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Afin de décrire la mosaïque forestière qui convient à la martre en forêt boréale, j'ai étudié 

cette espèce dans trois blocs. soit deux blocs témoins et un bloc coupé. Les mâles du 

bloc coupé se sont déplacés davantage que ceux des témoins et se sont dispersés dans 

une plus grande proportion. Les martres qui fréquentaient les aires de coupe avaient 

des domaines vitaux plus grands (10 vs 6 km2 pour le domaine vital annuel décrit par le 

polygone convexe avec 95% des localisations). A l'intérieur de leur domaine vital 

hivernal, les animaux ont surtout recherché les peuplements feuillus et mélangés, 

souvent affectés par la tordeuse, et n'ont pas montré de préférence pour les 

peuplements résineux, même mûrs ou surannés. A l'échelle du paysage forestier. les 

mosalques occupées par les martres en hiver se distinguaient du reste du territoire par 

une superficie en forêt (> 30 ans) plus vaste et moins fragmentée, une faible proportion 

de coupes et un entremêlement moins prononcé. Des prescriptions d'aménagement 

sont formulées pour assurer le maintien de la martre dans un contexte d'exploitation 

forestière. 



Afin de décrire la mosaïque forestière qui convient a la martre en forêt boréale, j'ai étudié cette 

espèce dans trois blocs situés en Abitibi-Témiscamingue, soit deux blocs témoins et un bloc 

récemment coupé par CPR (coupe à blanc avec protection de la régénération). Durant quatre 

années. 95 martres différentes furent capturées pour les munir d'un collier ernetteur. Les 

animaux maqués ont procuré plus de 1500 localisations télémétnques, ce qui a permis d'évaluer 

leur taux de survie et leurs déplacements. Pour les 27 martres qui avaient suffisamment de 

localisations pour calculer leur domaine vital, j'ai mesuré la composition et la configuration 

spatiale de l'habitat hivernal à deux échelles à raide d'un système d'information à référence 

spatiale construit à partir des données télémétriques, des cartes forestières et de la mise à jour 

des aires de coupe. Les mâles du bloc coupé se sont déplacés davantage que ceux des 

témoins et se sont dispersés en plus grand proportion. En réaction au déboisement, les martres 

ont adopté une stratégie d'expansion; celles qui fréquentaient des aires de coupe avaient des 

domaines vitaux plus grands (10 vs 6 km2 pour le domaine vital annuel décrit par le polygone 

convexe avec 95% des localisations). À l'intérieur de leur domaine vital hivernal, les animaux 

ont surtout recherché les peuplements feuillus et mélangés, souvent affectés par la tordeuse, 

plutôt que les peuplements résineux. même ceux mûs ou surannés. A l'échelle du paysage 

forestier, les domaines vitaux hivernaux des martres se distinguaient de mosaiques aléatoires 

par une forte propoition de forêt. une faible présence de coupes peu régénérées (REGf). une 

plus grande superficie intérieure en forêt et un entremêlement REGf/forêt moins élevé. Les 

domaines vitaux hivernaux contenaient généralement moins de 30 à 35% de milieux en 

régénération (40 ans) et plus de 40 a 50% de forêt (>30 ans). Contrairement au paradigme 

généralement accepté, je suggère que la martre n'est pas dépendante des forets müres ou 

surannées dans l'est de l'Amérique du Nord. Même si elle est affectée négativement par la 

coupe à blanc de grande superficie. les pratiques forestières actuelles ne la mettent pas en 

danger à l'échelle régionale mais elles n'assurent pas son maintien au niveau local. La où 

l'objectif est de maintenir l'espèce localement, je suggère de préserver 50% ou plus de forêt par 

compartiment de 10 km2 et de limiter à 30% la superficie coupée. A cause de la taille de son 

domaine vital et de ses besoins d'habitat, la martre demeure une espèce de choix pour planifier 

l'aménagement forestier a l'échelle du paysage. 
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"Ne tuons pas la beauté du monde 

Ne tuons pas le chant des oiseaux 

Ne tuons pas le bleu du jour 

Faisons de la terre un grand jardin 

Pour ceux qui viendront après nous." 

Hymne à ma beauté du monde (Luc Plamondon, 1980) 

CHAPITRE I 

INTRODUCTION 

Longtemps considérée comme une profession tranquille s'exerçant au rythme des 

saisons et loin du regard des foules, la foresterie est aujourd'hui en pleine révolution. 

Les termes et concepts nouveaux se bousculent a une vitesse effarante: gestion 

intégrée, développement durable, biodiversité, nouvelle foresterie, aménagement à 

l'échelle du paysage, filtre brut et filtre fin, aménagement écosystémique, certification 

environnementale (Gillis 1990, Hunter 1990. Bélanger 1993, 1 997, Allen 1 994, Baskent 

1995, Gignac et Martel 1995. Potvin et Bélanger 1995, MEF 1996, MRN 1996a). Faut-il 

considérer les nouveaux termes comme des tranquillisants (Rowe 1992), sachant qu'il 

est plus facile de forger un nouveau vocabulaire plutôt que d'agir vraiment? S'agit-il au 

contraire d'un changement profond et irréversible? 



Les bases du changement sont de nature écologique, économique. politique et 

scientlique. Le mouvement écologique a pris forme avec la conquête de l'espace qui 

nous a fait voir la terre comme un village global dont nous sommes tous partie, avec la 

nature (Blouin et Comeau 1991). Depuis quelques décennies, la production de biens 

assurant un certain confort aux pays industrialisés. ceux-ci peuvent dès lors se 

préoccuper de besoins moins primaires. suivant en cela la hiérarchie proposée par 

Maslow (ibid.). Au plan économique, la mondialisation des marchés a entraîné des 

pressions pour faire certifier la qualité environnementale des produits (Gignac et Martel 

1995, Bélanger 1997). Au plan politique, le public participe de plus en plus aux décisions 

importantes pour la société, dont celles concernant l'aménagement forestier (CRFQ 

1995, Dubois 1995). Parallèlement, les préoccupations et les valeurs de la société ont 

changé avec l'urbanisation (Blouin et Comeau 1991). La forêt n'a plus seulement une 

vocation économique, comme source de fibre. mais elle joue aussi un rôle récréatif, 

esthétique, culturel et spirituel. Enfin. si les nouvelles connaissances scientifiques ont 

révélé l'ampleur des problèmes, de nouvelles technologies, comme la géomatique', sont 

apparues pour offrir des solutions globales (Baskent 1 995). 

D'après plusieurs scientifiques, un des problèmes écologiques majeurs est celui de la 

réduction mondiale de la biodiversité des espèces animales et végétales. qui a été 

accélérée par la destruction de l'habitat (Erlich et Wilson 1991). En ce sens, 

I'arnénagement forestier figure au ban des accusés. En Suède, pays modèle pour sa 

foresterie intensive, Angelstam (1 993, 1995) souligne qu'il reste seulement 0,4 de 1 % de 

forêt naturelle et que I'arnénagement forestier au 20e siècle a causé une baisse de la 

diversité végétale et faunique. En Finlande, la coupe à blanc à large échelle et la 

diminution des forêts anciennes sont associées au déclin a long terme des populations 

d'oiseaux (Edenius et Elmberg 1996). Un autre problème relié à l'aménagement 

forestier est celui de la fragmentation de I'habitat (Harris 1984, Wilcove et al. 1986, 

Saunders et al. 1991, Angelstam 1995, Fahrig 1997), soit le morcellement de superficies 

'Discipline ayant pour objet la gestion des données à référence spatiale et qui fait appel principalement à des 

disciplines comme la topométrie. la cartographie, la géodésie, la photogrammétrie, la télédétection et 

l'informatique (Bergeron 1993). 



forestières homogènes en unités trop petites et trop isolées pour convenir à certaines 

especes fauniques. La chouette tachetée (Strix occidentalis) en est l'exemple le plus 

percutant (Bart et Forsman 1992). 

La solution ne peut venir d'une approche espece par espece, car les especes sont trop 

nombreuses, ont des besoins variés et, pour plusieurs, ne sont même pas connues 

(Hunter 1990, Franklin 1993b, Potvin et Bélanger 1995). L'aménagement à l'échelle du 

paysage est une approche globale qui vise à maintenir une mosaïque appropriée et 

dynamique de morcellement grâce à la structure d'âge des peuplements et à la 

distribution spatiale des coupes (Oliver 1992, Bélanger 1993). Trois types de mosaïques 

ont été proposés comme modèle: (1) la distribution naturelle des écosystèmes (Booth et 

al. 1993) ou forêt primitive, (2) une mosaique qui s'en inspire (Rowe 1992, Franklin 

1993, Naylor 1994, Angelstam 1996, Leblanc et Bélanger 1996, Thomas et Huke 1996, 

Bergeron et al. 1997, Gauthier et al. 1997) ou (3) un standard plus ou moins arbitraire à 

définir (Spellerberg et Sawyer 1996). Kaufmann et al. (1994) ont avancé une suggestion 

intéressante, soit que les effets cumulés des influences humaines devraient être tels que 

les écosystèmes puissent revenir au niveau de variabillé naturelle, s'ils sont laissés à 

eux-mêmes. Quel que soit le scénario retenu, Hunter (1996) a souligné avec justesse 

que la période de référence pour appuyer le modèle est courte en terme d'évolution et 

qu'en plus il s'agit d'une cible mobile, si l'on considère les effets du changement 

climatique anticipé. Après la dernière glaciation, le retrait des glaciers a débuté il y a 

12 000 ans, de sorte que les principaux paysages végétaux du Québec se sont formés il 

y a moins de 3 000 ans (MEF 1996). Le maintien d'écosystèmes à l'échelle du paysage 

est un objectif à long terme. A court terme, il faut également assurer que la forêt procure 

des biens et des setvices (Kaufmann et al. 1994). La jonction de ces deux 

préoccupations a amené le concept de gestion écosystémique, c'est-à-dire protéger 

long terme l'intégrité des écosystèmes d'origine en intégrant à la fois les connaissances 

scientifiques et les aspects socio-économiques (Allen 1994, Grumbine 1994, Thomas et 

Huke 1996). 



Comment réaliser en pratique une telle démarche qui semble bien théorique? Les 

relations faune-habitat, qui ont surtout été étudiées jusqu'à maintenant à I'échelle locale 

(Baskelville 1992), peuvent fournir une bonne base pour définir le type de mosaïques à 

maintenir à I'échelle du paysage. L'hypothèse fondamentale est que la configuration du 

paysage joue un rôle important sur les populations animales (Turner 1990, McGarigal et 

McComb 1995). Cette approche est d'autant plus intéressante que le maintien de la 

faune dans les forêts exploitées pourrait être le test à passer par les gestionnaires 

forestiers (Thomas 1987). Comme espèces indicatrices, un premier groupe suggéré est 

celui des grands prédateurs, tels l'ours grizzly (Urçus honbiliç), le loup (Canis lupus) et le 

couguar (Puma concolor), qui sont à faible densité et occupent de grandes superficies 

(Beier 1993, Fritts et Carbyn 1995, Estes 1996). Cependant, si les grands prédateurs 

sont très importants quand on veut s'assurer du maintien de la biodiversité au plan 

régional (Potvin et Bélanger 1995). on peut difficilement les utiliser pour définir des 

mosaïques de référence. D'une part, ils sont très peu spécifiques à un habitat et 

paraissent davantage limlés par la mortalité anthropique, du moins pour le loup 

(Mladenoff et al. 1995), d'autre part leur faible abondance et leurs grands déplacements 

rendraient l'entreprise fort coûteuse. En Europe, Angelstam et Swenson (1993) ont 

plutôt proposé la famille des tétraonidés, dont les différentes espèces sympatriques ont 

des besoins d'habitats différents. Dans l'est de l'Amérique du Nord, les tétraonidés sont 

moins diversifiés. de sorte qu'il faut envisager d'autres espèces ayant les mêmes 

qualités comme indicateurs: grands besoins spatiaux, utilisation d'une variété de milieux 

selon les saisons pour s'alimenter et vulnérabilité à la prédation. Au cours des dernières 

années, la recherche sur les carnivores forestiers s'est beaucoup développée (Buskirk et 

al. 1994). En particulier, la martre (Martes americana) et le pékan (M. pennantl) ont été 

reconnus parmi les mammifères les plus spécialistes pour l'habitat en Amérique du Nord 

(Buskirk et Powell 1994). L'association entre la martre et les forêts mûres ou surannées 

pourrait en faire un emblème de choix pour la forêt boréale (Thompson 1991). 

Deux technologies doivent être mises à profit pour décrire les mosaïques d'habitat 

nécessaires au maintien de la faune, la télémétrie et la géomatique. L'utilisation de la 

télémétrie, qui consiste à obtenir la localisation spatiale d'animaux porteurs de colliers 



émetteurs, remonte au début des années 1960 (Harris et al. 1990). On peut ainsi 

mesurer les déplacements, le domaine vital, la dispersion, le taux de survie et la 

sélection d'habitat (Ruggiero et al. 1994b). La géomatique date de la même époque, le 

premier système de gestion de données localisées, Canadian GIS. ayant été mis au 

point en 1964 (Star et Estes 1990). Ce n'est cependant que depuis 1980 que cette 

technologie s'est implantée vraiment (Johnson 1990). L'utilisation de la géomatique est 

nécessaire pour réaliser ['aménagement à l'échelle du paysage et la gestion 

écosystémique (Welsh 1988. Bissonette et al. 1989. 1991, Heit et Shoitreid 1991. Allen 

1994). Du côté de la faune et de la forêt, les premières applications ont consisté à 

simuler des patrons de coupe dans des paysages théoriques (Franklin et Forman 1987, 

Li et al. 1993). Plus récemment, on a commencé à décrire la configuration spatiale de 

véritables paysages (O'Neil et al. 1988, 1996, Mladenoff et al. 1993, Baskent 1995. 

Frelich et Reich 1995b. Reed et al. 1996). La géomatique est aussi utilisée pour décrire 

l'habitat de la faune (Heit et Shortreid 1991. Daust et Bunnell 1994). Jusqu'à 

maintenant, les approches & l'échelle du paysage ont été peu nombreuses et il y a un 

besoin d'améliorer nos connaissances sur les attributs a cette échelle (Buskirk 1992, 

Buskirk et Ruggiero 1994, Ruggiero et al. 1994b). J'ai relevé une trentaine d'études. 

toutes très récentes, où l'on a mis à profit la géomatique pour étudier l'habitat de 

diverses espèces fauniques: ours noir (Ursus americanus) (Clark et ai. 1993, McDonald 

et al. 1994, van Manen et Pelton 1994, Rudis et Tansey 1995), caribou (Rangifer 

tarandus) (Stuart-Smith et ai. 1997), orignal (Alces alces) (Rempel et al. 1997), loup 

(Mladenoff et al. 1995). kangourou (Macropus robustus) (Arnold et ai. 1993). écureuil 

roux d'Europe (Sciums vulgaris) (Wauters et al. 1994), coq de Bruyère (Tetrao urogallus) 

(Ims et al. 1993, Storch 1995), gélinotte des armoises (Centrocersus urophasianus) 

(Homer et al. 1993), chouette tachetée (Ripple et al. 1991. 1997, Lehmkuhl et Raphael 

1993), oiseaux nicheurs (Pearson 1993, McGarigal et McComb 1995, Drapeau et al. 

1996. Leduc 1996, Drolet 1997, Hagan 1997), grue du Canada (Grus canadensis) 

(Baker et al. 1995) et vacher (Molothrus ater) (Coker et Capen 1995, Hahn et Hatfield 

1995). Plus spécifiquement sur la martre d'Amérique, des études sont réalisées au 

Maine (Chapin et al. 1996, 1997a), en Utah (Hargis et Bissonette 1997) et en Colombie 

Britannique (Lofroth 1993). McCallum (1993) pour sa part a fait la jonction entre un 



modèle d'habitat de la martre (théorique) et un modèle de croissance forestière à 

structure spatiale. 

Cette thèse présente les résultats d'une étude de cinq ans conduite sur la martre en 

Abitibi-Témiscamingue. En combinant à la fois les approches télémétrique et 

géomatique, je vise à décrire la mosaïque forestiere convenant à cette espèce, dans un 

contexte d'exploitation forestière, tant à l'échelle du peuplement qu'à celle du paysage 

forestier. L'étude devral permettre de vérifier si la martre peut vraiment servir de 

modèle pour aménager la forêt boréale. Cette recherche fait partie d'un projet plus vaste 

au cours duquel le ministère de l'Environnement et de la Faune s'est intéressé aux effets 

à court terne de l'exploitation forestière sur sept groupes d'espèces fauniques: les petits 

mammifères, le tétras du Canada (Dendrapagus canadensis), la gélinotte huppée 

(Bonasa umbellus), le lièvre d'Amérique (Lepus amerkanus), la martre et l'orignal 

(Courtois et Potvin 1994). 

