent une multitude de services tels que la production de bois, la protection des 
ressources que sont le sol et l’eau, la régulation du climat, ainsi que la fourniture d’hab-
itats d’espèces. La grande majorité des surfaces forestières est désignée comme étant 
à usages multiples et se trouve hors des zones officiellement protégées. Les réserves 
forestières soumises à différents régimes de protection ne représentent qu’environ 11 % 
de la surface forestière mondiale ; en Europe, cette proportion est de 10 % (Parviainen et 
Schuck, 2011) et l’intervention humaine y est totalement interdite sur seulement 0,7% 
(Bücking, 2007). Ainsi, les concepts et les instruments permettant d’intégrer les besoins 
en habitat des taxons forestiers à la gestion et à la production d’autres biens et services 
sont indispensables à une gestion forestière durable apte à concilier besoins en produits, 
gestion des ressources naturelles et services écosystémiques (Thompson et al., 2011). 
Les aspects souvent critiqués de la gestion forestière actuelle sont l’uniformité de la 
structure et de la composition de la forêt, l’absence des derniers stades de succession 
due à des prélèvements réguliers et à une gestion de la stabilité et de la productivité du 
peuplement en général (Puettmann et al., 2009), ainsi que la perte consécutive d’hab-
itats adaptés pour les organismes forestiers, notamment les vieux peuplements et les 
gros arbres en décomposition (Lindenmayer et al., 2006).
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Les caractéristiques structurelles, spécifiques et fonctionnelles des écosystèmes forestiers 
sont fortement influencées par les conditions stationnelles, le stade de succession, le type et la 
fréquence des perturbations, ainsi que l’utilisation humaine (Leibundgut, 1978 et Noss, 1999). 
De manière générale, les forêts présentent une période de développement longue, au cours 
de laquelle la richesse spécifique augmente la plupart du temps avec le stade de succession 
(Scherzinger, 1996) et la stabilité de l’écosystème (Pimm, 1991). Toutefois, le modèle idéalisé 
d’un changement autogène de l’écosystème, caractérisé par une succession forestière linéai-
re - c’est-à-dire commençant par le stade initial de succession écologique de rajeunissement 
du peuplement et se terminant par le stade final climacique ou de maturité (Leibundgut, 1978) 
- doit intégrer une composante spatio-temporelle de perturbation aléatoire qui interrompt le 
processus directionnel (Bengtsson et al., 2003 et Schulze et al., 2007). Composantes naturelles 
des écosystèmes forestiers, les changements et les perturbations ont fortement influencé des 
communautés d’espèces naturelles européennes. Le type de perturbation, tels que les incen-
dies, les chablis, les inondations, les avalanches, les infestations de scolytes et l’abroutisse-
ment par les grands herbivores, diffère selon les régions biogéographiques. Les incendies sont 
un important moteur d’hétérogénéité structurelle dans la taïga d’Europe du Nord (Zackrisson, 
1977) et dans les forêts méditerranéennes (notamment Pausas et al., 2008). Les principales 
perturbations des forêts feuillues sont des chablis à petite échelle (Splechtna et al., 2005) ou 
des bris de neige, alors que pour les forêts de conifères ce sont des chablis à grande échelle 
(Usbeck et al., 2010), suivis d’infestations de scolytes (Müller et al., 2010), ou des avalanches 
dans les régions montagneuses (Kulakowski et al., 2011).

XX Une approche globale visant à préserver l’authenticité de la diversité 
d’un écosystème doit tenir compte de ses caractéristiques structurel-
les, spécifiques et fonctionnelles.

Encadré 2. Le développement postglaciaire des forêts d’Europe

En Europe, la plupart des espèces forestières autochtones ont évolué dans des condi-
tions de migration de retour postglaciaire vers les régions anciennement couvertes de 
glace (Hewitt, 1999). On estime que la richesse spécifique aurait connu une augmen-
tation stable jusqu’à la période d’industrialisation (Küster, 1995). Jusque-là, l’utilisation 
des forêts était caractérisée par la coexistence d’une grande variété d’activités agrofo-
restières, dont le brûlis de parcelles de forêt pour permettre le pâturage des animaux ou 
les cultures, la collecte de bois de chauffage et d’autres produits non ligneux, ainsi que 
l’abattage du bois pour la construction. Pendant cette période, les forêts proches des 
habitations humaines ont été lourdement impactées (Hausrath, 1982 et Bürgi, 1998). 
Le défrichement intensif et l’utilisation de nombreux produits forestiers ont entraîné 
la transformation de nombreuses régions boisées en paysages semblables à des par-
cs, transformation accompagnée de l’introduction de plantes agricoles et d’une haus-
se générale de la diversité bêta (Korneck et al., 1996). Cette augmentation résulte de 
l’hétérogénéité spatiale des types d’utilisation des sols et de leur intensité, créant des 
mosaïques d’habitats épars. Au début de l’industrialisation, la production de bois a pris 
davantage d’importance, ce qui a abouti à une ségrégation spatiale à grande échelle des 
différents types d’utilisation des sols. En conséquence, le nombre d’espèces autochto-
nes et d’espèces de plantes agricoles traditionnelles a diminué (Küster, 1995).
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Figure 4. Relation entre les types de forêts soumis à différentes intensités d’utilisation ou différents régimes d’exploitation, 
et la diversité biologique. Les symboles en vert indiquent les forêts assignées principalement à la conservation de la bio-
diversité ; les symboles clairs indiquent les forêts assignées principalement à la production de biens de consommation. 
Source : adapté de Schulze et al., (2007).

La biologie de la conservation accorde une grande importance à la préservation des dernières 
forêts primaires existantes. La continuité temporelle d’habitats forestiers, ainsi qu’un peu-
plement présentant une mosaïque de différents stades de succession, constituent des condi-
tions nécessaires pour assurer l’existence d’une communauté mature d’espèces forestières. 

XX Les principes sous-jacents à la conservation de la biodiversité fores-
tière sont le maintien de l’intégrité et de la résilience des écosystè-
mes, la complexité structurelle et la connectivité entre les habitats.

Encadré 3. La biodiversité

La diversité biologique englobe la diversité des écosystèmes, des espèces et des gènes, 
ainsi que les interactions au sein et entre ces compartiments. La diversité des espèces, 
l’aspect le plus souvent pris en compte, est mesurée grâce à la richesse spécifique (c’est-
à-dire le nombre d’espèces présentes dans un écosystème donné) ou l’uniformité des 
espèces (c’est-à-dire l’abondance relative des différentes espèces dans un écosystè-
me donné). La diversité des espèces est liée à l’échelle spatiale. La diversité totale des 
espèces d’un site (diversité gamma) dépend de la diversité alpha (nombre d’espèces 
d’un peuplement forestier, parcelle de forêt ou type de forêt distinct au niveau local) et de 
la diversité bêta (degré de variation des mesures alpha entre les différents peuplements, 
parcelles ou types de forêts).
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En particulier, les taxons tels que les champignons, les insectes, les mousses et les lichens 
présentent une diversité et une abondance élevées dans les forêts naturelles non soumises à 
l’exploitation de bois (Siitonen, 2001 et Paillet et al., 2010). Toutefois, il est intéressant de con-
stater que la naturalité en soi n’est pas l’unique indicateur fiable de la diversité des espèces. 
L’utilisation traditionnelle des forêts favorise également un habitat convenant à de nombreu-
ses espèces en dépit de l’intensité élevée de l’exploitation (figure 4). Par le biais de l’extraction 
d’éléments nutritifs et de niveaux d’exploitation élevés, de nombreux systèmes agroforestiers 
historiques ont créé des peuplements présentant des canopées semi-ouvertes, une domina-
tion réduite des espèces généralistes tolérant l’ombre (hêtre, épicéa commun), ainsi que des 
vieux arbres isolés, servant d’habitat. De tels peuplements abritent de nombreuses niches 
écologiques pour des espèces thermophiles et photophiles telles que les orchidées, certains 
coléoptères et papillons, de même que pour les plantes leur servant d’hôtes.

La biologie de la conservation adopte principalement trois principes qui orientent la préserva-
tion de la biodiversité forestière. Ces principes comprennent l’entretien et la restauration des 
composantes suivantes :

ÛÛ intégrité des écosystèmes : en préservant la composition, la succession et les pertur-
bations naturelles ;

ÛÛ complexité structurelle : en préservant l’hétérogénéité au sein et entre les peuple-
ments, tant au niveau de leur structure que de leur composition, les cycles de rotation 
longs, ainsi qu’une grande diversité en éléments tels que les arbres âgés, sénescents ou 
en décomposition ;

ÛÛ connectivité entre les habitats : en préservant un paysage doté de parcelles forestières 
connectées entre elles, ainsi que la connectivité intraforestière d’éléments structurels, de 
manière à permettre un brassage spécifique ou génétique suffisant.

Le paysage culturel européen a été transformé au cours des siècles. Trois domaines straté-
giques de gestion ont été définis afin de soutenir les principes sous-jacents :

ÛÛ la préservation des types ou peuplements forestiers rares, représentatifs et menacés, 
tels que les dernières forêts primaires et anciennes, ainsi que la rétention de peuplements 
âgés ou primaires, les arbres matures, ainsi que les débris ligneux grossiers au sein des 
sites forestiers gérés ;

ÛÛ la restauration active des caractéristiques importantes en termes d’habitat et de struc-
ture, au moyen de mesures constitutives (la création de trouées, le brûlis et le broutage 
contrôlés, le détourage et le déracinement d’arbres, par exemple) ;

ÛÛ le soutien de la dynamique naturelle (succession) à la suite de perturbations (figure 5).

XX Trois stratégies de gestion ont été définies afin d’adopter les princi-
pes de conservation de la biodiversité dans les forêts culturelles eu-
ropéennes : préservation, rétention et dynamique naturelle.
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L’importance et la priorité accordées à ces domaines de gestion peuvent différer d’une région 
ou d’un pays à l’autre, selon les conditions stationnelles, les anciennes pratiques sylvicoles, 
l’état actuel des forêts, ainsi que les standards minimaux de gestion forestière. C’est égale-
ment le cas pour les outils de préservation des activités dans ces domaines, qui peuvent varier 
selon la législation nationale et les objectifs en termes de conservation (tableau 1). Néanmoins, 
indépendamment des différences politiques et historiques, l’entretien et la restauration des 
différentes composantes de la biodiversité forestière nécessitent un cadre complet alliant à la 
fois des instruments de conservation ségrégatifs (réserves) et intégratifs (hors réserve), afin de 
préserver les espèces à la fois dans les points chauds de diversité, ainsi que dans toute la ma-
trice, à différentes échelles spatiales (peuplement, parcelle ou site forestier) et hiérarchiques 
(gènes, populations, communautés et écosystèmes).

Tableau 1. Définition des instruments de conservation intégratifs (i) et ségrégatifs (s) examinés dans ce document et 
utilisés dans les figures 4 à 7.

Instrument Objectif Catégorie

Parc national
Zone d’un paysage définie selon les catégories de gestion des zones protégées de l’UICN en 
vue de préserver des écosystèmes uniques abritant des espèces et communautés autochtones 
portées par une dynamique naturelle, afin de leur assurer une viabilité à long terme.

s

Réserve forestière  
intégrale

Zone forestière protégée ayant pour but d’assurer la conservation de la biodiversité grâce à une 
dynamique naturelle, sans intervention humaine ou avec une intervention minimale (catégories 
CMPFE 1.1 et 1.2)1 ; la catégorie 1.2 peut inclure le contrôle des ongulés, les invasions d’insectes 
et les incendies.

s

Réserve forestière  
spéciale

Zone protégée visant à améliorer la biodiversité forestière au moyen de la restauration2 ou de 
la gestion3 actives des habitats (catégorie CMPFE 1.3)1, tels le brûlis, l’abattage et le fauchage 
dirigés, le pâturage et le broutage contrôlés, et la reconstitution des taillis sous futaie.

s, (i)

Réserve de biosphère

Zone établie définie en vertu du Programme Homme et Biosphère (MAB) de UNESCO afin 
de promouvoir un développement durable, au moyen d’un concept zonal basé sur des efforts 
effectués au niveau des communautés locales et sur des mesures de conservation fondées sur 
des éléments concrets.

i

Rétention structurelle
Rétention d’éléments structurels clés des habitats, tels que les arbres habitat, le bois mort au 
sol, les trouées et les peuplements riverains dans les forêts exploitées.

I

Protection des vieux  
peuplements

Protection des vieux peuplements dotés d’arbres matures et morts en tant qu’îlots et habitats 
relais dans les forêts exploitées commercialement.

I

Corridor biologique
Site traditionnellement utilisé par les espèces de faune sauvage pour se déplacer entre des 
peuplements séparés par des activités ou structures telles que les autoroutes, l’urbanisation et 
les coupes rases.

i

Zone de processus  
écologique

Instrument de conservation temporairement limité et flexible spatialement, intégrant la dyna-
mique naturelle et ses caractéristiques en termes d’habitat après une perturbation survenue 
dans les forêts pendant plusieurs décennies. Cette zone est ensuite réintégrée et à nouveau 
gérée selon les objectifs d’une gestion régionale des forêts jusqu’à ce que survienne une autre 
perturbation.

I

1 Vandekerkhove et al., (2007) )
2 �Mesures prises dans les forêts protégées visant à restaurer un haut degré de naturalité plus rapidement que cela ne serait 

le cas dans une situation de dynamique naturelle.
3 �Mesures prises pour maintenir ou améliorer les caractéristiques et attributs importants en matière d‘habitats ou d’espèces 

rares et menacés dans les forêts exploitées commercialement.
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Une approche strictement ségrégative attribue une certaine proportion de la surface d’un site 
à la conservation de la nature (une réserve forestière, par exemple), alors que la production est 
maximisée sur le reste du site. Par opposition, une approche strictement intégrative a pour 
objectif de combiner en même temps des éléments écologiques, économiques et sociaux sur 
toute la forêt. Toutefois, ces dernières années, il est apparu de plus en plus évident que la 
conservation à grande échelle de la biodiversité forestière dépend d’une combinaison de ces 
deux approches (Bengtsson et al., 2003 et Bollmann, 2011), principalement en raison du fait 
que l’impact des divers outils et les réponses à leur implémentation dépendent de l’échelle 
d’application (figure 6).

Figure 5. Modèle qualitatif de l’impact des différents outils de conservation de la biodiversité, associés aux trois stratégies 
de conservation - préservation (flèche en bas à gauche), restauration (flèche en bas à droite) et dynamique naturelle 
(flèche du haut) - comparé à la performance élémentaire des pratiques de gestion forestière proche de la nature (en bleu). 
Source : adapté de Bollmann (2011).

Ces outils (tableau 1 et figure 6) doivent être complémentaires (préservation, dynamique natu-
relle, restauration ; figure 5) afin de soutenir les différents principes de conservation (intégrité, 
complexité et connectivité). Dans de nombreux pays, les instruments de préservation des ha-
bitats et des espèces rares et menacés ont été parmi les premiers à être appliqués à la gestion 
des habitats forestiers (tableau 1). Par la suite, des mesures constitutives ont été ajoutées à 
la boîte à outils et utilisées pour restaurer des forêts anciennes ou des habitats d’espèces, 
ou pour accroitre la naturalité, à travers, par exemple, la restauration des forêts alluviales. 

XX Plusieurs outils de conservation sont nécessaires afin de préserver la 
multitude de niches et processus au sein des habitats forestiers tout 
au long du gradient d’intensité d’utilisation humaine et de perturba-
tion naturelle.
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Récemment, de nombreux pays ont donné priorité à la désignation des réserves forestières 
intégrales visant à maintenir dynamique naturelle et processus de sélection (FAO, 2010). Les 
instruments axés sur la préservation et la dynamique naturelle sont généralement considérés 
comme ségrégatifs, alors que les démarches de restauration et de rétention sont associées à 
une notion plus intégrative. Toutefois, la distinction entre ces instruments est une question 
d’échelle et de législation nationale : alors que la création des réserves forestières intégrales 
ou des parcs nationaux fait partie des outils ségrégatifs, les approches à petite échelle de 
maintien de la dynamique naturelle, telles la rétention d’arbres âgés et en décomposition au 
sein d’une matrice de forêt gérée (Gustafsson et al., 2012), sont considérées comme des pro-
cessus intégratifs. Compte tenu de la difficulté à définir un seuil spatial permettant la distin-
ction entre outils ségrégatifs et intégratifs qui soit justifié de manière scientifique, nous nous 
référerons au classement défini au tableau 1.

Figure 6. Différences conceptuelles entre gestion forestière intégrée et conservatoire. Dans un système de gestion fore-
stière conservatoire (ségrégatif), les parcs nationaux et les réserves forestières préservent souvent les forêts primaires 
ou classées s’inscrivant dans une matrice de forêts ou de plantations soumises à une exploitation intensive qui offrent 
une faible qualité d’habitat favorable. Dans un système purement intégratif, les mesures de rétention des structures et 
de restauration (en marron) font partie intégrante des pratiques de gestion durable des forêts. Elles promeuvent princi-
palement des objectifs minimaux en matière de caractéristiques d’habitat et de ressources, mais leur impact est princi-
palement limité à l’échelle du site et du peuplement. Dans un système intégratif optimisé, ces mesures de conservation 
à petite échelle sont alliées à des outils ségrégatifs (en bleu). Elles permettent le maintien d’une dynamique naturelle 
des processus écologiques au niveau de la parcelle et du paysage, comme dans les parcs nationaux et les réserves fore-
stières intégrales. Pourtant, les outils ségrégatifs peuvent également être utilisés pour restaurer activement les habitats 
forestiers traditionnels à des fins spécifiques de conservation (notamment les réserves forestières spéciales). Les sy-
stèmes de gestion forestière intégrée tels que ceux d’Europe centrale souffrent souvent d’un déficit en vestiges de forêts 
primaires à l’extrémité gauche (en blanc) du gradient nature-culture (cf. Winter et al., 2010).
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Les instruments hors réserve comprennent la protection d’habitats forestiers rares et d’arb-
res-habitat, la mise en place de corridors biologiques et le maintien de bois mort, la rétention 
des caractéristiques de vieilles forêts, ainsi que le maintien actif de lisières structurellement 
riches, qui servent d’écotones de haute qualité entre forêts et paysages ouverts. L’application 
de ces instruments génère principalement des réponses en termes de biodiversité à petite à 
moyenne échelle. Par conséquent, ces éléments de gestion intégrée doivent être répartis dans 
l’ensemble de la matrice forestière. D’un autre côté, il faut que les instruments de gestion con-
servatoire soient mis en place dans des zones dotées d’une grande valeur de conservation (cf. 
Bollmann et Müller, 2012), car elles représentent une minorité de la surface forestière totale. 
Les aires principalement consacrées à la conservation en couvrent actuellement 10 % de la 
surface mondiale et devraient augmenter pour couvrir 17 % selon les objectifs internationaux 
en matière de biodiversité (Plan stratégique pour 2011-2020, Convention sur la diversité biolo-
gique). La conception des instruments ségrégatifs repose sur la théorie insulaire (MacArthur 
et Wilson, 1967). Ainsi, les parcs nationaux, les réserves forestières intégrales et les réserves 
forestières spéciales devraient couvrir une grande superficie. En particulier, les zones déli-
mitées en vue de restaurer la dynamique naturelle et les communautés d’espèces associées 
devraient au moins couvrir plusieurs centaines voire plusieurs milliers d’hectares (Scherz-
inger, 1996). Il faudrait que de telles réserves soient suffisamment larges afin de présenter 
une mosaïque des différents stades de succession, et permettre une réorganisation suite aux 
perturbations naturelles (Pickett et Thompson, 1978 et Turner et al., 1998), et, dans l’idéal, 
d’accueillir un minimum de populations viables d’espèces prioritaires en termes de conser-
vation (Margules et Pressey, 2000). A la différence des réserves forestières intégrales, gérées 
de manière passive, qui permettent donc aux procédés aléatoires de faire dévier les objectifs 
de conservation initialement définis (processus à objectif ouvert), les réserves forestières spé-
ciales bénéficient d’une gestion active et peuvent donc être développées de manière à suivre 
plus étroitement une trajectoire de développement, ou les besoins écologiques d’une ou plu-
sieurs des espèces cibles (processus axé sur les objectifs). 

Les espèces relictuelles des forêts primaires dépendent principalement de la continuité d’ha-
bitat, ainsi que, bien souvent, de l’abondance et de la qualité du bois mort (Bässler et Müller, 
2010). On estime que certaines de ces espèces, telles que le champignon polypore Antrodiella 
citrinella, ne sont présentes que dans les habitats présentant des quantités minimales de bois 
mort assez élevées, i.e. au moins 140 m³ par hectare. De telles quantités regroupées spatia-
lement ne peuvent s’accumuler que dans des zones bénéficiant d’une protection intégrale, 
où les perturbations naturelles constituent le moteur principal, et peuvent difficilement être 
intégrées à une gestion sylvicole polyvalente étendue sur l’ensemble de la zone concernée. 
D’autre part, puisqu’ils sont naturellement présents de manière éparse, la préservation des 
types de biotopes rares, des vieux peuplements et des arbres habitat, de même que la réten-
tion de bois mort, ont principalement lieu à l’échelle du site et du peuplement. Ces mesures 
peuvent très bien être intégrées dans des zones essentiellement consacrées à la production 
(figure 7).

XX Si les instruments de gestion conservatoire aussi bien qu’intégrée 
ont des impacts spécifiques sur la biodiversité forestière, ils montrent 
également des limites. Ainsi, l’utilisation appropriée et la combinai-
son de ces différents instruments dépendent des objectifs généraux.
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Les questions cruciales pour les acteurs forestiers sont les suivantes : Quel est le degré d’in-
tégration possible dans un système de gestion forestière multifonctionnelle ? Quel est le degré 
de ségrégation nécessaire pour compléter le spectre des habitats disponibles au sein de ces 
forêts, qui permette également d’accroître la gamme de niches en vue de restaurer certaines 
parties de la communauté d’espèces des vieux peuplements et de rendre efficaces les mesu-
res de conservation ?

Figure 7. Répartition des outils de gestion intégrée de la biodiversité (symboles clairs) et de gestion conservatoire (sé-
grégatifs, en vert) en fonction de l’échelle spatiale de planification forestière. La ligne marron représente la limite virtu-
elle entre un système ségrégatif d’un système intégratif. Lorsque l’objectif est d’assurer une préservation globale de la 
biodiversité forestière au sein d’un paysage culturel, les approches intégratives étendues à l’ensemble de la zone doivent 
être complétées par des instruments ségrégatifs spécifiques. À l’avenir, des avancées sont nécessaires pour combler 
l’écart entre instruments ségrégatifs et intégratifs : il s’agira d’identifier les zones de processus écologiques (ligne verte 
en pointillés) qui intègrent des caractéristiques d’habitat et d’évolution naturelle au sein des peuplements forestiers de 
production. Contrairement aux réserves forestières, les zones de processus écologique constitueraient des outils de con-
servation, flexibles aussi bien dans le temps que dans l’espace (voir texte).

XX L’application appropriée d’instruments hors réserve permet l’intégra-
tion de caractéristiques importantes en termes d’habitat et de res-
sources, ainsi que leur connectivité dans des forêts à fonctions multi-
ples, qui représentent la grande majorité de l’espace forestier.
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La meilleure alternative et la combinaison la plus efficace des instruments intégratifs et ségré-
gatifs dépendent des objectifs et de la législation du pays en termes de conservation de la 
biodiversité forestière, ainsi que de l’héritage sylvicole et des conditions initiales de l’en-
vironnement. Dans un système optimisé, les différents instruments ont des impacts complé-
mentaires sur les différentes composantes de la biodiversité (gènes, espèces, écosystèmes 
et fonctions), à différentes échelles spatiales et niveaux d’intensité d’utilisation de la forêt 
(figure 7). Il semble que la meilleure option pour la conservation de la biodiversité au sein d’un 
paysage culturel consiste en une stratégie double, associant des instruments intégratifs et 
ségrégatifs, alliée à une gestion forestière multifonctionnelle et à une variation des régimes 
forestiers d’exploitation. En Europe, certains progrès ont été effectués pour la protection des 
forêts en termes de biodiversité et de paysages (Forest Europe, 2011). Entre 2000 et 2010, la 
superficie des forêts protégées a augmenté en moyenne de 5 000 km² par an. Cette augmen-
tation correspond en grande majorité à des forêts protégées bénéficiant d’une gestion active, 
tandis que la superficie des forêts bénéficiant d’une protection intégrale n’a connu qu’une 
augmentation marginale. Pour la rétention des caractéristiques des vieilles forêts et des arb-
res-habitat, il n’existe pas de chiffres comparables par pays. Néanmoins, la préservation du 
bois mort - substrat pour un grand nombre d’espèces forestières - est devenue une question 
importante pour la gestion forestière dans de nombreux pays, et les données disponibles pour 
l’Europe du Nord, de l’Ouest et l’Europe centrale indiquent un accroissement des volumes 
moyens de bois mort sur pied et au sol (Forest Europe, 2011). À l’avenir, il serait avisé d’accor-
der davantage d’importance à la préservation des dernières forêts primaires d’Europe, ainsi 
qu’à l’élaboration d’un instrument approprié permettant d’intégrer la dynamique naturelle, et 
ses caractéristiques en termes d’habitat, à la mosaïque de paysages forestiers en dehors des 
forêts bénéficiant d’une protection intégrale. Un tel instrument devrait permettre d’améliorer 
« la mémoire écologique » des paysages forestiers dédiés à la production (Bengtsson et al., 
2003). Nous recommandons la délimitation des zones de processus écologique en tant que 
nouvel outil de conservation. De telles zones de conservation pourraient être envisagées dans 
les régions exposées aux perturbations fréquentes et, contrairement aux outils de conservati-
on statiques traditionnels (comme les réserves), ces zones devraient être flexibles dans l’espa-
ce et limitées dans le temps. Selon les antécédents en termes de perturbations, les zones de 
processus écologique comprennent différents états et fonctions. En période de succession 
non perturbée et dirigée, la zone serait gérée selon les principes d’une gestion forestière mul-
tifonctionnelle. Toutefois, immédiatement après perturbation, la zone serait mise à l’écart afin 
de lui assurer une régénération naturelle. Les récoltes des chablis et les coupes sanitaires 
devraient être supprimées ou, dans les grandes zones ayant subi ou subissant des perturba-
tions, exécutées de manière partielle uniquement, car de tels traitements modifient les rares 
habitats ayant survécu aux perturbations, détruisent les héritages biologiques et nuisent à la 
régénération naturelle de la végétation (Lindenmayer et Noss, 2006). À la suite d’une période 
prédéfinie de plusieurs décennies, la zone pourrait être réintégrée et à nouveau gérée selon les 
objectifs d’exploitation régionale des forêts ou selon le souhait des propriétaires forestiers. De 
manière générale, un tel instrument devrait accroître l’hétérogénéité du peuplement et la di-
versité gamma des paysages forestiers de production. Comparé aux instruments ségrégatifs, 
ce système présente l’avantage d’être mieux accepté par les propriétaires fonciers en raison 
de limitation temporelle des mesures prises.

XX Les instruments de conservation disponibles, tant ségrégatifs qu’in-
tégratifs, représentent une boîte à outils complète pouvant servir la 
plupart des objectifs de conservation de la biodiversité dans les forêts 
européennes.
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Toutefois, des valeurs cibles quantitatives et fondées sur des éléments concrets mesurant 
la quantité, la taille et la configuration des différents instruments nécessaires pour atteindre 
un objectif en particulier (cf. Müller et Bütler, 2010) restent rares. La question de savoir com-
ment optimiser, tant au niveau qualitatif qu’au niveau spatial, la combinaison d’instruments 
complémentaires pour maintenir les fonctions de l’écosystème qui ne peuvent pas être main-
tenues par un seul type d’instrument, constitue toujours un important champ de recherche. 
Les standards écologiques d’une gestion forestière proche de la nature déterminent la qualité 
minimale de l’habitat forestier, ainsi que le degré d’adaptation de ce dernier en tant que mat-
rice de dispersion entre les points chauds de diversité des espèces.

Au cours des dernières décennies, la perception par le public des fonctions des forêts eu-
ropéennes a changé. Cela se reflète aujourd’hui dans l’exigence grandissante de prise en 
compte de la conservation de la biodiversité dans la production de bois, ainsi qu’à d’autres 
fonctions, dans le cadre d’une gestion forestière multifonctionnelle. Cependant, une approche 
exclusivement intégrative n’est pas à même de fournir la grande variété de niches et de pro-
cessus écologiques nécessaire à la préservation d’une biodiversité forestière représentative 
en Europe. Bien qu’une gestion forestière proche de la nature fournisse une qualité minima-
le d’habitat pour la majorité des espèces généralistes, une approche intégrative étendue à 
l’ensemble de la zone concernée n’englobe pas les niches de nombreuses espèces spécia-
listes, en particulier celles dépendantes de la continuité d’habitats (notamment les lichens, 
les champignons et les insectes), de l’accumulation des ressources rares (notamment le bois 
mort ; les insectes saproxyliques, les champignons et les oiseaux), de la dynamique naturelle 
et des perturbations (notamment les plantes et espèces d’insectes dépendantes des incen-
dies), ni des formes particulières d’exploitation forestière et de leurs caractéristiques (espèces 
thermophiles et photophiles). Ainsi, il existe un besoin évident de développer une gestion 
forestière intégrative multifonctionnelle, dotée d’éléments ségrégatifs complétant les outils 
intégratifs, suffisamment efficace pour préserver la richesse des espèces rares et menacées 
dans les forêts à haute valeur de conservation. Une stratégie double combinant de manière fle-
xible les instruments disponibles, tant ceux basés sur une gestion conservatoire qu’intégrée, 
pourrait remplir la plupart des objectifs de conservation de la biodiversité des forêts européen-
nes. Au-delà de ces aspects, une gestion de la biodiversité forestière axée sur des principes 
de conservation, et dotée d’une stratégie combinant des instruments variés, permettra aux 
sylviculteurs d’adapter les concepts existants en matière de conservation à leurs conditions 
environnementales, aux anciens modes d’exploitation, ainsi qu’aux futurs développements.

XX Il existe un réel besoin de développer une gestion forestière intégra-
tive et multifonctionnelle, dotée d’éléments ségrégatifs complétant 
les outils intégratifs, suffisamment efficace pour préserver la richesse 
des espèces rares et menacées dans les forêts à haute valeur de con-
servation.
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1.2 	 Utilisation des systèmes européens  
de critères et indicateurs pour évaluer  
les changements de biodiversité forestière

Markus Lier, Jari Parviainen, Cecile Nivet, Marion Gosselin, 
Frédéric Gosselin et Yoan Paillet

En plus des objectifs économiques, sociaux et environnementaux, les avantages directs et 
indirects de la conservation et l’amélioration de la biodiversité forestière ont été largement 
reconnus comme un élément essentiel des forêts gérées durablement. Depuis le début des 
années 1990, la biodiversité au sein des écosystèmes forestiers est l’objet de politiques fores-
tières dans le monde entier, dont des initiatives telles que le processus paneuropéen FOREST 
EUROPE (anciennement CMPFE) lancé à Helsinki en 1993 ; le projet de rationalisation des in-
dicateurs européens de la diversité biologique pour 2010 (SEBI), démarré par l’UE en 2005 ; et 
la stratégie de l’UE en faveur de la biodiversité à l’horizon 2020. Toutes ces initiatives ont pour 
but de répondre aux objectifs fixés lors de la Convention sur la diversité biologique adoptée à 
Rio en 1992 (FOREST EUROPE, 2011 et CE, 2011).

Toutefois, la mise en œuvre de ces engagements internationaux varie en raison de différents 
facteurs : conditions de croissance naturelle, couvert forestier, structure de propriété forestiè-
re, traditions et densité de population. Actuellement, les instruments communément utilisés 
pour conserver et améliorer la biodiversité forestière consistent à protéger les écosystèmes 
forestiers les plus précieux par l’instauration de zones protégées et par des pratiques de ge-
stion intégrée en faveur de la biodiversité, comprenant la protection d’écosystèmes rares et 
vulnérables dans des forêts multifonctionnelles (Parviainen, 2003).

La question est de savoir à quel point les politiques et stratégies forestières nationales et 
internationales ont influencé l’évolution de la biodiversité forestière dans un pays donné, et 
comment ces évolutions peuvent être mesurées. Le défi consiste à concilier les instruments 
existants d’évaluation de l’état et de l’évolution de la biodiversité forestière, de manière à 
fournir des informations équilibrées, pertinentes aux points de vue politique et scientifique et 
aisées à acquérir. Actuellement, les critères et indicateurs de gestion forestière durable sont 
utilisés pour évaluer l’état de la biodiversité forestière dans un pays donné en la décrivant 
par certains de ses attributs mesurables, ainsi que pour évaluer les effets des pratiques de 
gestion sylvicole et des politiques forestières. Mais les systèmes de critères et d’indicateurs 
sont-il capables de mesurer les changements survenus au niveau de la biodiversité et, le cas 
échéant, comment ont-ils été utilisés ? Cet article se concentre sur les critères et indicateurs 

XX Le défi consiste à concilier les instruments établis pour évaluer l’état 
et l’évolution de la biodiversité forestière de manière à fournir des 
informations équilibrées, pertinentes aux points de vue politique et 
scientifique et aisées à acquérir.
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pan-européens de gestion durable des forêts (GDF) de FOREST EUROPE et sur le processus 
de rationalisation des indicateurs européens de la biodiversité (SEBI), ainsi que sur la manière 
dont ces derniers ont été utilisés pour intégrer les questions de biodiversité dans les poli-
tiques forestières en Finlande et en France.

Au niveau pan-européen, le précurseur des systèmes de critères et d’indicateurs est le pro-
cessus FOREST EUROPE, basé sur le concept de gestion durable des forêts. FOREST EURO-
PE ne concerne pas uniquement la biodiversité, mais évalue le concept plus large de durabi-
lité, incluant des aspects écologiques, économiques et sociaux. 

À ce jour, les C&I de FOREST EUROPE ont été utilisés par 46 pays européens pour établir 
des rapports sur la Gestion Forestière Durable, une partie des rapports concernant la bio-
diversité forestière. Les indicateurs FOREST EUROPE sont répartis en deux catégories : 1) 
des indicateurs qualitatifs sur les politiques générales et les politiques forestières et 2) 35 
indicateurs quantitatifs qui sont répartis selon six critères (ressources forestières, santé et 
vitalité des forêts, fonctions productives, diversité biologique, fonctions de protection et fon-
ctions socio-économiques). La biodiversité relève du critère 4. Les indicateurs quantitatifs 
sont constitués de paramètres numériquement mesurables ou d’autres données statistiques 
issues principalement des inventaires forestiers nationaux ou d’autres sources statistiques 
(Parviainen et Västilä, 2011).

Le critère 4 de FOREST EUROPE comprend neuf indicateurs liés aux arbres et à la structure 
du peuplement : ces indicateurs quantitatifs ont pour but d’évaluer l’état, la conservation et 
l’amélioration appropriée de la diversité biologique dans les écosystèmes forestiers (tableau 
2). D’autres critères de FOREST EUROPE incluent des indicateurs supplémentaires poten-
tiellement pertinents pour évaluer la biodiversité forestière (notamment les indicateurs 1.1 
Surface forestière, 1.2 Matériel sur pied et 3.1 Accroissement biologique et coupes). FOREST 
EUROPE a publié un état des lieux des forêts européennes, y compris en termes de diversité 
biologique, en 2003, 2007 et 2011.

Les indicateurs de FOREST EUROPE, dont les indicateurs du critère 4 sur la biodiversité 
forestière, ont été élaborés sur la base de considérations pratiques (par exemple en fonction 
de données et de méthodologies de suivi existantes) et de leur valeur scientifique. Ces indica-
teurs servent à mesurer et à décrire les tendances en matière de conservation de la biodiver-
sité grâce à des séries de données répétées. Cependant, la pertinence de certains indicateurs 
(par exemple, l’agencement spatial des massifs forestiers (4.7), l’identification des valeurs 
seuils critiques pour les indicateurs (par exemple, la quantité minimum de bois mort laissé en 
forêt) et le développement de nouveaux indicateurs combinés pour décrire la biodiversité des 
forêts ont fait, et font toujours, l’objet de débats parmi les spécialistes et les décideurs.

XX Les critères et indicateurs paneuropéens de FOREST EUROPE ne con-
cernent pas uniquement la biodiversité, mais le concept plus large de 
gestion durable, incluant des aspects écologiques, économiques et 
sociaux.
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Tableau 2. Indicateurs de FOREST EUROPE pour le critère 4 : maintien, conservation et amélioration appropriée de la diver-
sité biologique dans les écosystèmes forestiers.

En 2005, l’Agence européenne pour l’environnement, ou AEE, a initié le projet de rationa-
lisation des indicateurs européens de la biodiversité (SEBI). Cette approche ayant pour but 
d’évaluer les objectifs de la Convention sur la Diversité Biologique, elle a été construite autour 
de ses thèmes principaux et concerne des questions clés pour les décideurs. Le projet SEBI 
2010 se compose d’un ensemble paneuropéen de 26 indicateurs de biodiversité (tableau 3), 
servant dans un premier temps à évaluer les progrès réalisés en direction des objectifs de l’UE 
à l’horizon 2020 visant à enrayer les pertes en biodiversité enregistrées dans les principaux ty-
pes d’habitats européens (forêts, montagnes, prairies, eaus douces, milieux arctiques, côtiers 
et marins, agricolse et urbains). Chaque indicateur est lié à une question politique clé, afin de 
faciliter son interprétation.

Indicateur Description

4.1 Composition en essences
Surface de forêts et autres terres boisées classée par nombre d’essences pré-
sentes et par type de forêt

4.2 Régénération
Surface en régénération dans les peuplements forestiers, classée par type de 
régénération 

4.3 Naturalité
Surface de forêts et autres terres boisées classée en « non perturbées par 
l’homme », « semi-naturelles » ou « plantations », par type de forêts

4.4 Essences introduites
Surface de forêts et autres terres boisées composées principalement d’essen-
ces introduites

4.5 Bois mort
Volume de bois mort sur pied et de bois mort au sol dans les forêts et  autres 
terres boisées, classé par type de forêt

4.6 Ressources génétiques
Surface et nombre d’entités génétiques gérées pour la conservation et l’utili-
sation des ressources génétiques forestières (conservation génétique in situ et 
ex situ) et pour la production de semences et plants forestiers

4.7
Agencement spatial  
des massifs

Fragmentation du territoire forestier en ensembles élémentaires.

4.8 Espèces forestières menacées
Proportion d’espèces forestières menacées, classées conformément aux caté-
gories de la liste rouge de l’UICN 

4.9 Forêts protégées
Surface de forêts et autres terres boisées protégées pour conserver la biodi-
versité, le paysage et des éléments naturels spécifiques, conformément aux 
recommandations d’inventaire de FOREST EUROPE

XX Le projet de rationalisation des indicateurs européens de la biodiver-
sité (SEBI) évalue les progrès effectués par rapport aux objectifs de 
l’UE d’enrayer les pertes en biodiversité dans les principaux types 
d’habitats européens, y compris les forêts, à l’horizon 2020.
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Dans l’ensemble des indicateurs SEBI 2010, trois indicateurs concernent directement ou in-
directement la biodiversité forestière : stock de bois sur pied, accroissement biologique et 
coupes, et présence de bois mort. Les autres indicateurs SEBI liés à la forêt sont inclus dans 
les indicateurs généraux de biodiversité, mais ne couvrent que partiellement la biodiversité 
forestière, par exemple l’indicateur « Aires nationales protégées », dont une partie concerne 
des forêts protégées (voir tableau 3). En 2010, l’AEE a publié un rapport sur l’état de la biodi-
versité en Europe (SEBI 2010).

Tableau 3. Les 26 indicateurs SEBI regroupés selon les thèmes définis par la Convention sur la diversité biologique, ainsi 
que leur lien avec la forêt et les questions politiques clés.

N° Domaine CBD
Indicateurs SEBI 2010 

proposés
Indicateur en rap-
port avec la forêt

Question politique clé

1

Etat et évolution 
des composantes 

de la diversité 
biologique

Abondance et distribution 
d’espèces sélectionnées

Oui
Le déclin des espèces européennes  
communes a-t-il été enrayé ?

2
Liste rouge des espèces  
européennes menacées

Oui
Le risque d’extinction des oiseaux européens 
a-t-il changé ?

3 Espèces d’intérêt européen Oui
Quel est l’état de conservation des espèces 
présentant un intérêt pour la Communauté 
européenne ?

4
Surfaces par types  
d’écosystèmes

Oui
Quels changements surviennent dans la 
répartition des écosystèmes et des habitats 
européens ?

5 Habitats d’intérêt européen Oui
Quel est l’état de conservation des habitats 
présentant un intérêt pour la Communauté 
européenne ?

6 Diversité génétique du bétail Non
Les races de bétail utilisées en Europe 
sont-elles moins nombreuses ?

7
Aires protégées au niveau 
national

Oui
Quel est l’état des lieux du réseau national 
d’aires protégées pour la conservation de la 
biodiversité ?

8
Sites désignés conformément 
aux directives « Oiseaux » et « 
Habitats » de l’UE

Oui
Les pays ont-ils proposé suffisamment de 
sites conformes aux directives « Habitats » et 
« Oiseaux » ?

9
Dépassement de la charge 
critique en azote

Oui

Quelles sont les tendances en termes d’émis-
sions d’azote et dans quelles parties de 
l’Europe les dépôts atmosphériques d’azote 
menacent-ils la biodiversité ?

10
Menaces pesant 

sur la biodiversité

Espèces exotiques envahissan-
tes en Europe

Oui

Le nombre d’espèces exotiques envahissan-
tes en Europe est-il en train d’augmenter ou 
de diminuer ? Quelles espèces exotiques en-
vahissantes devraient faire l’objet de mesures 
de gestion ?

11
Présence d’espèces sensibles 
aux variations de températures

Oui
Quels sont les impacts, négatifs et positifs, du 
changement climatique sur la biodiversité ?
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N° Domaine CBD
Indicateurs SEBI 2010 

proposés
Indicateur en rap-
port avec la forêt

Question politique clé

12

Intégrité de 
l’écosystème et 

biens et services 
écosystémiques

Index trophique marin des 
mers européennes

Non
Quel est l’impact des politiques halieutiques 
et maritimes existantes sur l’état des stocks 
de poissons des mers européennes ?

13
Fragmentation des zones  
naturelles et semi-naturelles

Oui

Les milieux naturels/semi-naturels européens 
sont-ils en train de se fragmenter ? Les 
paysages forestiers sont-ils en train de se 
fragmenter ?

14
Fragmentation des systèmes 
fluviaux

Non
Quelle est le degré de fragmentation des 
rivières européennes et comment  
affecte-t-il les espèces de poissons ?

15
Nutriments présents dans les 
eaux de transition, côtières et 
marines

Non
Quel est l’état des eaux de transition, côtières 
et marines en Europe ?

16 Qualité de l’eau douce Non Quel est l’état de l’eau douce en Europe ?

17

Utilisation durable

Forêt : volume sur pied,  
accroissement biologique  
et  récoltes

Oui

La gestion forestière en Europe est-elle 
durable en termes d’équilibre entre  
l’accroissement biologique et les volumes 
exploités ?

18 Forêt : bois mort Oui
Quelle est la quantité de bois mort dans les 
forêts européennes ?

19
Agriculture : équilibre de 
l’azote

Non
Quelle est la pression exercée par  
l’agriculture sur l’environnement ?  
L’excédent en azote est-il réduit ?

20

Agriculture : surfaces  
bénéficiant de pratiques  
de gestion en faveur de  
la biodiversité

Non
Dans quelle mesure l’agriculture européenne 
participe-t-elle à la prévention des pertes en 
biodiversité ?

21
Pêche : stocks halieutiques 
commerciaux

Non
Quel est l’état des stocks halieutiques  
commerciaux et que peut-on faire pour 
empêcher leur effondrement ?

22
Aquaculture : qualité des  
effluents issus des  
piscicultures

Non
Comment évoluent l’aquaculture et  
l’éventuelle pression qu’elle exerce sur  
l’environnement ?

23
Empreinte écologique des  
pays européens

Non

En termes de demande et d’utilisation 
générales des ressources, quel est l’impact 
des sociétés européennes sur la biodiversité 
et sur les écosystèmes situés en dehors de 
l’Europe ?

24

Etat de l’accès 
aux ressources et 

du partage des 
bénéfices

Demandes de brevets  
concernant les ressources 
génétiques

Non
Quel est le pourcentage de brevets  
européens liés à la biodiversité ?

Tableau 3. Suite
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Dédié à la biodiversité, le SEBI a pour objectif d’évaluer l’état et la dynamique de la biodiver-
sité, quel que soit le type de milieu, alors que les indicateurs de FOREST EUROPE uniquement 
les forêts et ont pour objectif d’évaluer la durabilité des pratiques de gestion forestière. Par 
conséquent, les indicateurs de FOREST EUROPE sont partiellement dédiés à la biodiversité 
(critère 4) : FOREST EUROPE englobe un concept de durabilité plus large et, outre les aspects 
écologiques, comprend également les aspects économiques et sociaux incluant les acteurs. 
Malgré ces différences, plusieurs indicateurs SEBI et FOREST EUROPE se chevauchent, non 
seulement pour le critère 4, mais également pour d’autres critères quantitatifs (1 à 6) et qua-
litatifs (A et B) (tableau 4).

On notera que le taux de boisement varie considérablement d’un pays européen à l’autre, de 
10 % pour les Pays-Bas à 76 % en Finlande. Ces différences influencent fortement la manière 
d’évaluer la biodiversité des forêts dans un pays donné. Dans les pays peu boisés, les types 
d’habitats autres que forestier influencent fortement les caractéristiques générales de la bio-
diversité du pays et les espèces représentées, alors qu’ils jouent un rôle mineur dans les pays 
où les habitats forestiers sont prédominants.

XX Il est possible de fournir un retour aux décideurs en utilisant le cadre 
conceptuel DPSIR pour évaluer l’efficacité des politiques de conser-
vation de la biodiversité.

N° Domaine CBD
Indicateurs SEBI 2010 

proposés
Indicateur en rap-
port avec la forêt

Question politique clé

25
Etat des transferts 
et de l’utilisation 
des ressources

Financement de la gestion de 
la biodiversité

Non
Quel est le montant des fonds publics dédiés 
à la conservation de la biodiversité ?

26 Opinion publique Sensibilisation du public Non
Quel est le degré de sensibilisation du public 
quant à la biodiversité en Europe et que font 
les Européens pour préserver la biodiversité ?

Si un pays intègre à sa législation les sites concernés par les directives « Oiseaux » et « Habitats » de l’UE, les sites Natura 2000 
de ce pays sont compris dans les chiffres.

Tableau 3. Suite
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Tableau 4. Comparaison entre les indicateurs SEBI et les indicateurs FOREST EUROPE, tous critères compris.

1 �Dans FOREST EUROPE, aucun lien explicite n‘a été trouvé avec la Directive concernant à la conservation des habitats 
naturels, ainsi que de la faune et la flore sauvages.

2 �Une « aire protégée au niveau national » est une zone désignée par un instrument national de protection basé sur la 
législation nationale. Si un pays intègre à sa législation des sites concernés par les directives « Oiseaux » et « Habitats » de 
l‘UE, les sites Natura 2000 de ce pays sont inclus.

3 �Il a été demandé aux pays de l‘UE des 27 de remplir un formulaire séparé sur les zones forestières Natura 2000 afin d‘exa-
miner le chevauchement entre les zones forestières protégées par Natura 2000 et les zones correspondant aux catégories 
de la CMPFE.

Indicateurs SEBI partiellement ou 
entièrement en rapport avec  
l’écosystème forestier

Indicateurs FOREST EUROPE liés

Critère lié Indicateur lié

1-Abondance et distribution d’espèces  
sélectionnées (oiseaux uniquement)

Pas d’indicateur lié1

2-Liste rouge des espèces européennes  
menacées

Critère 4 4.8 Espèces forestières menacées

3-Espèces d’intérêt européen Pas d’indicateur lié1

4-Surface par type d’écosystème Critère 1 1.1 Surface forestière

5-Habitat d’intérêt européen Pas d’indicateur lié1

7-Aire protégée au niveau national2

Critère 4

4.9 Surface de forêt protégée3 - Catégories CMPFE 1  
(biodiversité) et 2 (site)

8-Sites désigné conformément aux directives  
« Oiseaux » et « Habitats » de l’UE (réseau 
Natura 2000)

4.9 Zones forestières Natura 2000 (uniquement fournies 
pour les 27 États membres de l’UE)

9-Dépassement de la charge critique en azote Critère 2
2.1 Dépôts de polluants atmosphériques (azote, dioxyde de 
soufre, etc.)

10-Espèces exotiques envahissantes en Europe Critère 4 4.4 Essences introduites (partiellement lié)

11-Impact du changement climatique sur les 
populations d’oiseaux

Pas d’indicateur lié

13-Fragmentation des milieux naturels et 
semi-naturels

Critère 4 4.7 Agencement spatial des massifs

17-Forêt : volume sur pied, accroissement  
biologique et récolte

Critère 1 1.2 Volume sur pied

Critère 3 3.1 Accroissement biologique et  récolte

18-Forêt : bois mort Critère 4 4.5 Bois mort

23-Empreinte écologique des pays européens Pas d’indicateur lié

24-Demandes de brevets basées sur  
les ressources génétiques

Pas d’indicateur lié

25-Financement de la gestion de la biodiversité Partie A (qualitative) A.4 Instruments financiers/politique économique

26-Sensibilisation du public Partie B (qualitative) B.11 Sensibilisation du public et participation
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Pour évaluer l’efficacité des politiques de conservation de la biodiversité et fournir un retour 
aux décideurs, l’AEE a adopté un cadre conceptuel, appelé cadre DPSIR.

Ce cadre suppose l’existence d’une chaîne de relations de cause à effet: les « forces motrices 
» (secteurs économiques, activités humaines) exercent des « pressions » (émissions, déchets, 
etc.) sur les « états » d’un écosystème (physique, chimique et biologique) qui ont un « impact 
» sur le bien-être humain et, pour finir, entraînent des « réponses » politiques (définition de 
priorités, fixation d’objectifs, etc.). Ces réponses sont supposées avoir un effet sur les détermi-
nants et/ou les pressions identifiées, ce qui permet de boucler le processus.

Toutefois, le lien de cause à effet n’est pas toujours explicite entre les indicateurs du proces-
sus SEBI. Pour les forêts, le SEBI apparaît déséquilibré par rapport au système DPSIR, car 
ses deux indicateurs spécifiques aux forêts sont uniquement des indicateurs de « pression » 
(Agence européenne pour l’environnement, 2012, tableau 4.1, p. 25). De plus, on peut s’inter-
roger sur la pertinence de l’indicateur « volume sur pied, accroissement biologique et récolte 
» en tant qu’indicateur de la biodiversité forestière, puisque son rapport avec la biodiversité 
n’est ni explicite, ni univoque. En outre, il est possible qu’un même indicateur puisse jouer 
plusieurs rôles, et puisse être selon l’objet évalué indicateur de pression, indicateur d’impact 
ou indicateur de réponse.

La question subsiste : les systèmes de critères et d’indicateurs sont-il capables de mesurer 
les changements survenus au niveau de la biodiversité et, le cas échéant, comment ont-ils été 
utilisés ? Les études de cas qui suivent, réalisées en Finlande et en France, fournissent des 
éléments de réponse.

Depuis le début des années 1990, la politique forestière s’est traduite par des changements 
positifs tangibles sur la biodiversité des forêts de production finlandaises. Les principales 
actions en faveur de la biodiversité biologique des forêts de production sont la protection des 
habitats et biotopes remarquables, la promotion des peuplements mélangés et l’augmenta-
tion des volumes de bois mort. Depuis 15 ans, la prise en compte de la biodiversité dans la 
gestion forestière en tenant compte du cycle de développement naturel des forêts est une 
obligation légale en Finlande, une nouvelle législation sur les forêts ayant été adoptée en 1997. 
En même temps, la production d’informations sur la biodiversité et les recherches, discussi-
ons et consultations s’y rapportant se sont avérées un domaine clé, suscitant une importante 
participation des propriétaires forestiers et d’autres acteurs et groupes d’intérêt de la gestion 
forestière (Parviainen et Västilä, 2011). 

En Finlande, l’application des indicateurs FOREST EUROPE de gestion durable des forêts met 
à disposition une série de données sur plus de 15 ans. Malgré la lenteur des changements en 
forêt, ces indicateurs ont mis en évidence des tendances et permettent d’établir des compa-
raisons, en particulier en ce qui concerne les impacts de la politique forestière sur les forêts 
et la gestion forestière (Parviainen et Västilä, 2011). Une évaluation nationale des espèces 

XX L’exemple finlandais montre l’influence d’un changement de poli-
tique forestière sur l’état de la biodiversité, évalué par le suivi des 
espèces inscrites sur la liste rouge (indicateur FOREST EUROPE des 
espèces forestières menacées).
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menacées été réalisée quatre fois par le Ministère de l’Environnement : en 1983-85, en 1987-
91, en 1997-2000 et en 2007-2010. Les deux dernières évaluations se basent sur les critères 
établis par l’Union internationale pour la conservation de la nature (UICN). Ces évaluations 
nous informent sur le nombre d’espèces menacées, la cause de leur déclin, les risques et 
les pistes pour améliorer leur protection (indicateur FOREST EUROPE 4.8 : Espèces forestiè-
res menacées). En Finlande, bien qu’il n’ait pas été possible d’enrayer le déclin général des 
espèces forestières, le taux de déclin de certaines espèces forestières a diminué, voire cessé 
dans certains cas depuis les années 1990. Les évaluations des espèces menacées réalisées en 
2000 et en 2010, concernant les vertébrés, les invertébrés, les plantes vasculaires, les crypto-
games, les champignons et les lichens, ont montré que le déclin a ralenti voire cessé pour 81 
espèces forestières, mais s’est poursuivi pour 108 autres espèces. Le maintien de sur-réserves 
ou d’îlots de rétention lors des coupes a joué un rôle important dans la réduction du déclin des 
espèces (Parviainen et Västilä, 2011).

Contrairement à d’autres pays européens, la Finlande met l’accent sur les réserves forestiè-
res intégrales. Dans le cadre de divers programmes de protection, la surface totale de forêts 
protégées a triplé au cours des 35 dernières années. Elle s’élève actuellement à 2,2 millions 
d’hectares, soit 9,6 % de la superficie forestière totale. La surface totale de forêts protégées et 
de forêts dont l’exploitation est restreinte représente presque 3 millions d’hectares, soit 13,0 % 
de la superficie forestière totale. En Finlande, le pourcentage de forêts en réserve intégrale (5,2 
% de la superficie forestière totale) est le plus important d’Europe. Dans le sud de la Finlande, 
où le pourcentage de forêts en réserve intégrale varie entre 1,0 et 3,6 %, la biodiversité et sa 
protection sont promues par le programme de biodiversité forestière de la Finlande du Sud 
(METSO). Le programme METSO promeut des pratiques sylvicoles, soutient les mesures vo-
lontaires de propriétaires forestiers privés en faveur de la biodiversité, ainsi que la restauration 
de zones protégées appartenant à l’État.

Cet exemple montre comment une réponse politique à un déclin de biodiversité (en l’occur-
rence, le plan créé en 1997 pour accroître la superficie des réserves forestières intégrales ; la 
nouvelle législation de 1997, axée sur la biodiversité ; le programme METSO visant à augmen-
ter les surfaces de forêts bénéficiant de pratiques sylvicoles en faveur de la biodiversité, sou-
tenues par des compensations financières en forêts privées, en place depuis 2003), a influencé 
l’état de la biodiversité et comment cet effet a fait l’objet d’un suivi, sur la base d’indicateurs 
construits à partir d’une collecte de données systématique et répétée.

En France, la traduction des indicateurs du critère 4 (Biodiversité) de FOREST EUROPE com-
prend les neuf indicateurs paneuropéens initiaux, ainsi que quelques indicateurs supplémen-
taires spécifiques à la France (par exemple, la part de l’essence principale en surface terrière 
ou la surface de futaie régulière très âgée consituant des habitats spécifiques). Ils ont été pub-
liés tous les cinq ans depuis 1995. Quinze ans après la première publication, il est intéressant 
d’évaluer l’efficacité de ce système de rapportage en tant qu’outil de communication, outil 

XX L’étude de cas de la France montre en quoi les critères et indica-
teurs peinent à atteindre leurs objectifs et propose des solutions pour 
améliorer le suivi de la biodiversité et l’évaluation des politiques fo-
restières.
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de suivi et outil de gestion. En tant qu’outil de communication, les indicateurs français relatif 
au critère « biodiversité » de gestion forestière durable mettent à disposition des informations 
synthétiques et accessibles. Ils fournissent des éléments contextuels essentiels pour décrire la 
biodiversité forestière. Toutefois, ils brossent un panorama trop incomplet et destructuré pour 
pouvoir être utilisé comme outil de suivi de la biodiversité forestière.

Il y a deux raisons à cela. Premièrement, certains compartiments importants de la biodiversité 
ne sont pas traités, par manque de données. Par exemple, il n’existe pas de système de suivi 
des espèces forestières saproxyliques, ni de liste rouge d’espèces saproxyliques menacées en 
France, bien que les espèces saproxyliques soient un enjeu fort puisqu’elles représentent 25 
% des espèces forestières et que la plupart d’entre elles sont probablement en déclin. Deuxiè-
mement, bien que la génétique soit un moteur crucial dans la dynamique de la biodiversité 
et que la diversité fonctionnelle soit un élément fondamental pour le bon fonctionnement des 
écosystèmes et des services écosystémiques, ces niveaux d’organisation de la biodiversité 
ne sont quasiment pas traités, par rapport au niveau de diversité taxonomique, ce qui cont-
ribue à donner une image incomplète de la biodiversité. De plus, les indicateurs structurels 
(construits à partir des données dendrométriques des peuplements et censés être liés à la 
biodiversité, en tant que descripteurs des habitats des espèces) sont bien plus présents dans 
ce système que tous les indicateurs mentionnés ci-dessus.

Par exemple, les politiques en faveur de la biodiversité dans les forêts publiques visent une 
augmentation de la surface en réserves forestières intégrales, ainsi que la conservation de 
bois mort dans les forêts gérées. La question est de savoir si les indicateurs actuels peu-
vent évaluer l’efficacité de ces politiques. Pour cela, le cadre DPSIR ou le modèle PER (Pres-
sion-État-Réponse) sont appropriés car ils permettent le suivi simultané d’un indicateur de 
réponse (une politique pour gérer une pression exercée sur la biodiversité, par exemple en-
courager le maintien de bois mort), de ses effets sur l’indicateur de pression en question (par 
exemple, le volume de bois mort) et de ses effets sur la partie de la biodiversité concernée (la 
richesse et l’abondance des communautés saproxyliques, par exemple). Toutefois, le système 
des critères et indicateurs FOREST EUROPE actuellement en vigueur ne se base ni sur le 
PER, ni sur le DPSIR. Pour les utiliser comme outil d’évaluation ou de gestion, il serait utile, au 
moins pour les pans de biodiversité les plus à enjeux concernés par les politiques de conserva-
tion, de compléter chaque indicateur de réponse à l’aide d’au moins un indicateur de pression 
et un indicateur d’état (le modèle PER étant le plus simple dans un premier temps). En vue 
de la prochaine publication des indicateurs français de gestion durable des forêts, prévue 
pour 2015, des groupes de travail ont été constitués pour adapter les indicateurs au contexte 
de rapportages européens et internationaux. Cela permettra une amélioration continue des 
indicateurs, ainsi qu’une meilleure visibilité des rapports nationaux. Les groupes de travail 
ont décidé de structurer la publication française des critères et indicateurs FOREST EUROPE 
selon une liste de questions clés concernant le secteur forestier, dans un contexte d’utilisation 
durable des ressources forestières. Ainsi, la partie française de FOREST EUROPE sera liée à 
la structure SEBI.

XX En tant qu’outil de suivi, la série d’indicateurs nationaux de biodi-
versité pourrait être utilisée pour évaluer l’efficacité des politiques de 
conservation de la biodiversité forestière.
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Les séries actuelles d’indicateurs de la biodiversité forestière ont permis, au sein du secteur 
forestier et des autres secteurs liés à la forêt, de partager des chiffres communs, mais, dans 
plusieurs pays, il manque encore un lien entre les objectifs des politiques forestières et les 
indicateurs de biodiversité.

Sur la base des deux pays pris en exemple ci-dessus, on peut noter que la situation s’est 
nettement améliorée en termes d’évaluation des changements survenus dans la biodiversité 
forestière. Néanmoins, en raison de la complexité de cette dernière, il reste encore beaucoup 
de travail pour promouvoir l’utilisation des indicateurs actuels de biodiversité forestière dans 
les pays européens. Le suivi fin de la biodiversité se heurte à des obstacles tels que l’absence 
de définition opérationnelle de la biodiversité forestière (quels groupes taxonomiques faut-il 
suivre ?), ainsi que le financement de la mise en œuvre du suivi (notamment l’acquisition des 
données). La collecte de données sur les espèces menacées demande beaucoup de temps et 
de moyens financiers, en particulier lorsqu’il s’agit de vastes surfaces forestières avec une 
grande diversité biologique.

Des initiatives sont actuellement mises en œuvre par la CEE-ONU et FOREST EUROPE afin 
d’améliorer l’évaluation de l’état des forêts au moyen des indicateurs paneuropéens actuels. 
Ce système repose sur trois types de paramètres et sur la définition de valeurs seuils (niveaux 
d’alerte) pour quelques paramètres clés. L’évaluation nécessite une consultation interactive 
entre évaluateurs, collecteurs de données et correspondants de chaque pays en charge du 
rapportage. Une autre option consiste à appliquer le cadre DPSIR de l’AEE pour les indica-
teurs du critère biodiversité. Toutefois, le DPSIR reste une méthode plutôt conceptuelle, qui 
devra être affinée pour être utilisée de manière pratique. Son application dans le domaine de 
la gestion forestière s’avérerait problématique, car les rôles de certains indicateurs, tels que 
les indicateurs de pression, d’impact et de réponses, se chevauchent souvent. Par exemple, 
la richesse en essences peut être considérée à la fois comme un état d’une partie de la biodi-
versité et comme une résultante de gestion faisant pression sur d’autres compartiments de 
la biodiversité.

Il est également important de suivre l’évolution de la biodiversité de manière à pouvoir la 
comparer, sur la base de  données empiriques, avec les autres fonctions de la forêt, afin de 
pouvoir prendre des décisions équilibrées en termes de gestion et de politique forestières. 

XX Les séries actuelles d’indicateurs de la biodiversité forestière ont per-
mis de partager des chiffres communs pour le critère biodiversité, 
mais, dans plusieurs pays, il manque encore un lien entre les objectifs 
des politiques forestières et les indicateurs de biodiversité.

XX La prochaine étape devrait inclure une approche plus structurée, afin 
d’utiliser les indicateurs pour évaluer les impacts des politiques et de 
la gestion forestière sur la biodiversité, ainsi que l’efficacité des mes-
ures en faveur de la biodiversité.
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Par conséquent, le suivi de la biodiversité des forêts doit être effectué au sein d’un système 
permettant de suivre également les fonctions de production, de recréation, de protection et 
d’autres fonctions encore.
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1.3 	 Les recherches dans les vieilles forêts  
et les réserves forestières et leurs  
incidences sur la gestion forestière intégrée

Thomas A. Nagel, Eric K. Zenner et Peter Brang

Pendant des milliers d’années, les forêts d’Europe ont été affectées par diverses pratiques 
d’utilisation des sols visant à répondre aux besoins changeants de la société en termes de 
produits et services forestiers. Des siècles de coupe, de brûlis et de pâturage ont abouti à une 
différence radicale entre les forêts contemporaines et les forêts primaires qui couvraient autre-
fois une grande partie du continent. En Europe centrale notamment, plus de 10 % des forêts 
actuelles se composent de plantations d’épicéa commun (Forest Europe, 2011), nettement 
moins diverses en termes de structure et de composition que les massifs dominés par les feuil-
lus qui y poussaient autrefois. Certaines forêts dont la composition n’a pas subi d’altération 
profonde, comme celles actuellement dominées par le hêtre d’Europe, présentent néanmoins 
une structure assez différente de celle des forêts les ayant précédées. Par exemple, de nom-
breuses hêtraies d’Europe centrale sont gérées par des systèmes sylvicoles à coupes progres-
sives, ce qui crée des parcelles plus ou moins équiennes. À l’inverse, les quelques vestiges 
de vieilles forêts de hêtres (cf. encadré 4 pour une définition) toujours présentes en Europe 
possèdent généralement une structure inéquienne complexe, façonnée par des perturbations 
naturelles, allant d’une mortalité relativement stable de vieux arbres de la canopée à des dom-
mages de gravité moyenne provoqués par des tempêtes périodiques. De telles forêts recèlent 
une quantité considérable de bois mort accumulé au fil des ans, ainsi que de grands arbres 
de canopée exceptionnellement âgés, qui ont développé divers microhabitats tels que cavités 
et fissures de souche (Commarmot et al., 2013). Toutes ces caractéristiques structurelles four-
nissent des habitats uniques à de nombreuses espèces animales et de champignons ayant 
évolué dans des conditions régulées par des processus naturels. Ces caractéristiques s’ap-
pliquent non seulement aux forêts de hêtres, mais également aux vieilles forêts de différents 
types situées en Europe centrale (Korpel, 1995).

Un des objectifs importants de gestion forestière actuelle en Europe réside dans l’équilibre 
entre production durable de bois et conservation de la biodiversité. Ainsi, les peuplements 
autrefois exploités pour la production de bois sont maintenant de plus en plus gérés de ma-
nière à davantage ressembler aux vieilles forêts en termes de structure et de composition (ce 
modèle est souvent appelé « conditions de référence »). L’idée est de restaurer certaines carac-
téristiques des vieilles forêts afin d’offrir à nouveau un habitat aux espèces ayant évolué dans 
de telles conditions (Seymour et al., 2002). En pratique, dans la gestion forestière courante, il 
s’agit de rétablir une composition en essences plus naturelle, souvent en réduisant la part des 
monocultures d’épicéa ; en permettant une régénération naturelle dans des trouées de tailles 
similaires à celles créées par les processus naturels ; en permettant à certains arbres de mourir 

XX La restauration de certaines caractéristiques propres aux vieilles 
forêts permet d’offrir un habitat aux espèces qui en dépendent
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ou en laissant dans la forêt certains rémanents de récolte afin d’augmenter la quantité de bois 
mort ; ainsi qu’en maintenant les habitats et les arbres sénescents.

Toutefois, la gestion imitant les vieux peuplements se base sur l’étude des vieilles forêts exis-
tantes ce qui permet d’analyser et de quantifier les patrons et processus naturels dans des 
conditions de référence (se reporter à l’encadré 4 pour les définitions de« vieilles forêts »). Les 
vieilles forêts s’étant développées sous l’influence de processus naturels, avec peu ou pas de 
perturbation anthropique directe, elle offrent des opportunités uniques d’étudier une variété 
de processus naturels, tels que les régimes de perturbations, la dynamique forestière, la dé-
mographie des arbres et le cycle du carbone (Foster et al., 1996). De plus, les vieilles forêts per-
mettent d’étudier des caractéristiques structurelles telles que la quantité et la qualité du bois 
mort, l’hétérogénéité horizontale et verticale, ainsi que les microhabitats associés aux arbres 
sénescents. Enfin, ces écosystèmes accueillant des assemblages uniques d’organismes, ils 
servent de laboratoires vivants à de nombreuses études écologiques.

Encadré 4. Vieilles forêts : définitions

Il existe de nombreuses définitions et de nombreux termes employés pour désigner les 
vieilles forêts (e.g. forêt vierge ou primaire). Ces définitions sont souvent liées aux pro-
cessus naturels ou aux caractéristiques structurelles associés aux stades ultimes de 
développement des peuplements (Wirth et al., 2009 ; Frelich et Reich, 2003 ; et Oliver 
et Larson, 1996). Ici, nous fournissons deux définitions pouvant s’avérer utiles dans le 
contexte de ce chapitre : 

Vieilles forêts 

ÛÛ Définition basée sur les processus naturels : forêts apparues dans un contexte de 
perturbations naturelles et s’étant développées sans quasiment aucune interventi-
on humaine. Bien sûr, à l’instar de toutes les forêts, les vieilles forêts sont sujettes 
aux impacts humains indirects tels que le changement climatique, la pollution at-
mosphérique et l’altération de la densité de population des ongulés. Toutefois, selon 
cette définition, les peuplements en cours de rétablissement après des perturbations 
naturelles sévères seraient toujours considérés comme faisant partie d’un écosystè-
me primordial, car ils sont le résultat de processus naturels, sans que leur dévelop-
pement ne soit guidé par l’intervention humaine (par le biais de coupes d’éclaircie, 
par exemple). Dans ce contexte, les termes « primaire », « vierge » ou « patrimoine 
forestier naturel » sont les plus fréquemment employés (figure 8a). 

ÛÛ Définition basée sur la structure : forêts parvenues à un stade de développement 
avancé, caractérisées par la présence de vieux arbres approchant leur longévité ma-
ximale, de grandes quantité de bois mort, sur pied et au sol, et une structure de peu-
plement hétérogène tant au niveau horizontal que vertical (figure 8b). 

Il est important de noter que ces définitions de vieille forêt valent pour n’importe quel 
type de forêt, même si les régimes de perturbation et les caractéristiques structurelles 
varient grandement parmi les différents écosystèmes. Par exemple, la vieille forêt est 
souvent associée à de grands arbres âgés et à une abondante quantité de bois mort, qui 
peuvent être des caractéristiques typiques de sites productifs connaissant d’importan-
tes précipitations. Toutefois, des vieux peuplements peuvent également se développer 
sur des sites secs et moins productifs et il n’est pas nécessairement facile de les identi-
fier comme vieux, comme par exemple les forêts thermophiles de pente raide (figure 8c). 
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Les deux définitions proposées dans l’encadré 4 ont des implications importantes pour une 
gestion forestière intégrative visant aussi bien la production de bois que la conservation de 
la biodiversité. À l’échelle des arbres et des massifs, un objectif de gestion peut être d’imiter, 
dans la mesure du possible, les caractéristiques structurelles typiques des vieux peuplements 
parvenus à un stade final de succession écologique, telles que le bois mort sur pied et au sol, 
les arbres sénescents et les structures inéquiennes à petite échelle. Au niveau du paysage, il 
est important que la gestion ne se concentre pas seulement sur les stades de développement 
forestier tardifs, mais également sur les stades de succession initiaux, qui font partie de la 
dynamique naturelle des forêts connaissant occasionnellement de fortes perturbations. Cela 
peut être réalisé en laissant simplement les forêts exploitées endommagées par des perturba-
tions se développer naturellement (en laissant sur place le bois endommagé et en s’abstenant 
de procéder à une récolte de chablis, par exemple).

Si les vieilles forêts peuvent générer une quantité importante d’informations sur les conditions 
de référence pour la gestion forestière, les forêts secondaires (c’est-à-dire les forêts en cours 
de régénération à la suite d’activités de gestion) protégées en tant que réserves forestières 
sont tout aussi importantes, car elles peuvent servir de témoins pour différencier et quantifier 
les effets de la gestion (Frelich et al., 2005 ; Frelich et Reich, 2003 ; Brang et al., 2011). En effet, 
les réserves forestières secondaires s’avèrent souvent de meilleurs témoins que les vieilles 
forêts, car elles sont plus susceptibles de présenter des antécédents similaires en termes de 

c)

b)

Figure 1. Exemples de forêts pouvant être définies comme des vieilles 
forêts :
a) Un vaste paysage des Carpates dominé par des forêts naturelles 
d’épicéa, marqué par des zones à forte mortalité causée par les scoly-
tes. Ces zones résultent en un paysage constitué d’une mosaïque des 
stades initiaux de succession (photo de M. Svoboda). 
b) Un peuplement mixte de sapins et de hêtres dans la réserve fore-
stière de Perućica, en Bosnie-Herzégovine. Le massif représenté se 
trouve à un stade final de développement, doté de caractéristiques 
typiques des vieux peuplements telles qu’une structure complexe, de 
grands arbres et du bois mort en abondance (photo de T. Nagel). 
c) Forêts mélangées, poussant sur les pentes raides et sèches de la 
gorge de la rivière Perućica, en Bosnie-Herzégovine. Si ces forêts peu-
vent être de petite stature, elles se sont développées grâce à des pro-
cessus naturels et certains arbres approchent leur durée de vie maxi-
male (photo de T. Nagel).

a)



49

1.3 Les recherches dans les vieilles forêts et les réserves forestières  
et leurs incidences sur la gestion forestière intégrée

perturbations anthropiques et de conditions environnementales. Ces réserves forestières peu-
vent également réserver des surprises quant au cheminement emprunté par la succession 
écologique en l’absence de gestion, nous offrant l’opportunité d’améliorer notre compréhensi-
on de la théorie des successions, ainsi que notre capacité à prévoir les conditions relatives à 
leur composition et à leur structure à l’avenir (Heiri et al., 2012). Par exemple, dans les hêtraies 
en réserves forestières en Suisse, il s’est avéré que les essences héliophiles parsemées possé-
dant de faibles capacités de concurrence disparaissaient en quelques décennies après l’arrêt 
de toute gestion (Heiri et al., 2009). Outre le fait de servir de témoins, les forêts secondaires où 
la gestion a cessé ont également une importante fonction de conservation directe, car ce sont 
les sites de développement des futures vieilles forêts. En offrant des conditions actuellement 
très rares en Europe, de tels sites revêtent une valeur toute particulière s’ils couvrent une 
grande échelle, car ils peuvent englober un large éventail de perturbations naturelles, ainsi 
que les habitats dont elles sont à l’origine.

En plus de fournir des conditions de référence et de servir de témoins pour la gestion forestiè-
re, les études sur les vieilles forêts et les réserves forestières secondaires peuvent également 
permettre d’obtenir d’autres informations importantes (Foster et al., 1996) (figure 9). Comme 
elles ne sont pas ou plus modifiées par les pratiques de gestion, ces forêts offrent une unique 
opportunité d’étudier l’influence des changements environnementaux à long terme, en parti-
culier les changements climatiques et la pollution atmosphérique, ainsi que les effets à long 
terme des récoltes sur la productivité, le cycle du carbone et la biodiversité. Par exemple, un 
suivi de placettes permanentes mesurant la croissance et la mortalité de chaque arbre pen-
dant plusieurs décennies a permis de détecter des changements du taux naturel de mortalité 
des arbres, dus au changement climatique (van Mantgem et al., 2009). De même, les vieilles 
forêts renferment souvent un nombre important d’arbres très âgés pouvant être utilisés pour 
reconstituer les climats d’il y a plusieurs siècles. 

Les vieilles forêts peuvent également jouer un rôle capital dans l’éducation et la formation 
des professionnels de la gestion forestière. L’expérience a démontré que les visites de vieilles 
forêts sont très motivantes pour les professionnels des forêts, car elles sont souvent à l’origine 
de premières impressions - bien plus convaincantes que toute la sagesse de manuels scolai-
res - de stades finaux de développement et des phénomènes connexes, tels que les arbres 
géants et les grandes quantités de bois mort. Les vieilles forêts jouent un rôle similaire auprès 
du grand public : elles sont d’un grand secours lorsqu’il s’agit de convaincre le public qu’une 
forêt n’est pas nécessairement équienne, semblable à un parc, propre ou dépourvue de chan-
delles ou de bois au sol, une idée partagée par de nombreux Européens, notamment par les 
personnes âgées des régions rurales.

XX Les vieilles forêts servent de laboratoires vivants aux études écolo-
giques.

XX Les vieilles forêts inspirent les professionnels des forêts aussi bien 
que le grand public.
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Toutefois, il est important de noter que toute forêt gérée en vue de produire du bois présentera 
toujours des conditions différentes de celles de référence des vieilles forêts, et ce même si la 
gestion intègre des pratiques visant à imiter certaines structures et certains processus typiques 
des vieilles forêts. Les durées de rotations optimales de production de bois sont beaucoup plus 
courtes que la durée de vie des arbres, ce qui les empêche de se développer jusqu’à des sta-
des de succession avancés ou finaux ; l’extraction de bois limite les apports de bois mort sous 
forme de chandelles et de bois mort au sol de grandes dimensions, et les modes d’exploitation 
résultent souvent en des peuplements dotés d’une structure simplifiée. Finalement, cela signifie 
que les réserves forestières assurant à la fois la préservation des vieux peuplements existants et 
le développement des futurs vieux peuplements constituent un élément essentiel de la gestion 
forestière intégrative. Dans le cas contraire, les autres espèces spécifiques d’habitat nécessitant 
d’importants volumes de bois mort, telles que certaines espèces d’oiseaux ou de coléoptères 
saproxyliques, disparaîtront ou resteront absentes de toute la région.

L’une des conséquences de l’augmentation de la superficie des zones boisées consacrées 
aux réserves est une intensification de la pression subie pour produire du bois dans les forêts 
exploitées. Le lieu et le mode de production de ce bois constituent l’un des sujets centraux de 
cet ouvrage. Dans certaines parties de la forêt, la production de bois peut demeurer l’objectif 
principal de la gestion forestière, alors que dans d’autres parties, les objectifs prioritaires peu-
vent être les services écosystémiques tels que les loisirs, la protection de la biodiversité ou la 
séquestration du carbone, la production de bois étant plutôt un avantage secondaire.