Contrairement à la tendance récente où la thèse comprend un ou plusieurs articles 

scientliques, celle-ci adopte une forme conventionnelle, ce qui permet de décrire en 

détails toutes les étapes liées à la validation des données. Pour assurer une diffusion 

plus large des résultats les plus significatifs, un article scientifique vient de paraître 

(Potvin et Breton 1997) et deux autres sont prévus. 



CHAPITRE II 

ÉTAT DES CONNAISSANCES SUR LA MARTRE 

Animal à fourrure non hibernant de faible taille, la martre d'Amérique est de plus en plus 

utilisée comme espèce représentative pour mesurer .l'état de santé. de la forêt boréale 

(NBDNRE 1991, Bull et al. 1992. Buskirk 1992. Lafleur et LaRue 1992). Son aire de 

répartition s'étend de Terre-Neuve à la Colombie-Britannique et de l'Alaska au Nouveau- 

Mexique (Strickland et Douglas 1987). C'est le seul animal à fourrure qu'on retrouve en 

plus grande abondance en forêt mûre (Thompson 1988). La martre est sensible aux 

perturbations parce qu'elle a des réserves lipidiques très limitées (Buskirk et Harlow 

1989) et un corps long et mince peu adapté pour minimiser les pertes de chaleur 

(Buskirk et al. 1988). Pour conserver cette morphologie particulière, efficace dans les 

activité sous-nivales et fouisseuses, la martre doit être un prédateur très efficace dans 

un environnement riche en énergie (Buskirk et Harlow 1989). Ses proies principales 

sont les petits mammifères et le lièvre d'Amérique (Strickland et Douglas 1987). À cause 

de sa faible taille, la martre est aussi elle-même vulnérable à la prédation, ses principaux 

prédateurs étant le pékan, le lynx du Canada (Lynx canadensis), le coyote (Canis 

latram), le renard roux (Vulpes vulpes) et certains rapaces (Strickland et Douglas 1987, 

Hodgman et al. 1997). Enfin. la martre a besoin d'une grande superficie pour établir son 

domaine vital. Buskirk et McDonald (1989) ont estimé que ses besoins spatiaux sont 

proportionnellement trois fois plus grands que ceux d'autres carnivores terrestres, sur la 



base de la relation entre la masse corporelle et la taille du domaine vital (Lindstedt et al. 

1986). Thompson (1991) a suggéré d'utiliser la martre comme symbole pour la 

préservation des forêts anciennes dans I'est de l'Amérique du Nord, à la manière de la 

chouette tachetée dans l'ouest (Bart et Forsman 1992). 

De façon générale, la martre est constamment associée aux forêts résineuses qui ont 

une structure complexe, souvent de vieux peuplements inéquiennes (Buskirk 1992. 

Buskirk et Ruggiero 1994). Les données pour I'est de l'Amérique du Nord indiqueraient 

une situation similaire (Thompson 1988, 1991, Bissonette et al. 1989, Thompson et 

Harestad 1994, Sturtevant et al. 1996). Cependant, à partir de leurs travaux au Maine, 

Harrison et al. (1995) ont récemment remis en question le rôle des forêts résineuses 

mûres ou surannées. Depuis longtemps, on sait que la martre est très affectée par 

l'exploitation forestière (Marshall 1 951 ). Selon les études mentionnées par Thompson 

(1988) et Thompson et Harestad (1994), les densités restent faibles jusqu'à 40 ans 

après coupe. Dans I'est de l'Amérique du Nord. les études à ce sujet proviennent 

essentiellement de trois endroits: Terre-Neuve, le Maine et l'Ontario. A Terre-Neuve, les 

densités étaient beaucoup plus basses dans les endroits coupés qu'en forêt, jusqu'à 23 

ans après coupe, mais certains îlots résiduels à travers les parterres de coupe étaient 

fréquentés (Snyder et Bissonette 1987, Bissonette et al. 1988, 1989). Au Maine, les 

superficies issues de coupes à blanc datant d'une quinzaine d'années étaient peu 

utilisées, alors que les forêts coupées partiellement avaient des densités similaires a 

celles des forêts non coupées (Major 1979, Soutiere 1979, Steventon et Major 1982). 

Une étude plus récente au même endroit, utilisant la géomatique, a conclu que la martre 

a besoin de parcelles de forêt contiguës de bonne superficie (1.5 à 2.5 km2) pour établir 

son domaine vital et qu'elle évite les grands secteurs de coupe (Chapin et al. 1996). 

Dans les forêts boréales d'Ontario, les secteurs coupés depuis moins de 40 ans sont 

considérés comme un habitat sous-optimal par rapport aux forêts surannées (Thompson 

1986,1994. Thompson et Colgan 1987,1990,1994, Thompson et al. 1989). 

Les prescriptions d'aménagement pour maintenir l'habitat de la martre impliquent de 

préserver de grandes étendues de forêt mûre. Soutiere (1979) a propose de laisser 



25% du territoire en blocs non coupés. Bissonette et al. (1988, 1989) ont suggéré de 

planifier les opérations de récolte a l'échelle du paysage forestier, en conservant une 

matrice formée de vieille forêt dans laquelle seraient intercalées des coupes de moins de 

500 m de largeur. Dans le cas de coupe à blanc, Lofroth et Steventon (1990) 

recommandent de laisser 50% du territoire intact. Thompson et Harestad (1994) 

proposent d'envisager l'aménagement de l'habitat de la martre dans des paysages de 

l'ordre de 5000 km2 ou l'on conserverait 20% de forêt mûre. Pour maintenir les 

populations, Naylor et al. (1994) ont suggéré de laisser des blocs de plus de 5 km2 

d'habitat optimal et acceptable, espacés de moins de 5 km et intereliés par un réseau de 

corridors. Le guide de pratique pour l'Ontario, dont l'application deviendra obligatoire en 

forêt boréale, propose de maintenir de 10 à 20% du territoire en habitat propice pour la 

martre sous la forme de blocs de 30 à 40 km2 constitués majoritairement de forêts de 

plus de 80 ans (Watt et al. 1996). On imagine facilement l'impact que peuvent avoir de 

telles mesures de conservation sur l'activité forestière, d'où l'importance de baser les 

prescriptions d'aménagement sur des données scientifiquement démontrées. 

La coupe à blanc est la technique de récolte usuelle en forêt boréale. Environ 90% du 

bois récolté au Canada est coupé de cette façon, soit quelque 10 000 km2 de territoire 

par année (Gingras 1993). Au Québec, on a récolté annuellement entre 2500 et 3000 

km2 de forêt par coupe à blanc entre 1986 et : 992 (OIFQ 1996). L'impact potentiel sur 

l'environnement, notamment sur la martre, est grand. Les gouvernements ont adopté 

des nomes d'aménagement pour minimiser les impacts négatifs (Dodds 1994). Ainsi, la 

réglementation en vigueur au Québec de 1988 à 1995 limitait à 250 ha la superficie des 

parterres de coupe, qui devaient être séparés par des bandes de forêt de 60 à 100 m de 

largeur; des bandes riveraines de 20 m étaient conservées autour des lacs et de chaque 

côté des cours d'eau permanents; des blocs intacts de forêt de 3 à 10 ha. totalisant 4% 

de la superficie coupée, devaient être dispersés a travers le secteur d'intervention (MER 

1989). Ces nomes ont été modifiées en 1996 (MRN 1996b). Dans un paysage issu de 

l'application des nones de 1988, la proportion en forêt non coupée est bien moindre 

que la valeur de 20 à 50% qui est recommandée pour maintenir I'habitat de la martre. 



Les systèmes sylvicoles ont évolué au cours des dernières années. Au Québec, la 

régénération préétablie est généralement abondante dans les peuplements résineux et 

la coupe avec protection de la régénération (CPR) est devenue la principale méthode de 

récolte des bois (figure 1 ). Près de 70°' des coupes totales ont utilisé la CPR en 1992 

(OIFQ 1996); cette proportion a augmenté considérablement depuis, si bien que la CPR 

est devenue la seule technique de coupe totale autorisée en 1996. La CPR entraîne 

moins de perturbation au site car l'équipement est confiné à des sentiers espacés 

régulièrement (Rue1 1988, Gingras 1993, Richardson 1 993). Les arbustes et les arbres 

de dimension non commerciale situés entre les sentiers ne sont pas perturbés, de sorte 

qu'une bonne proportion des strates muscinale, herbacée et arbustive est consewée 

intacte. Parce que la régénération préétablie est protégée, une forêt résineuse s'installe 

plus rapidement dans les superficies coupées par CPR que dans celles exploitées par 

coupe à blanc conventionnelle. 

Les connaissances acquises sur l'habitat de la martre dans l'est de l'Amérique du Nord 

me semblent déficientes sous trois volets principaux. Tout d'abord, l'importance des 

peuplements d'âge intermédiaire n'a pas été suffisamment étudiée (McCallum 1993, 

Thompson et Harestad 1994): tant à Terre-Neuve qu'en Ontario, on a comparé des aires 

de coupe de moins de 40 ans à des forêts mûres ou surannées. L'absence de classes 

d'âge intermédiaire dans ces études ne permet pas de fixer à partir de quel moment une 

forêt jeune devient un habitat acceptable pour la martre. La question est fondamentale 

en aménagement forestier pour établir un âge de révolution conciliable avec les besoins 

d'habitat de cette espèce et décider s'il faut laisser sur pied de vastes superficies de forêt 

mûre ou surannée. En Scandinavie, de jeunes peuplements aménagés apparaissent 

aussi favorables que de vieux peuplements (Brainerd et al. 1994). Le second volet 

concerne les différences entre les pratiques forestières actuelles et celles étudiées au 

cours des travaux antérieurs. Dans ces études, les parterres de coupe étaient 

initialement dominés par les feuillus et les arbustes, après quoi les conifères 

s'implantaient graduellement (Snyder et Bissonette 1 987, Thompson et Colgan 1 994). 

Actuellement au Québec (et ailleurs), la CPR, la technique de coupe à blanc la plus 

répandue, protège une bonne partie du couvert au sol après coupe et favorise 



Figure 1. Vue aérienne d'une coupe avec protection de la régénération (CPR) dans 

le bloc Rapide 7 ouest. La CPR perturbe moins le site car l'équipement 

forestier est confiné à des sentiers régulièrement espacés. 



davantage le développement des résineux, de sorte que la qualité de ces milieux comme 

habitat pour la martre est mal connue. Le dernier volet a trait à l'approche géomatique, 

indispensable pour comprendre l'écologie des paysages et aménager la forêt à cette 

échelle (Bissonette et al. 1989, Buskirk 1992, McGarigal et Marks 1995, Ruggiero et al. 

1994a.b). Quelques études ont utilisé cette approche pour décrire l'habitat de la martre 

(Katnik 1992, Lofroth 1993, McCallum 1993, Hargis et Bissonette 1997, Chapin et al. 

1996, 1997a). Sauf dans celle de Chapin et al. (1 996). seule la composition des types 

d'habitats a été prise en considération. Pour atteindre une véritable compréhension, il 

faut faire également une analyse de la configuration spatiale des mosaÏques 

forestière pour déterminer l'étendue, la forme, la distribution et l'agencement des 

composantes de l'habitat à maintenir a long terme. 



CHAPITRE III 

J'ai étudié la martre dans trois grands blocs, soit deux blocs témoins et un bloc 

récemment coupé par CPR. Mon étude vise trois objectifs principaux: (1) évaluer les 

effets à court terme de la CPR sur la martre, (2) décrire la mosaïque forestière qui 

convient à la martre, en mesurant la sélection de l'habitat en absence et en présence de 

coupes, et (3) valider un modèle d'indice de qualité d'habitat. Pour chaque objectif, je 

formule des hypothèses scientifiques qui seront testées statistiquement par 10 

prédictions (Pl à PIO). 

1. Effets à court terme de la CPR sur la martre 

Hypothèse 1 : la CPR a un effet négatif à court terne sur la martre. 

Pl: la densité de la martre sera inférieure dans le bloc coupé à celle estimée dans les 

témoins. 

P2: la mortalité naturelle de la martre sera inférieure dans le bloc coupe à celle 

estimée dans les témoins. 

P3: les martres qui fréquentent les coupes auront des déplacements et un domaine 

vital plus grands que celles qui n'utilisent pas ce milieu. 



2. Mosaïque forestière qui convient à la martre 

Sélection de l'habitat en absence de coupes 

Hypothèse 1: à l'intérieur de son domaine vital hivernal, la martre sélectionne les 

peuplements résineux mûrs ou surannés. 

Cette hypothèse est basée sur la récente revue de littérature de Thompson et Harestad 

(1994) sur la martre et sur le prérequis que l'hiver est la saison critique pour le choix de 

I'habitat par cette espèce (Buskirk et Ruggiero 1994). 

P4: par rapport à une distribution aléatoire, le nombre de localisations télémétriques 

dans les blocs témoins sera plus élevé dans les peuplements de type résineux de 

plus de 80 ans et moins élevé dans les autres types d'habitats. 

Hypothèse 2: pour établir son domaine vital hivernal, la martre sélectionne des 

mosaïques où dominent les peuplements résineux. 

P5: les domaines vitaux hivernaux des martres vont contenir davantage de forêt de 

type résineux que des mosaïques choisies aléatoirement dans les blocs témoins. 

Sélection de I'habitat en présence de coupes 

Hypothèse 1: à l'intérieur de son domaine vital hivernal, la martre évite les coupes et 

sélectionne les peuplements de type résineux mûrs ou surannés. 

P6: par rapport à une distribution aléatoire, le nombre de localisations télémétriques 

dans le bloc coupé sera moins élevé dans les coupes et plus élevé dans les 

peuplements résineux de plus de 80 ans. 

Hypothèse 2: pour établir son domaine vital hivernal. la maitre sélectionne des 

mosaiques où dominent les peuplements résineux et où la fragmentation de I'habitat ne 

dépasse pas un seuil critique. 



P7: dans le bloc coupé. les domaines vitaux hivernaux des martres vont contenir 

moins de 20 a 30% de superficie coupée et davantage de forêt de type résineux 

que des mosaiques choisies aléatoirement. 

Cette hypothèse est fondée sur le modèle proposé par Thompson et Harestad 

(1 994). 

P8: les domaines vitaux hivernaux des martres vont différer de mosaiques choisies 

aléatoirement dans le bloc coupé quant aux variables de la configuration spatiale 

qui expriment la fragmentation de l'habitat (forme, morcellement, isolation, 

bordure). 

3. Validation d'un modèle d'indice de la qualité de I'habitat (IQH) 

Hypothèse 1: le modèle dllQH proposé pour la martre par LaRue (1992) est valide pour 

fins d'aménagement au Québec. 

P9: à l'intérieur du domaine vital hivernal, la cote attribuée par le modèle d'lQH aux 

sites fréquentés par la martre sera plus élevée que celle de sites choisis 

aléatoirement. 

P10: à l'intérieur des blocs d'étude, la cote attribuée par le modèle dllQH aux domaines 

vitaux des martres sera plus élevée que celle de mosaiques choisies 

aléatoirement. 



CHAPITRE IV 

4.1 Secteurs d'étude 

La martre a été étudiée dans deux secteurs situés au sud de Rouyn-Noranda et de Val- 

d'Or: de août 1990 à I'été 1992 dans le secteur Rapide 7 (R7), qui contient les blocs 

Rapide 7 est (R7E. 70 km2, 47'41 'NI 78'1 6'0) et Rapide 7 ouest (R70.91 km2, 47'41 'N. 

7BC30'0); de I'été 1992 à octobre 1994 dans le secteur Kinojévis (bloc KINO, 123 km', 

48°00'N, 78'50'0) (figure 2). Le climat y est continental avec une température annuelle 

moyenne de 1'2 OC et des températures hivernales souvent inférieures à -30°C la nuit 

(Environnement Canada 1993). La précipitation annuelle totale est de 927 mm, dont 

630 mm sous forme de pluie. 

Au plan physiographique, les secteurs d'étude sont situés au confins de deux sous- 

régions, la plaine argileuse d'Ablibi et une région de collines rocheuses traversée par la 

ligne de partage des eaux entre la baie James et le fleuve Saint-Laurent (Bergeron et al. 

1982). La topographie des trois blocs est peu accentuée, sauf la portion nord du bloc 

R70  qui présente un relief légèrement ondulé. L'élévation varie de 300 à 360 m a R7E, 



Figure 2. Localisation des deux secteurs d'étude (Rapide 7, Kinojbvis) et des trois blocs (R7E, R70, KINO). 



de 300 à 390 m à R70 et de 270 à 345 m à KINO. Selon la description de la carte 

150 000 des dépôts de surface, le bloc R7E est surtout formé de dépôts glaciaires très 

minces de moins de 25 cm d'épaisseur, avec présence de dépôts glacio-lacustres dans 

les endroits moins élevés et de quelques dépôts organiques correspondant aux 

tourbières (MRN 1995a). Le principal dépôt occupant le bloc R70 est le till indifférencié 

mince (25 à 100 cm), avec environ 20% de dépôts glacio-lacustres, quelques dépôts 

organiques et quelques affleurements rocheux avec dépôt mince. Le secteur KINO a 

une configuration similaire, sauf que les dépôts glacio-lacustres y sont davantage 

présents (environ 30% de la superficie), particulièrement dans la portion ouest à 

proximlé du lac Caron (MRN 1992). 

Les deux secteurs appartiennent au domaine bioclimatique de la sapinière à bouleau 

blanc (Betula papyrifera) et à épinette blanche (Picea glauca) (Thibault 1985). Même si 

la pessiere noire est le groupement d'essence dominant, !G domaine de la pessiere 

débute à quelque 100 km plus au nord. L'épinette noire (Picea mariana), le pin gris 

(Pinus banksiana), le sapin baumier (Abies balsamea) et le bouleau blanc sont les 

essences principales de la strate arborescente. La pinède grise domine le bloc R7E; elle 

est pratiquement absente des deux autres blocs, où c'est la pessière noire qui occupe le 

premier rang, accompagnée de sapinières et de peuplements mélangés ou feuillus 

(tableau 1, annexe E). Les perturbations naturelles qui ont traditionnellement modelé le 

paysage forestier sont le feu. dont la récurrence a été estimée à une centaine d'années 

(Bergeron 1991), et la tordeuse des bourgeons de l'épinette (Choristoneura furniferana) 

(Morin et al. 1993). La dernière épidémie a frappé l'Abitibi vers 19?4-l976, causant une 

importante mortalité dans les sapinières, particulièrement dans le bloc KINO. Les 

peuplements âgés de plus de 80 ans occupent 4% de la superficie forestière productive 

du bloc R7E, contre 25% dans R70 et 15% dans KINO. Pour l'ensemble du Québec, la 

proportion des mêmes peuplements est de 16% dans la sapinière et 53% dans la 

pessiere (MEF 1996). Sur cette base, les blocs R70 et KINO ressemblent davantage à 

la sapinière qu'à la pessière. Pour sa part, le bloc R7E a une structure plus jeune et plus 

homogène qui origine d'un vaste feu autour de 1930. 



Tableau 1. Composition forestière des blocs d'étude. 

Type d'habitat % de la superficie terrestre 
Classe d'âge (ans) 

Pessière noire 
30-50 
70 
90-1 20 

Pinède grise 
30-50 
70-90-1 20 

Autres résineux 
30-50 
70-90-1 20 

Mélangé à dominance résineuse 
30-50 
70-90-1 20 

Mélangé à dominance feuillue 
30-50 
70-90-1 20 

Feuillu 
30-50 
70-90-1 20 

Coupes 
0-1 O 
CPR (1 992-1 994) 

Autres milieux en régénérationa 

Total 

" Principalement des épidémies sévères. 
b Aulnaies, dénudés humides et dénudés secs. 



L'exploitation forestière a débuté au début du siècle. Au cours des dernières décennies, 

la coupe à blanc de grande superficie a grandement modifié le paysage forestier, tel que 

le révèlent les spatio-cartes du ministère de Ressources naturelles (MRN 1996~). Dans 

cette région, les coupes s'étalent sur de grandes superficies, moins vastes cependant 

que celles observées en certains endroits du Québec en forêt boréale (ex. régions de la 

Mauricie ou du Saguenay-Lac-Saint-Jean). En 1990, la superficie coupée à blanc au 

cours des 20 dernières années était de 2% dans le bloc R7E et de 10% dans le bloc 

R70 (figure 3, annexe E). Aucune coupe n'eut lieu dans ce secteur pendant la période 

durant laquelle j'ai étudié la martre, soit de 1990 à 1992. Subséquemment. de 

l'exploitation intensive se déroula dans le bloc R70 à partir de l'été 1992 jusqu'à 

l'automne 1994. Les blocs R7E et R70 sont considérés comme des témoins pour la 

martre (absence de coupes). De 1991-1992 à 1993-1 994, 28% du bloc KINO a été 

déboisé par CPR, ce qui s'ajoute au 10% de superficie coupée à blanc au cours des 20 

dernières années. La grande majorité des coupes récentes a été réalisée à l'hiver 1991 - 

1992. Si l'on définit l'aire d'intervention comme l'ensemble des coupes adjacentes, 

incluant tous les fragments dispersés à travers celles-ci (bandes inter-coupes et bandes 

riveraines, îlots de forêt non coupée, peuplements immatures). l'aire d'intervention de 

1991 -1 992 à 1993-1 994 atteint 74 km2, soit 60 % de la superficie du bloc KINO. Le 

paysage du bloc traité est formé d'une matrice d'aires de coupe occupant le centre, 

entourée de massifs de forêt continue (figures 3 et 4, annexe E). Dans cette matrice, la 

forêt résiduelle est très fragmentée, étant constituée d'étroits corridors de 40 a 100 m de 

largeur le long des cours d'eau et entre les parterres de coupe, de même que de 

parcelles de forêt de faible étendue. 

Cette région possède une communauté faunique typique de la forêt boréale, avec le 

renard roux, le grand-duc d'Amérique (Bubo virginianus), le lynx du Canada et le loup 

comme principaux prédateurs ou compétiteurs de la martre. La présence du lièvre 

d'Amérique est générale alors que les principaux petits mammifères sont le campagnol à 

dos roux ( Cletrionomys gappen) et la souris sylvestre (Peromyscus sylvestris). Les 

secteurs R7 et KINO appartiennent à la zone procurant les plus fortes densités de 

récolte de martres au Québec. soit 15 à 20 spécimens par 100 km2 (Dussault 1990). Le 
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Figure 3. Composition forestière générale des blocs d'étude. 



Figure 4. Vue aérienne d'une portion du bloc KINO. 



piégeage est autorisé dans les trois blocs. R7E et la portion est de R 7 0  font partie de la 

réserve à castor du Grand Lac Victoria, attribuée aux nations autochtones. Même s'il 

n'existe pas de données précises, il semble que la pression de piégeage y soit faible. Le 

reste du bloc R70 est fomé de deux terrains de trappe, dont l'un est vacant depuis 

1988. À KINO, un seul terrain couvre l'ensemble du bloc. En l99I-lW2, le trappeur du 

terrain actif à R70 a accepté de ne pas piéger la martre pour la fourrure et a plutôt 

participé activement à la capture d'animaux vivants dans le cadre du présent projet. 

Celui du bloc KIN0 a fait de même en 1992-1 993 et 1993-1 994, 

4.2 Démarche méthodologique 

Plusieurs méthodes ont été utilisées pour la cueillette des données et leur analyse: 

capture de martres et télémétrie, inventaire des proies, inventaire terrestre de variables 

d'habitat, pistage hivernal et traitement géomatique ou informatique. Des validations ont 

été réalisées a diverses étapes, tant au niveau des données que des analyses. Dans le 

but de décrire la démarche globale, la figure 5 présente sous forme de schéma le lien 

entre les prédictions testées statistiquement, les principales activités impliquées, les 

validations réalisées et les résultats obtenus. Tout au long des chapitres 4 (méthodes) 

et 5 (résultats), le lecteur pourra s'y référer à l'aide du numéro qui identifie chaque 

section de la thèse se rapportant un élément particulier. 

4.3 Capture des martres et télémétrie 

Les martres furent capturées dans des cages pliantes Tomahawk 202 (15x15~48 cm) 

installées dans les peuplements résineux et mélangés accessibles le long des routes et 

des plans d'eau. Les animaux capturés furent anesthésiés avec 3 cc d'isoflurane injecté 

dans une boîte de plexiglas contenant la cage. En cas de recapture, les animaux étaient 

libérés sans anesthésie, sauf lorsqu'il s'agissait d'une martre dont le collier devait être 

remplacé. De façon typique, la manipulation durait moins de cinq minutes. Le sexe et le 

poids de l'animal furent déterminés et une première prémolaire supérieure (dent 

vestigiale) fut généralement prélevée afin d'établir l'âge. Dans le secteur R7, un collier 
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émetteur Lotek SMRC-5 pesant 40 à 42 g (4% de la masse des mâles, 7% de celle des 

femelles) fut posé. Dans KINO, les mâles et les femelles furent munies d'un collier 

pesant respectivement 38 à 40 g (4% de la masse) et 31 g (5%). Les colliers étaient 

munis d'une option mortalité, dispositif amorçant un signal plus rapide après quelques 

heures d'immobilité, ce qui facilite le recouvrement des animaux morts ou ayant perdu 

leur collier. Une étiquette de métal fut placée à l'oreille droite de chaque animal. 

Les martres munies d'un collier émetteur furent localisées à partir d'un hélicoptère Bell 

2068 (880h des localisations) ou d'un avion Cessna 185 (12% des localisations), en 

utilisant la technique décrite par Gilmer et al. (1 981). Les repérages télémétriques furent 

exécutés une à deux fois par mois excepté au cours des hivers 1991 -1 992 a 1993-1 994, 

au cours desquels 10 à 15 localisations quotidiennes furent réalisées en janvier et en 

mars, ainsi que durant la dernière année des travaux (1994) alors que certains animaux 

furent repérés deux fois par jour. À cause de la technique utilisée (vol à vue). seuls des 

repérages diurnes furent réalisés. II importe de s'assurer que la cédule des localisations 

n'est pas biaisée en fonction du comportement de l'animal (Aebisher et al. 1993, Beyer 

et Haufler 1994). En Californie, Zielinski et al. (1983) ont mentionné que la martre est 

plus active de nuit. Drew et Bissonette (1997) ont fait de même Terre-Neuve. 

Cependant, dans un secteur limitrophe en Ontario, Thompson (1986) et Thompson et 

Colgan (1 994) ont conclu que la martre étal surtout diurne en hiver. pour profiter d'une 

température moins basse. More (7978 in Drew et Bissonette [1997) a rapporté un 

résultat similaire en Alberta. Les localisations furent notées sur des cartes 

topographiques à l'échelle du 1 :50 000 (R7) ou du 1 :20 000 (KINO) et les coordonnées 

UTM furent déterminées à I 100 m dans le secteur R7 et pour la moitié des localisations 

du bloc KINO; l'autre moitié a été notée à I 20 m. 

L'âge des martres a été déterminé par Matson's Laboratory (Miltown, Montana), un 

laboratoire qui a une grande expérience dans le domaine, à partir du nombre d'anneaux 

de cément dans la première prémolaire supérieure (animaux vivants) ou une canine 

(animaux morts) (Stickland et al. 1982). Les animaux de moins d'un an furent classés 

comme juvéniles et ceux de plus d'un an comme adultes. En plus de l'âge. les martres 



ont été classifiées comme résidentes. en dispersion ou de statut indéterminé. Les 

animaux résidents sont demeurés plus de deux mois dans la même portion d'un bloc, ce 

qui suppose un domaine vital stable. Ceux en dispersion se déplaçaient habituellement 

sans patron évident indiquant la fidélité à un domaine vital. avant d'être éventuellement 

localisés à l'extérieur des blocs. Les indéterminés pour leur part n'ont pas été suivis 

suffisamment longtemps pour établir leur statut. 

Les taux de survie furent calculés avec le logiciel MICROMORT (Heisey et Fuller 1985), 

qui permet de regrouper plusieurs animaux en les pondérant selon la durée pendant 

laquelle chacun a été sous suivi télémétrique. J'ai divisé I'année en trois périodes: 

printemps-été (1 avril - 31 août), automne (1 septembre - 30 novembre) et hiver (1 

décembre - 31 mars). En hiver, à cause de la neige, les petits mammifères sont moins 

disponibles et les martres sont plus visibles à d'éventuels prédateurs. Au Maine, 

Hodgman et al. (1997) ont suggéré que la mortalité naturelle était plus élevée pour les 

deux sexes durant cette saison. Pour le reste de l'année, j'ai séparé l'automne du 

printemps-été car c'est la période ou nous avons capturé la plupart des animaux et aussi 

le moment où les trappeurs réalisent la majorité de leurs captures. Trois causes de 

mortalité furent utilisées dans les calculs, soit le piégeage, les accidents d'origine 

humaine et l'ensemble des autres causes réunies sous l'appellation de mortalité 

naturelle. La durée de survie de chaque animal correspond au nombre de jours écoulés 

entre la pose du collier émetteur et la date de mort, pour ceux dont le collier était 

toujours actif au moment du décès. Pour les autres animaux, il s'agit du nombre de jours 

entre la pose du collier et la date du dernier repérage. Les mortalités et les jours de 

suwie postérieurs à la perte du contact télémétrique n'ont pas été utilisés car ils auraient 

biaisé les estimations (Hodgman et al. 1994, Bunk et al. 1995), de telles données n'étant 

pas disponibles pour les animaux qui ont sutvecu. Les taux annuels de dispersion ont 

aussi été calculés avec MICROMORT, en considérant que les animaux qui ont quitté les 

blocs d'étude étaient wivants.3 jusqu'à la date de leur dispersion et qu'ils sont -morts>. 

au moment de leur départ. 



Les localisations télémétriques ont fait l'objet de plusieurs validations. La précision 

spatiale des localisations dépend de trois facteurs: identification correcte de l'endroit d'où 

provient le signal, positionnement sans erreur de ce point sur la carte et précision de la 

carte elle-même (Samuel et Fuller 1994). À cause de sa faible taille et du fa l  qu'elle 

peut être retranchée dans un abri. la martre n'est généralement pas vue lors d'un 

repérage télémétrique. L'observateur doit donc estimer la position de l'animal d'après la 

puissance et la direction du signal, la puissance augmentant soudainement quand 

l'aéronef est directement au-dessus de l'émetteur. L'erreur de positionnement est 

fonction de l'habileté de l'observateur a interpréter la carte. de son échelle et de la 

présence de repères à proximité de la source du signal (plan d'eau, chemin. bordure de 

coupe, etc.). La technique usuelle pour évaluer la précision des localisations 

télémétriques est d'utiliser des colliers placés à des endroits connus (Garrot et al. 1987). 

Dans l'étude en cours, j'ai comparé la distance euclidienne séparant la localisation 

aérienne de colliers en option mortalité (indiquant que l'animal est mort ou que le collier 

est au sol) et leur poslion réelle établie après qu'ils aient été retrouvés au sol. De plus, 

tel que suggéré par White et Garrott (1990), j'ai aussi mesuré la distance entre chaque 

localisation et l'habitat d'un autre type situé le plus près, pour évaluer la probabilité d'une 

mauvaise classification des milieux fréquentés. Le calcul a été réalisé en générant une 

couche de bordures multiples (4 0, 10 à 50,50 a 100, 100 à 150, 150 à 200,200 à 250, 

2250 m) à partir du périmètre des types d'habitat et en y superposant ensuite les 

localisations télémétriques. 

Au début de l'analyse, les localisations télérnétriques de chaque animal ont été 

cartographiées et toute donnée extrême ou suspecte a été vérifiée pour éliminer celles 

en erreur. Quelques martres ont fait des déplacements inhabituels immédiatement 

après la pose du collier, en terme d'ampleur ou de direction. Ces localisations n'ont pas 

été retenues car elles résultaient vraisemblablement du dérangement causé par la 

capture et la manipulation de l'animal (Samuel et Fuller 1994). 