Enfin, il est important de souligner qu’alors que les professionnels de la forêt ont conscien-
ce depuis longtemps des patrons et processus régissant les vieux peuplements, la mise en 
pratique de ces concepts dans le cadre d’une gestion forestière intégrative reste un défi con-
sidérable (Brang, 2005). De toute évidence, l’émulation de certaines caractéristiques structu-
relles typiques des forêts naturelles est cruciale pour le maintien de la biodiversité forestière, 
mais le degré et l’étendue de cette émulation ne sont pas suffisamment connus. Par exemple, 
les seuils quantitatifs s’appliquant au volume de bois mort de différentes classes de taille et de 
décomposition, destinés à la conservation des différents taxons n’ont été établis que récem-
ment (par exemple, Gossner et al., 2013). Il est également bien connu que certains lichens ont 
besoin d’une continuité d’habitat durant des décennies, voire des siècles, et nécessitent donc 
des arbres très âgés (Scheidegger et al., 2000). Toutefois, d’autres caractéristiques structurel-
les ne sont pas liées à la biodiversité de manière aussi évidente. On peut citer en exemple la 
structure en diamètre d’un peuplement, qui constitue une information importante pour les 
sylviculteurs souhaitant assurer une production durable de bois issu d’arbres ayant atteint 
une taille correcte. Toutefois, l’importance de la structure en diamètre est moins évidente 
pour les coléoptères, les champignons et les pics tant qu’il existe de grands arbres ou du 
bois mort servant d’habitat. Ainsi, clarifier la relation complexe existant entre les structures 
forestières et la biodiversité nécessite, en Europe, des recherches plus poussées, aussi bien 
au niveau des vieilles forêts, que des forêts bénéficiant d’une gestion.

XX Si la gestion forestière a pour objectif de préserver la biodiversité, les 
approches intégratives sont tout aussi nécessaires que les approches 
ségrégatives.
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1.4 	 La naturalité des forêts,  
une clé pour la préservation  
de la biodiversité forestière

Susanne Winter, Tomáš Vrška et Heike Begehold

Actuellement, au niveau mondial, la gestion forestière est dédiée surtout à la production 
de bois, les décisions de gestion reposant principalement sur des aspects économiques. 
Même dans les zones protégées de forêts exploitées, les considérations économiques sont 
prépondérantes dans les décisions de gestion forestière. Toutefois, les approches de gestion 
durable favorisent, ou du moins tentent de favoriser, la conciliation d’objectifs économiques, 
sociaux et écologiques et, dans les réserves forestières intégrales, la gestion forestière est une 
gestion conservatoire pour la conservation de la nature. La proportion des forêts naturelles et 
semi-naturelles est très faible en Europe (tableau 5). En Allemagne par exemple, la récolte de 
bois n’est durablement abandonnée que dans moins de 4 % des forêts, dont une petite part 
seulement est constituée de forêts semi-naturelles. Plus de 95 % des forêts allemandes sont 
gérées dans un but de production sur la base de considérations économiques.

Tableau 5. Proportion des surfaces forestières naturelles et semi- naturelles en Europe (Branquart et Latham, 2007).

A l’échelle mondiale, la biodiversité forestière a co-évolué avec des habitats forestiers primai-
res ou à haut degré de naturalité. Gibson et al. (2012) ont examiné 138 études effectuées sous 
les tropiques et ont démontré que l’exploitation des forêts a un effet négatif sur la biodiversité, 
les pratiques de coupe sélective ne faisant pas exception, bien qu’elles aient un effet moind-
re. En ce qui concerne l’Europe, Paillet et al. (2010) ont analysé tous les articles scientifiques 
disponibles sur l’effet de l’exploitation versus la non-exploitation, soit 49, et ont également 
conclu que l’exploitation influence négativement la biodiversité forestière. Là encore, les éc-
laircies sélectives avaient un impact moindre. D’autres études ont révélé que l’impact de la 
première coupe dans une forêt primaire (espèces manquantes, moindre densité de population 
de certaines espèces cibles, par exemple) persiste après plusieurs décennies (Burgess, 1971 ; 
Paillet et al., 2010 ; Wilson et Johns, 1982 ; et Wilson et Wilson, 1975) et que l’impact de l’utili-

Région européenne
Proportion des surfaces forestières  
naturelles et semi- naturelles (%)

Europe de l’Ouest  
Belgique, Danemark, France, Pays-Bas, Royaume-Uni

0,1

Europe du Sud 
Chypre, Grèce, Italie, Portugal, Espagne

1,3

Europe centrale 
Autriche, Bulgarie, République tchèque, Lituanie, Macédoine, Roumanie, 
Slovénie, Suisse

2,5

Europe du Nord 
Finlande, Norvège, Suède

8,3

Europe hors Russie <5
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sation des sols sur la biodiversité pourrait être grandement sous-estimé (Dullinger et al., 2013). 
La préservation de la biodiversité est un objectif mondial, documenté dans de nombreuses 
conventions (la CDB de 1992, la directive européenne « Habitats » de 1992 et les législations 
nationales sur la conservation de la nature) et déclarations politiques (CMPFE 2003 et BUNR 
2007) : officiellement et explicitement, les pays du monde entier s’accordent sur la conservati-
on de la biodiversité. En même temps, cet objectif n’est pas pris en compte dans la planifica-
tion économique, ni dans les calculs de bénéfices à presque tous les niveaux d’organisation (à 
la fois pour les domaines publics et privés, du niveau local au national).

Les approches de gestion forestière intégrée visant à intégrer les objectifs de conservation 
avec les objectifs sylvicoles de production de bois présentent toutefois une faiblesse : s’il 
est possible de mesurer en détails les bilans financiers directs des coupes d’exploitation fo-
restière, on ne peut évaluer que de façon rudimentaire l’état de la biodiversité d’un massif 
forestier. Par conséquent, pour une exploitation raisonnée des forêts, il nous faut un concept 
supplémentaire, qui permette de rendre compte de manière fiable de l’intégrité des forêts, de 
manière à décrire l’état de la biodiversité forestière avec la même priorité et la même fiabilité 
que pour les aspects économiques. La naturalité est définie comme étant la similitude entre 
l’état actuel d’un écosystème et son état naturel (Winter, 2012). Dans un écosystème entière-
ment naturel (100 %), il n’y a pas d’impact humain durable sur l’écosystème. Ainsi, l’impact 
continu de la civilisation n’est pas pris en compte. Remmert (1978) se demandait s’il existe 
encore des forêts naturelles. Toutes les forêts du monde étant confrontées à une influence 
humaine indirecte, la naturalité a donc diminué. Néanmoins, un gradient de naturalité depuis 
des zones arborées, telles que des plantations et des forêts simplifiées, jusqu’à des forêts le 
plus naturelles possibles dans les conditions actuelles reste un gradient large, clairement lié à 
la formation de la biodiversité forestière (Winter et al., 2010, figure 10).

Figure 10. Théorie du gradient de naturalité (adapté de Winter et al., 2010).

Un niveau élevé de naturalité constitue l’un des aspects clés de la préservation de la bio-
diversité mondiale (Winter, 2012). Jusqu’à présent, peu d’études de naturalité permettant 
d’aboutir à un diagnostic ont été employées pour évaluer des systèmes de conservation tels 
que les zones protégées établies selon les catégories de l’UICN où la restauration de la nature 
est le principal objectif de gestion (parcs nationaux, par exemple). Des mesures directes de 
la biodiversité nécessitent trop de données pour prendre en compte les principaux groupes 
taxonomiques forestiers, ce n’est pas faisable à l’échelle des paysages ou d’un pays entier. Il 

XX Les concepts de naturalité et leur évaluation sont apparus suite à un 
déséquilibre de la gestion forestière.
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est donc nécessaire de leur substituer un suivi de peuplements forestiers qui tienne compte 
des diverses exigences des espèces en termes d’habitat et à différentes échelles. L’Appro-
che relative quantitative de référence pour les études de naturalité (Winter et al., 2010), ou 
RANA, propose une méthodologie qui a été développée et testée par le parc national forestier 
de Bavière, dans le Sud-Est de l’Allemagne. Elle se base sur les connaissances actuelles des 
principaux éléments moteurs (indicateurs) fortement liés à la biodiversité (voir l’exemple à 
l’encadré 5, Michel et Winter, 2009, ainsi que Winter et al., 2010), un plus haut niveau de 
naturalité , traduit au travers de ces indicateurs, garantissant une plus grande biodiversité 
forestière, ainsi que sa conservation. Pour évaluer la naturalité d’une forêt à l’aide de RANA, 
un système de référence est nécessaire. En l’occurrence, les références sont des forêts aptes à 
une comparaison, se trouvant dans un état le plus naturel possible dans la région étudiée (cf. 
exemple à l’encadré 5).

Pour mesurer le degré de naturalité d’un peuplement, la différence moyenne d’un indicateur 
de naturalité (élément moteur fortement lié à la biodiversité), exprimée en pourcentage par 
rapport à la valeur de cet indicateur dans l’état de référence définit une perte de naturalité. 
Pour évaluer la naturalité à l’échelle d’un massif entier, ainsi que pour différents usages du sol, 
le calcul est pondéré en fonction de la surface du type de peuplement pour chaque indicateur 
de naturalité pris en compte. Cette approche globale fait ressortir les tendances générales 
d’évolution de la biodiversité forestière, tout en fournissant un outil pour les régions où il ne 
reste pas de forêt primaire.

L’approche RANA doit utiliser des indicateurs à différentes échelles de biodiversité. Un  
avantage du concept RANA est que les indicateurs peuvent être 1) mesurés dans différentes 
unités ; 2) à différentes échelles ; 3) absolus ; 4) relatifs ; 5) dynamiques ; et que 6) des indica-
teurs invariables peuvent être utilisés et ajoutés à l’étude de naturalité (pour plus de détails, 
voir Winter et al., 2010, ainsi que Rademacher et Winter, 2003). L’évaluation de la naturalité 
dans l’ensemble du Parc national de la forêt bavaroise comprenait plusieurs de ces indicateurs 
de naturalité. Les résultats donnent, pour différents indicateurs de naturalité, des valeurs va-
riant entre 13 et 48 % de naturalité par rapport à l’état de référence (la figure 11 présente les 
indicateurs sélectionnés), qui renvoie à différents systèmes de référence :

ÛÛ la végétation naturelle potentielle modélisée sur l’ensemble du Parc national ;

XX Evaluer la naturalité de façon concluante et scientifiquement fiable 
permet de rendre compte de l’état de la biodiversité de manière aus-
si fiable qu’un rapport financier rend compte du rendement écono-
mique.

XX Sans une définition communément acceptée de la naturalité et sans 
une approche permettant de l’évaluer, il n’est pas possible de suivre 
efficacement les évolutions de biodiversité forestière.
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ÛÛ les réserves naturelles qui bénéficiaient déjà d’une protection avant la mise en place du 
parc national ;

ÛÛ la réserve forestière intégrale de Boubín, non exploitée sur le long terme, située à Šumava, 
en République tchèque, à proximité du parc national ;

ÛÛ des indicateurs ne nécessitant pas de site de référence (par exemple, on mesure le degré 
d’intégralité du bois mort au sol à l’aide de la proportion de souches comprenant un tronc 
au sol. La valeur de référence est de 100 %. Les souches dépourvues de tronc au sol in-
diquent que le bois mort a été enlevé).

Figure 11. Principaux éléments moteurs (indicateurs de naturalité fortement liés à la biodiversité) et résultats de 
l’approche RANA dans l’étude de naturalité du Parc naturel de la forêt bavaroise. Source : adapté de Winter et al., (2010).

La principale idée qui sous-tend la proposition d’évaluer et de suivre la naturalité est que 
les changements de niveau de naturalité peuvent être détectés par le suivi des peuplements 
dans le cadre d’une gestion forestière en faveur de la naturalité. Ce type de gestion envisa-
ge une prise en compte responsable de la biodiversité forestière, selon les connaissances 
scientifiques actuelles sur la manière de préserver cette biodiversité. Par exemple, elle prend 
en compte la préservation et la connectivité des grands arbres et des vieux peuplements; 

XX Après une décennie de pratique, les effets d’une gestion forestière en 
faveur de la naturalité sont déjà détectables et mesurables par l’étu-
de de la naturalité.
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la mosaïque naturelle des phases de développement forestier ; la complexité des strates ; la 
quantité et les différents types de bois mort, en nature et en dimensions ; la conservation des 
microhabitats ; la régénération naturelle ; ainsi que la composition en essences. Nous avons 
testé la faisabilité du suivi des phases de développement forestier sur dix ans. Les phases 
de développement forestier constituent un indicateur important du degré de naturalité, qui 
devrait permettre de piloter la gestion forestière en faveur de la naturalité. Après seulement 
dix ans de gestion forestière en faveur de la naturalité, les forêts présentaient une plus grande 
diversité de ces phases (voir encadré 5). La gestion forestière en faveur de la naturalité a per-
mis à la forêt d’atteindre en partie des phases plus tardives de fin de cycle, et de se diversifier 
dans les phases de début de cycle. Elle devrait se traduire - dans une certaine mesure - par 
l’apparition de trouées favorables notamment aux espèces héliophiles dans toutes les phases 
de développement forestier. Les changements identifiés dans les phases de développement 
forestier sur cette période de 10 ans indiquent que cet élément moteur de la biodiversité est 
un indicateur fiable pour les études de naturalité. À l’avenir, il sera nécessaire de mener d’au-
tres études de faisabilité pour d’autres éléments moteurs, comme la complexité des strates, 
ainsi que dans d’autres habitats forestiers.

Une naturalité élevée est de toute évidence nécessaire dans les forêts exploitées, car l’huma-
nité a encore besoin de presque toutes les régions boisées de la Terre pour son bien-être (cf. 
tableau 5 et encadré 6 pour l’Europe, Chape et al., 2007 pour le monde). Les surfaces couver-
tes par des sites protégés sont trop petites pour la préservation de la biodiversité forestière 
(UICN, 1980 et Bauhus et al., 2009). Les surfaces nécessaires pour protéger la biodiversité 
forestière empiètent considérablement sur les zones exploitées, rendant ainsi nécessaires à 
l’échelle mondiale des approches qui intégrent conservation de la biodiversité et exploitation 
forestière.

« Le danger est que la dégradation des forêts ne soit ni apparente, ni reconnue en tant que 
telle, et que la perte de biodiversité soit de plus en plus acceptée par les gestionnaires des 
forêts et les autres décideurs » (Winter, 2012). Nous demandons instamment aux décideurs 
politiques d’encourager des études scientifiquement fiables sur la naturalité, afin de permett-
re un suivi de la biodiversité dans le cadre d’approches de gestion forestière intégrée. Une 
gestion forestière équilibrée tant au niveau écologique qu’au niveau économique devrait être 
axée sur la production. Dans le cadre d’une gestion en faveur de la naturalité, « axé sur la pro-
duction » implique une nette diminution des communautés et espèces forestières menacées. 
Une gestion forestière réussie ne doit pas perturber la biodiversité forestière au-delà de ses 
capacités de résilience, et celà vaut pour l’ensemble de la biodiversité, à différentes échelles.

Le concept de naturalité présenté ici va bien plus loin que les autres approches s’appuyant sur 
le terme de « naturalité ». L’approche RANA est une évaluation multicritère des écosystèmes 
qui combine des indicateurs essentiels de biodiversité plutôt que d’utiliser un indicateur sim-
ple de « naturalité » en plus d’autres indicateurs simples et séparés au même niveau. Un tel 
indicateur très simpliste de « naturalité » a été proposé par la Conférence ministérielle sur la 
protection des forêts en Europe (CMPFE, 2002), qui classe la « naturalité » en seulement trois 
catégories : 1) forêt non perturbée par l’homme, 2) forêt semi-naturelle et 3) plantations. Dans 
d’autres travaux, la « naturalité » est principalement liée à l’isolation des forêts de l’impact 

XX Une haut niveau de naturalité dans les forêts exploitées ordinaires 
constitue la seule possibilité de préserver une biodiversité élevée.
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humain (FAO, 2002). L’approche d’étude de naturalité RANA présentée ici est un système 
complexe d’indicateurs fiables de biodiversité, englobés dans un concept conçu pour rendre 
compte des changements en termes de biodiversité, même dans les forêts soumises à dif-
férents types de gestion et à différentes échelles.

XX Compte tenu de la domination actuelle de la gestion forestière à ob-
jectifs économiques, le processus de gestion intégrée est réussi lorsque 
les indicateurs de naturalité augmentent.

Encadré 5. Une gestion en faveur de la naturalité offre plus de diversité et un dé-
veloppement forestier plus naturel.

On sait que la diversité forestière est généralement liée aux phases de développement 
forestier (pdf) qui constituant le cycle de vie des forêts (figure 12). Toutefois, on ne dis-
pose d’aucune donnée concernant les effets à court terme d’une gestion en faveur de 
la naturalité sur la biodiversité. Un projet visant à étudier les changements dans les pdf 
sur une décennie a été réalisé dans le Nord-Est de l’Allemagne (projet de recherche et 
développement, 2012). Les pdf ont été cartographiées dans huit peuplements de hêtres 
(selon Tabaku, 2000 ; modifié par Winter, 2005) en 2012/2013 et dix ans auparavant. Dans 
les deux jeux de données, les peuplements gérés de façon classique (c’est-à-dire sans 
option en faveur de la biodiversité) sont dominés par la phase optimale intermédiaire. 
Les phases de fin de cycle (phase optimale finale, phase terminale et phase de déclin) 
restent quasi-absentes, alors que le nombre de différentes pdf et le nombre de taches 
de pdf par hectare sont inférieurs à ceux des peuplements gérés en faveur de la natu-
ralité, à ceux de peuplements non exploités depuis peu (environ 25 ans) et à ceux de 
peuplements non exploités depuis plus de 120 ans (Winter, 2005 et Begehold et Winter, 
en préparation). Les peuplements bénéficiant d’une gestion en faveur de la naturalité 
présentent une augmentation des phases de fin de cycle, ainsi qu’une distribution plus 
équilibrée entre les différentes pdf.
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Phase de régénération

Phase initiale

Trouée

Phase de désintégration

Phase terminale

Phase optimale initiale

intermédiaire

tardive

Figure 12. Cycle de vie des forêts, décomposé en phases de développement forestier. Source : Begehold et Winter, 
en préparation.

L’évolution des taches individuelles de chaque pdf (n = 1,434) a été suivie et comparée 
entre les deux jeux de données à une décennie d’intervalle. La figure 13 illustre l’évoluti-
on sur 10 ans des taches de la phase optimale intermédiaire (n = 206 taches en 2002), qui 
est la pdf la plus commune dans les peuplements gérés classiquement.

Développement de parcelles en phase optimale intermédiaire au cours des 10 années qui suivent
Trouée
Marécage
Régénération
Phase initiale
Phase optimale initiale
Phase optimale intermédiaire
Phase optimale tardive
Phase terminale
Phase de désintégration

Axé sur la
protection

de la naturalité
Abandon récent
de l‘exploitaion

Abandon ancien
de l‘exploitaion

Figure 13. Il y a dix ans, la phase optimale intermédiaire était présente dans 100 % des 206 parcelles présentées 
(139,5 ha). La figure montre comment ces taches de phase optimale intermédiaire ont évolué après dix ans de ge-
stions différentes (gestion conventionnelle et gestion en faveur de la naturalité), comparée avec des peuplements 
non exploités depuis peu (25 ans) et depuis plus de 60 ans. Source : Begehold et Winter, en préparation.

Des différences entre les modes de gestion apparaissent déjà au bout d’une décennie de 
gestion en faveur de la naturalité (figures 13 et 14). La gestion en faveur de la naturalité 
permet principalement le passage d’une pdf à la pdf suivante dans les taches de peuple-
ments en phase optimale intermédiaire (n = 31, 62,4 ha). Dans les peuplements bénéfici-
ant d’une gestion en faveur de la naturalité, environ 50 % des taches de phase optimale 
intermédiaire sont passées à une autre phase au cours des la décennie, dont 35 % à la 
phase optimale finale. Dans les forêts en gestion conventionnelle, seulement 10 % des 
surfaces de phase optimale intermédiaire sont passés à une pdf ultérieure, même si la 
proportion d’arbres proches du seuil de 60 cm de diamètre à 1.30m, qui permet de distin-
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guer les phases optimales intermédiaires et les phases optimales finales, était compara-
ble. La gestion en faveur de la naturalité augmente la diversité des fdp, en comparaison 
avec la gestion conventionnelle. De plus, elle préserve et permet le développement de 
phases optimales initiale et finale comparables à celles des peuplements non, exploités, 
mais ne conserve pas les phases optimales intermédiaires telles qu’on les trouve dans les 
peuplements en gestion conventionnelle.

Phase de développement sur le site W12
(Winter 2005, modi�é)

Legende Phases optimales

Trouée
Manécage

Phase de régenération
Trouée

Intermediare
Initale

Tard
Phase terminale
Phase de désintégration

Phase de développement sur le site W12
(Begehold 2012, non publié)

Legende Phases optimales

Trouée
Manécage

Phase de régenération
Trouée

Intermediare
Initale

Tard
Phase terminale
Phase de désintégration

Figure 14. Évolution en 10 ans des phases de développement forestier dans des epuplements gérés en faveur de 
la naturalité (en haut 2002, en bas 2012).

Conifers

Conifers
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Encadré 6. Des vieilles forêts ont survécu dans certains pays européens.

Comme cela a été précisé en début de chapitre, les décisions en matière de gestion 
forestière sont surtout motivées par des considérations économiques. Par conséquent, 
la réponse à la question de savoir où et pourquoi les vieilles forêts existent encore dans 
certains pays européens peut s’avérer fondamentale pour une gestion axée sur la pro-
motion de la naturalité, ainsi que pour suivre cette dernière. L’existence de vieilles forêts 
(des forêts surmatures sur lesquelles l’impact de l’activité humaine est minimal, essenti-
ellement laissées en évolution naturelle, contenant de vieux arbres et du bois mort, etc.) 
est-elle liée à leur distance avec les forestiers ou à la faible valeur économique de leurs 
peuplements ? Ou est-elle due au fait que la valeur des sites naturels est considérée com-
me étant distincte de la production de bois ? Cette question a fait l’objet d’une étude en 
République tchèque.

Une étude de naturalité, destinée à être utilisée dans le cadre de la politique environne-
mentale nationale et de la conservation de la nature, a été effectuée dans toutes les forêts 
tchèques sur la base de 30 critères (impact direct de l’activité humaine sur le développe-
ment des peuplements : 17 critères ; impact humain indirect sur le développement des 
peuplements : 3 critères ; composition des essences : 6 critères ; et bois mort : 4 critères) 
(anonyme, 2008). Les critères dichotomiques (oui/non) ont été classés en quatre groupes 
d’importance égale, afin que le nombre de critères au sein d’un groupe pondère l’impact 
du critère unique. La base de données centrale des forêts de République tchèque, com-
pilée à l’Institut de gestion forestière, qui a servi de source principale pour cette étude, 
est comparable aux données de l’inventaire national utilisées pour l’approche RANA. 
L’étude de naturalité a révélé que, parmi les 2 568 000 ha de zones forestières, seuls 30 
000 ha correspondaient à la définition des vieilles forêts. Au total, 490 sites surmatures, 
occupant chacun entre 10 et 1 200 ha et présentant une distribution en bouquets, ont été 
recensés en République tchèque (Adam et Vrška, 2009).

Quatre types de paysages comprennent 67 % des vieilles forêts. Parmi ces sites « protec-
teurs », on trouve de longues pentes montagneuses et de hauts plateaux en montagne, 
abritant 50 % des forêts naturelles, ainsi que, dans des endroits à plus faible altitude, 
des karsts et des vallées fluviales escarpées accueillant 17 % des forêts surmatures. Les 
pentes et les hauts plateaux montagneux sont occupés par l’homme depuis les XVIIe et 
XVIIIe siècles. Il s’agit surtout de localités isolées, situées dans des régions au climat ri-
goureux, devenues exploitables au XVIIIe siècle, grâce au progrès technique. Elles furent 
colonisées, puis exploitées alors que les premières idées sur la protection de la nature 
commencèrent à se répandre à travers l’Europe centrale. D’ailleurs, la première période 
d’exploitation forestière a vu la création délibérée de réserves naturelles intégrales de 
forêts primaires et naturelles, telles que la forêt de Žofín en 1838 et la forêt de Boubín en 
1858.

Les karsts et les vallées fluviales escarpées situées à des altitudes plus faibles représen-
tent la limite des premiers peuplements humains dans cette région. Au Néolithique et 
au Moyen Âge, ces localités n’étaient pas exploitables et s’avérèrent des sites de faible 
production lors de l’exploitation qui en fut faite par la suite. Au Moyen Âge, les colons 
se sont déplacés vers des sites à plus haute altitude, des hauts plateaux, en raison des 
progrès technologiques et de la productivité des futaies y étant situées, laissant de côté 
certaines forêts des karsts et vallées fluviales escarpées. Ainsi, ces vieilles forêts pourrai-
ent être désignées comme surmatures et oubliées par le progrès technique.
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1.5 	 Systèmes sylvicoles et gestion  
forestière multiservice

Sven Wagner, Franka Huth, Frits Mohren et Isabelle Herrmann

Le large éventail de systèmes sylvicoles actuels a évolué au fil du temps, cette évolution ayant 
été influencée par un grand nombre de facteurs. Auparavant, la fourniture de biens matériels, 
tels que le bois, en constituait le moteur le plus important. Actuellement, l’idée est d’avoir re-
cours, au sein des forêts bénéficiant d’une gestion, à des systèmes sylvicoles favorisant divers 
biens et services écosystémiques (BSE). En effet, dans de nombreuses régions, la deman-
de en services forestiers a changé du fait de l’évolution des conditions sociales. Depuis les 
années 50 et 60, l’approche de « gestion forestière multiservice» est présentée par différentes 
plates-formes de politique sociale et environnementale comme un outil de gestion forestiè-
re adapté à la production des BSE souhaités. Gómez-Baggethun et al. (2010) ont démontré 
que, depuis cette époque, les définitions des services écosystémiques ont été utilisées de 
différentes manières et influencées par divers facteurs. Dans de nombreux cas, les forêts mul-
tiservices assurent toujours la production de bois et la fourniture de matériaux bruts, qui en 
restent les principes directeurs. Un modèle similaire peut être remarqué dans les définitions 
de gestion forestière multiservice (GFM, aussi dénommée sylviculture à objectifs multiples). 
Ainsi, l’encadré 7 explique certaines des définitions les plus courantes des BSE et de la gesti-
on forestière multiservice et sert de base au texte suivant.

En effet, les explications et définitions des BSE et de la gestion forestière multiservice sont 
assez théoriques, et il convient d’insister sur leur caractère opérationnel. Travailler sur des « 
éléments structurels » (ES) est un moyen efficace de mettre en application les idées de BSE et 
de GFM pour mettre en pratique une gestion forestière et développer des approches opéra-
tionnelles, en supposant que les services écosystémiques pertinents peuvent être reliés aux 
principaux éléments structurels d’un peuplement forestier. Cela débouche sur une opérati-
onnalisation pratique des concepts inhérents à ce type de gestion forestière, sans valorisation 
a priori des services individuels tels que la production de bois. L’encadré 8 explique le concept 
d’ES et son rapport avec les BSE. En pratique, la gestion forestière, ainsi que les entreprises 
forestières, travaillent directement avec les éléments structurels bien que leur objectif princi-
pal réside dans  les biens et services issus de ces éléments.

Bien que les scientifiques, forestiers et écologues, aient analysé les écosystèmes forestiers de 
nombreuses manières, la pertinence du rôle de certains éléments structurels sur différents 
BSE n’est pas claire. Cela ne signifie pas qu’ils sont dépourvus de fonction spécifique, mais 
qu’elle n’a pas encore été clarifiée. Cette situation s’applique aux effets temporels et spatiaux 
de certaines espèces d’arbres rares sur la création de BSE spécifiques à l’esthétique ou à la 
purification des eaux. De plus, les effets d’interfaces entre éléments structurels et leur influen-
ce sur des BSE spécifiques sont souvent peu clairs.

XX Il est fondamental d’identifier les éléments structurels des écosystè-
mes forestiers afin de comprendre le lien existant entre gestion fores-
tière et capacité à fournir des biens et services écosystémiques (BSE).
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De plus, la fonction d’un élément structurel dépend des spécificités de l’écosystème forestier 
et de ses conditions régionales ou locales, c’est-à-dire que la fonction d’un élément structurel 
est souvent spécifique au contexte. Prenons un arbre à feuilles persistantes comme exemple 
de cette dépendance au contexte : au sein d’un peuplement uniquement composé d’arbres 
à feuilles persistantes, un tel arbre ne présente aucune valeur esthétique spécifique, mais en 
hiver, combiné à des arbres à feuilles caduques, c’est pourtant clairement le cas.

Encadré 7. Biens et services écosystémiques pour une gestion forestière multiser-
vice (GFM)

Les rapports sur l’évaluation des écosystèmes pour le millénaire (MEA) et sur l’économie 
des écosystèmes et de la biodiversité (TEEB), réalisés en 2005 et 2010 respectivement, 
sont deux études importantes, de réputation internationale, qui ont été présentées au 
public dans leur intégralité. Ces rapports se penchent sur les différentes catégories 
d’écosystèmes et sont à l’origine de discussions à l’échelle mondiale dans un contexte 
interdisciplinaire. En se basant sur ces deux études, il est possible de définir les BSE 
comme étant « [...] les avantages que les personnes retirent des écosystèmes ». Au sein 
des écosystèmes forestiers, les BSE comprennent les quatre catégories principales sui-
vantes, qui incluent différents types de biens et services (par exemple, le bois ou les 
biens publics tels que les infrastructures et l’éducation) :

ÛÛ Les services d’approvisionnement : ces services décrivent la production matérielle 
des forêts, comme la nourriture, l’eau, le bois et les fibres.

ÛÛ Les services de régulation : il s’agit des services affectant le climat et régulant la 
quantité et la qualité de l’eau, de l’air et du sol.

ÛÛ Habitat et services auxiliaires : ces services assurent la fourniture d’un habitat à la 
faune et la flore en tant que composantes essentielles de la diversité.

ÛÛ Services culturels : cette composante des BSE comprend la production non matérielle 
associée aux avantages esthétiques et spirituels.

De nombreux pays ont traduit le cadre théorique des BSE dans un cadre juridique d’ad-
ministration forestière et de politique environnementale, n’y apportant que peu de mo-
difications. Ainsi, les forestiers ont été formés à gérer les forêts de manière à ce tous 
les objectifs généraux de la politique de BSE soient pris en compte. Les autorités en-
vironnementales et les politiques forestières considèrent que la gestion forestière mul-
tiservice (sylviculture à objectifs multiples) est apte à répondre à toutes les exigences 
mentionnées ci-dessus. La gestion forestière multiservice se caractérise par une gestion 
croisée, associée à une attention particulière portée aux intérêts sociaux, écologiques et 
économiques intégrés dans la stratégie globale de gestion forestière ainsi que dans la 
gestion de peuplements individuels. Toutefois, il est important de s’assurer que le con-
cept de gestion forestière multiservice répond bien à toutes les exigences mentionnées. 
La théorie économique, ainsi que les recherches sylvicoles, suggèrent qu’il n’est ni sou-
haitable, ni possible de créer un écosystème forestier répondant de manière égale aux 
exigences de tous les services écosystémiques. Il devient donc important de prendre en 
compte de manière explicite les multiples services et leurs compromis, afin de fournir 
une base à la prise de décision et au choix des interventions nécessaires en termes de 
gestion.
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Par définition, les écosystèmes monospécifiques possèdent un potentiel de diversité d’élé-
ments structurels plus faible que les forêts mixtes. L’idée générale d’une utilisation intégrati-

XX Par le biais de la diversité des éléments structurels, la diversité na-
turelle d’un écosystème forme la base écologique d’une approche de 
gestion forestière intégrative.

Encadré 8. Notions de base : services et éléments structurels (ES)

La spécificité des éléments structurels (ES) peut être utilisée pour améliorer la commu-
nication entre les spécialistes des écosystèmes forestiers, les citoyens intéressés par les 
forêts et les responsables de la gestion des forêts. Les éléments structurels forment un 
lien entre le terme général de « structure forestière » et sa signification en termes de BSE.

ÛÛ Les éléments structurels sont les parties discrètes d’un écosystème forestier, qui en 
définissent sa structure physique tant dans ses dimensions horizontales que vertica-
les. On peut citer par exemple : les couronnes, les branches et les feuilles, qui sont 
spécifiques à chaque espèce ; la distribution des diamètres, qui peut dépendre des 
différentes classes d’âge ; la quantité de bois mort ; et les aspects de la structure 
générale de la canopée, par exemple au niveau des trouées.

ÛÛ Les éléments structurels englobent les propriétés spécifiques garantissant la fourniture 
des BSE et en représentent le support. Par exemple, le bois mort est le support des sap-
rophytes, ou les arbres droits et en bonne santé sont le support de la production de bois.

ÛÛ Pour fournir des services, les éléments structurels individuels requièrent un espace 
adéquat, qui peut couvrir de quelques mètres carrés à plusieurs hectares.

ÛÛ La concurrence existant entre les différents services au sein d’un site donné est due 
à l’incompatibilité spatiale des éléments structurels permettant la fourniture de ces 
services. L’incompatibilité des services découle de l’interaction (neutre à négative) 
entre les éléments structurels et les restrictions spatiales. Dans la plupart des cas, 
deux éléments structurels ne peuvent occuper le même espace en même temps : 
c’est ce que l’on appelle le principe d’exclusivité des éléments structurels. Par ex-
emple, les trouées dans la canopée, en tant qu’éléments structurels, favorisent les 
espèces adaptées à un niveau de lumière plus élevé (niche écologique), mais une 
trouée exclut la présence d’arbres de canopée favorisant les espèces tolérantes à 
l’ombre qu’ils procurent.

ÛÛ Les combinaisons d’éléments structurels individuels peuvent déboucher sur l’ap-
parition de nouveaux services importants pour un niveau d’espace plus élevé. Par 
exemple, la valeur esthétique augmente avec l’incorporation de quelques arbres à 
feuilles persistantes au milieu d’arbres à feuilles caduques, ce qui se traduit, en au-
tomne et en hiver, par un paysage forestier comparativement plus agréable qu’un 
massif monospécifique.

ÛÛ Dans de nombreux cas, la fourniture de BSE au moyen d’une stratégie d’ES néces-
site d’établir des réseaux spatiaux d’éléments structurels. Cela est particulièrement 
important pour les espèces peu mobiles (comme les limaces et les escargots) ou ext-
rêmement spécialisées (Osmoderma eremita, ou pique-prune, par exemple), car sans 
réseau spatial, les métapopulations ne sont pas viables.
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ve des éléments structurels est de trouver des arrangements raisonnables d’un point de vue 
écologique et réalisables d’un point de vue spatial afin de combiner les éléments de manière 
constructive. Il est important de noter que la plupart des entreprises forestières constituent 
les acteurs d’un marché axé sur le profit économique et contraint par des exigences supplé-
mentaires de la société liées à la conservation de la biodiversité, ainsi qu’à la protection des 
ressources en eau et du sol. Par conséquent, les entreprises forestières ont orienté la prise en 
charge des éléments structurels vers des processus opérationnels et des objectifs spécifiques, 
se concentrant principalement sur la production de biens commercialisables, tout en tenant 
compte des lois et réglementations supplémentaires. Il en découle le sujet très controversé 
de la valorisation économique des biens et services environnementaux (qui n‘est pas le sujet 
du présent article). C’est pourquoi, pour comprendre la gestion forestière, nous devons nous 
détourner des services et fonctions, pour se concentrer sur les objectifs. Cibler la faisabilité 
des stratégies sylvicoles résulte en une combinaison, axée sur les objectifs, des différents 
éléments structurels au sein d’un écosystème forestier donné (figure 16). Les propriétaires 
et la plupart des entreprises forestières adoptent une approche déterministe d’une série de 
traitements spécifiques qui se traduit par des conséquences prévisibles au niveau de la forêt 
: ils favorisent par exemple un élément structurel particulier support d’un bien exploitable.

Figure 16. Diagramme schématique illustrant les circuits reliant les BSE et les ES intégrés dans le processus de prise de 
décision par le propriétaire local.

XX Indicateurs et critères permettent d’évaluer la pertinence de la struc-
ture de peuplement et de la stratégie sylvicole choisies en vue d’at-
teindre les objectifs prédéfinis.
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Des exemples tirés de la pratique peuvent être utiles pour confirmer cela. Dans ce contexte, 
les plantations sont caractérisées par de simples combinaisons d’un petit nombre d’éléments 
structurels, ce qui résulte en une faible complexité (par exemple, des arbres équiens, d’une 
seule et même espèce, dotés de paramètres de croissance homogènes) et des mesures dé-
terministes claires (telles que régénération artificielle par plantation, les régimes de coupe 
réguliers afin d’augmenter l’homogénéité ou l’emploi de machines). En général, des systèmes 
forestiers aussi homogènes présentent une productivité par unité (spatiale et temporelle) éle-
vée. Par conséquent, les indicateurs de productivité évaluent les structures de peuplement 
homogènes comme étant favorables à la production de bois.

En maximisant la productivité dans ce sens, tous les autres éléments structurels, manifes-
tement moins productifs, font l’objet d’une discrimination en raison du principe d’exclusion 
(encadré 8). À cet effet, on favorise une production de bois à rotation courte, aux dépens de 
tous les autres biens et services présentés à l’encadré 7. Toutefois, en comparaison avec des 
peuplements multistructures, les plantations sont désavantagées si l’on prend en compte les 
processus écologiques augmentant la résilience, l’adaptabilité aux changements imprévisib-
les des conditions environnementales (le changement climatique, par exemple) et la flexibilité 
face aux évolutions du marché. De ce point de vue, la plantation est une stratégie à sens 
unique qui conduit à mettre « tous ses œufs dans le même panier ».

Le jardinage intensif pied-à-pied (par exemple, les « Plenterwälder » ou futaies irrégulières 
jardinées) est également lié à l’élément structurel « arbre individuel », mais comparé aux plan
tations, cet élément présente une grande variété d’âges, de diamètres et d’essences (épicéa, 
sapin et hêtre). De plus, les approches par arbre peuvent inclure une sélection d’arbres-habitat 
ou d’autres éléments structurels utiles pour des services autres que la fourniture de matière 
première. Grâce à cette diversité structurelle, le jardinage permet de mieux intégrer différents 
BSE sur un seul et même site, par exemple du bois de grande valeur issu de différentes es-
sences sciaphiles, les caractéristiques d’habitats de vieux peuplements, ainsi qu’une grande 
valeur esthétique. Étant données les options disponibles pour la combinaison de différentes 
espèces ou différentes classes de diamètre, l’idée mentionnée plus haut d’un système modu-
laire se rapproche de la réalité dans les systèmes jardinés.

Puisque les petites trouées prédominent dans le jardinage la probabilité que les espèces hélio-
philes se reproduisent est faible. A l’échelle d’une exploitation de plusieurs centaines ou milliers 
d’hectares, une stratégie de gestion forestière limitée à un seul système sylvicole, tel que la 
coupe rase ou le jardinage, se traduit par une lacune en termes de structures-clés dotées de 
fonctions importantes pour divers processus et espèces au sein des écosystèmes forestiers. 
Ainsi, dans l’intérêt des BSE multiples, il n’est pas avantageux de dépendre uniquement d’un 
seul et même système sylvicole, ou d’un nombre limité d’éléments structurels répondant aux 
objectifs visés, mais bien plus de combiner différents systèmes afin de répondre aux variations 
stationnelles locales.

Par le biais des objectifs qu’ils se sont fixés et des stratégies de gestion qu’ils ont choisies, 
les propriétaires et la société décident de la manière de privilégier certains BSE ou de les 

XX Certains BSE sont liés à la richesse structurelle des écosystèmes fo-
restiers. Néanmoins, la diversité des attributs structurels des futaies 
jardinées s’accompagne également de certaines faiblesses.
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maximiser, ainsi que des compromis entre BSE. Les objectifs fixés par le propriétaire forestier 
dans un contexte sociétal détermine la priorité de BSE individuels. Étant donné que les straté-
gies sylvicoles sont variées et adaptées à différentes régions, essences, situations initiales 
et stades de développement, les outils sylvicoles disponibles ne manquent pas (éclaircies et 
coupes ; élagage ; régénération par semis, plantation ou régénération naturelle; entretien du 
peuplement etc.). Toutefois, du point de vue des BSE, la mise en pratique des connaissances 
traditionnelles des systèmes et mesures sylvicoles pour d’autres objectifs que la seule produc-
tion de bois constitue un véritable défi pour bon nombre de professionnels de la forêt. Un autre 
problème est que la gestion forestière et la recherche centrée sur un service unique ont depuis 
longtemps constitué des  principes directeurs, excluant de fait l’emploi des outils sylvicoles 
disponibles en vue d’optimiser de multiples BSE (figure 17).

Figure 17.  Structures, attributs structurels et mesures caractéristiques les plus utiles à un BSE donné par le biais de la 
gestion forestière.

XX Il est nécessaire que les stratégies et systèmes sylvicoles du site ou de 
la région soient diversifiés afin d’accroître la diversité des structures, 
des fonctions et des taxons, ce qui favorisera ensuite un vaste éven-
tail de BSE.
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La vue d’ensemble simplifiée présentée à la figure 17 sert à clarifier les différentes structures 
et mesures bénéfiques à l’optimisation d’un BSE donné. Dans ce mode de fonctionnement, 
l’intensité des conflits entre les BSE est mise en évidence car ces conflits découlent de l’in-
compatibilité des structures (cf. encadré 8). Il est évident que les structures forestières et les 
essences nécessaires pour maximiser la production de bois, à savoir les plantations, sont en 
conflit avec configurations structurelles bénéfiques à la plupart des autres BSE. Pour la prise 
de décision, cela conduit à des compromis et au choix d’objectifs spécifiques, et donc à des 
mesures gestion transitoires entre différentes structures forestières. Par opposition, des struc-
tures similaires, comme par exemple un peuplement  mixte ou une stratification verticale, 
peuvent être identifiées comme étant avantageuses pour plusieurs autres BSE, à l’exception 
de la production de bois de sciage. Toutefois, au fur et à mesure que davantage de connais-
sances détaillées seront disponibles et que la gestion forestière se spécialisera, le nombre de 
conflits augmentera. On peut citer comme exemple le bois mort, nécessaire pour améliorer 
les habitats, mais qui est souvent en conflit avec les revenus issus de l’industrie du bois, car 
de gros arbres sont laissés en forêt. De manière générale, plus l’espace disponible diminuera, 
plus il y aura de conflits.

Sur la base de ces prévisions, il devient évident que les multiples services offerts aujourd’hui 
par les forêts bénéficiant d’une gestion sont, essentiellement, soit un évènement fortuit, soit 
liés à une caractéristique de la forêt en tant que telle. Pour intensifier la fourniture de multiples 
services au-delà d’un niveau fondamental de ce que fournit une forêt donnée, il est nécessaire 
de développer un concept multiservice spécifique.

Les connaissances actuelles en matière de stratégies de gestion sylvicole et de besoins spati-
aux des éléments structurels liés aux services font prendre conscience que, dans la pratique, 
les options de combinaison des différents éléments structurels sont limitées. Si l’on revient sur 
l’idée d’un système modulaire, la combinaison de différents éléments structurels au sein d’un 
site forestier est utilisée comme moyen d’intégrer des BSE associés à des éléments. Ici, nous 
faisons référence à un site forestier de taille réduite, soit moins de 10 hectares en général. Ce 
concept d’intégration se base sur une approche en trois étapes définies par Lindenmayer et 
Franklin (2002). La première étape définit les éléments structurels correspondant aux services 
souhaités. Pour poursuivre dans cette voie, il est essentiel d’en savoir autant que possible sur 
les liens existant entre éléments structurels et BSE en question. La deuxième étape consiste 
en l’attribution d’une proportion définie de la forêt aux différents types d’éléments structurels. 
Enfin, la troisième étape définit les configurations spatiales dans lesquelles les éléments struc-
turels doivent être combinés (encadré 9 et figure 18).

XX Les éléments structurels deviennent des outils au sein d’un système 
modulaire reflétant les attentes de la société.

XX Les options en matière de gestion forestière intégrative multiservice 
dépendent de l’espace disponible.  Une approche méthodologique 
réussie en termes d’intégration des services multiples doit donc tenir 
compte des conflits liés à l’espace, et les gérer.

Encadré 9. Synthèse : vers l’intégration de divers éléments structurels utiles aux 
services écosystémiques

Intégrer et combiner les différents BSE au sein d’une zone forestière limitée soulève 
la question de l’attribution spatiale effective des éléments structurels. « L’optimisation 
spatiale » est l’un des exemples de technique statistique visant à résoudre les problèmes 
complexes et explicitement liés aux questions d’espace. Hof et Bevers (1998) ont décrit 
les méthodes de différentes stratégies de gestion à l’échelle du paysage. Les techniques 
d’optimisation spatiale sont des outils prometteurs pour résoudre les problèmes de ge-
stion intégrée, car « [...] une grande partie des structures et fonctions d’un écosystème 
est de nature spatiale » (Hof et Bevers, 1998). L’exemple suivant présente une optimisa-
tion spatiale avancée pour une combinaison de deux services écosystémiques au sein 
d’un peuplement. La procédure d’optimisation avait pour objectif de combiner le faible 
besoin d’entretien (dépendant du niveau de persistance du mélange) visant à préserver 
la mixité entre épicéa et hêtre (dans un objectif de production), avec la décomposition 
active d’un humus riche en éléments organiques (service de support) sur toute la zone 
du peuplement. En ce sens, cet exemple se rapporte uniquement à la troisième étape de 
l’approche mentionnée ci-dessus.

Figure 18.  Différents aménagements spatiaux d’un massif mixte de hêtre (30 %) et d’épicéa (70 %) se traduisent 
par des peuplements à différents degrés de mélange, avec un horizon organique actif au niveau du peuplement 
forestier, ainsi que par une intensité variée des besoins d’entretien visant à préserver la mixité, en raison d’une 
concurrence non équilibrée.

La configuration spatiale de l’assemblage (figure 18, graphique du bas) servant au mieux 
les deux BSE pris en considération dans cet exemple est le mélange de groupes.
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Même si des recherches prometteuses sont en cours afin de clarifier et de quantifier les liens 
existant entre les structures forestières et les BSE, le manque de connaissances demeure 
très important. Cela s’applique en particulier à l’influence des conditions régionales, aux dif-
férences existant entre les stades de développement des arbres, et, de manière générale, à 
la connaissance sur les espèces rares. En revanche, on sait beaucoup plus de choses sur les 
essences dominantes et importantes d’un point de vue économique, ainsi que sur les proces-
sus régissant leurs interactions biotiques, tels que la compétition ou la facilitation. Par consé-
quent, le champ des options offertes aux forestiers est vaste, et il est nécessaire de disposer 
d’un large éventail d’expériences de terrain pour pouvoir prendre une décision finale.

Figure 19. Modèle conceptuel visant à intégrer de multiples BSE à la pratique de la gestion forestière au niveau du peuple-
ment et dans un contexte local.

La figure 19 illustre le raisonnement étayant l’approche d’une gestion forestière multiservice 
présentée dans ce chapitre. L’outil permettant d’intégrer les BSE dans une zone forestière 
donnée est la structure forestière, ainsi que l’expérience et l’expertise du gestionnaire au 
niveau local. Pour des raisons de faisabilité, la structure forestière se décompose en différents 
éléments structurels. D’une part, la fourniture de services écosystémiques ou le fonctionne-
ment des services de support sont liés à des éléments structurels individuels ou à des groupes 
d’éléments structurels. D’autre part, la gestion forestière suit une approche déterministe et 
façonne la structure de la forêt la plus à même de contribuer aux objectifs du propriétaire, dans 
le cadre des possibilités offertes par les conditions écologiques et sociales locales. Ces deux 
approches de la « structure » peuvent être synthétisées en intégrant les éléments structurels 

XX Une fois que les liens entre structure et BSE ont été identifiés et que 
les processus sous-jacents ont été compris, l’étape suivante pour est 
de concevoir un système sylvicole dynamique permettant de pro-
mouvoir et de maintenir la structure souhaitée.
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supports de services sur un site donné, pour ainsi obtenir de multiples services. Enfin, si les 
éléments structurels sont souvent exclusifs au niveau spatial, les objectifs sont divers. C’est 
pourquoi un concept adapté aux conditions locales et axé sur les objectifs semble donc, dans 
la pratique, prometteur.

Lorsque l’objectif est de mettre en œuvre une gestion forestière multiservice en harmonie 
avec le concept de BSE, il convient de tenir compte des entreprises forestières. L’espace étant 
limité et les objectifs divers et spécifiques à chaque propriétaire forestier, il serait insensé de 
préconiser une stratégie de gestion forestière homogène. En revanche, les approches spéci-
fiques à une région ou à un site, à un propriétaire ou à une combinaison de services, sem-
blent bien plus prometteuses. En pratique, il convient de développer des approches axées 
sur les objectifs et donc adaptées au niveau local. Pour se faire, disposer d’une expertise et 
d’une expérience  à cette échelle est nécessaire. Plus la demande en éléments structurels est 
diversifiée pour une forêt donnée, plus le système sylvicole doit être diversifié et complexe. 
Parmi les éléments clés permettant de définir un système sylvicole approprié, on compte, 
entre autres, l’assemblage des essences, le régime de perturbations (la taille des trouées, leur 
fréquence et leur distribution, par exemple), la distribution en classes de diamètres, la durée 
des périodes de production, la perte acceptable de productivité due à d’autres BSE, ainsi que 
la quantité de bois mort. Comme mentionné plus haut, il n’existe absolument aucun système 
sylvicole remplissant simultanément tous les objectifs cités. Toutefois, les approches axées 
sur les objectifs, et donc adaptées aux conditions locales, semblent représenter des perspec-
tives prometteuses, sans qu’il n’existe de système meilleur en particulier. L’un des facteurs 
clés est la combinaison des connaissances sur les différents systèmes sylvicoles (en se basant 
sur les propriétés écologiques de chaque essence) et des spécificités de l’écosystème sur un 
site donné, et des connaissances locales, tant en termes d’écosystèmes que d’attentes de la 
part de la société.
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1.6 	 La rétention dans la gestion forestière :  
une approche intégrée mise en pratique

Lena Gustafsson, Jürgen Bauhus, Jari Kouki, Asko Lõhmus et Anne 
Sverdrup-Thygeson

Environ 85 % des surfaces forestières du monde sont multifonctionnelles, tandis qu’une pro-
portion considérablement plus faible est allouée aux réserves ou aux plantations d’arbres 
(FAO, 2010). Les forêts multifonctionnelles fournissent une large gamme de services écosys-
témiques, notamment la production de bois, le stockage du carbone, ainsi que des produits 
forestiers autres que les arbres, tels que le gibier, les fruits et les champignons. La diversité 
des espèces d’arbres semble avoir un lien positif avec les services écosystémiques (Gamfeldt 
et al., 2013, par exemple). De plus, la biodiversité est, de manière générale, fondamentale 
pour la fourniture, la régulation et le maintien des services écosystémiques (Évaluation des 
écosystèmes pour le millénaire (EM), 2005). Ainsi, une gestion forestière tenant compte de la 
conservation de la biodiversité est fondamentale à la préservation des forêts multifonctionnel-
les sur le long terme.

La rétention peut servir de modèle pour la prise en compte de l’environnement dans les forêts 
destinées à la production de bois. Cette pratique de gestion forestière innovante, apparue au 
cours des dernières décennies, est maintenant très répandue sur différents continents. Prin-
cipalement associée aux coupes rases, elle est de plus en plus appliquée lors des opérations 

Encadré 10. La rétention dans la gestion forestière : origine et développement 

La rétention lors des opérations de gestion forestière (également nommée sylviculture 
de rétention, ou rétention variable) a été initiée sur la côte pacifique d’Amérique du 
Nord, dans les États de Washington et de l’Oregon aux États-Unis et de Colombie bri-
tannique au Canada, il y a environ 25 ans. En 1980, l’éruption volcanique du mont Saint 
Helens, dans l’État de Washington, démontra aux écologues, menés par le professeur 
Jerry F. Franklin de l’Université d’État de Washington, que de nombreux arbres survi-
vent à une catastrophe, même très dévastatrice, et que la forêt se rétablit rapidement, 
même lorsque presque tous les arbres sont tombés. Les héritages biologiques (parcelles 
de végétation intactes, arbres ayant survécu, arbres morts sur pied et au sol), gages de 
continuité pour les populations d’espèces comme pour les conditions forestières, sont 
des composantes essentielles au processus de rétablissement. La rétention a été rapide-
ment acceptée par les propriétaires forestiers et les titulaires de concessions forestières, 
probablement au moins en partie pour parer aux critiques croissantes de la part du grand 
public et des mouvements écologistes quant à la pratique des coupes rases. En une 
décennie, l’ approche s’était étendue à d’autres états des États-Unis, à d’autres provin-
ces du Canada, ainsi qu’à l’Australie. Aujourd’hui, la rétention est pratiquée sur environ 
150 millions d’hectares et présente une tendance à la hausse, grâce à des initiatives en 
Amérique du Sud, notamment en Argentine (Gustafsson et al., 2012).
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d’exploitation. Le principe fondamental de la rétention consiste à exclure de l’exploitation 
certaines composantes forestières importantes pour la biodiversité, telles que les arbres âgés, 
les essences peu courantes, les arbres morts ou les habitats particuliers. La sélection des 
composantes se fait de manière délibérée et planifiée, et ces composantes sont maintenues 
sur le long terme.

La gestion forestière intégrée s’efforced’assurer le maintien des qualités environnementales 
des forêts à vocation de production par une exploitation et une gestion bien planifiées. La 
composition, la structure et la dynamique des forêts naturelles orientent précieusement les 
pratiques. Les modèles et les processus observés dans les forêts naturelles sont d’une import-
ance fondamentale. Après des feux de forêt à grande échelle en Europe boréale, par exemple, 
il est rare que tous les arbres soient tués : il est fréquent que de nombreux arbres survivent, 
contrairement à au cas d’une coupe rase. La phase suivant la perturbation est ainsi carac-
térisée par une mosaïque d’espaces ouverts et de bouquets d’arbres survivants, dans laquel-
le on trouve également une quantité importante de bois mort (Kuuluvainen, 2009). Dans les 
paysages forestiers caractérisés par un couvert forestier continu, cas de nombreuses régions 
d’Europe centrale, les arbres morts et vivants forment, au fil du temps, des maillons essentiels 
qui sont fondamentaux pour la viabilité à long terme de nombreuses espèces. Les approches 
classiques d’exploitation par coupes sélectives, bien que proches des régimes de perturba-
tions naturelles des forêts tempérées et de ce fait garantes de la continuité des conditions 
forestières en termes de microclimat et de sols, entraînent généralement une simplification 
importante des structures forestières, en particulier une diminution du nombre de grands arb-
res âgés et de la quantité de bois mort (Kenefic et Nyland, 2007 et Vanderkerkhove et al., 2009).

L’écologie des perturbations nous apprend qu’une certaine quantité d’arbres jouant un rôle 
important pour la biodiversité ne devrait pas être soumise à exploitation. Leur répartition 
spatiale varie selon le contexte : le maintien d’arbres isolés présentant un intérêt pour la faune 
ou de bouquets d’arbres sont les plus courants. La priorité est généralement accordée aux 
arbres âgés, en particulier à ceux dotés de cavités, de bois mort dans le houppier ou d’autres 
microhabitats, ainsi qu’aux arbres d’essences minoritaires (Bauhus et al., 2009). Les quantités 
varient grandement selon les régions et le type de propriété. En Europe, les degrés de rétenti-
on sont généralement bas, représentant de 1 à 10 % de la zone exploitée, alors qu’ils en repré-
sentent généralement entre 10 et 20 % dans certaines parties du Canada ou des État-Unis. En 
Tasmanie, les degrés de rétention de l’ordre de 30 % sont courants (Gustafsson et al., 2012).

XX Les connaissances scientifiques sur l’héritage des perturbations na-
turelles peuvent guider la rétention.

XX La rétention met l’accent aussi bien sur ce qui est laissé lors de l’ex-
ploitation, que sur ce qui est prélevé.

XX La rétention est une des composantes d’une conservation multiéchelle.
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Les mesures prises pour la conservation des forêts consistent principalement à ne pas abat-
tre les arbres, mais la taille des zones conservées varie grandement. Traditionnellement, des 
zones plutôt étendues sont désignées comme parcs nationaux ou réserves, mais des zones 
de plus petite taille ont déjà été identifiées comme ayant une valeur de conservation parti-
culière. La rétention est une nouvelle composante de la conservation s’appliquant à petite 
échelle, de l’arbre isolé au bouquets d’arbres, au sein des forêts gérées pour la production de 
bois. L’intégration de ce niveau de conservation à petite échelle complète les réseaux actuels 
de conservation. Puisque différentes espèces occupent différents habitats et fonctionnent à 
différentes échelles, le système incluant toutes les échelles, des arbres isolés aux surfaces de 
plusieurs milliers d’hectares, s’avére probablement le plus efficace.

Les systèmes sylvicoles traditionnels visent à permettre la régénération des essences objectif, 
à assurer le renouvellementdes peuplements, à obtenir une structure forestière et une dis-
tribution de dimensions d’arbres qui permette d’atteindre une productivité acceptable, au 
moyen d’éclaircies, d’opérations de gestion du mélange d’essences, de fertilisation etc., et, à 
garantir sur le long terme une production durable des produits forestiers souhaités (Nyland, 
2002). Il en résulte des futaies régulières équiennes, obtenues par des coupes rases ou par 
des coupes progressives avec maintien d’arbres semenciers ou des futaies irrégulières. Les 
systèmes sylvicoles traditionnels, réfléchis pour la production de biens de consommation, ont 
entraîné une simplification des forêts à travers le monde (Puettmann et al., 2009). Certains élé-
ments structurels qui apparaissent au cours de la succession écologique, tels les arbres pré-
sentant des caractéristiques particulières (grosses branches mortes, cavités, etc.) ou le bois 

Encadré 11. Les objectifs de la rétention 

La rétention peut permettre d’atteindre de nombreux objectifs en assurant une cer-
taine continuité en termes de composition, de structure et de fonctionnement forestiers 
(Gustafsson et al., 2012). Ces objectifs sont notamment :

ÛÛ Maintenir et optimiser la fourniture de divers services écosystémiques, en particulier 
la fourniture d’une certaine biodiversité ;

ÛÛ Maintenir certaines espèces (mais pas toutes) associées aux vieilles forêts, mais éga-
lement promouvoir les espèces, dont certaines sont rares, dépendant des arbres vi-
vants ou morts en milieu ouvert ;

ÛÛ Accroître l’acceptation par le grand public de l’exploitation forestière et de l’utilisa-
tion future des forêts ;

ÛÛ Enrichir la structure et la composition des forêts après l’exploitation ;
ÛÛ Assurer la continuité temporelle et spatiale des différents types d’habitats forestiers, 
en particulier ceux nécessaires aux espèces de début ou de fin de succession ;

ÛÛ Maintenir la connectivité au sein du site forestier géré ;
ÛÛ Réduire les impacts hors-site de l’exploitation, notamment sur les systèmes aqua-
tiques ;

ÛÛ Améliorer la valeur paysagère des forêts en exploitation.

XX Les stratégies de rétention peuvent être intégrées à tous les systèmes 
sylvicoles.
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mort (sur pied et au sol), sont largement absents des forêts gérées pour la production de bois. 
Il est important de souligner que les systèmes sylvicoles traditionnels ne tiennent pas compte 
du large éventail de variations naturelles des structures et des conditions apparaissant à la 
suite des perturbations naturelles (figure 20) (Franklin et al., 1997). Nombre d’éléments des 
forêts naturelles, en particulier ceux appartenant aux stades de développement avancés, font 
défaut, y compris dans la gestion irrégulière traditionnelle (Vanderkerkhove et al., 2009).

Figure 20. En gestion forestière, la quantité d’arbres retirés dans le cadre d’une exploitation est très variable. Dans la gesti-
on traditionnelle irrégulière, la plupart des arbres sont laissés tels quels (plus de 70 % environ), alors que lors une coupe 
rase traditionnelle, presque tous les arbres sont enlevés (moins de 10 % environ sont laissés). La rétention présente un 
gradient de rétention généralement compris entre 10 et 70 %. Source : adapté de Franklin et al., 1997.

Les composantes de la rétention dans la gestion forestière, avant de percer massivement en 
Amérique du Nord, avaient commencé à être appliquées en Europe, comme l’illustre leur 
développement en Suède. En effet, dans ce pays, l’obligation pour les propriétaires forestiers 
de sauvegarder les habitats importants, telles certaines forêts marécageuses, certaines par-
celles d’arbres à feuilles caduques, et les ravines, ainsi que de conserver les arbres importants 
pour la faune lors de la dernière phase d’exploitation, est intégrée au code forestier rédigé au 
milieu des années 1970. Sa mise en œuvre s’est accélérée en 1993-1994 grâce à l’adoption 
d’une nouvelle politique forestière accordant autant d’importance aux aspects de production 
qu’aux aspects environnementaux. Quelques années plus tard débutèrent les processus de 
certification (FSC et PEFC), avec comme éléments clés des mesures de rétention. La Norvège 
et la Finlande ont connu la même évolution, rapidement suivies par les États Baltes, tandis 
que ce développement s’amorçait plus tard en Europe centrale. L’engouement pour la gestion 
forestière proche de la nature (Bauhus et al., 2013) a probablement fait de l’ombre à la neces-
sité d’agir pour maintenir ou restaurer les structures forestières menacées. En Allemagne par 
exemple, cette évolution a été déclenchée en 2009 par l’amendement de la loi fédérale sur la 
conservation de la nature, qui intégrait à la législation nationale les directives européennes 
relatives à la protection des habitats, de la faune, de la flore et des oiseaux. Cet amendement 
stipulait que seule une gestion forestière capable de démontrer qu’elle n’entraînait pas de 
détérioration des populations d’espèces protégées était affranchie des exigences strictes lui 
imposant de protéger chaque individu des espèces concernées, ainsi que ses lieux de repro-
duction et de repos. Il a été reconnu que les populations d’espèces protégées ne peuvent être 
maintenues qu’au moyen de dispositions spéciales visant à accroître le nombre d’arbres-hab-
itats, ainsi que le volume de bois mort au sein des forêts gérées (par exemple, ForstBW, 2010).

XX La rétention est également nécessaire dans les forêts jardinées.
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Plusieurs centaines d’études scientifiques liées aux pratiques de rétention dans la gestion 
forestière ont été publiées (Lindenmayer et al., 2012), dont des synthèses des publications en 
Europe et en Amérique du Nord (Rosenvald et Lõhmus, 2008) et en Europe du Nord (Gustafs-
son et al., 2010). Les études concordent pour pointer que la biodiversité est favorisée lorsque 
des arbres sont conservés, par opposition aux pratiques d’exploitation traditionnelles. L’effet 
varie selon l’espèce ou le groupe d’espèces concerné, mais on observe, à l’échelle des peuple-
ments, une réponse particulièrement positive des champignons ectomycorhiziens, de lichens 
épiphytes et des petits animaux vivant au niveau du sol (Rosenvald et Lõhmus, 2008). De 
nombreuses expériences de rétention à grande échelle ont également été menées, princi-
palement en Amérique du Nord, mais aussi en Argentine et en Australie. À ce jour, très peu 
d’expériences ont été mises en place en Europe, l’expérience FIRE, réalisée en Finlande, re-
présentant une exception (figure 21).

Figure 21. De nombreuses expériences de rétention à grande échelle ont également été mises en place, principalement en 
Amérique du Nord. La seule expérience à grande échelle d’Europe se déroule en Finlande. Des expériences sont également 
réalisées en Australie et en Amérique du Sud. DEMO – Demonstration of Ecosystem Management Options (démonstration 
des options de gestion des écosystèmes) dans les États de l’Oregon et de Washington, États-Unis ; EMEND – Ecosystem 
Management Emulating Natural Disturbance (gestion écosystémique imitant les perturbations naturelles) dans l’État 
d’Alberta, Canada ; STEMS – Silviculture Treatments for Ecosystem Management in the Sayward (Traitements sylvicoles de 
gestion écosystémique dans la vallée du Sayward) et VRAM – Variable Retention Adaptive Management (Gestion adaptati-
ve à rétention variable) en Colombie britannique, Canada ; et FIRE, un dispositif expérimental à grande échelle étudiant le 
feu et les exploitations, Université de la Finlande de l’Est. Source : adapté de Gustafsson et al., (2012).

XX Les structures issues de la rétention permettent de maintenir un ni-
veau élevé ou de faciliter un rétablissement plus rapide de la biodi-
versité et du fonctionnement écosystémique du site.

XX La rétention étant un modèle de gestion forestière particulièrement 
récent, son potentiel d’évolution et d’amélioration est très important.
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Une adaptation accrue aux contextes régionaux et locaux de chaque site constituerait une 
importante avancée pour la mise en oeuvre des opérations de rétention. L’efficacité de ces 
pratiques serait très probablement améliorée si la nature et la répartition spatiale des arbres 
conservés dépendait du type de peuplement ainsi que du contexte paysager. 

Encadré 12. La rétention en pratique : les exemples de la Suède et de l’Allemagne

Figure 22. Suède. La rétention est pratiquée sur 21 millions d’hectares de forêts destinées à la production, aussi bien sur des sites forestiers 
privés que sur des sites forestiers appartenant à l’État, selon une exigence du code forestier suédois également incluse dans les normes de 
certification. Les parcelles et zones de lisière bénéficiant de la rétention sont clairement visibles sur les photos aériennes (en haut à gauche, 
Dalécarlie, centre de la Suède, Google Earth). Depuis que les pratiques de rétention ont été initiées il y a plus de deux décennies, les forêts 
jeunes ont été enrichies d’une strate supérieure d’arbres issus du peuplement précédent (en haut à droite, Östergötland, Sud de la Suède). 
Généralement, les arbres sont souvent laissés sous forme de bouquets de rétention (en bas à gauche, Hälsingland, centre de la Suède). Une 
mesure de restauration commune en Suède, mais assez typique de ce pays, visant à augmenter la quantité de bois mort, est de conserver 
des hautes souches, généralement coupées à environ 3 m au-dessus du sol (en bas à droite, Hälsingland, centre de la Suède). Photos de L. 
Gustafsson.
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Figure 23. Allemagne. La rétention est actuellement pratiquée dans toutes les zones bénéficiant d’une certification 
forestière (FSC ou PEFC), ce qui inclut la plupart des forêts publiques, ainsi qu’une grande partie des forêts privées. 
Puisqu’il n’y a quasiment pas de coupe rase, la rétention d’arbres au sein des forêts jardinées se concentre sur 
ceux riches en microhabitats, sur les arbres morts sur pied et sur les grosses pièces de bois mort au sol. Il est 
généralement préconisé de conserver cinq arbres âgés ou riches en microhabitats par hectare (soit entre 2 et 10 
arbres/ha). Les arbres à conserver sont marqués pendant la phase de régénération (à gauche), comme ici, dans 
une forêt de hêtres âgée de 140 ans. Lorsque des bouquets d’arbres sont conservés, il est nécessaire de conserver 
également des arbres isolés présentant des cavités, des nids ou d’autres microhabitats. L’image de droite présente 
un vieux hêtre conservé car couvert de plaques de Dicranum viride, une espèce de mousse protégée. Dans les 
forêts publiques de certains Länder, les arbres isolés et les bouquets d’arbres ayant dépassé un certain âge (plus 
de 180 ans pour les hêtres, de 250 à 300 ans pour les chênes et les conifères) sont systématiquement conservés, 
alors que dans d’autres Länder, la conservation systématique s’applique à tous les arbres dépassant un certain 
diamètre (entre 80 et 100 cm). Dans certains cas, en Bavière par exemple, les objectifs quantitatifs de la conserva-
tion d’arbres porteurs de microhabitats et du bois mort varient avec l’âge et la naturalité de la forêt, la conservation 
étant plus importante dans les habitats de qualité élevée. Photos J. Bauhus.

Encadré 13. Recommandations de gestion

ÛÛ Parcourir le peuplement avant de débuter l’exploitation, afin de localiser les arbres et 
les groupes d’arbres particulièrement importants pour la biodiversité. Il peut s’agir en 
particulier d’essences rares, d’arbres âgés ou d’arbres creux. Localiser également les 
habitats particuliers tels les milieux humides, les pentes rocheuses ou les bords des 
cours d’eau. Cartographier également les arbres morts sur pied ou au sol.

ÛÛ Lors de l’exploitation, exclure ces arbres et groupes d’arbres. En l’absence d’arbres 
présentant des caractéristiques remarquables, retenir des arbres communs car ils 
développeront plus tard des caractéristiques intéressantes pour la biodiversité. Do-
cumenter leur emplacement sur les cartes cadastrales ou les SIG.

ÛÛ Conserver intacts ces arbres ou ces bouquets d’arbres, et éviter de détruire le bois 
mort au cours des opérations de gestion ultérieures. 
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Les éléments clés pour la conservation de la biodiversité forestière peu-
vent être créés par différentes espèces, groupes d‘espèces ou par des 
facteurs abiotiques, et peuvent avoir une influence directe sur d‘autres 
espèces en créant des niches et des microhabitats. Certaines structures 
jouent un rôle particulièrement important dans le fonctionnement des 
écosystèmes et de la biodiversité, notamment les microhabitats assurant 
l’existence de niches essentielles à de nombreux groupes d’espèces, 
tels les cavités dans les arbres, le bois mort ou les structures linéaires 
de liaison. Il est possible de compenser les effets de la fragmentation 
des habitats et de rétablir le flux génétique entre des populations foncti-
onnellement isolées en créant des liens entre des éléments de la gestion 
forestière (connectivité structurelle). Par exemple, pour les organismes 
saproxyliques, un peuplement forestier se compose d‘îlots d‘habitat di-
screts. Pour de tels organismes, il est capital de disposer d‘éléments 
d‘habitat homogènes au sein d‘un seul et même peuplement forestier. 
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2 	� Éléments clés de la conservation  
de la biodiversité des forêts

Les sections du chapitre 2 mettent en exergue les éléments structuraux ayant un impact 
crucial sur la conservation de la biodiversité dans les forêts. Le présent chapitre illustre des 
approches pratiques visant à influencer la biodiversité et examine les implications qu’elles 
peuvent avoir en termes de gestion forestière, en s’intéressant plus particulièrement aux ar-
bres-habitats, au bois mort, à la connectivité et à la fragmentation, aux stades de succession 
végétale et aux perturbations. Une attention particulière est accordée à la manière de gérer 
les espèces spécialistes de paysages culturels du passé, les espèces cibles et les groupes 
d’espèces menacées. Le chapitre comporte six parties :

2.1	 Arbres-habitats, éléments clés de la biodiversité forestière

2.2	 Besoins quantitatifs et qualitatifs en bois mort pour la conservation de la biodiversité 
saproxylique

2.3	 Connectivité et fragmentation : la biogéographie insulaire et la métapopulation appli-
quées aux éléments caractéristiques des vieilles forêts

2.4	 Perturbations naturelles et dynamique forestière dans les forêts tempérées d’Europe

2.5	 Conservation et gestion des espèces spécialistes : perpétuer l’héritage des forêts 
naturelles et des paysages cultivés

2.6	 Gestion des espèces cibles

      



86

Focus sur : la gestion des forêts en Europe

2.1 	 Arbres-habitats, éléments clés  
de la biodiversité forestière

Rita Bütler, Thibault Lachat, Laurent Larrieu et Yoan Paillet

On définit les arbres-habitats comme des arbres, vivants ou morts, fournissant des habitats de 
petite dimension (microhabitats) telles que des cavités, des poches sous l’écorce, de grosses 
branches mortes, des épiphytes, des fissures, des coulées de sève ou la pourriture du tronc. 
Selon leurs caractéristiques, les arbres-habitats portent différents noms. Les arbres anciens, 
vénérables, gigantesques, arbres Mathusalem ou monumentaux sont des individus de taille 
ou d’âge remarquable, tandis que les arbres à cavité ou présentant un intérêt faunistique 
abritent des animaux tels que des pics et autres espèces nichant dans les cavités. Les arb-
res-habitats et les microhabitats qu’ils portent sont primordiaux pour la biodiversité forestière 
car ils peuvent abriter de nombreuses espèces spécialistes menacées de faune et de flore (cf. 
encadré 14). Au moins 25 % des espèces forestières dépendent ou profitent du bois mort et 
des arbres-habitats. Nombre d’entre elles font partie des organismes les plus menacés des 
écosystèmes forestiers tempérés européens. Les arbres vénérables ont toujours attiré l’atten-
tion de l’homme, acquérant ainsi un rôle symbolique. Par exemple, en Europe centrale, la ju-
stice a longtemps été rendue sous de vieux tilleuls ou de vieux chênes. Toutefois, malgré leur 
importance culturelle, de tels arbres ont connu un déclin prononcé pour diverses raisons : la 
perte de leur valeur symbolique du fait d’un changement culturel et du développement d’une 
gestion forestière et d’une agriculture modernes, accompagnées de l’abandon des utilisations 
traditionnelles de la forêt. Héritages du passé, les très vieux arbres revêtent aujourd’hui une 
importance exceptionnelle, compte tenu des centaines d’années nécessaires à un arbre pour 
atteindre ce statut.

L’abondance et la diversité des microhabitats augmente considérablement avec le diamètre 
de l’arbre et l’épaisseur de l’écorce, et donc avec l’âge de l’arbre (Bütler et Lachat, 2009 ; Vui-
dot et al., 2011 ; et Larrieu et Cabanettes, 2012). Par exemple, dans le sud-ouest de la Suède, 
Ranius et al. (2009) ont découvert que moins d’un pour cent des chênes pédonculés (Quercus 
robur) âgés de moins de cent ans possédaient des cavités dont l’espace intérieur était plus 
grand que l’entrée (plus de trois cm de diamètre). Toutefois, 50 % des chênes âgés de 200 à 
300 ans présentaient de telles cavités, tandis que tous ceux âgés de 400 ans et plus arboraient 
de larges cavités (Ranius et al., 2009). Ainsi, la valeur écologique d’un arbre augmente avec 
son âge. Pour ces raisons, les très vieux arbres font l’objet d’une attention particulière et, afin 
de promouvoir leur préservation, ils sont actuellement inventoriés dans plusieurs pays. En Eu-
rope, on trouve des vieux arbres dans trois types différents d’écosystèmes : les vieux vergers 
ou zones forestières en gestion traditionnelle (taillis sous futaie, pâturages boisés), les très 
vieilles forêts et les parcs.

XX Les arbres-habitats sont des arbres morts ou vivants, très gros et très 
âgés, portant des microhabitats. Ils sont d’une importance capitale 
pour la flore et la faune forestières spécialisées.
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Encadré 14. Microhabitats associés aux arbres-habitats et leur  importance pour la 
biodiversité

Les arbres morts, les chandelles et les arbres présentant une grande quantité de bois 
mort dans le houppier ont été relativement bien étudiés. Ils servent de substrat à une 
part importante de la biodiversité forestière et fournissent nourriture, perchoirs, lieu d’ali-
mentation, nichoirs et, de manière générale, un habitat à une grande variété d’espèces, 
dont des vertébrés et des invertébrés, des plantes (bryophytes et lichens) et des cham-
pignons saproxyliques. Toutefois, nos connaissances restent incomplètes, car les recher-
ches scientifiques sur les microhabitats portés par les arbres et leur importance pour  
la biodiversité se sont principalement concentrées sur les cavités (cf. Winter et Möller, 
2008 ; Vuidot et al., 2011). Sans prétendre à une quelconque exhaustivité, nous récapitu-
lons ci-dessous les connaissances actuelles sur les microhabitats portés par les arbres et 
sur la biodiversité qui en dépend. Quatre types principaux ont été définis :

ÛÛ Cavités : on distingue quatre types de cavités, selon leur origine et leur morphologie 
· �Cavités dues aux pics : creusées par les pics pour y nicher, elles jouent un rôle 
important pour nombre de cavicoles secondaires tels que des oiseaux, des chau-
ves-souris, des rongeurs (Gliridae), des mésomammifères (Mustelidae) et des inver-
tébrés (araignées, coléoptères et guêpes). Pour les oiseaux en particulier, il semble 
que les cavités étayent un réseau complexe d’espèces, comprenant les cavicoles 
primaires, tels que les pics, ainsi qu’une multitude de nicheurs secondaires.

· �Cavités non dues aux pics : principalement créées au cours des processus de dé-
composition du bois, ces cavités se distinguent des précédentes en ce qu’elles 
résultent généralement de blessures survenues au cours de la vie de l’arbre. Ces 
cavités sont principalement utilisées comme gîtes par les chauves-souris, mais peu-
vent également être employées par des mammifères de toutes tailles, des lézards, 
des amphibiens et des oiseaux. Plus elles contiennent du terreau, c’est-à-dire plus 
le bois est décomposé, plus les communautés d’espèces qu’elles abritent sont spé-
cialisées. Par exemple, la survie du coléoptère Osmoderma eremita, une espèce me-
nacée, dépend fortement des cavités contenant du terreau.

· �Dendrotelmes : cas très spécifiques où une cavité est, temporairement ou constam-
ment, remplie d’eau. Plusieurs insectes (principalement des diptères) ou des micro-
crustacés dépendent des dendrotelmes, en particulier lorsque le fond est constitué 
de bois en décomposition.

· �Cavités formées par les contreforts racinaires : situées à la base de l’arbre, ces ca-
vités sont utilisées comme abri par des micro- et méso-mammifères, des oiseaux et 
des amphibiens.