En plus de leur précision spatiale. il est également nécessaire de vérifier l'indépendance 

temporelle des localisations télémétriques, ce qui est un prérequis pour appliquer la 



plupart des techniques de calcul du domaine vital (Worton 1987) ou utiliser le test du 

ch? pour tester la sélection d'habitat (Jelinski 1991). Les observations sont 

indépendantes si une localisation au temps t n'est pas reliée à une localisation au temps 

t-1 (van Winkle 1975). Pour vérifier l'indépendance, j'ai calculé le rapport de Schoener 

(Swihart et Slade 1985). lequel est basé sur la distance entre les localisations aux temps 

t et t-1 et la distance entre la localisation au temps t et le centre d'activité. Tel que 

suggéré par Swihart et Slade (1986) pour minimiser les erreurs de type II, j'ai utilisé un 

rapport qui excède la valeur critique de la distribution normale au seuil P > 0.25 pour 

conclure à l'indépendance des observations. J'ai aussi appliqué un test plus simple 

suggéré par Arthur et al. (1 989) et Arthur et Krohn (1 991). basé sur la distance entre des 

localisations successives et la période de temps écoulée. 

Pour les martres possédant un domaine vital. j'ai calculé la distance minimale parcourue 

par 24 h, ce qui correspond à la distance euclidienne séparant deux localisations 

successives séparées par une intervalle d'une journée. Certains auteurs utilisent les 

localisations séparées par un intervalle plus grand et divisent alors la distance parcourue 

par le nombre de jours. Je ne l'ai pas fait pour la martre car cet animal parcourt 

rapidement l'ensemble de son domaine vital, de sorte que le déplacement ainsi calculé 

serait biaisé, comme il a été démontré pour le lièvre d'Amérique (Ferron et al. 1994). 

Le domaine vital est la superficie plus ou moins restreinte ou un animal se déplace dans 

ses activités normales; cette superficie est associée à une période et à un statut (sexe, 

âge) (Harris et al. 1990). 11 existe plusieurs méthodes pour calculer le domaine vital à 

partir de localisations telémétriques, les plus courantes étant le polygone convexe 

minimum, la moyenne harmonique et le kemel (Worton 1987, Harris et a/. 1990, Samuel 

et Fuller 1994). Le polygone convexe minimum est la technique la plus répandue (Harris 

et al. 1990), ce qui facilite la comparaison avec les résultats d'autres études (e.g., 

Buskirk et McDonald 1989). 11 se calcule simplement en réunissant les localisations 

extrêmes d'un animal (figure 6a). La moyenne harmonique et le kemel (Worton 1989) 

permettent de décrire l'intensité de l'utilisation spatiale. Le kemel est un estimateur non 

paramétrique qui calcule la surface minimale à l'intérieur de laquelle l'animal a une 



Figure 6. Illustration de deux techniques pour déterminer le domaine vital, le polygone 

convexe minimum (A, 100 à 50% des localisations) et le kernei adapté 

(B. 100 à 50 % de probabilité), pour la martre 06594 (n  = 27 points). 



probabilité prédéterminée de se retrouver (Silveman 1990, Worton 1995, Seaman et 

Powell 1996) (figure 6b). Le kernel est considéré comme une technique plus valide que 

la moyenne harmonique (Worton 1987, Kie et al. 1996, Seaman et Powell 1996; 

cependant voir Hayward et al. 1993). 11 offre aussi l'avantage d'être un estimateur plus 

robuste aux changements de résolution spatiale que le polygone convexe (Hansteen et 

al. 1997). Gautestad et Mysterud (1993, 1995) ont récemment remis en question la 

notion d'un domaine vital aux limites fixes puisque la taille du polygone convexe 

minimum augmenterait avec le nombre de localisations (n) en fonction de #'. 

Cependant, pour les objectifs de mon étude, ce n'est pas tant la forme ou la superficie 

absolues du domaine vital qui importent que l'intensité d'utilisation de I'espace (Tester et 

Siniff 1973, van Winkle 1975, Samuel et al. 1985, Samuel et Fuller 1994). Le calcul du 

domaine vital offre une façon non arbitraire de diviser I'espace en portions utilisées 

différemment par l'animal (Aebisher et al. 1993). En se basant sur l'analyse de 70 

domaines vitaux de martres, OIDoherty et al. (1997) ont suggéré que le polygone 

convexe convenait mieux que le kernel pour définir les limites du territoire global. mais 

que le kernel calculé avec une probabilité réduite était approprié pour étudier l'utilisation 

de l'habitat. 

Les domaines vitaux ont été calculés avec le logiciel CALHOME (Kie et al. 1996) selon 

deux périodes, l'ensemble de l'année et la saison hivernale (1 décembre au 31 mars). 

Parmi les algorithmes disponibles pour calculer des domaines vitaux, j'ai choisi le 

polygone convexe minimum (100% et 95% des localisations) et le kemel adapté. J'ai 

utilisé le paramètre de lissage et la grille par défaut (30 x 30) pour le calcul des kemels. 

Le seuil de probabilité du kernel le plus apte a décrire la zone d'utilisation intensive a été 

déterminé à partir d'une analyse de sensibilité. Pour l'ensemble des martres ayant un 

domaine vital hivernal valide, des kemels dont la probabilité variait de 25 à 100% ont été 

générés. Leur superficie a été examinée en relation avec la proportion occupée par des 

coupes dans le domaine vital. Pour déterminer la taille acceptable de l'échantillon, la 

procédure usuelle est de faire une courbe qui décfit la superficie du domaine vital en 

fonction du nombre de localisations (Laundré et Keller 1984, Harris et al. 1990). J'ai 

conduit un pré-test sur 15 martres en choisissant aléatoirement des ensembles de points 



(n = 3, 6, 9, 12, 15, 20, etc.) et en calculant la superficie correspondante de deux 

polygones convexes minimums (100740 et 95%) et de quatre kemels (95%. 75%. 60% et 

50%). Pour chaque animal ayant moins de localisations que l'échantillon acceptable 

suggéré par ce pré-test, j'ai dressé la courbe de la surface cumulative à mesure que de 

nouvelles localisations s'ajoutaient par télémétrie. pour vérifier si une asymptote était 

atteinte. 

4.4 Abondance des proies avant et après CPR 

L'abondance du lièvre et des petits mammifères fut estimée dans 10 peuplements 

(environ 15 ha chacun) dans le secteur R7 (figure 7). Ces peuplements furent choisis en 

1990 à partir des cartes forestières, cinq comme témoins et cinq à des endroas où la 

coupe était planliée. Chaque groupe comprenal trois peuplements résineux et deux 

peuplements mélangés. Les peuplements traités ont été coupés par CPR à l'été 1992. 

L'abondance du lièvre a été évaluée de 1991 à 1994 en comptant le nombre de crottes 

dans des parcelles permanentes établies en août 1990 dans les cinq peuplements 

témoins et les cinq traités (Litvaais et al. 1985a). Les parcelles circulaires avaient 1 m 

de rayon et étaient espacées systématiquement de 20 rn le long de deux lignes 

parallèles distantes de 100 m dans chaque peuplement, à raison de 15 parcelles par 

ligne. Les crottes furent comptées et enlevées des parcelles en mai de chaque année. 

L'abondance des petits mammifères fut évaluée annuellement de 1990 à 1994 entre la 

mi-août et la mi-septembre. Les petits mammifères furent capturés vivants dans des 

pièges Sherman pliants (7,6 x 9 x 23 cm) (Davis 1982). Deux grilles de piégeage furent 

disposées par peuplement. Chaque grille contenait 4 x 10 points équidistants de 10 m, 

avec deux pieges à chaque point. Les pièges furent opérés durant quatre périodes 

consécutives de 24 h. Les petits mammifères capturés furent marqués par l'ablation 

d'une phalange ou avec une étiquette à l'oreille et ensuite relâchés. J'ai utilisé le nombre 

total de captures différentes par grille, ramené sur une base de captures par 100 nuits- 

pieges, comme indice de l'abondance relative de chaque espèce. 
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Figure 7. Localisation des peuplements utilisés pour mesurer l'abondance des 

proies avant et après coupe dans le secteur R7. 



La densité de la gélinotte huppée fut mesurée dans le cadre de travaux conduits 

parallèlement aux miens par Dussault et a/. (1995). L'approche était similaire a celle du 

lièvre et des petits mammifères sauf que 15 peuplements mélangés ou feuillus furent 

retenus, dont 10 traités en 1992 (figure 7). Les mâles tambourineurs ont été recensés à 

l'aide de 10 stations d'écoute espacées systématiquement de 150 m dans chaque 

peuplement. selon la technique décrite par Petraborg et al. (1 953). L'inventaire a eu lieu 

au début de riai et les visites se déroulaient entre 5h30 et 8h30 du matin. La durée 

d'écoute aux stations fut fixée à cinq minutes. 

4.5 Confection et validation de la base de données localisées 

J'ai choisi de construire la base de données localisées selon une structure matricielle 

plutôt que vectorielle car certaines analyses spatiales (superposition, proximité, 

opérations booléennes) sont plus efficaces en matriciel (Burrough 1986, Johnson 1990). 

La base de données a été gérée avec les logiciels GRASS 4.1 et Grassland 1 .O. 

GRASS est un logiciel développé par l'armée américaine (U.S. A m y  CERL 1993) qui 

fonctionne sous le système d'exploitation UNIX. Le logiciel était installé sur un 

Maclntosh Quadra 950 équipé du système d'exploitation A+UX (version Maclntosh de 

UNIX). Grassland est un logiciel utilisant les fonctions de GRASS sous un 

environnement Windows NT (LAS 1996). qui offre une plus grande convivialité, liée au 

fonctionnement sur PC, et une gestion de l'affichage et de l'impression plus 

fonctionnelles. GRASS a été utilisé au début pour importer les diverses couches de 

données et les structurer, alors que Grassland lui fut par la suite substitué pour réaliser 

la plupart des traitements. 

La base de données couvre une superficie totale de 3200 km2 répartie sur 14 feuillets 

1 :20 000 différents (figure 8). Les blocs étudiés s'étalent sur neuf feuillets, mais la région 

couverte est beaucoup plus vaste car elle sert aussi à l'étude de l'orignal, dans le cadre 

du projet plus global (Courtois et Potvin 1994). La base de données contient des entités 

forestières, les polygones forestiers et les aires de coupe, ainsi que des entités 

fauniques, soit les localisations télémétriques et les domaines vitaux (tableau 2). Les 
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Figure 8. Découpage des feuillets 1 :20 000 constituant la base de données localisées. 



Tableau 2. Source des entités de la base de données localisées, échelle et système 

géodésique, selon le secteur d'étude. 

- - 

Source Secteur Échelle NAD Entité, attribut 

Cartes forestières R fa  
numérisées 

Photographies KI NO 
aériennesc 

Localisations R7 
télémétriques 

1 :20 000 27 Lacs et rivières (surface) 
Polygones forestiers 

Terrain et type de couvert 
Groupement d'essences 
Classe de densité 
Classe de hauteur 
Classe d'âge 
Origine et perturbation 

Aires de coupe 
Année 

1:20 000 83 Lacç et rivières (surface) 
Polygones forestiers 

Terrain et type de couvert 
Groupement d'essences 
Classe de densité 
Classe de hauteur 
Classe d'âge 
Origine et perturbation 

Aires de coupe 
Année 

1 :15 000 27 Aires de coupe 
Année 
Classe de régénération 

1 50 000 27 Localisations ponctuelles 
Domaines vitaux 

1 :20 000 27 Localisations ponctuelles 
Domaines vitaux 

a Données obtenues de la compagnie Domtar. 
' Données obtenues de la compagnie Norbord; pour les lacs et les rivières (surface). 

la compagnie Norbord a utilisé les données des cartes topographiques numériques 

1 : 20 000 du ministère des Ressources naturelles. 

Photo-interprétation et numérisation réalisées par la firme DelDegan et Massé. 



polygones forestiers sont issus de la carte forestière 1:20 000 du ministère des 

Ressources naturelles (MER 1984). Ils correspondent au périmètre des peuplements 

forestiers, des superficies improductives (aulnaies, dénudés) et des superficies non 

forestières, incluant lacs et rivières de type surface. La carte forestière est construite par 

photo-interprétation de photographies aériennes 1 :15 000, selon une méthodologie et 

une classification très élaborées (MER 1984). La superficie minimale cartographiée 

varie selon le milieu: 2 ha pour les terrains improductifs, 4 ha pour les aires de coupe ou 

des îlots de forêt dans une aire de coupe et 8 ha pour les peuplements forestiers usuels. 

Les attributs de la classification sont le terrain et le type de couvert, le groupement 

d'essences, la densité et la hauteur, la classe d'âge ainsi que l'origine et la perturbation 

(tableaux 2 et 3, figure 9). 

Les données forestières avaient au départ une structure vectorielle en format Arclnfo 

(ESRI 1987) et elles ont été importées sur les logiciels Genarnap et Genacell (Genasys 

1991) pour leur donner une structure matricielle. Pour les polygones forestiers, une 

couche matricielle a été produite pour chaque attribut retenu (figure 9). Comme les 

coupes se sont déroulées de 1991-1992 à 1993-1994 dans le secteur KINO, des 

couches différentes y ont été réalisées par année. Pour les aires de coupe, une couche 

globale donnant l'année de la coupe a été produite par secteur. Dans KINO, une couche 

indiquant la classe de régénération a aussi été faite pour chaque année d'intervention. 

Comme l'information de départ provenait de trois sources différentes (tableau ê), de 

nombreuses et laborieuses transfomations ont dû être réalisées au préalable pour les 

ramener à un système géodésique et un système de coordonnées communs, de même 

que pour restructurer les tables d'attributs et leur codification (annexe A). La base de 

données matricielle utilise le système de coordonnées UTM, zone 17, sous le datum 

NAD 27. La résolution est de 10 x 10 m, ce qui correspond au quart de la largeur des 

éléments de paysage les plus petits (bandes riveraines totalisant 40 m de part et d'autre 

des cours d'eau). Star et Estes (1 990) et Maguire et al. (1 991 ) ont recommandé une 

résolution qui équivaut a la moitié des éléments les plus petits alors que O'Neil et al. 

(1996), à partir de tests, proposent un grain deux à cinq fois inférieur a ces mêmes 

éléments, en structure matricielle. Bettinger et al. (1 996) ont vérifié l'effet de la résolution 



Tableau 3. Description des différentes couches et catégories de la base de données 

GRASS pour les entités polygone forestier et aire de coupe. 

--  - - - - 

Entité Couche Catégoriea 

Polygone Terrain et type de 1 AG 
forestier couvert 2 AL 

3 AU 
4 DH 
5 DS 
6 EA 
7 FF 
8 FM 
9 FR 

10 Fx 
11 LT 
12 RO 

Groupement 1 
d'essences 2 F 

3 MF 
4 M 
5 MR 
6 E 
7 PG 
8 R 
9 

Densité et hauteur 1 
2 6 
3 A l  
4 A2 
5 A3 
6 A4 
7 A5 
8 BI  
9 82 

10 83 
11 84 
12 85 
13 C l  
14 C2 
15 C3 
16 C4 
17 CS 
18 01 
19 D2 
20 03 
21 D4 
22 05 
23 

Agricole 
Aulnaie 
Autre 
Dénudé humide 
Dénudé sec 
Eau 
Forêt feuillue 
Forêt mélangée 
Forêt résineuse 
Forêt en régénération 
Ligne de transport d'énergie 
Route 

Absence autre que eau 
Feuillu 
Mélange à dominance feuillue 
Mélangé 
Mélangé a dominance résineuse 
Pessiere noire 
Pinède grise 
Autres résineux 
Eau 

Absence autre que eau 
~ 2 5 %  fermeture. 1.5-4 m hauteur 
81-100%, >22 m 
81-100%, 17-22 m 
81 -100%, 12-17 m 
81 -1 00%, 7-1 2 m 
81 -100%, 4-7 rn 
61 -80°h, >22 m 
61 -80%, 17-22 rn 
61 -80%. 12-1 7 m 
61-80%, 7-12 rn 
61 -80°h, 4-7 m 
41 -60%. >22 m 
41-60°h, 17-22 rn 
41-60%. 12-17 rn 
41-60%. 7-1 2 m 
41 -60°h, 4-7 m 
25-40°h, >22 m 
25-40°h, 17-22 rn 
25-40%, 12-17 rn 
25-40%. 7-12 m 
25-40%. 4-7 m 
Eau 



Tableau 3 (suite) 

Entité Couche Catégorie" 

Origine et 1 BP 
perturbation 2 BR 

3 CB 
4 CE 
5 CH 
6 CP 

Aire de Année 
coupe 

Brûlis partiel 
Briilis total 
Coupe par bande 
Coupe partielle et epidémie légere 
Chablis total 
Coupe partielle 
Coupe totale 
Épidémie légère 
Épidémie sévère 
Friche 
Chablis partiel 
Plantation 
Absence autre que eau 
Eau 

1 avril 1991 - 31 mars 1992 
1 avril 1992 - 31 mars 1993 
1 avril 1993 - 31 mars 1994 

Régénération 1 Nulle (densité ~20%) 
2 Faible (densité 21 -60%) 
3 Dense (densité 61 -80%) 
4 Coupe partielle (surface temère coupée ~ 7 5 % )  

a Adapté de MER (1 984) pour l'entité polygone forestier. 



1. MODELE CONCEPTUEL DE DONNEES 

décrire "F 
1 code de strate 1 

STRATE FORESTIER€ 

code de strate 
terrain 
type de couvert 
gr. d'essences 
dasse de densité 
dasse de hauteur 
dasse bage 
origine 
perturbation 

dasse de régénération L 

2. MODELE LOGIQUE DE DONNÉES GRASS 

1 régénération 1 
r3 -1 

3. COUCHES RECLASSIFIÉES GRASS 

terrain et type de couvert 1. FOR&-91 .ter 1 
groupement d'essences 1. FOR-1 .es  1 
dasse de densité et de hauteur 1. 1 
dasse d'âge 1. ~ o ~ h _ S l . a g e  1 
origine et perturban'on 1. FOR-I.~~ 1 
La mérne redassification a et6 appliquée aux couches  FOR^-~1~092. FOR~'KINO~~ et FORÉT_KINO~~. 

Figure 9. Structure de la base de données GRASS pour les entités polygone forestier et 

aire de coupe. 



sur diverses variables spatiales après conversion des données d'une structure 

vectorielle à une structure matricielle, pour conclure qu'une résolution de 10 m et moins 

n'entraînait pas de distorsion. La résolution utilisée est bien inférieure à celle de 100 x 

100 m recommandée par Schultz et Joyce (1 992) pour analyser l'habitat de la martre. 

Plusieurs sources d'erreur peuvent affecter la qualité des données géomatiques et 

résulter en des applications "naïves': âge de la donnée, couverture aérienne, échelle, 

positionnement, variation spatiale naturelle de l'entité cartographiée, numérisation 

(Burrough 1986. Allen 1994). À prime abord, la carte forestière 1 :20 000 apparaît 

comme une source d'information très précise à cause de sa classification élaborée 

(tableau 3) et du grand nombre de polygones que contient un seul feuillet (1 600 à 2000 

polygones environ dans une superficie de 260 km2 [Couillard et Routhier 19941, soit une 

superficie moyenne d'environ 15 ha par polygone). Cinventaire forestier vise une 

connaissance générale du volume ligneux pour une vaste superficie, l'unité de sondage 

(ChhumHuor 1392, Coulombe et Lowell 1995), et non une description fine de chaque 

portion de territoire. Pour les habitats fauniques, LaRue et al. (1996) considèrent 

d'ailleurs l'information des cartes ecoforestières comme un outil de planification à 

l'échelle du territoire, mais pas comme un outil d'aménagement peuplement par 

peuplement. Comme je veux utiliser cette information à une échelle locale, il importe de 

valider les variables de la cartographie forestière pour identifier celles que le photo- 

interprète distingue correctement et celles ou la marge d'erreur est trop grande. Cette 

validation est d'autant plus nécessaire que deux firmes différentes ont réalisé la photo- 

interprétation de chacun des secteurs d'étude et que les photographies utilisées datent 

d'environ 10 ans. Par ailleurs, la délimitation des aires de coupe de 1991 -1 992 à 1993- 

1994 dans KINO a été réalisée en appliquant des critères plus élaborés que ceux qui 

sont usuels. Une validation est aussi nécessaire dans ce cas pour vérifier si les classes 

d'abondance de la régénération correspondent à la réalité. 

La vérification de la carte forestière a principalement été effectuée par un inventaire 

terrestre réalisé dans la pessière noire, seul groupement d'essences correspondant à un 

bon habitat pour la martre, au sens classique de la littérature, et abondant dans les deux 



secteurs. La pinède grise, qui domine le bloc R7E, a aussi été évaluée. A l'intérieur du 

groupement d'essences, les variables importantes de la stratification forestière sont la 

densité, la hauteur et l'âge du peuplement puisque l'autre variable, la perturbation, était 

peu fréquente dans la pessière noire ou la pinède grise. Le plan de sondage a été 

stratifié en conséquence et contient 10 strates dans la pessiere et 9 dans la pinède grise. 

une strate étant une combinaison de densité, de hauteur et d'âge (tableau 4). Dans 

chaque secteur, j'ai sélectionné un minimum de trois peuplements d'épinette par 

combinaison des classes de densité et de hauteur. pour un échantillon global de 44 

peuplements. Pour la pinède grise, l'échantillon a été de 18 peuplements, soit deux 

peuplements par combinaison des classes de densité et de hauteur. D'autre part, afin 

d'élaborer le plan de sondage pour les aires de coupe de 1992 a 1994, j'ai effectué une 

classification préliminaire des parterres en trois classes d'abondance de la régénération 

(nulle, faible et moyenne-élevée) en examinant sommairement les photos aériennes. 

Une photo-interprétation plus détaillée fut réalisée après la vérification terrestre, selon les 

quatre classes décrites précédemment; cette classification fut utilisée pour compiler les 

résultats. L'échantillon contenait 15 bûchés différents, distribués à raison de cinq par 

classe de régénération préliminaire (tableau 4). En plus, cinq peuplements mélangés à 

dominance feuillue et cinq peuplements feuillus, appartenant aux classe d'âge 70 ou 90 

ans, ont fait l'objet d'une prise de données partielle pour vérifier a posteriori quels 

attributs pouvaient expliquer leur sélection par la martre. 

Les peuplements et les parterres de coupe à inventorier ont été choisis aléatoirement 

parmi ceux accessibles a distance raisonnable (~500 rn) d'un chemin ou d'un plan d'eau, 

pour l'accès terrestre, ou d'une ouverture, pour l'accès en hélicoptère. Dans chacun, 10 

stations espacées de 50 ou 70 m furent établies, situées à au moins 50 m de la bordure 

du peuplement. Trois variables de la stratification forestière ont été évaluées à chaque 

station: le groupement d'essences, la classe de densité et la classe de hauteur (figure 

10). Le groupement d'essences fut déterminé d'après la surface terrière des tiges de 9 

cm et plus au DHP, mesurée à l'aide d'un prisme métrique de facteur deux 

(Grosenbaugh 1952) a deux endroits par station, soit à la station même et à un second 

point espacé de 20 m dans la direction de la virée d'inventaire. La classe de densité, qui 



Tableau 4. Plan de sondage pour valider la base de données forestières et 

inventorier les débris ligneux et les gaulis résineux. 

-- - 

Strate cartographiée Nombre de peuplements échantillonnes 

Pessière noire 

EE 83 

EE B4 

EE C3 50 

EE C3 70 

EE C3 90 

EE C3 120 

EE C4 30 

EE C4 50 

EE D3 

EE D4 

Pinede grise 

pgpg A2 

PgPg A3 

PgPg 62 

PgPg 63 

PgPg 84 

PgPg C3 

W g  

PgPg D3 

PgPg D4 

Aire de coupe 

Régénération nulle 

Régénération faible 

Régénération moyenne et élevée 

Mélangé a dominance feuillue 

Feuillu 



VUE EN PROFIL A Arbre mesure pour le couvert arborescent (>7 m): 
présence/absence sur 20 points espacés de 1 m 
le long de la ligne d'interception 

B Gaulis r6sineux mesuré (rameaux vivants de O a 1.3 ml. 
A DHP (cm) 

. . 

A C Arbres et gaulis non mesurés 

VUE EN PLAN 

* Couvert arborescent (présencelaboence) 

Débris ligneux (interception 20 m, 0-1.3 m de hauteur) 

Gaulis résineux (parcelle 2x20 m) 

Figure 10. Schéma de la prise de données pour la validation terrestre de la base 

de données forestières et l'inventaire des débris ligneux et des gaulis résineux. 



correspond au pourcentage de fermeture du couvert arborescent, fut obtenue en notant 

la présence ou l'absence d'une cime de plus de 7 m de hauteur au-dessus de 20 points 

équidistants de 1 m le long d'une chaîne plastifiée tendue à chaque station (Vales et 

Bunnell 1988). Pour mesurer la hauteur, un arbre représentatif appartenant à l'essence 

principale, codominant de préférence, fut choisi et mesuré au clinomètre. Dans les 

pessières noires de densité Cl l'âge à la souche de l'arbre choisi a été mesuré. Deux à 

trois arbres représentatifs ont aussi été vérifiés dans les autres peuplements. Enfin, la 

fermeture latérale du couvert a été estimée dans les parterres de coupe et les 

peuplements mélangés et feuillus à l'aide de la technique de Nudds (1 9n) .  

Compte tenu du grand nombre de transformations réalisées lors de sa confection 

(annexe A), il est également nécessaire de vérifier la précision géométrique de la base 

de données localisées. À cette fin, 20 points correspondant à des repères faciles à 

localiser sur la carte 1 :50 000 ont été choisis dans chacun des blocs. La position de ces 

points (coordonnées UTM) sur les couches FORËTSI et FORÊT-~1~094 a été lue à 

l'écran avec G rassland et comparée à celle de la carte. 

4.6 Composition et configuration spatiale de l'habitat hivernal 

4.6.1 Échelles d'étude et schéma expérimental 

II est fondamental d'utiliser l'échelle appropriée pour étudier I'habitat d'une espèce 

animale (Mfiens et Milne 1989, Buskirk et Powell 1994, Roloff et Haufler 1994, Baker et 

al. 1995). J'ai utilisé la classification d'échelles de Johnson (1 98O), qui apparait comme 

un classique puisqu'elle a été reprise fréquemment (Thomas et Taylor 1990, Blakesley et 

al. 1992, Katnik 1992, Aebisher et al. 1993, Hayward et ai. 1993, Lofroth 1993, Dixon et 

al. 1996, Chapin et ai. 1997). Celui-ci propose quatre niveaux où la sélection d'habitat 

peut s'opérer: (1) le micro-habitat, (2) les composantes formant le domaine vital, (3) le 

domaine vital et (4) l'aire de répartition géographique (ou la région). Pour les 

mammifères carnivores, les études d'habitat ont été conduites surtout aux niveaux du 

micro-habitat et des composantes du domaine vital (Harrison 1993). 



J'ai étudié la sélection d'habitat à deux échelles, (1) celle des composantes du domaine 

vital et (2) celle du domaine vital. Dans le premier cas, je désire établir les 

caractéristiques des peuplements forestiers que la martre préfère ou évite à l'intérieur de 

son domaine vital (échelle du peuplement forestier). Dans le second, je veux déterminer 

si la martre choisit une mosaïque d'habitat particulière dans l'ensemble d'un bloc d'étude 

pour établir son domaine vital (échelle du paysage). Pour cette échelle, les bases 

conceptuelles proviennent de l'écologie des paysages (Harris 1984, Forman et Godron 

1986, Hunter 1990, Turner et Gardner 1991, Dunning et al. 1992, Diaz 1996) et font 

appel aux concepts de paysage, matrice, parcelle, corridor, bordure, etc. (figure 11). 

Une notion fondamentale est celle de la fragmentation d'habitat, soit la transformation 

d'une grande étendue d'habitat en plusieurs parcelles de dimension réduite et isolées les 

unes des autres, accompagnée de la formation d'un nouvel habitat qui devient la matrice 

(Wilcove 1988, Andren 1994, Fahrig 1997). Dans un contexte d'exploitation forestière, la 

fragmentation est un phénomène transitoire qui se résorbe graduellement à mesure que 

la forêt reprend sa place. Malgré son caractère temporaire, ce concept paraît approprié 

pour étudier la réaction de l'animal et ses choix d'habitat immédiatement après coupe. 

Seule une approche géomatique permet d'intégrer sur une base géographique 

commune les diverses données nécessaires à une analyse ê l'échelle du paysage. 

À l'échelle du peuplement, le schéma expérimental consiste à mesurer la disponibilité de 

l'habitat par animal dans son domaine vital et son utilisation a des sites fréquentés 

(localisations télémétriques) (Thomas et Taylor 1990, Manly et al. 1993, Litvaitis et al. 

1994). À l'échelle du paysage, le milieu global utilisé par animal, Le., son domaine vital, 

est comparé au milieu disponible à l'ensemble de la population, soit la totalité du bloc 

d'étude. 



Paysage: mosaïque spatiale aux limites arbitraires 
contenant des parcelles d'habitat en interaction et 
définie en fonction d'un phénomène étudié 

i i . . 

Grain: plus fine résolution spatiale possible 
des données (e.g.. pixel en structure matricielle) 

Étendue: superficie globale de raire d'étude &endue 

Matrice: type d'habitat le plus étendu et le plus Matrice 
interconnecté dans le paysage Matrice 

Panelle (patch): superficie relativement homogène ,, y--; . - . r  '3 
-lc- #2 L-* 

correspondant aux peuplements forestiers contigus 
appartenant au meme type d'habitat 

Superficie . l h a  

Forme m m -  
- - - 

Composition: superficie de toutes les parcelles d'un 
type d'habitat dans un paysage 

Configuration spatiale: relation spatiale entre les parcelles formant un paysage 

Isolation ou proximité: éloignement par rapport B. . 
aux autres parcelles du rndrne type d'habitat 

Connectivité: présence ou non d'un corridor oui 

- - 
Bordure: frontière nette entre 2 types d'habitats - - -- L 

Écotone: zone de transition nette ou graduelle 
entre 2 types d'habitats 

Bordure 

Figure 11. Illustration de certains termes et concepts propres à l'écologie des paysages 

(adapté de Forman et Godron 1986, Turner 1989.1 990. Wiens et Milne 1989. 

Turner et Gardner 1991. Fahrig et Merriam 1994. Baskent 1995. Fortin et 

Drapeau 1995, Li et al. 1995. McGarigal et Marks 1995, Diaz 1996) . 



4.6.2 Délimitation des blocs d'étude 

La délimitation des blocs d'étude est une étape critique pour étudier la sélection d'habitat 

car elle influence directement le résultat (Johnson 1980, Porter et Church 1987, Aebisher 

et al. 1993). Par exemple, l'inclusion de portions de territoire de qualité marginale dans 

un secteur d'étude peut avoir pour effet de faire paraître préférés des habitats qui ne 

sont en réalité que de valeur moyenne. Pour éviter toute subjectivité, chacun de mes 

blocs d'étude a été défini comme la superficie contenant les domaines vitaux des 

martres de même que l'ensemble des sites de piégeage, augmentée d'une bordure 

d'environ 500 m. Katnik (1 992) et Chapin et al. (1 996) ont utilisé une approche similaire. 

Je prends ainsi pour acquis que les portions des blocs d'étude où aucun animal n'a été 

capturé, malgré un effort de piégeage soutenu, font partie du milieu où les martres 

avaient la possibilité d'établir leur domaine vital. En pareil cas, l'absence de captures 

permet de conclure à un évitement de ces portions de territoire, ce qui est un résultat 

pertinent. 

4.6.3 Sélection de l'habitat à l'échelle du peuplement 

À I'échelle du peuplement. je teste l'hypothèse que la distribution des localisations 

télémétriques par type d'habitat est faite au hasard et, si cette hypothèse est rejetée, je 

veux identifier queis sont les types qui sont recherchés ou évités dans le domaine vital. 

Les types d'habitats ont été définis a priori en fonction des variables correctement 

identifiées sur la carte forestière 120 000, de l'abondance relative des différentes strates 

forestières dans les blocs et des connaissances générales sur l'écologie de la martre. 

Seul le milieu terrestre a été considéré. 

La première analyse à cette échelle considère les localisations télémétriques comme les 

unités échantillonnées, la population étant l'ensemble des localisations d'un animal ou 

d'un groupe d'animaux. L'hypothèse testée est que la distribution des localisations 

télémétriques est aléatoire à l'intérieur du domaine vital, décrit par le polygone 95%. Tel 

que suggéré par Neu et al. (1 974) et White et Garrott (1 990), j'ai fait un test de chi2 entre 



le nombre de localisation observé (0,) dans le milieu i (t 1 a k) et le nombre attendu si la 

répartition était aléatoire (A,): 

A9 = O x (superficie du milieu il superficie totale du domaine vital), 

où O est la somme des 0,. Le test est suivi du calcul d'un intervalle de type Bonferroni 

pour identifier les milieux sélectionnés. tout en contrôlant l'erreur de type 1. 