ÛÛ Fissures et écorce décollée : plus abondants sur les chandelles et les arbres en dé-
composition, mais également présents sur les arbres vivants endommagés par des 
causes naturelles (frappés par la foudre, par exemple) ou les opérations d’exploita-
tion forestière, ces microhabitats sont particulièrement importants pour des chau-
ves-souris qui nichent sous l’écorce. Les fissures et les écorces décollées sont égale-
ment utilisées par les oiseaux logeant dans les fissures, des hémiptères (punaises) et 
des araignées.

ÛÛ Sporophores des champignons saproxyliques : ces organes de fructification des 
champignons saproxyliques indiquent en soi un certain niveau de biodiversité, mais 
ils profitent également à d’autres espèces forestières telles que des coléoptères, des 
diptères, des papillons de nuit et des punaises.
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ÛÛ Autres microhabitats : les épiphytes (lierre, lianes, lichens et bryophytes, par exemp-
le), les balais de sorcière et les coulées de sève profitent aux insectes, principalement 
à des coléoptères et à des papillons de nuits, ainsi qu’à des oiseaux. Toutefois, ces 
microhabitats sont peu étudiés et il est donc nécessaire d’approfondir les recherches 
afin de pouvoir préciser leurs liens avec la biodiversité.

     

 
     

 
 

   

A.  B.

C.  D. E.

F.  G. H.

Figure 24. Différents types de microhabitats. A. Cavité non due aux pics ; B. Bois mort du houppier ; C. Fructifications 
de champignons saproxyliques ; D. Cavités avec terreau ; E. Cavité de contreforts racinaires ; F. Fissures ; G. Fourche ; H. 
Broussin. Source : © Université technique de Berlin, Institut d’écologie, spécialité écosystèmes et écologie végétale, 
http://naturschutz-und-denkmalpflege.projekte.tu-berlin.de
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Les changements survenus au XIXe siècle dans les pratiques de gestion ont marqué le début 
d’un déclin spectaculaire du nombre de vieux arbres et d’arbres creux, qui avaient jusque-là 
été maintenus grâce à des pratiques de gestion spécifiques. Cela s’avérait particulièrement 
vrai à la campagne, où les arbres écimés, les pâturages boisés et les taillis sous futaie étaient 
courants. De tels arbres-habitats étaient bénéfiques à de nombreuses espèces xérothermophi-
les, car ils étaient généralement exposés directement aux rayons du soleil. Dans la plupart des 
forêts modernes exploitées, les interventions sylvicoles éliminent en grande partie les arbres « 
à défauts » ayant une faible valeur économique, ce qui est souvent le cas des arbres portant des 
microhabitats ou de ceux fortement susceptibles d’en développer. Dans la gestion axée sur la 
production de gros arbres de haute qualité, la densité des microhabitats est considérablement 
réduite par la sélection positive d’arbres pendant les éclaircies et les opérations d’entretien du 
peuplement. Par conséquent, la diversité et l’abondance des microhabitats sont généralement 
plus faibles dans les forêts exploitées que dans les forêts inexploitées. C’est également le cas 
pour l’abondance des arbres portant simultanément différents types de microhabitats (Winter 
et Möller, 2008 ; Bütler et Lachat, 2009 ; et Larrieu et al., 2012).

De manière générale, la densité des arbres-habitats ayant un diamètre de plus de 70 cm res-
te inférieure à 0,5 à 2 arbres par hectare dans les forêts exploitées (Bütler et Lachat, 2009 et 
Bütler et al., 2011), alors que les forêts vierges d’Europe centrale et du sud de la Scandinavie 
comptent entre 10 et 20 arbres de ce type par hectare (Nilsson et al., 2002). D’autre part, cer-
tains types de microhabitats tels que les dendrotelmes (cavités d’arbre remplies d’eau) et les 
pertes d’écorce peuvent résulter des activités d’exploitation forestière et s’avérer plus nom-
breux dans les forêts exploitées (Vuidot et al., 2011 et Larrieu et al. 2012).

Les cavités constituent probablement le type de microhabitats le mieux documenté et le plus 
étudié (figure 25). La plupart des cavités sont produites soit par des oiseaux excavateurs (les 
pics), soit par des processus de décomposition impliquant des invertébrés et des champig-
nons, ou par une combinaison des deux (Cockle et al., 2012 ; voir également l’encadré 1). Les 
chandelles sont plus susceptibles que les arbres vivants de présenter des cavités, creusées 
par les pics ou non (Vuidot et al., 2011). Toutefois, les chandelles représentent généralement 
moins de 10 % des arbres sur pied dans les forêts inexploitées et sont quasi inexistantes dans 
les forêts exploitées, ce qui explique pourquoi la plupart des cavités (plus de 80 % d’entre elles) 
se trouvent sur des arbres vivants (Larrieu et al., 2012).

La probabilité de trouver des cavités augmente considérablement avec le diamètre tant des 
arbres morts que des arbres vivants. Par ailleurs, une plus grande épaisseur de bois formant la 

XX Si les arbres-habitats sont courants dans les forêts inexploitées, ils 
nécessitent une attention particulière dans les forêts exploitées.

XX Les arbres présentant des cavités comptent parmi les arbres-hab-
itats les plus importants pour la faune et la flore forestières. Les vi-
eilles cavités contenant du terreau abritent plusieurs des espèces de 
coléoptères forestiers les plus menacées.
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paroi de la cavité assure un microclimat interne tempéré, ce qui profite aux chauves-souris s’y 
abritant ou aux oiseaux y nichant. Par conséquent, les oiseaux nichant dans les cavités sont 
moins fréquents dans les arbres jeunes que dans les arbres anciens. Les cavicoles sont égale-
ment moins nombreux dans les forêts exploitées que dans les forêts naturelles. Toutefois, il a 
également été constaté que la densité d’arbres à cavités varie considérablement au sein des 
peuplements ayant un âge comparable. L’essence joue également un rôle important. Même la 
quantité de précipitations semble avoir une influence positive sur le nombre de cavités, ce qui 
suggère que leur distribution reflète une forte activité des champignons saproxyliques. Ainsi, 
en réduisant le nombre d’arbres vivants porteurs de champignons saproxyliques, la gestion 
forestière serait susceptible d’avoir un impact à large échelle sur la densité d’arbres à cavités. 
Dans les forêts pauvres en cavités, où les processus de décomposition du bois sont limités 
par l’influence du climat ou de la gestion forestière, les cavicoles primaires sont logiquement 
souvent rares. 

Figure 25. Ce chêne sessile prouve que les pics peuvent 
utiliser les mêmes arbres à cavités pendant plusieurs an-
nées. Les cavités anciennes peuvent être réutilisées par 
des cavicoles secondaires, aussi bien des vertébrés que 
des invertébrés (oiseaux, chauves-souris, rongeurs, araig-
nées, guêpes, etc.). Photo de R. Bütler.

Figure 26. Dans les peuplements exploités des forêts publi-
ques françaises, les arbres-habitats devant être conservés 
sont identifiés et marqués afin de garantir qu’ils resteront 
en place lors des éclaircies. Photo de Y. Paillet.

XX La gestion axée sur la protection des éléments naturels, dont les arb-
res-habitats, renforce les services écologiques, de plus en plus appré-
ciés par la société. Les stratégies de gestion efficaces comprennent la 
mise en place d’« îlots de sénescence » au niveau des unités de ge-
stion, associée à la conservation, lors de l’exploitation, d’arbres-hab-
itats, à l’échelle du peuplement.
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Si les arbres-habitats ont une faible valeur économique, leur valeur écologique est grande. 
Bien que cette valeur jouisse d’une reconnaissance grandissante, ces arbres sont régulière-
ment abattus lors des opérations d’entretien et d’exploitation. Un changement d’attitude 
quant à leur conservation est nécessaire dans la gestion forestière courante. La conservation 
d’arbres-habitats bien répartis dans le paysage est un défi pour les gestionnaires forestiers 
car de tels arbres ne répondent pas aux schémas sylvicoles économiques. Les chandelles et 
les arbres partiellement morts peuvent également représenter un risque potentiel pour les tra-
vailleurs forestiers et les visiteurs. La mise en place d’une stratégie de conservation délibérée 
des arbres-habitats nécessite donc un changement d’attitude des gestionnaires, ainsi qu’une 
réorientation des pratiques, afin d’encourager le développement de structures de vieillesse. 
Cet effort de conservation lors des exploitations se justifie par deux hypothèses : la première 
est que la rétention d’arbres-habitats dans les peuplements permet de maintenir un niveau 
de biodiversité plus élevé et un meilleur fonctionnement écosystémique ; la seconde est que 
les structures de maturité conservées accélèrent le rétablissement de la biodiversité et du 
fonctionnement écosystémique des systèmes endommagés (Bauhus et al., 2009). Selon leur 
emplacement, les arbres-habitats peuvent être favorisés aussi bien à l’échelle du massif fores-
tier qu’à l’échelle de l’unité de gestion (voir encadré 15).

Encadré 15. Recommandations de gestion

La conservation des (futurs) arbres-habitats devrait faire partie intégrante de toutes les 
opérations forestières telles que les entretiens, les éclaircies et les coupes de régénération. 
À cette fin, il faudrait intégrer aux directives opérationnelles des indications spécifiques 
sur la procédure de sélection et la densité de tels arbres.
A l’échelle du peuplement, il faudrait conserver au moins cinq à dix arbres-habitats par 
hectare afin d’atténuer les effets de la récolte de bois sur les organismes dépendants des 
structures fournies par de tels arbres. Dans les systèmes sylvicoles à coupes sélectives, 
les arbres conservés devraient déjà porter des microhabitats (chandelles comprises) ou 
être de faible qualité et manquer de vigueur, ces arbres étant généralement enlevés par 
la gestion conventionnelle. De manière générale, il est recommandé de veiller à combiner 
la conservation d’arbres isolés et de groupes d’arbres (« rétention variable »), car les dom-
mages causés par le vent sont moins prononcés dans les groupes que sur les arbres isolés  
De plus, il est prouvé que les arbres-habitats groupés offrent un meilleur habitat aux oise-
aux que ne le font les arbres épars. Néanmoins, des arbres-habitats isolés devraient être 
retenus lorsqu’ils existent. Outre des arbres-habitats, il convient également de recruter 
des arbres susceptibles de porter des microhabitats à l’avenir ; ils devraient être identifiés 
pour assurer leur protection permanente (figure 26). Par ailleurs, il faudrait recruter, lors de 
chaque exploitation, un nombre d’arbres supérieur au nombre d’arbres-habitats nécessai-
res. Le marquage des arbres recrutés ainsi que des arbres conservés permet d’assurer leur 
conservation sur le long terme.
A l’échelle de l’unité de gestion, il convient également de mettre hors exploitation des 
peuplements forestiers dans leur ensemble pour que les arbres accomplissent leur cycle 
naturel complet, y compris la sénescence et la décomposition. Les réserves forestières 
intégrales et les îlots de sénescence sont deux instruments favorisant les arbres-habitats à 
cette échelle spatiale. Il est souvent recommandé d’utiliser les îlots de sénescence, géné-
ralement d’une taille limitée à seulement quelques hectares, comme espaces de transition 
entre des réserves forestières de surfaces plus importantes. 
Afin de développer un réseau fonctionnel d’éléments de vieillesse, il convient de compléter 
une combinaison de surfaces inexploitées, de taille variable, par une matrice de peuple-
ments exploités comprenant des arbres-habitats qui leur confère une certaine qualité (voir 
le chapitre 2.3 sur la connectivité).
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Par exemple, le seuil d’âge critique d’un peuplement permettant d’assurer une diversité sa-
tisfaisante de lichens, de mollusques et d’oiseaux dans les forêts dominées par le hêtre (Fagus 
sylvatica L.) est situé entre 100 et 170 ans dans les régions forestières subalpines et entre 160 
et 220 ans dans les forêts de montagne (Moning et Müller, 2009). Pourtant, la gestion forestière 
axée sur la production de bois vise à réduire la durée de rotation des peuplements de hêtres 
à moins de 120 ans afin d’éviter la formation de cœur rouge. Ainsi, il convient d’appliquer des 
stratégies de gestion garantissant un réseau fonctionnel d’arbres-habitats et de surfaces en 
libre évolution, sans compromettre les objectifs de base de la gestion forestière. Si l’on con-
sidère que dans les forêts naturelles d’Europe centrale, les stades de développement tardifs 
couvrent 20 à 60 % de la surface et qu’ils hébergent la majorité de la biodiversité forestière 
menacée, il est alors essentiel d’y consacrer une part suffisante de la surface des forêts ex-
ploitées, afin de se rapprocher du niveau de biodiversité inhérent aux forêts naturelles. Larrieu 
et al. (2012) préconisent qu’un minimum de 10 à 20 % de la surface d’une unité de gestion soit 
consacrée, de manière plus ou moins groupée, à la conservation ou au recrutement d’arbres 
portant des microhabitats. Comme mentionné plus haut, il ne doit pas s’agir des arbres ayant 
le plus de valeur, ou des sites étant les plus productifs ou les plus accessibles. Les gestionnai-
res de forêts peuvent profiter de caractéristiques locales particulières, telles que des affleure-
ments rocheux, des zones humides ou des pentes raides, pour mettre en place des îlots en 
libre évolution avec un impact économique minimal. Toutefois, les peuplements mis en libre 
évolution ne doivent pas être restreints uniquement aux sites marginaux, mais devraient être 
représentatifs de tous les types de forêt disponibles à l’échelle du paysage.

Plusieurs auteurs ont souligné l’importance de la continuité de l’approvisionnement en bois 
mort et de la présence d’arbres âgés pour la conservation des espèces inscrites sur la liste rouge. 
Buse (2012) a démontré que les espèces saproxyliques relictuelles sont liées à la continuité du 
couvert forestier. Ainsi, que ce soit à l’échelle du peuplement ou de l’unité de gestion, il convient 
de planifier la rétention d’arbres-habitats de manière à assurer une continuité d’habitat sur le 
long terme. Toutefois, il peut exister un décalage temporel entre les arbres très âgés issus d’une 
gestion traditionnelle abandonnée depuis et la nouvelle génération d’arbres-habitats. Pour com-
bler ce décalage, il est possible d’accélérer artificiellement le développement de structures ty-
piquement associées aux arbres âgés. Cette stratégie implique de blesser ou de tuer des arbres 
jeunes en leur inoculant des champignons, provoquant ainsi leur décomposition ou l’apparition 
de structures telles que les cavités. Une telle gestion active devrait être limitée à des cas très 
spécifiques où peu d’arbres portant des microhabitats sont disponibles et où d’importants en-
jeux de conservation ont été identifiés, tels que la présence de populations relictuelles d’espèces 
menacées.

XX Même si cela semble incompatible avec les intérêts économiques, il 
est essentiel de mettre en place un réseau d’arbres et de peuplements 
destinés à n’être jamais coupés, afin d’assurer les besoins minimums 
en habitat des espèces sensibles à l’exploitation.

XX La continuité de la disponibilité en peuplements sénescents, en bois 
mort et en diverses structures forestières, semble également jouer un 
rôle important dans la préservation de la biodiversité forestière.
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Aujourd’hui, l’importance des arbres-habitats en termes de biodiversité forestière est large-
ment acceptée et la société prend de plus en plus conscience de la valeur des services écolo-
giques qu’ils fournissent. Par conséquent, les gestionnaires des forêts devraient les considérer 
sous un angle favorable. Sur pied, ces arbres offrent un habitat à de nombreuses espèces ; au 
sol, ils deviennent une source de bois mort; enfin, en décomposition, ils s’incorporent au sol 
de la forêt par le biais du cycle des nutriments, contribuant ainsi tout au long de leur « vie » 
au maintien d’importantes fonctions écosystémiques. Au cours de ces dernières décennies, 
le nombre de gros arbres, et donc le nombre d’arbres-habitats, a connu une augmentation 
dans certaines parties de l’Europe. Par exemple, le nombre d’arbres d’un diamètre supérieur 
à 80 cm a presque doublé en Suisse au cours des 30 dernières années. Cela ne s’explique pas 
seulement par les efforts délibérés de conservation, mais également par les faibles prix du bois 
pratiqués par le marché. Cependant, dans de nombreuses parties d’Europe, l’avenir des arb-
res-habitats, et de leurs microhabitats, va fortement interférer avec les politiques de produc-
tion de biomasse forestière. Des stratégies de conservation explicites seront alors nécessaires 
afin d’assurer que la demande accrue de bois de chauffage et de biomasse ligneuse n’entraîne 
pas une forte diminution des arbres-habitats dans les forêts exploitées, car absolument tous 
les arbres, même les chandelles, peuvent être exploités à cette fin. Ainsi, l’adoption de mes-
ures harmonisées visant à protéger les arbres-habitats et leurs microhabitats devraient faire 
l’objet d’une priorité absolue.
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2.2 	 Besoins quantitatifs et qualitatifs  
en bois mort pour la conservation  
de la biodiversité saproxylique

Thibault Lachat, Christophe Bouget, Rita Bütler et Jörg Müller

Au cours de ces dernières décennies, une prise de conscience a eu lieu quant à l’importance 
du bois mort dans les écosystèmes forestiers. Aujourd’hui, le bois mort est non seulement 
reconnu comme un élément clé pour les espèces saproxyliques (les espèces associées à la 
décomposition du bois des arbres vivants et morts), mais il est également connu pour jouer 
un rôle important au niveau de la séquestration du carbone, de l’apport en nutriments et de 
la rétention d’eau. Il pourrait également favoriser la régénération naturelle, notamment dans 
les forêts de montagne comportant des herbes pérennes. De plus, le bois mort peut également 
contribuer à la protection contre la chute de pierres sur les pentes raides, ainsi que jouer un 
rôle essentiel au sein d’autres écosystèmes tels que les rivières et les lacs, dotés de frayères. 
Ce chapitre se concentrera sur le bois mort au sein de l’écosystème forestier, en tant qu’hab-
itat ou substrat de la biodiversité saproxylique.

Malgré l’absence fondamentale de données, il est généralement accepté que vers 1900, le 
bois mort n’était présent qu’en très faible quantité dans la plupart des forêts d’Europe cen-
trale, car le bois de chauffage constituait la source d’énergie primaire la plus importante. À 
cette époque, on trouvait du bois mort dans les forêts servant de pâturage abritant des arbres 
sénescents ou dans les souches des taillis. Cette situation changea vers 1910, lorsque le ch-
arbon devint la principale source d’énergie. Après la Seconde Guerre mondiale, la quantité 
de bois mort connut une augmentation en raison d’un relâchement de la gestion forestière et 
de la baisse de la demande en bois de chauffage (Speight, 1989). Depuis 1990, les données 
sur les forêts européennes ont permis de constater une augmentation générale du bois mort 
(FOREST EUROPE, 2011). Cela peut être dû à une amélioration du respect des principes de 
gestion forestière durable, ainsi qu’aux importantes perturbations dues aux chablis par le 
vent (Priewasser et al., 2013). Par conséquent, la quantité de bois mort est plus importante 
aujourd’hui qu’il y a cent ans.

Les acteurs de la gestion forestière posent souvent la question suivante : quelles sont la quan-
tité et la qualité de bois mort nécessaires pour promouvoir la conservation de la biodiversité 
saproxylique ? La plupart du temps, la meilleure réponse est : cela dépend des objectifs de 
conservation ou des espèces visées. Puisque les besoins en termes d’habitat diffèrent selon 
les espèces et selon les types de forêt, il est très improbable qu’il ne soit jamais possible 
d’identifier des cibles simples de bois mort garantissant la survie de toute la communauté des 

XX Outre le rôle majeur qu’il joue dans la conservation des espèces sapro-
xyliques, le bois mort contribue également à la séquestration du car-
bone, à l’apport en nutriments, à la régénération naturelle, ainsi qu’à 
la protection contre la chute de pierres.
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espèces saproxyliques (Ranius et Jonsson, 2007). Néanmoins, les travaux scientifiques de ces 
dernières années peuvent mettre en avant certains seuils écologiques assurant le maintien 
d’une certaine proportion de diversité saproxylique.

Les espèces saproxyliques sont habituées à vivre dans un habitat dynamique tel que le bois 
mort, dont les caractéristiques physiques et chimiques changent au cours du temps. Afin 
de maintenir une population locale, les espèces saproxyliques doivent donc être capables de 
coloniser de nouveaux habitats adaptés, et ce au bon moment. Selon leur écologie et leurs 
préférences en matière d’habitat, certaines espèces saproxyliques doivent trouver un nouvel 
habitat au bout de seulement quelques mois (notamment les colonisateurs de bois mort frais 
ou de petites branches), alors que d’autres espèces, comme le scarabée pique-prune Osmo-
derma eremita, peuvent maintenir une population dans un même arbre à cavités à terreau 
pendant plusieurs décennies. Si la densité d’un habitat potentiel est trop faible en raison 
d’une quantité insuffisante de bois mort ou d’une qualité inadéquate en termes d’habitat (un 
nombre insuffisant de gros bois morts au sol à un stade de décomposition avancé, par ex-
emple), la colonisation de nouveaux arbres ne suffira pas à compenser une extinction locale. 
La capacité de survie des espèces saproxyliques dépend donc non seulement de la quantité, 
mais également de la qualité du bois mort. Généralement, le seuil d’extinction des espèces 
ayant des niches écologiques étroites (espèces spécialistes) et/ou des espèces ayant une ca-
pacité de dispersion limitée sera plus critique (Müller et Bütler, 2010). Le seuil d’extinction fait 
référence à la taille minimum d’un habitat adapté à une espèce, au-delà de laquelle la popu-
lation persiste et en deçà de laquelle une population ne peut survivre. Cependant, lorsqu’un 
habitat est détruit ou absent localement, la plupart des espèces tributaires de cet habitat ne 
disparaîtront pas immédiatement. Selon Tilman et al. (1994), le déclin de la population d’une 
espèce suite à la destruction d’un habitat se fait avec un certain décalage dans le temps, 
nommé dette d’extinction. Ce terme signifie qu’une telle espèce pourrait survivre en tant que 
« mort vivant » pendant longtemps au sein d’un écosystème ne lui étant plus adapté sur le 
long terme. L’observation d’une espèce spécifique pourrait donc s’avérer un héritage datant 
de l’époque où son habitat existait encore. La dispersion des espèces associées à un habitat 
à courte durée de vie tel que le bois mort demeure mal comprise. Par exemple, grâce au suivi 
télémétrique de nombreux individus de pique-prune, la distance de dispersion observée de 
cette espèce a augmenté (Dubois et Vignon, 2008). Ici, il faut tenir compte du fait que seuls 
quelques individus sont nécessaires pour coloniser une nouvelle parcelle forestière sur une 
longue période. Toutefois, de tels évènements isolés sont difficiles à étudier.

À l’échelle d’un peuplement, une grande quantité de bois mort dans des conditions naturel-
les entraîne non seulement une grande diversité de substrats (par exemple, un arbre entier 
offrant différents diamètres), mais également une surface de bois mort plus importante. Selon 
la théorie de la biogéographie insulaire (MacArthur et Wilson, 1967), on peut s’attendre à une 
plus grande richesse en espèces sur l’échantillonnage d’unités d’une surface plus grande. De 

XX La survie des espèces saproxyliques dépend non seulement de la 
quantité du bois mort, mais également de sa qualité, telle que définie 
par l’essence, le diamètre et le stade de décomposition. Toutefois, la 
présence d’une espèce ne garantit pas de bonnes conditions d’hab-
itat ; elle peut refléter un simple héritage de l’époque où son habitat 
existait encore.
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même, les peuplements présentant d’importantes quantités de bois mort abriteront généra-
lement davantage d’espèces saproxyliques que les peuplements présentant de faibles quan-
tités de bois mort.

Même si la relation entre le nombre d’espèces et la quantité de bois mort est bien établie 
pour les forêts boréales (Martikainen et al., 2000), cette relation demeure moins claire pour les 
forêts tempérées d’Europe centrale. Par ailleurs, il semble que d’autres facteurs influencent 
également la communauté des espèces saproxyliques de ces forêts plus tempérées. Néan-
moins, même si la corrélation entre la biodiversité saproxylique et la quantité de bois mort est 
modérée, elle n’en existe pas moins, ce qui prouve que n’importe quelle pratique forestière 
promouvant le bois mort est bénéfique à la biodiversité saproxylique (Lassauce et al., 2011).

Figure 27. Une grande quantité de bois mort entraîne une plus grande diversité des substrats. Ainsi, les peuplements 
présentant d’importants volumes de bois mort abritent généralement plus d’espèces saproxyliques que les peuplements 
présentant de faibles volumes de bois mort. Photo de R. Bütler.

Les seuils sont principalement définis espèce par espèce. Pourtant, il est très utile de dé-
terminer ces seuils à l’échelle de la communauté lorsqu’il s’agit de la conservation de com-
munautés entières. Ainsi, lors de l’établissement de seuils d’habitat, il est judicieux de tenir 
compte du plus grand nombre d’espèces possible, afin de maintenir l’ensemble de la com-

XX Selon le type de forêt, des quantités de bois mort, allant de 20 à 50 
m³/ha, ont été identifiées comme étant le seuil minimum nécessaire 
au maintien de la plupart des espèces saproxyliques. Les espèces très 
exigeantes ont besoin de plus de 100 m³/ha.
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munauté d’espèces dépendant du bois mort. Müller et Bütler (2010) ont réalisé une analyse 
bibliographique basée sur 37 seuils s’appliquant au bois mort. La plupart des espèces ou des 
groupes d’espèces considérés présentaient un pic à 20-30 m³/ha dans les forêts boréales de 
conifères ; à 30-40 m³/ha dans les forêts alpines mixtes ; et à 30-50 m³/ha dans les forêts de 
basse altitude. Ces quantités de bois mort permettent de maintenir la majorité des espèces 
saproxyliques considérées. Cependant, les espèces saproxyliques ou les groupes d’espèces 
saproxyliques nécessitant une grande quantité de bois mort ne peuvent pas être maintenus 
dans le cadre de plans de conservation basés sur ces seuils écologiques. Par exemple, Moning 
et Müller (2008) ont observé un seuil de 141 m³/ha de bois mort pour les oiseaux pondant dans 
les cavités. Le champignon parasite Antrodiella citrinella a été trouvé uniquement au sein de 
peuplements où le bois mort représentait plus de 120 m³/ha (Bässler et Müller, 2010). Ces deux 
exemples soulignent le caractère nécessaire des réserves forestières où les forêts peuvent se 
développer naturellement et les quantités de bois mort atteindre des quantités similaires à 
celles rencontrées dans les forêts primaires.

Tableau 6. Valeurs seuils de bois mort (m³/ha) des forêts européennes, pour la présence d’espèces ou la richesse spécifi-
que. Le vert indique la gamme de valeurs et le rouge les valeurs maximales (d’après Müller et Bütler, 2010).

L’influence du bois mort sur les espèces saproxyliques doit être considérée à différentes échel-
les spatiales, plus précisément à l’échelle locale et régionale ou à l’échelle d’un site. Okland et 
al. (1996) ont découvert que le bois mort est un facteur important à grande (4 km²) et moyenne 

XX Puisque l’influence du bois mort sur les espèces saproxyliques s’ac-
croît avec l’augmentation de l’échelle spatiale, les pratiques de gesti-
on favorisant le bois mort doivent être organisées à grande échelle. 
Il convient également de tenir compte de la dimension temporelle, 
car la continuité du couvert forestier et la disponibilité du bois mort 
peuvent jouer un rôle majeur dans la protection de la biodiversité 
saproxylique.
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(1 km²) échelle pour la richesse et la composition spécifiques, alors que seules des relations 
faibles ont été constatées à petite échelle (0,16 ha). Franc et al. (2007) ont souligné le fait que 
l’importance du bois mort s’accroît de pair avec l’augmentation des échelles spatiales. Cela 
peut influencer les pratiques de gestion favorisant le bois mort, qui devraient être organisées à 
grande échelle afin d’améliorer la conservation des espèces saproxyliques. Toutefois, à l’échel-
le du site, les effets quantitatifs du bois mort sur la communauté saproxylique sont toujours 
insuffisamment compris, même s’ils sont probablement extrêmement importants. Ici, deux 
échelles de gestion forestière sont affectées : les opérations de coupe sont menées à l’échelle 
des parcelles (entre 20 et 100 hectares en Europe centrale), tandis que la planification de la 
gestion forestière sur une décennie se fait à l’échelle des massifs.

En outre, il convient non seulement de prendre en compte l’échelle spatiale, mais également 
la dimension temporelle. Le bois mort étant un habitat dynamique évoluant avec le temps, il 
faut qu’il soit disponible au bon moment et au bon endroit, ainsi que présenter une certaine 
qualité afin de pouvoir être colonisé par une espèce et que celle-ci puisse survivre. Cette 
continuité dans l’approvisionnement en bois mort est appelée « tradition d’habitat ». Brunet 
et Isacsson (2009) ont souligné l’importance de la continuité du bois mort et des arbres âgés 
pour la conservation des espèces inscrites sur la liste rouge, tandis que Buse (2012) a dé-
montré que les espèces saproxyliques associées aux structures et aux caractéristiques des 
forêts primaires sont liées à la continuité du couvert forestier. Par conséquent, la continuité 
du couvert forestier et la disponibilité du bois mort semblent jouer un rôle majeur dans la 
protection de la biodiversité saproxylique, même si toutes les espèces saproxyliques n’y sont 
pas sensibles. Néanmoins, pour les espèces y étant sensibles, cette continuité leur permet 
de survivre au sein de peuplements n’étant pas en gestion, alors qu’elles disparaissent des 
forêts exploitées dans lesquelles la tradition d’habitat a été interrompue (Müller et al., 2005). 
En outre, les espèces saproxyliques peuvent avoir évolué afin de s’adapter aux perturbations 
naturelles. La transition d’une situation où la forêt subit des perturbations naturelles à un sys-
tème géré peut non seulement être assimilée à une discontinuité, mais également entraîner 
des changements dans le régime de perturbations.

Généralement, en présence d’une grande quantité de bois mort, diverses caractéristiques 
typiques du bois mort deviennent disponibles qui accroissent la diversité de la niche, ce qui 
à son tour améliore la capacité de survie de nombreuses espèces saproxyliques. Bien que les 
effets indépendants de la quantité et de la qualité de bois mort n’aient pas encore été établis, 
et qu’il existe très probablement une corrélation entre quantité et qualité, plusieurs études ont 
déjà remarqué l’importance du nombre de types de bois mort. Par conséquent, le maintien de 
diverses qualités de bois mort en termes d’essences, de diamètre, de stade de décomposition 
et de type (au sol ou sur pied) a un effet positif sur la conservation des espèces saproxyliques. 
Cela est particulièrement important car la spécialisation écologique, souvent accompagnée 
d’une faible densité de population, rend les espèces particulièrement vulnérables (Jönsson et 
al., 2008).

XX En termes d’essences, de diamètre, de stade de décomposition et de 
type (au sol ou sur pied), la diversité du bois mort a un effet positif 
sur la conservation des assemblages d ‘espèces saproxyliques.
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Des associations d’arbres hôtes de saproxyliques peuvent apparaître à différents niveaux, 
allant du vrai spécialiste au généraliste d’hôte. Les conifères et feuillus constituent des grou-
pes d’arbres hôtes discriminants pour les saproxyliques. Par exemple, la plupart des espèces 
saproxyliques de champignons et de coléoptères sont soit spécialisées dans les conifères, 
soit dans les feuillus ; peu d’espèces généralistes sont connues. Cette séparation des arbres 
en deux domaines semble être un schéma universel (Stokland et al., 2012). Toutefois, derrière 
ce regroupement, plusieurs espèces présentent une gamme d’hôtes plus réduite. Les coloni-
sateurs pionniers, en particulier, tels que les scolytes, sont même spécialisés dans une seule 
essence ou un seul genre botanique. L’effet des essences sur les saproxyliques décline avec 
la décomposition du bois mort, en raison de la convergence des caractéristiques physiques et 
chimiques de bois. Toutefois, la différence dans la composition spécifique entre les conifères 
et les feuillus se maintient tout au long du processus de décomposition (Stokland et al., 2012).

Le diamètre des pièces de bois mort n’a pas lui-même un effet direct sur les espèces sapro-
xyliques, mais d’autres facteurs sont influencés par la taille du bois mort, tels que l’épaisseur 
de l’écorce (l’écorce étant plus épaisse et plus grossière sur les grands arbres âgés que sur les 
arbres jeunes) et le rapport surface/volume (les gros bois morts ont un rapport surface/volume 
inférieur à celui des petits bois morts), qui, à son tour, influence l’humidité et la tempéra-
ture. Plusieurs études ont mis en avant la corrélation entre la taille du corps des coléoptères 
saproxyliques et le diamètre du bois mort. Cette corrélation peut s’expliquer par les ressour-
ces disponibles, qui peuvent être considérées comme un facteur limitant du développement 
larvaire, ainsi que par la stabilité du microclimat et la durabilité des habitats, car le bois mort 
présentant un large diamètre se décompose plus lentement que le bois mort de petit diamètre 
(Gossner et al., 2013).

Les grosses pièces de bois mort sont également plus hétérogènes car elles offrent davanta-
ge de niches écologiques en comportant plusieurs stades de décomposition et espèces de 
champignons, en créant différents microhabitats, qui à leur tour influencent la diversité des 
espèces saproxyliques. Toutefois, si le bois mort de gros diamètre et le bois mort de petit 
diamètre abritent un nombre similaire d’espèces pour une surface ou un volume donné (Sto-

XX La plupart des espèces saproxyliques sont spécialisées soit dans les 
conifères, soit dans les feuillus ; peu d’espèces généralistes sont con-
nues. Des espèces ayant une gamme d’hôtes plus réduite sont égale-
ment connues. Toutefois, l’effet de l’essence décline avec la décom-
position du bois mort.

XX Il n’est pas possible de substituer une faible quantité de gros bois 
mort au sol par une grande quantité de petit bois mort au sol pour un 
volume donné, car chaque type de bois mort a sa propre composition 
en espèces. Le gros bois mort au sol en décomposition a été identi-
fiées comme étant essentielle à la conservation des espèces saproxyli-
ques, car il est inexistant dans la plupart des forêts exploitées.
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kland et al., 2012), chacun a ses propres compositions en espèces (Brin et al., 2011). Ainsi, 
substituer de nombreux petits bois à quelques gros pour un volume donné de bois mort n’est 
pas suffisant. De plus, Juutilainen et al. (2011) soulignent que mener une étude restreinte aux 
débris ligneux grossiers peut entraîner une sous-estimation de la richesse et de l’abondan-
ce des espèces saproxyliques. Il convient de maintenir une grande diversité des diamètres 
de bois mort afin de permettre la conservation de la biodiversité saproxylique. De manière 
générale, les forêts exploitées présentent une quantité insuffisante de gros bois mort au sol en 
décomposition (diamètre supérieur à 50 cm pour Fagus sylvatica, par exemple), alors que ces 
types ont été identifiées comme étant essentielles aux espèces saproxyliques.

Figure 28. Le bois mort présentant un large diamètre (supérieur à 50 cm) est particulièrement important pour les es-
pèces saproxyliques. Photo de T. Lachat.

Le bois mort est connu pour être un habitat dynamique où les extinctions d’espèces locales 
sont causées par la destruction ou la détérioration graduelle du substrat en raison de la dé-
composition du bois, qui, à son tour, permet aux autres espèces de s’établir. Pour que ces 
espèces puissent persister à long terme, il faut que de nouvelles taches d’habitat soient colo-
nisées avec succès (Jönsson et al., 2008). Au cours du processus de décomposition où le bois 

XX Au cours du processus de décomposition où le bois passe de l’état 
de bois mort frais à l’état de bois pourri, la composition et la richesse 
spécifiques évoluent dans le bois mort. De plus, la manière dont l’ar-
bre meurt a un effet important sur la composition de la communauté 
saproxylique.
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passe de l’état de bois mort frais à l’état de bois pourri, les caractéristiques biotiques et abio-
tiques de cet habitat/substrat changent considérablement. Sommairement, on distingue trois 
phases de décomposition permettant la succession des espèces saproxyliques, en particulier 
des invertébrés : la phase de colonisation (invasion du bois mort frais par les saproxyliques 
primaires) ; la phase de décomposition (les saproxyliques primaires sont rejoints par les sapro-
xyliques secondaires) ; et la phase d’humification (les saproxyliques sont progressivement 
remplacés par des organismes de la faune du sol) (Stokland et al., 2012).

En plus du renouvellement des espèces au cours de la décomposition du bois, ce processus 
influence également très fortement la richesse en espèces. Par exemple, les basidiomycètes 
présentent la plus grande richesse spécifique aux stades de décomposition intermédiaires 
aussi bien des conifères que des feuillus. Pour les coléoptères, plusieurs études ont démontré 
que la plus grande richesse en espèces apparaît au début du processus de décomposition des 
conifères, tandis que la richesse spécifique atteint son maximum plus tard pour les feuillus, 
pendant les stades de décomposition intermédiaires ou même tardifs (Stokland et al., 2012).

De plus, la manière dont l’arbre meurt a un effet important sur la composition de la commu-
nauté saproxylique. Par exemple, un arbre âgé peut avoir besoin de plusieurs années, voire 
de plusieurs décennies, pour mourir complètement, et, une fois mort, il peut rester sur pied 
(chandelle) avant de tomber. De nombreuses espèces réussiront à créer des microhabitats sur 
un tel arbre, qui à leur tour abriteront d’autres espèces. Dans ce cas, la mort d’un arbre est un 
processus aussi complexe que graduel. Si un arbre est abattu ou s’il meurt soudainement en 
raison d’un feu ou d’un déracinement par le vent, la colonisation empruntera une trajectoire 
totalement différente. Toutefois, ces différences sont plus importantes au début de la décom-
position qu’à la fin, ce qui est dû au fait que les caractéristiques du bois mort convergent à la 
fin du processus de décomposition.

Des agents biotiques et abiotiques supplémentaires exercent également une forte influence 
sur la composition des espèces présentes sur le bois mort. La température et l’humidité sont 
deux des principaux facteurs abiotiques pouvant être influencés par la position du bois mort, 
en particulier lorsqu’il est sur pied (chandelle) ou au sol. Plus sèche qu’une bûche en contact 
avec le sol, une chandelle peut également être plus exposée au soleil. Ici encore, il ne s’agit 
pas de la présence de conditions plus ou moins favorables aux espèces saproxyliques, mais 
davantage de conditions différentes, permettant d’accroître la capacité de survie de certains 
groupes d’espèces. Les conditions humides sont généralement favorables à de nombreux 
champignons et bryophytes, tandis qu’un environnement chaud et sec peut s’avérer favor-
able à toute une série de coléoptères et de lichens saproxyliques. De même, il convient de 
souligner que des substrats similaires abritent des assemblages d’espèces différents lorsque 
leur environnement diffère, par exemple différents morceaux de tronc ou de branches mortes 
du houppier ou gisant sur le sol forestier (Bouget et al., 2011 et Foit, 2010). D’autres facteurs, 
tels que la présence de microhabitats sur les arbres vivants, peuvent également influencer les 
assemblages d’espèces vivant sur le bois mort.

XX Les facteurs abiotiques, tels que la température et l’humidité, et les in-
teractions biotiques, tels que la prédation et la compétition, exercent 
également une forte influence sur la composition des espèces présen-
tes dans le bois mort.
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En ce qui concerne les interactions biotiques, on peut également mentionner les interactions 
entre espèces dont nous ne savons encore presque rien, mais qui jouent probablement un rôle 
crucial. Même si, en matière de succession écologique, certaines interactions entre certaines 
espèces de champignons et de coléoptères ou entre les proies et les prédateurs sont bien 
connues (voir par ex. Stokland et al., 2012), la plupart des interactions survenant au sein du 
réseau trophique saproxylique restent inconnues, en raison de leur nombre (la compétition ou 
le commensalisme, par exemple).

Aujourd’hui, plusieurs plans de gestion et de promotion du bois mort sont appliqués au sein 
de l’écosystème forestier. À part la conservation des dernières forêts primaires, des mesures 
ségrégatives telles que les réserves forestières et les îlots de vieux peuplements sont obligatoi-
res pour stimuler la production de grandes quantités locales de bois mort. Ces grandes quan-
tités sont requises par les espèces saproxyliques les plus exigeantes. Leurs besoins en bois 
mort en grande quantité et diversité ne sont pas compatibles avec les forêts de production, 
où la quantité et la diversité des substrats de bois mort, tout comme la dynamique d’apport et 
de décomposition du bois mort, ont changé. Puisque même les seuils quantitatifs déterminés 
pour la plupart des espèces saproxyliques sont bien plus importants que la quantité générale 
de bois mort observée dans les forêts de production, Müller et Bütler (2010) recommandent 
l’établissement d’un réseau de peuplements forestiers comprenant entre 20 et 50 m³ de bois 
mort par hectare, plutôt que viser une moyenne plus basse dans tous les peuplements.

De manière générale, au cours de la dernière décennie, la quantité de bois mort a connu une 
augmentation dans toute l’Europe. Toutefois, cela ne signifie pas que les objectifs en termes 
de conservation des espèces saproxyliques ont déjà été atteints. La demande en ressources 
d’énergie renouvelable, qui connaît une augmentation significative et qui a pour objectif de 
réduire la dépendance aux carburants fossiles, et donc de limiter les émissions de gaz à effet 
de serre, peut se traduire, à l’avenir, par une intensification des prélèvements forestiers. Par 
conséquent, le nombre d’arbres sénescents de grande taille et la quantité de bois mort ris-
quent de diminuer. Une telle intensification de la gestion forestière devrait avoir un effet néga-
tif sur la biodiversité saproxylique. Toutefois, il serait possible de réaliser cette intensification 
de la gestion forestière par le biais de pratiques adaptatives et durables, les propriétaires et 
les gestionnaires forestiers prenant de plus en plus conscience de la nécessité de conserver la 
biodiversité. Cela ne pourra être accompli qu’avec l’aide de tous les acteurs, y compris cher-
cheurs, responsables de la conservation et décideurs.

XX Au cours de la dernière décennie, la quantité de bois mort a con-
nu une augmentation dans toute l’Europe. Toutefois, les objectifs de 
conservation des espèces saproxyliques n’ont pas encore été atteints 
car les seuils quantitatifs déterminés pour la conservation de la plu-
part des espèces saproxyliques n’ont pas encore été atteints dans les 
forêts de production.
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Figure 29. De nombreuses espèces 
saproxyliques, telles que les capri-
cornes, ont non seulement besoin de 
bois mort, mais également d’endroits 
ensoleillés dotés d’inflorescences 
où les adultes peuvent se nourrir de 
pollen et de nectar. Photo de B. Wer-
melinger.

XX Le seuil écologique de la quantité de bois mort, situé entre 20 et 50 
m³/ha, devrait être atteint au sein d’un réseau de peuplements fo-
restiers à l’échelle des sites, plutôt que viser une quantité moyenne 
inférieure dans tous les peuplements.

Encadré 16. Recommandations de gestion

La conservation de la biodiversité saproxylique dépend de la quantité et de la qualité 
du bois mort. De manière générale, une grande quantité de bois mort est associée à une 
grande diversité au sein de cet habitat (différences en matière de diamètres, de stades 
de décomposition, d’essences et de positions), ce qui accroît sa valeur écologique pour 
les espèces saproxyliques. La majorité de ces espèces peut se maintenir avec la quantité 
suivante de bois mort (Müller et Bütler, 2010) :

ÛÛ entre 20 et 30 m³/ha dans les forêts boréales de conifères ;
ÛÛ entre 30 et 40 m³/ha dans les forêts alpines mixtes ;
ÛÛ entre 30 et 50 m³/ha dans les forêts de basse altitude.

Ces seuils quantitatifs sont bien plus élevés que la quantité générale de bois mort di-
sponible dans les forêts exploitées à des fins commerciales. C’est pourquoi il est recom-
mandé d’établir, à l’échelle des massifs, un réseau de peuplements forestiers abritant 
des quantités de bois mort à hauteur de 20 à 50 m³/ha, plutôt que de viser une quantité 
moyenne inférieure dans tous les peuplements. Les espèces saproxyliques très exigean-
tes nécessitant des quantités de bois mort supérieures à 100 m³/ha, l’existence de forêts
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non soumises à une gestion est indispensable à leur conservation. Il convient d’accorder 
une attention particulière au bois mort de gros diamètre se trouvant à des stades de 
décomposition avancés, car celui-ci est généralement insuffisant dans les forêts en ge-
stion. Par exemple, dans le cas de Fagus sylvatica, l’essence la plus courante des forêts 
tempérées d’Europe, il faut conserver au sein des peuplements les pièces de bois mort 
d’un diamètre supérieur à 50 cm.
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2.3 	 Connectivité et fragmentation :  
la biogéographie insulaire et la  
métapopulation appliquées aux  
éléments caractéristiques des vieilles forêts

Kris Vandekerkhove, Arno Thomaes et Bengt-Gunnar Jonsson

De grandes quantités de bois mort, ainsi qu’une densité élevée d’arbres vieux et creux 
(nommés ci-après « arbres-habitat », voir chapitre 2.1), sont des éléments caractéristiques 
des forêts naturelles, en particulier des phases de sénescence (Harmon et al., 1986). Si elles 
peuvent couvrir jusqu’à 50 % de la superficie des forêts naturelles (Meyer et Schmidt, 2008), 
ces phases sont souvent rares, voire absentes, dans les forêts gérées, même au sein de forêts 
bénéficiant d’une gestion proche de la nature. En effet, dans les forêts commerciales, seuls les 
stades de rajeunissement et de maturité sont communs, les autres stades de développement 
étant « raccourcis » par l’exploitation finale du peuplement (Christensen et Emborg, 1996 et 
Bobiec, 2002). De plus, au cours des exploitations sélectives et des éclaircies, les arbres « dé-
fectueux » liés à ces stades de sénescence, tels que les arbres creux, morts et languissants, 
sont souvent enlevés. Pourtant, de nombreuses espèces constituant la biodiversité forestière 
dépendent, strictement ou principalement, de ces éléments pour leur survie, en particulier 
les espèces saproxyliques, c’est-à-dire les espèces tributaires du bois mort (Stokland et al., 
2012). Siitonen (2001) a calculé qu’un déclin supérieur à 90 % de la quantité totale de débris 
ligneux grossiers pourrait entraîner la disparition d’au moins un quart et probablement même 
plus que la moitié de toutes les espèces saproxyliques. Si cette perte d’habitat est combinée 
avec une forte fragmentation, cette proportion devrait même s’avérer encore plus importante. 
Par conséquent, la plupart des espèces tributaires des stades de sénescence sont devenues 
menacées.

Les éléments clés des vieux stades forestiers, tels que les arbres creux et le bois mort, appa-
raissent d’eux-mêmes si le gestionnaire leur laisse le temps de se développer. Par exemple, la 
formation nette de bois mort dans les peuplements récemment mis en réserve dans les forêts 
d’Europe centrale, qui en présentent initialement une faible quantité, peut atteindre une mo-
yenne annuelle de 1 à 1,5 m³/ha, sans qu’aucune perturbation sévère n’ait lieu (p.ex. Vande-
kerkhove et al., 2009). À ce rythme, ces peuplements peuvent atteindre des niveaux de bois 
mort « naturels » en 50 à 100 ans. Certains éléments peuvent mettre encore plus longtemps à 
se développer une fois qu’ils ont disparu, tels que les arbres âgés sur pied et sans écorce, ainsi 
que les gros bois en décomposition avancée. La mise en réserve et la rétention de ces élé-
ments est essentielle, car leur restauration peut littéralement prendre des siècles (voir l’encad-
ré 17). Néanmoins, même sur les sites où la restauration est la seule option, il est important de 
faire cet effort et d’œuvrer, lentement et progressivement, au rétablissement de ces éléments 

XX La conservation de la biodiversité dans les peuplements forestiers 
commerciaux est surtout une question de maintien d’éléments spéci-
fiques afin de surmonter le « raccourci » de la coupe finale.
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La population d’une espèce ne parviendra à survivre que si sa reproduction et son immigra-
tion sont capables de compenser les pertes dues à la dispersion, à la mortalité et à la préda-
tion. Les espèces saproxyliques présentent une particularité car leur habitat est éphémère : 
en effet, les arbres creux et morts ne sont disponibles que de manière temporaire et, en tant 
qu’habitat, peuvent ne convenir à certaines espèces que sur une période encore plus réduite 
(Jonsson, 2012). Ainsi, la survie de la population d’une espèce dépendra de ses capacités 
et opportunités de colonisation d’habitats nouvellement disponibles avant même de perdre 
l’habitat d’origine.

Encadré 17. Stratégies de gestion pour la conservation des éléments caractéris-
tiques des vieilles forêts : « le triple R »

ÛÛ Réserve : protéger de l’exploitation les vestiges existants de vieux peuplements 
(ou d’autres parcelles présentant une grande valeur ou un grand potentiel) en les 
conservant dans des zones délimitées telles que des réserves forestières et des parcs 
nationaux, mais également dans des parcelles délimitées plus petites, souvent dé-
nommées « habitats clés » ou « îlots de sénescence ».

ÛÛ Rétention : maintenir intentionnellement au sein du peuplement un certain nombre 
d’arbres morts, âgés ou autres arbres-habitat lors des éclaircies et de la récolte finale. 
De tels arbres de rétention sont des éléments essentiels de la « matrice » des forêts 
gérées.

ÛÛ Restauration : même lorsque qu’aucun élément de vieille forêt n’est présent actu-
ellement, une politique peut être mise en place pour leur permettre de se développer 
dans le cadre d’un plan et d’un réseau prédéfinis.

À l’origine, ce concept a été développé et appliqué en tant que « système d’exploitation à 
rétention variable » des vieilles forêts du Nord-Ouest du Pacifique (Franklin et al., 1997 et 
Lindenmayer et Franklin, 2002). Toutefois, ce concept peut également être appliqué aux 
forêts tempérées dépourvues de tout élément surmature, mais où une « gestion visant à 
favoriser ces éléments de vieilles forêts » est intégrée à la pratique sylvicole (Bauhus et 
al., 2009). Il s’agit principalement de volontairement « laisser libre cours » à la forêt. En 
effet, les arbres creux et le bois mort apparaissent d’eux-mêmes si le gestionnaire leur 
permet de se développer et de s’accumuler.

XX Afin de servir efficacement la conservation de la biodiversité sapro-
xylique, il faut que ces éléments caractéristiques des vieilles forêts 
soient organisés au sein d’un réseau fonctionnel.

XX On peut comparer les organismes saproxyliques à des populations 
vivant sur des icebergs en train de fondre. Ils doivent être capables 
d’atteindre le prochain iceberg approprié avant que l’iceberg d’origi-
ne n’ait disparu.
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Tant que le nombre de parcelles d’habitat est suffisant et assez proche pour permettre une 
colonisation, une métapopulation viable d’une espèce peut se former ou s’y maintenir, as-
surant ainsi la survie de l’espèce. En revanche, si le taux d’établissement est insuffisant, la 
métapopulation déclinera et finira par s’éteindre. Ce processus peut être lent et se produire 
après la perte de l’habitat. Il est possible que des espèces soit encore présentes alors que les 
conditions nécessaires à leur habitat ne sont plus remplies. C’est ce que l’on appelle la « dette 
d’extinction » (par exemple, Hanski, 1999). De même, la recolonisation d’habitats adaptés 
récemment établis peut également être retardée du fait que l’espèce ne parvienne pas à les 
atteindre ou qu’elle n’ait pas encore développée de nouvelles populations : c’est ce que l’on 
appelle le « crédit d’immigration » (par exemple, Jackson et Sax, 2009).

Encadré 18. La théorie de la biogéographie insulaire et des métapopulations

Les principes de la biogéographie insulaire ont été développés par MacArthur et Wilson 
(1967), qui ont examiné la diversité des espèces sur des îles de grande et de petite taille, 
plus ou moins proches des continents.

Selon leur conclusion principale, la richesse spécifique est plus importante sur les îles de 
grande taille que sur celles de petite taille, ainsi que plus forte à proximité du continent 
que sur les îles isolées. Cela est essentiellement dû au fait que l’apport en espèces depuis 
le continent (la population source) vers une île diminue au fur et à mesure que la dis-
tance à franchir augmente. Les îles de grande taille peuvent présenter une plus grande 
diversité d’habitats, rendant l’île apte à accueillir davantage d’espèces et plus favorable 
au développement de populations plus importantes et moins susceptibles de s’éteindre.

Les zones mises en réserve et les arbres-habitat sont, pour les espèces tributaires d’arb-
res anciens, comme un réseau d’îlots et de d’habitats appropriés servant de relais dans 
un « océan » d’arbres jeunes ou matures. À l’instar de la biogéographie insulaire typique, 
de plus grandes parcelles d’habitat peuvent accueillir de plus grandes populations ou 
sous-populations pendant de plus longues périodes (le risque d’extinction est plus faible) 
et les parcelles plus proches des populations sources de grande taille ont également une 
plus grande chance d’être colonisées.

La théorie des métapopulations a principalement été développée et décrite par Hanski 
(1999). Elle affirme que la population d’une espèce peut être composée de nombreu-
ses sous-populations distinctes, chacune vivant sur des parcelles d’habitat adéquat 
séparées, mais étant capables de migrer facilement d’un site à l’autre. L’ensemble de 
ces sous-populations compose la métapopulation.

Certains sites ou sous-populations peuvent s’éteindre, mais tant que la somme des 
sous-populations interchangeables est viable, la population peut survivre. Dans certains 
cas (p.ex. un archipel occupé par des cormorans nicheurs) chaque site séparé reste sta-
ble à travers le temps. Dans d’autres cas, comme par exemple les arbres morts, les sites 
appropriés disparaîtront avec le temps, pour réapparaître autre part. Certains individus 
(ou semences) peuvent se disperser depuis un site pour atteindre ces nouveaux sites par 
hasard (les champignons par exemple, voir plus loin), alors que d’autres peuvent cher-
cher activement de nouveaux sites (les coléoptères, par exemple). Dans ce cas, on parle 
de « dynamique de poursuite d’habitat ».
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La colonisation par une espèce d’un habitat adapté est le résultat conjoint d’une dispersion et 
d’un recrutement réussis (par exemple, Jonsson et al., 2005). La dispersion est la capacité à se 
propager activement, qui peut s’effectuer par des graines, des spores ou d’individus adultes 
dispersants, de manière aléatoire ou ciblée ; le recrutement est la capacité à s’établir et à se 
reproduire dans une parcelle d’habitat nouvellement colonisée, et dépend fortement du fait 
que l’habitat en question soit adapté ou non. Certaines espèces peuvent être très sélectives, 
alors que d’autres le sont moins. La réussite est fortement déterminée par le potentiel de dis-
persion et de recrutement spécifique de chaque espèce.

Un tel réseau implique des parcelles plus ou moins grandes sans intervention et interconnec-
tées par des arbres-habitat servant de « corridors » et de « tremplins » au sein de la matrice de 
la forêt exploitée. La fonctionnalité de la configuration dépend des besoins en termes d’hab-
itat et de la capacité de dispersion des espèces.

Figure 30. Représentation schématique d’un réseau fonctionnel d’éléments clés des vieilles forêts : les réserves inté-
grales de grande taille (supérieures à dix ha) sont connectées entre elles par des ilôts de sénescence (entre un et cinq 
ha) et par des arbres-habitat, individuels ou en bouquets. Les zones présentant une plus grande densité d’arbres-habitat 
peuvent former des « corridors », mais la plupart des espèces cibles peuvent également traverser une « matrice » de 
bonne qualité. Source : Lachat et Bütler, 2007.

XX Un réseau fonctionnel d’éléments caractéristiques des vieilles forêts 
permet aux espèces cibles de se développer et de maintenir des 
métapopulations viables. La continuité et la connectivité dans le 
temps et dans l’espace constituent des éléments essentiels.
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Certaines espèces adoptent une stratégie typiquement rudérale : elles investissent dans une 
reproduction intense et une grande capacité de dispersion. Elles parviennent à coloniser ra-
pidement les habitats récemment devenus disponibles situés à grande distance et à produire 
une importante progéniture. Les scolytes en sont un exemple typique. Cette stratégie leur 
est nécessaire car ils disposent de peu de temps : ils vivent dans des habitats éphémères, tel 
que le cambium récemment mort, ou doivent coloniser ce dernier en premier afin de pouvoir 
rivaliser avec succès avec les autres espèces.

À l’autre extrémité du spectre, on trouve des espèces de colonisateurs très lents, produisant 
une progéniture peu nombreuse et se reproduisant souvent seulement au bout de plusieurs 
années. Elles adoptent une stratégie de « persistance », avec une durée longue de vie indivi-
duelle. Ici, les espèces caractéristiques sont les coléoptères vivant dans le bois moisi des cavi-
tés des très vieux arbres ou d’arbres morts. Très difficile à digérer, le bois décomposé offre une 
faible valeur nutritive, alors le développement des espèces est lent, mais les cavités peuvent 
persister pendant des décennies, voire des siècles. Nombreuses autres espèces adoptent une 
stratégie intermédiaire, avec une capacité de dispersion élevée ou faible. Elles peuvent avoir 
des besoins spécifiques en termes d’habitat ou être capables de survivre dans des environne-
ments inhospitaliers où quasiment aucune autre espèce ne peut survivre.

La communauté saproxylique étant extrêmement diversifiée en matière de stratégies de vie, 
il faudrait que la configuration du réseau d’éléments caractéristiques des vieilles forêts tienne 
compte de toutes ces différences pour être fonctionnelle. Ce réseau devrait garantir une con-
tinuité dynamique dans le temps et dans l’espace des habitats adaptés.

Nous illustrons cette théorie en nous appuyant sur les groupes d’espèces ci-dessous.

Les oiseaux forestiers sont un groupe bien étudié de bons disperseurs. Les pics sont fré-
quemment utilisés comme indicateurs de la biodiversité forestière. En effet, les exigences des 
espèces de pics en termes d’habitat sont très diverses. Le pic épeiche (Dendrocopos major) 
et le pic noir (Dryocopus martius) ont des besoins moins stricts que d’autres : ils peuvent se 
nourrir sur les arbres vivants de taille moyenne et n’ont besoin pour survivre que de quelques 

XX Comme c’est le cas d’autres organismes (les plantes vasculaires entre 
autres) on peut classer les espèces saproxyliques selon leurs straté-
gies de vie, allant des d’espèces rudérales à colonisation rapide aux 
survivants sédentaires tolérant le stress.

XX La configuration requise par un réseau fonctionnel d’habitats dépend 
fortement de ces stratégies de vie : les colonisateurs rapides nécessi-
tent un approvisionnement continu en habitat (souvent de durée très 
éphémère) sur de grandes superficies ; les colonisateurs lents sont 
souvent tributaires de la conservation et de l’agrandissement des 
vestiges d’îlots d’habitat.
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arbres adaptés à la nidification situés dans leur territoire. D’autres, tels que le pic mar (Dendro-
copos medius), sont plus sélectifs : pour se nourrir, ils ont besoin de gros arbres de feuillus aux 
branches couvertes de mousse (Pasinelli, 2007). Enfin, le pic tridactyle (Picoides tridactylus) 
et le pic à dos blanc (Dendrocopos leucotos) sont très sélectifs au niveau de leur habitat et ont 
besoin, pour se nourrir et se reproduire, de grandes densités d’arbres morts sur pied, soit res-
pectivement au moins 30 m³/ha et plus de 50 m³/ha (Angelstam et al. 2003 ; Bütler et al., 2004 
; et Müller et Bütler, 2010). Il est évident que quelques arbres réservés par hectare peuvent 
constituer un réseau fonctionnel suffisant pour la première espèce citée, mais le pic mar aura 
également besoin d’une quantité suffisante de vieux peuplements et d’une grande densité de 
vieux arbres réservés dans la matrice (Pasinelli, 2007 et Müller et al., 2009). C’est ce que l’on 
constate clairement dans des régions telles que la Belgique et les Pays-bas, où le pic épeiche 
et le pic noir ont rapidement réagi à l’amélioration des conditions d’habitat, alors que le pic 
mar a eu besoin de bien plus de temps pour réagir, mais procède désormais également à une 
recolonisation réussie de nouveaux habitats adaptés (Vandekerkhove et al., 2011). Les pics 
à dos blanc et les pics tridactyles ont besoin de plusieurs peuplements de vieille forêt, d’au 
moins 20 à 100 ha, leur servant de territoire de reproduction fonctionnel. C’est pour cette rai-
son qu’ils sont principalement confinés dans des zones de conservation. Toutefois, les arbres 
réservés et les habitats clés des forêts gérées peuvent représenter les tremplins nécessaires 
entre les réserves pour créer un réseau fonctionnel régional de grande envergure permettant 
d’assurer une métapopulation viable de ces espèces.

En principe, les champignons saproxyliques sont d’excellents disperseurs : ils produisent 
des millions de spores pouvant être dispersées sur des centaines de kilomètres (Stenlid et 
Gustafsson, 2001). Toutefois, seule une toute petite fraction de ces spores est effectivement 
dispersée sur de grandes distances. La grande majorité des spores tombent à quelques mètres 
du sporophore. Mais, compte tenu du nombre énorme de spores, il existe toujours de bonnes 
chances pour que certaines parcourent de longues distances. Cette petite fraction est cruciale 
à l’établissement de nouvelles populations dans des localités distantes (Stenlid et Gustafs-
son, 2001). Contrairement aux oiseaux et aux insectes, les spores ne peuvent pas rechercher 
activement de substrats adéquats pour germer : elles sont donc entièrement tributaires du 
hasard, bien que certaines puissent être dispersées par les insectes (Jonsson, 2012). De plus, 
même si une spore viable atteint un nouveau substrat approprié éloigné et qu’elle est capable 
de germer, il faut qu’une autre spore compatible atteigne le même substrat afin qu’elles pu-
issent produire des sporophores et de nouvelles spores (Stenlid et Gustafsson, 2001). Ce pro-
cessus rend le développement d’un nouveau mycélium reproducteur sur de longues distances 
bien moins probable qu’on ne pourrait l’attendre au vu de sa capacité de reproduction et de 
dispersion. Une étude menée en Suède sur la capacité de colonisation du basidiomycète Fo-
mitopsis rosea (Edman et al., 2004) a démontré que même avec un taux de dépôt de dix spores 
par m² et par heure, et la présence d’un substrat adéquat, aucune colonisation n’a été cons-
tatée en cinq ans. L’apparition de spores et la présence de substrat adéquat en elles-mêmes 
ne garantissent pas nécessairement une colonisation (Jonsson et al., 2005). Des exemples ont 
démontré que pour de nombreuses espèces de champignons n’étant pas trop spécifiques en 
termes d’exigences de substrat, la densité actuelle d’habitat adéquat semble être suffisante 
pour permettre le développement progressif de nouvelles populations viables (Vandekerkhove 
et al., 2011). Néanmoins, un certain nombre d’espèces très sélectives, telles que la barbe de 
satyre (Hericium erinaceus), sont toujours rares, voire absentes. Elles sont souvent liées à 
des substrats extrêmement spécifiques, rares et éphémères (telles que les blessures ou les 
cavités riches en terreau des arbres sénescents). En cas d’habitat temporairement absent 
ou de densité d’habitat adéquat trop faible, ces espèces peuvent facilement arriver trop tard, 
en particulier si les populations sources sont distantes (Christensen et al., 2005). Les sites 
présentant une haute densité de substrat adéquat tel que les réserves forestières, les îlots de 
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sénescence et les allées de vieux arbres augmentent non seulement la probabilité locale des 
spores atteignant un habitat adéquat et ainsi les chances d’un établissement réussi, mais 
permettent également de développer des populations locales plus vastes avec un risque plus 
faible d’extinction. À l’avenir, ces nouveaux satellites pourraient se développer et devenir de 
nouvelles sources d’expansion (Siitonen, 2001 et Jonsson et al., 2005). Cependant, il s’avère 
que certaines espèces sont restreintes à de vastes zones présentant des quantités de bois 
mort supérieures à 100 m³/ha, telles que Antrodiella citrinella (Bässler et Müller, 2010). De tel-
les espèces sont « hors de portée » en termes de gestion intégrative et nécessitent des zones 
de non-intervention plus vastes.

Encadré 19. Mise en place d’un réseau fonctionnel : quelques règles générales

Pour qu’une métapopulation soit viable, en vue d’assurer la survie de la population et 
le maintien des variations génétiques, on estime que, pour la faune, elle nécessite une 
population d’au moins 4 000 à 5 000 individus (Frankham, 1995). Dans le cas des espèces 
dont le cycle de vie s’étend sur plusieurs années, les métapopulations viables peuvent 
être moins importantes : les espèces dont la durée d’une génération est de 5 ans exi-
gent une population assurant une « reproduction effective » d’au moins 200 individus, 
correspondant à une population totale de 2 000 individus, afin d’éviter la consanguinité 
(Hamilton, 2009).

Pour certaines espèces de coléoptères, il peut arriver que de telles populations soient 
présentes sur un seul arbre, tandis lors que d’autres ont besoin de dix à plusieurs douzai-
nes d’arbres adaptés parmi la zone de dispersion (les Osmoderma, par exemple). Pour la 
plupart des espèces, cette zone de dispersion s’étend sur un à deux kilomètres, alors que 
d’autres (telle que les Osmoderma et les Lucanus ici encore) parcourent rarement des 
distances supérieures à quelques centaines de mètres.

Selon l’espèce cible, la structuration du réseau sera plus diffuse (ce qui convient à la 
plupart des espèces) ou au contraire concentrée autour des populations relictuelles (con-
venant par exemple aux colonisateurs lents, qui sont souvent des espèces cibles rares).

Pour beaucoup d’espèces, un réseau typique d’éléments de vieilles forêts (tel que décrit 
ci-dessus) fonctionnera si ces derniers ne sont pas trop éparpillés. Ainsi, un réseau con-
sistant devrait combiner les éléments suivants :

ÛÛ une ou plusieurs zones de non-intervention de grande taille (entre dix et plusieurs 
centaines d’hectares) ;

ÛÛ un réseau d’ilôts de sénescence (taille minimum des parcelles réservées supérieure à 
un hectare, Müller et al., 2012) ;

ÛÛ une distance de un à deux kilomètres entre ces zones réservées convient à la plu-
part des espèces, mais peut s’avérer problématique pour certaines autres (Brunet et 
Isacsson, 2009) ;

ÛÛ une matrice qualitativement adaptée, permettant une bonne dispersion vers les zo-
nes réservées, mais fournissant elle même un habitat pour de nombreuses espèces. 
Préserver au moins cinq à dix arbres-habitat par hectare (grands arbres morts, arbres 
âgés, arbres creux, etc.), autant d‘arbres individuels que de groupes, et aussi bien 
des arbres exposés au soleil que des arbres situés à l’ombre. Pour plus de détails, voir 
le chapitre 2.1 sur les arbres-habitat ;
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Pour les coléoptères saproxyliques, la disponibilité et les besoins en termes d’habitat influ-
encent la possibilité de recolonisation de la même manière que pour les champignons sapro-
xyliques, mais le processus est encore plus compliqué par le fait que le potentiel de dispersion 
est extrêmement divers entre les différentes espèces (Jonsell et al., 1999). Certaines espèces, 
qui sont souvent liées à des habitats très éphémères (les scolytes, par exemple) présentent une 
grande capacité de dispersion et ont eux-mêmes une courte espérance de vie. Les espèces 
dépendantes des microhabitats durables dans le bois mort (telles que les espèces vivant dans le 
bois décomposé) sont dotées d’un faible taux de dispersion et vivent plus longtemps (première 
description par Southwood, 1977). Brunet et Isacsson (2009) ont découvert que si les espèces 
non sélectives ne sont pas affectées par une isolation des vieilles forêts, on pouvait constater un 
effet important sur les espèces plus sélectives ou ayant une dispersion limitée (ces espèces sont 
donc souvent rares et inscrites sur listes rouges), dès que la distance traversée est de quelques 
centaines de mètres. Certaines espèces se sont avérées incapables de traverser une section de 
deux kilomètres d’habitat défavorable. Jonsell et al. (1999) sont parvenus à la conclusion que les 
espèces vivant sur les champignons qu’ils étudiaient avaient le potentiel de coloniser un subs-
trat adéquat situé dans un rayon d’un kilomètre autour de leur point d’origine, mais ils ont éga-
lement observé une colonisation déjà réduite à une distance de 150 m. Pour certaines espèces, 
telles qu’Osmoderma eremita, une dispersion sur des distances supérieures à 200 m est même 
improbable (Hedin et al., 2008). Thomaes (2009) a calculé que la colonisation du Lucane cerf-vo-
lant (Lucanus cervus) ne dépasse pas un rayon d’un kilomètre sur une période d’environ 30 ans. 
De plus, certaines de ces espèces fixées sont extrêmement sélectives au niveau de leur habitat. 
Elles sont tributaires des sites offrant une grande continuité spatio-temporelle d‘habitats liés 

ÛÛ en ce qui concerne le groupe spécifique d’espèces à dispersion limitée nécessitant 
une continuité au niveau de leur habitat, rechercher les zones « à haut potentiel » et 
relictuelles où il est possible de créer un réseau local dense et fonctionnel de parcelles 
réservées, afin de permettre à des populations ou métapopulations viables et durables 
de se développer. Également tenir compte des zones relictuelles pour ces espèces étant 
situées hors des limites strictes de la forêt ;

ÛÛ et enfin, rester réaliste : les espèces indicatrices spécifiques aux forêts primaires ne 
se contenteront pas de conditions moindres ; des zones de conservation plus vas-
tes resteront indispensables à leur conservation. Une gestion intégrative peut y con-
tribuer en fournissant une meilleure matrice de transit, mais ne sera pas capable 
d’héberger des populations viables de telles espèces. 

Au-delà du complexe forestier : le besoin de réseaux fonctionnels à l’échelle 
du paysage
À une échelle paysagère plus large, Ilkka Hanski, l’autorité en matière de métapopu-
lations, a récemment suggéré une règle générale de « tiers d’un tiers » (Hanski, 2011). 
Selon cette règle, dans un paysage dont au moins un tiers constitue un habitat adéquat à 
un « spécialiste d’habitat », il n’y a pas de raison de prévoir une perte de métapopulations 
due à la fragmentation. Au sein de ce tiers, un tiers d’habitat devrait être aménagé (ou 
réservé) afin de créer les conditions idéales pour la conservation de l’espèce. Dans cette 
approche, Hanski insiste sur la nécessité de regrouper, d’une manière ou d’une autre, 
les efforts de conservation et les zones réservées, afin d’obtenir une quantité suffisante 
d’habitat adéquat au sein de réseaux fonctionnels imbriqués les uns dans les autres à 
l’échelle d’un paysage. En même temps, il souligne également le fait que ces réseaux ne 
doivent pas seulement couvrir les zones les moins productives et les plus éloignées, mais 
aussi qu’ils doivent englober tous les types d’habitat.
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aux forêts naturelles (ce sont des espèces relictuelles des forêts primaires, appelés ‘Urwaldre-
liktart’ en Allemand) et sont donc souvent utilisées comme indicateurs de la continuité d’un 
habitat (Müller et al., 2005). Dans le cas de la plupart des coléoptères saproxyliques, une appro-
che intégrative axée sur un réseau de rétention, dotée de bosquets d’arbres-habitat et d’îlots 
de sénescence à des distances accessibles (quelques centaines de mètres), fournira un réseau 
fonctionnel permettant de constituer des populations viables. Dans le cas des espèces fixées 
vivant dans le bois décomposé, la stratégie de conservation devrait s’axer sur la localisation de 
populations relictuelles, ainsi que sur leur conservation et l’extension de leur habitat à proximité 
immédiate (Hedin et al., 2008 et Thomaes, 2009). Aujourd’hui, beaucoup de ces espèces se 
trouvent dans les arbres têtards et les vieux vergers de campagne (Alexander, 2008) et parfois 
aux abords des forêts. Il faudrait donc que les réseaux de connectivité de ces espèces s’étendent 
également hors des limites strictes de la forêt.

On peut en conclure que les réseaux fonctionnels d’arbres et d’îlots de rétention sont, dans les 
forêts gérées, indispensables à la conservation de la biodiversité caractéristique des vieilles 
forêts. En effet, les approches de conservation intégratives et ségrégatives sont complémentaires 
et essentielles pour atteindre les objectifs généraux de conservation de la biodiversité forestière 
(Frank et al., 2007). Une publication récente de Gossner et al. (2013) concluait en effet que la 
conservation de l’intégralité de la diversité d’espèces saproxyliques ne peut être garantie qu’en 
alliant des forêts gérées présentant une stratégie ambitieuse de rétention (se traduisant par une 
quantité moyenne de bois mort d’au moins 20 m³/ha) à un réseau de zones de non-intervention 
fonctionnant comme population source pour les zones en gestion et qui abritent en même temps 
les espèces les plus critiques inféodées aux conditions typiques des forêts primaires.

XX Ces différentes stratégies de vie devrait bénéficier d’un réseau fonc-
tionnel d’éléments clés sur mesure, ce qui rend nécessaire la combi-
naison de zones réservées de plus ou moins grande taille, entremêlées 
avec un réseau suffisamment dense d’arbres-habitat, aussi bien morts 
que vivants.

Encadré 20. De la théorie à la pratique : le réseau d’arbres en rétention et de zones 
mises à l’écart de la forêt de Soignes (Flandre, Belgique).

La forêt de Soignes, située à l’extrémité sud de Bruxelles, possède des antécédents de 
gestion spécifiques résultant en une densité très élevée d’arbres et de peuplements fo-
restiers âgés, principalement de hêtre. Uniquement dans la partie de la forêt gérée par 
l’Administration flamande des Forêts (2 500 ha), on trouve près de 400 ha de peuple-
ments âgés de plus de 180 ans, voire plus de 230 ans pour certains. Ces peuplements 
présentent d’importantes densités d’arbres de très grande taille, parfois même jusqu’à 
20 ou 30 arbres par hectare. Sur toute la zone inventoriée, plus de 7 000 arbres de plus 
de 3 m de circonférence ont été répertoriés, dont environ la moitié se trouvent dans les 
peuplements âgés, le reste étant largement réparti sur toute la zone en tant qu’arbres 
individu els et qu’allées âgées. Actuellement, les quantités de bois mort observées dans 
les peuplements en gestion sont toujours faibles (moins de 10 m³/ha). Toute la zone est 
répertoriée comme Zone spéciale de conservation (Directive « Habitats ») et en tant que 
Paysage Protégé. Le site a une zone de haute valeur pour beaucoup de groupes d’espèces 
liées aux forêts de hêtre âgées, telles que chauves-souris, champignons mycorhiziens et
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saproxyliques, mousses et lichens épiphytes, syrphes saproxyliques et coléoptères (dont 
Stictoleptura scutellata et Gnorimus nobilis entre autres).
Un réseau fonctionnel d’arbres en rétention et de zones en réserve a été développé dans 
le cadre du nouveau plan de gestion (Brichau et al., 2013). Ce réseau comporte une gran-
de réserve forestière intégrale (de plus de 200 ha), ainsi que 75 ha de zones plus petites 
en réserve (entre 5 et 10 ha chacune), connectées entre elles par 250 ha d’îlots de sé-
nescence, ainsi que par un dense réseau d’arbres en rétention, individuellement et en 
bosquets. Pour ces arbres, on applique une approche dynamique : des individus peuvent 
encore être coupés (s’ils présentent un danger ou une valeur exceptionnellement éle-
vée), mais leur coupe doit être compensée par de nouveaux arbres de grande taille pro-
venant des classes de tailles inférieures. Le nombre total devrait au moins se maintenir 
au niveau actuel de 7 000 individus et les îlots de vieillissement devraient conserver leur 
« caractère surmature ». Il n’y aura donc pas de coupe finale, uniquement des abattages 
très sélectifs. Lorsque les îlots finissent par se décomposer entièrement et perdre leur 
fonction, ils peuvent alors être réintégrés au peuplement en gestion, mais il faut alors les 
remplacer par un nouveau site.

La sélection des îlots et des arbres de rétention s’est basé principalement sur leur pré-
sence actuelle, la sélection commençant dans les peuplements âgés restants. Toutefois, 
l’interconnexion entre les zones de rétention et les individus âgés en rétention a égale-
ment été prise en compte.
Les éléments réservés seront intégrés dans une matrice gérée par le biais d’une exploita-
tion sélective et coupes finales à petite échelle et avec rétention d’arbres, afin de garantir 
la recrutement nécessaire des arbres âgés, ce qui devrait également résulter en de plus 
grandes quantités de bois mort. Tout le bois mort et mourant est retenu dans les zones 
en réserves et dans les îlots de vieillissement. Dans les autres peuplements, la quantité 
doit atteindre au moins le seuil de 10 m³/ha.

Figure 31. Partie de la forêt de Soignes, où sont indiquées la réserve forestière intégrale (en vert), les zones mises 
à l’écart (en rouge), les îlots de vieillissement (en bleu) et l’emplacement des très grands arbres (plus de 3 m de 
circonférence en marron et plus de 3,50 m en violet).
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2.4 	 Perturbations naturelles et  
dynamique forestière dans  
les forêts tempérées d’Europe

Thomas A. Nagel, Miroslav Svoboda et Momchil Panayotov

Les écosystèmes forestiers sont dynamiques ; leur composition et leur structure sont dans 
un état de changement perpétuel. Ces changements sont induits par divers processus se 
déroulant à différentes échelles spatiales et temporelles, allant d’interactions de compétition 
à petite échelle à des changements climatiques à échelle millénaire. Objet de ce chapitre, 
les perturbations naturelles constituent l’un des principaux moteurs de la dynamique fores-
tière. Tous les écosystèmes forestiers subissent des perturbations, qu’il s’agisse de la mort 
occasionnelle d’arbres de la canopée due à des agents pathogènes, d’une mortalité diffuse 
provoquée par la sécheresse ou les herbivores, à des perturbations intenses comme certains 
incendies ou chablis, pour n’en citer que quelques-unes. Au cours du siècle dernier, le fait de 
prendre conscience que la structure et la composition de la phytocénose ne sont pas en par-
fait équilibre, mais qu’elles sont au contraire dynamiques en raison de l’influence des pertur-
bations naturelles (Pickett et White, 1985) a donné le jour à un concept clé du domaine de 
l’écologie.