La deuxième analyse pour mesurer la sélection de l'habitat à l'échelle du peuplement 

considère chaque martre comme un échantillon d'une population formée de l'ensemble 

des animaux d'un secteur. Tel que recommandé par Alldredge et Ratti (1986. 1992). j'ai 

utilisé le test non paramétrique de Friedman. qui est une analyse de variance de type 

bloc randomisé complet (i blocs x k traitements) basée sur les rangs (Conover 1980). 

Les martres constituent les blocs et les types d'habitats représentent les traitements. 

L'hypothèse testée est que les martres sélectionnent les types d'habitats de façon 

aléatoire, I'hypothese alternative étant qu'au moins un type d'habitat est choisi de façon 

différente d'un autre type. Pour identifier quels étaient les types sélectionnés, j'ai ensuite 

calculé un intervalle de type Bonferroni, tel que suggéré par Siegel et Castellan (1988) 

pour comparaison avec un témoin. Le témoin est un animal fictif dont I'indice de 

sélection de chaque type d'habitat aurait une valeur correspondant à I'hypothese nulle. 

Alldredge et Ratti (1992) ont proposé d'appliquer le test de Friedman à I'indice de 

sélection de Strauss (Strauss 1979). En plus de cet indice, j'ai aussi appliqué le test à 

I'indice de préférence de Chesson. un indice recommandé par certains auteurs 

(Chesson 1983. Manly et al. 1993). Ces indices se calculent comme suit: 

Indice de Strauss = PU, - PA, 

l ndice de Chesson = (PU/PAJ/sommation=,,(PU/PAJ, 

où, 

PUi :proportion des localisations télémétriques dans le milieu i 

PA, :proportion du domaine vital occupée par le milieu i. 



L'indice de Strauss exprime simplement la différence entre l'utilisation et la disponibillé 

(Strauss 1979). L'indice varie linéairement de -1 à +1 et la valeur O indique l'absence de 

sélection (hypothèse nulle). Cet indice risque d'être différent d'une mosaïque à l'autre si 

la disponibilité des types d'habitats n'est pas identique, même si l'utilisation reste 

constante. En pareil cas, un résultat significatif peut être dû so l  à une sélection 

réellement différente pour un type d'habitat, soit à la disponibilité qui varie entre les 

animaux (White et Garrott 1990). Plus complexe à calculer, l'indice de Chesson cherche 

précisément à normaliser cette situation, en exprimant qu'elle serait l'utilisation d'un type 

d'habitat si tous les types étaient présents de façon égale (Chesson 1983). Sa valeur 

varie de O à 1 et totalise 1 pour l'ensemble des types d'habitats évalués. Si tous les 

indices sont égaux (indice = Il@, les types d'habitats sont utilisés aléatoirement et il y a 

donc absence de sélection (Schooley 1994). 

Afin de mieux expliquer la sélection de l'habitat par la martre à l'échelle du peuplement, 

deux variables importantes, les débris ligneux et les gaulis résineux, ont fait l'objet d'un 

inventaire terrestre, parallèlement à la prise de données pour valider la carte forestière 

(tableau 4, figure 10). Le pourcentage de débris ligneux au sol est une donnée 

fondamentale dans les modèles d'habitat de la martre (Allen 1982, LaRue 1993). Les 

débris ligneux permettent à l'animal de pénétrer sous la neige pour établir ses sites de 

repos et chasser les petits mammifères. Les gaulis résineux joueraient un rôle similaire 

(Hargis et McCullough 1984, Corn et Raphael 1992, Alvarez 1996). en plus d'être une 

composante majeure de I'habitat du lièvre (Litvaitis et al. 1985b), une des proies 

principales de la martre. Suivant la définition de LaRue et al. (1992), les débris ligneux 

comprennent tout arbre cassé. tronc, billot, souche, branche ou débris de coupe qui 

jonchent le sol en tout ou en partie, de même que les rameaux et ramilles qui s'y 

rattachent (avec leurs aiguilles dans le cas des résineux). En fonction de la taille de la 

martre, seuls ont été considérés les débris ayant plus de 9 cm de largeur, mesurée 

transversalement par rapport au débris à son point de contact avec le transect. Les 

tiges poumes recouvertes de mousse et intégrées partiellement au sol n'ont pas été 

retenues (LaRue et al. 1991), car elles sont peu utiles à la martre, même si elles peuvent 

être importantes pour les petits mammifères. La mesure de cette variable fut faite par 



l'interception de la projection au sol de l'ensemble des débrÏs ligneux compris entre O et 

1.3 m de hauteur, le long d'une chaîne plastliée de 20 m. L'inventaire des gaulis 

résineux visait à décrire l'abondance des tiges d'épinette ou de sapin portant des 

rameaux vivants de façon continue entre O et 1.3 m de hauteur. Le dénombrement s'est 

fait dans une parcelle de 2 x 20 m centrée sur la chaîne plastifiée. Pour chaque tige 

résineuse rencontrant le critère établi, l'essence et le diamètre furent notés, par classe 

de 2 cm: O (el cm), 2 (1-3 cm), 4 (3-5 cm), etc. Les tiges d'épinette noire de 9 cm ou 

plus au DHP portant des rameaux vivants jusqu'au sol ont été incluses, même si ce ne 

sont pas des gaulis au sens strict du terme. 

Dans le but de déterminer si les martres qui fréquentaient les aires de coupe n'étaient 

qu'en déplacement ou bien si elles y chassaient activement, des sessions de pistage 

furent réalisées en janvier et mars 1994, en mars 1995 et en février 1996. Les pistes de 

martres furent localisées en survolant les aires de coupe en hélicoptère. Elles furent 

suivies en raquettes en mesurant la distance parcourue avec un topofil et en notant par 

segment de 10 m (1 994 et 1995) ou 20 m (1 996) le milieu traversé, le comportement de 

l'animal et toute remarque d'intérêt. Des pistes espacées régulièrement correspondaient 

a un comportement de déplacement. Des pistes en zigzag, la poursuite d'une proie ou 

l'entrée sous la neige furent assimilées à un comportement de chasse. 

4.6.4 Composition et configuration spatiale de I'habitat à l'échelle du paysage 

Pour analyser la composition et la configuration spatiale de l'habitat à l'échelle du 

paysage, un nombre limité de types d'habitats a d'abord été identifié à partir de l'analyse 

à l'échelle du peuplement. Cinterprétation des statistiques spatiales risquait en effet de 

devenir très confuse si ce nombre dépassait quatre ou cinq. J'ai utilisé le logiciel 

FRAGSTATS 2.0 (McGarigal et Marks 1995), qui permet de calculer 58 variables 

spatiales à partir d'une mosaïque d'habitats. J'ai retenu hul mesures qui expriment bien 

la composition et la configuration spatiale des paysages, principalement la fragmentation 

d'hablat (Li et al. 1993). Afin de bien comprendre les limites et l'interprétation de ces 

variables, j'ai réalisé un prototype d'application sur des mosaïques simples. Deux 



variables nécessitaient de fixer une constante pour leur calcul: la superficie intérieure et 

I'indice de proximité. À cette fin, une analyse de sensibilité a été réalisée sur six 

domaines vitaux de martres (polygone 95%), en faisant varier la largeur de la bordure 

intérieure, pour le calcul de la superficie intérieure, ou le rayon de recherche, pour le 

calcul de I'indice de proximité. 

Pour analyser la composition et la configuration spatiale de l'habitat à l'échelle du 

paysage, j'ai comparé les domaines vitaux occupes par les martres à des mosaïques 

choisies aléatoirement dans les blocs d'étude. Ces mosaïques sont en fait des portions 

de territoire situées a l'intérieur d'une fenêtre positionnée aléatoirement. La comparaison 

entre les domaines vitaux et les témoins a procédé séparément par bloc d'étude et, dans 

le cas du secteur KINO, par année, puisque le paysage a été modifié entre 1993 et 

1994. Plusieurs statistiques spatiales sont influencées par la dimension de la mosaïque 

évaluée, de sorte qu'il faut utiliser des témoins de même superficie que les domaines 

vlaux. J'ai donc examiné la distribution de fréquence des domaines vitaux pour fixer les 

classes de superficie appropriées. La forme de la mosaïque est aussi susceptible 

d'influencer certaines statistiques spatiales. J'ai testé quatre formes de rnosalques afin 

d'établir si des formes simples (carré ou cercle) donnaient des résultats comparables à 

des formes plus complexes, comme des rectangles orientés nord-sud ou est-ouest. 

Enfin, j'ai réalisé une analyse de sensibilité pour quatre variables dans le but de fixer la 

taille de l'échantillon de mosaïques aléatoires. 

L'analyse de la configuration spatiale n'a été réalisée que pour le secteur KINO. Dans 

les blocs R7E et R70, la forêt constituait la matrice, si bien qu'il était peu pertinent de 

compiler des statistiques de fragmentation. Hargis et a/. (1997) ont situé autour de 50 à 

60% d'habitat la proportion à partir de laquelle plusieurs variables spatiales exprimant la 

fragmentation changent abruptement. À partir de simulations et d'une revue de 

littérature sur les oiseaux et les mammifères, Andren (1994) a pour sa part souligné que 

le facteur important quand la superficie d'habitat propice dépassait 30°/0 était la perte 

d'habitat. Ce n'est qu'en bas de ce seuil que la taille et l'isolement entrent en jeu pour 

augmenter les effets liés à la perte d'habitat. 



La composition et la configuration spatiale ont été mesurés dans les domaines vitaux et 

les mosaïques aléatoires. Comme l'approche multivariée est considérée essentielle pour 

ce type de données (Clark et ai. 1993). une analyse factorielle en composante principale 

avec rotation varimax (Norusis 1990) a ensuite été réalisée pour tenter de réduire le 

nombre de variables en les regroupant en un nombre limité d'axes communs. Les 

variables retenues ont ensuite été comparées par classe de superficie entre les 

domaines vitaux et les mosaïques aléatoires à l'aide d'un test non paramétrique de 

Mann-Whitney, car les distributions s'éloignaient grandement de la normalité. 

4.7 Validation du modèle IQH 

Développés a partir du début des années 1980, les modèles d'indice de qualité d'habitat 

(IQH) visent à évaluer a partir de variables du milieu si un site convient à une espèce 

animale. Un modèle IQH donne une évaluation de la qualité de l'habitat, qu'on suppose 

liée à la capacité de support à long terme (Suring et al. 1992). C'est en quelque sorte un 

ensemble d'hypothèses quantifiées de relations faune-habitat (van Home et Wiens 

1991). Même s'ils ont été largement acceptés comme outils de planification et pour 

évaluer les effets potentiels de changements d'habitat, peu d'entre eux ont été validés 

par manque de temps et à cause des coûts impliqués (Schamberger et O'Neil 1986, 

Edge et al. 1990, Brooks 1997). Le U S .  Fish and Wildlife Sewice a publié à iui seul plus 

de 150 modèles de ce type (Krohn 1992). Dans son projet Gestion intégrée des 

ressources (LaRue et al. 1996)' le Québec a élaboré des IQH pour plusieurs espèces: 

orignal (Alces alces) (Courtois 1993), ours noir (Samson 1996), martre (LaRue 1993), 

lièvre (Guay 1994), gélinotte huppée (Blanchette 1995), grand pic (Dryocopus pileatus) 

(Lafleur et Blanchette 1993) et sittelle à poitrine rousse (Sitta canadensis) (Marchand et 

Blanchette 1995). 

Plusieurs modèles d'lQH ont été publiés pour la martre: Ouest des États-unis (Allen 

1982), Maine (Ritter 1985), Alberta (Bonar et al. 1990), Ontario (Naylor 1992, Naylor et 

al. 1 994, McCallum et al. 1 994) et Alaska (Suring et al. 1 992). Adapté pour le Québec à 



partir des autres modèles, celui de LaRue (1993) contient trois variables (tableau 5). La 

première variable est fonction d'une matrice composition en essences du peuplement x 

classe de densité, la seconde est liée à la classe de hauteur et la troisième traduit 

l'abondance des débris ligneux selon la perturbation, l'origine et le groupement 

d'essences. L'indice global s'obtient en faisant la moyenne géométrique des trois 

variables. La base de données localisées contient les données nécessaires au calcul 

des deux premières variables. Comme l'abondance en débris ligneux est rarement 

disponible, l'auteur (P. LaRue, cornm. pers.) a proposé une grille qui permet d'estimer 

cette variable à partir du groupement d'essences, de la classe de perturbation et de 

l'origine. Cindice IQH a été calculé pour chacune des strates forestières de la base de 

données en reclassifiant sur la base de cet indice les couches forestières correspondant 

aux années 1991,1993 et 1994. 

En 1986, Laymon et Barrett ont obtenu de pauvres résultats en testant trois modèles sur 

le terrain. D'autre validations pour une variété d'espèces ont également été peu 

fructueuses (Ritter 1985, Gaudette et Stauffer 1988, Conway et Martin 1993, Robe1 et al. 

1993, Hirsh et Haufler 1994, Bender et al. 1996, Parent 1996). Quelques modèles ont 

malgré tout été testés avec succès, dont ceux de l'antilope d'Amérique (Antilocapra 

amencana) (Cook et Irwin 1985), de la gélinotte huppée (Hammil et Moran 1986), de la 

richesse avienne dans des lisières brise-vent (Schroeder et al. 1992). du grand pic 

(Savignac et al. 1996), de la paruline de Kirtland (Dendroica kirtlandii) (Nelson et Buech 

1996), du pékan (Thornasma et al. 1991) et de la martre (Suring et a/. 1992. Naylor et al. 

1994). Pour tester un modèle IQH, Schamberger et O'Neil (1986) ont proposé une 

approche avantlaprès des changements importants (e-g., coupes) et van Home et 

Wiens (1991) une approche d'expérience de manipulation. La densité n'est pas 

nécessairement la mesure la plus appropriée a cette fin car il peut y avoir une 

concentration d'animaux non reproducteurs dans des habitats marginaux quand la 

densité est élevée et en fonction des pressions sociales (van Home 1983, Krohn 1992, 

Winker et al. 1995). Le lien densité-qualité d'habitat devrait cependant être plus 

prévisible pour une espèce à faible productivité et spécialiste dans ses choix d'habitat 

(van Home 1983). comme la martre (Buskirk et Ruggiero 1994). L'utilisation relative d'un 



Tableau 5. Description du modèle d'lQH développé par LaRue (1993). dans sa 

version modifiée pour les débris ligneux (P. LaRue, comm. pers.). 

Variable du 
modèle 

Calcul de la variablea 

F O O O O ----------- . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . .  ------ 
Abri (évalué à Classe de hauteur - 6 5 4 3 2 1  
partir du stade de ------------------------------------------------------------- 
développement) sD 
(SD) 

O O 1 2 3 3 3 

Débris ligneux Perturbation ou origine Groupement d'essencesb DL 
(DL) 

------------------------------------------------------------------- 
CE, EL, ES, HP, HT Résineux ou mélangé 3,O 

Feuillu 0.0 

Aucune, autre Sapinières (toutes) 3.0 
ES, RS, PgS 2,s 
PgPg, PgE, RBb, RFi, RPe, SBb, SPe 2.0 
BbS, EPg, Fis, PeS, PgBb, PgFi,PgPe, RE 1,s 
CPR, EBb, EE, EFi 1 ,O 
BbPg, BbR, FiPg, FiR, PePg, PeR 1 ,O 
BbE, FiE, PeE 0,s 
Feuillu 0.0 

Indice global IQH = (CEDC x SD x DL)'.~~ /3 

" Les codes concernant le type de couvert, les classes de densité et de hauteur, la 

perturbation et l'origine apparaissent au tableau 3. 

Liste partielle. La codification des peuplements mélangés est celle du nouveau programme 

d'inventaire forestier (MRN 1995b), selon laquelle la première essence indique si la 

dominance est résineuse ou feuillue. Codes des essences: 

Bb bouleau à papier Pg pin gris 

E épinette noire R autres résineux 

Fi feuillu intolérant S sapin 

Pe peuplier 



milieu peut être difficile à interpréter si la fidélité au site est un facteur important, ce qui 

est le cas des passereaux (van Home 1983, Krohn 1992, Darveau et al. 1995). Enfin, il 

importe de tester la relation à une échelle appropriée (Gaudette et Stauffer 1988). 