Par exemple, dans de nombreuses forêts tempérées du monde entier rarement touchées par 
des perturbations intenses, la dynamique forestière est généralement induite par une morta-
lité relativement continue et à petite échelle des arbres de la canopée, qui entraîne l’appari-
tion de trouées et de peuplements inéquiens finement structurés, dominés par des essences 
dryades. À l’extrême opposé, certaines forêts boréales connaissent un régime de très sévères 
incendies qui conduisent au remplacement du peuplement et résultent en une mosaïque de 
peuplements forestiers se trouvant à différents stades de succession écologique sur un même 
site. Toutefois, de tels exemples sont des simplifications poussées à l’extrême, car les régimes 
de perturbations naturelles d’une région donnée sont souvent complexes et varient dans le 
temps et dans l’espace. En d’autres termes, la forêt tempérée évoquée dans l’exemple ci-des-
sus peut, occasionnellement, connaître une mortalité de sévérité modérée due à des tempêtes 
ou à d’importantes chutes de neige, tandis que certaines parties de la forêt boréale peuvent 
traverser de longues périodes sans connaître de graves perturbations. Outre la diversité en 
termes de durée et de gravité des perturbations, la complexité générale est encore accrue par 
l’hétérogénéité des sites, les conséquences de la végétation actuelle et des perturbations pas-

XX En termes de structure et de composition, les modèles expliquant 
l’état d’une forêt donnée résultent principalement d’un régime parti-
culier de perturbations naturelles, caractérisé par les différents types 
de perturbations naturelles de l’écosystème forestier en question, ain-
si que par la fréquence, la sévérité et l’étendue de ces perturbations.
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sées, ainsi que les interactions entre les types multiples de perturbations. La compréhension 
des régimes de perturbation naturelle et de la complexité qu’ils confèrent aux écosystèmes 
forestiers a d’importantes implications en matière de gestion forestière intégrative associant 
production de bois et conservation de la biodiversité. Selon une idée centrale, les pratiques 
sylvicoles simulant les perturbations naturelles sont susceptibles de maintenir la biodiver-
sité locale (Hunter, 1999). L’hypothèse sous-jacente est que toutes les espèces vivant dans 
un écosystème forestier donné ont évolué dans des conditions de variabilité structurelle et 
compositionnelle naturelle créées par un régime de perturbations donné, de manière à ce 
que le maintien de ces conditions par le biais de la gestion forestière permette d’assurer une 
protection efficace contre une perte de biodiversité. L’amplitude des variations des modèles 
et processus écosystémiques naturels au cours du temps est souvent nommée « gamme natu-
relle ou historique de variations » (GNV ou GHV) (Landres et al., 1999).

Dans le partie suivante, nous présentons un bref aperçu des régimes de perturbations touchant 
deux importants types de forêts dans les régions tempérées d’Europe : les forêts dominées par 
le hêtre (y compris les forêts mixtes de hêtre et de sapin) et les forêts d’épicéa. Nous nous con-
centrons sur ces deux communautés forestières non seulement parce qu’elles couvrent une 
grande partie du paysage européen, mais également parce qu’on y trouve encore des forêts 
primaires qui fournissent les conditions de référence nécessaires à l’étude des perturbations 
naturelles et de la dynamique forestière. Toutefois, il est important de noter que les actuels 
vestiges anciens de ces types de forêts sont surtout présents dans des régions relativement 
éloignées des Alpes dinariques, des Carpates et des Alpes orientales, et qu’il est possible 
qu’ils ne représentent pas la plus large gamme de perturbations existant pour ces types de 
forêts à travers l’Europe. Ainsi, la discussion qui suit est surtout pertinente pour les régions 
d’Europe centrale et du Sud-Est, où ces types de forêts sont présents.

Malgré de nombreuses recherches effectuées au cours du XXe siècle dans ces vestiges de 
forêts anciennes, une attention relativement faible a été accordée aux perturbations et no-
tamment aux évènements de sévérité moyenne et élevée. Les premières études portaient 
principalement sur la description détaillée de la structure des peuplements et des variations 
des conditions phytosociologiques des phytocénoses à travers l’espace. Le modèle résultant 
de ces travaux suggérait qu’une mortalité relativement continue d’arbres de la canopée in-
dividuels (dynamique de trouées à petite échelle) permettait de maintenir une structure et 
une composition équilibrées à l’échelle des peuplements. En outre, l’hétérogénéité composi-
tionnelle des divers peuplements était principalement attribuée à la diversité des conditions 
régnant sur les sites plutôt qu’aux différentes perturbations survenues au cours du temps. 
Plus récemment, de nombreuses études ont analysé plus en détail le rôle des processus de 
perturbations naturelles dans les vestiges actuels des vieux peuplements. Il en a résulté une 
expansion graduelle des points de vue traditionnels, jusqu’à inclure un point de vue acceptant 
l’absence d’équilibre dans les écosystèmes forestiers, à cause des perturbations naturelles.

XX En gestion forestière intégrative, une bonne compréhension de l’in-
fluence qu’ont les régimes de perturbations naturelles sur la struc-
ture et la composition des forêts à différentes échelles spatiales et 
temporelles est la clé d’une conservation réussie de la biodiversité.
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Les communautés composées exclusivement de hêtre, ainsi que les communautés mixtes de 
hêtre et de conifères couvrent la majeure partie du paysage forestier des régions montagneu-
ses d’Europe. Les perturbations très sévères et de grande ampleur étant très rares, voire ab-
sentes, dans cette région, la mortalité relativement continue des grands et vieux arbres de la 
canopée est un important moteur de la dynamique des peuplements. Les arbres âgés peuvent 
mourir en raison de divers processus, interagissant souvent les uns avec les autres. Ce type de 
mortalité est souvent qualifiée d’« endogène » ou « de base », car il est lié au cycle de vie des 
arbres (figure 32), même si le dernier évènement provoquant la mort de l’arbre est « exogène 
», c’est-à-dire qu’il s’agit d’un processus externe lié à des facteurs abiotiques et biotiques tels 
que le vent, la neige, les insectes et les agents pathogènes.

Figure 32. Les sapins et ormes morts sur pied de 
la réserve forestiére de Perućica, une vieille forêt 
mixte de Bosnie-Herzégovine. Ce type de mortalité 
endogène de base des vieux arbres de la canopée 
est l’origine des peuplements inéquiens finement 
structurés, typiques de la plupart des forêts tem-
pérées. Photo de T. Nagel.

Alors que la mortalité de base des arbres joue sans aucun doute un rôle central dans la dyna-
mique de ces forêts, de récentes études soulignent que cette mortalité n’est probablement 
pas responsable de toute la variabilité de la structure et de la composition forestière des forêts 

XX Contrairement aux modèles conceptuels traditionnels de la dyna-
mique des forêts naturelles mettant en avant la stabilité, les écolo-
gues et les professionnels de la forêt acceptent désormais l’idée d’une 
absence d’équilibre de l’écosystéme qui met en avant le rôle des 
perturbations naturelles en tant que moteur important de la dyna-
mique forestière.
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primaires. Par exemple, plusieurs études ayant analysé les caractéristiques des trouées de la 
canopée révèlent que la plupart de celles existant au sein d’un peuplement sont de petite taille 
et dues à la mort d’un ou deux arbres (donc à la mortalité de base), mais que l’on trouve éga-
lement des trouées plus grandes, de plusieurs milliers de mètres carrés, dues à de multiples 
arbres cassés ou déracinés (Drösser et von Lüpke, 2005 ; Nagel et Svoboda, 2008 ; et Kucbel 
et al., 2010). Les études visant à reconstruire les modèles de perturbations des siècles deniers 
en se basant sur les cernes de croissance des arbres étayent les découvertes faites lors des 
études de trouées (Splechtna et al., 2005 ; Nagel et al., 2007 ; Firm et al., 2009 ; Šamonil et al., 
2012). Premièrement, elles démontrent que la mortalité des arbres est variable dans le temps 
; certaines décennies connaissent des taux de perturbation plus élevés que d’autres. Deuxiè-
mement, alors que la plupart des décennies présentent des perturbations de faible sévérité, on 
observe parfois des pics de perturbations périodiques. Les grandes trouées dans la canopée, 
ainsi que les pics de perturbations découverts dans les reconstructions des cernes des arbres 
sont probablement liés à des vents forts survenus lors de tempêtes, mais de fortes chutes de 
neige ou une accumulation de glace pourraient également en être la cause. En résumé, si 
aucune étude n’a permis de découvrir des preuves de perturbations très sévères sur une vas-
te superficie des forêts dominées par le hêtre, des perturbations périodiques impliquant des 
niveaux intermédiaires de dommages de la canopée jouent probablement un rôle important 
dans de nombreuses forêts.

De tels évènements peuvent avoir une influence importante sur la régénération des arbres 
(Nagel et Diaci, 2006). Par exemple, les trouées éparses apparues au sein d’un peuplement 
vont augmenter la quantité de lumière diffuse dans le sous-étage, ce qui peut entraîner une 
augmentation du recrutement d’essences sciaphiles, telles que le hêtre (figure 33). Par con-
traste, les grandes trouées peuvent faciliter le recrutement d’essences moins tolérantes à 
l’ombre coexistant au sein de ces peuplements, à l’instar de l’érable, du frêne et de l’orme, 
en particulier dans les régions où la régénération avancée des essences sciaphiles est moins 
abondante (Nagel et al., 2010). 

Contrairement aux forêts dominées par le hêtre décrites ci-dessus, les forêts d’épicéa na-
turellement présentes dans les montagnes d’Europe centrale et du Sud-Est ont connu, au 
cours des dernières décennies, des chablis et des invasions de scolytes d’une grande ampleur 
permettant la régénération forestière (figure 34). Ces perturbations ont soulevé d’importantes 
controverses car, selon le point de vue traditionnel, de tels évènements ne font pas partie 
du régime de perturbations naturelles de la région, mais résultent plutôt des anciennes pra-
tiques de gestion à l’origine de zones homogènes d’épicéa (c’est-à-dire des forêts régulières 
monospécifiques). Les forêts homogènes étant généralement plus susceptibles de subir des 
perturbations de grande sévérité, dues en particulier aux agents perturbateurs biotiques tels 
que des agents pathogènes ou des dégâts d’insectes, les récents évènements mentionnés 
ci-dessus peuvent être le résultat de siècles d’exploitation des forêts, qui ont stimulé l’appa-
rition de telles structures. Une alternative à cette explication est que les grandes zones fores-
tières homogènes d’épicéa se sont développées suite à des perturbations naturelles, sévères 
provoquées par des tempêtes et/ou des invasions de scolytes.

XX Dans les forêts primaires tempérées, les observations directes des 
dommages de sévérité moyenne survenus suite à des tempêtes in-
diquent des modèles de mortalité complexes, allant de trouées indi-
viduelles éparses à de petites zones chablis.
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Les perturbations de grande ampleur font-elles partie des perturbations naturelles des forêts 
d’épicéa ou sont-elles plutôt le fruit de la gestion passée ? De tels évènements sont-ils de nou-
veaux processus induits par le changement climatique ? De récentes recherches fournissent 
des éléments de réponse à ces questions. Les recherches dendroécologiques effectuées dans 
la chaîne des Tatras et dans la forêt de Bohème, deux régions touchées durant ces dernières 
décennies par des perturbations aussi sévères qu’étendues dues aux tempêtes et aux inva-
sions de scolytes, suggèrent que des perturbations de grande sévérité sont survenues pério-
diquement dans ces zones au cours des deux derniers siècles (Zielonka et al., 2009 et Svoboda 
et al., 2012). Dans la région des Tatras, les vents « bora » d’une intensité inhabituelle créent les 
conditions propices aux perturbations de grande ampleur, tandis que les données disponibles 
dans les archives historiques suggèrent que les tempêtes et les scolytes sont deux importants 

Figure 33. Exemples de dommages caractéristiques résultant de perturbations de gravité moyenne dues au vent dans deux réserves forestières 
de Slovénie dominées par le hêtre. Photos de T. Nagel.

Figure 34. Chablis suivi d’une invasion de scolytes dans une forêt 
d’épicéa dans la réserve de Bistriško branište, en Bulgarie. Cette forêt 
était initialement composée d’arbres de taille et d’âge similaires (entre 
100 et 130 ans). Photo de M. Panayotov.

Figure 35. Mortalité due aux scolytes, très forte dans les forêts d’épicéa 
du parc national de Šumava, ainsi que dans la forêt bavaroise longeant 
la frontière germano-tchèque. Environ 10 000 ha de forêts ont été déci-
més entre 1994 et 2012. Photo de Z. Krenova.
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agents perturbateurs de la région de Bohème. D’autres études dendroécologiques portant sur 
des peuplements primaires d’épicéas soulignent la variabilité des régimes de perturbations 
survenues par le passé en Europe centrale et du Sud-Est. Par exemple, Szewczyk et al. (2011) 
ont documenté les antécédents en matière de perturbations de trouées à petite échelle dans 
le nord-ouest des Carpates, tandis que Panayotov et al. (2011) ont reconstruit un large éventail 
de perturbations dans le massif du Rila, en Bulgarie, allant de trouées de petite échelle à des 
parcelles de chablis d’un à dix hectares.

Dans la partie qui suit, nous proposons une brève présentation des implications générales 
pour la gestion forestière, quel que soit le type de forêt ou le régime de perturbations. Par souci 
de simplification, il est utile de décomposer ce débat en trois types de décisions distinctes : à 
l’échelle du paysage, du peuplements et de l’arbre (Hunter, 1999, par exemple).

Au niveau du paysage et du peuplement, la sévérité, la fréquence et la configuration spatiale 
des perturbations peuvent fournir un cadre aux décisions de gestion forestière. D’un point de 
vue pratique, la composition spécifique, la durée de rotation, le système sylvicole, l’organisa-
tion spatiale et temporelle de la régénération, la structure des âges à l’échelle du paysage et 
du peuplement, ainsi que la récolte annuelle sont des éléments pouvant être utilisés dans le 
cadre d’éventuelles mesures prises pour imiter les conditions de référence du site. Un obst-
acle majeur est l’absence de conditions de référence, où les processus de perturbation et la 
dynamique forestière peuvent faire l’objet d’études, à l’échelle du paysage en Europe centrale. 
Toutefois, les recherches récentes démontrent que la variabilité spatiale et temporelle des 
processus de perturbations est plus importante que ne le suggèrent les modèles traditionnels. 
Cela impliquerait qu’une gestion étendue à l’ensemble du paysage devrait non seulement 
imiter la composition et la structure des stades successionnels finaux, mais également les 
stades de succession et la complexité structurelle issus de perturbations modérées à intenses. 
Toutefois, au regard de la mosaïque d’un site, la proportion de ces différents stades nécessi-
terait une attention particulière. Les décisions de gestion forestière devraient essayer d’imiter 
la variabilité existant au niveau des sites en se basant sur des objectifs clairement définis, 
ainsi que sur les conditions de référence existant pour une zone donnée. Le choix des durées 
de rotation, ainsi que le système de régénération et le taux d’exploitation annuelle pourraient 
être utilisés afin d’assurer le maintien de la structure d’âge souhaitée au niveau du paysage 
(Hunter, 1999). Maintenir les conditions de succession écologique finale exigerait d’imiter les 
perturbations de faible et occasionnellement moyenne sévérité, accompagnées d’un systè-
me de régénération approprié, avec des périodes de récupération suffisantes entre chaque 
intervention. Le maintien des stades de succession écologique initiaux peut être simplement 
obtenu en incorporant aux forêts gérées des peuplements non exploités issus de perturbations 
naturelles.

XX La mise en œuvre de mesures pratiques de gestion forestière imitant 
les processus de perturbations naturelles n’est pas une chose aisée et 
est souvent semée d’embûches.
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À l’échelle des peuplements et des arbres, les habitats créés par les perturbations naturelles 
sont un aspect important de la gestion axée sur les perturbations naturelles. La gestion des 
arbres sénescents et du bois mort sont des exemples bien connus illustrant la manière dont les 
décisions de gestion forestière peuvent imiter les conditions de référence des stades finaux de 
succession écologique. Par exemple, maintenir les bois morts de moyenne et grande tailles, 
sur pied et au sol, à différents stades de décomposition, dans les habitats arrivés à un stade 
final de succession écologique (faible luminosité) aussi bien qu’à un stade initial (luminosité 
importante) est une condition cruciale à la persistance sur le long terme d’un grand nombre 
d’organismes saproxyliques. Le bois mort au sol joue également un important rôle de substrat 
pour la régénération des arbres de certains sites. Ainsi, la conservation d’une certaine quanti-
té d’arbres verts, de chandelles, ainsi que d’arbres cassés et déracinés suite aux perturbations 
naturelles est une pratique capitale dans les forêts exploitées. L’intégration de modèles spa-
tiaux et temporels plus complexes en termes d’exploitation forestière que les systèmes sylvi-
coles classiques (par exemple, la sylviculture d’arbres individuels, la sylviculture par parquets 
ou bouquets, ou des systèmes de coupe progressive) est également nécessaire pour imiter les 
modèles de mortalité à forte variabilité souvent issus de perturbations naturelles.

Jusque-là, nous nous sommes principalement concentrés sur les aspects historiques des 
perturbations naturelles et la manière dont ils peuvent servir de référence à la gestion fores-
tière actuelle. Toutefois, il est capital de souligner que la gestion basée sur les conditions de 
référence historiques pourrait perdre en pertinence si les prévisions en matière de change-
ment climatique se réalisent (Millar et al., 2007). Le changement climatique est susceptible 
de provoquer non seulement des changements dans la végétation forestière, mais également 
de susciter de nouveaux régimes de perturbations (Dale et al., 2001). Un exemple particu-
lièrement pertinent pour les forêts d’épicéa est le fait que les étés plus chauds pourraient per-
mettre l’apparition de plusieurs générations de scolytes par an (Wermelinger, 2004), pouvant 
potentiellement accroître la fréquence et la sévérité des invasions, qui seraient surtout asso-
ciées à l’affaiblissement des arbres dû à la sécheresse. Malgré le risque de changements dus 
au réchauffement climatique, il est nécessaire de bien comprendre la dimension historique de 
la variabilité des perturbations pour évaluer les changements à venir. En outre, les systèmes 

XX La gestion forestière à l’échelle du paysage devrait non seulement 
imiter ou restaurer des stades finaux de succession écologique, mais 
également les stades de succession et la complexité structurelle issus 
des perturbations modérées à graves. Par exemple, il serait possible 
d’atteindre en partie ce dernier objectif en s’abstenant d’exploiter 
sur certains sites des peuplements ayant subi des perturbations de 
grande ampleur.

XX Pour évaluer l’influence du changement climatique sur les régimes 
de perturbations et la dynamique forestière, il est nécessaire de bien 
comprendre la dimension historique de la variabilité des perturba-
tions naturelles.
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de gestion augmentant la complexité structurelle et la diversité spécifique à l’échelle du peu-
plement et du massif devraient favoriser l’adaptation au changement climatique, même si le 
suivi, la gestion adaptative et l’adoption d’une approche non axée sur l’équilibre des régimes 
de perturbations due à l’instabilité climatique seront les clés de la réussite (Mori, 2011).
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2.5 	 Conservation et gestion des  
espèces spécialistes : perpétuer  
l’héritage des forêts naturelles et  
des paysages cultivés

Per Angelstam, Marine Elbakidze et Asko Lõhmus

Après un bref aperçu de l’histoire des paysages européens, nous concluons que le maintien 
des espèces spécialistes nécessite de prendre en compte l’héritage tant des forêts à dyna-
mique naturelle que des paysages cultivés préindustriels. Ensuite, nous abordons le besoin de 
conservation, de mise en gestion et de restauration dans un contexte d’utilisation intensive 
des forêts, ainsi que d’abandon des espaces cultivés boisés à travers des paysages entiers. 
Nous identifions deux priorités : d’une part, acquérir des connaissances sur les objectifs de 
performances en matière de quantité d’habitat exigée par différentes espèces, et établir un 
dialogue basé sur ces connaissances, d’autre part. Si nos références et exemples sont eu-
ropéens, les arguments présentés dans ce chapitre s’appliquent de manière générale.

Par le passé, le continent européen était dominé par des forêts à dynamique naturelle. Toute-
fois, au fil des millénaires, la plupart des forêts et zones boisées européennes ont été progres-
sivement transformées en paysages cultivés soumis à des régimes agrosylvopastoraux tradi-
tionnels d’exploitation des sols, liés à des systèmes de villages avec une utilisation intégrée 
du bois et des produits non ligneux (encadré 21). Au long de l’axe reliant le centre et la péri-
phérie d’un village traditionnel, on pouvait observer une augmentation de l’habitat propice 
aux espèces adaptées aux écosystèmes naturels riverains, côtiers et pastoraux alpins situés 
dans les champs, prairies, pâturages et forêts pâturées du village. De nombreuses espèces 
occupant les arbres des vieilles forêts ont trouvé un habitat dans les arbres relictuels, écimés 
et les taillis des prairies boisées proches du village. D’autres espèces des forêts naturelles ont 
fréquemment trouvé où s’établir dans les bois plus éloignés.

XX Il est nécessaire de perpétuer l’héritage des forêts naturelles com-
me des paysages cultivés afin d’assurer la conservation des espèces 
spécialistes ne disposant pas d’habitat adapté au sein des paysages 
gérés, en vue de maximiser la production de bois, de fibre, de nourri-
ture et d’énergie.

XX Bien comprendre l’histoire d’un paysage est capital pour la conser-
vation de la biodiversité naturelle et cultivée, qui correspond aux 
espèces, habitats et processus des forêts naturelles et paysages cul-
tivés.
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Cependant, l’intensification de l’exploitation forestière et agricole a entraîné une réduction 
des forêts naturelles comme des terres boisées cultivées. Les efforts de conservation des 
espèces spécialistes ont évolué pour se concentrer sur la création de zones protégées en li-
bre évolution au sein des forêts et zones humides, ainsi que sur la mise en place de plans 
agroenvironnementaux visant à assurer le maintien des paysages cultivés. Néanmoins, afin 
de créer des réseaux d’habitat fonctionnels constitués à la fois de zones protégées (à l’instar 
de Natura 2000) et de zones bénéficiant d’une gestion spéciale, il est nécessaire d’adopter une 
perspective à l’échelle du paysage. Cela implique d’une part de tenir compte de la qualité, de 
la taille et de la superficie totale des parcelles présentant une grande valeur en termes de con-
servation, ainsi que de l’étendue et de l’hostilité des zones intermédiaires situées entre ces 
dernières ; d’autre part d’encourager la collaboration entre les acteurs représentant différents 
types d’utilisation et d’occupation des sols. En conclusion, la conservation de la biodiversité 
à l’échelle des paysages implique à la fois une vision de la dynamique des forêts naturelles 
aussi bien que de la gestion traditionnelle des paysages cultivés, mais dans des proportions 
différentes selon le passé du territoire.

Maintenir des populations viables d’espèces exige toute une série de régimes de perturba-
tions afin de perpétuer l’hétérogénéité des habitats et processus écosystémiques favorisant 
diverses espèces. Le terme « naturalité » inclut la nécessité de comprendre l’ampleur de la 
différence existant entre différents paysages gérés en termes d’espèces, d’habitat et de pro-
cessus. De telles perturbations incluent aussi bien les facteurs naturels biotiques et abio-
tiques que les facteurs anthropiques (tableau 7). Comme le préconise le concept de régime de 
perturbations naturelles pour la gestion forestière proche de la nature, les régimes de gestion 
choisis pour différents environnements forestiers doivent correspondre au passé écologique 
des différents types de forêts (Angelstam, 2006). Cela présente de nouveaux défis pour la syl-
viculture (Puettmann, 2010). 

Encadré 21. Le système de village traditionnel

Les forêts naturelles et zones boisées ont été façonnées par une gestion traditionnelle 
bien avant le développement de la sylviculture industrielle et de l’agriculture intensive. 
Une importante proportion des forêts et zones boisées de la planète sont toujours gérées 
par les communautés locales et indigènes. De tels paysages cultivés sont généralement 
basés sur un système traditionnel de villages, dotés d’un zonage allant du centre à la 
périphérie, depuis les maisons, jardins, champs aux prairies fauchées et pâturées jus-
qu’aux forêts, correspondant à l’ancien système de domus, hortus, ager, saltus et silva 
(Elbakidze et Angelstam, 2007). Les paysages situés à la périphérie du développement 
économique abritent souvent des vestiges des écosystèmes quasi naturels aussi bien 
que des systèmes agrosylvopastoraux traditionnels d’exploitation des sols (Angelstam 
et al., 2013a). La composition en espèces au sein d’un paysage local de forêt et de terres 
boisées peut ainsi provenir à la fois d’une forêt naturelle et d’un paysage cultivé.

XX Le maintien des espèces et des paysages comprenant des forêts, des 
zones boisées et des arbres nécessite de tenir compte aussi bien des 
forêts à dynamique naturelle que des paysages cultivés préindustriels.
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Trois principaux régimes de perturbations naturelles sont typiques des écosystèmes fores-
tiers (notamment Angelstam et Kuuluvainen, 2004) : (1) à la suite d’une perturbation intense, 
transition depuis une forêt jeune à essences intolérantes à l’ombre à une vieille forêt, dominée 
par des essences sciaphiles ; (2) dynamique de cohorte sur sites secs et ; (3) dynamique de 
trouées dans les forêts humides (figure 36). On peut observer des conditions naturellement 
analogues à celles, typiques des paysages cultivés, des espaces boisés ouverts au sein des 
écosystèmes où la croissance des arbres est limitée par le climat, les sols ou les relations 
complexes existant entre les perturbations abiotiques ou dues aux herbivores d’une part et la 
réaction de la végétation d’autre part (figure 36).

Tableau 7. Exemples de perturbations communes biotiques, abiotiques et anthropiques affectant le maintien de la biodi-
versité naturelle et cultivée.

Perturbations
Perspective de la biodiversité 
naturelle

Perspective de la biodiversité 
cultivée

Vent
Les déracinements créent du bois mort, 
du sol dénudé et des microhabitats 
spéciaux

Le bois mort est souvent prélevé et utilisé 
comme combustible.

Inondations
La dynamique naturelle des cours d’eau 
crée d’importants habitats aquatiques 
et riverains.

Des systèmes d’irrigation et de drainage 
sont souvent mis en place, ainsi que des 
inondations volontaires, afin d’accroître la 
productivité des prairies et des pâturages.

Feux
Parcelles de plus grande taille,  
fréquence moindre

Parcelles de plus petite taille, fréquence 
accrue

Grands herbivores Brouteurs Paisseurs et patûreurs

Figure 36. Un paysage forestier quasi naturel des montagnes du Börzsöny, en Hon-
grie, après des chablis (à gauche) et un feu de forêt dans une forêt de pins sylvest-
res sur sédiments sableux dans le nord-ouest de la Russie (à droite). Photos de Per 
Angelstam.
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Perturbations
Perspective de la biodiversité 
naturelle

Perspective de la biodiversité 
cultivée

Insectes et  
champignons

Perturbations naturelles importantes Sans importance

Activité humaine
Sans importance, à moins que des 
mesures de restauration ne s’avèrent 
nécessaires.

Vitale, elle comprend la fauche, la mise en 
pâturage, l’écimage, la coupe de rajeunisse-
ment, le déchiquetage, etc.

Figure 37. Un paysage cultivé traditionnel préindustriel des Carpates ukrainiennes. En général centrés autour d’une rou-
te bordée de fermes, les villages traditionnels présentent un zonage caractéristique, partant du centre et allant vers la 
périphérie. Ces zones comprennent : (1) une zone bâtie avec des fermes, une église et un bâtiment administratif ; (2) 
des jardins potagers et des vergers ; (3) des champs ; (4) des prairies de fauche ; (5) des pâturages ; et (6) des forêts ; 
chacune satisfaisant des besoins différents des exploitants. Photo de Per Angelstam

La gestion traditionnelle préindustrielle des prairies, des zones boisées et des forêts par la 
mise en pâture, la fauche et la gestion des arbres à différents degrés d’intensité s’est tradui-
te par un paysage structurellement diversifié (figure 37). Par exemple, les pâturages alpins 
présentant une flore riche et diversifiée, les prairies de fauche, les petits champs arables déli-
mités par des haies, ainsi que d’autres éléments structurels sont le résultat de siècles de ge-
stion traditionnelle de la terre. Les biotopes riches en espèces et structurellement diversifiés, 
associés aux clôtures et aux murs de pierre, fournissent également un habitat aux espèces 
forestières. Une gestion intensive des prairies favorise les plantes vasculaires intolérantes à 
l’ombre et les espèces animales qui y sont associées, alors que la gestion traditionnelle des 
terres arables crée des conditions favorables aux espèces tributaires des espaces ouverts et 
des lisières entre les forêts et les champs (Bezak et Halada, 2010).
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Actuellement, les forêts naturelles et les paysages cultivés d’Europe se développent dans dif-
férentes directions. Les tendances affectant la biodiversité des forêts naturelles suivent diver-
ses trajectoires, notamment (1) la protection au sein de réserves et de parcs nationaux ; (2) 
l’intensification de l’exploitation forestière ; (3) l’apparition de concepts de sylviculture proche 
de la nature et ; (4) une utilisation récréative et touristique des forêts. Les paysages cultivés se 
développent selon trois trajectoires différentes : (1) ils demeurent souvent utilisés de manière 
traditionnelle en dehors de l’UE ; (2) ils changent, en raison d’une agriculture et d’une urbani-
sation intensives et ; (3) ils sont abandonnés et reboisés suite à un dépeuplement des zones 
rurales de l’UE. Ces trajectoires offrent de meilleures opportunités de « réensauvagement » par 
le biais de la restauration des paysages plutôt que du maintien des espèces spécialistes ayant 
été favorisées par les paysages cultivés préindustriels. Pour maintenir la biodiversité cultivée, 
il convient de prendre en considération les méthodes employées dans les paysages cultivés 
préindustriels ou des paysages similaires. Sans une compréhension approfondie des connais-
sances et des perceptions locales concernant les paysages, il sera difficile de combiner les 

XX L’intensification de l’utilisation des forêts et l’abandon des espaces 
boisés cultivés sont deux processus se déroulant actuellement simul-
tanément dans les paysages européens. Cela représente aussi bien 
des défis que des opportunités en termes de conservation à la fois des 
espèces des forêts naturelles que celles dépendantes des cultures.

Encadré 22. Les héritages des forêts naturelles et des paysages cultivés - l’exemp-
le des Carpates

Les Carpates abritent les plus grandes étendues de forêts alpines d’Europe, les plus 
grands écosystèmes forestiers naturels alpins de hêtraies et de hêtraie-sapinières, ainsi 
que des reliques de vieilles forêts (Angelstam et al., 2013a et Pâtru-Stupariu et al., 2013). 
On y trouve des vestiges de forêts dominées par le hêtre ou d’autres feuillus montrant 
une dynamique des trouées, des successions suite aux chablis et aux averses de grêle, 
ainsi que des dynamiques de cohortes de forêts riveraines dans les plaines inondables. 
De plus, les Carpates abritent certains des systèmes fluviaux les plus intacts et sauvages 
d’Europe. Nombre des dernières forêts inondables d’Europe se trouvent dans les vallées 
des Carpates. En raison de la présence d’éléments appartement aux forêts à dynamique 
naturelle, tels que de grands arbres âgés, du bois mort et des arbres à croissance lente 
dans les paysages cultivés, les espèces forestières peuvent être présentes hors des zo-
nes normalement désignées en tant que forêts naturelles, comme les prairies boisées 
abritant des arbres gérés pour produire du fourrage à partir des feuilles, des fruits et du 
matériel pour les outils.

Par conséquent, la région abrite des populations d’espèces spécialistes, ainsi que de 
grands carnivores et herbivores exigeants en termes d’espace, qui se sont éteints locale-
ment ou sont très rares dans les autres régions d’Europe. De plus, il existe de nombreu-
ses espèces endémiques. Les Carpates forment un corridor vital pour la dispersion de 
la flore et de la faune entre les forêts et les zones boisées du nord et du sud de l’Europe.
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connaissances locales et scientifiques afin de les intégrer à la gestion des paysages visant à 
conserver la biodiversité.

Les modifications des conditions d’exploitation des sols, tels que la réduction des subven-
tions et la rentabilité réduite de la production primaire des paysages cultivés, fournissent une 
opportunité de réensauvagement, qui devrait permettre de restaurer le niveau de naturalité 
du paysage (Bauer et al., 2009). Apparu dans les années 1990, le terme de réensauvagement 
correspondait à l’idée d’une conservation à grande échelle visant à restaurer et à protéger des 
zones coeur, à établir une connectivité entre elles, ainsi qu’à protéger ou à réintroduire les 
superprédateurs et les espèces clé-de-voute (Soule et Noss, 1998, par exemple). La réintro-
duction de grands herbivores et de carnivores, tout comme le brûlage dirigé et la restauration 
des ruisseaux sont de bons exemples de stratégies mises en œuvre afin d’initier des processus 
exempts de toute influence humaine, visant à maintenir les processus écologiques et le réta-
blissement des héritages des forêts naturelles en termes d’habitat et d’espèces associées. En 
se basant sur une étude des attitudes publiques envers la nature et les processus de réensau-
vagement mis en œuvre en Suisse, Bauer et al. (2009) ont recommandé d’effectuer une évalua-
tion initiale des attitudes envers la nature et le réensauvagement chez les acteurs, ainsi qu’un 
processus participatif de gestion du changement des paysages. Dans le cas du Royaume-Uni, 
qui possède pourtant une longue histoire d’occupation des sols, Carver (2007) a conclu qu’il 
reste tout de même un noyau de zones sauvages importantes, sur lequel se baser pour créer 
un réseau, continu au niveau spatial, de zones plus sauvages, profitant aux humains comme 
à la faune et à la flore sauvages. Ainsi, selon Navarro et Pereira (2012), les décideurs devraient 
reconnaître le réensauvagement comme l’une des options de gestion des terres visant au 
développement rural, dont le tourisme, en Europe, en particulier dans les zones marginales.

Il existe deux principales stratégies complémentaires permettant de maintenir les héritages 
de biodiversité cultivée dans des paysages boisés dominés par une exploitation moderne des 
terres. La première consiste à soutenir les systèmes sociaux survivants ou à assurer la conser-
vation de la communauté afin de poursuivre l’utilisation historique des terres. Cette stratégie 
est limitée par les fonds disponibles, par l’intérêt du public, ainsi que par la capacité de la 
population à créer de nouveaux produits ou marchés pour les biens traditionnels. Par exemple, 
la conservation des plantes des prairies boisées de Scandinavie et de Finlande, autrefois très 
répandues et désormais un habitat prioritaire de l’UE, dépend de la fauche, qui a été renforcée 
au niveau local par le biais de l’allocation de fonds de conservation aux réserves bénéficiant 
d’une gestion spéciale (Sammul et al., 2008). La recherche a fourni des données probantes 
permettant de décider s’il faut restaurer les sites envahis en prairies boisées ou bien les pré-
server en tant que futures forêts de feuillus comportant des arbres sénescents (Palo et al., 
2013). Dans les forêts exploitées du nord de l’Europe, de petites parcelles d’habitats cultivés 
peuvent être protégés comme « habitats clés » (Timonen et al., 2010). Il existe des approches 
similaires pour la conservation de la biodiversité des étangs et des bosquets présentant une 
importance culturelle, mais dans la plupart des cas, il n’est possible de maintenir qu’une par-
tie de la diversité historique.

La seconde stratégie utilise et développe les opportunités fournies par l’usage moderne des 
terres. Les coupes rases, les bas-côtés des routes, les fossés de drainage, les tranchées des 
lignes électriques, les terrains d’entraînement militaires et les zones d’exploitation minière 
sont des exemples d’ouvertures forestières créées et soumises à divers régimes de perturba-
tions qui n’entrainent toutefois pas de frais spéciaux de conservation. Les coupes rases avec 
scarification des sols pourraient fournir de futurs habitats à plusieurs plantes menacées des 
prairies (Pykala, 2004), tandis que, dans les coupes de régénération, la rétention de fragments 
du peuplement initial a abouti à l’approche de gestion forestière de rétention appliquée dans 
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le monde entier, qui favorise, entre autres, les habitats de nombreuses espèces des stades 
initiaux de succession écologique (Gustafsson et al., 2012). Le potentiel de tels « habitats no-
vateurs » émergents constitue une priorité de la recherche sur la conservation.

La compréhension des héritages du passé, tant naturels que cultivés, dans les paysages de 
référence est un point de départ important pour le maintien de la biodiversité. Les questions 
clés pour la recherche sur les écosystèmes incitent à comprendre quels processus mènent à 
quels habitats et quelle quantité de ces derniers est nécessaire aux différentes espèces. En 
ce qui concerne les systèmes sociaux, il convient de développer et de mettre en œuvre des 
approches adaptées au niveau régional en termes de gouvernance et de planification territo-
riale.

Selon Whyte (1998), les zones « en retard » et de tradition sont toujours concentrées dans le 
nord de l’Europe, la périphérie atlantique et les zones montagneuses d’Europe centrale, de 
la Méditerranée et du Caucase. En Europe, l’éloignement économique possède à la fois des 
dimensions est-ouest et plaine-montagne. Dans les écorégions montagneuses du continent 
européen, la présence simultanée de ces deux dimensions explique pourquoi de telles régions 
sont des lieux de grande biodiversité cultivée et naturelle (encadré 22), s’avérant donc import-
antes aussi bien pour la conservation in situ qu’en tant que références pour la restauration de 
la biodiversité ailleurs.

Le maintien de la biodiversité fait partie intégrante du défi normatif général de durabilité. 
Concevoir des systèmes de gestion des terres imitant les régimes de perturbations histo-
riques des paysages naturels aussi bien que cultivés représente un défi majeur nécessitant 
la collaboration des secteurs privé, public et citoyen. Il est crucial d’assurer le maintien et la 
restauration du capital naturel et social des systèmes de villages et des réseaux fonctionnels 
de zones protégées, ainsi que de mettre en œuvre des mesures de gestion durable des terres 
et des eaux. Ainsi, le continent européen accueille en quelque sorte une expérimentation 
présentant d’importants contrastes d’un pays à l’autre et d’une région à l’autre en termes de 
biodiversité naturelle et cultivée. On peut considérer l’Europe comme un laboratoire à l’échel-
le des paysages permettant d’étudier systématiquement les interactions entre les systèmes 
écologiques et sociaux, afin de favoriser l’élaboration d’une approche paysagère intégrée en 
termes de conservation de la biodiversité et de l’héritage culturel (encadré 23, Axelsson et al., 
2011).

XX Il est possible d’acquérir des connaissances sur les paysages de ré-
férence pour la biodiversité en étudiant les vestiges de paysages na-
turels et cultivés, ainsi que leur histoire.

XX Le maintien de la biodiversité naturelle et cultivée nécessite une ge-
stion des espèces, des habitats et des processus à travers des paysa-
ges entiers.



137

2.5 Conservation et gestion des espèces spécialistes : perpétuer l’héritage  
des forêts naturelles et des paysages cultivés

L’introduction de la gestion forestière à rendement soutenu et de l’agriculture intensive résul-
te généralement en une réduction de la quantité de bois mort, de la connectivité fonctionnelle, 
ainsi que des zones intactes d’espaces boisés naturels et des paysages culturels. Un des prin-
cipaux défis consiste à identifier, et à utiliser comme directives de gestion, des objectifs de 
performance de la conservation de la biodiversité basés sur des données concrètes, plutôt que 
des objectifs négociés, tels que la certification forestière ou l’état de l’environnement de pay-
sages déjà exploités et altérés. Il est également d’une importance critique que la gestion des 
paysages devienne spatialement explicite à différentes échelles, allant de l’arbre individuel et 
des massifs jusqu’aux paysages et aux régions. De plus, il est crucial de planifier la gestion 
de la conservation participative au sein de forums sociétaux, afin d’allier une planification 
descendante à une mise en œuvre ascendante.

Alors que diverses listes d’indicateurs de durabilité forestière et d’autres formes de gestion 
des terres ont été élaborées, leur suivi exhaustif et leur comparaison aux objectifs de perfor-
mance décrivant les états souhaités demeurent un défi. Lorsque l’on prend en considération 
le rôle des écosystèmes en tant que fournisseurs durables de capital naturel, le concept de na-
turalité s’avère utile pour définir des repères adéquats. Quant à la conservation des espèces, 
les réponses non linéaires des espèces à la perte de leur habitat peuvent être utilisées pour 
formuler des objectifs de performance (par exemple, Villard et Jonsson, 2009 et Törnblom et 
al., 2011). Pour définir la quantité d’habitat nécessaire à la survie des espèces à long terme, 
il est possible d’utiliser les connaissances disponibles afin d’élaborer des normes basées sur 
des éléments concrets, définissant la quantité de propriétés forestières adaptées aux popula-
tions d’espèces (Angelstam et al., 2013b). Un des éléments clés est l’existence d’importantes 
disparités au niveau de la quantité de différents habitats sur les paysages dotés de passés 

XX Comment savoir quelle quantité suffit ? Les objectifs de performance 
servent de normes d’évaluation de la durabilité. 

Encadré 23. Recommandations pour une approche paysagère intégrée visant à 
maintenir la biodiversité et la durabilité écologique

Le terme d’ « approche paysagère intégrée » reflète la nécéessité d’envisager la durabi-
lité, dont la durabilité écologique, sous l’angle d’une zone géographique fonctionnelle 
plus vaste, et d’inclure les systèmes sociaux aussi bien qu’écologiques et leurs inter-
actions. Lors de l’analyse de l’approche paysagère, Axelsson et al. (2011) ont identifié 
cinq caractéristiques fondamentales : (1) une focalisation sur une vaste zone, allant de 
plusieurs dizaines de milliers à plusieurs millions d’hectares en fonction des enjeux de 
durabilité ; (2) la collaboration entre les partenaires, présents à plusieurs niveaux, repré-
sentant tous les secteurs de la société et tous les domaines d’intérêt ; (3) un engagement 
envers le développement durable et une approche analytique pour traiter de la durabi-
lité ; (4) la production de nouvelles connaissances en vue d’identifier les connaissances 
traditionnelles utiles à l’élaboration de solutions sociales robustes et ; (5) le partage des 
connaissances et expériences En fonction des espèces cibles, l’organisation du réseau 
sera soit plus diffuse (ce qui est approprié pour la plupart des espèces) ou concentrée 
autour de populations relictuelles (ce qui est approprié pour les espèces cibles à faibles 
capacités de dispersion ou rares).
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différents. Un bon exemple est la quantité de bois mort au sol, qui est bien plus élevée dans 
les forêts à dynamique naturelle que sur les paysages forestiers actuellement exploités, ce 
qui explique pourquoi les espèces spécialistes sont présentes dans les vieilles forêts mais pas 
dans les plus récentes (Roberge et al., 2008).

Il existe différentes approches visant à établir un dialogue entre les acteurs. Idéalement, il 
faudrait former des équipes de gestion adaptative, au sein desquelles les chercheurs, les ge-
stionnaires et les décideurs partageraient la prise de décision et les responsabilités quant à 
la réussite ou à l’échec de la stratégie qu’ils choisissent conjointement d’adopter. Le con-
cept de forêt modèle, qui encourage la formation d’un partenariat entre les individus et les 
organisations ayant pour objectif commun la durabilité, en est un exemple (IMFN, 2008). Le 
concept de réserve de biosphère de l’UNESCO en est un autre (Elbakidze et al., 2013). Selon 
ces deux concepts, une unité de gestion constituée d’un paysage concret doté d’écosystèmes 
caractéristiques, d’activités économiques, d’acteurs et de parties prenantes, est utilisée en 
tant que site pour les synthèses, les innovations, le développement et l’éducation. De même, 
le réseau de plates-formes de recherche socio-économique et écosystémique à long terme 
(LTSER) vise une intégration locale du suivi et de l’évaluation de la durabilité des paysages, 
où toutes les parties prenantes jouent un rôle (Haberl et al., 2006).

La conservation de la biodiversité dans les paysages européens se base sur des perspectives 
aussi bien naturelles que cultivées. Nous prônons une approche novatrice gagnant-gagnant 
en termes de recherche et de développement, basée sur l’échange des connaissances et des 
expériences acquises sur une longue période dans différents pays et différentes régions, qui 
intègre de manière adaptative les héritages naturels aussi bien que cultivés à une utilisation 
moderne des terres. Source de bénéfices mutuels tant pour la science que pour la pratique, 
cette approche s’avérera donc favorable à l’utilisation et à la conservation durables continues 
des ressources naturelles formant la base du bien-être et de la qualité de vie humains.

Enfin, la reconnaissance et l’adoption de cette perspective nécessite la mise en place progres-
sive d’une nouvelle profession transdisciplinaire, apte à faciliter la gestion des écosystèmes 

XX Un dialogue éclairé visant à améliorer la collaboration entre les ac-
teurs au niveau des paysages et des régions est une condition in-
dispensable à une conservation réussie du capital naturel. Les ré-
serves de biosphère, les forêts modèles et les réseaux de recherche 
à long terme (LTER) sont des exemples de concepts encourageant 
cette idée. 

XX Pour maintenir des populations viables de toutes les espèces fores-
tières présentes naturellement en Europe, il faut tenir compte des 
héritages en matière de structures d’habitat et de fonctions écosys-
témiques des forêts naturelles aussi bien que des paysages cultivés.
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dans les paysages et systèmes socio-écologiques. Cela nécessite une amélioration des éch-
anges entre la science, la technique, et l’art de la gestion et de la gouvernance intégrées des 
ressources naturelles, et des solutions adaptées au niveau régional (Elbakidze et al., 2013).
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2.6 	 La gestion des espèces cibles

Bengt Gunnar Jonsson et Juha Siitonen

La gestion forestière conservatoire se focalise souvent sur le maintien des caractéristiques 
générales de l’habitat, telles que la composition en essences forestières autochtones, la struc-
ture inéquienne et, ce qui constitue probablement le point le plus important, la présence 
d’arbres sénescents ou morts. La stratégie de maintien de la biodiversité la plus largement 
répandue est l’imitation de la dynamique des forêts naturelles, tant à l’échelle locale que pay-
sagère. Par exemple, une coupe sélective ou partielle peut être choisie comme alternative à 
la coupe rase traditionnelle, et des parcelles d’habitat non exploitées, arbres individuels et 
du bois mort peuvent être maintenus dans la zone de coupe. L’hypothèse de base veut qu’en 
imitant les perturbations naturelles, il devrait être possible de maintenir des caractéristiques 
et des processus structurels importants pour les espèces. L’argument généralement utilisé 
pour justifier cette focalisation sur les caractéristiques structurelles plutôt que sur les espèces 
est qu’il existe tout simplement trop d’espèces pour tenir compte des besoins en habitat de 
chacune d’entre elles. Ainsi, il est souvent nécessaire d’avoir recours aux caractéristiques 
structurelles comme substituts aux espèces (figure 38).

Bien que cette « approche par filtre grossier » (au sens de Hunter et al., 1988) englobe vraisem-
blablement les exigences de nombreuses espèces forestières, elle ne concerne probablement 
pas tous les aspects de la biodiversité forestière et risque d’ignorer certaines espèces ayant 
des besoins particuliers. Elle peut même s’avérer potentiellement trompeuse, car la simple 
présence de caractéristiques structurelles particulières ne garantit pas la présence de toutes 
les espèces associées au type de forêt en question. Afin de s’assurer que les espèces les plus 
exigeantes parviennent bien à maintenir une population viable, il est donc conseillé d’inclu-
re un ensemble d’espèces cibles dans les stratégies de gestion, ce qui permet également 
d’évaluer la réussite de la gestion. C’est ce que l’on nomme fréquemment « l’approche par 
filtre fin de la gestion conservatoire ». Inclure un ensemble d’espèces cibles minutieusement 
sélectionnées peut s’avérer un complément important aux mesures générales et fournit aux 
gestionnaires un « bilan » biologique relatif au résultat des actions mises en œuvre.

XX En nous concentrant uniquement sur les caractéristiques structurelles, 
nous risquons de négliger les espèces ayant des besoins spécifiques.

Encadré 24. Les approches par filtre fin et grossier

Le concept des approches par filtre fin et grossier remontent au moins à 25 ans (Hunter 
et al., 1988). À l’origine, elles se rapportaient à la volonté de sécuriser certains types 
d’habitats particuliers en désignant un réseau représentatif de réserves (filtre grossier), 
tout en reconnaissant que cela pouvait s’avérer insuffisant pour assurer la viabilité des 
populations de toutes les espèces, et qu’il était donc nécessaire de compléter ce filtrage 
par des mesures axées sur des espèces individuelles. Toutefois, au cours de son dévelop 
pement, le concept s’est élargi pour inclure dans la gestion l’identification et le maintien
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Figure 38. Les composantes de la biodiversité. De manière générale, on distingue trois niveaux de biodiversité : la diver-
sité génétique, la diversité spécifique et la diversité écosystémique. Du point de vue de la gestion, il est utile d’ajouter un 
aspect de biodiversité supplémentaire : les caractéristiques structurelles. Les différentes composantes de la biodiversité 
sont interconnectées et, ensemble, elles fournissent les services écosystémiques. La gestion est pratiquement toujours 
axée sur le maintien soit de certains types d’habitats, soit de certaines caractéristiques structurelles (approche par filtre 
grossier). Même si l’attention est portée sur les espèces individuelles (approche par filtre fin), nous gérons en fait les 
types d’habitat ou les caractéristiques structurelles nécessaires pour maintenir leurs populations.

Puisqu’il n’est pas possible de tenir compte de toutes les espèces, la sélection d’espèces 
cibles représentatives constitue une étape importante. Deux aspects distincts au minimum 
doivent être pris en compte pour orienter la gestion. Premièrement, il faudrait que les espèces 
à sélectionner incluent celles qui ne sont pas concernées par les mesures générales de gesti-

des caractéristiques générales de l’habitat (filtre grossier) en tant que substituts à la 
diversité spécifique, ainsi que des besoins en habitat spécifiques à chaque espèce (filtre 
fin) pour les espèces insensibles aux effets positifs des mesures générales. On peut con-
sidérer ces approches comme un cadre conceptuel de planification de la conservation. 
Lors de l’évaluation de la quantité nécessaire d’un habitat particulier, il est capital de 
tenir compte de l’étendue de sa variabilité naturelle (Landres et al., 1999), tandis qu’au 
niveau des espèces, l’accent est mis sur les besoins individuels et la dynamique de po-
pulation de chaque espèce. Il s’agit d’un point de départ assez vaste pour les mesures de 
conservation : par exemple, les directives « Oiseaux » et « Habitats » de l’UE appellent à 
un statut de conservation favorable aux deux types d’habitats cités (basés sur les struc-
tures et les fonctions), ainsi que des espèces typiques associées, englobant donc à la fois 
les approches par filtres grossier et fin.

XX La sélection minutieuse des espèces cibles est une étape capitale vi-
sant à compléter l’approche par filtre grossier et à évaluer les résul-
tats de la gestion.

2.6 La gestion des espèces cibles
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on, c’est-à-dire des espèces spécialistes avec des besoins particuliers en termes de structures 
d’habitat ou de substrats rares. Ensuite, il faudrait également qu’elles concernent des espèces 
faciles à suivre et pouvant être utilisées comme outils de suivi afin de déterminer si la gestion 
choisie permet d’obtenir les résultats escomptés.

Enfin, le choix des espèces cibles doit également tenir compte des facteurs limitant concrè-
tement leur présence dans le paysage forestier. Il est capital de remédier à ce facteur limi-
tant, qui peut alors être utilisé comme modèle pour comparer les options de gestion. Lors 
de la sélection des espèces cibles, nous recommandons de prendre en compte quatre types 
d’espèces, limitées par différents facteurs : les espèces limitées en termes de ressour-
ces, en termes de superficie, en termes de dispersion et en termes de processus. 
Nous pensons que ce cadre de sélection des espèces cibles nous permettra d’avoir une meil-
leure vue d’ensemble de l’éventail des besoins en habitat des espèces forestières. Au fond, 
il s’agit tout simplement de démonter pièce par pièce l’affirmation simple et générale selon 
laquelle toutes les espèces ont besoin de trouver de façon continue le bon type de ressources, 
en quantité suffisante, dans leur aire de dispersion. Dans le cas d’une espèce en particulier, 
les quatre facteurs limitants ne s’excluent pas mutuellement, mais peuvent se faire ressentir 
à différentes intensités (figure 39). Nous prenons ci-après comme exemple des espèces tribu-
taires du bois mort (espèces saproxyliques). Alors que de nombreux autres types de substrats 
et d’habitats sont importants pour la biodiversité forestière, le bois mort est l’une des carac-
téristiques d’habitat les plus critiques dans la plupart des types de forêts exploitées.

Figure 39. Les espèces sont limitées par différents facteurs et, en sélectionnant les espèces cibles représentant ces 
facteurs, la gestion permet d’assurer des conditions appropriées pour un plus grand éventail d’espèces. Ce diagramme en 
étoile présente en exemple une espèce (lignes rouges) ayant besoin de bois récemment brûlé (processus et ressource) 
et une espèce ayant besoin de grandes superficies d’habitats bien connectés (superficie et dispersion). L’ensemble des 
facteurs limitants est totalement différent pour ces deux espèces.

Les espèces limitées en termes de ressources. La raison la plus simple pour laquelle une 
espèce peut être absente d’un peuplement forestier ou du paysage entier est l’absence de 
ressources adéquates. En ce qui concerne les espèces saproxyliques, le bois mort n’est pas 
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un substrat homogène. Il se présente sous des formes nombreuses et variées, et il est pos-
sible que certains types de bois mort particuliers soient toujours absents, même dans le cas 
de volumes totaux élevés en apparence. Les différences individuelles en termes d’essences 
d’arbres, de stades de décomposition, de diamètres des arbres et de causes de leur mort, ainsi 
que la combinaison de ces facteurs, peuvent toutes potentiellement représenter des substrats 
spécifiques à certaines espèces cibles. Dans l’idéal, la gestion devrait assurer la disponibilité 
de l’ensemble de ces facteurs (figure 40).

Dans les forêts gérées intensivement avec des cycles de rotation relativement courts, les ar-
bres présentant des diamètres particulièrement larges à un stade de décomposition avancée 
sont rares, voire absents. Par exemple, au Danemark, la majorité des espèces de polypores 
menacés associés au hêtre ont été observées uniquement sur des pièces de bois de plus de 
70 cm de diamètre (Heilmann-Clausen et Christensen, 2004), ce qui représente un substrat 
très rare dans les forêts exploitées. Les grandes chandelles de pin sans écorce sont un autre 
exemple de substrat rare. Probablement courants dans les forêts de pins de basse altitude de 
toute l’Europe par le passé, ces pins « kelo » figurent parmi les premiers types de bois mort à 
disparaître lors de l’exploitation des forêts. Aujourd’hui, ils ne sont présents en grand nombre 
que dans les régions boréales isolées, ainsi que sur quelques sites de basse altitude, comme 
la forêt primaire de Białowieża (Niemelä et al., 2002).

Figure 40. Le bois mort représente davantage qu’un volume total. Comme de nombreuses espèces sont spécifiques à 
certaines essences de bois mort, il est également capital de tenir compte des différents types de bois mort. Cette figure 
illustre, pour une essence donnée, la variabilité de trois facteurs importants que sont la taille de l’arbre, le stade de décom-
position et l’agent de mortalité. Tous ces facteurs, ainsi que différentes essences d’arbres, sont nécessaires pour fournir 
l’éventail complet des types de substrats. Source : adapté de Stokland et al., 2012.

XX Idéalement, il faudrait sélectionner des espèces cibles affectées par 
différents facteurs limitants car cela améliorerait la pertinence géné-
rale des mesures de gestion à des fins de conservation.
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Figure 41. A : le pic mar (Dendrocopos medius) est un bon exemple d’espèce limitée en termes de superficie (photo d’Alain 
Saunier). B : le pique-prune (Osmoderma eremita) est une espèce vivant dans les arbres creux morts et limitée en termes 
de dispersion, (photo de Heinz Bußler). C : les larves du coléoptère Pytho kolwensis vivent sous l’écorce des épicéas tom-
bés au sol dans de vieilles forêts d’épicéas sur tourbières. Limitée aussi bien en termes de dispersion qu’en termes de pro-
cessus, cette espèce dépend de la mortalité locale continue des arbres (photo de Reijo Penttilä). D : l’espèce d’ascomycète 
Daldinia loculata pousse sur les bouleaux morts situés dans des zones forestières impactées par les incendies. Plusieurs 
espèces d’insectes sont associées à ce champignon (photo Reijo Penttilä). E : le Bupreste (Melanophila acuminata) est un 
exemple classique d’espèce fortement tributaire du feu (pyrophile). Il possède des capteurs à infrarouges lui permettant 
de localiser les feux de forêt en cours (photo de Petri Martikainen). F : l’espèce de punaise Aradus laeviusculus est l’une 
des nombreuses espèces d’insectes qui colonise les zones brûlées juste après les feux de forêts. Les espèces associées 
aux feux de forêts sont limitées en termes de processus (photo de Petri Martikainen).

A)
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Les espèces limitées par la superficie. Nombre d’espèces spécialistes rares ont besoin 
non seulement de ressources spécifiques, mais également de parcelles d’habitat suffisamment 
grandes, où la quantité de ressources nécessaires est supérieure à une valeur seuil spécifique 
à chaque espèce. Une série d’études axées sur les pics illustre le besoin de zones forestières 
relativement grandes, présentant des quantités de bois mort suffisantes pour des espèces de 
pics spécialistes. Par exemple, le pic à dos blanc nourrit principalement ses petits de larves 
de longicorne et d’autres larves de grande taille vivant dans le bois mort de feuillus. Pour as-
surer une reproduction réussie, un couple de nicheurs a besoin d’une forêt feuillue riche en 
bois mort d’au moins 50 ha (Aulén, 1988). À l’échelle du paysage, la surface terrière moyenne 
des chandelles de feuillus doit être supérieure à 1,4 m²/ha sur une superficie de 100 ha afin de 
garantir une forte occurrence de l’espèce (Roberge et al., 2008). De plus, afin de maintenir une 
population viable de pics à dos blanc comprenant plusieurs couples nicheurs sur une certaine 
zone, il faut que cette forêt soit de bonne qualité et couvre au moins 10 à 20 % du site, sans 
quoi la population disparaîtra progressivement (Carlsson, 2000). Le territoire de reproduction 
du pic mar (figure 41A) doit occuper une superficie minimum d’environ 15 ha (Kosinski, 2006). 
À l’échelle du paysage, la probabilité d’occurrence de l’espèce est élevée si la surface terrière 
des feuillus de forts diamètres est supérieure à 1 m²/ha sur une superficie de 100 ha (Roberge 
et al., 2008). Un autre exemple est le pic tridactyle : il faut au moins 1,3 m²/ha de chandelles 
(soit un volume d’environ 15 m³/ha) sur une superficie de 100 ha de forêt de conifères pour 
maintenir cette espèce (Bütler et al., 2004). On notera que ces exemples se rapportent aux 
conditions nécessaires pour abriter un ou quelques couples de l’espèce, et non aux conditions 
nécessaires au maintien d’une population viable sur un site plus vaste.

Les espèces limitées en termes de dispersion. Les espèces vivant sur des substrats 
temporaires tels que les arbres en décomposition sont tributaires d’une dispersion régulière. 
Toutefois, leur capacité de dispersion varie selon la longévité spécifique de leur substrat et de 
leur habitat. Certaines peuvent apparaître sur leur substrat pendant un été seulement, comme 
par exemple la plupart des scolytes utilisant le cambium des arbres récemment morts, tandis 
que d’autres espèces peuvent utiliser le même substrat pendant des décennies. La durabilité 
du substrat constitue un important facteur de pression de sélection et, en conséquence, les 
différentes espèces présentent des capacités de dispersion extrêmement variées. La frag-
mentation de la matrice forestière, ainsi que la perte des habitats ou des caractéristiques 
d’habitat spécifiques et leur isolation grandissante représentent une menace particulière en-
vers les espèces adaptées aux substrats durables mais en cours de déclin.

Les espèces vivant dans les cavités des arbres en sont un bon exemple. Le pique-prune (Os-
moderma eremita) (figure 41B) vit dans les cavités des gros chênes âgés, ainsi que dans d’au-
tres feuillus. En Europe du Nord, environ 85 % des individus restent dans l’arbre où ils sont 
nés. Parmi ceux qui quittent leur arbre, la plupart dispersent à moins de 200 m, ce qui signifie 
qu’ils restent généralement au sein du même peuplement (Ranius et Hedin, 2001 et Hedin et 
al., 2008). Devenue une espèce menacée en raison de sa faible capacité de dispersion, alliée 
au déclin des pâturages boisés et d’autres habitats dotés d’arbres à cavités, elle est incluse 
dans la directive Habitats. Afin de maintenir des espèces telles que le pique-prune, il est 
important d’assurer la continuité locale du substrat critique et, dans la mesure du possible, 
d’accroître la connectivité entre les peuplements forestiers adéquats.

Les espèces limitées en termes de processus. Certaines espèces apparaissent prin-
cipalement ou exclusivement à des stades de succession écologique particuliers. Pour ces 
espèces, il est nécessaire de maintenir les processus de perturbations constituant les moteurs 
de la succession. Dans le cas des espèces saproxyliques, il peut s’agir du feu, du vent, des in-
ondations ou d’autres processus entraînant la mort des arbres. Dans certains cas, une espèce 
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peut dépendre spécifiquement de la continuité locale de son substrat, et, bien qu’elle puisse 
potentiellement être limitée en termes de dispersion, elle peut également être considérée 
comme limitée en termes de processus, car elle dépend très fortement de ceux générant son 
substrat. On citera en exemple le coléoptère Pytho kolwensis (Figure 41C), qui vit dans les 
épicéas morts au sol depuis quelques années. En raison de sa faible capacité de dispersion 
et de la brièveté de sa présence sur des bois morts au sol, il est très tributaire de la mortalité 
locale continue des arbres (Siitonen et Saaristo, 2000).

Le feu joue un rôle important dans bon nombre d’écosystèmes forestiers. Daldinia loculata 
(Figure 41D) est un ascomycète contribuant à la décomposition du bois présent en Europe 
du Nord, ainsi que de manière plus éparse en Europe centrale. Exclusivement présent sur 
les bouleaux morts dans un incendie, il est donc étroitement lié aux feux de forêt. Dans une 
étude menée dans le centre de la Suède, Wikars (2001) a démontré une forte corrélation entre 
les insectes pyrophiles et la fréquence des bouleaux porteurs de D. loculata. Les détails de 
l’interaction ne sont pas entièrement compris, mais bon nombre d’insectes pyrophiles ont été 
trouvés à l’intérieur des sporophores du champignon, ce qui indique une forte association. 
Les insectes se reproduisant directement après l’incendie dans des arbres tués par le feu four-
nissent un autre exemple. Certains d’entre eux sont tellement dépendants des zones touchées 
par le feu qu’ils ont développé des capteurs à infrarouges afin de localiser les feux de forêt en 
cours, le Bupreste Melanophila acuminata (figure 41F) en est l’exemple le plus courant. D’au-
tres espèces, dont plusieurs punaises (Aradidae spp.) (figure 41E), colonisent la zone brûlée 
directement après l’incendie. Ces espèces pyrophiles possèdent souvent de remarquables 
capacités de dispersion.

Une question critique pour remédier au problème de facteur limitant est : comment savoir 
quelle quantité suffit ? S’il était possible d’obtenir ne serait-ce qu’une seule réponse, les gesti-
onnaires disposeraient d’un outil puissant, ainsi que d’un objectif de travail. Toutefois, au vu 
du grand nombre d’espèces forestières et d’aspects à prendre en compte, il s’agit d’une ques-
tion particulièrement complexe. Déterminer les seuils quantitatifs est un défi valable et im-
portant en termes de recherche, et il existe des objectifs quantitatifs pour certaines espèces et 
certaines caractéristiques d’habitat. En ce qui concerne la quantité d’habitat d’origine devant 
être maintenue à l’échelle du paysage, la plupart des études empiriques comme théoriques 
indiquent un niveau d’environ 20 % (Hanski, 2011, par exemple). Il existe également des ex-
emples de cibles quantitatives s’appliquant à des espèces en particulier, telles que celles pré-
sentées ci-dessus pour les pics. Si ces estimations fournissent une orientation, il convient de 
faire preuve de prudence lors de leur mise en œuvre. Même si l’on peut supposer qu’il existe 
des seuils pour les facteurs limitants de la plupart des espèces, il est probable qu’ils varient 
d’une espèce à l’autre, d’un groupe d’espèces à l’autre et même au sein d’une même espèce 
vivant dans différentes régions (Ranius et Fahrig, 2006 et Müller et Bütler, 2010, par exemple). 
Appliqué au biote forestier dans son intégralité, cela suggère que, pour beaucoup de facteurs, 
il n’est pas possible d’apporter une réponse unique allant au-delà du général « plus il y en a, 
mieux c’est ». Pourtant, en procédant à une sélection minutieuse des espèces cibles repré-
sentant un éventail de facteurs limitants, il est possible de fournir des conditions adaptées, au 
moins pour espèces concernées et, en répondant à leurs besoins en habitat, il est possible de 
s’attendre à aider beaucoup d’autres espèces.

XX Une analyse des seuils peut fournir aux gestionnaires des valeurs cib-
les quantitatives, mais il existe des limites.
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Encadré 25. Recommandations

Même si l’on ne considère que les espèces saproxyliques menacées, il en existe telle-
ment il n’est pas possible de tenir compte simultanément de l’ensemble de leurs besoins 
en habitat. Une sélection minutieuse d’espèces cibles devrait inclure les espèces préoc-
cupantes (telles que celles concernées par les directives Oiseaux et Habitat ou inscrites 
sur les listes rouges), mais également les espèces permettant une évaluation des résul-
tats de gestion. En reconnaissant que différentes espèces sont limitées par différents 
facteurs, il est possible d’établir un lien avec une série de préoccupations plus vastes. 
Cela permettrait également d’intégrer les facteurs s’appliquant aux peuplements locaux 
(suffisamment de ressources au sein de peuplements individuels) et aux objectifs au 
niveau du paysage (habitats adéquats au sein des distances de dispersion, ainsi qu’une 
quantité suffisante d’habitat pour maintenir la viabilité des populations).

Une solution possible consisterait à réduire un large panel d’espèces en un nombre 
plus limité. C’est ce qu’ont fait Tikkanen et al. (2007). À l’origine, leur système d’étude 
comptait 140 espèces environ. Ces dernières étaient groupées selon leurs préférences en 
termes de conditions microclimatiques (ensoleillées, indifférentes ou ombragées), d’es-
sences d’arbres-hôtes, de stade de décomposition et de qualité d’arbre (chandelle ou 
bûche par exemple). Tikkanen et al. sont parvenus à ne former que 27 groupes, au sein 
desquels les besoins en habitat des espèces se chevauchaient. Cela semble être une 
approche prometteuse pouvant être utilisée lors de la sélection d’un ensemble représen-
tatif d’espèces cibles.

Il est nécessaire d’identifier les seuils s’appliquant aux facteurs critiques en matière 
d’habitat et de sites, ainsi que les tailles critiques des populations et leurs besoins spa-
tiaux, afin de mettre en œuvre une gestion présentant les bons objectifs quantitatifs. Ils 
sont disponibles pour certaines espèces, mais, idéalement, nous devrions disposer d’in-
formations concernant beaucoup d’autres espèces dont les facteurs limitants diffèrent. 
L’évaluation des seuils est une première étape importante pour appliquer une stratégie 
axée sur les espèces cibles adoptée dans le cadre de la gestion conservatoire.

La gestion inclut de nombreux compromis et il est improbable d’atteindre tous les ob-
jectifs au sein du même peuplement forestier. Cela comprend non seulement les conflits 
entre les questions économiques et les besoins en habitat des espèces, mais également 
les conflits au sein des espèces cibles. Il est probable que leurs besoins diffèrent, rendant 
impossible la présence de conditions adéquates, dans n’importe quelle forêt donnée, 
pour toutes les espèces cibles. Cela suggère qu’il est nécessaire de faire des choix expli-
cites quant aux aspects à mettre en avant au sein de peuplements forestiers individuels 
et que la planification de la conservation, approches d’intégration comprises, doit tenir 
compte de l’échelle du site. Cela est d’autant plus important que les populations de nom-
breuses espèces ont besoin et utilisent de grands territoires à l’échelle du paysage pour 
leur survie à long terme.
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Les processus, le fonctionnement et les structures des écosystèmes fo-
restiers dépendent, directement et indirectement, de leurs compositions 
en espèces. Outre la composition floristique, les éléments faunistiques 
jouent également un rôle clé au sein des écosystèmes forestiers. Ils ser-
vent de catalyseur dans le cycle des nutriments et fournissent un lien 
entre plantes, champignons et microorganismes. Il est donc capital que 
l‘analyse de la biodiversité forestière s‘attache à identifier les groupes 
appropriés d‘espèces indicatrices. Cela peut représenter un défi pour les 
professionnels de l‘environnement, car parmi les quelques 5 000 espèces 
vivant potentiellement dans une forêt typique d‘Europe centrale, seuls 
quelques groupes répondent aux critères définissant les indicateurs qui 
permettent l’évaluation écologique des forêts. Parmi ces critères, on 
compte la présence d‘un nombre d‘espèces suffisant pour occuper une 
gamme de niches représentatives de la complexité structurale des forêts 
d‘Europe centrale, des connaissances écologiques suffisantes, l‘identi-
fication au niveau spécifique, et la couverture d‘une grande variété de 
fonctions et de niveaux trophiques (des saprophages, phytophages et 
zoophages, par exemple) au sein d‘un écosystème. 

Aegolius funereus
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3	� Groupes d’espèces indicatrices et leurs 
seuils en matière de besoins en habitat

Le chapitre 3 présente une sélection de groupes d’espèces et analyse les options de gestion 
de ces groupes spécifiques. Le chapitre se penche en particulier sur la complexité à satisfaire 
divers besoins en habitat, ainsi que sur leurs seuils potentiels dans les forêts d’Europe cent-
rale. Les différentes sections abordent quelques groupes d’espèces sélectionnés sur lesquels 
une expertise est disponible afin d’illustrer la complexité du sujet. Ce chapitre se structure en 
sept parties :

3.1	 Les oiseaux forestiers et leurs besoins en habitat

3.2	 Les insectes forestiers et leurs besoins en habitat

3.3	 La diversité forestière des plantes vasculaires, des bryophytes et des lichens

3.4	 La biodiversité des champignons mycorhiziens, actrice cruciale du fonctionnement 
des écosystèmes forestiers

3.5	 Les lichens : des indicateurs sensibles de changement de l’environnement forestier	

3.6	 Les araignées dans les écosystèmes forestiers

3.7	 Les escargots et limaces : indicateurs de gestion forestière durable

Hericium flagellum Cucujus cinnabetinus
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3.1 	 Les oiseaux forestiers et leurs  
besoins en habitat

Pierre Mollet, Simon Birrer et Gilberto Pasinelli

Les communautés d’oiseaux des forêts d’Europe varient en termes de nombre d’espèces et de 
composition. À de larges échelles spatiales, cette variation est principalement due au climat. 
Le climat, ainsi que d’autres facteurs naturels tels que la topographie, la disponibilité en eau 
et la productivité des sols sont également importants à des échelles locales. Toutefois, à ces 
échelles locales, et dans la plupart des forêts, l’activité humaine est le principal moteur de la 
diversité structurelle, et donc de la disponibilité en ressources importantes pour les oiseaux. 
En Europe du Sud et de l’Ouest, ainsi qu’en Europe centrale, presque toutes les forêts ont 
été soumises à une exploitation intensive par les humains et ce depuis des centaines, voire 
même parfois des milliers d’années. Les différences régionales de systèmes et de processus 
socio-économiques se traduisent par une grande diversité des types de forêts à travers l’Eu-
rope, représentant des habitats de différentes valeurs pour les oiseaux. À l’avenir, les forêts 
d’Europe connaîtront des changements liés à une augmentation de leur superficie, due à la 
déprise agricole, au changement climatique, ainsi qu’à une demande croissante en bois de 
chauffage et de construction.

Tous les oiseaux ont besoin de ressources leur permettant de s’alimenter et de se reproduire. 
Certaines espèces ont des besoins en habitat supplémentaires qui ne sont pas directement 
liés à l’alimentation ou à la reproduction, mais qui sont néanmoins nécessaires à leur compor-
tement spécifique. Par exemple, la bécasse des bois Scolopax rusticola est une espèce ayant 
besoin de milieux ouverts pour la parade nuptiale qu’elle effectue au crépuscule (la croule), 
alors qu’elle peut se nourrir et se reproduire dans des forêts plutôt denses. La liste suivante 
résulte de la traduction des besoins en habitat des oiseaux forestiers en éléments pouvant 
être plus ou moins directement modifiés par la gestion forestière. Pour approfondir le sujet 
de l’écologie des oiseaux forestiers, nous recommandons Fuller et al. (2012) et Scherzinger 
(2011).

XX Les populations d’oiseaux agissent à large échelle et constituent, à 
des échelles aussi vastes, de bons indicateurs de la biodiversité et de 
la gestion forestière.

XX Pour assurer l’avenir de la diversité des oiseaux forestiers, il sera cru-
cial d’élaborer des stratégies de gestion permettant de préserver la 
diversité des structures sur l’ensemble de la surface boisée et offrant 
aux oiseaux des ressources clés.
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La canopée. La strate de la canopée, avec son énorme biomasse de brindilles, de branches, 
ainsi que de feuilles ou d’aiguilles, fournit un habitat diversifié aux invertébrés et constitue donc 
une ressource riche pour l’alimentation des oiseaux insectivores. La canopée fournit également 
un terrain d’alimentation très propice aux oiseaux se nourrissant de graines ou de fruits. La 
canopée est également importante pour les grands rapaces nichant dans la couronne des arbres, 
mais se nourrissant à l’extérieur de la zone boisée, généralement sur des terres agricoles.

Les trouées, la strate arbustive et la strate herbacée. Résultant généralement de l’ac-
tivité humaine, des tempêtes, des avalanches, des glissements de terrain, de l’activité des 
scolytes, de la mort d’un arbre âgé ou du feu, les trouées de la canopée sont rapidement co-
lonisées par des arbustes et des herbes plus ou moins héliophiles. Cette strate de végétation 
peut se développer différemment selon la taille de la trouée, les conditions du sol et l’humidité. 
Les trouées de grande taille sont souvent dominées par une strate dense d’arbustes, de 3 à 4 
m de hauteur, offrant une possibilité de nidification et d’alimentation aux espèces telles que 
la fauvette à tête noire (Sylvia atricapilla) ou la fauvette des jardins (Sylvia borin). Les petites 
trouées demeurant plutôt ombragées, ainsi que les trouées se trouvant sur des sols pauvres, 
présentent parfois uniquement une strate basse composée d’arbrisseaux tels que Vaccinium 
spp. et d’herbes plus ou moins hautes, parsemées de plages de sol dénudé. Divers oiseaux 
nidifiant au sol, tels que les Tétras (Tetrao ssp.), la Gélinotte des bois (Bonasa bonasia) ou le 
Pouillot siffleur (Phylloscopus sibilatrix), trouvent de bonnes opportunités de nidification dans 
cette strate végétale basse et hétérogène.

Parfois, certaines grandes trouées forestières ne présentent plus que quelques arbres épars 
au sein d’une matrice composée d’une végétation basse clairsemée et de sol dénudé. C’est 
la structure d’habitat préférée pour un groupe important d’oiseaux, dont notamment le Rou-
gequeue à front blanc Phoenicurus phoenicurus. Ces oiseaux nichent dans des cavités et se 
nourrissent d’arthropodes qu’ils trouvent sur le sol. Les grandes trouées fournissent égale-
ment un espace ouvert pouvant jouer un rôle important pour les vols de chasse nocturne de 
l’Engoulevent d’Europe Caprimulgus europaeus. Dans les forêts européennes d’aujourd’hui, 
qu’elles soient gérées à des fins de production de bois ou non, de telles structures sont rares 
car les grandes trouées sont souvent rapidement comblées par les arbustes ou les herbes. Un 
maintien à long terme de ce type d’habitat semble n’être possible que s’il est associé à une 
activité humaine autre que la gestion forestière, comme par exemple le pâturage (bovins, 
ovins ou caprins, selon les conditions locales) ou des feux réguliers.