Pour valider le modèle de LaRue (1993). j'ai utilisé les préférences d'habitat de la martre 

mesurées par télémétrie, en émettant l'hypothèse que la cote IQH d'un site fréquenté 

(localisation télémétrique ponctuelle ou domaine vital, selon l'échelle d'analyse) devrait 

être supérieure à celle d'un site aléatoire. La validation a procédé à deux échelles 

différentes: à l'échelle du peuplement, j'ai comparé l'indice des localisations 

télémétriques à celui de l'ensemble du domaine vital (polygone 95%); à l'échelle du 

paysage, j'ai testé si les domaines vitaux avaient un indice global supérieur à celui des 

mosaïques aléatoires générées pour analyser la composition et la configuration spatiale 

de I'habitat. 

4.8 Traitements statistiques 

Les traitements statistiques furent réalisées à I'aide du logiciel SPSSlPC 4.1 (Norusis 

1990). Les tests liés à la composition et à la configuration spatiale de I'habitat sont 

traités à la section 4.6. Les mêmes tests furent utilises pour la validation du modèle 

IQH. Pour toutes les autres analyses, j'ai d'abord examiné la normalité de la distribution 

et l'homogénéité des variances des variables à I'aide de diagrammes boxplot et des tests 

de Levene et Shapiro-Wilks. En cas d'anormalité ou d'hétérogénéité, les données ont 

subi les transformations appropriées avant d'utiliser les tests paramétriques ou bien elles 

ont été analysées avec des tests non paramétriques. 

Les taux de mortalité et de dispersion furent comparés avec la statistique Z (Heisey et 

Fuller 1985). Jtai utilisé I'ANOVA à mesures répétées pour le nombre de crottes de 

lièvre (transformation In[x+l)) et pour les captures de campagnol à dos roux 

(transformation In[x+l]). Les nombres de crottes de lièvre en 1993 et en 1994 et les 

captures de souris sylvestres furent comparées avant et après coupe à I'aide du test non 

paramétrique de Mann-Whitney parce que les données ne pouvaient pas être 



normalisées. Parmi les variables de la stratification forestière vérifiées par voie terrestre, 

la fermeture du couver?, la hauteur et la surface terrière furent analysées entre secteurs 

ou entre classes à l'aide du test de t ou de I'ANOVA suivie d'un test d'étendue de 

Scheffé. Câge par contre était distribué de façon très étalée vers la droite avec en plus 

quelques valeurs extrêmes, de sorte que j'ai préféré utiliser le test de la médiane. Les 

débris ligneux et les gaulis résineux affichaient aussi une distribution anormale, avec une 

majorité de valeurs nulles et plusieurs valeurs extrêmes. Une transformation de type In 

[x+l] a été opérée avant d'appliquer le test de t ou I'ANOVA à un facteur suivie du test 

d'étendue de Scheffé. Pour les comparaisons des mêmes variables entre les aires de 

coupe, j'ai utilisé le test non paramétrique de Kruskal-Wallis car les variances étaient très 

hétérogènes. Enfin, une ANOVA à un facteur, suivie d'un test multiple d'étendue de 

Scheffé quand plus de deux moyennes étaient impliquées, a été utilisée pour comparer 

la distance minimale par 24 h (transformation [x+llO.') et la taille du domaine vital 

(transformation 9'). 



CHAPITRE V 

RÉSULTATS ET DISCUSSION 

5.1 Piégeage et suivi télémetrique 

Au cours de quatre années, mon équipe a réalisé 159 captures de 95 martres (56 mâles, 

38 femelles, 1 indéterminé), 29 dans le bloc R7E. 28 dans R70 et 38 dans KINO. pour 

un effort de piégeage de plus de 7500 nuits-pièges. Parmi les captures réalisées a 

l'automne, le rapport des sexes (1 50, 189 et 164 mâles1 100 femelles dans R7E1 R70 et 

KINO, respectivement) et la proportion de juvéniles (63, 67 et 54%) ne différaient pas 

entre les blocs (test du ch?, P > 0.10). Les poids moyens étaient également semblables 

(P > 0,15): les mâles pesaient 985 t 41 g [i erreur type] (n = 18), 890 I 42 g (n = 17) 

et 956 + 20 g (n = 23) à R7E, R70 et KINO, respectivement, et les femelles 632 I 25 g 

(n = 12), 646 t 34 g (n = 9) et 630 t 21 g (n = 13). Puisque chaque bloc fut piégé par les 

mêmes personnes et avec la même technique, Le succès de piégeage peut fournir un 

indice de la densité. Le tableau 6 indique le nombre de nuits-pièges, le nombre de 

captures et le succès par bloc pour chacune des années. Le succès fut modéré dans 

les blocs KINO (1,4 martre/100 nuits-pièges) et R 7 0  (1,2 à 1.3) mais de beaucoup 

supérieur dans R7E (5.5 à 6,4). 11 est demeuré semblable durant les deux années 

consécutives d'activité dans chaque bloc. 



Tableau 6. Succès de piégeage de la martre dans les blocs d'étude. 

Bloc Statut Période Nuits- Nombre Succès 

(an-mois) pièges de (captures/ 1 00 nuits- 

captures pièges) 

R7E Témoin 1990-09 344 19 5,5 

R 7 0  Témoin 1990-09 705 9 

1991 -03 31 6 3 

1991 -09 1 075 13 

1991-10/11 1120 23 

KINO CPR 1992-08/09 2120 29 

1993-03 b 19 

1993-1 0/12 1537 21 

1994-02 - 3 

Total 7531 159 

" Le succès n'est pas comparable car la période ou l'équipe (trappeur privé) sont 

différents. 
b Donnée non disponible. 



Au total, 88 martres furent munies d'un collier émetteur, dont 27 à RTE, 28 à R70 et 33 

à KINO, et elles ont procuré 1557 localisations. Sept martres n'ont pas reçu de collier. 

soit parce qu'elles sont mortes dans la cage ou durant la manipulation (5) ou bien parce 

qu'elles étaient trop petites ( 4 5 0  g) (2). Dû à des pertes de contact prématurées (6 à 

R7E, 3 a R70. 1 à KINO), à la mort de l'animal (9, 13, I l )  ou à l'enlèvement du collier 

par l'animal (1, 0, O), seulement 44 martres (1 1, 12, 21) ont pu être suivies durant 90 

jours ou plus. De ce nombre, 35 (8, 8, 19) ont neuf localisations ou plus et seront 

utilisées pour vérifier si leur domaine vital est valide. Neuf martres (2, 2, 5) furent 

repérées durant plus de 500 jours. 

5.2 Taux de suwie et de dispersion 

Au moins 55 (30 mâles, 25 femelles) des 88 martres munies d'un collier émetteur sont 

mortes au cours de mon étude. Ceci comprend sept cas où seulement un collier fut 

retrouvé mais où il est peu probable que l'animal ait pu l'enlever, de même que cinq 

autres cas où le collier n'était pas accessible (sous terre, dans un arbre ou sous l'eau). 

Si j'élimine sept mortalités (2 mâles, 5 femelles) survenues moins d'un mois après la 

pose du collier et vraisemblablement reliées au stress de la capture, 48 martres sont 

mortes par piégeage (16) ou par autre cause telle que accident d'origine humaine (6), 

prédation (4), inanition (l), maladie (1) probablement le distemper canin et cause 

indéterminée (20). Pami les six accidents, quatre présentaient une fracture du crâne ou 

de la colonne vertébrale, vraisemblablement causée par un piège, un est un accident 

routier et un est imputable à une décharge de fusil. D'après les signes autour de la 

carcasse ou son examen à l'autopsie, deux des cas de prédation ont été imputés à des 

prédateurs terrestres (renard roux, loup ou lynx du Canada) et les deux autres à des 

prédateurs aériens. La carcasse de six des 20 martres mortes de cause indéterminée 

avait été partiellement ou totalement consommée, mais il était impossible d'établir si un 

prédateur avait tué l'animal. 

Le tableau 7 donne le nombre de mortalités et le nombre de jours de suivi télémétrique 

des martres par bloc en fonction du statut, du sexe et de la classe d'âge de l'animal, ce 



Tableau 7. Taux de mortalité et de survie des martres (K moyenne, ES erreur type) dans les blocs d08tude en fonction du statut, 

du sexe et de la classe d'âge (J juvénile, A adulte). 

Bloc Statut des Sexe Classe Nombre Nombre de morialit6s Jours- Taux annuel 
martres d'Ag0 de colliers 

martres 

Piegeage Mortalite Accidents Pidgeage Mortalitd Accidents Survie 
naturelle d'origine naturelle d'origine 

humalne humaine 

JIA 
JIA 

J 
A 

JIA 
JIA 

KINO Résidentes et 
indterminées 

Tous En dispersion JIA 
JIA 



qui permet de calculer les taux annuels de mortalité et de survie. Le taux annuel de 

mortalité naturelle des femelles munies d'un collier à R7 fut extrêmement élevé 

comparativement aux mâles (99 vs 28%. P c 0,01). Dans le secteur KINO, où les 

femelles furent munies d'un collier moins lourd (5% de la masse corporelle vs 7% à R7), 

le taux annuel de survie fut similaire à celui des mâles (62% vs 57%). Toutes 

comparaisons concernant les taux de mortalité seront donc limitées aux mâles. Les 

mâles qui ont vécu à KINO ont eu un taux de mortalité naturelle inférieur à ceux de R7E 

ou R70 (1 5 vs 29 et 26%), mais l'écart est non significatif (P > 0,10). Le taux annuel de 

mortalité par piégeage fut de 17% à R7E, 30% à R70 et 0% a KINO. Cependant. quatre 

mâles à KINO ont été victimes d'accidents d'origine humaine, contre un seul à R7. Si 

l'on regroupe les mortalités naturelles et accidentelles. le taux de mortalité à KINO 

dépasse celui a R7 (42 vs 31 %), mais la différence est non significative (P > 0.10). Dans 

l'ensemble des blocs, les juvéniles paraissaient un peu plus vulnérables à la mortalité 

naturelle que les adultes (39 I 15% [x + erreur type] vs 28 I 9% par année) 

(P > 0,IO). 

Une plus grande proportion des mâles s'est dispersée du bloc coupé (taux annuel de 

dispersion = 32 I 12%) que des blocs R7E ou R70 (15 + 10 et 17 r 16%), mais l'écart 

n'est pas significatl (P > 0,10). En comparaison des mâles adultes, les mâles juvéniles 

se sont davantage dispersés (46 t 17 vs 9 t 6%) (P < 0,05). Le taux annuel de suivie 

des animaux qui se sont dispersés fut extrêmement faible, tant pour les mâles (7%) que 

pour les femelles (3%), en raison surtout de la mortalité naturelle ou du piégeage 

(tableau 7). 

5.3 Validation des données télémétriques 

La position de 19 colliers émetteurs qui avaient au préalable été repérés par voie 

aérienne a été vérifiée au sol, ce qui permet d'estimer la précision des localisations 

télémétriques (tableau 8). L'erreur maximale est plus élevée pour les localisations en 

avion (;= 242 m) qu'en hélicoptère (i = 25 ou 100 m selon que la précision de la 

notation UTM est de I 20 rn ou I 100 m). Dans ce dernier cas, l'utilisation d'une carte 



Tableau 8. Estimation de l'erreur des localisations télémétriques aériennes pour 19 

colliers émetteurs récupirés au sol après leur localisation aérienne. 

Type Échelle de Précision de Numéro Écart entre la Erreur de la localisation 
d'aéronef la carte la notation du localisation aérienne 

UTM collier et la position au SOI Minjmalea MaximaleD 

(ml 

Avion 1 :50 O00 + 100 m 006 

01 4 

O1 8 
020 

044 
- 
X 

Hélicoptère 150 000 2 100 m 
ou 

1 :20 O00 

a L'erreur minimale correspond a l'écart entre les deux localisations, en assumant que la localisation 

déterminée au sol est exacte. 

L'erreur maximale correspond a la plus grande des deux valeurs suivantes: l'erreur minimale de la 

localisation ou la précision de la notation UTM. 

La localisation terrestre du collier provient d'un trappeur prive. 



1:20 000 et d'une notation à &O m se traduit par une erreur de positionnement (x = 

25 m) du même ordre que l'erreur graphique de la carte ( 1 mm = 20 m à l'échelle du 

1:20 000 [Maguire et al. 19911). Ces résultats se comparent à ceux obtenus dans 

d'autres études. Arthur et al. (1 989) indiquent une erreur maximale de 10 m en avion, 

sans préciser l'échelle de la carte. Les autres auteurs mentionnent des erreurs 

moyennes beaucoup plus grandes, avec des cartes 1:50 000: 275 m (n = 15) (Garrot et 

al. 1987). 300 m (n = 8) (Slough 1989) et 145 m (n = 20) (Chapin et al. 1996). en avion, 

et 242 m (n = 10) (Latour et al. 1994)' en hélicoptère. Dans ce dernier cas, 60°' des 

localisations en hélicoptère étaient en deçà de 100 m. Par ailleurs. en utilisant un 

système de positionnement GPS, Paragi et al. (1996) ont mesuré une divergence 

maximale de 76 m pour des localisations en avion. De façon courante, on estime que 

l'erreur de localisation par voie aérienne est de 100 a 200 m (Rodgers et Anson 1994. 

Samuel et Fuller 1994). D'après mes résultats, je considère que l'erreur des repérages 

est de l'ordre de 250 rn en avion et de 20 a 100 m en hélicoptère. La précision des 

localisations télémétriques est susceptible d'affecter surtout l'analyse de la sélection de 

l'habitat à l'échelle du peuplement puisque l'identification exacte de l'habitat 

correspondant à chaque donnée ponctuelle est requise. Parmi les localisations 

examinées à cette fin (section 53, seules celles du secteur R7 ont fait appel à l'avion 

(21% des 144 localisations retenues) et sont donc entachées d'une erreur plus grande. 

L'erreur dépend aussi de la distance entre la localisation et la proximité d'un autre type 

d'habitat. Dans le secteur R7, 45% des iocalisations examinées (n = 144) sont situées à 

moins de 50 m d'un autre type d'habitat. 31 5% entre 50 et 100 m et 22% entre 100 et 250 

m. Dans le secteur KINO (n = 583)' ces mêmes proportions sont 58%, 27% et 12%. 

Sur la base de ces prémices, j'évalue qu'environ le quart des localisations télémétriques 

ont pu être positionnées par erreur dans un autre type d'habitat que celui auxquelles 

elles appartiennent (annexe B). 

Pour vérifier I'autocorrélation temporelle des localisations, nous allons d'abord examiner 

le rapport de Schoener, qui est basé sur la distance entre deux localisations successives 

et celle entre une localisation et le centre d'activité de l'animal. Le tableau 9 indique le 

rapport obtenu pour 15 martres selon que l'intervalle entre les localisations varie de 



moins d'une joumée à plus de 10 jours. Pour un domaine vital circulaire ou carré 

(excentricité = 1 .O), une valeur supérieure à 1,75 confirme I'indépendance des 

localisations. Selon ce critère, les localisations de moins de la moitié des martres étaient 

indépendantes, même quand l'intervalle dépassait 10 jours. Cette proportion était 

semblable entre les intervalles, même ceux d'une journée ou moins (chi2 = 0,74. P = 

0.86). En théorie. le rapport de Schoener devrait augmenter avec de plus grands 

intervalles, ce qui permet de fixer la période minimale qui assure I'indépendance des 

observations (Swihart et Slade 1985). J'ai regroupé l'ensemble des martres résidentes 

pour vérifier si mes données suivaient ce modèle. Le rapport de Schoener varie de 0.54 

a 0.98 pour des intervalles qui s'étalent de moins d'une joumée à plus de 24 jours. sans 

montrer de tendance définie (figure 12). Un tel résultat n'est pas inhabituel avec des 

données télémetriques. L'autocorrélation peut provenir sol d'une intervalle trop court, 

soit d'une retour périodique de l'animal à une portion de son domaine vital (Hansteen et 

al. 1997). La validité du rapport de Schoener a été critiquée puisque les animaux ne se 

déplacent pas au hasard dans leur domaine vital (McNay et al. 1994) et que 

d'importantes informations biologiques peuvent être perdues s'il est appliqué de façon 

stricte (Andersen et Rongstad 1989, Reynolds et Laundré 1990). D'après mes 

résultats, je conclus à l'impossibilité de fixer un intervalle minimum pour atteindre 

I'indépendance des observations pour la majorité des animaux et à l'absence d'effet lié a 

un intervalle plus court sur I'indépendance des données. Le deuxième test 

d'indépendance est basé seulement sur la reiation entre la distance entre deux 

localisations successives et l'intervalle de temps qui les sépare (figure 13). Les 

distances moyennes ne diffèrent entre aucune classe d'intervalle (P > 0,25). ce qui 

renforce ma décision d'utiliser toutes les localisations pour le calcul du domaine vital. 

sans tenir compte de l'intervalle de temps qui les sépare. 