Figures 42 et 43. La combinaison d’un terrain dégagé et d’arbres épars représente un excellent habitat pour les oiseaux 
nichant dans des cavités et se nourrissant d’arthropodes sur des sols à végétation clairsemée, tel que le Rougequeue à 
front blanc Phoenicurus phoenicurus. Dans le Valais, en Suisse, 310 hectares de forêt mixte pin-chêne ont entièrement 
brûlé en 2003 (figure 1). Les années suivantes, le nombre de couples nicheurs de Rougequeue à front blanc, espèce ab-
sente avant l’incendie, s’est élevé à 97 en 2008, puis a rechuté à 86 en 2010 (Sierro et al., données non publiées). Photos 
de T. Wohlgemuth (à gauche) et B. Rüegger (à droite).
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Les arbres âgés et le bois mort. Le bois mort, sous ses formes nombreuses et variées, cons-
titue une importante ressource en invertébrés, très importante pour les oiseaux insectivores tels 
que les Pics, particulièrement en hiver. Hormis cela, des trous qui se forment suite à la pourriture 
du bois fournissent des sites de nidification aux cavicoles secondaires, incapables de creuser 
leurs propres trous de nidification, comme les Mésanges Parus ssp. ou la Sittelle torchepot Sitta 
europaea. Les arbres âgés individuels sont importants pour de nombreux oiseaux, car ils offrent 
souvent davantage de branches mortes, de trous de pourriture, de bois en décomposition et de 
cavités que les arbres jeunes. La disponibilité des branches mortes et des cavités est également 
affectée par la composition en essences. Par exemple, les Chênes Quercus ssp. offrent bien 
plus de telles structures que le Hêtre Fagus silvatica. Il est également connu pour son écorce 
très fissurée, qui permet aux arthropodophages tels que le Pic mar (Dendrocopos medius) et les 
Grimpereaux (Certhia ssp.) de trouver de la nourriture. Les arbres morts debouts représentent 
un habitat d’une grande valeur pour les oiseaux forestiers. Le bois mort au sol peut encore four-
nir de la nourriture aux Pics, mais ne permet pas la nidification des espèces cavicoles.

Les peuplements âgés. Pour certaines espèces aviaires, notamment le Pic à dos blanc 
(Dendrocopos leucotos) et le Pic tridactyle (Picoides tridactylus), quelques arbres âgés présen-
tant des éléments de bois mort ne suffisent pas. Ces espèces sont uniquement présentes dans 
les peuplements présentant une grande quantité de bois mort répartie sur de vastes surfaces 
de plusieurs centaines d’hectares. Le Pic à dos blanc en particulier semble être fortement tri-
butaire de la présence de grandes quantités de bois mort et a connu, dans de nombreux pays, 
un déclin de ses populations en raison de la gestion forestière (Czeszczewick et Walankiewicz, 
2006 et Virkkala et al., 1993).

Figure 44. Le Pic à dos blanc Dendrocopos 
leucotos est un indicateur de vaste forêt 
âgée contenant une grande quantité de bois 
mort, qui est généralement absent dans les 
forêts gérées. Photo de J. Peltomäki.
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Les essences. Les communautés aviaires sont différentes entre les forêts de conifères et de 
feuillus. Dans les forêts de conifères, le nombre d’espèces présentes semble être généralement 
plus faible que dans les forêts de feuillus (Mosimann et al., 1987). Certaines espèces aviaires, 
telles que le pic tridactyle ou la mésange noire, sont très largement confinées aux forêts de 
conifères. D’autres, telles que le loriot d’Europe Oriolus Oriolus, ne sont présents que dans 
les forêts de feuillus. Toutefois, beaucoup d’espèces d’oiseaux, telles que le pic épeiche ou le 
pinson des arbres Fringilla coelebs, ne semblent pas dépendre de la présence d’espèces parti-
culières. Elles sont régulièrement présentes dans des bois de conifères, mixtes, ou de feuillus. 
Dans ces derniers, les densités de population peuvent être plus importantes, probablement en 
raison de la plus grande disponibilité en nourriture par rapport aux forêts mixtes ou de conifè-
res. La plantation d’essences résineuses dans les forêts de basse altitude où la végétation na-
turelle se composerait principalement d’essences feuillues entraîne une perte d’habitat pour 
les espèces ayant besoin de feuillus, réduisant ainsi la diversité aviaire de ces forêts (Baguette 
et al., 1994 et du Bus de Warnaffe et Deconchat, 2008). De plus, les plantations de conifères 
soumises à une gestion intensive sont généralement récoltées à des âges plutôt jeunes, ce qui 
maintient la diversité structurale à des niveaux relativement faibles.

Outre les éléments d’habitat susmentionnés, tous plus ou moins directement influencés par 
la gestion forestière, il existe un autre besoin en termes d’habitat. Il n’a en général que peu 
de rapport avec la gestion forestière, mais doit néanmoins être pris en compte par les gesti-
onnaires forestiers dans certaines situations. Le grand tétras (Capercaillie Tetrao urogallus) 
répond négativement à la présence humaine (Brenot et al. 1996 et Thiel et al., 2011), notam-
ment en hiver, ainsi qu’à la saison du chant et de la reproduction. Dans les vastes étendues 
de forêts boréales, les perturbations dues à la présence humaine ne sont pas nécessairement 
un problème, mais elles peuvent s’avérer critiques pour la survie locale de l’espèce dans les 
régions méridionales de son aire de répartition, où les habitats adéquats sont souvent petits 
et fragmentés. Les gestionnaires forestiers peuvent contribuer à réduire les perturbations en 
évitant de construire des routes dans les habitats du grand tétras.

Les questions restant encore sans réponse sont celles se rapportant à la quantité, à la distribu-
tion spatiale et à l’étendue de l’habitat : combien d’arbres âgés et morts faut-il dans une zone 

XX Les oiseaux forestiers reflètent la diversité de leurs habitats. Cer-
taines espèces constituent de bons indicateurs du degré d’ouverture 
du couvert forestier, d’autres, de la présence de peuplements présen-
tant un couvert continu, de grands arbres avec de nombreuses ca-
vités ou des différents stades de la succession liée aux feux de forêt. 
Différentes stratégies de gestion forestière contribuent à préserver la 
diversité aviaire des forêts.

XX Pour maintenir la biodiversité aviaire forestière, les forêts européen-
nes doivent fournir tous les éléments d’habitat susmentionnés sur 
toute la surface boisée.
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donnée ? Quel pourcentage de la surface d’une forêt exploitée devrait présenter un couvert 
plutôt ouvert, doté d’une strate arbustive bien développée, et quel pourcentage devraient 
représenter les peuplements au couvert fermé ? De quelle taille de tels peuplements peuvent 
ou doivent-ils être ? Quelle est la distance maximum entre deux éléments de même type per-
mettant d’éviter des effets d’isolement délétères ?

Malheureusement, il n’existe pas à ce jour de données scientifiques permettant de répondre à 
ces questions, la quantité requise de bois mort étant la seule exception. Müller et Bütler (2010) 
fournissent une méta-analyse de 37 études portant sur les valeurs seuils. Huit de ces études 
contiennent des données sur les oiseaux. En se basant sur les travaux de Müller et Bütler 
(2010), il est possible de proposer des recommandations en matière de quantités de bois mort 
dans les forêts gérées, classées en trois types de forêts : forêts de hêtre et chêne de basse 
altitude ; forêts de hêtre, sapin et épicéa de montagne ; et forêts alpines ou boréales d’épicéa 
et de pin (tableau 8). Si de tels volumes sont atteints dans les forêts gérées, presque toutes 
les espèces aviaires tributaires du bois mort trouveront alors un habitat approprié. Toutefois, 
nous sommes convaincus qu’il sera nécessaire d’établir à l’échelle du paysage un système 
bien connecté de vastes réserves forestières exemptes de toute exploitation de bois, où les 
quantités de bois mort pourront être encore bien plus importantes. C’est uniquement par le 
biais d’un tel système de forêts non exploitées qu’il sera possible de maintenir des popula-
tions viables d’oiseaux tels que le Pic à dos blanc.

Tableau 8. Quantités de bois mort recommandées pour les forêts exploitées sur l’ensemble de toute la surface forestière 
(selon Müller et Bütler, 2010).

Type de forêt Volume de bois mort en m³/ha

Forêt de hêtre et de chêne de basse altitude 30-50

Forêt mixte de hêtre, de sapin et d‘épicéas de montagne 30-60

Forêt subalpine ou boréale d‘épicéa et de pin 20-50

Pour assurer l’avenir de la diversité des oiseaux forestiers en Europe, on peut émettre les re-
commandations suivantes en matière de gestion des forêts :

1 Dans toutes les forêts gérées,

a.	 il existe toujours un équilibre entre, d’une part, les peuplements d’âge moyen 
présentant un couvert plutôt fermé, qui sont prêts à être récoltés, et d’autre part 
les peuplements jeunes et ouverts dotés d’une strate arbustive bien développée ;

b.	 les quantités de bois mort par hectare sont similaires à celles recommandées au 
tableau 8 ; et

c.	 la sélection des essences respecte la végétation naturelle : par exemple, les plan-
tations de conifères seraient réduites à un minimum dans les forêts de basse alti-
tude où la végétation naturelle est principalement composée d’essences de feuil-
lus.

2 Parallèlement à toutes les forêts gérées, un système bien connecté de grandes réserves fo-
restières non exploitées existe dans l’ensemble du paysage.
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Néanmoins, il devient urgent de mener des études visant à quantifier les seuils d’éléments 
d’habitat spécifiques aux oiseaux spécialisées. De même, il est nécessaire d’établir des va-
leurs seuils en termes de diversité aviaire générale dans les différents types de forêts.
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3.2 	 Les insectes forestiers et leurs  
besoins en habitat

Beat Wermelinger, Thibault Lachat et Jörg Müller

Les insectes forment une catégorie taxonomique extrêmement diversifiée représentant plus 
de la moitié de la diversité des espèces terrestres. On estime qu’approximativement 30 000 
espèces d’insectes vivent dans les forêts européennes. Ces espèces répondent à la comple-
xité structurelle des forêts à différentes échelles temporelles et spatiales. Elles sont nettement 
influencées par des perturbations naturelles et anthropiques, comme les chablis après une 
tempête, l’exploitation forestière et la fragmentation du paysage. Les insectes sont considérés 
comme de bons indicateurs de la biodiversité générale et de l’intégrité des forêts car ils répon-
dent à nombre d’exigences définies pour les indicateurs biologiques : nombre d’entre eux 
sont relativement faciles et peu coûteux à inventorier à l’aide de méthodes standardisées, les 
mesures sont fiables grâce à la grande abondance d’insectes, et ils couvrent un large éventail 
de cycles biologiques, de besoins en habitat et de groupes fonctionnels jouant d’importants 
rôles dans les écosystèmes forestiers (Ferris et Humphrey, 1999 et Maleque et al., 2006). En 
raison de la brièveté de leurs cycles de vie, ils sont sensibles aux changements survenant 
dans leur environnement et y réagissent rapidement.

À quelques exceptions près, des groupes taxonomiques ou fonctionnels, plutôt que des 
espèces en particulier, ont été utilisés comme indicateurs en milieu forestier. Ces groupes 
comprennent les fourmis (Formicidae), papillons diurnes et nocturnes (Lepidoptera), les sy-
rphes (Syrphidae) ; les guêpes parasitoïdes (Terebrantes), ainsi que la plupart des coléoptè-
res, notamment les carabidés (Carabidae), les longicornes (Cerambycidae), les coléoptères 
saproxyliques en général et les bousiers (sous-famille des Scarabaeidae). Parmi les nombreux 
facteurs environnementaux connus pour affecter la biodiversité, tels que le substrat de dé-
veloppement, la disponibilité de la nourriture, ou l’ouverture et l’insolation de la canopée, la 
quantité et la qualité de bois mort, constituent les conditions nécessaires les plus importantes 
pour les insectes saproxyliques. C’est donc également celles qui ont été les plus étudiées. 
Il n’existe quasiment aucune information quantitative sur les autres besoins en habitat des 
insectes forestiers.

XX Parmi les insectes, certains groupes bien connus, tels que les coléoptè-
res, les fourmis, les papillons diurnes et nocturnes, sont de très bons 
indicateurs en matière de biodiversité, d’intégrité écologique et de 
gestion des forêts.
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Le bois mort est grandement reconnu comme étant une ressource essentielle pour de nom-
breuses espèces, ainsi qu’un indicateur de la naturalité forestière. Les insectes saproxyliques 
exploitant cette ressource sont très sensibles au type et à l’intensité de la gestion forestière, 
ainsi qu’à ses effets sur la quantité et la qualité du bois mort. Les organismes saproxyliques 
dépendent, au moins pendant une partie de leur cycle de vie, du bois mort ou mourant, ou 
des organismes associés à ces substrats (Speight, 1989). Parmi les insectes saproxyliques, les 
exigences des coléoptères ont été le plus étudiées (figure 45). Ces insectes sont considérés 
comme d’excellents indicateurs de la biodiversité des zones boisées en général. Ils sont éga-
lement associés à différentes qualités d’habitat. Bien évidemment, la présence de bois mort 
constitue une condition préalable primordiale. La quantité de bois mort et/ou sa diversité sont 
directement liées à la richesse spécifique des coléoptères saproxyliques. Les longicornes, un 
groupe qui s’identifie aisément, sont de très bons indicateurs non seulement du volume de 
bois mort, mais aussi du degré d’ouverture de la forêt et de l’offre en fleurs (Müller et al., 2008). 
Cela est dû au fait que la plupart de ces espèces dépendent de différentes qualités d’écorce 
et de bois en tant que ressource alimentaire pendant leur développement larvaire, mais qu’à 
l’âge adulte, elles se nourrissent du pollen des plantes à fleur pour achever leur maturation. 
Cette dernière ressource est principalement disponible dans les forêts clairsemées ou dans les 
forêts présentant de nombreuses trouées et lisières. Les forêts clairsemées abritent non seu-
lement davantage de longicornes, mais également plus d’espèces indicatrices de coléoptères 
en général (Lehner et al., 2013). On considère que les lucanes (Lucanidae) constituent un 
groupe d’indicateurs adéquats, représentant les habitats dotés de grandes quantités de bois 
mort dans différentes conditions climatiques (Lachat et al., 2012).

XX Le bois mort est une ressource vitale pour des milliers d’organismes 
saproxyliques (vivant dans le bois en décomposition). À elle seule, 
la famille des coléoptères compte plus de 1 400 espèces saproxyli-
ques en Europe centrale et constitue un bon indicateur de la biodi-
versité. Selon le type de forêt, des volumes de bois mort allant de 20 
à 80 m³/ha sont recommandés afin d’assurer une riche communauté 
d’espèces saproxyliques.
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Figure 45. La petite biche (Dorcus parallelipipedus) est un bon indicateur des forêts de hêtre chaudes dotées de quantités 
de bois mort importantes ou moyennes. Photo de B. Fecker.

Le fait de spécifier une seule valeur seuil en matière de bois mort ne permet pas de saisir toute 
la complexité de ce substrat aux multiples facettes, ni de ses colonisateurs. Cette ressource 
comprend des essences d’arbres, positions, stades de décomposition et diamètres différents, 
et chaque espèce d’insecte dépend de qualités de bois mort spécifiques. De manière généra-
le, une augmentation du volume total de bois mort coïncide avec une hausse de la diversité 
de ce substrat (Similä et al., 2003).

Une méta-analyse étendue des données fournies par la bibliographie de Müller et Bütler (2010) 
permet d’obtenir une série de seuils pour les différents types de forêts européennes (voir en-
cadré 26). Ces chiffres étant basés sur divers groupes taxonomiques tels que les champig-
nons, les plantes, les insectes et les oiseaux, les fourchettes des valeurs seuils correspondant 
aux coléoptères saproxyliques seuls sont plus restreintes. Les coléoptères saproxyliques ont 
tendance à avoir besoin de volumes de bois mort plus importants que les autres groupes d’or-
ganismes. La quantité de bois mort nécessaire est située entre 40 et 70 m³/ha pour les forêts 
collinéennes de chêne et de hêtre ; entre 35 et 140 m3/ha pour les forêts mixtes de montagne 
(hêtre-sapin-épicéa) ; et entre 24 et 70 m³/ha pour les forêts boréo-alpines de pin et d’épicéa. 
Les valeurs supérieures de ces fourchettes sont d’une importance capitale pour les espèces 
menacées (Müller et al., 2008). En se fondant sur ces résultats, il est possible d’élaborer des 
recommandations en matière de volumes minimaux de bois mort (voir encadré 26).

En particulier, le bois mort de gros diamètre est généralement rare et doit donc être favorisé. 
Toutefois, en raison de la grande variation de leurs qualités, les branches de petit diamètre 
constituent également un substrat de valeur pour les coléoptères et les diptères (Schiegg, 
2001). Il existe des groupes indicateurs distincts des stades de succession écologique au 
cours du processus de décomposition du bois mort. Par exemple, les scolytes (Curc. : Scolyti-
nae) et les buprestes (Buprestidae) colonisent l’écorce et le bois frais, alors que les longicornes 
utilisent une large gamme de stade de décomposition du bois mort (Wermelinger et al., 2002). 
Vers la fin du processus de décomposition, le cétoine doré (Cetoniidae) colonise le bois mou 
et vermoulu.
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Les arbres offrant des microhabitats tels que les branches mortes, les cavités creusées par les 
pics, les blessures d’écorce ou les carpophores de polypores sont vitaux pour un large éventail 
de coléoptères saproxyliques spécialistes. Ces arbres-habitats, et donc leurs microhabitats, 
sont moins nombreux dans les forêts exploitées que dans les vieilles forêts naturelles (Brunet 
et Isacsson, 2010 et Müller et al., 2008). Les arbres creux, en particulier, abritent beaucoup 
d’espèces d’insectes inscrites sur liste rouge et présentant de faibles capacités de dispersion, 
à l’instar du pique-prune (Osmoderma eremita), l’une des espèces saproxyliques les mieux 
étudiées, ainsi qu’un excellent indicateur en tant qu’espèce unique. Autrefois présents à tra-
vers toute l’Europe, ses populations sont aujourd’hui très fragmentées. Tributaire des arbres 
creux, surtout des chênes, cette espèce vit pendant des générations dans des arbres adéquats 
individuels.

Une modélisation a révélé que 20 peuplements comportant au moins 10 arbres creux dans 
un rayon de 250 m sont nécessaires pour former une métapopulation viable (Ranius et Hedin, 
2004). Les polypores constituent une autre ressource très importante pour un grand nomb-
re d’espèces fongicoles. Nombre d’espèces sont des indicateurs de forêts ayant une longue 
continuité de bois mort, ainsi qu’une grande valeur de conservation. Une liste récemment 
compilée d’espèces reliques de coléoptères de la forêt primaire regroupe, par exemple, les 
espèces n’ayant que des observations relictuelles, celles ayant d’importants besoins en bois 
mort, celles présentant une population en déclin et celles liées à la continuité d’habitat. On 
constate que 16 % d’entre elles sont des fongivores (Müller et al., 2005).

Des volumes totaux élevés de bois mort ne garantissent pas l’existence à long terme de quel-
que espèce que ce soit. Ces niveaux peuvent même s’avérer trop faibles pour des espèces en 
particulier, les microhabitats spécifiques peuvent être trop rares ou la connectivité entre les 
habitats adéquats peut être limitante. Les stades de décomposition tardifs des morceaux de 
bois mort de grandes dimensions et les microhabitats tels que les cavités abritant plusieurs 
espèces de coléoptères inscrites sur les listes rouges sont absents des forêts exploitées. De 
plus, la dynamique des populations saproxyliques à l’échelle du paysage nécessite des recher-
ches plus avancées.

Encadré 26. Volumes de bois mort recommandés pour les coléoptères saproxyli-
ques

Les coléoptères saproxyliques sont l’un des groupes indicateurs les mieux étudiés en 
termes de biodiversité forestière. Leurs besoins en volumes de bois mort ont été com-
pilés par Müller et Bütler (2010). Sur la base de ces valeurs, ainsi qu’au vu de leur appli-
cabilité dans les forêts exploitées, on recommande de manière indicative les volumes 
de bois mort suivants pour le maintien d’une riche faune de coléoptères saproxyliques :  

		  Volumes de bois mort 

Forêts collinéennes de chêne et de hêtre 	 30-50 m³/ha  
Forêts mixtes de montagne (hêtre-sapin-épicéa)	 40-80 m³/ha  
Forêts boréo-alpines d’épicéa et de pin 	 20-50 m³/ha
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Aux côtés des nombreuses espèces de coléoptères polliniphages, les abeilles et les guêpes 
(Hymenoptera), les papillons diurnes et nocturnes (Lepidoptera) et les syrphes (Syrphidae) 
constituent les pollinisateurs principaux (figure 46). Ils pollinisent les plantes herbacées plutôt 
que les arbres forestiers, qui, en Europe, sont surtout pollinisés par le vent. Les syrphes pré-
sentent un vaste spectre d’écologies différentes. Ils ont donc différents besoins et rôles fon-
ctionnels. La diversité de leurs espèces reflète la diversité de leurs habitats. Alors que leurs 
larves présentent des biologies fort diverses, la plupart des syrphes adultes consomment du 
nectar ou du pollen et pollinisent des fleurs. Nombre d’espèces de syrphes, ainsi que les abeil-
les et les guêpes, constituent de bons indicateurs de l’ouverture et de la fréquence des trouées 
des forêts (Lehnert et al., 2013 et Bouget et Duelli, 2004).

Figure 46. Les syrphes (ici Episyrphus 
balteatus) sont d’importants pollinisa-
teurs de la végétation du sol forestier. 
Leur abondance est un indicateur de 
l’ouverture de la canopée forestière. 
Photo de B. Wermelinger.

De même, la plupart des papillons diurnes et nocturnes adultes se nourrissent du nectar four-
ni par les fleurs. Ainsi, ce sont des indicateurs fiables des forêts clairsemées et récemment 
perturbées, des régimes de gestion ancien et actuel, ainsi que de la fragmentation forestière 
(Freese et al., 2006 et Maleque et al., 2009). Par exemple, la densité de la piéride de la moutar-
de (Leptidea sinapis) varie selon la quantité d’ombre (Warren, 1985). Certaines espèces, à 
l’instar du damier du frêne (Euphydryas maturna) et de la bacchante (Lopinga achine), deux 
espèces de papillons menacées, sont typiques, et donc tributaires, des stades de succession 
précoces (coupe de rajeunissement) présentant de la végétation dans les sous-étages (Freese 
et al., 2006 et Streitberger et al., 2012). Dans les forêts caduques d’Amérique du Nord, des 
familles de papillons de nuit (Arctiidae et Notodontidae) se sont avérées être de bons indica-
teurs de la richesse générale des papillons de nuit (Summerville et al., 2004).

XX Les abeilles, les guêpes, les syrphes et les papillons de nuit sont simi-
laires car ils sont tous des pollinisateurs potentiels, mais par ailleurs, 
ils présentent tous un très large spectre écologique. Ces indicateurs 
reflètent non seulement les différents besoins alimentaires de leurs 
larves, mais également l’offre en fleurs fournissant le nectar et le pol-
len aux insectes adultes, ce qui représente l’ouverture d’un peuple-
ment.
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Les insectes prédateurs se nourrissent d’autres espèces animales, le plus souvent d’herbivor-
es ou de détritivores. Représentant un niveau trophique supérieur, ils intègrent les informa-
tions écologiques étendues d’autres communautés (Ferris et Humphrey, 1999). Habituelle-
ment, les vieilles forêts présentent une diversité et une abondance plus grande de prédateurs 
et de détritivores (Schowalter, 1995). Parmi les prédateurs, on considère que les carabidés, 
les cicindelidés et les staphylinidés épigés reflètent bien l’intensité de la gestion forestière 
(Osawa et al., 2005 ; Pearson et Cassola, 1992 ; et Pontégnie et al., 2004). D’autres groupes de 
prédateurs tels que les fournis peuvent également servir d’indicateurs de gestion forestière, 
ainsi que de la structure de canopée en résultant (Dolek et al., 2009).
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3.3 	 La diversité forestière des plantes  
vasculaires, des bryophytes et des lichens

Wolf-Ulrich Kriebitzsch, Helga Bültmann, Goddert von Oheimb, 
Marcus Schmidt, Hjalmar Thiel et Jörg Ewald

Ces organismes composent les différentes strates forestières (arborescente, arbustive, her-
bacée et muscinale) et peuvent être classifiés selon le substrat sur lequel ils vivent : organis-
mes épigés (sur ou dans le sol), épiphytes (sur une autre plante vivante), épixyles (sur du bois 
mort) ou épilithes (sur des surfaces rocheuses). La strate arborescente constitue la structure 
de la forêt ainsi que la plus grande partie de la biomasse forestière, et contrôle d’importantes 
fonctions et services écosystémiques. De plus, la structure, la composition et la diversité de 
l’étage dominant exercent une influence considérable sur le sous-étage et les épiphytes car el-
les déterminent la disponibilité en lumière, les conditions du sol, le pH de l’écorce, le microcli-
mat et la qualité du tapis forestier (Braun-Blanquet, 1964 et Ellenberg et Leuschner, 2010).

Ce sont les strates inférieures, la strate herbacée en particulier, qui abritent la plus grande di-
versité de plantes vasculaires, tant en termes de richesse spécifique qu’en termes de différen-
ciation phénologique, structurelle et fonctionnelle (Gilliam, 2007). La végétation des strates 
inférieures contribue également au flux d’énergie et au cycle des éléments, tout en offrant 
habitat et nourriture à de nombreux organismes. Les jeunes plantes ligneuses (semis, fourrés 
et gaulis) appartiennent transitoirement à la strate herbacée, puis aux strates plus élevées, ou 
bien meurent. La dynamique du sous-étage peut donc exercer une influence importante sur 
la régénération et la dynamique forestière.

Au lieu de s’enraciner dans le sol, les épiphytes captent l’humidité et leurs nutriments dans 
l’atmosphère. Cela leur permet de pousser sur des surfaces autrement inhabitables et d’ex-
ploiter une large gamme de conditions d’habitat pouvant s’avérer très différentes de celles 
du tapis forestier (Rose et Coppins, 2002). En raison de leur faible vitesse de croissance, les 
épiphytes dépendent des structures des plantes persistantes telles que l’écorce de la base 
des tiges, les troncs, les branches et, rarement, les feuilles d’arbres à feuilles persistantes. 
La superficie de ces structures dépasse normalement la surface au sol des forêts, étendant 
considérablement l’espace colonisable par les plantes. Le bois mort et en décomposition four-

XX Les forêts tempérées renferment une grande diversité de plantes va-
sculaires, de bryophytes et de lichens.

XX Les bryophytes et les lichens épiphytes et épixyles représentent une 
autre composante de grande importance en termes de diversité fores-
tière générale, car leur richesse surpasse celle des plantes vasculaires 
dans de nombreux types de forêts.
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nit des substrats aux lichens et aux bryophytes épixyles. Sa qualité varie au fur et à mesure 
du processus de décomposition. Ce processus, dû à l’action de champignons, d’insectes et 
d’autres animaux, s’accompagne d’une succession de végétation épixyle. Les débris ligneux 
grossiers et les parties mortes des arbres sénescents revêtent une importance capitale car ils 
fournissent un environnement physique et chimique particulièrement adéquat à de nombreu-
ses espèces épixyles.

La diversité de la flore forestière est extrêmement variable selon le gradient climatique, géo-
graphique, édaphique et lumineux (Ellenberg et Leuschner, 2010). Outre ces facteurs, la di-
versité peut être affectée par l’utilisation des terres au cours des siècles et la gestion actuelle 
des forêts (Verheyen et al., 2003), la limitation de la dispersion, l’action des herbivores, ainsi 
que les altérations chroniques des ressources dues au changement global (dépôts d’azote ou 
changement climatique, par exemple). Les cryptogames épiphytes, épixyles et épilithes sont 
particulièrement sensibles aux propriétés microclimatiques ainsi que physiques et chimiques 
des substrats, qui dépendent directement de l’âge et du diamètre des arbres, de la texture 
de l’écorce ou des stades de décomposition du bois mort (Rose et Coppins, 2002). De plus, les 
espèces végétales ubiquistes, et même les espèces vivant dans les habitats ouverts tels que 
les prairies, sont présentes dans les forêts, ce qui peut conduire à une diversité spécifique 
élevée dans les forêts subissant des perturbations. Ainsi, lors de l’évaluation de la diversité, 
de la complétude, de la typicité du développement et de la naturalité, il est nécessaire de dis-
tinguer les espèces de plantes forestières selon qu’elles sont plus ou moins étroitement liées 
aux forêts. À cet égard, l’approche la plus prometteuse consiste en un vaste système basé sur 
une expertise avecune méthodologie cohérente.

En ce qui concerne les plantes vasculaires et les bryophytes, la plus grande partie des espèces 
figurant sur les listes rouges est typique des milieux ouverts, alors que c’est l’inverse pour les 
lichens, dont la majorité des espèces menacées dépend des habitats forestiers (Hauck et al., 
2013 et Schmidt et al., 2011). Ainsi, les lichens épiphytes figurent en tête avec 58 % d’espèces 
menacées et 33 % d’espèces éteintes ou menacées d’extinction. De nombreuses espèces 
de bryophytes et de lichens épiphytes forestiers figurant sur les listes rouges ne se sont pas 
entièrement rétablies de la forte pollution atmosphérique (dommages causés par les fumées 
chargées de SO2 et de NOx en raison de la combustion non filtrée de combustibles fossiles), 
pourtant en grande partie contrôlée depuis les années 1990 (Bobbink et al., 1998).

XX En forêt, de nombreuses plantes vasculaires, bryophytes et lichens 
occupent des niches écologiques extrêmement spécifiques le long de 
certains gradients environnementaux. Ainsi, ces espèces jouent le 
rôle de plantes indicatrices de la disponibilité des ressources ou vieil-
les forêts.

XX Les plantes vasculaires présentent la plus faible proportion d’espèces 
éteintes et menacées d’Europe centrale, et les lichens la plus forte.
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Les espèces végétales sont menacées par un ensemble de facteurs, parmi lesquels les plus im-
portants sont la fragmentation et la destruction des habitats, les changements des pratiques 
de gestion, l’eutrophisation, l’amélioration et le drainage (Verheyen et al., 2003). La plupart 
des plantes vasculaires et des bryophytes forestières menacées, ainsi que les lichens des 
rennes, ont besoin d’une combinaison de sols oligotrophes et d’un faible couvert, telle qu’elle 
existe dans les forêts de pin et de chêne. Ces espèces, qui comptent également plusieurs 
espèces rares d’arbres, basent leur stratégie sur une grande résistance au stress, mais sont fa-
cilement supplantées par des concurrents nitrophiles et sciaphiles. L’enrichissement en nutri-
ments à large échelle tend à niveler la composition des assemblages d’espèces, au détriment 
des espèces rares et menacées, ce qui se traduit par des paysages homogénéisés (Bobbink et 
al., 1998). Autrefois très répandus dans les zones boisées préindustrielles à multiples usages, 
ainsi que dans les stades précoces de succession forestière naturelle en contexte oligotrophe, 
ces espèces résistantes au stress survivent dans les trouées et les lisières forestières (souvent 
des vestiges de coupes de rajeunissement et de forêts pâturées), mais déclinent en raison des 
émissions d’azote, de l’auto-amélioration et de la fermeture du couvert.

En Europe centrale, les habitats oligotrophes sont naturellement liés aux premiers stades de 
succession écologique sur les sols immatures, squelettiques et sableux tels qu’induits par la 
morphodynamique des rivières (bancs de sable, plaines caillouteuses, pentes dégagées), des 
pentes (chutes de pierres, glissements de terrain), de l’érosion éolienne (dunes), ainsi que des 
tourbières alimentées par l’eau de pluie (figure 49). De tels habitats ont été largement détruits 
par la régulation, l’amélioration et le drainage. De nombreux sites forestiers normaux ont été 
dégradés par l’exportation de biomasse par le biais de l’extraction de combustible, la mise 
en pâture des forêts et le ratissage de la litière à l’époque prémoderne, créant des habitats 
oligotrophes secondaires (Ellenberg et Leuschner, 2010). 

Dans le cadre des régimes modernes d’émissions, générés par l’agriculture et la combustion, 
la restauration des sites oligotrophes requiert une profonde perturbation du cycle de l’azote, 
comme lors du décapage de couche superficielle du sol, qui est inhabituelle dans les forêts. 
Ainsi, la survie de ces espèces dépend de la poursuite ou de la reprise des utilisations pas-
sées, ainsi que d’une succession primaire après le décapage des sols, comme cela peut être le 
cas dans les sablières ou les carrières abandonnées (Flinn et Vellend, 2005).

XX Les lichens, qui comprennent un grand nombre de spécialistes des 
vieilles forêts et du bois mort, sont particulièrement sensibles à l’in-
tervention humaine.

XX Alors qu’une gestion forestière présentant un couvert dense s’avère 
de toute évidence préjudiciable pour les plantes tolérantes au stress, 
il n’est pas certain que l’intensification de l’exploitation forestière 
moderne puisse à elle seule être bénéfique à ce groupe d’espèces sans 
favoriser en même temps les plantes rudérales ubiquistes et même les 
plantes envahissantes.
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Encadré 28. Liste exhaustive des espèces forestières de plantes vasculaires, de 
bryophytes et de lichens d’Allemagne

Schmidt et al. (2011) ont été les premiers à fournir une liste exhaustive des espèces fo-
restières de plantes vasculaires, de bryophytes et de lichens d’Allemagne. En reprenant 
le concept de fidélité, les listes d’espèces forestières classent les plantes selon leurs affi-
nités avec les habitats forestiers ou avec les paysages ouverts. Une évaluation, réalisée 
séparément au sein de trois régions physiogéographiques majeures d’Allemagne, ((1) les 
plaines d’Allemagne du Nord, (2) les flancs de coteaux et les montagnes de basse alti-
tude, et (3) les Alpes) explique les différences régionales de comportement des espèces. 
La liste des plantes forestières est divisée en quatre groupes d’espèces dépendantes des 
habitats forestiers.

Les classes de fidélité sont les suivantes :

1	 Espèce limitée aux habitats forestiers	  
	 1.1 Espèce largement limitée aux forêts fermées	  
	 1.2 Espèce préférant les lisières des forêts et les clairières

2	 Espèce présente dans les forêts et les paysages ouverts	  
	 2.1 Espèce présente dans les forêts, ainsi que dans les paysages ouverts	  
	 2.2 �Espèce pouvant être présente dans les forêts, mais préférant les paysages 

ouverts

Les listes des bryophytes et des lichens mentionnent les substrats sur lesquels les 
espèces vivent souvent, sans tenir compte des régions physiogéographiques. Alors que 
quelques bryophytes et lichens sont limités à un seul substrat (Ellenberg et al., 2001), 
nombre d’entre eux présentent une plus grande amplitude écologique et se trouvent sur 
plusieurs types de substrat (figure 47).

Figure 47. Les bryophytes (à gauche) et les lichens (à droite) forestiers, ainsi que leurs substrats : une analyse 
de la liste des plantes forestières indique qu’une grande proportion de bryophytes et de lichens est confinée à 
l’écorce, au bois mort et aux rochers. Les espèces vivant sur ces substrats exigent des mesures de conservation 
spécifiques. Leur étude devrait compléter le suivi de la végétation au sol.
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Sous leur forme actuelle, les listes d’espèces forestières concernant toute l’Allemagne 
comptabilisent 1 216 plantes vasculaires, 674 bryophytes et 1 002 lichens. La liste des 
plantes vasculaires contient 76 arbres, 4 épiphytes, 116 arbustes et 1 020 espèces her-
bacées. 

Au total, les trois listes contiennent 41 % des espèces de plantes vasculaires, 58 % des 
espèces de bryophytes et 51 % des espèces de lichens répertoriées pour l’Allemagne 
dans les listes de référence respectives. Grâce à leur plus grande hétérogénéité éco-
logique, les communautés d’espèces forestières des flancs de coteaux et des régions 
montagneuses de basse altitude sont clairement plus diversifiées que celles des plaines 
d’Allemagne du Nord. Au vu de la petite superficie dont ils disposent, les communautés 
d’espèces forestières des Alpes sont également remarquables.

Figure 48. Comparaison des statuts de liste rouge des espèces végétales forestières (catégories 1.1, 1.2 et 2.1)  
et des espèces vivant en paysage ouvert (catégories 2.2 et O), en Allemagne. RL0 : éteinte ou probablement éteinte ; 
RL1 : en danger critique d’extinction ; RL2 : en danger ; RL3 : vulnérable. La catégorie « espèce non menacée » englobe 
les espèces ne figurant pas sur la liste, ainsi que les autres catégories figurant sur liste rouge.

XX Le drainage des zones humides et la construction de barrages sur les 
plaines inondables ont eu des effets à large échelle sur les sites fores-
tiers, se traduisant souvent par une amélioration de la production, 
mais aussi par une sévère perte d’habitats pour les plantes spécia-
lisées.



173

3.3 La diversité forestière des plantes vasculaires, des bryophytes et des lichens

Figure 49. La morphodynamique récurrente des rivières alpines sauva-
ges est à l’origine des successions écologiques primaires sur les sites 
oligotrophes et les forêts semi-ouvertes en succession. Photo de J. 
Ewald.

Figure 50. Forêt oligotrophe de pins sylvestres située sur un marécage 
élevé en Bavière supérieure. Photo de J. Ewald.

Les arbres âgés, tortueux, endommagés et morts offrent des microhabitats en abondance. 
Leur exploitation entraîne un déclin de la biodiversité. Des espèces spécialistes dépendent 
de tels arbres (figure 51 ; Liira et Sepp, 2009). Ainsi, certaines communautés de lichens ont 
besoin de profonds sillons d’écorce épaisse et retenant l’eau, ainsi que d’autres cavités pro-
tégées de la pluie. La composition chimique de l’écorce des arbres âgés et abîmés est souvent 
plus variable. Sur les vieux hêtres, les écoulements sur le tronc depuis les cavités à terreau 
provoquent une augmentation locale du pH de l’écorce, entrainant une diversité d’épiphytes 
et la présence d’espèces rares. Nombre de bryophytes et de lichens épiphytes éteints ou figu-
rant sur les listes rouges sont sensibles à la pollution atmosphérique, en particulier au dioxyde 
de soufre et aux oxydes d’azote (Bobbink et al., 1998 et Hauck et al., 2013). Si la qualité de l’air 
s’est améliorée au cours des dernières décennies, le retour des espèces sensibles est extrême-
ment lent, en raison de leurs capacités de dispersion limitées.

La dureté, la structure et la composition chimique du bois mort dépendent non seulement 
de l’essence, mais également de la taille de la pièce de bois mort. Les débris ligneux gros-
siers, notamment, peuvent retenir de considérables quantités d’eau, fournissant ainsi un sub-
strat constamment humide et accueillant une grande diversité d’espèces épixyles. Dans un 
microclimat où l’humidité de l’air est toujours élevée, le nombre d’espèces, en particulier 
d’hépatiques, est souvent très élevé. L’ouverture du couvert peut entraîner une diminution de 
l’humidité, nuire aux espèces sciaphiles et se traduire par un déclin des plantes épixyles, à 
l’inverse des plantes vasculaires qui profitent généralement de niveaux de luminosité supéri-
eurs (Rose et Coppins, 2002).

XX La diversité épiphyte et épixyle de la flore forestière d’Europe centra-
le a décliné au cours des dernières 100 à 150 années en raison de la 
perte de vieux arbres et de bois mort dans les forêts exploitées.
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Figure 51. Les espèces spécialistes sont uniquement limitées aux ar-
bres âgés, tortueux, endommagés et morts. Lobaria pulmonaria, Vos-
ges, France. Photo de H. Bültmann.

Figure 52. Les rochers servent de refuge aux cryptogames menacés 
des zones en gestion forestière, Sauerland, Rhénanie-du-Nord-West-
phalie. Photo de H. Bültmann.

Les habitats tels que les sources, les ruisseaux, les tourbières minérotrophes, les pierres, les 
rochers ou les pentes rocheuses forment des éléments caractéristiques dans de nombreuses 
forêts (figure 52). De tels sites possèdent des conditions écologiques différentes de celles de la 
forêt environnante. Leur végétation est spécifique et contribue de manière disproportionnée 
à la diversité des espèces. Bien que le couvert ou la localisation des arbres d’une forêt n’est 
pas essentielle à leur existence, ces communautés dépendent de l’ombre et des microclimats 
typiques des forêts. Les bryophytes et les lichens poussant sur les rochers peuvent servir d’ex-
emple : selon la liste de la flore forestière allemande (Schmidt et al., 2011), 73 % des bryophytes 
forestières et 39 % des lichens forestiers utilisent ce substrat (figure 47). Ces habitats spéci-
aux sont protégés par la loi et doivent être respectés par la gestion forestière. Les rochers, 
ombragés comme exposés, peuvent porter des assemblages très variés de bryophytes et de 
lichens rares. L’une comme l’autre situation peut souffrir des changements du mésoclimat et 
du microclimat, tels que ceux induits par l’abattage d’arbres (rochers ombragés) ou par le dé-
veloppement d’épais bosquets de conifères (rochers dégagés). Les habitats spéciaux sensibles 
nécessitent une protection spéciale, notamment contre les dépôts de rémanents d’exploitation.

XX Une importante proportion de plantes vasculaires, de bryophytes et 
de lichens forestiers menacés est liée à des habitats forestiers spéci-
aux.
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Figure 53. Située dans la plaine d’Allemagne du Nord, à proximité de Uelzen (Basse-Saxe), cette forêt caducifoliée ancienne 
présente certaines espèces de forêts anciennes telles que Anemone nemorosa ou Melica uniflora. Photo de M. Schmidt.

Dans de nombreuses régions d’Europe, les forêts ont subi des cycles de déforestation et de 
conversion en terres agricoles, suivis du rétablissement de la forêt, ce qui a entraîné des 
différences considérables au niveau de la composition de la végétation du sous-étage entre 
les forêts anciennes (figure 53) et les forêts récentes. L’utilisation agricole passée affecte la 
composition spécifique de manière directe (élimination locale des plantes et des propagules 
d’espèces forestières) ou indirecte (conditions environnementales modifiées, fertilisation et 
eutrophisation, persistant souvent pendant des siècles, Flinn et Vellend, 2005). En raison des 
effets directs, les forêts récentes doivent être à nouveau colonisées par les plantes forestières. 
Toutefois, les espèces de forêts anciennes sont des plantes vivaces ayant une longue durée de 
vie, capables de se reproduire par clonage, mais incapables de disperser leurs graines sur une 
longue distance (Verheyen et al., 2003). À l’instar des plantes vasculaires, les bryophytes et 
les lichens épiphytes diffèrent largement les uns des autres en termes de capacité à établir de 
nouvelles colonies. Certaines espèces à très faible capacité de dispersion sont des indicateurs 
très spécifiques de la continuité temporelle de l’état boisé. Ainsi, la restauration des forêts 
récentes est une question de temps, d’organisation spatiale et de connectivité.

XX L’utilisation passée des terres et la continuité de l’habitat ont un ef-
fet considérable sur les processus écologiques et la composition en 
espèces végétales des écosystèmes forestiers.
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Dans la partie ouest de la plaine d’Allemagne du Nord, le taux de boisement est faible (entre 
10 et 25 %) et seul un quart de ces forêts sont classées comme anciennes (figure 54). En re-
vanche, la partie est de la plaine d’Allemagne du Nord en compte 50 % ; et les régions mon-
tagneuses d’Allemagne, où le taux de boisement est considérablement plus élevé que dans la 
plaine, comprend quelques 90 % de forêts anciennes.

Légende
forêts caducifoliés anciennes
autres terres boisées

Figure 54. Exemple de distribution des forêts caducifoliées anciennes et d’autres terres boisées dans la plaine d’Allemagne 
du Nord.

XX Le taux de boisement et le passé des forêts différant d’une région 
à l’autre, la valeur indicatrice des espèces de forêts anciennes rend 
nécessaire la différenciation régionale.
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Encadré 29. Recommandations de gestion

La gestion de la biodiversité végétale doit tenir compte des différents besoins de cette 
riche flore forestière. Au vu de la diversité des formes de vie et des niches écologiques 
réalisées, il ne peut pas exister une solution unique protégeant l’ensemble des plantes 
forestières. Néanmoins, il est possible de recommander certains principes généraux :

1. Gestion forestière proche de la nature

La gestion forestière devrait accorder la préférence aux essences autochtones, ainsi qu’avoir 
pour objectif de protéger et d’imiter les éléments des communautés forestières naturelles. 
Ainsi, les essences autochtones spécifiques aux sites, se régénérant naturellement aux 
stades tant climaciques que pionniers, devraient avoir leur place dans les forêts en gestion. 
Les populations de grand gibier devraient permettre la régénération de toutes les essences 
autochtones. Il faudrait espacer les routes et pistes de débardage de manière à laisser une 
étendue suffisante de sol forestier intact permettant au sous-étage typique de se développer.

2. Respecter les gradients écologiques et la diversité des habitats

Tels qu’ils sont décrits sur les plans des sites, les gradients naturels d’humidité, de pH 
et de richesse en nutriments offrent des niches à de nombreuses plantes forestières dif-
férentes. Les habitats spéciaux sont protégés par l’UE ou une législation régionale s’ils 
respectent, les conditions juridiques requises. Ces habitats spéciaux abritent souvent 
un grand nombre d’espèces rares ou menacées : maintenir et restaurer ces sites affecte 
donc la biodiversité de manière considérable. Il faudrait exclure ces habitats spéciaux et 
leurs alentours de la gestion forestière à des fins commerciales et les mettre en gestion 
sous un régime de conservation. De plus, il faudrait maintenir tous les stades de dé-
veloppement forestier, dans des proportions correspondant au régime de perturbations 
naturelles. Ainsi, il peut être nécessaire de compléter la stratégie de couvert continu au 
moyen de méthodes visant à préserver toutes les essences d’arbres autochtones et tous 
les types de communautés forestières.

3. Respecter les structures de vieilles forêts, le bois mort et les groupes de 
gros arbres portant des épiphytes

En plus de laisser intactes les niches destinées aux bryophytes et lichens épiphytes 
et épixyles ayant besoin de vieux arbres, de bois mort et de certaines essences clés, la 
gestion devrait en créer de nouvelles. Il convient de maintenir l’ombre et l’humidité en 
pratiquant des coupes sélectives et en conservant localement les arbres. La continuité 
du microclimat étant importante pour les bryophytes et de nombreux lichens, il est éga-
lement essentiel de conserver hors exploitation de larges îlots d’arbres.

4. Respecter la continuité des forêts et contrecarrer la fragmentation

Dans les paysages agricoles, en particulier dans les terres de basse altitude d’Europe 
centrale, la valeur des îlots forestiers en matière de conservation de la flore dépend de 
la continuité passée. Dans ce contexte, une gestion conservatoire devrait être axée sur 
les vestiges de forêts anciennes et le rétablissement de leur connectivité par le biais de 
corridors d’habitat. Dans les régions présentant une faible proportion de sites forestiers 
anciens, les forêts caducifoliées anciennes restantes ne doivent pas être converties en 
forêts de conifères ou en forêts mixtes conifères-feuillues pour des raisons économiques.
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Toutes les espèces figurant sur les listes d’espèces forestières devraient être traitées avant 
tout comme des plantes forestières, même si elles vivent, ou même préfèrent, les paysages 
ouverts. Dans la pratique de la conservation en forêt, les espèces spécialistes limitées aux 
habitats forestiers seront souvent la préoccupation principale. Toutefois, face à la pression 
accrue exercée sur les habitats ouverts (intensification de l’utilisation des terres, eutrophisa-
tion ou urbanisation), les forêts revêtent une importance de plus en plus grande en tant que 
refuges pour les plantes menacées (encadré 28, groupes 2.1 et 2.2).
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3.4 	 La biodiversité des champignons  
mycorhiziens, actrice cruciale du  
fonctionnement des écosystèmes forestiers

Martina Peter, Marc Buée et Simon Egli

Les champignons constituent des composantes importantes des écosystèmes forestiers. En 
tant que saprophytes, ce sont des acteurs essentiels du recyclage des nutriments de la litière 
et du bois, et en tant que parasites, ils enrichissent la dynamique forestière. Les champignons 
jouent également un rôle fondamental comme partenaires symbiotiques des arbres forestiers, 
par le biais de la symbiose mycorhizienne (voir encadré 30). Dans ce chapitre, nous nous 
concentrons sur la biodiversité de ces champignons symbiotiques, sur le rôle qu’ils jouent au 
niveau de la résistance et de la résilience des forêts, ainsi que sur les facteurs affectant cette 
diversité.

XX À travers le monde, plus de 6 000 champignons mycorhiziens vivent 
dans des écosystèmes forestiers, remplissant d’importantes fonctions 
de mobilisation des nutriments et de l’eau. Le maintien d’une grande 
diversité de champignons au sein des forêts assure le bon fonctionne-
ment et la résilience des écosystèmes forestiers, en leur permettant 
de s’adapter aux changements des conditions environnementales.

Encadré 30. La symbiose mycorhizienne

La symbiose mycorhizienne est une interaction mutuelle entre un champignon (en grec 
« myco ») et les racines fines (en grec « rhiza ») d’une plante vasculaire. Le champignon 
colonise les racines de la plante hôte en pénétrant i) soit à l’intérieur des cellules pour les 
champignons mycorhiziens arbusculaires, ii) soit entre les cellules en formant un mante-
au fongique autour des racines, comme dans le cas des champignons ectomycorhiziens. 
A l’interface entre les deux partenaires, les sucres délivrés par la plante sont échangés 
contre de l’eau et des nutriments minéraux fournis par le champignon. Avec un diamètre 
nettement plus petit que les poils racinaires, les hyphes fongiques prolifèrent loin des 
racines, ce qui leur permet d’avoir accès aux nutriments et à l’eau par la prospection 
d’un volume de sol plus important. En sécrétant des enzymes, les champignons peuvent 
acquérir des nutriments de la matière organique, mais ils produisent aussi des substan-
ces antibiotiques qui protègent les racines des arbres des organismes pathogènes. Dans 
les forêts tempérées et boréales, la symbiose ectomycorhizienne est la forme dominante 
(figure 55). Presque toutes les essences de ces régions forment des ectomycorhizes, et 
des extrémités racinaires non colonisées sont rarement observées dans la nature car 
cette association est, dans de nombreux cas, obligatoire. La plupart des champignons 
mycorhiziens ne sont pas capables de pousser et de boucler leur cycle de vie sans plante, 
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Figure 55. Association mycorhizienne entre 
un jeune épicéa commun et le champignon 
mycorhizien Hebeloma mesophaeum, qui 
forme un manteau clair autour des fines ra-
cines et produit un mycélium externe jaunâ-
tre colonisant le sol environnant. Photo de S. 
Egli.

La plupart des champignons forestiers comestibles, tels que les bolets, les truffes et les chan-
terelles sont des symbiotes obligatoires des arbres forestiers. Si certains d’entre eux sont des 
espèces généralistes pouvant s’associer à différentes essences, d’autres sont des spécialis-
tes, tel que le bolet élégant, qui ne peut vivre qu’en association avec le mélèze. Il existe au 
moins 6 000 espèces de champignons dont on a montré qu’elles vivent en symbiose avec des 
arbres, mais on estime que près de 25 000 espèces à travers le monde pourraient former ce 
type d’association (Tedersoo et al., 2010). La diversité au sein des peuplements forestiers est 
généralement élevée. Elle varie selon la structure forestière et les conditions stationnelles, 
augmentant de pair avec la diversité des essences, et atteint plus de 100 espèces de cham-
pignons mycorhiziens même dans les forêts en monoculture (Horton et Bruns, 2001). Un arbre 
seul peut vivre en symbiose avec des centaines d’espèces fongiques différentes, qui forment 
des mycorhizes à grande proximité les unes des autres sur les fines racines (figure 56). Cette 
communauté est très dynamique tant au niveau spatial qu’au niveau temporel (Bahram et al., 
2011 et Coince et al., 2013). Les diverses espèces fongiques associées à un seul ou à plusieurs 
arbres peuvent occuper différentes niches d’habitat. Par exemple, une distribution verticale 
d’espèces fongiques très marquée a été détectée dans divers types de forêts et de sols (par 
exemple, Coince et al., 2013). Cela indique que différentes espèces de champignons mycorhi-

tandis que nombre de plantes ne sont pas capables d’acquérir suffisamment de res-
sources du sol pour pouvoir prospérer et se reproduire dans des conditions naturelles 
sans leurs symbiotes fongiques. Chaque arbre peut être associé à plus d’une centaine 
d’espèces fongiques ectomycorhiziennes différentes. Les réseaux d’hyphes de ces 
champignons relient entre eux différents arbres au sein d’une forêt, ce qui peut être con-
sidéré comme un réseau d’interaction couvrant la forêt entière. Lecture recommandée : 
Smith et Read (2008).
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ziens peuvent posséder des fonctions complémentaires, qui, ensemble, leur permettent d’ex-
ploiter de manière optimale les ressources du sol.

Figure 56. Courte section de racine fine d’un pin sylvestre colonisée par plusieurs champignons mycorhiziens présentant 
diverses caractéristiques morphologiques. Photo de S. Hutter.

De nouvelles techniques émergentes permettent d’étudier la diversité fonctionnelle des 
champignons mycorhiziens en conditions forestières naturelles (Courty et al., 2010). L’une des 
principales fonctions de ces champignons est l’absorption accrue des nutriments fournis par 
les arbres forestiers. Par conséquent, les capacités fonctionnelles de mobilisation des nutri-
ments à partir de la matière organique ont été testées dans plusieurs écosystèmes forestiers 
et dans diverses conditions environnementales (Pritsch et Garbaye, 2011). Ces études mon-
trent que chaque espèce possède différentes capacités fonctionnelles en termes d’activités 
enzymatiques, par exemple pour l’acquisition d’azote grâce à la dégradation de protéines 
dans le sol ou à la dégradation de lignine (voir figure 57, Hutter et al., en préparation). Alors 
que certaines espèces mycorhiziennes ont des rôles complémentaires, d’autres présentent 
des fonctions redondantes, mais sont parfois adaptées à des conditions du sol particulières 
et peuvent aussi s’avérer complémentaires pour d’autres fonctions, telles que l’absorption de 
l’eau (Buée et al., 2007 ; Jones et al., 2010 ; et Rineau et Courty, 2011). Ainsi, d’une part, une 
forte diversité de la communauté fongique mycorhizienne est d’une grande importance pour 
les arbres forestiers car elle leur permet d’exploiter de manière optimale les ressources du 

XX Les champignons mycorhiziens sécrètent des enzymes extracellulai-
res impliquées dans la décomposition de la matière organique. Les 
activités de ces enzymes peuvent être mesurées et contribuent à 
décrire le rôle fonctionnel des champignons mycorhiziens.
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sol, grâce aux différentes capacités fonctionnelles de chacune des espèces de champignons. 
D’autre part, une forte diversité permet à la communauté mycorhizienne de réagir aux chan-
gements environnementaux et aux perturbations, en modifiant sa composition au profit des 
espèces les mieux adaptées pour maintenir les fonctions écosystémiques importantes.

Figure 57. Au sein d’un écosystème forestier, les différentes espèces mycorhiziennes remplissent différentes fonctions : 
profils d’activité de huit enzymes participant à la dégradation de la matière organique issus de deux espèces mycorhizi-
ennes abondantes dans un peuplement subalpin d’épicéa commun. Xyl = xylosidase ; Glr = glucuronidase ; Nag = chitinase 
; Cel = cellobiohydrolase ; Gls = glucosidase ; Pho = phosphatase ; Leu = leucyl-aminopeptidase ; Lac = laccase. Les valeurs 
sont des niveaux d’activités exprimées en pmol/min/mm². Source : données propres, non publiées.

Un arbre est associé à de nombreuses espèces fongiques et un seul mycélium fongique my-
corhizien peut relier les racines de plusieurs plantes d’une ou plusieurs espèces en un réseau 
mycorhizien (Simard et al., 2012). Ce réseau, qui peut transmettre du carbone, des nutriments 
et de l’eau entre les plantes, est particulièrement important pour coloniser de nouveaux semis 
et améliorer la régénération. Récemment, il a été démontré que ce réseau mycorhizien peut 
également agir comme un système de messagerie souterrain entre les végétaux, permettant 
aux plantes voisines de mettre en place des défenses contre les herbivores avant d’être at-
taquées (Babikova et al., 2013). L’effet de facilitation de la régénération est plus important 

XX Les champignons mycorhiziens forment des réseaux d’hyphes sou-
terrains reliant les arbres entre eux et permettant le transfert des 
nutriments, de l’eau et du carbone. Ils facilitent la régénération des 
semis, en particulier dans des environnements hostiles tels que ceux 
prévalant après un chablis ou pendant une sécheresse. Ces réseaux 
vont prendre une importance capitale pour la stabilité des écosystè-
mes forestiers dans les scénarios de changement climatique prévus.
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lorsque les semis d’arbres s’établissent sous l’influence d’un fort stress abiotique, comme la 
sécheresse, et où l’inoculum fongique est faible. Cela a pu être démontré par diverses études 
en phytotron,ou sur le terrain au moyen de sacs en filet présentant différentes tailles de pores 
ce qui permet de contrôler le passage des racines et/ou des mycéliums. En raison du réchauf-
fement climatique, on s’attend à voir augmenter la sévérité et la durée des sécheresses : 
maintenir intacts les réseaux mycorhiziens s’avérera donc plus critique pour la stabilité des 
écosystèmes forestiers (Simard et Austin, 2010).

En facilitant la régénération des plantes ayant accès à leur réseau, les champignons mycorhi-
ziens peuvent affecter les dynamiques des communautés de plantes. Ils peuvent modifier la 
compétitivité des plantes pouvant ou non se relier au réseau ou à quelques-unes des espèces 
fongiques présentes en eux (Simard et al., 2012). De plus, il a été démontré que la diversité 
fongique mycorhizienne affecte la diversité des plantes et leur productivité. Nous en avons 
des preuves concrètes, au moins dans le cas des systèmes mycorhiziens arbusculaires des 
prairies (van der Heijden et al., 1998). De plus, des expériences menées sur des semis d’ar-
bres ont montré que la composition et le nombre de champignons mycorhiziens affectent 
la productivité des semis. Cela s’explique par le fait que, comme exposé plus haut, les dif-
férentes espèces mycorhiziennes utilisent plus efficacement les ressources disponibles, mais 
également par le fait qu’il y a de plus grandes chances que soit présente une espèce fongique 
favorisant particulièrement la pousse des plantes (Kipfer et al., 2012).

Si les espèces mycorhiziennes peuvent affecter la croissance et la composition en essences 
d’une forêt, le contraire est également vrai. En effet, la composition spécifique aussi bien que 
le stade de succession du peuplement affectent la diversité et la composition de la commu-
nauté mycorhizienne. Généralement, le nombre d’espèces de champignons augmente avec 
l’âge du peuplement, et de manière de plus en plus prononcée jusqu’à la fermeture du couvert, 
puis la composition de la communauté fongique se stabilise au stade mâture de réensemen-
cement du peuplement (Dahlberg, 2001 et Twieg et al., 2007). Les différentes stratégies de 
colonisation, d’utilisation des ressources et les capacités de compétition des champignons 
contribuent à expliquer ces phénomènes. Certains champignons sont capables de coloniser 
rapidement un site après une perturbation au moyen de spores ou de propagules résistantes, 
tandis que d’autres ont besoin d’un réseau mycorhizien intact les connectant à un autre arbre 
pour en assurer la colonisation. Généralement, les champignons des stades initiaux se main-
tiennent sur le système racinaire et sont rejoints plus tard par d’autres champignons ayant 
différentes stratégies de colonisation et d’utilisation des ressources. À la suite de perturba-
tions telles que les coupes rases, les feux de forêt ou les chablis, ces phénomènes sont plus 
prononcés lorsqu’il ne reste ni souche ni racine vitale à partir desquelles les champignons 
mycorhiziens peuvent recoloniser de nouvelles racines. En présence de vestiges vitaux du 
peuplement précédent, la diversité fongique mycorhizienne est déjà bien plus élevée dans les 
stades initiaux du peuplement.

XX De manière générale, la diversité mycorhizienne augmente de pair 
avec la diversité forestière et les stades de succession. À la suite de 
perturbations telles que les coupes rases, les feux ou les chablis, la 
diversité mycorhizienne est plus élevée dans les stades initiaux de la 
dynamique quand des vestiges vitaux d’arbres et de semis du peu-
plement précédent sont laissés sur place.
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La diversité des champignons mycorhiziens s’avérant cruciale pour le fonctionnement et 
la résilience des écosystèmes forestiers, il est important de disposer d’outils permettant de 
l’évaluer et de comprendre les facteurs pouvant l’affecter. Traditionnellement, la diversité des 
champignons mycorhiziens a été étudiée par l’observation des sporophores épigés. Bien que 
ces études ne reflètent que rarement la réelle composition fonctionnelle mycorhizienne située 
sur le système racinaire des arbres et dans le sol, cette composante fongique reste accessible, 
et est appréciée en tant que produit forestier non ligneux. Bien entendu, ces sporophores sont 
aussi très importants pour la production de spores qui colonisent les sites perturbés et assu-
rent la régénération génétique. Toutefois, ce sont les structures fongiques souterraines qui 
assurent les fonctions directes aux écosystèmes forestiers. Les techniques moléculaires ont 
révolutionné l’écologie mycorhizienne car elles offrent les moyens d’évaluer avec précision 
l’énorme diversité cachée des espèces fongiques dont les caractéristiques morphologiques 
des mycéliums ou des mycorhizes sont limitées. Les études moléculaires ont révélé que de 
nombreuses espèces mycorhiziennes, abondantes et importantes d’un point de vue foncti-
onnel, ne forment pas de grands sporophores visibles, et passent donc souvent inaperçues lors 
des inventaires classiques (Horton et Bruns, 2001). Néanmoins, parce que les espèces mycor-
hiziennes ont dans le sol une répartition spatiale très hétérogène, la collecte d’échantillons de 
racines ou de terre peut fournir une image incomplète de la diversité effective. Les espèces 
rares peuvent passer inaperçues, même si elles développent des sporophores.

De manière générale, la communauté mycorhizienne est constituée de quelques espèces 
abondantes et d’une longue liste d’espèces rares (Dahlberg, 2001). Plusieurs facteurs, tels 
que les perturbations naturelles, la gestion forestière et la pollution anthropique, affectent la 
diversité et la structure de la communauté, dans la plupart des cas en modifiant la compétiti-
vité et la dominance des espèces présentes. Dans le cas de perturbations sévères, la richesse 
spécifique est affectée, ce qui réduit la résistance potentielle à des stress supplémentaires 
ou diminue même la fonction écologique de la communauté. Dans la section suivante, nous 
exposerons les principaux facteurs affectant la communauté mycorhizienne, ainsi que la ma-
nière dont la gestion pourrait contribuer au maintien de la stabilité forestière à cet égard.

XX Il est possible d’évaluer la diversité mycorhizienne en observant les 
sporophores ou en procédant à une analyse moléculaire des échantil-
lons de sols ou de racines.

XX La fertilisation azotée des forêts liée aux dépôts atmosphériques ou 
à l’application d’engrais, réduit la production de sporophores des 
champignons fongiques, ainsi que la diversité mycorhizienne. Une 
importante réduction de cette diversité accroît la vulnérabilité de 
l’écosystème forestier à des stress supplémentaires, car l’adaptation 
adéquate de la communauté mycorhizienne, ainsi que le maintien de 
ses fonctions, risquent alors de ne plus être garantis.
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Au cours des dernières décennies, les dépôts d’azote (N) ont fortement augmenté en raison 
de la combustion des carburants fossiles et de la production industrielle d’azote dans le cadre 
de pratiques agricoles intensives. De manière générale, on considère la symbiose ectomycor-
hizienne comme étant une adaptation aux conditions limitantes pour la nutrition azotée qui 
prévalent dans les écosystèmes forestiers boréaux et tempérés. Par conséquent, on s’attend 
à ce qu’une disponibilité accrue de ce nutriment ait un fort impact sur la communauté my-
corhizienne. Plusieurs études de terrain le long de gradients géographiques ou lors d’expéri-
ences de fertilisation ont montré un déclin considérable de la diversité mycorhizienne (Cox 
et al., 2010 et Lilleskov et al., 2011). Alors que la production de sporophores diminue radica-
lement et durablement peu après l’apport d’azote, la diversité des espèces hypogées change 
considérablement sur le long terme. En présence de niveaux d’azote plus élevés, les plantes 
investissent moins de carbone dans les racines et leurs partenaires mycorhiziens, mais en al-
louent davantage à la biomasse hors sol. Nos propres études, menées dans le cadre d’une ex-
périence de fertilisation au sein d’une forêt subalpine d’épicéas, montrent que non seulement 
les abondances spécifiques relatives ont changé de manière évidente tant par l’observation 
des sporophores qu’au niveau racinaire, mais que la richesse spécifique a aussi considérable-
ment diminué en raison de l’apport d’azote (Gillet et al., 2010 et Peter et al., 2001). Nous avons 
analysé la signification fonctionnelle d’un tel changement au niveau de la communauté en 
nous penchant sur les activités enzymatiques extracellulaires. Les fonctions des espèces les 
plus abondantes étaient complémentaires au sein des parcelles traitées, mais redondantes 
entre ces dernières. Les analyses ont révélé que, bien que les champignons mycorhiziens pré-
sentent des profils enzymatiques spécifiques à chaque espèce, l’activité enzymatique géné-
rale par mm² de surface racinaire est restée constante dans les parcelles fertilisées et témoins. 
Les fonctions ont été reprises par des espèces redondantes mais mieux adaptées. Jones et 
al. (2012) ont observé des réactions à la fertilisation similaires au sein d’une communauté 
ectomycorhizienne. Cela indique que les écosystèmes forestiers se sont avérés résilients au 
stress induit par la fertilisation au regard des fonctions testées. Toutefois, la richesse des 
espèces mycorhiziennes étant considérablement réduite par la fertilisation azotée, l’écosys-
tème peut être plus vulnérable aux stress supplémentaires lorsque l’ensemble des espèces 
disponibles ne permet plus de procéder à l’adaptation appropriée.
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Figure 58. Effet positif d’une éclaircie sur la production de sporophores de champignons (espèces mycorhiziennes, sapro-
phages et pathogènes). L’éclaircie consistait en une réduction de 46 % de la densité des arbres de l’étage dominant d’un 
peuplement mature dense de hêtres, en Suisse. Source : adapté d’Egli et al., 2010.

Les facteurs de changement climatique, tels que la hausse des niveaux de CO
2
, la sécheresse 

et le réchauffement des sols, ont des effets moins clairs et contradictoires (voir la synthèse de 
Pickles et al., 2012). De manière générale, on s’attend à ce que l’augmentation des niveaux de 
CO

2
 et de la température des sols fasse augmenter la productivité des plantes et de leurs par-

tenaires mycorhiziens, puisque davantage de carbone sera alloué aux racines afin de répondre 
aux besoins en nutriments et en eau. De même, une baisse des précipitations devrait pousser 
les plantes à investir davantage dans leurs racines afin de récupérer de l’eau. Les études sur 
le terrain ont montré une hausse aussi bien qu’une baisse de la diversité mycorhizienne au 
niveau racinaire, mais dans la plupart des cas un changement de communauté. De maniè-
re générale, la production de sporophores augmente en présence de niveaux de CO

2
 et de 

température plus élevés (Büntgen et al., 2013). Cela affectera la dispersion des spores, ainsi 
que la composition de la communauté, et confèrera bien sûr aux champignons une grande 
valeur économique en tant que produits forestiers non ligneux.
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Figure 59. Les opérations d’éclaircie ont un impact sur la composition de la communauté mycorhizienne du système 
racinaire et augmente légèrement sa richesse spécifique. Ce traitement sylvicole a entraîné une diminution de 76 % des 
arbres dans un peuplement de hêtres âgé de 80 ans, en France. Source : adapté de Buée et al., 2005.

D’une part, l’éclaircie favorise la croissance des arbres, ainsi que probablement l’allocation 
de carbone dans le sol ; d’autre part, elle altère les conditions de luminosité et hydriques du 
sol, ce qui peut expliquer la réaction de la communauté mycorhizienne. Toutefois, des études 
approfondies menées dans des peuplements de Douglas en Colombie Britannique ont démon-
tré que l’enlèvement ciblé de gros arbres âgés, tout en laissant des bosquets d’arbres plus 
petits en vue d’assurer la dispersion des graines, a clairement diminué la réussite de l’établis-
sement des semis. Ces derniers portaient une diversité mycorhizienne plus faible et ont reçu 
moins de nutriments et d’eau que ceux ayant accès à un réseau mycorhizien connecté à un 
arbre âgé (Simard et Austin, 2010). Ainsi, une éclaircie modérée conservant quelques arbres 
âgés semble être la solution optimale, aussi bien pour la communauté mycorhizienne que 
pour la réussite de la régénération naturelle du peuplement.

Bien que les effets des facteurs du changement climatique et leur interaction sur les com-
munautés mycorhiziennes soient complexes et difficiles à prévoir, il est probable que ces 
communautés contribueront à la stabilisation des écosystèmes forestiers lors des scénarios 
climatiques prévus (Simard et Austin, 2010). Pour cette raison, il faut que les pratiques de 
gestion tiennent compte de l’importance fonctionnelle des champignons mycorhiziens et de 
leurs réseaux pour la régénération naturelle et la résilience des forêts. Les effets des éclaircies 
sur les communautés mycorhiziennes ont fait l’objet d’études dans plusieurs écosystèmes 
forestiers. Suite à une éclaircie réalisée en Suisse dans une forêt mixte de hêtre, nos études 
ont démontré une augmentation significative de la richesse spécifique épigée, ainsi que du 
nombre de sporophores produits, en particulier des champignons mycorhiziens (voir figure 
58). Dans une forêt française de hêtre, nous avons observé une augmentation moins marquée 
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de la richesse spécifique souterraine, ainsi qu’une importante modification de la composition 
de la communauté mycorhizienne (voir figure 59), ce qui a également été observé dans un 
peuplement de Pinus contorta au Canada (Teste et al., 2012).
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3.5 	 Les lichens : des indicateurs sensibles de  
changement de l’environnement forestier

Juri Nascimbene, Anna-Liisa Ylisirniö, Juha Pykälä et Paolo 
Giordani

Les lichens sont des organismes composites consistant en une association symbiotique entre 
un champignon et un partenaire photosynthétique, que ce soit une algue verte, ou une cyano-
bactérie. Ils constituent un groupe d’organismes forestiers riche en espèces, présents 
sur de nombreux substrats parmi lesquels les arbres, les roches affleurantes et les surfaces de 
sol dénudé. Les lichens épiphytes poussant sur les troncs d’arbres et les branches jouent un 
rôle important dans le fonctionnement des écosystèmes forestiers (Ellis, 2012). Ils affectent le 
cycle de l’eau en retenant les précipitations dans la canopée, tandis que les lichens cyanob-
actériens influencent le cycle des nutriments en fixant l’azote présent dans l’atmosphère. Ce 
sont des éléments cruciaux des réseaux trophiques forestiers, qui accroissent la complexité 
des microhabitats, ainsi que la diversité de la faune des invertébrés forestiers, qui à son tour 
sert de nourriture à toute une variété d’oiseaux.

La physiologie des lichens est étroitement liée à l’humidité ambiante, à la température et aux 
conditions d’ensoleillement, de telle sorte que leur distribution géographique est présumée 
associée aux gradients climatiques. Nombre de lichens sont des spécialistes d’habitat, aux 
besoins étroits en micro- ou macrohabitats. La plupart des lichens épiphytes préfèrent des 
conditions semi-ombragées (les vieilles forêts naturelles ont tendance à être moins ombragées 
que les forêts exploitées) et beaucoup d’entre eux sont sensibles aux changements brutaux 
de luminosité. Certains épiphytes ont besoin d’habitats ombragés et sont très sensibles à 
un ensoleillement direct. La plupart des lichens sont également sensibles à la pollution at-
mosphérique (dioxyde de souffre et dépôts d’azote), ce qui détermine la richesse et la com-
position en lichens forestiers. Récemment, la diversité des groupes fonctionnels des lichens 
épiphytes sensibles a été utilisée pour déterminer les charges critiques en termes de dépôts 
d’azote dans les écosystèmes forestiers d’Europe et d’Amérique du Nord. Toutefois, en plus 
des conditions climatiques et de la pollution atmosphérique, la gestion forestière est un fac-
teur clé de contrôle direct de la diversité des lichens épiphytes dans les écosystèmes forestiers 
(Aragón et al., 2010 ; Johansson, 2008 ; et Nascimbene et al., 2013). La diversité des épiphytes 
est liée à la structure et à la dynamique forestières, et plusieurs facteurs environnementaux 
pertinents pour leur dispersion, leur établissement et leur maintien sont affectés par la gestion 
forestière. Les études portant sur la diversité des lichens démontrent clairement une perte 
d’espèces alarmante, causée par la gestion forestière des forêts européennes tempérées et 
boréales (Hauck et al., 2013). Les principaux effets négatifs de la gestion forestière sont liés au 
manque d’arbres âgés, à la brièveté des cycles de rotation, à un couvert de la canopée exces-
sif, à une exposition excessive, à un ensoleillement direct lors de la dernière partie du cycle 
de rotation, à un manque de substrat (cela concerne en particulier les espèces vivant sur le 

XX Les lichens constituent un groupe d’organismes forestiers riche en 
espèces qui contribuent au bon fonctionnement des forêts.
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bois mort), à une baisse de la diversité structurelle, à un manque de continuité forestière, ainsi 
qu’à la fragmentation forestière (Nascimbene et al., 2013). Des effets négatifs supplémentaires 
sont dus à l’effet de lisière (c’est-à-dire les modifications des conditions environnementales 
d’un peuplement forestier en raison de la coupe d’un peuplement attenant) et le drainage à 
grande échelle, qui réduit l’humidité de l’air et l’humidité à la base des arbres et des bûches 
(Hauck et al., 2013).

Figure 60. Facilement reconnaissable, Lobaria pulmonaria est un ma-
crolichen épiphyte principalement associé aux feuillus. La présence 
de cette espèce est indicatrice d’une grande diversité des lichens épi-
phytes au sein d’un peuplement. Photo de J. Nascimbene.

Figure 61. Le thalle du Lobaria pulmonaria peut atteindre un diamètre 
de 20 à 30 centimètres. Photo de J. Nascimbene.

Les lichens épiphytes sont des organismes à croissance lente qui, dans des conditions natu-
relles, sont adaptés aux régimes de perturbations des forêts. Leur diversité augmente avec 
l’âge des arbres, ce qui profite particulièrement aux espèces rares, menacées (sur la liste 
rouge) et associées aux stades tardifs de succession écologique (Ellis, 2012). Dans des con-
ditions naturelles, les perturbations telles que les feux et les tempêtes créent une mosaïque 
de peuplements présentant différentes phases de régénération, tandis que les structures des 
peuplements varient et comportent des arbres d’âges et d’essences différents. Dans les forêts 
exploitées, l’âge de la forêt correspond souvent à celui des arbres. La période de rotation fixée 
empêche la croissance d’arbres âgés et grands, réduisant ainsi la qualité et l’hétérogénéité 

XX L’âge des arbres, la continuité du peuplement et la composition des 
essences font partie des principaux facteurs influençant les patrons 
de diversité des lichens forestiers.
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des microhabitats, la disponibilité du substrat et la continuité de la forêt, autant d’éléments 
importants pour la diversité des lichens. Les arbres âgés fournissent une structure d’écorce 
différente et très variable, ainsi que d’autres microhabitats tels que les cavités, des anomalies 
de croissance et un couvert de mousse végétale. Les grands arbres âgés favorisent également 
l’établissement d’espèces à la dispersion limitée disposant de plus de temps pour la coloni-
sation, d’une plus grande surface disponible et de conditions de substrat plus stables. De 
plus, les vieilles forêts présentent une structure plus diverse et fournissent différents types 
de substrat aux lichens spécialistes, comme du bois mort, qui est souvent plus rare dans les 
forêts exploitées.

De nombreux lichens apparaissent uniquement sur du bois mort et présentent des besoins 
écologiques différents en termes de stade de décomposition et de type de bois mort. Ainsi, 
dans les forêts exploitées, la rétention de bois mort au sol et de chandelles constitue l’action 
d’amélioration de la gestion la plus efficace pour les lichens vivant sur le bois mort. Bien que 
seuls quelques lichens soient limités à une seule essence hôte, les lichens épiphytes dépen-
dent fortement des essences d’arbres hôtes, cet effet étant principalement lié aux différences 
de caractéristiques chimiques (le pH, par exemple) et physiques (la texture notamment) de 
l’écorce, propres à chaque essence. L’importance de l’essence des arbres hôtes se traduit 
par la forte influence de la composition en essences d’arbres sur les patrons de diversité des 
lichens à l’échelle de la forêt entière. Par conséquent, le maintien de la diversité des essences 
indigènes dans des peuplements mélangés est l’une des recommandations de gestion les plus 
courantes pour améliorer la diversité des lichens (voir l’encadré 32).

À l’échelle locale, la persistance des espèces est le résultat de la dynamique de colonisati-
on-extinction, elle-même influencée par la disponibilité des propagules (reproductrices) de 
lichen aux alentours, et par la connectivité de l’habitat. De plus, des études portant sur le rôle 
de la gestion passée ont prouvé l’existence d’une dette d’extinction chez les lichens épiphy-
tes, c’est-à-dire l’existence d’espèces dont l’extinction est retardée suite à la détérioration de 
leur habitat. Cette perspective souligne l’importance de la gestion passée pour expliquer les 
patrons actuels de biodiversité des lichens, et désigne la perte d’habitat et la fragmentation 
comme facteurs les plus préjudiciables. Ainsi, les principales suggestions pour améliorer la 
conservation des lichens dans les sites forestiers exploités sont l’augmentation du taux de 
boisement autour des sites présentant une forte richesse spécifique, ainsi que la réduction de 
la fragmentation forestière par la création d’un réseau de réserves (voir encadré 32).

XX Les antécédents en matière de gestion forestière et le contexte pay-
sager influencent les processus régionaux à large échelle des métapo-
pulations de lichens épiphytes.



195

3.5 Les lichens : des indicateurs sensibles de changement de l’environnement forestier

Figure 62. Un peuplement forestier présentant une grande diversité de lichens et de mousses épiphytes. Photo de J. 
Nascimbene.

Encadré 32. Recommandations de gestion

ÛÛ Identifier et protéger les habitats clés des zones boisées ou des réserves forestières 
(parcelles identifiées comme comportant des espèces indicatrices, des espèces in-
scrites sur la liste rouge et des éléments structurels). Les études indiquent une taille 
de parcelle efficace minimum, allant d’un à plusieurs dizaines d’hectares, pour les 
habitats clés des zones boisées.

ÛÛ Améliorer la qualité des zones boisées en créant un réseau de parcelles en réserve 
autour des habitats clés des zones boisées et d’autres habitats de valeur.

ÛÛ Maintenir de grands arbres âgés et des arbres-habitats dans les forêts de production.
ÛÛ Maintenir et restaurer le mélange d’essences dans les forêts de production.
ÛÛ Imiter le régime de perturbations naturelles dans le cadre de la gestion forestière. Par 
exemple, dans les forêts tempérées, il convient d’accorder la préférence à une gestion 
forestière assurant un couvert forestier continu (par abattage sélectif, par exemple) 
plutôt qu’à la gestion axée sur des coupes rases et des coupes progressives.

ÛÛ Allonger les périodes de rotation (entre 100 et 300 ans).
ÛÛ Créer des trouées dans la canopée pour les espèces héliophiles, ainsi que maintenir 
et restaurer les pâturages boisés.

ÛÛ Maintenir des groupes d’arbres vivants en rétention dans les forêts de production 
afin d’assurer la continuité du substrat. Il a été constaté que, par rapport aux arbres 
solitaires, les ilots d’arbres maintiennent une meilleure diversité des lichens.

ÛÛ Maintenir du bois mort, sous forme de dois mort au sol, de chandelles et de sur-réser-
ves, pour les espèces vivant sur le bois mort.

ÛÛ Éviter le drainage forestier et restaurer les forêts marécageuses.
ÛÛ Minimiser la fragmentation des peuplements.
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De manière générale, une plus grande diversité de lichens est liée à une gestion moins in-
tensive, même si, dans certains cas, les forêts soumises à une gestion non intensive peu-
vent fournir de meilleures conditions aux lichens épiphytes que les forêts récemment aban-
données. Plusieurs études suggèrent qu’une coupe sélective est moins néfaste aux lichens 
forestiers que le système de coupe progressive ou de coupe rase (Nascimbene et al., 2013). 
Toutefois, cela dépend de la manière dont est effectuée la coupe sélective : par exemple, si 
des arbres âgés sont abattus, une coupe sélective peut être aussi néfaste qu’une coupe rase. 
Les avantages de la coupe sélective semblent être liés à la permanence à long terme du cou-
vert de la canopée, ainsi qu’à la présence d’arbres âgés. Cependant, la plupart des lichens 
des forêts tempérées d’Europe connaissant leur optimum dans des conditions de luminosité 
intermédiaire, ils évitent aussi bien un ensoleillement direct que l’ombre dense, indiquant 
qu’il convient d’éviter également une fermeture excessive de la canopée. Dans le cadre d’un 
système sylvicole de coupes progressives, la prolongation des périodes de rotation, ainsi que 
la rétention de groupes d’arbres matures sont suggérées afin de contrer les effets négatifs 
d’une gestion forestière intensive.

Néanmoins, beaucoup de lichens ne survivent pas, même dans les forêts à gestion non in-
tensive avec des périodes de rotation prolongées. Plusieurs études soulignent la nécessité 
de conserver des reliques de vieilles forêts, ainsi que de réduire la fragmentation forestière 
autour de ces reliques en procédant à la restauration d’un réseau de réserves servant de re-
fuges et de sources pour les espèces forestières. Malheureusement, si elle n’est pas alliée à 
une conservation efficace, la restauration de forêts de haute valeur écologique peut échou-
er, car les conditions d’habitat adaptées aux lichens de la liste rouge se reconstituent après 
de très longues périodes (pouvant durer des centaines d’années). Deuxièmement, certaines 
espèces peuvent s’avérer incapables de recoloniser des habitats redevenus favorables après 
une période d’abandon de l’exploitation forestière, car le déclin à grande échelle qu’elles ont 
connu auparavant a entraîné la disparition de toute source de propagules sur de vastes ré-
gions (Hauck et al., 2013). Troisièmement, la pollution atmosphérique peut limiter la réussite 
de l’établissement de lichens dans des habitats redevenus récemment favorables. Pour ces 

ÛÛ Atténuer l’effet de lisière en créant des zones tampons autour des parcelles forestières.
ÛÛ Appliquer un aménagement forestier au niveau des massifs, en désignant des vieux 
peuplements, des arbres âgés et des arbres-habitats pour assurer le maintien de pools 
d’espèces, ainsi que des corridors et des habitats-relais facilitant la dispersion des 
espèces.

XX Il convient de préférer des coupes sélectives plutôt qu’un système de 
coupes progressives ou de coupes rases.

XX Il est nécessaire d’identifier et de préserver les habitats forestiers clés 
à haute valeur écologique.
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raisons, il devient urgent d’inciter les gestionnaires forestiers à procéder à l’identification et 
à la protection des peuplements prioritaires en termes de conservation (notamment les peu-
plements abritant des espèces figurant sur liste rouge ou de riches communautés de lichens) 
pouvant servir de sources de propagules pour les forêts avoisinantes. Les études ont démon-
tré que les lichens rares et figurant sur liste rouge sont fortement concentrés dans des types 
d’habitat et des structures forestières particuliers (« points sensibles »). L’identification de tels 
types d’habitats clés forestiers pourrait également être réalisée en s’appuyant sur une sélecti-
on d’espèces indicatrices, telles que le grand lichen foliacé Lobaria pulmonaria (Nascimbene 
et al., 2010 ; voir l’encadré 33).

Plusieurs méthodes ont été proposées pour atténuer les effets néfastes de la gestion fores-
tière sur les lichens (encadré 32). Elles peuvent être classées en deux groupes : le premier 
groupe comprend les méthodes de conservation et de restauration des parcelles offrant une 
qualité d’habitat élevée pour les lichens (notamment les habitats clés forestiers) ; le second 
groupe comprend des méthodes de gestion forestière moins nuisibles ou améliorant la qualité 
de l’habitat des lichens dans les forêts de production, à l’instar des coupes sélectives ou de 
l’extension des périodes de rotation, le fait de laisser des arbres sur-réserves, ou la création 
d’ouvertures dans la canopée pour les espèces héliophiles.

Encadré 33. Lobaria pulmonaria, une espèce indicatrice des habitats forestiers à 
haute valeur écologique

Lobaria pulmonaria est un macrolichen associé à une algue verte qui est le principal 
photobionte, ainsi qu’à une bactérie fixant l’azote au sein de ses céphalodies internes. 
Son thalle est foliacé, doté d’un lobe de grande taille, et dépasse souvent les 20 à 30 cm 
de diamètre. Ses stratégies reproductives impliquent souvent des structures végéta-
tives lichénisées, alors que les sporophores du mycobionte sont rarement formés. Son 
temps de génération est estimé à environ 30 ans. Présent dans différents types de forêts, 
principalement dans les forêts dominées par les hêtres, les chênes et les châtaigniers, 
Lobaria pulmonaria est associé aux feuillus, tels que les hêtres, les frênes, les trembles, 
les chênes et les châtaigniers, et plus rarement aux conifères tels que le sapin. Il a connu 
un déclin général à travers l’Europe dû à la pollution atmosphérique et à une gestion in-
tensive des forêts, et figure actuellement sur la liste rouge de plusieurs pays européens. 
Plusieurs études confirment qu’il constitue un indicateur approprié de la diversité des 
lichens et des sites abritant des espèces rares et sensibles partageant les mêmes exigen-
ces écologiques, telles que de nombreux cyanolichens. L’utilisation de ce lichen, très fa-
cilement identifiable et présent dans différents types de forêts de toute l’Europe, devrait 
faire l’objet de tests parmi les gestionnaires forestiers afin d’effectuer une étude rapide 
permettant d’identifier les sites méritant des mesures de conservation des lichens.
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3.6 	 Les araignées dans les  
écosystèmes forestiers

Anne Oxbrough et Tim Ziesche

Occupant une position unique au sein des réseaux trophiques, les araignées constituent une 
composante clé des écosystèmes forestiers. En tant que prédateurs, elles jouent un important 
rôle de régulation des populations d’invertébrés, qui comptent des espèces de ravageurs. En 
tant que proies, elles fournissent de la nourriture à d’autres invertébrés et oiseaux. À cela 
s’ajoute bien entendu leur propre contribution aux écosystèmes. Actuellement, la faune con-
nue des araignées d’Allemagne compte 992 espèces réparties en 38 familles, ce qui repré-
sente environ 25 % de la population européenne (van Helsdingen, 2012). En outre, presque la 
moitié de ces espèces sont associées à des habitats forestiers (Blick et al., 2013), ce qui prouve 
l’importance du rôle que jouent les arbres individuels et les forêts entières pour ces animaux 
importants. 

Affectées par le changement des conditions climatiques, les araignées peuvent être utilisées 
comme indicateurs de la qualité des habitats (Wise, 1993). Elles forment l’un des groupes 
de prédateurs terrestres les plus abondants, relativement facile à échantillonner à l’aide de 
méthodes telle que la pose de pièges (en disposant de petits gobelets en plastique sur le sol), 
et dont la taxonomie est bien connue en Europe comparée à d’autres groupes d’invertébrés. 
Dans les écosystèmes forestiers, les araignées ont l’avantage d’habiter toutes les strates, de la 
litière à la canopée, permettant ainsi de comparer la faune selon la strate verticale de la forêt. 
De plus, les araignées font l’objet d’études écologiques approfondies et peuvent être classées 
en guildes selon leur stratégie de chasse (les chasseurs actifs, les prédateurs en embuscade 
ou les différents types de tisseurs de toiles, par exemple), ce qui fournit des informations sup-
plémentaires sur les habitudes d’une espèce en matière d’habitat.

La faune des araignées associées à un habitat particulier est fortement influencée par les 
variations de microhabitats, qui comprennent les strates de végétation du sol et de litière, le 
bois mort et l’écorce, sachant que les processus influençant la diversité des araignées dans la 
canopée sont moins bien connus (encadré 34). Les araignées sont également influencées par 
les variations d’ensoleillement, de température, d’humidité ambiante et de teneur en eau du 

XX Occupant une position unique au sein des réseaux trophiques, où 
elles sont aussi bien prédateurs que proies, les araignées constituent 
une composante clé des écosystèmes forestiers.

XX La diversité des araignées est fortement influencée par les variations 
des structures d’habitat présentes dans la litière et les strates végéta-
les, depuis le sol jusqu’à la canopée.
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sol et de la litière, qui sont interconnectées avec ces microhabitats. Par exemple, l’épaisseur, 
la structure et la composition des strates de litière sont importantes pour les araignées (Bult-
man et Uetz, 1984), car elles influencent l’humidité, le pH, les composants structurels et la 
disponibilité des proies. Beaucoup d’espèces d’araignées vivent à l’intérieur de la litière, utili-
sant cet espace pour construire de petites toiles horizontales ou échapper à leurs prédateurs.

Les araignées sont également influencées par les variations de microhabitats parmi les strates 
végétales (Ziesche et Roth, 2008). En effet, McNett et Rypstra (2000) ont découvert qu’une 
diversité végétale plus élevée est généralement associée à une diversité d’araignées accrue, 
probablement en lien avec sa plus grande complexité structurelle et sa capacité à répondre 
aux besoins spatiaux en termes d’aménagement des toiles, de conditions microclimatiques, 
et d’augmentation du nombre et de la diversité des proies.

La faune des araignées change sensiblement au cours du cycle forestier. Ce cycle commence 
suite à une activité de gestion forestière, telle que la coupe, ou par le biais d’une perturbation 
naturelle, telle que les chablis dus au vent, les maladies ou les feux. Ensuite, de jeunes arbres 
s’établissent, mais ne forment pas encore un couvert fermé. Le peuplement se caractérise par 
de hauts niveaux de luminosité et une température élevée, les rayons du soleil atteignant le 
sol. Ces conditions favorisent le développement d’une végétation structurellement complexe 
au niveau des strates muscinale et herbacée, permettant aux espèces d’araignées associées 
à des habitats plus ouverts de coloniser la jeune forêt (Oxbrough et al., 2005 et 2010). Les 
araignées peuvent coloniser cet habitat ouvert depuis des milieux ouverts environnants en 
se déplaçant directement sur le sol ou se disperser dans les airs en utilisant un processus de 
dispersion aérienne (le ballooning), qui leur permet de parcourir de bien plus grandes distan-
ces (encadré 35). À ce stade initial, la végétation des strates muscinale et herbacée augmente 

Encadré 34. Les araignées dans la canopée forestière, une frontière inconnue

Extrêmement diverses, les canopées accueillent jusqu’à 50 % de tous les organismes 
vivants (Didham et Fagan, 2004). Malgré cela, la canopée est l’une des composantes 
forestières les moins étudiées, en raison de la difficulté d’accéder à cet habitat. Peu 
d’études ont été menées sur les araignées des canopées des forêts d’Europe centrale, 
malgré le fait que plusieurs auteurs ont démontré une grande diversité de faune dans 
d’autres forêts tempérées et boréales. Par exemple, la canopée des peuplements de co-
nifères accueille principalement des araignées prédatrices, alors que dans la canopée 
de peuplements caducs, les familles de tisseuses de toiles sont plus fréquentes (Albert, 
1982). Les araignées sont connues pour utiliser aussi bien la canopée que le tronc de 
l’arbre pour chasser (Pinzón et Spence, 2010). Néanmoins, le rôle écologique que les ara-
ignées jouent dans la canopée, ainsi que leurs besoins spécifiques en termes d’habitat, 
sont peu connus, ce qui représente un défi pour la surveillance de la biodiversité dans 
les unités de gestion forestière. Il s’agit là d’une véritable lacune de connaissances, qu’il 
est nécessaire de combler.

XX La faune des araignées change sensiblement au cours du cycle fores-
tier et est influencée par les essences d’arbres formant la canopée.
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au profit de toute une série d’espèces, en particulier des tisseuses de toiles. Les chasseuses 
actives, comme celles de la famille des Lycosidae (araignées-loups), sont également capables 
de profiter de conditions chaudes et ensoleillées.

Au fur et à mesure que les arbres poussent et que le couvert se ferme, la luminosité diminue 
et l’ombre gagne sur la végétation de la strate herbacée, ce qui affecte la composition et 
le couvert des espèces végétales. De plus, les strates de litière commencent à s’accumuler, 
influençant le contenu de l’humus des strates supérieures organiques du sol. À ce stade, les 
espèces vivant dans les habitats ouverts commencent à décliner, mais la diversité générale de 
la faune des araignées se maintient au fur et à mesure que les espèces forestières procèdent 
à la colonisation (Oxbrough et al., 2005 et 2010) en arrivant depuis des parcelles voisines ou 
par dispersion aérienne. Les espèces peuvent profiter de la structure fournie par les couches 
de litière en développement (Bultman et Uetz, 1982) et la végétation au sol (Pearce et al., 
2004). Aux stades ultérieurs du cycle forestier, la végétation de la canopée et des sous-étages 
se développe. Les araignées forestières peuvent bâtir des toiles dans la canopée, tandis que 
les chasseuses actives de l’écorce procèdent à la colonisation (Buddle et al., 2006 et Pinzón 
et Spence, 2010). La diversité des araignées, en particulier celles des espèces spécialistes 
forestières, augmente généralement avec l’âge de la forêt (Oxbrough et al., 2005 et Buddle et 
al., 2006). La diversité peut à nouveau décliner au sein des peuplements sénescents (Begon et 
al., 1998), toutefois, l’apparition de trouées dans la canopée permet aux espèces des habitats 
ouverts de coloniser à nouveaux les lieux (Oxbrough et al., 2006 et Paradis et Work, 2011).

Le type de canopée a un impact majeur sur les assemblages d’espèces d’araignées, en par-
ticulier si l’on considère les caractéristiques des forêts de conifères et de feuillus (Oxbrough 
et al., 2005 et Ziesche et Roth, 2008). Par exemple, la litière de feuilles des forêts de feuillus 
est structurellement très différente de la litière d’aiguilles de conifères, et de telles différences 
en matière de complexité de la litière ont une influence sur la diversité des espèces d’araig-
nées, ainsi que sur l’abondance des proies potentielles (Uetz, 1991). De même, les conditions 
régnant dans la canopée ont une influence sur la végétation des sols forestiers. Par exemple, 
les forêts de conifères sont dotées d’une canopée toute l’année et abritent souvent dans leurs 

Encadré 35. Le ballooning, la dispersion aérienne des araignées

Les araignées peuvent coloniser de nouveaux habitats par le biais de la dispersion aéri-
enne. Selon ce processus, l’araignée grimpe sur la végétation jusqu’au point le plus élevé 
qu’elle peut atteindre, pointe alors son abdomen vers le ciel en orientant ses filières (les 
appendices séricigènes situés à l’extrémité de l’abdomen) vers le haut, pour émettre 
un fil de soie qui est emporté par le vent. Il s’agit d’une méthode de dispersion passive, 
déterminée par les conditions de vent locales, les araignées ne pouvant pas choisir où 
elles atterrissent. Néanmoins, grâce au ballooning, les araignées peuvent se disperser 
à des dizaines, voire des centaines de mètres. On a retrouvé des araignées utilisant 
cette méthode au milieu de l’océan et elles constituent souvent les premiers colonisa-
teurs des îles volcaniques et d’autres habitats récemment perturbés. Une grande variété 
d’espèces utilise le ballooning comme mécanisme de dispersion lorsqu’elles sont jeunes, 
mais de nombreuses espèces de la famille des Linyphiidae l’utilisent également une fois 
adultes. Les Linyphiidae sont des araignées de petite taille, entre 1 et 4 mm de longueur 
en général, mais très diverses, qui représentent plus de 37 % de la faune des araignées 
d’Allemagne (van Helsdingen, 2012).
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strates muscinale et herbacée des communautés végétales différentes de celles des peuple-
ments feuillus. De telles différences en termes de complexité d’habitat entre les peuplements 
de conifères et les peuplements feuillus sont connues pour influencer la diversité des espèces 
d’araignées (Oxbrough et al., 2005).

Les peuplements forestiers matures et non perturbés, y compris les vieux peuplements, sont 
de plus en plus rares. On estime généralement que ce sont d’importants foyers de biodiversité 
et qu’ils sont primordiaux pour la conservation de la flore et de la faune forestières caractéris-
tiques (Meyer et al., 2011). De tels peuplements peuvent servir de sources de recolonisation 
pour les zones perturbées situées à proximité, facilitant le maintien de la diversité des araig-
nées dans les forêts voisines en gestion (Ziesche et al., 2011). Bien que la majorité des espèces 
d’araignées associées aux forêts soient présentes dans une large gamme de types de forêts 
communes et qu’elles puissent tolérer un certain niveau de gestion ou de perturbations (les 
coupes sélectives dans le cadre de la gestion forestière à couvert continu, par exemple), cer-
taines espèces manifestent une préférence pour les types de forêts non perturbées (Willett, 
2001), tandis que les espèces associées aux vieilles forêts non perturbées sont négativement 
impactées par les coupes sélectives (Halaj et al., 2008 et Pinzón et al., 2012).

Figure 63. La diversité structurelle à petite échelle, du tapis forestier à la canopée, favorise la diversité des espèces 
d’araignées. Photos de T. Ziesche.

XX Les araignées vivant sur les arbres sont affectées par les processus 
agissant à l’échelle des peuplements et des massifs, ainsi qu’à de très 
petites échelles (au sein des microhabitats, par exemple).
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La gestion forestière extensive réduit les variations des structures d’habitat à petite échelle 
(notamment parmi les caractéristiques des microhabitats) et à grande échelle (par exemple, en 
réduisant le nombre de classes d’âge ou la diversité des espèces vivant dans la canopée). Les 
araignées étant influencées par des processus agissant à différentes échelles, il est important 
que les efforts fournis par la gestion forestière visent à favoriser la variabilité des habitats, 
aussi bien au sein des peuplements qu’entre ces derniers et à travers les massifs (encadré 36). 

À l’échelle locale, au sein d’un peuplement, les araignées sont positivement influencées par 
les variations de leurs microhabitats dans la litière et les strates végétales (figure 63) entre 
les tiges (Ziesche et Roth, 2013). Les variations à petite échelle des conditions d’habitat peu-
vent être encouragées en créant de petites trouées en forêt exploitée afin d’ouvrir le couvert 
des peuplements équiens, en particulier des monocultures. Cela modifiera la végétation du 
sous-étage et permettra à une plus grande variété d’espèces de coexister. Dans les forêts 
exploitées, il est possible de créer ces trouées par une gestion forestière à couvert continu, en 
procédant à des coupes sélectives ou lors de la création des sentiers d’exploitation. Toutefois, 
il convient d’éviter que les trouées de la canopée d’un peuplement soient uniformes, car cela 
ne profitera pas aux espèces associées à un couvert fermé ou aux conditions non perturbées.

Figure 64. L’amélioration de la diversité structurelle et des essences d’arbres depuis l’échelle de la parcelle à celle du 
massif est une stratégie efficace favorable à la diversité des araignées aux forêts exploitées.
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Encourager les peuplements mixtes dans les massifs aux conditions adaptées permettra 
d’améliorer la diversité des strates de la litière à échelle locale, ce qui se traduira probable-
ment par une plus grande diversité des proies et de la structure végétale, qui bénéficiera à la 
faune des araignées. Il est possible de promouvoir la diversité des communautés d’araignées 
en incluant une variété d’essences d’arbres, car les peuplements de feuillus et de conifères 
abritent différents cortèges d’espèces (Oxbrough et al., 2005). Toutefois, cette solution ne doit 
concerner que l’éventail d’essences indigènes d’une région. En tant que prédateurs généra-
listes, les araignées peuvent être plus tolérantes que d’autres groupes d’invertébrés à la plan-
tation d’espèces non indigènes. Néanmoins, la position importante des araignées au sein des 
réseaux trophiques terrestres en tant que prédateurs, des espèces nuisibles en particulier, 
peut être affectée négativement par l’implantation à large échelle des essences d’arbres non 
indigènes, en raison de la perte de la faune des araignées spécialistes (Ziesche et al., 2004).

Répandre de l’insecticide au sein d’un peuplement peut avoir un impact négatif sur les orga-
nismes utiles tels que les araignées, comme cela a été démontré dans des milieux agricoles 
(Rezac et al., 2010), même si l’effet des insecticides sur les araignées vivant dans les forêts est 
en grande partie inconnu et dépendra probablement de la méthode et de la fréquence d’ap-
plication. En outre, le rôle potentiel des araignées en tant qu’agents de contrôle biologique 
des forêts nécessite davantage de recherches, en particulier au regard de l’impact important 
qu’elles exercent dans les agroécosystèmes (Chatterjee et al., 2009).

Il est possible de promouvoir la naturalité à l’échelle d’un massif en assurant la présence d’une 
gamme d’habitats forestiers attendus. Cela englobe un ensemble de stades de succession 
écologique dans le cycle forestier, ainsi qu’une gamme adéquate de diversité d’essences dont 
on peut supposer qu’elles poussent dans des conditions naturelles dans une région ou un 
climat particuliers. La dynamique forestière naturelle d’une région comprend les parcelles 
sur-matures et les jeunes peuplements ayant auparavant subi des perturbations telles que des 
maladies ou des chablis dus au vent. Lorsque cela est possible, la gestion devrait garantir cet 
ensemble de variations à travers le paysage (figure 64).

Bien que les araignées puissent procéder à la colonisation par le biais du ballooning, nombreu-
ses sont les espèces qui dépendent uniquement de leurs déplacements au sol pour disperser 
à travers les parcelles. La proximité d’un habitat adapté est capitale pour la survie de ces 
espèces. Alors que les systèmes de gestion forestière à couvert continu sont capables d’accu-
eillir de nombreuses espèces forestières, il est probable que la connectivité entre les parcelles 
ou la proximité de zones adéquates servant de sources d’espèces spécialistes bénéficieront à 
certaines espèces associées aux peuplements vieux ou non perturbés. Cela est particulière-
ment important car les espèces associées aux zones non perturbées sont négativement affec-
tées par un niveau d’exploitation sélective situé entre 40 et 75 % (Halaj et al., 2008 et Pinzón 
et al., 2012). Dans ce cas, lors de l’élaboration des plans de gestion, il est nécessaire de tenir 
compte du massif forestier dans son ensemble (encadré 36). Cela profitera aux espèces parti-
culièrement sensibles aux activités de gestion telles que les coupes sélectives dans le cadre 
d’une gestion forestière à couvert continu.



206

Focus sur : la gestion des forêts en Europe

Encadré 36. Recommandations de maintien et de valorisation de la diversité des 
araignées dans les écosystèmes forestiers en gestion

Recommandations  
de gestion

Avantage pour la  
biodiversité

Mise en pratique

À échelle locale (au sein d’un peuplement)

Trouées de la canopée
Espèces associées à une 
végétation plus développée Opérations d’éclaircie de GFCC1 

inégalement distribuées au sein 
du peuplement

Zones de couvert fermé
Espèces forestières associées 
à des strates de litière plus 
profondes

Espèces forestières associées 
à des strates de litière plus 
profondes

Espèces associées à une  
certaine essence d’arbre ou 
à un certain type de canopée 
(conifère ou feuillu, par  
exemple)

Phase d’établissement et de 
croissance d’un peuplement

Rétention du bois mort
Fournit une structure aux 
espèces tisseuses de toiles et 
aux proies potentielles

Les opérations d’éclaircie de 
GFCC laissent du bois mort 
derrière elles

À l’échelle du peuplement (entre les peuplements)

Variété d’essences naturelles
Espèces associées à des essen-
ces indigènes communes

Lors de la phase de planification 
forestière Phase d‘établissement 
d‘un arbre

Rétention des peuplements  
matures plus âgés que le cycle  
de rotation

Espèces associées à des  
vieux peuplements 

Sélection au cours de la phase 
d‘éclaircie GFCC

Complexité structurelle de la 
canopée promouvant des  
conditions de peuplement  
homogènes

Espèces associées à un 
microclimat et un paramètre 
structurel

Espèces associées à un  
microclimat et un paramètre 
structurel

Limiter et optimiser l’application 
d’insecticide

Araignées prédatrices utiles 
vivant sur le tapis forestier et 
dans la canopée

Lors d‘infestations d‘insectes

Rétention du bois mort

Fragmentation des types de  
peuplement incorporant un  
ensemble d’essences d’arbres 
quasi naturel

Espèces très spécifiques quant 
au type de peuplement

Lors de l’aménagement forestier 
(planification de l’exploitation 
comprise), tenir compte de la 
configuration spatiale et de la 
proximité des peuplements au 
sein de la gamme  régionale

Classes d’âge allant de jeune  
à surmature

Espèces associées à des stades 
spécifiques de la succession 
forestière

Connectivité entre les  
parcelles de même type

Espèces présentant de faibles 
capacités de dispersion, 
ainsi qu’une grande spécificité 
d’habitat

1 Gestion forestière à couvert continu
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3.7 	 Les escargots et limaces :  
indicateurs de gestion forestière durable

Heike Kappes

La dispersion active lente des gastéropodes, combinée à leurs besoins spécifiques en ter-
mes d’habitat, de qualité, de nourriture et de microclimat, font d’eux un groupe indicateur 
permettant potentiellement d’analyser et de suivre les effets de l’exploitation forestière sur 
les organismes de la litière feuillue en décomposition, ainsi que sur l’intégrité, la stabilité et 
le fonctionnement écosystémiques. Les résultats s’avéreront probablement également vrais 
pour d’autres organismes du sol forestier, dont les champignons, les bactéries, les protozoai-
res, les nématodes, les lombrics, les tardigrades, les diplopodes, les chilopodes, les cloportes, 
les araignées, les collemboles et les coléoptères (par exemple, Dunger et Fiedler, 1997, ainsi 
que leurs références, et Topp et al., 2006a et 2006b), ainsi que de nombreuses mousses, fougè-
res et bryophytes (Wiklund, 2004 et López-Barrera et al., 2007, ainsi que leurs références).

Toutefois, il convient de souligner que les besoins des gastéropodes forestiers diffèrent sou-
vent de ceux de nombreux insectes associés aux forêts nécessitant, et préférant, des con-
ditions climatiques plus chaudes et plus sèches. Ces derniers peuvent parfois survivre sur 
de petites parcelles ou même sur des arbres individuels leur servant d’habitat, alors que les 
véritables espèces du sol forestier ont besoin d’une continuité spatio-temporelle avec des 
caractéristiques pédologiques et microclimatiques propres. Différentes stratégies sont donc 
nécessaires pour protéger ces deux groupes contrastés et intéressants en termes de conser-
vation. Ici, nous nous concentrons sur les véritables espèces forestières.

Les points suivants s’appliquent principalement au types de forêts très répandu que sont les 
forêts de hêtre (et de chêne) sur les sols mésophiles à acides. Lorsque cela est pertinent, les 
différences existant entre les régions biogéographiques atlantique et d’Europe centrale sont 
soulignées.

Les gastéropodes terrestres, entre autres espèces, sont sensibles à la qualité du sol et de la 
litière feuillue, ainsi qu’aux amplitudes microclimatiques. À une large échelle spatiale, la qua-
lité du sol est le facteur principal de la richesse spécifique des gastéropodes et du renouvelle-
ment des assemblages, mais dans une forêt donnée, les essences d’arbres et les amplitudes 
microclimatiques semblent jouer un rôle encore plus important pour les gastéropodes (par 

XX Les gastéropodes forestiers constituent un groupe indicateur d’un 
grand nombre d’organismes du sol forestier.

XX Un couvert fermé crée un microclimat forestier et favorise les espèces 
forestières.
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exemple, Hotopp, 2002 ; Martin et Sommer, 2004 ; et Kappes, 2006). Le couvert de la canopée 
assure un microclimat équilibré, favorise la formation d’un humus typique, et facilite la pré-
sence des espèces détritivores et véritablement forestières (figure 65). Les clairières et les 
lisières augmentent l’amplitude microclimatique et permettent à une considérable diversité 
d’herbes de pousser sur le sol forestier, ce qui rend possible la présence d’espèces euryèces 
et envahissantes ne dépendant pas des forêts, voire qui ne survivraient pas sous un couvert 
fermé (Kappes, 2006 et et Kappes et al., 2009a).

L’une des espèces profitant des perturbations est la limace envahissante non indigène A. 
vulgaris (Kappes, 2006 et Kappes et al., 2009a), qui est liée au déclin de la limace endémique 
Arion rufus (Wiese, 1985 et Noble et Jones, 1996). Toutefois, les assemblages de limaces des 
forêts des chaînes de montagnes de faible altitude d’Europe centrale sont relativement ré-
silients : lorsque les forêts vieillissent et/ou que les perturbations dues à l’activité humaine 
diminuent, la proportion d’espèces spécialistes augmente (Kappes, 2006). Ainsi, il est recom-
mandé d’instaurer des durées de rotation prolongés, accompagnées de coupes d’arbres indi-
viduels ou de petits groupes d’arbres. Lorsque les peuplements vieillissent et que le couvert 
se ferme, les espèces typiques des habitats ouverts, tels que Deroceras reticulatum et Arion 
lusitanicus, ne survivent pas (Kappes, 2006). On s’attend à ce que la résilience des organis-
mes des forêts des plaines diminue considérablement en raison des conditions climatiques 
ambiantes et de la fragmentation extrême, un sujet développé dans les paragraphes suivants.

Figure 65. Modélisation conceptuelle extrêmement simplifiée des causes, changements et effets de la fermeture du cou-
vert et de l’accumulation de matière organique sur la faune du sol forestier. Photos de H. Kappes.
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Par opposition, la remontée des eaux souterraines (Martin et Sommer, 2004) ou des structu-
res associées à l’accumulation de matière organique, telles que les débris ligneux grossiers 
ou les petites cavités (Kappes et al., 2012, ainsi que leurs références), créent des conditions 
microclimatiques favorables. Dans ces conditions, les gastéropodes trouvent des micro-sites 
favorables à leur reproduction. Dans les chaîne de montagne de basse altitude, des substrats 
durs supplémentaires, tels que les affleurements (si le matériau rocheux n’est pas trop acide), 
peuvent considérablement accroître le spectre de ressources, tandis que les affleurements de 
roche calcaire constituent des structures clés pour la protection de la diversité des gastéropo-
des (Kappes et al., 2012).

Les débris ligneux grossiers améliorent la qualité du sol. Ils sont associés à des pH plus élevés, 
à une quantité accrue de calcium, ainsi qu’à une plus grande disponibilité du magnésium. 
De plus, la biomasse microbienne présente dans le sol, la densité des détritivores, ainsi que la 
richesse spécifique des escargots, des limaces et des diplopodes, sont plus importantes à pro-
ximité des débris ligneux grossiers (Jabin et al., 2004 ; Kappes, 2005 ; et Kappes et al., 2007). 
Les résultats indiquent que les débris ligneux grossiers influencent les flux de nutriments et 
diminuent localement les risques de dégâts sur les arbres liés à l’acidification (Kappes et al., 
2007).

De grandes quantités de débris ligneux grossiers accroissent la disponibilité en habitat, ainsi 
que la connectivité des ressources, ce qui, à son tour, stabilise l’habitat des espèces spécia-
listes (Kappes et al., 2009c). La quantité de débris ligneux est positivement liée à la richesse 
spécifique générale des gastéropodes des forêts de laurier de Ténérife (Kappes et al., 2009d) 
ainsi qu’à la proportion de limaces véritablement forestières des forêts de hêtre et de chêne 
de l’Allemagne de l’Ouest (Kappes, 2006). On estime que la quantité minimum de bois mort 
nécessaire à la conservation des gastéropodes se situe entre 20 et 50 m³ de débris ligneux 
grossiers par hectare (Müller et al., 2005 et Kappes et al., 2009c). Kappes et al. (2009b) conclu-
ent qu’en dessous de ce seuil, l’habitat est perçu comme étant fragmenté, les assemblages 
deviennent hétérogènes et le risque d’extinction des espèces spécialistes augmente. Les spé-
cialistes dépendant des débris ligneux grossiers tels que les représentants des Clausiliidae 
(Kappes et al., 2009c), ainsi que certains coléoptères (Kappes et Topp, 2004 et Buse, 2012), 
semblent s’être éteints dans certaines forêts exploitées.

XX En matière de microhabitat, on estime qu’une quantité minimum de 
20 à 50 m³ de débris ligneux grossiers par hectare de forêt exploitées, 
ainsi que de rigoureuses restrictions quant au retrait du bois mort 
dans les systèmes demeurant vierges, sont nécessaires à la conserva-
tion des espèces spécialistes.

XX La composition en essences  influence les assemblages de gastéropo-
des par le biais de la qualité de la litière feuillue. Les arbres tels que 
l’érable et le tilleul fournissent des litières d’excellente qualité, alors 
que les conifères fournissent des litières de faible qualité.
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Dans les forêts à couvert fermé, la litière feuillue détermine une partie considérable de la struc-
ture de l’habitat et des ressources alimentaires. La litière feuillue peut s’avérer bénéfique pour 
l’abondance et la richesse spécifique des gastéropodes si elle fournit les éléments suivants : 
des refuges structurels et une bonne digestibilité, ou une forte teneur en calcium (Hotopp, 
2002). Ici, l’érable (Acer) et le tilleul (Tilia) fournissent des ressources plus accessibles que le 
hêtre (Fagus) ou le chêne (Quercus) (Hotopp, 2002). On peut supposer que parsemer des peu-
plements de hêtre ou de chêne avec des érables ou de tilleuls serait bénéfique à la faune du sol 
forestier. Par contraste, la richesse et la densité des gastéropodes sont considérablement ré-
duites dans les plantations de conifères produisant une couche épaisse et quasi impénétrable 
d’aiguilles acides (Kappes, 2011).

Figure 66. Exemples de gastéropodes vivant dans les forêts : (a) la limace Arion silvaticus est un habitant typique des litières 
feuillues ; (b) Eucobresia diaphana est généralement présente dans les endroits frais et humides ; (c) l’escargot des jardins 
(Cepaea hortensis) est l’une des espèces au centre du projet de sciences citoyennes ‘Evolution MegaLab’ qui cartographie 
la couleur et les bandes des coquilles à travers l’Europe (ici, cinq bandes, jaune) ; (d) la coquille plate du bouton commun 
(Discus rotundatus) facilite sa reptation à travers les feuilles tombées au sol et sous l’écorce déhiscente du bois mort ; (e) 
gros plan d’un escargotin minuscule microdétritivore (Punctum pygmaeum), le plus petit escargot terrestre d’Europe (à l’âge 
adulte, le diamètre de sa coquille est inférieur à 1,5 mm) ; (f) les motifs brunâtres de la coquille de l’hélice des bois (Arian-
ta arbustorum) assurent un bon camouflage dans les bois ; (g) les escargots dotés d’un clausilium, tels que cette espèce  
de Clausilia, sont très sensibles au retrait de substrats durs (roches ou bois mort) ; (h) l’hélice grimace (Isognomostoma 
isognomostomos) est un indicateur de forêts bien structurées et riches en bois mort de la région biogéographique d’Europe 
centrale ; (i) un couple de grandes limaces rouges (Arion rufus) en train de s’accoupler ; (j) le prédateur Daudebardia rufa 
Photos de H. Kappes.
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En Europe, l’intégrité des forêts de la région biogéographique atlantique, où il ne reste que 
des fragments de vieux peuplements et des vestiges de forêts anciennes, fait l’objet de préoc-
cupations croissantes. Ces fragments sont entourés par une agriculture hostile ou par des 
zones densément peuplées. L’effet de lisière est fort dans ces conditions et la distance à la-
quelle sont situées les perturbations (lisières externes ou lisières internes telles que les routes) 
affecte fortement les espèces de gastéropodes, ainsi que les caractéristiques des assemblages 
(Kappes et al., 2009a).

Les lisières créent un gradient de lumière, de température, d’humidité, de déficit de pression 
de vapeur et d’humidité de la litière (Matlack, 1993). La réaction immédiate des assemblages 
d’espèces est souvent plus fortement liée aux changements microclimatiques qu’aux chan-
gements de structure ou de végétation, comme cela a été démontré, par exemple, pour les 
coléoptères (Grimbacher et al., 2006). On dit que les changements environnementaux asso-
ciés à la lisière sont limités aux premiers 40 à 60 m à l’intérieur de la forêt (Davies-Colley et al., 
2000). À proximité de Cologne, en Allemagne, dans la région biogéographique atlantique, il 
s’est toutefois avéré que la richesse spécifique des escargots généralistes augmente jusqu’à 
une distance de 250 m à l’intérieur de la forêt (Kappes et al., 2009a). Ce fort effet de lisière 
pourrait résulter de l’absence d’ourlet protecteur, constitué d’arbustes et de petits arbres, 
ainsi que de l’extrême contraste observé dans la matrice agricole de l’une des régions les plus 
chaudes d’Allemagne.

Ainsi, la fragmentation réduit considérablement l’habitat cœur des véritables espèces fores-
tières : si l’on prend comme exemple un carré forestier de 1 km de côté, soit 1 km², les hy-
pothèses traditionnelles, selon lesquelles l’effet de lisière pénètre dans la forêt sur 75 m au 
maximum, laissent une zone centrale d’environ 0,73 km², tandis qu’un effet de lisière allant 
jusqu’à 250 m réduit la zone centrale à un quart de la forêt (0,25 km²). Plusieurs interactions 
biotiques sont susceptibles d’être modifiées entre l’effet de lisière minimum (75 m) et maxi-
mum (250 m), indiqué par les escargots. L’un de ces effets pourrait être celui de l’espèce de 
limace envahissante et non indigène Arion vulgaris, dont la présence coïncide avec le recul 
de l’espèce cousine Arion rufus (Wiese, 1985 et Noble et Jones, 1996).

Le paysage affecte fortement les fragments relictuels : dans la région biogéographique d’Euro-
pe centrale, les assemblages d’escargots sur une parcelle forestière sont liés à l’utilisation des 
terres situées dans un rayon d’un kilomètre (Kappes et al., 2011). Dans la région biogéogra-
phique atlantique, la surface des forêts relictuelles détermine la composition spécifique des 
parcelles de la forêt en question (Kappes et al., 2009a). La limace forestière Limax cinereoniger 

XX La fragmentation entraîne un effet de lisière réduisant considérable-
ment la zone d’habitat cœur dans des conditions climatiques chau-
des.

XX Surface relictuelle et dette d’extinction de l’espèce : une gestion (in-
adaptée) fait augmenter la taille des fragments forestiers nécessaires 
à la survie.
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constitue un exemple bien connu de perte d’espèce causée par la réduction de la taille de son 
habitat. Présentant actuellement une distribution très isolée dans la région biogéographique 
atlantique, cette espèce a besoin de forêts de plus de 1 000 ha pour que la probabilité de 
sa présence dépasse 50 % autour de Cologne, en Allemagne (Kappes et al., 2009a et figure 
67). Cela est probablement dû à différentes utilisations intégrées incompatibles dans les frag-
ments de forêts.

Figure 67. (a) La limace forestière Limax cinereoniger (photo de H. Kappes). (b) Cette espèce n’est pas présente dans 
les vieilles forêts de petites tailles des plaines entourant Cologne, en Allemagne. Les plus petites forêts abritant cette 
espèce n’étant fragmentées que depuis ces 60 à 80 dernières années, sa présence est donc probable en lien avec une 
dette d’extinction. L’absence de cette espèce dans les forêts de grande taille a été constatée dans des endroits présentant 
des signes de perturbations ou de coupes rases, récentes ou anciennes, mais sévères. Source : adapté de Kappes et al., 
2009a.

L’impossibilité de remplacer les vieilles forêts constitue une solide raison de les protéger. Les 
forêts jeunes présentent de considérables divergences par rapport à la composition spécifique 
des vieilles forêts anciennes, car elles n’abritent pas de spécialistes forestières (Kappes, 2006 
; Topp et al., 2010 ; et Buse, 2012). Il existe également des différences en termes de com-
position phénotypique ou génétique, comme cela a été démontré pour l’escargot euryèce 
Discus rotundatus (Kappes et al., 2009b). Le gain en habitat, dû à l’afforestation, est associé 
aux changements apparemment persistants de la composition génétique, ce qui indique une 
introduction d’individus, ainsi que d’autres modifications des caractéristiques des coquilles, 
telles que son poids ou la taille de son ouverture (Kappes et al., 2009b).

Ainsi, si certaines espèces peuvent coloniser à nouveau les zones reforestées, les populations 
occupant les habitats restaurés ne reflètent pas obligatoirement leurs caractéristiques d’ori-

XX Le renouvellement forestier est accompagné d’une perte d’espèces 
spécialistes et d’effets cryptiques affectant les populations en recolo-
nisation. Le reboisement n’est donc pas une alternative à la protecti-
on de la forêt ou à la gestion forestière durable.
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gine. Une grande partie, voire la totalité, des informations concernant les antécédents phylo-
géographiques et les caractéristiques locales, adaptations comprises, se perd lors de l’évène-
ment entraînant la déforestation. On peut douter du fait que les nouvelles forêts plantées en 
remplacement des vieilles forêts seront jamais identiques aux vieilles forêts de la région, car 
les vieilles forêts abritent des assemblages et des génotypes datant d’époques passées, et que 
les conditions de colonisation et d’échange ont changé, tout comme l’acidification des sols, le 
climat, les interactions biotiques, la connectivité et le pool régional génétique et spécifique.

Encadré 37. Recommandations de gestion

À l’échelle du peuplement, la conservation des véritables espèces forestières requiert un 
couvert ne devant pas être ouvert par des moyens artificiels, afin d’assurer un microcli-
mat équilibré, en particulier dans des conditions plus chaudes. Les plantations de co-
nifères devraient être converties en forêts mixtes ou de feuillus. Dans les forêts de feuil-
lus présentant une faible diversité d’essences d’arbres, la faune pourrait bénéficier de 
l’ajout de davantage d’espèces de feuillus, tels que l’érable ou le tilleul. Dans les forêts 
exploitées, on estime qu’un minimum de 20 à 50 m³ de bois mort par hectare devrait être 
conservés (en permanence), tandis que de rigoureuses restrictions en matière de prélè-
vements de bois mort devraient être appliquées dans les systèmes demeurant (presque) 
vierges.

De manière générale, les perturbations et l’effet de lisière (fragmentation) devraient être 
minimisés. L’abattage d’arbres individuels ou par petits groupes peut réduire les effets 
de l’exploitation sur le microclimat forestier. De longues périodes de rotation aident les 
espèces spécialistes à s’établir et leur donnent le temps de se disperser. La régénération 
naturelle peut être préférée aux plantations, car planter de nouveaux arbres peut intro-
duire des espèces ou des génotypes atypiques.

La protection des véritables organismes du sol forestier est généralement compatib-
le avec les zones de protection forestière, les forêts de protection de l’eau et des sols, 
les îlots de vieillissement et de sénescence, les forêts de loisirs de faible intensité, ainsi 
qu’avec la rétention du bois mort et du CO

²
. L’extraction des eaux souterraines doit être 

limitée, en particulier si des types de forêts rares ou spécifiques sont entremêlés, comme 
les forêts d’aulnes, les forêts alluviales humides à bois tendre ou les forêts marécageuses, 
qui sont extrêmement sensibles aux baisses du niveau des nappes phréatiques.

Dans les chaînes de montagne de faible altitude (région biogéographique d’Europe cen-
trale), la protection des organismes du sol forestier est incompatible avec la fragmen-
tation, l’extraction de combustible, tout type de perte de forêt, (la conversion en) plan-
tations de conifères, les forêts pâturées et la pression exercée par les loisirs intensifs. Il 
est possible d’émettre l’hypothèse selon laquelle, à l’échelle des massifs, les mosaïques 
d’utilisation des parcelles peuvent atténuer les effets négatifs ressentis à l’échelle d’un 
peuplement, mais elle doit faire l’objet de recherches plus détaillées.

Dans les forêts très fragmentées de la région biogéographique atlantique, la protection 
des organismes du sol forestier est très incompatible avec tout type de perte d’habitat 
forestier, davantage de fragmentation, l’extraction de combustible, (la conversion en) 
plantations de conifères, les forêts pâturées et la pression exercée par les loisirs intensifs, 
etc., même à l’échelle d’un massif. Ici, chacun des fragments relictuels exige toute l’at
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Ce résultat souligne l’importance d’une gestion proche de la nature axée sur des coupes d’ar-
bres individuels ou de petits groupes d’arbres, accompagnée d’une régénération naturelle 
plutôt que d’une afforestation. Kappes (2006), ainsi que Moning et Müller (2009), suggèrent 
d’accroître les durées de révolution au-delà des habituels 110 à 140 ans, au moins dans cer-
taines parcelles. Une gestion axée sur la nature devrait s’appuyer sur une protection à long 
terme de toutes les vieilles forêts. Toute perte supplémentaire de forêt feuillue au profit des 
exploitations minières, de zones militaires ou de l’agriculture, ainsi que toute dégradation due 
à une coupe inappropriée à grande échelle ou à une conversion en peuplements de conifères, 
causerait une érosion permanente de la biodiversité, accompagnée d’une perte en espèces 
et en génotypes, de l’identité régionale biologique et culturelle, et de la qualité de l’environ-
nement.
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4 	 Défis cruciaux

Le chapitre 4 met en évidence des sujets importants et pertinents pour les défis futurs que 
représente l’intégration de la conservation de la biodiversité dans la gestion forestière. Le ch-
angement climatique et les espèces envahissantes constituent les deux principaux défis que 
la gestion forestière devra relever à l’avenir. Les conséquences de ces enjeux sur les assem-
blages d’espèces pourraient s’avérer sévères, mais elles sont généralement difficiles à prévoir, 
bien qu’il existe des tendances et des modèles permettant aux gestionnaires forestiers d’être 
mieux préparés. En tant que discipline plutôt récente, la diversité fonctionnelle fait l’objet 
d’une attention croissante car elle se concentre sur les traits fonctionnels plutôt que sur des 
espèces en particulier. La diversité génétique est un autre sujet capital, actuellement en plein 
essor, qui prendra davantage d’importance à l’avenir. Les systèmes de suivi de la biodiver-
sité permettent un retour d’informations très important pour la gestion de la biodiversité, qui 
s’avéreront cruciaux pour l’étude des changements de composition spécifique et de leurs 
causes. Ce chapitre se structure en cinq parties :

4.1	 Conservation de la biodiversité et gestion forestière dans les écosystèmes forestiers 
européens en contexte de changement climatique

4.2	 Le rôle fonctionnel de la biodiversité au sein des forêts

4.3	 Les néobiotes envahissants dans les écosystèmes forestiers : opportunité ou menace ?

4.4	 La diversité génétique des essences forestières

4.5	 Le suivi de la biodiversité forestière en Europe : état des lieux, défis et opportunités
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4.1 	 Conservation de la biodiversité et  
gestion forestière dans les écosystèmes 
forestiers européens en contexte de  
changement climatique

Marcus Lindner, Frank Krumm et Gert-Jan Nabuurs

Les projections de différents scénarios de changement climatique, ainsi que les modèles 
d’écosystèmes forestiers nous permettent de prévoir les directions que peut prendre le chan-
gement climatique et d’en entrevoir les impacts possibles. Même s’il est impossible d’obtenir 
des informations concrètes et fiables quant à son évolution à l’avenir, il est toutefois possible 
de tirer certaines conclusions générales concernant la gestion forestière et la conservation 
de la biodiversité. Les stratégies actuelles de conservation de la biodiversité n’ayant pas été 
conçues pour faire face aux changements des conditions environnementales, il devient ur-
gent d’inclure les potentiels impacts du changement climatique aux stratégies adaptatives 
de gestion forestière.

Le changement climatique est déjà manifeste et il affecte les écosystèmes forestiers d’Europe. 
Par exemple, le pin sylvestre est en déclin dans les régions proches de sa limite de distribu-
tion sèche (Rigling et al., 2013) ; les forêts de hêtre ont récemment présenté des pertes de 
croissance en Belgique (Kint et al., 2012) et perdu des habitats dans les forêts montagneuses 
d’Espagne (Penuelas et al., 2007), alors que cette essence gagne du terrain le long de sa zone 
de répartition septentrionale suite aux perturbations dues aux tempêtes (Bolte et al., 2013). 
Les projections indiquent que le changement climatique va poursuivre sa tendance graduelle 
au réchauffement, tandis que la moyenne des cumuls de précipitations sera assez variable 
régionalement. Il est probable que l’Europe du Nord enregistre plus de précipitations en moy-
enne, alors que les forêts méditerranéennes s’assècheront considérablement, surtout pendant 
les mois d’été. De plus, on s’attend à ce que le climat devienne plus variable et que les forêts 
soient plus souvent sujettes à des évènements extrêmes tels que des sécheresses prolongées 
et des feux ou tempêtes dévastateurs.

XX Le climat est en train de changer, mais de nombreuses incertitudes 
demeurent quant aux impacts probables de ce changement clima-
tique sur les écosystèmes forestiers et la distribution des espèces, ain-
si qu’aux implications en termes de conservation de la biodiversité.
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	

Figure 68. Une tempête (2005) suivie d’une période 
de sécheresse (2006), puis une invasion d’insectes 
(2007) ont déclenché un processus de remplacement 
des essences au sein de Siggaboda, une vieille forêt 
en réserve du sud de la Suède : la mort de l’étage do-
minant d’épicéas, due à des attaques de scolytes, a 
permis au sous-étage de hêtre de s’épanouir, devenant 
ainsi l’essence dominante (Bolte et al., 2013). Photo 
d’A. Bolte.

Tous ces changements vont affecter la distribution des essences. Les essences situées à la 
limite inférieure de leur aire de répartition vont devenir plus vulnérables et sujettes à une mor-
talité accrue. D’autre part, il est probable que la distribution de certaines essences progresse-
ra vers des altitudes plus élevées et des latitudes plus septentrionales.

En Europe du Sud et en Europe continentale, on prévoit une augmentation de la fréquence 
des années connaissant des saisons de feux dévastateurs, ainsi qu’une augmentation de l’in-
tensité de ces derniers. La sensibilité des forêts au feu dépend des charges de combustible et 
de l’inflammabilité de la végétation, qui devrait augmenter en raison de la fréquence accrue 
des sécheresses. Les sècheresses durent déjà plus longtemps, et il est également prévu que 
les précipitations continuent de diminuer et que la température continue d’augmenter dans 
certaines régions ou pendant certaines périodes, ce qui entraînera des périodes de sécheresse 
plus intenses (Allen et al., 2010). Si l’on y ajoute des canicules extrêmes, comme celle qu’ont 
connu la Grèce en 2007 ou la Russie en 2010, il existe un risque important de « méga-feux » 
(Coumou et Robinson, 2013 ; San-Miguel-Ayanz et al., 2013). Une analyse des méga-feux qu’a 

XX À l’avenir, les efforts de conservation devront tenir pleinement comp-
te du fait que la distribution de la biodiversité et des espèces me-
nacées sera radicalement modifiée par le changement climatique, 
cela pouvant résulter en une augmentation du risque d’extinction 
pesant sur elles. Conserver la biodiversité nécessitera des approches 
allant bien au-delà de celles actuellement mises en œuvre en Europe.
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connu la Grèce en 2007 a révélé que ces feux avaient progressé dans des types de forêts situés 
à des altitudes plus élevées, endommageant des forêts que l’on considérait jusque-là hors de 
danger (Koutsias et al., 2012). Les risques d’incendie vont également augmenter dans d’au-
tres régions d’Europe, en lien avec l’augmentation de la variabilité climatique, et les sécher-
esses estivales prolongées pourraient même toucher des régions devenues plus humides en 
moyenne.

D’autres perturbations, dont les tempêtes et les invasions de ravageurs, sont également affec-
tées par le changement climatique. Depuis 1990, de sévères tempêtes causent fréquemment 
des dommages étendus à travers l’Europe. Si la fréquence générale des tempêtes devrait 
diminuer en Europe, il est probable que l’intervalle s’écoulant entre deux tempêtes de forte 
intensité raccourcisse sous l’influence du changement climatique (Gardiner et al., 2010).

Figure 69. Représentation graphique décrivant les effets du changement climatique sur les risques de mortalité des es-
sences dus à une intensification et à une prolongation des sécheresses. Source : adapté de Allen et al., (2010).

Le typographe bénéficie des dommages causés par les perturbations et réagit à la hausse des 
températures en augmentant le nombre de ses cycles de reproduction. De manière générale, 
les ravageurs et les maladies verront également leurs frontières évoluer, et les épidémies de 
scolytes pourraient avoir lieu à des altitudes plus élevées que par le passé (Netherer et Schopf, 
2010).
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Les changements dans la composition des espèces auront bien entendu des implications pour 
la conservation de la biodiversité. Dans ce contexte, les références bibliographiques parlent 
de « gagnants » et de « perdants » du changement climatique. Dans ce contexte, les gagnants 
sont les espèces dont la compatibilité climatique augmente, alors que celle des perdants di-
minue. Alors que le changement climatique améliore la compatibilité climatique de nombreu-
ses espèces de reptiles, d’autres groupes d’espèces comptent de manière générale davantage 
de perdants que de gagnants face au changement climatique (Araújo et al., 2011). Araújo et al. 
(2011) ont également étudié l’efficacité des efforts de conservation face aux changements de 
compatibilité climatique de quatre groupes d’espèces dans les zones Natura 2000 et d’autres 
zones protégées. Les résultats ont révélé que les zones Natura 2000 offraient rarement une 
meilleure compatibilité climatique aux espèces concernées par la directive « Habitats » de 
l’UE, comparées à des sites non protégés choisis au hasard. D’autres zones protégées obtenai-
ent de meilleurs résultats en termes de rétention de la compatibilité climatique des espèces 
modélisées dans ces zones par rapport à des sites sans protection. Araújo et al. (2011) ont ex-
pliqué que cette performance variable est en partie liée à la topographie. Alors que la plupart 
des zones protégées ayant été désignées comme telles au niveau national se trouvent dans 
un milieu montagneux ou accidenté, Natura 2000 accorde également la priorité aux terres ag-
ricoles situées dans des zones plus plates et de plus faible altitude. Les zones de conservation 
Natura 2000 sont donc plus vulnérables au changement climatique, car ce dernier entraîne 
des pertes proportionnelles au niveau des zones de répartition, qui sont plus prononcées sur 
terrains plats que sur terrains escarpés (Loarie et al., 2009).

Jusqu’à maintenant, la conservation de la biodiversité s’est principalement focalisée sur la 
protection des espèces emblématiques (Tetrao urogallus ou Rosalia alpina, par exemple). Les 
zones protégées ont souvent été établies en vue d’assurer la conservation des espèces dépen-
dantes des caractéristiques traditionnelles d’un site, menacées par des pratiques intensives 
d’exploitation des terres ou par une modification de ces pratiques. Nombre d’espèces import-
antes, présentant une grande valeur en termes de conservation, ne survivraient pas sans les 
interventions de gestion, car elles n’appartiennent pas à la végétation climacique naturelle de 
la région. Au cours des dernières décennies, la proportion de zones bénéficiant d’une protec-
tion intégrale non aménagées a augmenté. Mais une gestion active à des fins de conservati-
on demeure également une stratégie commune de conservation de la biodiversité. Nombre 
d’espèces phares risquent de perdre leur habitat en raison du changement des conditions cli-
matiques. La gestion à des fins de conservation va devoir tenir compte du fait que les espèces 
ciblées par ces mesures ont non seulement besoin d’intensités de gestion spécifiques, mais 
mais aussi du fait qu’elles risquent de souffrir du déclin de la compatibilité climatique. 

XX Les forêts et les espèces forestières devront non seulement s’adapter 
aux changements climatiques à long terme, mais également à une 
variabilité accrue, avec des phénomènes météorologiques plus extrê-
mes, tels que des sécheresses prolongées, des tempêtes dévastatrices 
et des inondations. De plus, les combinaisons de stress climatiques 
directs (les canicules, par exemple) et de pressions indirectes dues au 
climat (par exemple, les invasions de ravageurs) ne feront qu’exacer-
ber la situation.
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Figure 70. Les feux de forêt très sévères connaissent une augmentation, en particulier dans le bassin méditerranéen, et 
peuvent avoir des conséquences désastreuses sur les écosystèmes forestiers et les services écosystémiques. Photo de 
D. Kraus.

Sous l’influence du nouveau climat, de nombreuses espèces vont voir disparaître les habitats 
leur étant adaptés, ce qui soulève une nouvelle question importante : quelles espèces désig-
ner comme espèces cibles des mesures de conservation de la biodiversité dans le contexte du 
changement climatique ?

ÛÛ Les espèces actuellement rares ?
ÛÛ Les espèces rares immigrantes perdant leur habitat actuel ?
ÛÛ Ou même les espèces actuellement communes qui pourraient devenir menacées à l’avenir ?

On peut illustrer les effets possibles du changement climatique sur la diversité des espèces 
en prenant pour exemple le Danemark. En effet, ce petit pays ne comptant que très peu de 
zones naturelles, chevauche trois zones climatiques différentes (boréale, continentale et at-
lantique). Si les limites de l’une de ces zones climatiques se déplacent, cela pourrait avoir des 
conséquences dramatiques pour les écosystèmes danois, qui comptent approximativement 
30 000 espèces. Certaines espèces vont disparaître, d’autres pourraient s’installer. Strange et 
al. (2011) se sont penchés sur les implications de la politique de conservation danoise et ont 
présenté deux options :

Conservation axée sur les espèces endémiques

ÛÛ La politique de conservation doit-t-elle concentrer ses efforts sur la protection des espèces 
endémiques d’une zone géopolitique et lutter pour leur protection en dépit de la pression 
exercée par le changement climatique ?

ÛÛ Comment réagir au fait que les espèces risquent de changer d’habitat au sein de la zone 
concernée ?
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Conservation axée sur toutes les espèces

ÛÛ La politique de conservation doit-t-elle plutôt accorder autant d’importance à la protection 
des espèces immigrantes (réfugiés climatiques) qu’à celle des espèces endémiques ?

ÛÛ Comment réagir au fait que ces espèces risquent d’avoir besoin d’habitats protégés dif-
férents de ceux dont dépend la biodiversité endémique actuelle ?

Avoir à choisir l’une de ces options peut créer un dilemme en termes de gestion de la con-
servation. Les acteurs de la conservation de la nature, ainsi que le public, préfèrent souvent 
l’option axée sur les espèces endémiques, ce qui reflète le caractère conservateur des poli-
tiques de conservation en place, qui sont axées sur la protection des espèces et écosystèmes 
existants ou même sur la restauration des espèces et écosystèmes disparus (Strange et al., 
2011). Toutefois, dans le contexte du changement climatique, il est légitime de se demander 
combien de temps il sera possible de maintenir cette stratégie. Il semble bien plus prometteur 
d’adapter les politiques de conservation en y incluant également les espèces immigrantes et 
menacées, ainsi qu’un possible redécoupage des aires protégées, en réaction au changement 
des conditions climatiques.

Il existe une multitude de mesures de gestion forestière soutenant l’adaptation des forêts en 
vue de mieux faire face au changement climatique (Kolström et al., 2011). Un grand nombre 
de ces mesures peuvent être associées, mais certaines sont incompatibles entre elles (ou sont 
en conflit ouvert avec d’autres objectifs de gestion). De manière générale, ces mesures d’ad-
aptation visent soit à réduire les impacts négatifs du changement climatique, soit à accroître 
la compatibilité des forêts avec les conditions changeantes. Accroître la diversité spécifique 
au niveau des peuplements, ainsi que favoriser diverses combinaisons de systèmes de ge-
stion à l’échelle du paysage constituent des approches particulièrement utiles pour accroître 
la capacité d’adaptation des forêts, tout en étayant en même temps les objectifs de gestion 
conservatoire.

XX Sous l’influence du changement climatique, l’aire de répartition his-
torique d’une espèce ne demeure pas un habitat adéquat dans sa 
totalité. Il faudra réexaminer les plans et hypothèses concernant les 
zones protégées.
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Tableau 9. Exemples de mesures de gestion forestière étayant l’adaptation des forêts au changement climatique (en par-
tie basés sur Bolte et al., 2009 et Kolström et al., 2011).

Au niveau des  
peuplements

Régénération des forêts

ÛÛ manipulation de la composition des espèces et des peuplements ;

ÛÛ amélioration de la diversité génétique ;

ÛÛ utilisation de la régénération naturelle ;

ÛÛ utilisation de la régénération artificielle si et lorsque nécessaire ;

ÛÛ préférence aux peuplements mixtes d’essences d’arbres adaptées ;

ÛÛ composition des arbres et de la végétation au sol diversifiées ;

ÛÛ interventions d’exploitation à petite échelle ;

Exploitation
ÛÛ systèmes favorisant la régénération naturelle ;

ÛÛ diverses pratiques d’exploitation ;

Au niveau des 
paysages

Planification de gestion

ÛÛ durée de rotation réduite, en réponse aux taux de croissance accrus, et 
pour réduire le risque de pertes financières dû aux perturbations ;

ÛÛ diverses combinaisons de types de forêts et de systèmes de gestion à 
l’échelle des paysages;

Au niveau des  
politiques

Investissement dans les 
infrastructures

ÛÛ fourniture d’une infrastructure incluant un réseau dense de routes fores-
tières permettant d’assurer des pratiques d’éclaircie et d’exploitation à 
petite échelle, ainsi que les installations de stockage du bois récupéré, 
afin d’atténuer les impacts des perturbations à grande échelle ;

Production de graines et 
pépinières

ÛÛ soutien à la fourniture de graines et plants adaptées au climat, par le biais 
des pépinières et de l’amélioration génétique des arbres forestiers ;

Options d’adaptation de la 
gestion des risques afin de 
lutter contre les ravageurs 
et le feu

ÛÛ Déblaiement des rémanents ;

ÛÛ enlèvement des chablis ;

ÛÛ abattage pour raisons sanitaires ;

Cela est possible en mettant l’accent sur la création de zones cœur, de zones tampons et de 
corridors afin de développer des réseaux améliorés de zones protégées (Lewis, 2009 et figure 
71). Les cœurs de protection doivent être conçus de manière à être suffisamment grands, car 
les zones étendues sont plus susceptibles d’abriter des populations viables d’espèces et les 
espèces sont moins affectées par la fragmentation (Hannah, 2008 et Virkkala et al., 2008). Une 
vaste couverture latitudinale ou longitudinale et/ou une grande diversité topographique au 
sein de la zone protégée fourniront des variations locales des caractéristiques climatiques, 
édaphiques et hydrologiques des habitats, augmentant ainsi la probabilité que les espèces 
trouvent des habitats adaptés dans le contexte du changement climatique (Halpin, 1997). 
Ainsi, une diversité d’habitats élevée accroît la résilience de la biodiversité forestière (Gra-
ham, 1988). Au sein de tels cœurs de protection, il devrait être possible de restaurer des po-
pulations d’espèces menacées ou en danger et/ou d’accroître la taille des populations et leur 
diversité génétique. Ces noyaux de protection peuvent également servir à gérer et à réduire 
les futurs facteurs de stress, tels que les espèces envahissantes, les ravageurs et les maladies. 
Il serait également important de réduire dans ces zones la pression exercée par le pâturage, 
car ce dernier empêche les espèces végétales de faire progresser leur aire de répartition et de 
migrer vers de plus hautes latitudes (Hulme, 2005).

XX La gestion pour la conservation devrait être adaptée afin de mieux 
répondre aux défis que représente le changement climatique.
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Les zones tampons devraient bénéficier d’une gestion forestière proche de la nature, afin de 
permettre aux espèces d’étendre leur aire de répartition au-delà de la zone forestière protégée 
jusque dans la zone tampon (Hannah et al., 2002). Enfin, des corridors à l’échelle continentale 
pourraient contribuer à la modification des aires de répartition des espèces. Par conséquent, 
il faudrait que ces corridors soient parallèles aux gradients continentaux longitudinaux, altitu-
dinaux et côtiers (Graham, 1988).

Figure 71. Plan d’établissement idéal d’un réseau de zones protégées. Zones cœurs (cercles verts) ; zones tampons 
(2) les entourant ; corridors (3) assurant la connectivité des cœurs ; et réseau schématique de zones protégées (4).  
Source : adapté de Lewis (2009).

Les sites abritant des réseaux d’habitats caractérisés par une grande cohésion spatiale sont 
cruciaux en tant que sources de recolonisation. Les lacunes et la fragmentation de la distri-
bution des espèces dues à des perturbations météorologiques peuvent entraîner un retrait 
permanent des sites extrêmement fragmentés. Les régions moins fragmentées favorisent une 
alternance accrue entre occupation et abondance (Opdam et Wascher, 2004). Au cours des 
périodes aux conditions climatiques favorables, les habitats de faible qualité peuvent être à 
nouveau colonisés depuis des sites sources présentant une diversité élevée.
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Ainsi, les corridors doivent tenir compte des espèces sessiles, et offrir une diversité foncti-
onnelle et physique. Toutefois, il est clair que les corridors sont peu susceptibles d’assurer la 
dispersion des espèces migrant le plus lentement (Pearson et Dawson, 2005). Par conséquent, 
une autre option s’offrant à la gestion forestière serait d’aider les espèces ayant un faible taux 
de dispersion à migrer (Honnay et al., 2002). La mise en œuvre d’une migration assistée pour-
rait se baser sur une restauration écologique active des sites appropriés aux espèces dans de 
nouveaux emplacements (Harris et al., 2006 et Ibanez et al., 2006). À l’échelle européenne, un 
nombre accru de zones protégées contribuerait à empêcher l’extinction de certaines espèces 
(Hannah et al., 2007) et fournirait également une plus grande variation altitudinale et latitudi-
nale/longitudinale au sein des réseaux de zones protégées (Halpin, 1997).

Par conséquent, les futures politiques de protection de la biodiversité devront être adaptées et 
planifiées au-delà des frontières nationales. La conservation dans le contexte du changement 
climatique devrait reclasser les zones de conservation afin d’améliorer les résultats de conser-
vation (Fuller et al., 2010). Il est probable que la création de nouvelles zones de conservation 
s’avérera nécessaire et que la facilitation des déplacements des espèces exigera l’améliora-
tion de la gestion intégrée des sites afin de soutenir la conservation de la biodiversité dans le 
contexte du changement climatique (Araújo et al., 2011).
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4.2 	 Le rôle fonctionnel de la biodiversité  
au sein des forêts

Michael Scherer-Lorenzen

Il existe en Europe une grande variété de types de forêts, qui résulte de la stratification des 
paléoclimats des deux derniers millions d’années, ainsi que des larges gradients climatiques, 
géologiques et géographiques observés sur l’ensemble du continent européen. Les forêts pré-
sentent une grande diversité de compositions, de structures et de fonctions. Les perturbations 
induites par l’activité humaine en vue de créer des espaces agricoles, telles que l’abattage, la 
mise en pâture, le brûlis et le défrichement, ont laissé une empreinte anthropique importante 
dans les forêts. Toutefois, la gestion passée et récente a également créé de très nets gradients 
de biodiversité forestière, parfois sur des distances géographiques relativement faibles. La 
récolte et les plantations monospécifique d’essences à croissance rapide ont suscité l’appari-
tion de types de forêts présentant des diversités spécifique et structurelle plutôt faibles, alors 
que l’abattage sélectif et la préférence accordée à la régénération naturelle se sont traduits par 
la coexistence, dans une même unité d’espace, d’espèces spécialistes de différentes strates 
(cas des « forêts jardinées », par exemple), allant probablement au-delà des niveaux naturels 
de diversité spécifique et structurelle. De plus, de récentes politiques forestières visent à sou-
tenir la conversion des monocultures axées uniquement sur la production de bois en forêts 
multifonctionnelles et diversifiées. Le changement climatique en cours aura également un 
impact sur les forêts et les organismes qui y vivent. Il est clair que la biodiversité forestière 
est actuellement en train de changer et que cette tendance va se poursuivre au moins à court 
terme. Nous sommes donc confrontés à la question de savoir si, et de quelle manière, les ch-
angements en matière de biodiversité forestière vont affecter la fonctionnalité et la stabilité 
des écosystèmes et des services qui en découlent pour les sociétés humaines. 

Certaines essences d’arbres, possédant des caractéristiques fonctionnelles (ou traits fonc-
tionnels) spécifiques, ont un impact évident sur les propriétés écosystémiques telles que la 
production de biomasse, le cycle des nutriments ou la présence et l’abondance d’autres or-
ganismes. Par exemple, Szewczyk et al. (2005) ont démontré, dans le cadre d’une expérience 
réalisée sur 14 essences de gymnospermes et angiospermes, que 30 ans après l’établissement 
de parcelles forestières monospécifiques, les différences de concentration de calcium dans 
la litière entraînaient de profonds changements au niveau de la fertilité et de la composition 
chimique des sols. En outre, l’abondance et la diversité des lombrics étaient plus élevées au 
sein des peuplements composés d’essences riches en calcium. Il existe donc des liens directs 

XX Les forêts européennes couvrent un vaste gradient de diversité de 
compositions, de structures et de fonctions.

XX Les changements en matière de biodiversité ont différentes consé-
quences sur les écosystèmes.
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entre la végétation, les organismes du sol et la biogéochimie du sol. Un changement d’essen-
ce dominante au sein d’une parcelle forestière, dû par exemple à la gestion ou au changement 
climatique, entraînera donc des effets en cascade sur certaines fonctions et services écosys-
témiques. De tels phénomènes sont également connus sous le nom d’effets de la composition 
en espèces.

Par opposition à de tels effets de la composition en espèces, plutôt bien connus, la manière 
dont les changements au niveau de la diversité des arbres affecteront simultanément une 
multitude de processus écosystémiques demeure une question équivoque. Le défi consistant 
à comprendre l’influence de la biodiversité sur le fonctionnement écosystémique a suscité la 
création d’un nouveau domaine de recherche interdisciplinaire au début des années 1990. 
Depuis, un nouveau cadre écologique a vu le jour, soulignant le rôle actif que jouent les biotes 
et leur diversité dans la gouvernance des conditions environnementales au sein des écosys-
tèmes, avec pour conséquences des effets en cascade sur la fourniture de services écosysté-
miques et sur le bien-être humain. Pour des raisons logistiques, cette recherche sur la diver-
sité fonctionnelle a porté principalement sur la richesse spécifique et la productivité primaire, 
utilisant des communautés modèles d’organismes de laboratoire ou de prairies (Cardinale et 
al., 2011).

Encadré 38. Propriétés, processus, fonctions et services écosystémiques

Les termes de processus, propriétés, fonctions ou fonctionnement, et services écosysté-
miques (ou écologiques) sont essentiels aux concepts de la recherche portant sur la bio-
diversité fonctionnelle. Ils sont utilisés dans le sens suivant (compilé à partie de Naeem 
et al., 2002 ; Hooper et al., 2005 ; MA, 2005 ; et de Groot et al., 2009) :

Processus écosystémiques : les actions ou évènements physiques, chimiques et bio-
logiques reliant les organismes et leur environnement, par exemple la production de 
biomasse, la décomposition de la litière et le cycle des nutriments.

Propriétés écosystémiques : la taille des compartiments, par exemple les pools de 
matériel tels que le carbone ou la matière organique du sol.

Fonctions écosystémiques : la capacité des écosystèmes à fournir des services, que 
ce soit de manière directe ou indirecte, supportée par les structures et les processus 
biophysiques. On peut les considérer comme des intermédiaires entre les processus et 
les services.

Fonctionnement écosystémique : les activités, processus ou propriétés des écosys-
tèmes influencés par leurs biotes.

Services écosystémiques : l’ensemble des bénéfices que les sociétés humaines tirent 
des écosystèmes, comprenant les services d’approvisionnement (nourriture, fibres et 
ressources génétiques, etc.) ; les services de régulation (contrôle de l’érosion, régulation 
climatique et pollinisation, etc.) ; les services culturels (spirituels et religieux, de loisir 
et éducatifs, etc.) ; et les services de support (formation des sols, production primaire et 
cycle des nutriments, etc.).
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Les études existant sur les effets de la diversité en essences des peuplements forestiers sur le 
fonctionnement écosystémique se répartissent en quatre groupes : (1) les études examinant 
le rendement des peuplements en monoculture et des peuplements mixtes à deux essences, 
au moyen de parcelles permanentes d’échantillonnage ou de tests sylvicoles ; (2) les études 
d’observations effectuées le long de gradients naturels de diversité en forêt ; (3) les analyses 
des bases de données des inventaires nationaux ou régionaux ; et (4) les expérimentations 
s’appuyant sur des peuplements plantés de diversités en essences différentes.

Les études du rendement forestier suggèrent l’existence d’une relation particulière entre di-
versité et productivité : la différence observée entre les monocultures et les peuplements mix-
tes dépend de la composition en essences et des conditions environnementales. Des effets 
similaires ont été constatés pour le cycle des nutriments, la résistance aux dommages causés 
par les tempêtes, et pour d’autres processus écosystémiques. Certains éléments indiquent 
que les mélanges associant des types fonctionnels complémentaires, c’est-à-dire les espèces 
dont les performances ou les effets sur les processus écologiques sont similaires (par exemple, 
les espèces sciaphiles et heliophiles, liées à un stade de succession écologique tardif et pré-
coce, fixant et ne fixant pas l’azote), assurent une meilleure productivité. Bien que ces con-
clusions soient limitées à l’extrémité inférieure de l’échelle de la diversité (une espèce contre 
deux), ainsi qu’à seulement quelques essences commerciales principalement, elles illustrent 
deux enjeux clés : l’importance des traits fonctionnels, ainsi que l’existence d’une complé-
mentarité de niche et d’une facilitation en tant que mécanismes biologiques sous-jacents des 
effets de mixité (voir encadré 39).

XX Les traits fonctionnels des espèces déterminent les mécanismes bio-
logiques sous-jacents aux effets du mélange d’essences.

Encadré 39. Les effets de la biodiversité sur les écosystèmes et leurs mécanismes 
sous-jacents

« Il n’est pas possible d’affirmer de manière générale que les peuplements mixtes sont à 
tous égards mieux ou moins bien que les monocultures. La nature des interactions entre 
les essences assure le contrôle des différences de production et d’autres processus éco-
logiques entre les mélanges et les monocultures des mêmes essences. Il n’est pas utile 
d’attribuer les aspects positifs des mélanges à une synergie vaguement définie ; il est 
nécessaire de comprendre la concurrence et les autres interactions entre les essences en 
lien avec les conditions de la station, afin d’appliquer de manière adéquate les résultats 
des études à une situation de gestion », citation de Kelty et Cameron, 1995, p. 322.

Cette citation montre clairement qu’il est nécessaire de posséder des connaissances 
approfondies sur les mécanismes d’interactions entre les essences d’arbres coexistantes 
afin de comprendre la nature des effets du mélange et de concevoir des compositions 
d’essences selon différents objectifs et fonctions. De manière générale, les effets de la di-
versité sur les processus écosystémiques résultent de quatre mécanismes principaux : la 
complémentarité de niche, observée lorsqu’une communauté plus diverse, composée 
d’un mélange d’espèces spécialistes possédant des structures et des fonctions différen-
tes, est capable d’exploiter les ressources disponibles mieux que n’importe quelle mono-
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Les études d’observation et de comparaison le long de gradients de diversité des arbres plus 
larges sont étonnamment rares, bien qu’elles offrent l’avantage de comparer des commun-
autés complexes dans des conditions naturelles. Plus important encore, aucune action coor-
donnée n’a visé la mise en place d’études de terrain permettant de quantifier la relation entre 
la biodiversité et le fonctionnement des écosystèmes dans les forêts européennes (voir en-
cadré 40). Les résultats de la première étude menée dans les forêts de hêtre d’Europe centra-
le, dans le parc national de Hainich, en Allemagne, révèlent que l’augmentation du nombre 
d’essences des peuplements d’une (hêtre uniquement) à cinq a des effets variables sur les 
différentes fonctions écosystémiques. Par exemple, la biomasse épigée sur pied totale était 
négativement liée à la diversité des arbres (Jacob et al., 2010), alors que l’on a constaté des 
associations positives entre la diversité des essences et celle de la strate herbacée (Mölder 
et al., 2008) ou la diversité des coléoptères (Sobek et al., 2009). Il est devenu évident que la 
nature et l’abondance des essences présentes constituent les principaux éléments détermi-
nant les processus étudiés, associés à une « dilution » du hêtre et à une richesse en essences 
croissante. De plus, la covariation de certaines propriétés du sol avec la diversité en essences 
rend difficile la distinction entre les effets direct de la diversité sur les processus et les effets 
de l’environnement. En somme, les conclusions de ces études d’observation ont montré que 
la diversité des essences d’arbres permet d’expliquer les variations de plusieurs processus 
et fonctions écosystémiques, aux côtés de facteurs environnementaux et de la nature des 
essences.

culture donnée, ce qui se traduit par une meilleure productivité et/ou des niveaux plus 
faibles de ressources non consommées ; la facilitation, c’est-à-dire l’effet positif d’une 
essence sur la performance d’une autre (à l’instar des plantes appelées compagnes, par 
exemple, ou par le biais de l’apport supplémentaire de nutriments grâce à la fixation 
symbiotique de l’azote) peut également se traduire par une augmentation de l’utilisati-
on des ressources et donc de la productivité ; l’effet de sélection reconnaît que des 
communautés plus diverses sont plus susceptibles de compter des espèces très perfor-
mantes qui domine la communauté et ses effets sur les processus écosystémiques ; le 
concept d’assurance écologique souligne le fait que, lorsqu’elles sont sujettes à des 
perturbations imprévisibles, les communautés plus diverses sont plus susceptibles de 
compter des espèces capables de surmonter les nouvelles conditions environnementa-
les.

XX La richesse en espèces fait partie des éléments majeurs déterminant 
les processus écologiques des écosystèmes.

XX Les dernières études sur le fonctionnement et la diversité, basées sur 
les données d’inventaire forestier, ont révélé l’existence de relations 
positives entre la diversité en essences et la productivité.
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L’étude très récente réalisée par Gamfeldt et al. (2013) pourrait démontrer que les services éco-
systémiques multiples tels que la production de biomasse ligneuse, le stockage du carbone 
dans le sol, la production de baies, la production de gibier, la richesse végétales des sous-éta-
ges et la présence de bois mort étaient tous liés positivement à la richesse des essences 
d’arbres dans les forêts de production suédoises. De telles analyses d’inventaires permettent 
d’exploiter le très grand nombre de dispositifs de suivi permanent existant dans de nombreux 
pays. Toutefois, le grand nombre de covariables à l’origine du « bruit » dans la relation entre 
les fonctions et la diversité est problématique, et il est nécessaire de tenir compte de leurs 
effets dans les statistiques. En outre, la diversité des arbres ne constitue qu’un « sous-produit 
», car la sélection des parcelles n’est pas fondée sur un critère de diversité, mais plutôt sur 
le caractère représentatif des types de forêt ou sur des plans d’échantillonnage basés sur un 
quadrillage. Ainsi, la plupart des parcelles incluses dans l’inventaire ne correspondent qu’à 
l’extrémité inférieure du gradient de diversité. Néanmoins, ces études fournissent de plus 
en plus d’éléments démontrant que la diversité des essences d’arbres influence bien positi-
vement le fonctionnement et les services écosystémiques.

À l’instar de son application très réussie à la recherche sur la biodiversité des prairies, la ma-
nipulation expérimentale de la diversité des arbres vise à découpler les effets de l’environne-
ment des effets de la biodiversité en établissant des communautés expérimentales différant 
par certains aspects de leur diversité, mais croissant dans les mêmes conditions environne-
mentales. Les effets de la diversité au sein des habitats ne peuvent être explicitement dé-
tectés que par le biais de cette « approche par communauté synthétique », qui nous permet 
de tester les relations de cause à effet entre la diversité et la fonction. Cette approche a été 
adoptée par le réseau d’expérimentations sur la diversité des essences d’arbres (TreeDiv-Net, 
www.treedivnet.ugent.be). Les premiers résultats de ces expériences montrent que la diver-
sité des arbres peut effectivement avoir d’importants effets sur leur croissance, ainsi que sur 
la production de biomasse, la production de litière, les herbivores et l’équilibre en nutriments 
des arbres, alors qu’elle n’affecte plutôt pas la décomposition de la litière. La limite majeure 
rencontrée par de telles expériences sur la biodiversité des arbres est l’assemblage artificiel 
des communautés expérimentales, qui entraîne donc la dérive de plusieurs propriétés par rap-
port aux peuplements naturels, alors qu’elles représentent bien les conditions des plantations.

Trois études récentes ont compilé, à partir de la littérature publiée sur le sujet, les preuves 
scientifiques disponibles sur les effets de la diversité des arbres sur le fonctionnement des 
écosystèmes, couvrant ainsi les différentes approches d’études mentionnées plus haut (ta-
bleau 10). Il est devenu évident que la diversité des arbres a des effets positifs sur une gran-
de variété de processus écologiques, mais que les effets neutres et négatifs sont également 
communs. La croissance des arbres et la production de biomasse, ainsi que l’abondance et la 
diversité de la faune et de la flore sont souvent associées positivement à une diversité accrue 
des arbres. D’autres fonctions et services écologiques, en particulier ceux liés aux cycles bio-
géochimiques, semblent être moins sensibles aux changements en matière de diversité des 

XX Du point de vue de la multifonctionnalité, il est évident qu’aucune 
espèce seule n’est capable de remplir de nombreuses fonctions à la 
fois, et il pourrait même exister des compromis entre des services dis-
tincts.
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arbres, tout en étant davantage influencés par les conditions de la station. Enfin, l’identité 
de l’essence dominante joue également un rôle majeur dans le contrôle des processus écolo-
giques. Toutefois, du point de vue de la multifonctionnalité, il est évident qu’aucune espèce 
seule n’est capable de remplir de nombreuses fonctions à la fois et qu’il pourrait même exister 
des compromis entre des services distincts. De ce fait, aller dans le sens d’une gestion de 
peuplements mixtes peut contribuer à maintenir les multiples bénéfices offerts par les écosys-
tèmes forestiers.

Tableau 10. Résumé de trois analyses de la littérature portant sur les effets de la diversité des arbres sur les fonctions et 
les services écosystémiques. Thompson et al. (2009) ont compilé la littérature publiée jusqu’en 2009, en se concentrant 
uniquement sur la production de biomasse. Nadrowski et al. (2010) ont analysé la littérature publiée entre 2007 et 2010, 
en ne tenant compte que des études portant sur un gradient de diversité supérieur aux mélanges de deux essences, mais 
en incluant plusieurs fonctions écosystémiques. Scherer-Lorenzen (2013) a analysé des études publiées entre 2005 et 
2013 portant également sur divers services et fonctions. On citera comme exemples de fonctions et services la production 
de biomasse épigée et hypogée, la production de bois de fût, la croissance, la mortalité, la production de litière, les tailles 
des pools de nutriments de la biomasse des arbres et des sols, les taux de flux de nutriments entre les compartiments 
écosystémiques, la séquestration du carbone dans la biomasse et le sol, les flux d’eau, la diversité de la faune et de la flore 
associée, ainsi que les dommages pathogènes et causés par les herbivores.

Effet de la diversité
Thompson 
et al., 2009

Nadrowski  
et al., 2010

Scherer- 
Lorenzen, 2013

Négatif - 6 13

Neutre ou unimodal 5 25 9

Positif 15 40 45

Encadré 40. Un nouveau projet européen sur l’importance fonctionnelle de la biodi-
versité forestière

Depuis octobre 2010, le nouveau projet FunDivEUROPE (www.fundiveurope.eu), finan-
cé par l’UE, combine les approches mentionnées plus haut afin d’étudier l’importance 
fonctionnelle de la biodiversité forestière en Europe. Ce projet a établi un réseau de plus 
de 250 parcelles d’études dans six types de forêts différents, allant des forêts méditer-
ranéennes d’Espagne et d’Italie aux forêts d’Europe centrale et de l’Est en Allemagne, 
en Pologne et en Roumanie, en passant par les forêts boréales de Finlande. Dans chaque 
région, les parcelles ont été établies le long d’un gradient de richesse en essences d’arb-
res, reproduit avec différentes compositions d’essences. Le projet englobe également les 
sites européens du réseau TreeDiv-Net, avec des expériences en France, en Belgique, 
en Allemagne et en Finlande (voir figure 72). Dans le cadre de ces deux approches, des 
partenaires appartenant à 24 instituts scientifiques de 15 pays étudient une multitude 
de processus et de fonctions écologiques. Enfin, les données issues d’une sélection d’in-
ventaires forestiers nationaux d’Europe sont également en cours d’analyse afin d’identi-
fier les effets potentiels de la diversité des arbres sur les fonctions écosystémiques.
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Ainsi, la biodiversité ne constitue pas seulement un « bien » à surveiller, à conserver et à gérer, 
mais pourrait également être utilisée comme outil pour atteindre certains objectifs de gestion, 
tels que la fourniture de bouquets de services écosystémiques. De plus, la diversité et la com-
plexité forestières vont certainement jouer un rôle crucial dans la stabilité des forêts, et deve-
nir un important élément des stratégies d’adaptation face aux défis que sont les changements 
climatiques et environnementaux à l’échelle mondiale. Par conséquent, une gestion forestière 
adaptative, tenant compte du climat et des pressions à venir, pourrait tirer profit des effets 
de la biodiversité, ce qui contribuerait à maintenir la fourniture simultanée de divers services 
écosystémiques. Cela devrait être réalisé au niveau des peuplements, en développant et en 

Figure 72. Au sein du projet FunDivEUROPE, des peuplements forestiers matures (à gauche) et des plantations 
expérimentales (à droite), différant en termes de richesse et de composition en essences, sont analysés afin de 
déterminer les effets de leur biodiversité sur le fonctionnement écosystémique et la fourniture de services écosy-
stémiques. Photos de S. Müller (à gauche) et de M. Scherer-Lorenzen (à droite).

XX Malgré le fait qu’une théorie générale sur le rôle fonctionnel de la bio-
diversité forestière soit loin d’être établie, de récentes constatations 
suggèrent que la conservation des diversités génétique, structurelle 
et fonctionnelle des communautés forestières constitue une bonne 
base pour une gestion multifonctionnelle et durable des forêts.
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adoptant des options de gestion convenant aux mélanges multi-essences structurés par l’âge, 
ainsi qu’à l’échelle des sites, en développant des concepts de gestion multifonctionnelle des 
écosystèmes. Par exemple, les compromis entre les services écosystémiques impliquent que 
la maximisation de plusieurs services est difficile à réaliser à l’échelle d’un peuplement, mais 
les relations positives entre les fonctions écosystémiques et la biodiversité suggèrent que la 
monoculture de parcelles d’essences différentes ne permettrait pas d’optimiser la multifoncti-
onnalité à l’échelle du site. Ainsi, une mosaïque de peuplements mixtes, présentant des com-
positions en essences différentes, pourrait éventuellement maximiser la fourniture des ser-
vices écosystémiques dont dépendent les sociétés. Même les nouveaux développements de 
la sylviculture, tels que la gestion forestière à courte rotation, peuvent prendre en compte les 
notions issues de la recherche sur la biodiversité fonctionnelle afin d’en optimiser aussi bien 
les aspects économiques qu’écologiques : peut-être que la nouvelle génération de plantations 
ne dépendra pas d’un seul clone ou d’une seule espèce très productive, mais d’un mélange 
soigneusement sélectionné d’espèces différentes et complémentaires, se traduisant par une 
production de bois élevée et stable, une utilisation efficace des ressources, ainsi qu’une gran-
de résistance aux ravageurs et aux agents pathogènes.
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4.3 	 Les néobiotes envahissants dans les  
écosystèmes forestiers :  
opportunité ou menace ?

Nicola Schoenenberger et Marco Conedera

Le début de la domination romaine de la partie sud des Alpes lors du premier siècle avant J.C. 
environ a vu l’introduction à grande échelle du châtaignier non endémique (Castanea sativa), 
un arbre d’une grande importance économique. Ses peuplements monospécifiques créés par 
l’homme, généralement gérés en taillis ou vergers, ont remplacé de vastes sections des forêts 
endémiques, altérant profondément le fonctionnement écosystémique. La litière de châtaig-
nier se décompose lentement, acidifie les sols et accroît le régime d’incendies, ce qui à son 
tour perpétue les forêts de châtaigniers, ainsi que leurs sous-étages acidophiles et pauvres en 
espèces. Si l’on appliquait les critères actuels de description des néobiotes envahissants, on 
considèrerait probablement le châtaignier comme une espèce transformatrice des écosystèmes 
ayant un effet nuisible sur la biodiversité. Toutefois, son importance culturelle et économique, 
ainsi que l’ancienneté de son introduction, nous empêchent d’effectuer de telles considérations, 
le châtaignier étant toujours très apprécié dans la plus grande partie de la zone où il a été intro-
duit. En 2002, le cynips du châtaigner (Dryocosmus kuriphilus), un hyménoptère envahissant 
considéré comme le ravageur du châtaignier le plus dangereux au monde, a été observé pour la 
première fois dans la région du Piémont, en Italie. Il avait probablement été introduit quelques 
années auparavant par le biais de plants de pépinière provenant d’Asie, où il est endémique. 
Afin d’éviter les dommages causés par le cynips du châtaignier à la production de fruits, ainsi 
que de répondre à la pression du grand public ayant pour origine la forte identification culturelle 
au châtaignier, le parasitoïde hyménoptère Torymus sinensis, originaire de Chine, a été intro-
duit à grande échelle afin de servir d’agent de lutte biologique en Italie, puis plus récemment 
en France. L’espèce établit des populations autonomes et a la capacité de se disperser naturel-
lement. Au Japon, où le Torymus sinensis a été introduit dans le même but, il est connu pour se 
disperser rapidement, se reproduire avec une espèce endémique de Torymus et se déplacer par 
assimilation génétique, ce qui constitue un résultat inattendu, ainsi qu’un phénomène unique 
au monde. Malgré cela, le Torymus sinensis a été introduit en Europe sans étude formelle des 
risques potentiels lui étant associés. En 2012, une hybridation entre cet agent de lutte biolo-
gique non endémique et une espèce endémique de Torymus (associée à la pomme du chêne) a 
été découverte en Europe. L’histoire japonaise est sur le point de se répéter sur le continent eu-
ropéen. Cet exemple d’utilisation délibérée d’un néozoaire invasif pour combattre un autre néo-
zoaire invasif menaçant une essence forestière non endémique illustre la complexité du champ 
des invasions biologiques lorsqu’il s’agit de définir leurs causes, mécanismes, impacts, options 
de gestion, ainsi qu’une terminologie du point de vue socioculturel, économique et écologique.

XX Organismes capables de se disperser naturellement dans des zones 
géographiques où ils ne sont pas endémiques, les néobiotes compren-
nent aussi bien des plantes (néophytes) et des animaux (néozoaires) 
que des champignons (néomycètes).
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Les néobiotes sont des organismes capables de se propager et de se disperser naturellement 
(c’est-à-dire qu’ils sont naturalisés) dans des zones géographiques où ils n’étaient pas endé-
miques auparavant. Ils comprennent aussi bien des plantes (néophytes) et des animaux (néo-
zoaires) que des champignons (néomycètes). Cette terminologie est fréquemment employée en 
Europe, alors que dans d’autres parties du monde, des termes tels qu’« espèces étrangères » ou 
« espèces exotiques », ayant la même signification, sont plus courants. De manière générale, les 
espèces introduites par le biais de l’activité humaine dans de nouvelles régions géographiques 
après la fin du Moyen Âge sont considérées comme des néobiotes. Les dispersions sur lon-
gue distance dépassent, intentionnellement ou non, les limites biogéographiques que sont les 
océans, les déserts ou les chaînes de montagnes. Les néobiotes se propagent vers de nouvelles 
zones en tant que « passagers clandestins » attachés aux biens ou êtres vivants transportés ou 
sont introduits délibérément en tant qu’espèces importantes d’un point de vue économique 
(animaux domestiques, bétail, récoltes, décorations ou organismes de lutte biologique). Une fois 
introduits, leur établissement dans la nature dépend d’une multitude de facteurs, tels que le ch-
angement au niveau de l’utilisation des terres, les perturbations d’origine humaine ou naturelle, 
l’eutrophisation ou le changement climatique. Ces phénomènes connaissent actuellement une 
augmentation dans le monde entier, ce qui favorise la dispersion et l’établissement d’un nomb-
re toujours croissant de néobiotes. Cette tendance se poursuit encore comme conséquence de 
l’intensification des échanges intercontinentaux de biens et de personnes, et le résultat de cette 
homogénéisation biologique à l’échelle mondiale est loin d’être atteint.

Certains néobiotes peuvent finir par devenir envahissants, c’est-à-dire produire en très gran-
de quantité une progéniture dotée d’une grande capacité de dispersion. Les néobiotes en-
vahissants peuvent causer une variété d’impacts néfastes ; toutefois, seule une fraction des 
espèces néobiotiques générales est considérée comme nuisible. Par exemple, seulement 20 
% des espèces néophytes du Royaume-Uni et des États Baltes sont considérées comme ayant 
un impact néfaste (DAISIE, 2009, p. 43-61). Si cela est rapporté à la richesse végétale globale 
(espèces endémiques et non endémiques), cette proportion est souvent inférieure à 2 % dans 
les pays européens. Plusieurs des affirmations selon lesquelles les néobiotes, en particulier les 
plantes, représenteraient une menace redoutable pour la biodiversité ne sont pas confirmées 
par les données disponibles. Une approche différente est donc requise, qui devrait, si pos-
sible, être plus axée sur la fonction d’une espèce au sein d’un écosystème plutôt que sur son 
origine.

Toutefois, les néobiotes envahissants peuvent représenter une importante menace envers la 
société et la nature, et impliquent une multitude d’impacts négatifs tels que des risques pour 
la santé humaine et animale ; des pertes de rendement en raison des ravageurs, des agents 

XX Un nombre croissant de néobiotes continue d’être introduits : le résul-
tat de cette homogénéisation biologique à l’échelle mondiale est loin 
d’être atteint.

XX Les néobiotes envahissants peuvent représenter une importante me-
nace envers la société et la nature, et impliquent une multitude d’im-
pacts négatifs, notamment des frais astronomiques.
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pathogènes et de la concurrence dans l’agriculture, la gestion forestière et la pêche ; des 
impacts sur la biodiversité et le fonctionnement écosystémique (y compris la composante de 
loisir de la nature) ; ainsi que des dommages causés aux infrastructures. Bien que certaines 
espèces envahissantes soient responsables de l’extinction d’espèces, en particulier dans le 
cas de prédateurs et de ravageurs dans les plans d’eau douce et sur les îles, elles ne semblent 
pas présenter de menace d’extinction majeure envers les espèces de la plupart des environ-
nements, du moins actuellement (Davis, 2009). Dans certains cas, on a même découvert des 
impacts écologiques bénéfiques. Toutefois, il n’existe pas de réponse définitive en ce qui 
concerne de nombreux aspects de l’invasion des néobiotes, en particulier par rapport à leur 
effet à long terme sur la biodiversité et en combinaison avec d’autres facteurs (notamment la 
pollution ou la destruction d’habitat).

Les néobiotes envahissants peuvent entraîner des frais astronomiques en termes de dom-
mages et de dépenses en mesures de gestion. Par exemple, au Royaume-Uni, le coût annuel 
des mesures de contrôle de la Fallopia spp. a été estimé à environ 1,5 milliards de livres ster-
ling, tandis qu’en Allemagne, les dommages économiques causés par 20 néobiotes envahis-
sants sont estimés à environ 167 millions d’euros par an, surtout en raison de la perte de ren-
dement, des frais engendrés dans le domaine de la santé publique ou des mesures de contrôle. 
L’Union  Européenne prend en charge un montant total s’élevant à 10 à 12 milliards d’euros 
par an pour les dommages et les mesures de contrôle sur son territoire.

Dans les écosystèmes forestiers, les insectes ravageurs et les agents pathogènes sont su-
sceptibles d’être les néobiotes envahissants les plus nuisibles. Par exemple, Cryphonectria 
parasitica, un ascomycète originaire d’Asie de l’Est, qui attaque également les châtaigniers 
et provoque le chancre de l’écorce, a été introduit en Europe environ 60 ans avant le cynips 
du châtaignier. Bien qu’il n’ait pas radicalement décimé les peuplements de châtaigniers, il 
demeure une menace constante et un facteur de pertes pour les vergers et les taillis de châta-
igniers productifs. Toutefois, en Amérique du Nord, le chancre de l’écorce du châtaignier est 
responsable de la quasi-extinction du châtaignier américain (Castanea dentata). Le peuple-
ment d’Amérique du Nord, fort de presque 4 milliards d’arbres, a été décimé en 40 ans, seuls 
quelques massifs demeurent dans leur aire de répartition d’origine.

Si l’on effectue une comparaison avec les habitats établis par l’homme fréquemment pertur-
bés tels que les zones urbaines ou agricoles, les littoraux et les habitats riverains, le niveau 
actuel d’invasion de néophytes, c’est-à-dire la proportion réelle de néophytes parmi toutes 
les espèces végétales, est bien plus faible et généralement inférieure à 5 % dans les écosys-
tèmes forestiers européens (Chytrý et al., 2009). Cependant, cette proportion ne signifie pas 
que les habitats forestiers soient nécessairement moins susceptibles de subir une invasion 
biologique. En présence d’une pression importante exercée par les propagules des néophytes, 
c’est-à-dire le nombre absolu et la capacité de dispersion des parties des plantes capables de 
se disperser et de se reproduire (telles que les graines, les bourgeons ou les rhizomes), les éco-
systèmes forestiers risquent une invasion massive (voir encadré 41 sur la laurophyllisation). 
Cela s’avère particulièrement vrai pour les forêts situées dans les régions chaudes et de faible 
altitude à proximités de zones urbaines. Au moins 622 espèces de plantes ligneuses (arbres et 

XX Dans les écosystèmes forestiers, les insectes ravageurs et les agents 
pathogènes sont susceptibles d’être les néobiotes envahissants les 
plus nuisibles.
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arbustes) sont connues pour être envahissantes quelque part dans le monde et 21 d’entre elles 
figurent sur la fameuse liste des « 100 espèces exotiques les plus envahissantes au monde », 
qui inclut les animaux, les plantes et les champignons. Plus de 60 % des arbres et arbustes en-
vahissants au monde ont été introduits en tant que plantes d’ornement en horticulture, tandis 
que 13 % étaient des espèces forestières, 10 % des espèces alimentaires et 7 % des espèces 
agroforestières (Richardson et Rejmánek, 2011). Une proportion étonnamment élevée d’arbres 
et arbustes envahissants voient leurs graines dispersées par les oiseaux, qui se nourrissent 
en général de baies de plantes ornementales dans les jardins et les parcs, puis dispersent les 
graines dans les forêts environnantes (figure 73).

Encadré 41. La laurophyllisation : changement de végétation dans les forêts de 
feuillus du sud de la Suisse

En Insubrie, dans le sud de la Suisse, les forêts caduques locales sont de plus en colo-
nisées par des espèces ligneuses de feuillus persistants depuis la fin des années 1970. 
Aussi bien les espèces endémiques (Ilex aquifolium et Hedera helix, par exemple) que 
non endémiques (par exemple, Cinnamomun glanduliferum, Elaeagnus pungens, Laurus 
nobilis, Prunus laurocerasus et Trachycarpus fortunei, figure 73) ont envahi ces zones. 
Toutes ces espèces produisent des baies et sont dispersées par les oiseaux. Ce proces-
sus a été interprété par certains auteurs comme étant un déplacement du biome depuis 
une végétation caduque vers une forêt de feuillus persistants (ou laurophyllisation) do-
minée par des néophytes. Il a également fait l’objet de tentatives d’explication affirmant 
qu’il est causé par des facteurs tels que la pression des propagules, c’est-à-dire la culture 
en grandes quantités d’espèces ornementales à feuilles persistantes dans les jardins et 
la dispersion de leurs graines par les oiseaux depuis les jardins dans les forêts ; par le 
changement dans l’utilisation des terres, c’est-à-dire l’explosion des aires urbaines et 
le changement de l’utilisation des forêts depuis la fin des années 1960 ; ainsi que par le 
changement climatique, c’est-à-dire une diminution considérable des journées de gel 
depuis les années 1970, encourageant la croissance des arbres à feuilles persistantes.
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Figure 73. Laurophylles de première génération (en particulier le palmier Trachycarpus fortunei) après avoir échappé à 
la culture. Les oiseaux dispersent les graines jusqu’à 200 m de la lisière du jardin. Ensuite, les graines colonisent avec 
succès au point de supplanter les forêts de charme-houblon (Ostrya carpinifolia) et de frêne à fleurs (Fraxinus ornus). 
Photo de N. Schoenenberger.

Dans les forêts, nombre de néophytes envahissants sont des essences forestières importantes 
d’un point de vue économique : la perception de leur utilité ou de leur nuisibilité varie d’un 
acteur à l’autre selon leurs champs d’intérêts. Par exemple, le robinier faux acacia (Robinia 
pseudoacacia), fixateur d’azote et envahissant, est un arbre très apprécié aussi bien en ge-
stion forestière pour son bois qu’en apiculture pour l’abondance de son nectar, mais il est 
considéré comme un cauchemar des objectifs de protection de la biodiversité et empêche 
d’utiliser la forêt pour des activités de loisirs, car il produit des fourrés impénétrables. Dans 
le sud de l’Allemagne, il existe des indications concrètes sur le fait que le sapin de Douglas 
(Pseudotsuga menziesii), très important d’un point de vue économique, exerce également un 
impact écologique néfaste et modifie le caractère du paysage en raison de sa capacité à enva-
hir les versants rocailleux et dépourvus d’arbre (Kowarik, 2010, p. 183-187).

Les plantes grimpantes ligneuses ou les lianes représentent une autre catégorie importante 
de néophytes envahissants des lisières et des forêts alluviales. Plusieurs d’entre elles demeu-
rent encore assez méconnues en Europe, mais pourraient s’avérer menaçantes à l’avenir. Un 

XX Dans les forêts, plusieurs néophytes envahissants sont des essences 
forestières importantes d’un point de vue économique : la perception 
de leur utilité ou de leur nuisibilité varie d’un acteur à l’autre.
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bon exemple est la vigne kudzu (Pueraria lobata), un envahisseur originaire de l’Est asiatique 
bien connu en Amérique du Nord et ailleurs, dont la régulation en tant qu’organisme à mett-
re en quarantaine a été recommandée par l’Organisation Européenne et méditerranéenne 
pour la Protection des Plantes (OEPP). Ce néophyte est présent en Europe dans plus de 30 
peuplements situés dans le nord de l’Italie, dans le sud de la Suisse (figure 74), ainsi qu’en 
Bosnie-Herzégovine. Jadis considéré capable de se disperser uniquement par reproduction 
végétative ou par le biais de l’intervention de l’Homme, on a récemment découvert qu’il pro-
duit des graines viables à la fin de l’automne, probablement favorisé par des saisons particu-
lièrement douces.

Figure 74. La vigne kudzu (Pueraria lobata) envahissant une lisière de forêt, couvrant et étouffant complètement la végé-
tation endémique. Photo de N. Schoenenberger.

Éviter l’introduction et l’établissement des néobiotes envahissants, ainsi que limiter leur 
dispersion et atténuer leurs impacts représente un véritable défi. Les espèces peuvent être 
profondément différentes au niveau biologique, tout comme les voies d’introduction et leurs 
impacts, qui peuvent être multiples et dépendre des conditions locales. De plus, les impacts 
ayant tendance à s’accroître au fil du temps de pair avec les peuplements en développement, 
la prévention, la détection précoce et une réponse rapide sont souvent les options les moins 
chères disponibles pour éviter les dommages. Toutefois, cela implique d’identifier le problème 
et d’agir avant que des impacts négatifs ne deviennent visibles. Il est donc nécessaire d’éla-
borer des protocoles d’évaluation des risques correctement conçus, ainsi que des données de 
base sur des espèces en particulier, notamment lorsque des voies d’introduction existent et 
qu’un établissement est donc probable. L’évaluation des risques et le choix des mesures de 
gestion nécessitent une approche au cas par cas pour chaque espèce, chaque zone géogra-
phique et chaque objectif de protection. Le contrôle des néobiotes envahissants nécessite à 
la fois une coopération à l’échelle internationale et la mise en place de réseaux locaux, car les 
néobiotes ne respectent pas les frontières politiques, tout en affectant généralement plusieurs 
secteurs de la société.
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Il est possible d’avoir recours à quatre stratégies pour éviter ou lutter contre les invasions 
biologiques : appliquer des mesures préventives, détecter et éradiquer rapidement les stades 
initiaux d’une invasion, endiguer la poursuite d’une invasion lorsque l’éradication devient dif-
ficile à réaliser  et contrôler les envahisseurs très répandus afin de réduire leurs effets néfastes, 
idéalement en les maintenant en-deçà d’un seuil de tolérance (Davis, 2009). Les stratégies 
d’endiguement et de contrôle ne sont pas limitées dans le temps. À l’exception de quelques 
cas rares où la lutte biologique est possible, dans le cas d’invasions d’insectes ravageurs et 
de champignons et bactéries pathogènes affectant la gestion forestière, empêcher leur intro-
duction est souvent la seule option possible. Une fois ces espèces établies, leur éradication est 
quasi-impossible, étant données l’impossibilité de confiner les systèmes forestiers et la mobi-
lité des ravageurs et des pathogènes : la seule possibilité pourrait être de ralentir la poursuite 
de l’expansion, afin de laisser un peu de temps aux gestionnaires forestiers pour qu’ils adap-
tent leurs stratégies au nuisible en train de s’installer. Dans le cas des néophytes envahissants 
se rapportant à la forêt, il est possible d’appliquer l’ensemble de ces quatre options de gestion.

Généralement considérées comme les plus rentables, les actions préventives sont exécutées 
par le biais d’une analyse des risques, de régulations de quarantaine et d’autres mesures de 
sécurité biologique. En appliquant le principe de responsabilité élargie du producteur, les frais 
occasionnés par la gestion des néobiotes envahissants peuvent être transférés vers les sec-
teurs commerciaux profitant du transport de ces organismes. Il est possible d’établir des règle-
ments imposant aux transporteurs de veiller à ne pas transporter de néobiotes envahissants 
pouvant contaminer des biens commerciaux ou en tant qu’organismes commercialisés, pu-
isque un certain degré de responsabilité leur incombe quant aux impacts environnementaux 
dérivant de telles introductions.

Les mesures de contrôle prises suite à l’introduction et à l’établissement de néobiotes inva-
sifs dépendent toujours de l’organisme lui-même, de l’habitat envahi et de son exploitation, 
de l’ampleur de l’invasion et des dommages causés. De manière générale, on reconnaît trois 
types de mesures de contrôle possibles : mécanique, chimique et biologique. Dans le cas de 
néophytes, il est possible d’appliquer des méthodes culturales, c’est-à-dire d’intensifier la 
concurrence des cultures d’espèces indigènes. Il est fréquent que seule une combinaison des 
différentes méthodes de contrôle permette de lutter efficacement. Il est essentiel de classer 
les objectifs de gestion par ordre de priorité, ainsi que d’agir selon les objectifs de protection 

XX Des mesures préventives, telles que la renonciation à l’introduction, 
la détection précoce et une réponse rapide comptent parmi les op-
tions les moins chères permettant d’éviter des dégâts écologiques et 
économiques.

XX En appliquant le principe de responsabilité élargie du producteur, les 
frais occasionnés par la gestion des néobiotes envahissants peuvent 
être transférés vers les secteurs commerciaux profitant du transport 
de ces organismes.
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en jeu et lorsque la probabilité de réussite est la plus forte (par exemple, gérer en premier les 
petites populations de néobiotes invasifs dans les habitats où le risque de dommage est le 
plus élevé).

Encadré 42. Contrer les invasions biologiques afin d’éviter des impacts écono-
miques et écologiques adverses exige l’adoption d’approches coordonnées in-
tégrant des actions scientifiques, techniques, politiques et juridiques.

Les mesures préventives incluent notamment les activités suivantes :

ÛÛ Discontinuer les voies d’introduction ;
ÛÛ Éviter les perturbations ;
ÛÛ Planifier des inspections de suivi, ainsi que des plans d’action en cas d’invasions 
biologiques suite à des travaux de sylviculture ou de renaturalisations ;

ÛÛ Surveiller les zones où les mesures de contrôle ont pris place afin d’éviter des invasi-
ons secondaires ;

ÛÛ Convenir, au moyen de contrats, de laisser les sites en construction exempts de néo-
biotes invasifs après les travaux de construction ;

ÛÛ Commercialiser des espèces alternatives aux néobiotes invasifs ;
ÛÛ Éviter les dépôts d’ordures jardinières dans les forêts et les autres écosystèmes ;
ÛÛ Informer les acteurs de cette initiative ;
ÛÛ Endiguer l’abandon des terres.

Les sites, ainsi que leurs environs, à surveiller en priorité en termes de probabilité de 
première introduction peuvent inclure :

ÛÛ Les pépinières et jardins botaniques ;
ÛÛ Les parcs et jardins privés ;
ÛÛ Les chantiers et endroits connaissant un mouvement des sols ;
ÛÛ Les ports et aéroports ;
ÛÛ Les installations de compostage ;
ÛÛ Les sites d’enfouissement et décharges de matériaux de construction et de  
machines ;

ÛÛ Les axes de transport (y compris les routes forestières) ;
ÛÛ Les zones endommagées par des tempêtes, des feux, des glissements de terrain et 
des zones inondées ;

ÛÛ Les endroits où les animaux sont nourris ;
ÛÛ Les réseaux fluviaux et les plaines inondables ;
ÛÛ Les zones d’activités touristiques et de loisirs.

Les programmes de détection précoce et de réponse rapide impliquent la disponibilité 
des éléments suivants :

ÛÛ L’accès à l’assistance technique et à l’information scientifique sur des espèces en 
particulier, un diagnostic spécifique, des fiches techniques, des analyses des risques 
et des modèles de distribution ;

ÛÛ Des réseaux régionaux, nationaux et internationaux de participants ;
ÛÛ Des bases de données dotées de distributions connues et, lorsque cela est possible, 
permettant de notifier les découvertes ;
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4.4 	 La diversité génétique des  
essences forestières

Jarkko Koskela et François Lefèvre

La diversité génétique est la base fondamentale de toute diversité biologique. Les arbres sont 
des espèces clé de voûte pour les écosystèmes forestiers. De récentes études ont révélé que 
les traits héréditaires d’une seule essence peuvent également influencer la structure com-
munautaire, ainsi que les processus écosystémiques forestiers (Whitham et al., 2006). Les 
arbres forestiers, contrairement aux autres espèces végétales, ont la capacité à maintenir 
des niveaux élevés de diversité génétique au sein d’une même population plutôt que d’entre 
populations (Hamrick, 2004). De nombreux arbres possèdent une vaste aire de répartition 
et l’adaptation locale s’est traduite par une différenciation considérable des traits adaptatifs 
parmi les populations d’arbres (Savolainen et al., 2007). Toutefois, cette sélection adaptative 
n’affecte pas fortement la diversité génétique des populations d’arbres, car la plupart des 
traits adaptatifs sont contrôlés par un large groupe de gènes plutôt que par un seul et unique 
gène (Le Corre et Kremer, 2012). La diversité génétique au sein d’une population donnée est 
largement déterminée par son évolution au fil du temps et la dynamique de la population.

La diversité génétique peut se mesurer de différentes manières. Au sein des essences d’arb-
res et de leurs populations, la variation phénotypique possède une composante génétique et 
une composante environnementale. S’il est facile d’observer la variation phénotypique, il est 
plus difficile de quantifier ces deux composantes. En gestion forestière, les tests de provenan-
ce sont employés depuis longtemps pour distinguer la composante génétique de la compo-
sante environnementale, ainsi que pour analyser la variation génétique des traits quantitatifs 
liés à la croissance (l’augmentation du diamètre, par exemple), à la physiologie (l’efficacité de 
l’utilisation des nutriments ou de l’eau, entre autres) et à la phénologie (le bourgeonnement, 
par exemple). La variation de ces traits reflète le résultat des processus adaptatifs, tandis que 
les analyses en laboratoire, effectuées à l’aide de différents marqueurs moléculaires, révèlent 
principalement des processus historiques et démographiques. Toutefois, les évolutions récen-
tes en génomique des essences forestières fournissent des outils permettant de relier la diver-
sité génétique au niveau moléculaire, ou même des gènes individuels, aux traits adaptatifs 
(Neale et Kremer, 2011).

Les tests de provenance (par exemple, les expériences de transplantation) ont également 
révélé que la plupart des essences forestières présentent une forte plasticité phénotypique, 
c’est-à-dire qu’une provenance peut présenter une grande variation de son phénotype dans 
des environnements différents. Les arbres étant des organismes longévifs, ils connaissent 
s’acclimater aux conditions prévalentes pendant une période donnée. La plasticité phénoty

XX La diversité génétique des essences forestières assure l’existence et le 
fonctionnement des écosystèmes forestiers dans une grande variété 
de conditions environnementales.
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 souvent une variation des conditions environnementales au cours de leur vie et doivent donc 

Figure 75. Diversité de la pression de sélection et antécédents phylogéograhiques du chêne sessile (Quercus petraea) 
illustrés par a) les zones environnementales (Metzger et al., 2013) au sein de l’aire de répartition de l’espèce et b) les 
lignées d’ADN des chloroplastes (basées sur Petit et al., 2002 et Slade et al., 2008. Source : a) EUFORGEN, www.euforgen.
org ; b) base de données GD2, http://gd2.pierroton.inra.fr/gd2/home.

Zone environnementale
E. Froid et humide
F. Extrémement froid et mésophile
G. Froid et mésophile
H. Frais tempéré et sec
I. Frais tempéré et xérophile
J. Frais tempéré et humide
K. Chaud tempéré et mésophile
L. Chaud tempéré et xérophile
N. Chaud et sec

Lignée

Distribution du chéne rouvre
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pique est le moteur du processus d’acclimatation, qui peut altérer aussi bien les caractéris-
tiques physiologiques que morphologiques des arbres (par exemple, Juurola, 2003 et Wagner 
et al., 1996). Tandis que la variation génétique permet à une essence d’exister au sein d’un 
vaste spectre de conditions environnementales, la plasticité phénotypique détermine l’éven-
tail d’environnements où les provenances ou les génotypes (en cas de clones) sélectionnés 
peuvent pousser. La plasticité phénotypique, qui varie également parmi les populations d’ar-
bres, fait partie de la réponse au changement climatique et peut interférer avec les processus 
d’évolution (Nicotra et al., 2010). 

Le niveau et la distribution de la diversité génétique au sein des essences d’arbres et de 
leurs populations changent continuellement au fil du temps du fait des processus d’évolution 
(sélection naturelle, dérive génétique, flux de gènes et mutation). L’objectif principal de la 
conservation génétique est le maintien de ces processus d’évolution au sein des populations 
d’arbres, plutôt que la préservation de la diversité génétique actuelle. Cette approche dyna-
mique de conservation (voir par exemple Lande et Barrowclough, 1987 et Eriksson et al., 1993) 
est habituellement mise en pratique au moyen de la conservation in situ des populations d’ar-
bres et peut être complétée par des efforts de conservation statique, tels que les collections ex 
situ et les banques de graines, en particulier dans le cas d’essences ou de populations rares ou 
en danger. La conservation ex situ peut également être dynamique si les populations d’arbres 
créées par l’homme sont soumises à la sélection et à la concurrence naturelles et si les arbres 
peuvent évoluer au fil des générations.

Les populations d’arbres peuvent réagir au changement climatique de trois manières dif-
férentes (Aitken et al., 2008). Elles peuvent persister grâce à la plasticité phénotypique, migrer 
vers de nouvelles régions au climat plus adapté, ou s’adapter (génétiquement) aux nouvelles 
conditions climatiques. Les résultats des tests de provenance sont utilisés pour développer 
des fonctions de transfert pour les populations d’arbres individuelles, en se basant sur des 
variables climatiques (voir par exemple Rehfeldt et al., 2002). Ces études ont démontré que les 
populations d’arbres ont un potentiel de croissance maximum dans un spectre de conditions 
climatiques approximant leur optimum climatique. Toutefois, elles ont aussi prouvé que la 
capacité des populations d’arbres à résister aux changements climatiques a ses limites. 

Le potentiel migratoire des arbres est également limité. Les modèles de distribution des cli-
mats et des espèces indiquent que les taux de migration devraient dépasser 1 000 mètres par 
an, afin de permettre aux plantes de suivre le déplacement prévu de leurs niches climatiques 
actuelles (Malcom et al., 2002). Toutefois, il a été estimé que les taux de migration postgla-
ciaire des arbres forestiers étaient inférieurs à 100 mètres par an (McLachlan et al., 2005). Il 
est donc improbable que les arbres forestiers soient capables de faire face au changement 
climatique actuel en procédant à une migration naturelle. Au vu des forêts en gestion inten-
sive dans la plupart des régions d’Europe, il est également peu réaliste de supposer que la 
migration naturelle puisse avoir lieu de manière spontanée. 

Au cours des 2,6 derniers millions d’années (ère Quaternaire), les aires de répartition des ar-
bres n’étaient pas stables, elles se sont contractées, étendues ou déplacées sous l’influence 
des changements climatiques (Hewitt, 2000). Les populations d’arbres, surtout dans la partie 

XX La diversité génétique des arbres forestiers est cruciale pour l’adapta-
tion des forêts au changement climatique.
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méridionale de leur aire de répartition, ont été capables de s’adapter à des conditions clima-
tiques changeantes, puis de migrer vers le nord lorsque ces dernières sont redevenues plus 
favorables. Les populations d’arbres septentrionales ont souvent connu une extinction locale, 
mais pas toujours. Des études récentes ont prouvé que les petites populations d’arbres ont 
également survécu à des latitudes intermédiaires, voire élevées, pendant la dernière glaci-
ation, qui a atteint son maximum il y a environ 20 000 ans (Hu et al., 2009 et Parducci et al., 
2012). Aucune essence d’arbre ne s’est éteinte durant la dernière ère glaciaire, mais les fossi-
les indiquent que plusieurs essences d’arbres appartenant aux genres Magnolia, Taxodium et 
Sequoia, par exemple, ont disparu d’Europe entre 2,4 et 1,6 millions d’années (Kremer, 2007). 

Figure 76. Frise chronologique représentant la plasticité phénotypique, l’adaptation et la migration des populations 
d’arbres comme fonction du changement climatique.

De nouvelles adaptations peuvent émerger de la variation génétique existante ou une muta-
tion peut générer une nouvelle variation. Par le passé, les changements climatiques se dé-
roulaient souvent sur des périodes de temps relativement courtes (une ou quelques généra-
tions d’arbres), ce qui suggère que les populations d’arbres ont su s’adapter rapidement et 
fréquemment. Des données plus récentes, issues des tests de provenance et du transfert de 
populations d’arbres, démontrent également que les arbres peuvent rapidement développer 
des adaptations locales, même au sein d’une génération (Kremer, 2007). Lorsque les popula-
tions d’arbres s’adaptent aux conditions locales, elles maintiennent généralement une vari-
ation génétique élevée au niveau des traits adaptatifs (Savolainen et al., 2007). De par leur 
longévité, les populations d’arbres accumulent moins de mutations par unité de temps que les 
populations de plantes à courte durée de vie (Petit et Hampe, 2006), la plupart des nouvelles 
adaptations des arbres forestiers sont probablement issues de la variation génétique existante 
plutôt que générées par une mutation génétique (Alberto et al., 2013). Cela signifie que la di-
versité génétique est une condition indispensable à l’adaptation des populations d’arbres au 
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changement climatique. Il est donc crucial de conserver les processus d’évolution au sein des 
populations d’arbres maintenant cette diversité. De plus, une partie de la diversité génétique 
actuellement considérée comme « neutre » pourrait devenir adaptative à l’avenir (par exemp-
le, des gènes contrôlant la résistance aux agents pathogènes émergeants peuvent résulter de 
la diversité anciennement « neutre »).

L’intégration des aspects génétiques à la conservation de la biodiversité et à la gestion fores-
tière est souvent perçue comme une tâche complexe et difficile. En réalité, la conservation 
génétique est plutôt simple et peut être mise en pratique dans le cadre de la conservation de 
la biodiversité et de la gestion forestière. Toutefois, avant d’entreprendre toute action, il est 
nécessaire d’analyser minutieusement la compatibilité des zones forestières protégées et des 
forêts exploitées avec la conservation génétique des essences forestières.

Les zones forestières protégées sont habituellement établies pour conserver les espèces ani-
males et végétales menacées, ou pour préserver des habitats spécifiques. On suppose que la 
conservation des habitats permet également de maintenir la diversité génétique des popula-
tions d’arbres présentes dans les zones forestières protégées. Toutefois, les zones protégées 
ont souvent atteint un stade de succession écologique final, et nombreuses sont les essences 
d’arbres ne pouvant pas se régénérer au sein de tels peuplements sans l’entremise de pertur-
bations naturelles ou de l’intervention humaine. Il peut être difficile de résoudre ce problème 
lorsque les traitements sylvicoles ne sont pas autorisés dans la zone concernée. La valeur 
de conservation des populations d’arbres des zones forestières protégées devrait donc être 
évaluée aussi bien d’un point de vue national que d’un point de vue européen, en se basant 
sur les résultats des études génétiques ou des tests de provenance, lorsque cela est possible. 
Lors de la planification de la conservation, la richesse spécifique est souvent considérée com-
me un substitut à la diversité génétique, mais elle n’est pas appropriée à cette fin (Taberlet et 
al., 2012).

La compatibilité des forêts de production avec la conservation génétique devrait faire l’objet 
d’une analyse plus minutieuse. La conservation dynamique de la diversité génétique n’est 
possible que dans des forêts ayant connu une régénération naturelle ou dans les peuplements 
ayant été établis à l’aide de sources de graines locales sur plusieurs générations. De manière 
générale, il est difficile de connaître et de vérifier à partir de quel matériel génétique les forêts 
exploitées ont été établies. Les documents historiques indiquent que le matériel forestier de 
reproduction est commercialisé et distribué à travers l’Europe depuis des siècles (König, 2005), 
mais de manière générale, les informations précisant l’endroit où ce matériel a été planté font 
défaut. Aujourd’hui, l’utilisation de matériel de reproduction est encore insuffisamment do-
cumentée dans la plupart des pays européens. Même lorsque la forêt gérée n’est pas utilisée 
pour la conservation génétique, il est dans l’intérêt d’un propriétaire ou d’un gestionnaire 
forestier de connaître l’origine du matériel génétique utilisé. Cela permettrait de mieux évalu-
er les impacts du changement climatique sur la croissance et, en cas de problèmes, d’éviter 
de réutiliser le même matériel à l’avenir. Dans les forêts artificielles, la qualité physiologique 
et génétique du matériel de reproduction détermine largement la survie et la croissance des 
arbres, ainsi que le niveau de diversité génétique et la plasticité phénotypique au sein du 
peuplement. Si la base génétique du matériel utilisé est ample, les interventions sylvicoles 

XX La conservation dynamique de la diversité génétique peut être in-
tégrée à la conservation de la biodiversité et à la gestion forestière.
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ultérieures, telles que les éclaircies, ne réduisent pas radicalement la diversité génétique au 
cours d’une génération d’arbre (Savolainen et Kärkkäinen, 1992 et Lefèvre, 2004). De nom-
breux systèmes sylvicoles mis en place en Europe maintiennent plutôt correctement la diver-
sité génétique au sein des populations d’arbres (Geburek et Müller, 2005). Toutefois, comme 
la gestion forestière entraîne un changement des processus évolutif au sein des populations 
d’arbres, elle peut également avoir un impact plus profond sur la diversité génétique au fil des 
générations (Lefèvre et al., 2013b).

Encadré 43. Recommandations de gestion

Les exigences minimales paneuropéennes en termes d’unités de conservation géné-
tique des essences forestières (Koskela et al., 2013) offrent un exemple de la manière 
dont les aspects génétiques peuvent être intégrés à la conservation de la biodiversité 
et à la gestion forestière. Ces unités consistent en populations, naturelles ou créées par 
l’homme, habituellement situées dans des à gestion forestière multiservice, des zones 
protégées et des peuplements semenciers. Les exigences minimales se fondent sur une 
approche de conservation dynamique (Lande et Barrowclough, 1987 et Eriksson et al., 
1993) visant à maintenir les processus d’évolution et le potentiel d’adaptation d’une 
génération à l’autre, plutôt que préserver un échantillon statique de diversité génétique.

Exigences fondamentales : Chaque unité se voit attribuer un statut de zone de con-
servation génétique d’essences forestières. Selon le pays, ce statut peut être basé sur 
la législation ou sur une ordonnance administrative. Les unités font également l’objet 
d’un plan de gestion reconnaissant la conservation génétique des essences forestières 
comme l’un de ses objectifs. Ce plan de gestion identifie une ou plusieurs essences fo-
restières comme des espèces cibles de la conservation génétique. En outre, un objectif 
de conservation est clairement formulé pour chaque essence cible. Il peut s’agir 1) du 
maintien de la diversité génétique au sein de populations d’arbres de grande taille ; 2) 
de la conservation de traits spécifiques, adaptatifs ou autres, au sein de populations 
marginales ou éparses ; ou 3) de la conservation d’essences rares ou menacées dont les 
populations se composent d’un petit nombre d’individus résiduels.

Taille de la population : La taille requise de la population est liée à l’objectif de con-
servation formulé. Si l’unité a pour objectif la conservation de la diversité génétique de 
conifères largement répandus formant des peuplements ou d’une espèce de feuillus, il 
faut alors que l’unité se compose d’au moins 500 arbres reproducteurs ou plus. Si l’unité 
a été établie afin de conserver des traits spécifiques, adaptatifs ou autres, au sein de 
populations marginales ou éparses, il faut alors que l’unité compte au moins 50 arbres re-
producteurs. À titre d’exception, l’unité peut abriter 15 arbres reproducteurs seulement 
si l’objectif est de conserver la diversité génétique au sein de populations résiduelles 
d’essences rares ou menacées.

Gestion : Les unités bénéficient d’une gestion active à des fins de conservation géné-
tique. Lorsqu’elles sont nécessaires, les interventions sylvicoles sont autorisées afin d’as-
surer la pérennité des populations des essences cibles, ainsi que de créer des conditions 
favorables à la croissance, à la vitalité et à la régénération naturelle des essences cibles.

Suivi : Tous les cinq ou dix ans, des inventaires de terrain sont effectués au sein des 
unités afin d’évaluer la réussite de la régénération des essences cibles et la taille de leur po-
pulation, ainsi de mettre à jour le plan de gestion. Entre les inventaires, les unités font l’ob-
jet de visites régulières afin de s’assurer qu’elles n’ont pas été endommagées ou détruites.
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Au cours des vingt dernières années, les pays européens ont effectué de grands progrès en 
matière de conservation de la diversité génétique des arbres forestiers. Suite à la première 
Conférence ministérielle sur la protection des forêts en Europe (désormais nommée FOREST 
EUROPE) en 1990, ainsi qu’à l’adoption de la Convention sur la diversité biologique en 1992, 
nombre de pays européens ont développé ou renforcé leurs stratégies ou leurs programmes 
nationaux en matière de ressources génétiques forestières. En 1994, ces pays ont également 
établi le Programme européen des ressources génétiques forestières (EUFORGEN) visant à 
faciliter et à coordonner la collaboration internationale dans ce domaine. Cependant, la mise 
en pratique de ces stratégies et programmes nationaux s’est trouvée confrontée à diverses 
difficultés dans plusieurs pays, tels que la faiblesse ou l’inexistence de liens avec les pro-
grammes forestiers nationaux ou la complexité des structures administratives nationales se 
rapportant aux forêts.

Un indicateur de la série d’indicateurs paneuropéens de gestion forestière durable est le suivi 
de la zone gérée à des fins de conservation des ressources génétiques. Cet indicateur montre 
qu’outre les quelques 8 000 hectares de zones de conservation ex situ, presque un demi-mil-
lion d’hectares étaient gérés à des fins de conservation in situ en 2010 (FOREST EUROPE, 
2011). Un groupe de cinq essences économiquement importantes (Abies alba, Fagus sylvati-
ca, Picea abies, Pinus sylvestris et Quercus petraea) représentait à lui seul respectivement 74 
% et 66 % du total des zones gérées à des fins de conservation in situ et ex situ (FOREST EU-
ROPE, 2011). Si cet indicateur est utile pour surveiller une tendance des efforts de conservati-
on, il ne peut être utilisé pour évaluer la qualité de la conservation des ressources génétiques 
forestières en Europe.

Pour mieux évaluer le statut de conservation des ressources génétiques forestières à l’échelle 
européenne, les pays européens ont mené une action concertée entre 2007 et 2011 afin de re-
cueillir des données géoréférencées et harmonisées sur les unités de conservation dynamique 
des essences forestières. En se fondant sur ces nouvelles données, une nouvelle étude, plus 
exhaustive et incluant des analyses de carences, a été menée récemment dans 33 pays eu-
ropéens (Lefèvre et al., 2013a). Les résultats de cette étude révèlent que le réseau paneuropéen 
d’unités de conservation dynamique couvre toutes les zones environnementales et confirment 
également que les efforts en termes de conservation génétique sont très variables selon les es-
sences d’arbres. De plus, l’analyse des lacunes en termes de conservation, effectuée pour onze 
essences forestières, ont révélé que les efforts de conservation génétique présentent d’import-
antes lacunes à différentes échelles géographiques (tableau 11). Premièrement, de nombreux 
pays situés dans l’aire de répartition de ces essences ne possèdent pas forcément une unité 
de conservation génétique (indice par pays, tableau 11). Deuxièmement, les différentes zones 
environnementales (utilisées comme proxy de la diversité génétique adaptative) situées dans 
l’aire de répartition des essences ne sont pas couvertes par les efforts de conservation (indice 
de zone environnementale, tableau 11). Troisièmement, les efforts de conservation génétique 
n’assurent pas une couverture suffisante des différentes zones environnementales situées 
dans les pays concernés (indice de pays par zone, tableau 11).

Les données portant sur toutes les unités de conservation dynamique des essences forestières 
à travers l’Europe peuvent être consultées sur le portail EUFGIS (http://portal.eufgis.org), qui 

XX En Europe, la conservation de la diversité génétique des forêts a tou-
jours besoin d’être améliorée.
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contient actuellement des informations sur 3 005 unités et 98 essences. Au cours de ces 
dernières années, les pays européens ont mis en place des unités de conservation supplé-
mentaires et les ont documentées dans la base de données EUFGIS. Par la suite, la situation 
s’est légèrement améliorée par rapport à ce qui est présenté dans le tableau 11, mais les 
efforts de conservation génétique présentent toujours d’importantes lacunes. Certains pays 
ne possèdent pas d’unité de conservation génétique répondant aux exigences minimales 
paneuropéennes, tandis que quelques autres pays n’ont pas encore procédé à une évaluati-
on de leurs unités, ni saisi leurs données à la base de données EUFGIS. Afin de combler ces 
lacunes, un groupe de travail EUFORGEN a élaboré en 2012 une stratégie de conservation 
génétique paneuropéenne guidant les pays dans leurs efforts de mise en pratique de la con-
servation génétique. Dans un futur proche, la mise en œuvre de cette stratégie devrait con-
sidérablement améliorer le statut de conservation génétique des essences européennes.

Tableau 11. Nombre de pays européens situés dans l’aire de répartition des onze essences et résultats de l’analyse 
des lacunes portant sur différents indices (Lefèvre et al., 2013a). Les valeurs de ces indices vont de 0 (absence 
d’unité de conservation pour une essence donnée) à 1 (absence de lacune dans les efforts de conservation).

Indice

Essences

Nombre de 
pays situés 

dans l’aire de 
répartition1

Pays2

Zone 
environne
mentale3

Pays x zone4

Abies alba 17 0,65 0,70 0,38

Fagus sylvatica 27 0,59 0,92 0,33

Fraxinus excelsior 31 0,48 0,75 0,20

Pinus brutia 2 1,00 0,75 0,75

Pinus halepensis 7 0,57 0,40 0,21

Pinus sylvestris 27 0,52 0,77 0,28

Populus nigra 26 0,31 0,31 0,07

Prunus avium 29 0,52 0,54 0,16

Quercus petraea 28 0,64 0,69 0,26

Sorbus torminalis 24 0,38 0,36 0,08

Ulmus laevis 26 0,23 0,36 0,07

1 sur les 33 pays inclus dans cette étude ; 2 nombre de pays possédant au moins une unité de conservation, divisé par le 
nombre de pays situés dans l’aire de répartition ; 3 nombre de zones environnementales dotées d’unités de conservati-
on, divisé par le nombre de zones environnementales situées dans l’aire de répartition ; 4 nombre de pays x zones dotées 
d’unités de conservation, divisé par le nombre de pays x zones situées dans l’aire de répartition.
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4.5 	 Le suivi de la biodiversité forestière en  
Europe : état des lieux, défis et opportunités

Yoan Paillet, Jari Parvainen, Marion Gosselin, Frédéric Gosselin et 
Markus Lier

En plus d’objectifs économiques et sociaux, les avantages directs et indirects de la conser-
vation et de la mise en valeur de la biodiversité forestière sont largement reconnus comme 
un élément essentiel des forêts bénéficiant d’une gestion durable et s’inscrivent, depuis les 
années 1990, dans plusieurs processus politiques au niveau mondial. En Europe, la conserva-
tion de la biodiversité forestière fait l’objet d’efforts depuis la deuxième conférence FOREST 
EUROPE1 qui s’est tenue à Helsinki, en Finlande, en 1993. Plus récemment, la stratégie de 
l’Union Européenne (UE) en faveur de la biodiversité à l’horizon 2020 a apporté une réponse 
aux objectifs fixés par la Convention sur la Diversité Biologique (CBD), adoptée à Nairobi, au 
Kenya, en 1992. En 1993, la résolution d’Helsinki a proposé deux approches complémentaires 
visant à maintenir la biodiversité en forêt :

(i)	 la création d’un réseau de zones protégées au sein de chaque pays, et

(ii)	 l’intégration de pratiques sylvicoles assurant le maintien à grande échelle de la 
biodiversité forestière hors des zones protégées.

L’évaluation et le suivi de la biodiversité forestière sont devenus un défi pour de nombreux 
pays. Les données sur l’état et la dynamique de la biodiversité devraient être suffisamment 
fiables et complètes pour permettre d’évaluer l’efficacité des politiques environnementales, 
telles que la politique de l’UE en matière de biodiversité et la directive « Habitats ». Toutefois, 
en dépit des initiatives européennes visant à améliorer le rapportage sur la biodiversité, telles 
que les projets de rationalisation des indicateurs européens de la biodiversité (SEBI) ou de 
critères et indicateurs de la gestion durable des forêts de FOREST EUROPE (voir Lier et al. 
dans ce volume), les systèmes de suivi de la biodiversité internationaux et coordonnés restent 
rares. Par exemple, l’opération de suivi des sols BioSoil bénéficie depuis son lancement d’une 
approche standardisée de suivi de la biodiversité forestière dans 14 pays (Bastrup-Birk et al., 
2007). Dans plusieurs pays, un certain nombre de taxons sont suivis au moyen de protocoles 
à l’échelle nationale. Un protocole harmonisé est utilisé pour le suivi des oiseaux et des papil-
lons ou des essences d’arbres au sein des Inventaires Forestiers Nationaux (IFN). La plupart 

1	  processus paneuropéen pour une gestion forestière durable (anciennement Conférence Ministérielle sur la Protec-
tion des Forêts en Europe).

XX À l’échelle européenne, l’évaluation et le suivi de la biodiversité fores-
tière sont devenus un défi pour de nombreux pays. Des données de 
suivi sur l’état et la dynamique de la biodiversité devraient être suffi-
samment fiables et exhaustives pour permettre d’évaluer l’efficacité 
des politiques environnementales.
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des pays européens réalisent des IFN (Tomppo et al., 2010), ce qui comprend la collecte de 
données en matière de biodiversité forestière (généralement la diversité des essences d’arb-
res et de la flore vasculaire au sol), ensuite utilisées pour renseigner les indicateurs (FOREST 
EUROPE et al., 2011).

Les décisions en matière de politique forestière, ainsi que le développement de méthodes de 
gestion forestière intégrée et leur mise en pratique, exigent de disposer au moment opportun 
d’informations actualisées sur la biodiversité forestière :

ÛÛ Les données de biodiversité forestière s’avèrent utiles pour la création et le renforcement 
des réseaux de zones forestières protégées, pour les activités de restauration dans les 
zones protégées et gérées, ainsi que de la planification des zones de protection volontaire 
dans les forêts privées ;

ÛÛ Les effets des mesures basées sur le respect de la biodiversité peuvent être suivies par le 
biais du nombre d’espèces menacées, qui peuvent être considérées comme des indica-
teurs de changement dans les écosystèmes forestiers ; 

ÛÛ Un schéma de suivi de la biodiversité, portant sur plusieurs écosystèmes et basé sur des 
taxons présentant une grande amplitude écologique, permettrait de comparer les effets 
des changements globaux sur la biodiversité au niveau de divers écosystèmes (par ex-
emple, les menaces pesant sur la biodiversité forestière comparées à celles pesant sur la 
biodiversité des terres agricoles).

En France, le Suivi Temporel des Oiseaux Communs (STOC) a été mis en place en 1989 afin 
de détecter, à l’échelle nationale, les changements d’abondance (figure 77). L’objectif de cette 
étude, menée par des bénévoles, était principalement de détecter les changements survenant 
au sein des communautés aviaires, sans toutefois viser à en analyser les causes. Ainsi, seules 
quelques caractéristiques des habitats (le type d’habitat essentiellement) sont décrites sur le 
terrain à l’occasion des points d’écoute. Les données sont analysées au moyen d’un ensemble 
de données à grande échelle, tels que les modèles de prédiction du climat ou les cartes des 
zones de conservation (Jiguet et al., 2012 et Pellissier et al., 2013).

Les espèces sont classées selon leurs préférences en termes d’habitat, et les tendances prin-
cipales des différentes guildes ont révélé que l’occurrence d’oiseaux généralistes a augmenté 
de 20 % entre 1989 et 2009, tandis que les spécialistes des zones boisées et des terres agricoles 
ont décliné de 12 et 21 % respectivement sur la même période (figure 78, Jiguet et al., 2012).

Bien que ces résultats revêtent une importance cruciale pour la détection des changements 
au sein des communautés aviaires, les facteurs pouvant expliquer ces changements ne sont 
pas clairement identifiés. En l’absence de données sur l’environnement local (en particulier 
sur la structure forestière) liées au points d’écoute, les conséquences de la gestion forestière 
ou des politiques de conservation sur les communautés aviaires sont difficiles à évaluer sur 
la base des données du STOC (pour un exemple concernant les zones Natura 2000, consulter 
Pellissier et al., 2013). Le suivi de la démographie de la chouette tachetée dans le Nord-Ouest 
Pacifique des États-Unis indique des limites similaires (Gosselin, 2009).

XX En France, l’étude sur les oiseaux nicheurs montre comment intégrer 
les données forestières aux programmes de suivi de la biodiversité.
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Figure 77. Distribution des 2 000 quadrats suivis par le STOC entre 2001 et 2009. Malgré sa couverture nationale, cette 
étude présentait un plan d’échantillonnage biaisé, car les observateurs avaient la liberté de choisir l’emplacement des 
points d’échantillonnage. Le plan d’échantillonnage a été modifié en 2001 afin de conférer un caractère partiellement 
aléatoire au choix des points d’échantillonnage : ils ont été tirées au sort dans un rayon autour du domicile d’un observa-
teur. Le plan d’échantillonnage est donc biaisé par le lieu de résidence des observateurs et la couverture de certaines ré-
gions est faible. Après 2001, la Grande-Bretagne a en revanche introduit un plan d’échantillonnage entièrement aléatoire. 
Source : Jiguet et al., 2012. Copyright © 2013 Elsevier Masson SAS. Tous droits réservés.

Le Conseil de l’Union internationale pour la conservation de la nature (UICN) a adopté un 
nouveau système de liste rouge en 1994. Cette liste rouge est utilisée non seulement dans les 
publications et les listes de l’UICN, mais également dans le cadre des évaluations nationales, 
et même locales, de divers écosystèmes, notamment les forêts. La Finlande et la Suède ont 
fait partie des premiers pays à publier, en 2000, des listes rouges basées sur ce système en 
mettant l’accent sur les forêts, qui constituent les principaux écosystèmes de ces pays (Gär-
denfors, 2010 et Rassi et al., 2010). En Finlande, la gestion forestière axée sur la biodiversité 
et imitant le cycle de développement forestier naturel est imposée par la loi depuis quinze 
ans. Parmi les principales méthodes de sauvegarde de la biodiversité des forêts exploitées à 
des fins de production de bois, on compte la protection des habitats et biotopes de valeur, la 
préférence accordée aux peuplements mixtes, ainsi que l’augmentation de la quantité de bois 
en décomposition. La sauvegarde de la diversité biologique constitue un objectif parallèle à 
la production de bois garantie par le code forestier de 1997. En même temps, la production 

XX En Finlande, l’utilisation des espèces de liste rouge a prouvé son ef-
ficacité en matière de suivi de la réponse de la biodiversité à la poli-
tique forestière.
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d’informations sur la biodiversité, accompagnée de recherches, discussions et consultations 
connexes, est un domaine clé bénéficiant d’une participation élevée de la part des proprié-
taires forestiers, ainsi que d’autres acteurs et groupes d’intérêt de la gestion forestière.

Figure 78. Evolutions des populations d’oiseaux en France en fonction de leur spécialisation par type d’habitat, de 1989 à 
2009. Source : Jiguet et al., 2012. Copyright © 2013 Elsevier Masson SAS. Tous droits réservés.

La nouvelle politique de gestion forestière choisie a entraîné des changements positifs mes-
urables dans les forêts exploitées à des fins commerciales. Depuis les années 1990, le taux de 
déclin de certaines espèces forestières a considérablement ralenti en Finlande, et est même 
nul dans certains cas, bien qu’il n’ait pas été possible de stopper le déclin général des espèces 
forestières. Selon une évaluation des espèces menacées effectuée en 2000 et 2010, 81 espèces 
forestières ont vu leur régression ralentir ou cesser, tandis qu’il continuait pour 108 espèces. 
Les arbres préservés sur les sites d’abattage (c’est-à-dire les arbres non exploités pendant les 
coupes rases) jouent un rôle particulièrement important pour freiner cette régression (Parviai-
nen et Västilä, 2011).

Si certains pays planifient le suivi continu de la biodiversité à grande échelle, Lee et al. (2005) 
notent que la plus grande partie du suivi de la biodiversité et des rapports internationaux qui 
en découlent, se basent sur des inventaires forestiers nationaux, les suivis cynégétiques (plans 

XX En matière de biodiversité forestière, la plupart des rapports de suivi 
continu et des indicateurs sont basés sur les données issues des In-
ventaires Forestiers Nationaux.



268

Focus sur : la gestion des forêts en Europe

de chasse) ou des études évaluant la qualité de l’eau et de l’air. Par conséquent, le niveau 
d’observation et les techniques de suivi employées sont largement dérivés des techniques 
d’inventaire forestier.

Tomppo et al. (2010) ont synthétisé l’utilisation des inventaires forestiers nationaux pour le 
rapportage sur la biodiversité forestière à l’échelle internationale. Parmi les 37 pays analysés, 
27 ont utilisé les données forestières pour le rapportage sur la biodiversité de FOREST EUROPE 
(critère 4), de l’Organisation des Nations Unies pour l’Alimentation et l’Agriculture (évaluation 
des ressources forestières) ou de l’Agence Européenne pour l’Environnement (rationalisation 
des indicateurs européens de la biodiversité ou SEBI). La plupart du temps, les données, par 
exemple celles sur le volume de bois mort ou la structure forestière verticale, constituent des 
indicateurs indirects de la biodiversité forestière. Les données taxonomiques directes sont ra-
res, hormis celles sur les essences d’arbres et les plantes vasculaires. En raison du très grand 
nombre d’espèces, les inventaires forestiers ont tendance à se concentrer sur des espèces clés 
(les espèces les plus typiques ou les plus vulnérables), qui sont considérées comme des subs-
tituts (espèces clé de voûte ou parapluie) à d’autres espèces occupant des habitats similaires. 
En effet, seuls dix-huit pays possèdent des échantillonnages directs d’espèce, dont certains 
sont limités aux :

ÛÛ plantes vasculaires uniquement (arbres compris) pour la moitié des pays ;
ÛÛ listes d’espèces cibles : Allemagne (huit plantes vasculaires fréquentes), Espagne (sélec-
tion de lichens épiphytes), Norvège (une plante vasculaire) et Suisse (onze champignons 
saproxyliques) ;

ÛÛ groupes en danger : lichens épiphytes (six pays), bryophytes (deux) et champignons 
(deux). Dans le cas des bryophytes et des champignons, les échantillonnages sont parfois 
limités à des groupes écologiques : les bryophytes au sol (France) et les champignons 
saproxyliques (Suisse).

En outre, dans plusieurs cas, les données sur la biodiversité ont été échantillonnées à des ni-
veaux supraspécifiques : la couche végétale englobe toutes les espèces confondues, le groupe 
morphologique des lichens (les lichens foliacés, par exemple) ou le genre uniquement (Usnea, 
Bryoria ou Alectoria, par exemple).

Le critère 4 de biodiversité de FOREST EUROPE compte trois indicateurs directement basés 
sur les espèces : 4.1 Composition en essences d’arbres, 4.6 Ressources génétiques et 4.8 
Espèces forestières menacées. Recueillir des informations sur divers groupes d’espèces est 
un processus intense et chronophage, et donc très coûteux (voir encadré 44). Ainsi, pour cer-
tains pays, l’indicateur des espèces menacées ne cible pas toujours les espèces en danger : les 
taxons auxquels les listes rouges s’attachent le plus sont les essences d’arbres menacées, les 
plantes vasculaires, les mammifères et les oiseaux, alors que les invertébrés, les cryptogames 
et les champignons restent les espèces les moins suivies. Les informations font particulière-
ment défaut dans les pays d’Europe du Sud-Est et du Sud-Ouest, ainsi que de l’est de l’Europe 
centrale.

XX Le système actuel de suivi de la biodiversité forestière se fonde princi-
palement sur les indicateurs structurels indirects (variables de substi-
tution) plutôt que sur des données taxonomiques et intraspécifiques. 
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Sur la base des considérations précédentes, il existe deux possibilités de mise en œuvre d’un 
cadre efficace de suivi de la biodiversité forestière : il est possible de compléter les inventaires 
de biodiversité au moyen de données environnementales (y compris sur les forêts) ou bien de 
compléter les inventaires forestiers nationaux par un échantillonnage de la biodiversité.

En Suisse, le dispositif de suivi de la biodiversité (ou BDM, www.biodiversitymonitoring.ch) 
a été créé en 2001 sous les auspices de l’Office Fédéral de l’Environnement. Ce programme 
de suivi n’est pas uniquement axé sur les forêts : il produit également des indicateurs au sein 
d’un cadre équilibré incluant les facteurs de pression (quinze indicateurs), d’état (douze indi-
cateurs) et de réponse (sept indicateurs). Pour la plupart, les indicateurs sont calculés sur la 
base de données externes, mais au moins trois indicateurs d’état sont basés sur des données 
de biodiversité échantillonnées directement sur le terrain. Ainsi, tous les cinq ans, le BDM 
échantillonne les plantes vasculaires, les bryophytes, les papillons, les oiseaux et les mollus-
ques sur une grille systématique de placettes permanentes. Ce réseau étendu à tout le pays 
est composé de deux sous-réseaux :

ÛÛ Le premier consiste en 520 zones de 1 km2 réparties de manière régulière à travers la Su-
isse, avec un échantillonnage plus intensif dans le Jura et les Alpes. Ce réseau est utilisé 
pour les oiseaux nicheurs, les papillons et les plantes vasculaires ;

ÛÛ Le deuxième comprend 1 600 placettes de 10 m² et sert à étudier la diversité des plan-
tes vasculaires, des bryophytes et des mollusques. Une partie de ce sous-réseau concor-
de avec les placettes de l’Inventaire Forestier National Suisse (figure 79). Cela a permis 
la première approche corrélative entre la richesse spécifique de différents groupes et les 
données sur la structure forestière (Bühler et al., 2007). Cette étude prouve l’absence de 
relation fiable et explicite entre la diversité des taxons analysés et les caractéristiques 
du peuplement forestier. Les auteurs concluent que les caractéristiques de peuplement 
peuvent servir de variables de substitution pour la biodiversité à grande échelle, mais que 

Encadré 44. Combien coûte le suivi?

Le coût du suivi de la biodiversité n’est pas négligeable. Il se chiffre à 2,5 millions d’euros 
par an pour la Suisse (hors taxes), ce qui correspond à environ 60 euros/km² au vu de la 
surface totale du pays. Le suivi de la province de l’Alberta, au Canada, coûte environ 9 
millions d’euros par an. L’intensité des échantillonnages, ainsi que la nature et la quan-
tité de données structurelles et taxonomiques sont évidemment prises en compte par 
l’évaluation des coûts de suivi. Un autre point important à mentionner est le degré de 
professionnalisme des personnes impliquées dans l’échantillonnage sur le terrain : par 
exemple, le STOC est un programme de suivi basé sur le volontariat coûtant environ 0,3 
million d’euros par an, mais dont le coût s’élèverait à environ un million d’euros s’il était 
effectué par des professionnels (Levrel et al., 2010). Compléter le système de suivi actuel 
impliquerait de tenir compte de telles contraintes, en particulier si les taxons saproxyli-
ques, qui nécessitent une assistance professionnelle, sont ciblés.

XX En Suisse, le dispositif de suivi de la biodiversité a complété l’inven-
taire forestier national avec des données taxonomiques.
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seul un échantillonnage direct des espèces permet d’étudier l’état et la dynamique de la 
biodiversité au moyen.

Le BDM est coordonné par un comité externe qui organise le recueil des données, les ana-
lyses, l’établissement de rapports et l’assurance qualité. L’échantillonnage sur le terrain est 
effectué par des spécialistes sélectionnés par appel d’offre ; il concerne notamment les institu-
tions suisses spécialisées dans les espèces rares (le Centre suisse de cartographie de la faune, 
par exemple). L’encadré 44 fournit des informations concernant son coût.

Figure 79. Correspondance entre les plans d’échantillonnage des placettes forestières du dispositif de Suivi de la biodiver-
sité (BDM) et l’Inventaire Forestier National (IFN) Suisses. Source : Bühler et al., 2007.

Un autre exemple similaire, mais qui ne sera pas approfondi ici, est l’institut de suivi de la 
biodiversité d’Alberta, créé en 2003 par la province d’Alberta, au Canada, et chargé du suivi 
de la biodiversité dans l’ensemble des écosystèmes de la province. Le site www.abmi.ca offre 
davantage d’informations sur ce processus.

XX À ce jour, des divergences ont été constatées entre les taxons actu-
ellement suivis (les papillons, oiseaux et plantes vasculaires) et les 
taxons forestiers menacés (les taxons saproxyliques, par exemple).
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Le suivi à grande échelle de la biodiversité forestière nécessite une approche taxonomique 
élargie, car, à l’heure actuelle, les principaux indicateurs de nombreux pays d’Europe cent-
rale concernent principalement les essences d’arbres, les plantes vasculaires, les oiseaux et 
les papillons. Il y a un manque d’information sur les espèces forestières les plus spécialisées, 
ainsi que sur les taxons potentiellement les plus menacés par les changements globaux (no-
tamment les taxons saproxyliques). Cela se traduit par une divergence entre les taxons effec-
tivement suivis et les taxons menacés. Plusieurs options (ou combinaisons d’options) sont 
disponibles pour améliorer le système actuel (voir l’encadré 44 pour une vue d’ensemble des 
coûts potentiels, ainsi que Gosselin et al., 2012, pour une brève analyse) :

ÛÛ L’actuel indicateur 4.8 de Forest Europe, correspondant aux « espèces forestières me-
nacées », est la composante forestière d’un indicateur utilisé pour d’autres écosystèmes, 
qui permet de comparer le degré de pression subi par différents écosystèmes. Toutefois, en 
France, cet indicateur concerne uniquement les amphibiens, les reptiles, les mammifères 
et les oiseaux, alors qu’il n’existe pas encore de liste pour les coléoptères saproxyliques, 
les champignons, les bryophytes ou les lichens. En outre, il serait possible d’améliorer cet 
indicateur en se concentrant sur les taxons ou les espèces bénéficiant de plans de restau-
ration, afin d’évaluer l’efficacité des politiques de conservation. Ce type de suivi pourrait 
aisément inclure une composante démographique et/ou intraspécifique ;

ÛÛ Pour comparer la dynamique de la biodiversité dans les forêts et dans les autres écosys-
tèmes, il serait intéressant de suivre les taxons ayant une grande amplitude écologique, 
comme c’est le cas pour les espèces inscrites sur liste rouge. De telles données pourraient 
être analysées par écosystème pour toutes les espèces, mais aussi par guildes, notamment 
en s’appuyant sur les spécialistes exclusifs de certains habitats (les oiseaux forestiers, par 
exemple) ;

ÛÛ Il est important de noter que les taxons actuellement suivis ne sont probablement pas 
les plus influencés par la gestion forestière durable ; ces derniers devraient inclure des 
espèces à dispersion limitée ou sensibles au compactage des sols. Dans ce sens, le suivi 
des espèces tributaires du bois mort pendant au moins une partie de leur cycle de vie (i.e. 
les espèces saproxyliques) pourrait représenter une alternative fructueuse. En effet, les 
espèces saproxyliques, qui représentent plus d’un quart des espèces forestières (environ 
10 000 espèces, surtout des champignons et des coléoptères), ont vu leur habitat con-
sidérablement diminuer au cours des siècles passés, en raison de la surexploitation des 
ressources forestières et de la déforestation qui ont eu lieu en Europe de l’Ouest. Même 
si l’écosystème forestier est probablement en voie de rétablissement, avec des quantités 
de bois mort plus importantes qu’il y a quelques décennies, le statut des espèces sapro-
xyliques est toujours méconnu. Au vu de la potentielle dette d’extinction due au goulot 
d’étranglement qu’elles ont connu entre le Moyen Âge et le XIXe siècle, de telles espèces 
peuvent encore être vulnérables aujourd’hui, certaines pouvant même être sur le point de 
s’éteindre. Seule un suivi à grande échelle pourrait répondre à ces questions ;

ÛÛ Enfin, il serait utile de disposer d’un suivi portant sur de multiples taxons d’espèces com-
munes, afin d’évaluer plus largement les effets des pressions environnementales sur la 
biodiversité forestière et les réponses politiques en termes de maintien. En ce qui concer-
ne les critères et indicateurs actuels de gestion durable des forêts de FOREST EUROPE, 
il serait intéressant d’inclure les éléments suivants à l’indicateur 4.8 « Espèces forestières 
menacées », du critère 4 « Maintien, conservation et amélioration appropriée de la diversité 
biologique des écosystèmes forestiers » :

	 · �des taxons saproxyliques pour compléter les données sur les oiseaux, tels que les coléoptè-
res, les lichens et les bryophytes 

	 · �des taxons à dispersion limitée, tels que les mollusques surveillés par le BDM.
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Au vu des approches de suivi de la diversité forestière existant en Europe, nous soulignons la 
nécessité d’enrichir le système d’une plus grande proportion de données taxonomiques afin 
de décrire l’état et la dynamique de la biodiversité (Gosselin et al., 2012). En effet, la plupart 
des indicateurs utilisés dans les systèmes de rapportage internationaux sur la biodiversité 
forestière sont basés sur des caractéristiques structurelles servant de variables indirectes de 
biodiversité (le volume de bois mort, par exemple). Ces variables de substitution présentent 
plusieurs faiblesses pouvant rendre leur interprétation difficile : la relation entre la variable 
et la biodiversité n’est pas toujours clairement démontrée et est parfois ambigüe, selon le 
contexte et l’échelle d’étude utilisée comme référence. Par exemple, il a été démontré que le 
volume de bois mort est davantage corrélé à la richesse spécifique des organismes saproxyli-
ques au sein des biomes boréaux que des biomes tempérés (Lassauce et al., 2011). La relation 
peut également varier dans le temps, par exemple en raison des changements des conditions 
abiotiques, et la réaction de la biodiversité à une pression donnée (croissante ou décroissante) 
peut être décalée dans le temps (à savoir qu’une dette d’extinction peut rester impayée). En 
soi, le suivi de la biodiversité en parallèle aux variables forestières permettrait de détecter ce 
type d’effets.

Le système de liste rouge de l’UICN utilise des informations sur les espèces, aussi bien direc-
tes qu’indirectes, provenant de sources diverses, y compris des résultats de suivis, d’autres 
études, des observations de recherche, des données plus anciennes, ainsi que des observa-
tions bénévoles validées. L’accent est mis sur l’habitat en tant que base de la classification 
des conditions de vie pour la majorité des espèces. L’observation des changements d’habitats 
sert à prévoir les changements au niveau du nombre d’espèces. La fiabilité et l’exactitude des 
informations varient selon la qualité et l’étendue des données, ainsi que selon la méthode uti-
lisée pour évaluer le risque qu’une espèce devienne menacée. La distinction entre espèces fo-
restières et espèces non forestières a occasionnellement fait l’objet de nombreuses difficultés. 
Toutefois, il faut interpréter ces données prudemment, notamment à l’échelle européenne, et 
ce pour plusieurs raisons :

la richesse spécifique est généralement plus élevée dans le sud que dans le nord de l’Europe. 
Néanmoins, les espèces vivant dans les forêts sont proportionnellement plus abondantes dans 
le nord et dans les pays présentant une importante couverture forestière (Puumalainen et al., 
2003). C’est pourquoi les comparaisons de valeurs absolues entre pays sont difficiles ;

ÛÛ lorsque le nombre total d’espèces forestières est lié à l’unité de surface, c’est-à-dire divisée 
par la superficie des forêts et des autres terres boisées d’un pays, les petits pays ont ten-
dance à être les plus riches en espèces ;

ÛÛ la situation des espèces forestières menacées peut différer au sein de l’ensemble de la 
zone européenne. Par exemple, les espèces ayant une distribution limitée dans un pays 
peuvent être classées en tant qu’espèces menacées dans le rapport national, alors qu’à 
l’échelle européenne, ces espèces peuvent être dispersées à une échelle plus large.

XX Les taxons suivis devraient inclure des groupes spécifiques aux forêts 
et/ou potentiellement menacés par les changements (globaux) des 
pratiques sylvicoles.
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Les dispositifs actuels de suivi des forêts sont principalement basés sur des indicateurs de 
biodiversité indirects (structurels) ou sur des habitats, plutôt que sur des données taxono-
miques. À ce jour, des divergences ont été constatées entre les taxons actuellement suivis (les 
papillons, oiseaux et plantes vasculaires) et les taxons forestiers menacés (les taxons sapro-
xyliques, par exemple). Il est nécessaire de suivre les espèces, telles que celles inscrites sur 
liste rouge, ainsi que les structures forestières et les habitats ; ces types de surveillance doi-
vent être combinés dans le cadre de dispositifs de surveillance optimaux. De plus, les taxons 
suivis devraient inclure des groupes spécifiques aux forêts et/ou potentiellement menacés 
par les changements (globaux) des pratiques sylvicoles. Comparer, dans des conditions équi-
valentes, la dynamique des forêts exploitées et non exploitées permettrait d’effectuer une 
meilleure évaluation des effets de la gestion forestière sur la biodiversité.

XX Il est nécessaire de suivre les espèces, les structures forestières et les 
habitats. Ces types de suivis doivent être combinés de manière opti-
male.

Encadré 45. Comment suivre la biodiversité forestière ? Quelques éléments à 
prendre en compte

Parmi les dispositifs de suivis détaillés dans ce chapitre, certains ont été établis de ma-
nière opportuniste, de sorte que leur plan d’échantillonnage peut s’avérer biaisé (par ex-
emple, en raison de l’emplacement des bénévoles participant à l’étude française sur les 
oiseaux nicheurs, figure 1). Pour éviter de telles divergences, il convient de tenir compte 
de certains points importants lors de l’élaboration d’un dispositif de suivi :

ÛÛ Plan d’échantillonnage : celui-ci devrait être explicite et conçu au début du suivi, afin 
d’éviter des mesures de rattrapage coûteuses. Le plan d’échantillonnage pourrait être 
systématique (BDM, Alberta) ou aléatoire (la plupart des Inventaires Forestiers Natio-
naux), stratifié ou non, et comprendre le réseau de réserves forestières intégrales.

ÛÛ Placettes permanentes ou temporaires ? Les deux stratégies présentent des avantages 
et des inconvénients. La province d’Alberta et la Suisse ont choisi des placettes perma-
nentes à visiter de manière régulière, mais leur position reste confidentielle afin d’éviter 
les biais liés à un éventuel changement de gestion à proximité. Dans tous les cas, le 
compromis entre un petit nombre de parcelles fréquemment visitées régulièrement et 
un grand nombre de parcelles visitées moins fréquemment devrait être évalué en se 
fondant sur les niveaux respectifs d’autocorrélation spatiale et temporelle.

ÛÛ Lien avec les variables environnementales : afin d’évaluer le caractère durable de la 
gestion forestière et de pouvoir analyser les corrélations de manière robuste, il est im-
portant de relier les données de biodiversité aux données environnementales (struc-
turelles). Par exemple, dans le cadre du BDM, il a été décidé de relier le plan d’échan-
tillonnage à des parcelles de l’Inventaire Forestier National pour les placettes situées 
dans les forêts (figure 3). Ainsi, il est possible d’effectuer des analyses de corrélation 
entre les variables environnementales et les données taxonomiques, ce qui permet 
d’améliorer aussi bien les connaissances sur les facteurs influençant la biodiversité 
que les rapportages internationaux se basant sur les données structurelles.
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5 	 Approches de gestion intégrative : synthèse

Frank Krumm, Andreas Schuck et Daniel Kraus

L’une des approches visant à réconcilier ces deux objectifs (conservation de la biodiversité et 
production de bois) mobilise le concept de gestion forestière intégrative multifonctionnelle, 
qui permet la fourniture de plusieurs services écosystémiques de la même zone (voir le cha-
pitre 1, section 1.1). Si plus de 70 % des forêts européennes sont principalement gérées 
à des fins de production de bois, le reste d’entre elles est assigné à d’autres fonctions fo-
restières, telles que la protection contre les risques naturels ou la conservation de l’habitat 
d’espèces rares. L’importance croissante des valeurs écologiques et des autres fonctions fo-
restières liées à la production de bois a fait progresser la multifonctionnalité dans différen-
tes régions du monde. Toutefois, la multifonctionnalité des forêts a ses limites car elle peut 
facilement dévier de son objectif, en particulier lorsqu’elle est appliquée à grande échelle, et 
peut donc souvent être source de conflits (voir la section 1.5). En matière de sylviculture 
durable, la tendance européenne vise à intégrer les habitats et les éléments structurels clés à 
l’ensemble du territoire forestier (voir la section 1.6). Cette tendance découle d’une longue 
tradition d’utilisation des terres en Europe centrale et méridionale, due à une occupation et 
une densité de population élevées, qui exerce une forte pression sur les zones forestières. La 
disparition concomitante des habitats vierges d’Europe a fait de l’intégration la principale 
stratégie en matière de conservation de la biodiversité forestière. Cependant, il est crucial de 
fixer des objectifs de conservation dans les forêts exploitées, afin de promouvoir le retour et le 
maintien de certaines espèces et structures. Dans ce sens, l’évaluation du degré de naturalité 
d’un écosystème donné peut constituer une référence adéquate (voir la section 1.4). Les re-
cherches effectuées au cours de ces vingt dernières années ont montré que les vieilles forêts 
peuvent servir de précieuses références pour évaluer la qualité de l’habitat et l’intégrité des 
communautés forestières. Les réserves forestières intégrales, en particulier, sont un support 
des recherches en écologie forestière menées dans toute l’Europe. Sans ces zones de référen-
ce, le succès du développement des stratégies de conservation des forêts en exploitées ne 
semble pas viable (voir la section 1.3).

XX En Europe, la gestion forestière est traditionnellement axée sur la 
production de bois, qui demeure un principe directeur dans la plu-
part des forêts européennes. Dans une certaine mesure, la conserva-
tion de la biodiversité entre de plus en plus en conflit avec la gestion 
forestière traditionnelle.
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En Europe, la gestion forestière a entraîné des changements radicaux dans les écosystèmes 
forestiers, se traduisant par la perte d’éléments structurels tels que le bois mort et les gros ar-
bres. L’âge des arbres et l’hétérogénéité des sites forestiers ont également changé de manière 
significative (voir le chapitre 2). L’approche consistant à maintenir les éléments structurels 
clés, comme le bois mort, pendant le cycle de production en vue d’accroître le degré de natu-
ralité est fortement limitée par la faible surface de tels îlots d’habitat, ainsi que par l’effet de 
lisière en résultant (voir les sections 2.1, 2.2 et 2.3).

La fragmentation accrue du paysage et l’exclusion des perturbations naturelles en tant que 
moteur du développement forestier ont également entraîné des changements radicaux des 
structures et fonctions forestières (voir la section 2.4). La question cruciale est de savoir si 
davantage de zones mises en réserve, exemptes de toute intervention humaine, sont néces-
saires afin d’atteindre les objectifs de conservation dans les paysages culturels d’Europe, et 
si de telles réserves forestières devraient plus ou moins assumer l’entière responsabilité de la 
conservation de la biodiversité. Les réserves forestières intégrales se substituent souvent aux 
forêts primaires, et les réserves forestières spéciales aux types forestiers historiques présen-
tant une valeur de conservation spéciale (voir les sections 2.4 et 2.6).

Le principal argument en faveur des réserves forestières intégrales est l’augmentation de la 
diversité alpha due à l’extension des périodes de succession et des cycles de renouvellement. 
De plus, la continuité d’habitat étant liée à la préservation des zones forestières, elle repré-
sente une condition indispensable à la survie des espèces relictuelles ou de forêts anciennes. 
Il est donc crucial de connaître les besoins et seuils respectifs en matière d’habitats de toute 
une gamme d’espèces ou de groupes d’espèces afin de fournir une base à la mise en place 
des objectifs de conservation, ainsi qu’à une planification cohérente de la conservation (voir 
le chapitre 3).

Toutefois, l’établissement de nouvelles zones protégées est limité par l’espace disponible ain-
si que par la rivalité des objectifs de gestion. Il est donc nécessaire, en présence de tels conflits 
d’intérêt, de faire des compromis. Par conséquent, l’accent est mis sur l’intégration de zones 
spéciales de protection, telles que les biotopes et les habitats forestiers rares, les refuges de 
faune sauvage et les corridors, ainsi que des attributs structurels tels que les éléments anci-
ens, les arbres habitat et les écotones forestiers, aussi bien dans les forêts de production que 
de protection. Les systèmes de gestion forestière intégrative distinguent des zones bénéfici-

XX L’intégration des caractéristiques structurelles clés et des attributs 
des vieilles forêts, tant à l’échelle de l’arbre qu’au niveau du peuple-
ment, fournit une base générale à la conservation de la biodiversité 
dans les forêts européennes.

XX Les objectifs de gestion tels que la conservation de la biodiversité et 
des fonctions écosystémiques peuvent être atteints aussi bien dans 
les réserves forestières strictes que dans les forêts hors réserve.



279

5 Approches de gestion intégrative : synthèse

ant d’une protection intégrale et des réserves forestières dont la gestion de l’habitat est axée 
sur un objectif de conservation spécifique (gestion active), tandis que dans les systèmes de 
gestion forestière purement ségrégative, les zones bénéficiant d’une protection intégrale (ge-
stion passive) sont intégrées à une matrice de forêts ou de plantations soumises à une gestion 
intensive.

En Europe centrale, même si de vastes zones sont toujours caractérisées par les attributs 
hérités de la gestion forestière passée, l’un des principes majeurs de la sylviculture est la 
gestion forestière proche de la nature. De tels concepts de gestion forestière englobent une 
gamme d’intensités de gestion, de gradients longitudinaux et latitudinaux, ainsi que de to-
pographies, résultant ainsi dans une variété de structures forestières au sein d’une approche 
proche de la nature. De manière générale, la qualité de l’habitat est meilleure, et la résistance 
des habitats à la dispersion plus faible, dans les réserves situées au sein d’une telle matrice 
présentant des standards de gestion forestière élevés, ainsi qu’une grande diversité structu-
relle. Dans une forêt donnée, plus la demande en éléments structurels est diversifiée, plus le 
système sylvicole se doit d’être diversifié et complexe à cet égard. Cet aspect est particulière-
ment important lorsque l’on considère les options de gestion adaptative s’offrant aux défis 
cruciaux qui émergeront plus nettement dans un avenir proche. Les menaces et opportunités 
associées au changement climatique, ainsi que la résilience du fonctionnement des écosys-
tèmes forestiers seront mieux prises en compte dans des forêts diverses d’un point de vue 
structurel (voir le chapitre 4). De plus, les espèces invasives et le maintien de la diversité 
génétique représenteront des défis pour les approches de gestion intégrative à grande échelle 
(sections 4.3 et 4.4).

Toutefois, de récentes études ont démontré que la zone de synergie est limitée et qu’une cer-
taine proportion de zones exclusives est nécessaire pour atteindre les objectifs de différentes 
fonctions écosystémiques. Les outils ségrégatifs semblent être plus efficaces pour fournir des 
caractéristiques et types d’habitat essentiels, en particulier lorsqu’il s’agit d’éléments de con-
servation de la biodiversité à grande échelle, ou de certaines espèces aux besoins spécifiques, 
(par exemple les grands prédateurs ou certains lichens dépendant de grandes quantités de 
bois mort ; voir les sections 1.1, 2.2 et 2.3). De plus, les cycles de production des forêts 
exploitées sont bien plus courts que les cycles de développement naturels. Au contraire du 
régime de perturbations des forêts non exploitées, dans les forêts de production, les perturba-
tions surviennent à intervalles réguliers et rapprochés, et les arbres importants d’un point de 
vue économique sont soit favorisés, soit plantés. Par conséquent, les durées de rotation sont 
raccourcies, et les vieux peuplements présentant une importante biomasse aérienne, ainsi 
que les surfaces en régénération naturelle, sont sous-représentés dans de vastes zones. Cela 
contribue à l’effet généralement négatif des forêts de production sur la continuité et l’hétéro-
généité de l’habitat. La sylviculture basée sur les modèles et processus existant dans les vieil-
les forêts permet de maintenir diverses fonctions et services écosystémiques forestiers qui ne 
sont pas liés à la production de bois, en particulier la fourniture d’habitat pour la biodiversité 
(section 1.5).

XX Les systèmes de gestion forestière intégrative visent à maximiser les 
chevauchements entre les différentes fonctions principales de la ge-
stion forestière moderne : production, protection et conservation.
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Les concepts intégratifs, ségrégatifs ou combinés, ainsi que leurs instruments respectifs, ont 
des impacts spatiaux différents, ce qui impose de considérer l’échelle à laquelle ils s’appli-
quent. Les instruments utilisés comme substituts aux forêts primaires (parcs nationaux ou 
grandes réserves intégrales, par exemple) doivent être planifiés à grande échelle, tandis que 
la gestion forestière proche de la nature est capable de fournir une qualité d’habitat minimale 
sur une zone entière, lorsque les standards minimaux sont appliqués (section 1.1). Il est pos-
sible d’améliorer l’impact général de la conservation lorsque la préservation de ces habitats 
est complétée par des éléments ségrégatifs, tels que des réserves forestières intégrales en 
libre évolution, des biotopes spéciaux et des attributs structurels clés, par le biais de mesu-
res de rétention (voir la figure 80). Un réseau représentatif de réserves forestières soumises à 
des gestions active et passive offre des niches rares et uniques aux taxons spécialisés. Il est 
cependant crucial de préciser que la distribution des éléments structurels au sein du paysage 
doit être adaptée aux capacités de dispersion de certaines espèces. Dans une certaine mesu-
re, on retrouve de nombreux aspects d’un tel système forestier idéalisé dans divers concepts 
régionaux de conservation, en fonction des objectifs et des exigences en matière de conser-
vation. L’encadré 46 présente un exemple de zone forestière modèle où une telle approche 
intégrative a été mise en œuvre et se rapproche du concept idéalisé.

Figure 80. Site forestier modèle, présentant des éléments de stratégie de gestion double à différentes échelles : plusieurs 
éléments ségrégatifs, tels que des biotopes spéciaux, des îlots de vieux bois, des structures linéaires, des réserves in-
tégrales, des arbres habitat et du bois mort, sont intégrés à une matrice de forêts soumises à une gestion proche de la 
nature.
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Du point de vue de la conservation, il est donc bien plus important de se concentrer sur la 
planification stratégique des instruments de conservation dans les forêts exploitées que sur la 
totalité de la surface protégée. Par conséquent, il faut tenir compte des besoins et seuils pour 
les habitats des espèces cibles, considérées comme des représentantes de la communauté fo-
restière typique, dans l’implémentation et l’interconnexion des instruments de conservation, 
Dans ce contexte, le statut actuel, c’est-à-dire le système sylvicole mis en application, devrait 
être pris en compte car il est nécessaire d’appliquer une variété de systèmes et stratégies 
sylvicoles à l’échelle du paysage afin d’accroître la diversité des structures, des fonctions et 
des biotes, et de soutenir par conséquent une large gamme d’autres services écosystémiques. 
La question cruciale est de savoir quels sont les objectifs généraux à aborder lors de la plani-
fication de la conservation dans la gestion forestière, et de déterminer les seuils respectifs en 
termes de besoin en habitat. De plus, lorsque les objectifs de conservation entrent en concur-
rence, il faut déterminer les moyens efficaces pour faire face aux compromis. Ces questions 
sont directement liées aux régions biogéographiques, aux antécédents d’utilisation des terres 
et aux sources potentielles de recolonisation, ainsi qu’aux objectifs des stratégies nationales 
en matière de biodiversité, à leurs feuilles de route respectives et à leur acceptabilité sociale.

Encadré 46. La protection malgré l’exploitation : le concept de biodiversité de 
l’entreprise forestière publique d’Ebrach, dans la forêt de Steiger, en Franconie (Ba-
vière, Allemagne).

Ulrich Mergner et Daniel Kraus

L’entreprise forestière publique d’Ebrach est responsable d’une hêtraie comptant par-
mi les plus importantes d’Allemagne pour la conservation des espèces forestières. La 
conservation de la biodiversité de ces espèces est au centre de ses objectifs de con-
servation. Une attention particulière est accordée aux coléoptères saproxyliques, dont 
environ 480 espèces sont présentes dans la région de la forêt de Steiger. La conservation 
de ce groupe clé d’espèces indicatrices assure l’existence de tous les autres groupes 
d’espèces au sein de ces hêtraies.

Souvent qualifiée de « protection malgré l’exploitation », l’approche de gestion mise en 
pratique à Ebrach peut être décrite comme une approche intégrative s’efforçant d’as-
surer la conservation de la biodiversité et la production de bois dans l’ensemble de la 
région forestière de production de cette entreprise publique. La diversité structurelle et 
la fourniture de bois vivants comme morts sont cruciales pour assurer la diversité des 
espèces forestières. En ce qui concerne le bois mort, le concept appliqué à Ebrach va 
au-delà de son importance pour la conservation des espèces forestières : les dernières 
études suggèrent que le bois mort laissé dans les peuplements est crucial pour assurer le 
renouvellement durable des nutriments au sein d’une forêt. Les cations tels que le potas-
sium, le calcium, le phosphore et le magnésium sont stockés dans le bois et pourraient 
servir de fertilisants à long terme, puisqu’ils sont libérés de manière continue au cours 
d’une longue période par de grosses pièces de bois en décomposition, ce qui les rend 
disponibles pour la croissance des arbres. De plus, le bois mort stocke de grandes quan-
tités d’eau lors de sa décomposition, puis ensuite dans l’humus. Au vu du changement 
climatique et des longues périodes de sécheresse prévues, cet important attribut du bois 
mort peut également être considéré comme une mesure visant à sécuriser l’avenir de 
nos forêts.
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La clé de voûte du concept de biodiversité mis en place à Ebrach est un système soig-
neusement sélectionné et interconnecté de zones forestières (1) en réserve et (2) en ge-
stion extensive.

(1) Les peuplements dotés d’une grande valeur écologique sont classés dans le groupe 
des forêts en réserves, qui comprend les catégories suivantes :

ÛÛ réserves naturelles bénéficiant d’une protection intégrale (429 ha)
ÛÛ habitats relais dits en « pas japonais » (403 ha)
ÛÛ biotopes forestiers humides (96 ha)
ÛÛ biotopes forestiers secs et thermophiles (6 ha)
ÛÛ lisières forestières : bandes de 5 à 20 m de largeur (63 ha)

À long terme, ces zones seront exemptées de gestion forestière. Elles représentent un 
total de 997 ha, soit environ 6 % de la surface forestière productive totale (soit 15 500 
ha, sans compter les zones en réserves et non boisées) de l’entreprise forestière publi-
que d’Ebrach. Elles sont exemptes de toute activité sylvicole et d’exploitation du bois : 
seules sont autorisées les mesures visant à assurer la sécurité publique et à empêcher 
les détériorations forestières. Elles peuvent servir pour une sauvegarde élémentaire de 
la biodiversité, ainsi que de zones sources pour la colonisation provisoire des structu-
res d’habitat telles que les arbres habitat et le bois mort, qui sont également automa-
tiquement présents dans les forêts de production. De plus, les habitats relais, en tant 
qu’éléments ponctuels, et les lisières, en tant qu’éléments linéaires, viennent compléter 
l’interconnexion des habitats dispersés.

(2) La gestion extensive constitue un autre élément important de la prise en compte de la 
biodiversité dans la forêt d’Ebrach. L’extensification est principalement réalisée au sein 
de peuplements âgés ou plus jeunes s’ils comptent un nombre élevé d’arbres âgés. Ac-
tuellement, l’extensification des activités de gestion forestière affecte 3 824 ha, répartis 
dans les catégories suivantes :

ÛÛ forêts de catégorie 1 : peuplements quasi naturels âgés de plus de 180 ans (37 ha)
ÛÛ forêts de catégorie 2 : peuplements quasi naturels âgés de 140 à 180 ans (3 062 ha)
ÛÛ forêts de catégorie 3+ : peuplements quasi naturels âgés de moins de 140 ans, 
comptant un grand nombre d’arbres âgés (725 ha)

Au sein des peuplements âgés, l’extensification s’accompagne d’une rétention des arb-
res âgés dans les forêts de catégorie 1 et du maintien d’une quantité constante de bois 
mort de 40 m³/ha dans les forêts de catégorie 2. Dans les forêts de catégorie 3+, tous 
les arbres âgés issus des peuplements précédents restent dans la zone. Dans toutes les 
autres forêts de catégorie 3, une accumulation systématique de bois mort est planifiée 
dans le but d’avoir en permanence 20 m³/ha dans les peuplements âgés de 100 ans et 
plus. Dans le cadre de l’extensification de la gestion forestière, pour chaque hectare de 
la zone de production totale, dix arbres habitat sont réservés et peuvent ainsi vieillir et 
accomplir un cycle de vie naturel complet, jusqu’à leur décomposition après leur mort 
naturelle. Même si l’on évalue le couvert par couronne d’arbre habitat à seulement 50 m² 
(valeur minimale du gradient), cela représenterait 750 ha supplémentaires de zone non 
exploitée, ainsi que 10 % de l’ensemble de la zone forestière où les processus et dévelop-
pement forestiers naturels auraient libre cours.
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Ainsi, le défi actuel est d’identifier les seuils permettant de maintenir les fonctions de produc-
tion tout en protégeant la biodiversité (se reporter aux encadrés respectifs de recommanda-
tions de gestion des différentes sections du chapitre 3). En particulier, les groupes d’espèces 
liés aux structures de vieilles forêts, au bois mort et aux perturbations naturelles, tels que 
les coléoptères saproxyliques, les oiseaux cavicoles, les mollusques, les lichens, les cham-
pignons sapro-lignicoles et les bryophytes, peuvent servir d’excellents indicateurs du succès 
des approches de gestion intégrative en termes de conservation. Toutefois, la détermination 
des seuils corrects dépend fortement des objectifs de conservation et de gestion, ainsi que 
des systèmes de référence respectifs, c’est-à-dire de l’héritage culturel et du développement 
naturel de la forêt. Pour être évaluée efficacement, la gestion forestière compatible avec la 
biodiversité doit faire l’objet d’une étude au sein d’un programme de suivi à grande échelle 

Tous les autres peuplements sont soumis à une gestion conforme aux dispositions léga-
les en termes de protection de la nature et de conservation des espèces, de sorte que la 
pérennité d’un nombre suffisant de futurs arbres habitats est assurée lors des éclaircies 
précommerciales.

L’accroissement annuel a été mesuré à 8,5 m³/ha ou 140 000 m³ pour la surface totale de 
la forêt, zones en libre évolution comprises (132 000 m3 sur la zone forestière productive 
uniquement). Les pertes dues aux mesures de conservation de la biodiversité s’élèvent à 
presque 12 000 m³ par an, ce qui inclut les pertes des zones forestières protégées par la 
loi (réserves naturelles et réserves intégrales) et zones en libre évolution décrites ci-des-
sus, constituant les habitats relais. Dans ces zones, on enregistre une perte à hauteur de 
7 000 m³ par an, tandis qu’elle est de 4 700 m³ dans les zones d’extensification, en raison 
de l’accumulation de bois mort.

La prise en compte de la biodiversité dans la forêt d’Ebrach comprend également des 
mesures conservation de la nature dans les habitats ouverts, ainsi que dans les habitats 
fluviaux et les bâtiments. Des programmes de conservation supplémentaires, ciblant les 
chauves-souris, les écrevisses et les lucanes, ont également été développés.

Figure 81. L’exploitation du bois et la conservation des espèces forestières ne sont pas nécessairement contra-
dictoires : on voit ici du bois mort, sur pied et au sol, dans une forêt où l’entreprise d’exploitation récolte plus de  
100 000 m³ de bois par an. Photo de D. Kraus.
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sur de multiples taxons (section 4.5). Au vu des scénarios prévoyant une augmentation de la 
pression sur les ressources ligneuses en Europe en raison de la demande croissante en bois, il 
est crucial de veiller à ce que la qualité et l’efficacité de la conservation de la biodiversité dans 
la gestion forestière ne soient pas dévalorisées par ces nouveaux objectifs de gestion.
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Figure 82. Les paysages forestiers du début du XVIIe siècle étaient très différents des forêts actuelles façonnées par la 
gestion forestière moderne : de nombreux arbres biscornus de grande taille ont, au fil des siècles, assuré la survie des 
espèces de vieilles forêts, et ce même en dépit d’une activité humaine intense. Source : Route forestière fréquentée, par 
Jan Brueghel l’Ancien, Alte Pinakothek, Bayerische Staatsgemäldesammlungen, Munich.

Récapitulatif des messages clés

Chapitre 1 Concepts

1.1	 Systèmes intégratifs ou ségrégatifs : trouver un équilibre entre production 
de biens et conservation de la biodiversité dans les forêts européennes

Dans les écosystèmes forestiers, la surface de forêt protégée est restreinte et la grande majo-
rité des forêts doit fournir des services diversifiés. Ainsi, l’efficacité et les progrès en termes 
de conservation de la biodiversité forestière dépendent très fortement de la mise en œuvre 
appropriée et complémentaire d’outils de gestion intégrée et conservatoire. Une approche 
globale visant à préserver l’authenticité de la diversité d’un écosystème doit tenir compte de 
ses caractéristiques structurelles, spécifiques et fonctionnelles.

Trois stratégies de gestion ont été définies afin d’adopter les principes de conservation de la 
biodiversité dans les forêts culturelles européennes : préservation, rétention et dynamique 
naturelle.
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Trois domaines stratégiques de gestion ont été définis afin de soutenir les principes sous-ja-
cents de la conservation de la biodiversité sur les sites culturaux européens : la préservation, 
la rétention et la dynamique naturelle.

Plusieurs outils de conservation sont nécessaires afin de préserver la multitude de niches et 
processus au sein des habitats forestiers tout au long du gradient d’intensité d’utilisation 
humaine et de perturbation naturelle.

Si les instruments de gestion conservatoire aussi bien qu’intégrée ont des impacts spé-
cifiques sur la biodiversité forestière, ils montrent également des limites. Ainsi, l’utilisa-
tion appropriée et la combinaison de ces différents instruments dépendent des objectifs 
généraux.

L’application appropriée d’instruments hors réserve permet l’intégration de caractéristiques 
importantes en termes d’habitat et de ressources, ainsi que leur connectivité dans des forêts 
à fonctions multiples, qui représentent la grande majorité de l’espace forestier.

Les instruments de conservation disponibles, tant ségrégatifs qu’intégratifs, représentent 
une boîte à outils complète pouvant servir la plupart des objectifs de conservation de la biodi-
versité dans les forêts européennes.

Il existe un réel besoin de développer une gestion forestière intégrative et multifonctionnel-
le, dotée d’éléments ségrégatifs complétant les outils intégratifs, suffisamment efficace pour 
préserver la richesse des espèces rares et menacées dans les forêts à haute valeur de conser-
vation.

1.2	 Utilisation des systèmes européens de critères et indicateurs pour évaluer 
les changements de biodiversité forestière

Le défi consiste à concilier les instruments établis pour évaluer l’état et l’évolution de la biodi-
versité forestière de manière à fournir des informations équilibrées, pertinentes aux points de 
vue politique et scientifique et aisées à acquérir.

Les critères et indicateurs paneuropéens de FOREST EUROPE ne concernent pas unique-
ment la biodiversité, mais le concept plus large de gestion durable, incluant des aspects éco-
logiques, économiques et sociaux.

Le projet de rationalisation des indicateurs européens de la biodiversité (SEBI) évalue les pro-
grès effectués par rapport aux objectifs de l’UE d’enrayer les pertes en biodiversité dans les 
principaux types d’habitats européens, y compris les forêts, à l’horizon 2020. Il est possible de 
fournir un retour aux décideurs en utilisant le cadre conceptuel DPSIR pour évaluer l’efficacité 
des politiques de conservation de la biodiversité.

L’exemple finlandais montre l’influence d’un changement de politique forestière sur l’état de 
la biodiversité, évalué par le suivi des espèces inscrites sur la liste rouge (indicateur FOREST 
EUROPE des espèces forestières menacées).

L’étude de cas de la France montre en quoi les critères et indicateurs peinent à atteindre leurs 
objectifs et propose des solutions pour améliorer le suivi de la biodiversité et l’évaluation des 
politiques forestières.
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En tant qu’outil de suivi, la série d’indicateurs nationaux de biodiversité pourrait être utilisée 
pour évaluer l’efficacité des politiques de conservation de la biodiversité forestière.

Les séries actuelles d’indicateurs de la biodiversité forestière ont permis de partager des chiff-
res communs pour le critère biodiversité, mais, dans plusieurs pays, il manque encore un lien 
entre les objectifs des politiques forestières et les indicateurs de biodiversité.

La prochaine étape devrait inclure une approche plus structurée, afin d’utiliser les indicateurs 
pour évaluer les impacts des politiques et de la gestion forestière sur la biodiversité, ainsi que  
l’efficacité des mesures en faveur de la biodiversité.

1.3	 Les recherches dans les vieilles forêts et les réserves forestières et leurs 
incidences sur la gestion forestière intégrée

La restauration de certaines caractéristiques propres aux vieilles forêts permet d’offrir un ha-
bitat aux espèces qui en dependent.

Les vieilles forêts servent de laboratoires vivants aux études écologiques.

Les recherches menées dans les réserves forestières aident à comprendre les effets de la ge-
stion sur les structures et la biodiversité forestières.

Les vieilles forêts inspirent les professionnels des forêts aussi bien que le grand public.

Si la gestion forestière a pour objectif de préserver la biodiversité, les approches intégratives 
sont tout aussi nécessaires que les approches ségrégatives.

1.4	 La naturalité des forêts, une clé pour la préservation de la biodiversité for-
estière

Les concepts de naturalité et leur évaluation sont apparus suite à un déséquilibre de la gestion 
forestière.

Evaluer la naturalité de façon concluante et scientifiquement fiable permet de rendre compte 
de l’état de la biodiversité de manière aussi fiable qu’un rapport financier rend compte du 
rendement économique.

Sans une définition communément acceptée de la naturalité et sans une approche permettant 
de l’évaluer, il n’est pas possible de suivre efficacement les évolutions de biodiversité forestière.

Après une décennie de pratique, les effets d’une gestion forestière en faveur de la naturalité 
sont déjà détectables et mesurables par l’étude de la naturalité.

Une haut niveau de naturalité dans les forêts exploitées ordinaires constitue la seule possibi-
lité de préserver une biodiversité élevée.

Compte tenu de la domination actuelle de la gestion forestière à objectifs économiques, le 
processus de gestion intégrée est réussi lorsque les indicateurs de naturalité augmentent.
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1.5 	 Systèmes sylvicoles et gestion forestière multiservice

Il est fondamental d’identifier les éléments structurels des écosystèmes forestiers afin de com-
prendre le lien existant entre gestion forestière et capacité à fournir des biens et services 
écosystémiques (BSE).

Par le biais de la diversité des éléments structurels, la diversité naturelle d’un écosystème 
forme la base écologique d’une approche de gestion forestière intégrative.

Indicateurs et critères permettent d’évaluer la pertinence de la structure de peuplement et de 
la stratégie sylvicole choisies en vue d’atteindre les objectifs prédéfinis.

Certains BSE sont liés à la richesse structurelle des écosystèmes forestiers. Néanmoins, la 
diversité des attributs structurels des futaies jardinées s’accompagne également de certaines 
faiblesses.

Il est nécessaire que les stratégies et systèmes sylvicoles du site ou de la région soient diver-
sifiés afin d’accroître la diversité des structures, des fonctions et des taxons, ce qui favorisera 
ensuite un vaste éventail de BSE.

Les éléments structurels deviennent des outils au sein d’un système modulaire reflétant les 
attentes de la société.

Les options en matière de gestion forestière intégrative multiservice dépendent de l’espace 
disponible.

Une approche méthodologique réussie en termes d’intégration des services multiples doit 
donc tenir compte des conflits liés à l’espace, et les gérer.

Une fois que les liens entre structure et BSE ont été identifiés et que les processus sous-ja-
cents ont été compris, l’étape suivante pour est de concevoir un système sylvicole dynamique 
permettant de promouvoir et de maintenir la structure souhaitée.

1.6	 La rétention dans la gestion forestière : une approche intégrée mise en 
pratique

Les connaissances scientifiques sur l’héritage des perturbations naturelles peuvent guider la 
rétention.

La rétention met l’accent aussi bien sur ce qui est laissé lors de l’exploitation, que sur ce qui 
est prélevé.

La rétention est une des composantes d’une conservation multiéchelle.

Les stratégies de rétention peuvent être intégrées à tous les systèmes sylvicoles.

La rétention est également nécessaire dans les forêts jardinées.

Les structures issues de la rétention permettent de maintenir un niveau élevé ou de faciliter 
un rétablissement plus rapide de la biodiversité et du fonctionnement écosystémique du site.
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La rétention étant un modèle de gestion forestière particulièrement récent, son potentiel 
d’évolution et d’amélioration est très important.

Chapitre 2 Éléments clés de la conservation de la bio-
diversité des forêts

2.1 Arbres-habitats, éléments clés de la biodiversité forestière

Les arbres-habitats sont des arbres morts ou vivants, très gros et très âgés, portant des 
microhabitats. Ils sont d’une importance capitale pour la flore et la faune forestières spécia-
lisées.

Si les arbres-habitats sont courants dans les forêts inexploitées, ils nécessitent une attention 
particulière dans les forêts exploitées.

Les arbres présentant des cavités comptent parmi les arbres-habitats les plus importants pour 
la faune et la flore forestières. Les vieilles cavités contenant du terreau abritent plusieurs des 
espèces de coléoptères forestiers les plus menacés.

La gestion axée sur la protection des éléments naturels, dont les arbres-habitats, renforce 
les services écologiques, de plus en plus appréciés par la société. Les stratégies de gestion 
efficaces comprennent la mise en place d’« îlots de sénescence » au niveau des unités de 
gestion, associée à la conservation, lors de l’exploitation, d’arbres-habitats, à l’échelle du 
peuplement.

Même si cela semble incompatible avec les intérêts économiques, il est essentiel de mettre en 
place un réseau d’arbres et de peuplements destinés à n’être jamais coupés, afin d’assurer les 
besoins minimums en habitat des espèces sensibles à l’exploitation.

La continuité de la disponibilité en peuplements sénescents, en bois mort et en diverses 
structures forestières, semble également jouer un rôle important dans la préservation de la 
biodiversité forestière.

Les microhabitats pourraient également être utilisés comme indicateurs de la biodiversité des 
forêts européennes.

Il conviendrait d’établir une liste claire des caractéristiques des arbres-habitats, afin d’aider 
au dénombrement et au suivi des microhabitats et de les corréler à des niveaux de biodiver-
sité.

2.2	 Besoins quantitatifs et qualitatifs en bois mort pour la conservation de la 
biodiversité saproxylique

Outre le rôle majeur qu’il joue dans la conservation des espèces saproxyliques, le bois mort 
contribue également à la séquestration du carbone, à l’apport en nutriments, à la régénération 
naturelle, ainsi qu’à la protection contre la chute de pierres.
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La survie des espèces saproxyliques dépend non seulement de la quantité du bois mort, mais 
également de sa qualité, telle que définie par l’essence, le diamètre et le stade de décomposi-
tion. Toutefois, la présence d’une espèce ne garantit pas de bonnes conditions d’habitat ; elle 
peut refléter un simple héritage de l’époque où son habitat existait encore.

Selon le type de forêt, des quantités de bois mort, allant de 20 à 50 m³/ha, ont été identifiées 
comme étant le seuil minimum nécessaire au maintien de la plupart des espèces saproxyli-
ques. Les espèces très exigeantes ont besoin de plus de 100 m³/ha.

Puisque l’influence du bois mort sur les espèces saproxyliques s’accroît avec l’augmentation 
de l’échelle spatiale, les pratiques de gestion favorisant le bois mort doivent être organisées à 
grande échelle. Il convient également de tenir compte de la dimension temporelle, car la con-
tinuité du couvert forestier et la disponibilité du bois mort peuvent jouer un rôle majeur dans 
la protection de la biodiversité saproxylique.

En termes d’essences, de diamètre, de stade de décomposition et de type (au sol ou sur pied), 
la diversité du bois mort a un effet positif sur la conservation des assemblages d ‘espèces 
saproxyliques.

La plupart des espèces saproxyliques sont spécialisées soit dans les conifères, soit dans les 
feuillus ; peu d’espèces généralistes sont connues. Des espèces ayant une gamme d’hôtes 
plus réduite sont également connues. Toutefois, l’effet de l’essence décline avec la décompo-
sition du bois mort.

Il n’est pas possible de substituer une faible quantité de gros bois mort au sol par une grande 
quantité de petit bois mort au sol pour un volume donné, car chaque type de bois mort a sa 
propre composition en espèces. Le gros bois mort au sol en décomposition a été identifiées 
comme étant essentielle à la conservation des espèces saproxyliques, car il est inexistant 
dans la plupart des forêts exploitées.

Au cours du processus de décomposition où le bois passe de l’état de bois mort frais à l’état 
de bois pourri, la composition et la richesse spécifiques évoluent dans le bois mort. De plus, la 
manière dont l’arbre meurt a un effet important sur la composition de la communauté sapro-
xylique.

Les facteurs abiotiques, tels que la température et l’humidité, et les interactions biotiques, 
tels que la prédation et la compétition, exercent également une forte influence sur la compo-
sition des espèces présentes dans le bois mort.

Au cours de la dernière décennie, la quantité de bois mort a connu une augmentation dans 
toute l’Europe. Toutefois, les objectifs de conservation des espèces saproxyliques n’ont pas 
encore été atteints car les seuils quantitatifs déterminés pour la conservation de la plupart des 
espèces saproxyliques n’ont pas encore été atteints dans les forêts de production.

Le seuil écologique de la quantité de bois mort, situé entre 20 et 50 m³/ha, devrait être atteint 
au sein d’un réseau de peuplements forestiers à l’échelle des sites, plutôt que viser une quan-
tité moyenne inférieure dans tous les peuplements.
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2.3	 Connectivité et fragmentation : la biogéographie insulaire et la métapopu-
lation appliquées aux éléments caractéristiques des vieilles forêts

La conservation de la biodiversité dans les peuplements forestiers commerciaux est surtout 
une question de maintien d’éléments spécifiques afin de surmonter le ‘raccourci’ de la coupe 
finale.

Afin de servir efficacement la conservation de la biodiversité saproxylique, il faut que ces 
éléments caractéristiques des vieilles forêts soient organisés au sein d’un réseau fonctionnel.

On peut comparer les organismes saproxyliques à des populations vivant sur des icebergs en 
train de fondre. Ils doivent être capables d’atteindre le prochain iceberg approprié avant que 
l’iceberg d’origine n’ait disparu.

Un réseau fonctionnel d’éléments caractéristiques des vieilles forêts permet aux espèces cib-
les de se développer et de maintenir des métapopulations viables. La continuité et la connec-
tivité dans le temps et dans l’espace constituent des éléments essentiels.

Comme c’est le cas d’autres organismes (les plantes vasculaires entre autres) on peut classer 
les espèces saproxyliques selon leurs stratégies de vie, allant des d’espèces rudérales à colo-
nisation rapide aux survivants sédentaires tolérant le stress.

La configuration requise par un réseau fonctionnel d’habitats dépend fortement de ces straté-
gies de vie : les colonisateurs rapides nécessitent un approvisionnement continu en habitat 
(souvent de durée très éphémère) sur de grandes superficies ; les colonisateurs lents sont 
souvent tributaires de la conservation et de l’agrandissement des vestiges d’îlots d’habitat.

Ces différentes stratégies de vie devrait bénéficier d’un réseau fonctionnel d’éléments clés sur 
mesure, ce qui rend nécessaire la combinaison de zones réservées de plus ou moins grande 
taille, entremêlées avec un réseau suffisamment dense d’arbres-habitat, aussi bien morts que 
vivants.

2.4	 Perturbations naturelles et dynamique forestière dans les forêts tempérées 
d’Europe

En termes de structure et de composition, les modèles expliquant l’état d’une forêt donnée 
résultent principalement d’un régime particulier de perturbations naturelles, caractérisé par 
les différents types de perturbations naturelles de l’écosystème forestier en question, ainsi 
que par la fréquence, la sévérité et l’étendue de ces perturbations.

En gestion forestière intégrative, une bonne compréhension de l’influence qu’ont les régimes 
de perturbations naturelles sur la structure et la composition des forêts à différentes échelles 
spatiales et temporelles est la clé d’une conservation réussie de la biodiversité.

Contrairement aux modèles conceptuels traditionnels de la dynamique des forêts naturelles 
mettant en avant la stabilité, les écologues et les professionnels de la forêt acceptent désor-
mais l’idée d’une absence d’équilibre de l’écosystéme qui met en avant le rôle des perturba-
tions naturelles en tant que moteur important de la dynamique forestière.
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Dans les forêts primaires tempérées, les observations directes des dommages de sévérité mo-
yenne survenus suite à des tempêtes indiquent des modèles de mortalité complexes, allant de 
trouées individuelles éparses à de petites zones chablis.

La mise en œuvre de mesures pratiques de gestion forestière imitant les processus de pertur-
bations naturelles n’est pas une chose aisée et est souvent semée d’embûches.

La gestion forestière à l’échelle du paysage devrait non seulement imiter ou restaurer des 
stades finaux de succession écologique, mais également les stades de succession et la com-
plexité structurelle issus des perturbations modérées à graves. Par exemple, il serait possible 
d’atteindre en partie ce dernier objectif en s’abstenant d’exploiter sur certains sites des peu-
plements ayant subi des perturbations de grande ampleur.

Pour évaluer l’influence du changement climatique sur les régimes de perturbations et la 
dynamique forestière, il est nécessaire de bien comprendre la dimension historique de la va-
riabilité des perturbations naturelles.

2.5	 Conservation et gestion des espèces spécialistes : perpétuer l’héritage des 
forêts naturelles et des paysages cultivés

Il est nécessaire de perpétuer l’héritage des forêts naturelles comme des paysages cultivés 
afin d’assurer la conservation des espèces spécialistes ne disposant pas d’habitat adapté au 
sein des paysages gérés, en vue de maximiser la production de bois, de fibre, de nourriture et 
d’énergie.

Bien comprendre l’histoire d’un paysage est capital pour la conservation de la biodiversité 
naturelle et cultivée, qui correspond aux espèces, habitats et processus des forêts naturelles 
et paysages cultivés.

Le maintien des espèces et des paysages comprenant des forêts, des zones boisées et des ar-
bres nécessite de tenir compte aussi bien des forêts à dynamique naturelle que des paysages 
cultivés préindustriels.

L’intensification de l’utilisation des forêts et l’abandon des espaces boisés cultivés sont deux 
processus se déroulant actuellement simultanément dans les paysages européens. Cela re-
présente aussi bien des défis que des opportunités en termes de conservation à la fois des 
espèces des forêts naturelles que celles dépendantes des cultures.

Il est possible d’acquérir des connaissances sur les paysages de référence pour la biodiversité 
en étudiant les vestiges de paysages naturels et cultivés, ainsi que leur histoire.

Le maintien de la biodiversité naturelle et cultivée nécessite une gestion des espèces, des 
habitats et des processus à travers des paysages entiers.

Comment savoir quelle quantité suffit ? Les objectifs de performance servent de normes 
d’évaluation de la durabilité.

Un dialogue éclairé visant à améliorer la collaboration entre les acteurs au niveau des pay-
sages et des régions est une condition indispensable à une conservation réussie du capital 
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naturel. Les réserves de biosphère, les forêts modèles et les réseaux de recherche à long terme 
(LTER) sont des exemples de concepts encourageant cette idée.

Pour maintenir des populations viables de toutes les espèces forestières présentes naturelle-
ment en Europe, il faut tenir compte des héritages en matière de structures d’habitat et de 
fonctions écosystémiques des forêts naturelles aussi bien que des paysages cultivés.

2.6	 La gestion des espèces cibles

En nous concentrant uniquement sur les caractéristiques structurelles, nous risquons de nég-
liger les espèces ayant des besoins spécifiques.

La sélection minutieuse des espèces cibles est une étape capitale visant à compléter l’appro-
che par filtre grossier et à évaluer les résultats de la gestion.

Idéalement, il faudrait sélectionner des espèces cibles affectées par différents facteurs limit-
ants car cela améliorerait la pertinence générale des mesures de gestion à des fins de conser-
vation.

Une analyse des seuils peut fournir aux gestionnaires des valeurs cibles quantitatives, mais il 
existe des limites.

Chapitre 3 Groupes d’espèces indicatrices et leurs 
seuils en matière de besoins en habitat

3.1	 Les oiseaux forestiers et leurs besoins en habitat

Les populations d’oiseaux agissent à large échelle et constituent, à des échelles aussi vastes, 
de bons indicateurs de la biodiversité et de la gestion forestière.

Pour assurer l’avenir de la diversité des oiseaux forestiers, il sera crucial d’élaborer des straté-
gies de gestion permettant de préserver la diversité des structures sur l’ensemble de la surfa-
ce boisée et offrant aux oiseaux des ressources clés.

Les oiseaux forestiers reflètent la diversité de leurs habitats. Certaines espèces constituent 
de bons indicateurs du degré d’ouverture du couvert forestier, d’autres, de la présence de 
peuplements présentant un couvert continu, de grands arbres avec de nombreuses cavités ou 
des différents stades de la succession liée aux feux de forêt. Différentes stratégies de gestion 
forestière contribuent à préserver la diversité aviaire des forêts.

Pour maintenir la biodiversité aviaire forestière, les forêts européennes doivent fournir tous les 
éléments d’habitat susmentionnés sur toute la surface boisée.
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3.2	 Les insectes forestiers et leurs besoins en habitat

Parmi les insectes, certains groupes bien connus, tels que les coléoptères, les fourmis, les 
papillons diurnes et nocturnes, sont de très bons indicateurs en matière de biodiversité, d’in-
tégrité écologique et de gestion des forêts.

Le bois mort est une ressource vitale pour des milliers d’organismes saproxyliques (vivant 
dans le bois en décomposition). À elle seule, la famille des coléoptères compte plus de 1 400 
espèces saproxyliques en Europe centrale et constitue un bon indicateur de la biodiversité. 
Selon le type de forêt, des volumes de bois mort allant de 20 à 80 m³/ha sont recommandés afin 
d’assurer une riche communauté d’espèces saproxyliques.

Les abeilles, les guêpes, les syrphes et les papillons de nuit sont similaires car ils sont tous des 
pollinisateurs potentiels, mais par ailleurs, ils présentent tous un très large spectre écologique. 
Ces indicateurs reflètent non seulement les différents besoins alimentaires de leurs larves, 
mais également l’offre en fleurs fournissant le nectar et le pollen aux insectes adultes, ce qui 
représente l’ouverture d’un peuplement.

Les prédateurs des insectes et les parasitoïdes consomment principalement des insectes her-
bivores. Ils sont représentatifs des différentes écologies de leurs proies. Ainsi, une grande 
richesse spécifique de ces ennemis naturels indique une grande diversité de proies.

3.3	 La diversité forestière des plantes vasculaires, des bryophytes et des li-
chens

Les forêts tempérées renferment une grande diversité de plantes vasculaires, de bryophytes 
et de lichens.

Les bryophytes et les lichens épiphytes et épixyles représentent une autre composante de 
grande importance en termes de diversité forestière générale, car leur richesse surpasse celle 
des plantes vasculaires dans de nombreux types de forêts.

En forêt, de nombreuses plantes vasculaires, bryophytes et lichens occupent des niches éco-
logiques extrêmement spécifiques le long de certains gradients environnementaux. Ainsi, ces 
espèces jouent le rôle de plantes indicatrices de la disponibilité des ressources ou vieilles forêts.

Les plantes vasculaires présentent la plus faible proportion d’espèces éteintes et menacées 
d’Europe centrale, et les lichens la plus forte.

Les lichens, qui comprennent un grand nombre de spécialistes des vieilles forêts et du bois 
mort, sont particulièrement sensibles à l’intervention humaine.

Alors qu’une gestion forestière présentant un couvert dense s’avère de toute évidence pré-
judiciable pour les plantes tolérantes au stress, il n’est pas certain que l’intensification de 
l’exploitation forestière moderne puisse à elle seule être bénéfique à ce groupe d’espèces sans 
favoriser en même temps les plantes rudérales ubiquistes et même les plantes envahissantes.

Le drainage des zones humides et la construction de barrages sur les plaines inondables ont 
eu des effets à large échelle sur les sites forestiers, se traduisant souvent par une amélioration 
de la production, mais aussi par une sévère perte d’habitats pour les plantes spécialisées.
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La diversité épiphyte et épixyle de la flore forestière d’Europe centrale a décliné au cours des 
dernières 100 à 150 années en raison de la perte de vieux arbres et de bois mort dans les forêts 
exploitées.

Une importante proportion de plantes vasculaires, de bryophytes et de lichens forestiers me-
nacés est liée à des habitats forestiers spéciaux.

L’utilisation passée des terres et la continuité de l’habitat ont un effet considérable sur les 
processus écologiques et la composition en espèces végétales des écosystèmes forestiers.

La forte proportion d’espèces forestières dans ces trois groupes de plantes confère à la gestion 
forestière une grande responsabilité en termes de préservation de la biodiversité en Europe 
centrale.

3.4	 La biodiversité des champignons mycorhiziens, actrice cruciale du fonc-
tionnement des écosystèmes forestiers

À travers le monde, plus de 6 000 champignons mycorhiziens vivent dans des écosystèmes 
forestiers, remplissant d’importantes fonctions de mobilisation des nutriments et de l’eau. Le 
maintien d’une grande diversité de champignons au sein des forêts assure le bon fonctionne-
ment et la résilience des écosystèmes forestiers, en leur permettant de s’adapter aux change-
ments des conditions environnementales.

Les champignons mycorhiziens sécrètent des enzymes extracellulaires impliquées dans la 
décomposition de la matière organique. Les activités de ces enzymes peuvent être mesurées 
et contribuent à décrire le rôle fonctionnel des champignons mycorhiziens.

Les champignons mycorhiziens forment des réseaux d’hyphes souterrains reliant les arbres 
entre eux et permettant le transfert des nutriments, de l’eau et du carbone. Ils facilitent la 
régénération des semis, en particulier dans des environnements hostiles tels que ceux pré-
valant après un chablis ou pendant une sécheresse. Ces réseaux vont prendre une importance 
capitale pour la stabilité des écosystèmes forestiers dans les scénarios de changement clima-
tique prévus.

De manière générale, la diversité mycorhizienne augmente de pair avec la diversité forestière 
et les stades de succession. À la suite de perturbations telles que les coupes rases, les feux 
ou les chablis, la diversité mycorhizienne est plus élevée dans les stades initiaux de la dyna-
mique quand des vestiges vitaux d’arbres et de semis du peuplement précédent sont laissés 
sur place.

Il est possible d’évaluer la diversité mycorhizienne en observant les sporophores ou en procé-
dant à une analyse moléculaire des échantillons de sols ou de racines.

La fertilisation azotée des forêts liée aux dépôts atmosphériques ou à l’application d’engrais, 
réduit la production de sporophores des champignons fongiques, ainsi que la diversité mycor-
hizienne. Une importante réduction de cette diversité accroît la vulnérabilité de l’écosystème 
forestier à des stress supplémentaires, car l’adaptation adéquate de la communauté mycorhi-
zienne, ainsi que le maintien de ses fonctions, risquent alors de ne plus être garantis.
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3.5	 Les lichens : des indicateurs sensibles de changement de l’environnement 
forestier

Les lichens constituent un groupe d’organismes forestiers riche en espèces qui contribuent 
au bon fonctionnement des forêts.

L’âge des arbres, la continuité du peuplement et la composition des essences font partie des 
principaux facteurs influençant les patrons de diversité des lichens forestiers.

Les antécédents en matière de gestion forestière et le contexte paysager influencent les pro-
cessus régionaux à large échelle des métapopulations de lichens épiphytes.

Il convient de préférer des coupes sélectives plutôt qu’un système de coupes progressives ou 
de coupes rases.

Il est nécessaire d’identifier et de préserver les habitats forestiers clés à haute valeur écolo-
gique.

3.6	 Les araignées dans les écosystèmes forestiers

Occupant une position unique au sein des réseaux trophiques, où elles sont aussi bien 
prédateurs que proies, les araignées constituent une composante clé des écosystèmes fo-
restiers.

La diversité des araignées est fortement influencée par les variations des structures d’habitat 
présentes dans la litière et les strates végétales, depuis le sol jusqu’à la canopée.

La faune des araignées change sensiblement au cours du cycle forestier et est influencée par 
les essences d’arbres formant la canopée.

Les araignées vivant sur les arbres sont affectées par les processus agissant à l’échelle des 
peuplements et des massifs, ainsi qu’à de très petites échelles (au sein des microhabitats, par 
exemple).

3.7	 Les escargots et limaces : indicateurs de gestion forestière durable

Les gastéropodes forestiers constituent un groupe indicateur d’un grand nombre d’organis-
mes du sol forestier.

Un couvert fermé crée un microclimat forestier et favorise les espèces forestières.

En matière de microhabitat, on estime qu’une quantité minimum de 20 à 50 m³ de débris lig-
neux grossiers par hectare de forêt exploitées, ainsi que de rigoureuses restrictions quant au 
retrait du bois mort dans les systèmes demeurant vierges, sont nécessaires à la conservation 
des espèces spécialistes.

La composition en essences  influence les assemblages de gastéropodes par le biais de la qua-
lité de la litière feuillue. Les arbres tels que l’érable et le tilleul fournissent des litières d’excel-
lente qualité, alors que les conifères fournissent des litières de faible qualité.
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La fragmentation entraîne un effet de lisière réduisant considérablement la zone d’habitat 
cœur dans des conditions climatiques chaudes.

Surface relictuelle et dette d’extinction de l’espèce : une gestion (inadaptée) fait augmenter la 
taille des fragments forestiers nécessaires à la survie.

Le renouvellement forestier est accompagné d’une perte d’espèces spécialistes et d’effets 
cryptiques affectant les populations en recolonisation. Le reboisement n’est donc pas une 
alternative à la protection de la forêt ou à la gestion forestière durable.

Chapitre 4 Défis cruciaux

4.1	 Conservation de la biodiversité et gestion forestière dans les écosystèmes 
forestiers européens en contexte de changement climatique

Le climat est en train de changer, mais de nombreuses incertitudes demeurent quant aux im-
pacts probables de ce changement climatique sur les écosystèmes forestiers et la distribution 
des espèces, ainsi qu’aux implications en termes de conservation de la biodiversité.

À l’avenir, les efforts de conservation devront tenir pleinement compte du fait que la distri-
bution de la biodiversité et des espèces menacées sera radicalement modifiée par le change-
ment climatique, cela pouvant résulter en une augmentation du risque d’extinction pesant 
sur elles. Conserver la biodiversité nécessitera des approches allant bien au-delà de celles 
actuellement mises en œuvre en Europe.

Les forêts et les espèces forestières devront non seulement s’adapter aux changements clima-
tiques à long terme, mais également à une variabilité accrue, avec des phénomènes météo-
rologiques plus extrêmes, tels que des sécheresses prolongées, des tempêtes dévastatrices et 
des inondations. De plus, les combinaisons de stress climatiques directs (les canicules, par 
exemple) et de pressions indirectes dues au climat (par exemple, les invasions de ravageurs) 
ne feront qu’exacerber la situation.

Sous l’influence du changement climatique, l’aire de répartition historique d’une espèce ne 
demeure pas un habitat adéquat dans sa totalité. Il faudra réexaminer les plans et hypothèses 
concernant les zones protégées.

La gestion pour la conservation devrait être adaptée afin de mieux répondre aux défis que 
représente le changement climatique.

Il est important de quantifier le nombre de zones, parcelles ou éléments de connexion sup-
plémentaires nécessaires pour assurer la cohésion de l’habitat, selon le contexte propre à la 
région.

Les politiques de conservation traditionnelles n’étant pas adaptées au contexte du change-
ment climatique, il est donc nécessaire que la conservation change de paradigme.
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4.2	 Le rôle fonctionnel de la biodiversité au sein des forêts

Les forêts européennes couvrent un vaste gradient de diversité de compositions, de structu-
res et de fonctions.

Les changements en matière de biodiversité ont différentes conséquences sur les écosystè-
mes.

Les traits fonctionnels des espèces déterminent les mécanismes biologiques sous-jacents aux 
effets du mélange d’essences

La richesse en espèces fait partie des éléments majeurs déterminant les processus écolo-
giques des écosystèmes.

Les dernières études sur le fonctionnement et la diversité, basées sur les données d’inven-
taire forestier, ont révélé l’existence de relations positives entre la diversité en essences et la 
productivité.

Du point de vue de la multifonctionnalité, il est évident qu’aucune espèce seule n’est capable 
de remplir de nombreuses fonctions à la fois, et il pourrait même exister des compromis entre 
des services distincts.

Malgré le fait qu’une théorie générale sur le rôle fonctionnel de la biodiversité forestière soit 
loin d’être établie, de récentes constatations suggèrent que la conservation des diversités 
génétique, structurelle et fonctionnelle des communautés forestières constitue une bonne 
base pour une gestion multifonctionnelle et durable des forêts.

4.3 	 Les néobiotes envahissants dans les écosystèmes forestiers : opportunité 
ou menace ?

Organismes capables de se disperser naturellement dans des zones géographiques où ils ne 
sont pas endémiques, les néobiotes comprennent aussi bien des plantes (néophytes) et des 
animaux (néozoaires) que des champignons (néomycètes).

Un nombre croissant de néobiotes continue d’être introduits : le résultat de cette homogénéi-
sation biologique à l’échelle mondiale est loin d’être atteint.

Les néobiotes envahissants peuvent représenter une importante menace envers la société 
et la nature, et impliquent une multitude d’impacts négatifs, notamment des frais astrono-
miques.

Dans les écosystèmes forestiers, les insectes ravageurs et les agents pathogènes sont suscep-
tibles d’être les néobiotes envahissants les plus nuisibles.

Dans les forêts, plusieurs néophytes envahissants sont des essences forestières importantes 
d’un point de vue économique : la perception de leur utilité ou de leur nuisibilité varie d’un 
acteur à l’autre.

Des mesures préventives, telles que la renonciation à l’introduction, la détection précoce 
et une réponse rapide comptent parmi les options les moins chères permettant d’éviter des 
dégâts écologiques et économiques.
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En appliquant le principe de responsabilité élargie du producteur, les frais occasionnés par 
la gestion des néobiotes envahissants peuvent être transférés vers les secteurs commerciaux 
profitant du transport de ces organismes.

4.4 	 La diversité génétique des essences forestières

La diversité génétique des essences forestières assure l’existence et le fonctionnement des 
écosystèmes forestiers dans une grande variété de conditions environnementales.

La diversité génétique des arbres forestiers est cruciale pour l’adaptation des forêts au chan-
gement climatique.

La conservation dynamique de la diversité génétique peut être intégrée à la conservation de 
la biodiversité et à la gestion forestière.

En Europe, la conservation de la diversité génétique des forêts a toujours besoin d’être améli-
orée.

4.5	 Le suivi de la biodiversité forestière en Europe : état des lieux, défis et op-
portunités

À l’échelle européenne, l’évaluation et le suivi de la biodiversité forestière sont devenus un 
défi pour de nombreux pays. Des données de suivi sur l’état et la dynamique de la biodiversité 
devraient être suffisamment fiables et exhaustives pour permettre d’évaluer l’efficacité des 
politiques environnementales.

En France, l’étude sur les oiseaux nicheurs montre comment intégrer les données forestières 
aux programmes de suivi de la biodiversité.

En Finlande, l’utilisation des espèces de liste rouge a prouvé son efficacité en matière de suivi 
de la réponse de la biodiversité à la politique forestière.

En matière de biodiversité forestière, la plupart des rapports de suivi continu et des indica-
teurs sont basés sur les données issues des Inventaires Forestiers Nationaux.

Le système actuel de suivi de la biodiversité forestière se fonde principalement sur les indi-
cateurs structurels indirects (variables de substitution) plutôt que sur des données taxono-
miques et intraspécifiques.

En Suisse, le dispositif de suivi de la biodiversité a complété l’inventaire forestier national 
avec des données taxonomiques.

À ce jour, des divergences ont été constatées entre les taxons actuellement suivis (les papil-
lons, oiseaux et plantes vasculaires) et les taxons forestiers menacés (les taxons saproxyliques, 
par exemple).

Les taxons suivis devraient inclure des groupes spécifiques aux forêts et/ou potentiellement 
menacés par les changements (globaux) des pratiques sylvicoles.
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Il est nécessaire de suivre les espèces, les structures forestières et les habitats. Ces types de 
suivis doivent être combinés de manière optimale.

Chapitre 5 Approches de gestion intégrative : synthèse
En Europe, la gestion forestière est traditionnellement axée sur la production de bois, qui de-
meure un principe directeur dans la plupart des forêts européennes. Dans une certaine mesu-
re, la conservation de la biodiversité entre de plus en plus en conflit avec la gestion forestière 
traditionnelle.

L’intégration des caractéristiques structurelles clés et des attributs des vieilles forêts, tant à 
l’échelle de l’arbre qu’au niveau du peuplement, fournit une base générale à la conservation 
de la biodiversité dans les forêts européennes.

Il est possible d’atteindre les objectifs de gestion et les fonctions écosystémiques telles que 
la conservation de la biodiversité aussi bien dans les réserves forestières mises à l’écart, que 
dans les forêts hors réserve.

Les systèmes de gestion forestière intégrative visent à maximiser les chevauchements entre 
les différentes fonctions principales de la gestion forestière moderne : production, protection 
et conservation.

Une conservation et une restauration effective des habitats est fortement tributaire des in-
struments ségrégatifs complétant les pratiques de gestion forestière durable et intégrative. 
Il est donc nécessaire d’appliquer une stratégie hiérarchisée, duelle et globale, comprenant 
aussi bien les instruments ségrégatifs que les instruments intégratifs pour la conservation des 
biotes forestiers représentatifs. 
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Glossaire
Ce glossaire a été élaboré en collaboration avec les auteurs du présent ouvrage afin d’assurer 
la cohérence de la terminologie utilisée. Pour cette raison, les définitions ci-dessous peuvent 
être différentes de celles données dans d’autres sources.

Abiotique
Décrit ce qui n’émane pas d’êtres vivants.

Allochtone
Décrit un organisme dont la région d’origine n’est pas la région où il se situe (par opposition 
à natif ou autochtone).

Anthropique
Décrit des phénomènes (des perturbations anthropiques, par exemple) causés ou perpétués 
par l’activité, consciente ou non, humaine.

Asynchrone
Qui ne se déroule pas en même temps.

Autotrophe
Décrit un organisme capable de convertir des composés minéraux en composés organiques 
plus complexes servant de source de nourriture. Les plantes vertes sont autotrophes pour le 
carbone.

Biodiversité
Ce terme englobe la variabilité des entités biologies dans l’ensemble des niveaux de hiérar-
chies biologiques, depuis les gènes jusqu’aux écosystèmes entiers.

Biogéographie insulaire
Domaine de la biogéographie qui analyse les facteurs affectant la richesse spécifique des 
communautés naturelles isolées. Cette théorie a d’abord été développée pour expliquer la ri-
chesse spécifique des îles. Elle a depuis été étendue aux montagnes entourées de déserts, aux 
lacs entourés de terres arides, aux forêts fragmentées et même aux habitats naturels entourés 
de sites modifiés par l’homme.

Biotique
Décrit ce qui se rapporte aux êtres vivants.

Chandelle
Partie d’un tronc (arbre déraciné ou cassé) demeurant sur pied.

Diversité alpha
Nombre d’espèces au sein d’un habitat donné.

Diversité béta
Nombre sans dimension comparant des espèces dans différentes unités de végétation ou 
entre différents habitats.
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Diversité gamma
Nombre total d’espèces vivant dans un espace limité tous milieux confondus.

Diversité delta
Nombre sans dimension comparant des espèces appliqué aux changements à grande échelle 
; équivalent fonctionnel de la diversité béta à un niveau supérieur d’organisation du paysage.

Édaphique
Décrit ce qui se rapporte aux propriétés physiques et chimiques du sol affectant la végétation.

Épigé
Décrit un organisme vivant dans/sur le sol.

Épiphyte
Décrit un organisme vivant sur une plante vivante.

Épixyle
Décrit un organisme vivant sur du bois mort.

Épilithe
Décrit un organisme vivant sur une surface rocheuse.

Équien
Décrit un peuplement ou une forêt composée d’arbres ayant le même âge.

Espèces envahissantes
Espèces produisant une descendance très nombreuse, présentant une capacité de dispersion 
élevée et ayant un effet négatif ou perturbateur sur l’écosystème.

Fonctions écosystémiques
Capacité des écosystèmes à fournir des services, de manière directe ou indirecte, étayée par 
les structures et les processus biophysiques. Ces fonctions peuvent être considérées comme 
des intermédiaires entre les processus et les services.

Fonctionnement écosystémique
Activités, processus ou propriétés des écosystèmes influencés par leurs biotes.

Géophyte
Plante vivace dont la survie d’une année sur l’autre dépend de bourgeons situés dans le sol, 
par exemple une plante à bulbe.

Gestion forestière de rétention
Une approche de la gestion forestière basée sur une rétention à long terme de structures et 
d’organismes, tels que les arbres, vivants et morts, et de petites zones forestières intactes, au 
moment de l’exploitation. L’objectif est d’atteindre un certain niveau de continuité en termes 
de structure, de composition et de complexité forestières afin de favoriser la biodiversité et de 
maintenir les fonctions écologiques.

Guilde
Groupe d’espèces apparentées appartenant au même niveau trophique et utilisant le même 
type de ressources.
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Héliophyte
Décrit une plante recherchant la lumière.

Hémicryptophyte
Plante vivace dont les parties persistantes sont proches du sol en hiver (rosettes de feuilles, 
bourgeons).

Hétérotrophe
Décrit un organisme qui doit ingérer une substance sous forme organique afin d’être capable 
de synthétiser sa propre substance. Tous les animaux sont hétérotrophes pour le carbone et 
l’azote, contrairement aux plantes vertes, qui sont autotrophes.

Hépatique
Marchantiophytes

Métapopulation
Une métapopulation est composée d’un groupe de populations de la même espèce, séparées 
dans l’espace mais qui interagissent à un certain niveau. On considère généralement qu’une 
métapopulation se compose de plusieurs populations distinctes, ainsi que d’habitats adé-
quats actuellement non occupés.

Microhabitats
Les niches écologiques situées sur les arbres sur pied, vivants ou morts.

Modèle évolutif r/K
La sélection r, prédominante dans des environnements instables, se caractérise par la pré-
sence d’espèces ou de populations présentant des taux de reproduction élevée, un investis-
sement parental faible, des corps de petite taille et un développement rapide. Les espèces 
relevant de la sélection K favorisent la qualité de la descendance par rapport à sa quantité, 
apportent plus de soins à leurs descendants et sont mieux adaptées aux environnements sta-
bles. Les traits K représentent la « capacité de charge » d’un habitat spécifique.

Naturalité
Similitude entre l’état actuel d’un écosystème et son état naturel. L’état naturel inclut l’impact 
des humains n’ayant pas d’influence permanente sur l’écosystème.

Nécromasse
Biomasse d’organismes morts.

Néobiote
Espèces introduites dans de nouvelles zones géographiques par le biais de l’activité humaine 
après la fin du Moyen Âge.

Niche
Position occupée par une espèce dans un écosystème, définie par les conditions nécessaires 
à son existence et les relations qu’elle entretient avec les autres espèces.

Nitrophile
Décrit les organismes nécessitant ou tolérant de grandes quantités d’azote.
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Niveau trophique
Au sein de la chaîne alimentaire ou d’un réseau trophique (plusieurs chaînes), stade du dé-
veloppement des cycles de la matière et d’énergie, commençant par les producteurs et se 
terminant par les consommateurs tertiaires.

Oligotrophe
Décrit des organismes nécessitant ou tolérant des conditions stationnelles limitées en nutri-
ments.

Optimum écologique
Eventail des facteurs environnementaux les plus favorables au développement d’un organis-
me ou d’une population.

Parasitoïde
Insecte parasite dont les larves se nourrissent de leur hôte et finissent par le tuer.

Photophyte
Décrit les plantes ayant besoin de grandes quantités de lumière

Plantes vasculaires
Plantes possédant des vaisseaux ou des trachéides (gymnospermes, angiospermes et ptérido-
phytes - comprenant fougères, lycophytes et prêles).

Polypores
Champignons basidiomycètes vivant généralement sur les arbres. Ils sont caractérisés par un 
hyménium (couche superficielle couverte de spores) constitué de tubes parallèles formant une 
surface perforée.

Processus écosystémiques
Actions ou évènements physiques, chimiques ou biologiques reliant les organismes à leur 
environnement, tels que la production de biomasse, la décomposition de la litière et le cycle 
des nutriments. 

Propagule
Partie d’une plante servant de moyen de reproduction générative (graines et spores) ou 
végétative (corme, tubercule, bulbille et caïeux ou stolon).

Propriétés écosystémiques
Taille des compartiments, par exemple des pools de carbone ou de matière organique des sols. 

Résilience
Propriété d’un écosystème à se maintenir dans un état d’équilibre malgré les diverses pertur-
bations écologiques qu’il rencontre.

Saproxylique
Toute espèce dépendant, pendant une partie de sa vie, de bois en décomposition provenant 
d’arbres vivants, affaiblis ou morts.

Services écosystémiques
Avantages que les humains tirent des écosystèmes, comprenant les services d’approvisi-
onnement (nourriture, fibres et ressources génétiques) ; les services de régulation (contrôle de 
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l’érosion, régulation climatique et pollinisation) ; les services culturels (spirituels et religieux, 
de loisir et éducatifs) ; et les services auxiliaires (formation des sols, production primaire et 
cycle des nutriments).

Stade climacique
Etat d’une communauté végétale ayant atteint un stade d’équilibre durable avec les facteurs 
climatiques et édaphiques de l’environnement, en l’absence d’intervention humaine.

Surface terrière
Surface de la section d’un tronc d’arbre, mesurée à hauteur de poitrine (1,30 m).

Taxon
Tout groupe organisé en une classification d’être vivants, quel que soit son rang.

Thalle
Corps végétatif simple non différencié en tronc, feuilles ou racines d’une plante non ligneuse.

Vieilles forêts
Forêts sur lesquelles l’impact humain est minimal, en libre évolution et qui contiennent de 
vieux arbres, du bois mort, etc.
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Partenaires 
du projet :
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Il est possible d’atteindre les objectifs de gestion et de remplir des fonctions écosystémiques, telles 
que la conservation de la biodiversité, aussi bien dans les réserves forestières en libre évolution 
que dans les forêts hors réserve. L’argument principal en faveur d’un réseau de réserves forestières 
strictes bien développé est l’augmentation de la diversité alpha, assortie d’un allongement des 
périodes de succession et des cycles de renouvellement. Toutefois, la désignation de nouvelles 
zones protégées est limité par l’espace disponible et la concurrence avec d’autres objectifs de ge-
stion. En présence de tels conflits d’intérêts, des compromis doivent être trouvés. Ainsi, l’accent 
est davantage mis sur la préservation de biotopes forestiers et d’attributs structurels rares dans les 
forêts de production. Les forêts d’Europe centrale sont souvent gérées selon des principes sylvi-
coles dotés de standards de gestion forestière élevés. Les systèmes de gestion forestière intégra-
tive visent à maximiser les intersections entre les différentes fonctions principales de la gestion 
forestière moderne : la production, la protection et la conservation. Cependant, la zone de synergie 
est limitée et un certain nombre de zones à protection stricte sont nécessaires pour garantir les 
différentes fonctions écosystémiques. 

Ce livre présente une compilation des résultats du projet de recherche Integrate. Fondé sur les 
contributions de plus de soixante-dix scientifiques de renom dans ce domaine, Integrate s’efforce 
de rendre disponible les connaissances les plus récentes et la meilleure expertise scientifique inter-
nationale concernant les relations complexes, les compromis et les défis émergents liés à l’intégra-
tion de la conservation de la biodiversité dans la gestion forestière.
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