La superficie du domaine vital annuel des 15 martres examinées lors du pré-test a atteint 

une asymptote après 25 localisations pour les quatre kemels et après 30 localisations 

pour les deux polygones (figure 14). Celle des domaines vitaux d'hiver a fait de même 

après 15 localisations pour trois des kemels (75, 60 et 50%). 20 localisations pour le 

kemel 95% et 20 localisations pour les polygones. Par une procédure similaire, 



Tableau 9. Rapport de Schoener calculé pour les localisations de 15 martres dans 

le but de vérifier leur indépendance temporelle. 

Martre Excentricité du c 1 jour 1 jour 2-1 O jours > 10 jours 
domaine vitala 

a Rapport IongueurAargeur du polygone 95%. 
' Nombre de localisations pour l'intervalle considéré. 

Les localisations sont indépendantes car le rapport de Schoener excède significativement 

la valeur critique de la distribution normale (P > 0,25) . 
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RAPPORT DE SCHûENER 
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Figure 12. Rapport de Schoener calculé pour divers intervalles de temps entre 

deux iocalisations pour les données regroupées de 15 martres résidentes. 

Figure 13. Distance (moyenne I erreur type) entre deux localisations successives 

selon l'intervalle de temps qui les sépare pour les données regroupées 

de 15 martres résidentes. Aucune moyenne ne diffère statistiquement 

d'une autre selon le test multiple d'étendue de Scheffé (P > 0,25). 
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Figure 14. Influence du nombre de localisations sur la superficie relative de cinq types 

de domaines vitaux. Quinze martres ont fait l'objet du test, en 

échantillonnant aléatoirement l'ensemble de leurs localisations (n = 3. 6, 9. 

12, 15, 20.25, etc.). 



Thompson et Colgan (1987) ont obtenu une asymptote après >20 localisations pour les 

domaines vitaux annuels de martres et >IO localisations pour ceux hivernaux. Phillips 

(1 994 in Chapin et al. [1997a] ) a fixé ce seuil à 25 localisations pour le polygone 95%. 

J'ai vérifié si la superficie de chacun des domaines vitaux avec moins de 25 localisations 

pour I'ensemble de I'année et moins de 20 localisations en hiver atteignait une 

asymptote à mesure que de nouvelles localisations s'ajoutaient. La plupart des animaux 

avec moins de 15 localisations n'ont pas rencontré cette exigence. Dans les trois blocs, 

34 domaines vitaux se sont avérés valides pour l'ensemble de l'année et 27 pour la 

période hivernale. Le nombre moyen de localisations par animal étal de 36 (étendue = 

11 à 58) et 27 (étendue = 10 à 34) pour les domaines vitaux annuels et hivernaux. 

respectivement. La période moyenne de contact télémetrique était de 280 jours 

(étendue = 90 à 41 9) et de 1 12 jours (étendue = 52 à 121 ) pour chaque période. La 

taille du domaine vlal était peu influencée par le nombre de localisations ou le nombre 

de jours de contact (coefficient de corrélation de Spearman r a .07  à 0.31. P = 0,06 a 

0,39), indiquant l'absence de biais négatif important pour les animaux ayant moins de 

données. 

Afin de choisir le pourcentage de probabilité du kernel le plus apte à décrire le domaine 

vital, j'ai compilé la superficie obtenue en faisant varier cette valeur de 25 à 100% pour 

les 27 martres valides en hiver (figure 15). La proportion occupée par des coupes à 

l'intérieur du polygone 95% a aussi été examinée pour vérifier si cette variable influençait 

le résultat. Les kernels à 95 et 100% de probabilité ont donné des superficies 1.5 à 2,5 

fois plus grandes que le polygone 95%. ce qui paraît nettement exagéré. Worton (1995) 

et Seaman et Powell (1996) ont obtenu un biais comparable avec le kemel adapte à 

partir de simulations. Par contre, les kemels 75 et 80% se comparent bien au polygone 

95%. tout en offrant un périmètre d'allure plus réaliste (figure 6). Contrairement au 

polygone, le kemel permet de délimiter plus d'une superficie quand les localisations 

télémétriques contiennent plusieurs centres d'activité. Le kemel 60% correspond à près 

de la moitié du polygone 95% et est celui qui décrit plus souvent des superficies 

disjointes, généralement deux et parfois trois (martre 06593). La superficie relative des 

kemels varie peu en fonction de la proportion occupée par les coupes dans le domaine 



SUPERFICIE RELATIVE (%) 

4 0 %  de coupes (n = 9) 

+ 
10-25% de coupes (n = 9) - . -- - 
~ 2 5 %  de coupes (n = 9) 

-e- 
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% DE PROBABIL I~  OU KERNEL 

a. b. c 
Nombre de domaines vitaux avec plus d'un kernel: 

a 4 0% de coupes 
b 1 O-25% de coupes 
c ~ 2 5 %  de coupes 

Figure 15. Superficie relative moyenne (100% = superficie du polygone convexe minimum 

95%) de kernels dont le niveau de probabilité varie de 25 a f 00%. La compilation 

a été faite pour les 27 martres ayant un domaine vital hivernal valide. Ces martres 

ont été regroupées selon la proportion occupée par des coupes dans leur 

domaine vital (polygone 95%). 



vital (ANOVA à une dimension, P = 0.07 a 0.77). Par contre, les kemels paraissent plus 

fragmentés en présence de coupes. Pour décrire la zone d'utilisation intensive en hiver, 

j'ai retenu le kemel 60% car il est plus apte à circonscrire les portions de territoire 

disjointes fréquentées par l'animal. Pour analyser la composition et la configuration 

spatiale à l'échelle du paysage, j'utiliserai aussi le kernel 80% puisque sa superficie est 

la plus proche de celle du polygone 95%, qui est aussi retenu pour l'analyse. 

5.4 Déplacements et domaines vitaux 

Aucune femelle n'avait suffisamment de localisations dans le secteur R7 pour en calculer 

le domaine vital. Les comparaisons entre blocs concernant la distance parcourue et la 

taille des domaines vitaux seront donc limitées aux mâles. La distance minimale de 

déplacement par 24 h pour les mâles possédant un domaine vital variait selon le secteur, 

la fréquentation d'aires de coupe et la présence ou non d'activités forestières en cours 

(tableau 10). La distance était similaire entre R7E et R70 (P = 0,62), soit 1244 m (n = 

121). une valeur beaucoup plus faible qu'a KINO (1467 m, n = 347) (P = 0,02). A KINO, 

le déplacement des femelles possédant un domaine vital (1084 m, n =206) était moins 

prononcé que celui des mâles (P 4 0.01). En automne et en hiver. juvéniles et adultes 

parcouraient des distance similaires dans les deux secteurs (P = 0.26 et 0.79). Les 

mâles (P = 0.06) et les femelles (P = 0,09) qui fréquentaient les aires de coupe ont 

effectué des déplacements de 25 et 40% plus grands, respectivement, comparativement 

aux autres martres du bloc KINO. La présence d'activités forestières en cours dans le 

domaine vital ou à proximité a aussi accru les déplacements des mâles (P = 0,09) mais 

non ceux des femelles (P = 0,18). 

Le tableau 11 indique la superficie du domaine vital annuel (polygones 100% et 95%) et 

du domaine vital hivernal (polygone 95% et kemel 60%) des martres. C'est surtout la 

fréquentation d'aires de coupe qui influence la taille du domaine vital. Les domaines 

vitaux des mâles ne différaient pas entre les blocs R7E, R70 et KINO (P > 0,37). Le 

polygone 100% décrivant leur domaine vital annuel occupait en moyenne 9.2 km2 (n 

=26). Le polygone 95% était en moyenne de 7.7 km2 pour l'ensemble de l'année et de 



Tableau 10. Distance minimale parcourue par 24 h (X moyenne. ES erreur type) par 

les martres possédant un domaine vital dans les blocs d'étude, selon le 

sexe, la classe d'âge (J juvénile, A adulte), la fréquentation des aires de 

coupe et la présence d'activités forestières en cours a l'intérieur ou à 

proximité du domaine vital. 

Bloc, coupe, Sexe Classe n Distance minimale (m) 
et saison d'âge mesures - 

x ES 

R7E M J/A 67 1250 127 

Aires de coupe fréquentées 

Non 

Oui 

Non 

Oui 

Activités forestières en cours 

Non 

Oui 

Non 

Oui 

' Les moyennes suivies d'une même lettre diffèrent statistiquement entre elles selon une 

ANOVA à un facteur: 

A: P=0,02 B: P < 0,01 C: P = 0,06 D: P = 0.09 E: P = 0.09. 



Tableau 11. Tailles des domaines vitaux (km2) (Z moyenne, ES erreur type) des 

martres résidentes dans les blocs d'étude, selon le sexe, la classe d'âge 

(J juvénile, A adulte), la fréquentation d'aires de coupe et la présence 

d'activités forestières à l'intérieur ou à proximité du domaine vital. 

Bloc et coupe Sexe Classe Domaine vital annuel Domaine vital hivernal 
d'âge 

n Polygone Polygone 95% n Polygone 95% Keme160°h 
100% 
- - - 
x ES Y ES x ES 

R7E M JIA 5 7,1 2.9 6,4 2.6 3 6.0 3,8 2.5 1,5 

R70  M JIA 7 9.1 1,8 7,6 1,3 4 6.0 0,4 3,1 0,4 

R7E+R70 M JIA 12 8.3 1.6 7.1 1,3 7 6,O 1.5 2.8 0.6 

KIN0 M JIA 14 9.9 1.4 8,2 1,2 13 7,5 1.2 3.1 0.5 

F JIA 8 11.2 4.1 8,3 2.9 7 9.1 3,3 3.1 1.8 

F' JIA 7 7.5 2.0 5,6 1.4 6 6,O 1.5 2.3 0.4 

Aires de coupe 
fréquentées 

Non M/f JIA 10 7.3A' 1,8 5,9 B 1,4 8 5,3 C 1,s 2.1 D 0,4 

Oui M/F JIA 12 13,OA 2.5 10.1 B 1,9 12 9,9 C 1.9 3.7 D 0.6 

Activités 
forestières en 
cours 

Non M/F J/A 9 7,8 2.0 6.1 1.5 8 6.1 1,6 2.3 0,4 

Oui MF JIA 13 12,2 2.4 9.7 1,8 12 9.4 1.9 3.6 0.6 ------------- ---- ----------- ----- ---------------- 
RfE+R70+KINO MF J 7 11.4 4.5 8,4 3.2 6 8.8 3.3 3.2 0.9 

Les moyennes suivies d'une mëme lettre différent statistiquement entre elles selon une ANOVA a une 

dimension: 

A: P=  0.05 0: P = 0,06 C: P = 0.05 D: P = 0.04. 
D En excluant la femelle juvénile 104. 



7.0 km2 (m20) en hiver. Enfin. le kemel60% occupait 3.0 km2 en hiver. Les juvéniles et 

les adultes des trois blocs avaient des domaines vitaux comparables (P > 0,56). 

La figure 16 illustre les sept domaines vitaux hivernaux des blocs R7E et R 7 0  et la figure 

17 les 20 domaines vitaux hivemaux (13 mâles, 7 femelles) de KINO. Chez la martre, 

les individus sont territoriaux à l'intérieur d'un même sexe (Archibald et Jessup 1984, 

Katnik et al. 1994). Aucun chevauchement de territoire n'apparaît dans R7E et R70, ou 

seuls des mâles ont été suivis. Dans KINO, il y a superposition du polygone 95% et des 

kemels 60% de trois animaux en 1993: le mâle juvénile 067 et la femelle 077 (âge 

indéterminé) appartiennent vraisemblablement à la même famille. alors que l'animal 063 

est un mâle adulte. En 1994, les territoires de deux couples se chevauchent (mâle 

adulte 076 et femelle adulte 103; mâle juvénile 094 et femelle d'âge indéterminé 105). 

La femelle juvénile 104 apparaît quant à elle vraiment atypique car son polygone touche 

à celui de six autres martres et couvre une superficie immense dominée par des coupes. 

Dans KINO, mâles et femelles avaient des domaines vitaux de même étendue 

(P z 0.75) (tableau 1 1). La femelle juvénile 104 occupait un polygone 100% de 35 km2, 

mais son exclusion n'a pas change le résultat de la comparaison (P > 0,35). J'ai donc 

regroupé les deux sexes pour vérifier si la présence de coupes ou d'activités forestières 

en cours pouvait influencer la taille du domaine vital. Les martres qui fréquentaient les 

coupes avaient des domaines vitaux presque deux fois plus grands que les autres 

martres du bloc KINO (P = 0.04 à 0,06). La présence d'activités forestières en cours 

dans le domaine vital ou à sa proximité avait moins d'influence sur la taille du domaine 

vital (P s 0,10), mais la même tendance était perceptible car les martres occupant des 

aires perturbées avaient de plus grands domaines vitaux. 

Cinq martres ont été suivies au cours des deux hivers consécutifs dans le secteur KINO, 

ce qui renseigne sur la fidélité au territoire d'une année à l'autre et sur la réaction de 

l'animal à des coupes nouvelles durant la période. Le mâle 065 occupait en 1993 un 

domaine vital fortement dominé par les coupes. En 1994, il conserva sensiblement le 

même territoire, sauf qu'il délaissa la portion nord-ouest qui avait été l'objet d'une coupe 
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Figure 16. Domaines vitaux hivernaux des martres des blocs R7E et R70. 
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Figure 17. Domaines vitaux hivernaux des martres du bloc KINO. 



récente (figure 17, annexe F). Le mâle 070 fut capturé en mars 1993 dans une portion 

de forêt comprise entre des assiettes de coupe et la baie Caron; à l'hiver suivant, son 

territoire resta le même. Deux autres martres qui vivaient en retrait des aires de coupe 

en 1993 furent affectées par la CPR en 1994. Le mâle 076 a maintenu le même centre 

d'activité tout en augmentant la superficie de son domaine vital. La femelle O 7 7  a 

conservé sensiblement le même domaine vital, en bordure de la nouvelle coupe. Le 

cinquième animal (mâle 087) vival dans une portion de forêt entre la rivière Kinojévis et 

les coupes de 1992. Après sa recapture a l'automne 1993, il fut libéré par erreur 5 km 

plus à l'est. oc il a étendu son domaine vital de part et d'autre de la rivière. Ces résultats 

limités indiquent que les martres paraissent fidèles au même site d'une année à l'autre, 

même après la mise en place de coupes dans leur territoire. 

5.5 Abondance des proies avant et après CPR 

La densité relative du lièvre a évolué de façon très différente entre les peuplements 

témoins et les peuplements coupés de 1991 à 1994 (figure 18). Dans les peuplements 

témoins, la densité relative du lièvre a constamment décline (22,O crottes/parcelle en 

1991 ; 5.3 en 1994). Dans les peuplements coupés. l'abondance du lièvre était similaire 

aux témoins durant les deux années qui ont précédé la CPR (P = 0,88). Le lièvre est 

pratiquement disparu de ces peuplements un an (0.2 crottelparcelle) et deux ans 

(0,7 crotte/parcelle) après coupe, une baisse très significative comparativement aux 

témoins (P c 0.01 ). 

Le campagnol à dos roux et la souris sylvestre comptaient respectivement pour 47 et 

28% des 917 captures de petits mammifères. Les autres espèces capturées furent les 

tamias rayé et mineur ( Tamias striatus et Eutamias minimus) (1 06 captures). la 

musaraigne cendrée (Sorex cinereus) (59), le campagnol lemming de Cooper 

( Synaptomys coopen7) (23). l'écureuil roux ( Tamiasciurus hudsonicus) (1 7). le grand 

polatouche (Glaucomys sabrinus) (9). la grande musaraigne (Blarina brevicauda) (6), la 

belette (Mustela sp.) (4), la souris sauteuse des bois (Zapus hudsonicus) (3) et le 

campagnol des champs (Microtus pennsylvanicus) (3). Bien que le faible nombre de 



CPR 

Figure 18. Nombre moyen (i erreur type) de crottes de lièvre par parcelle de 1991 

à 1994 dans cinq peuplements témoins et cinq peuplements traités du secteur 

R7. Les peuplements traités furent coupés par CPR après le relevé de 1992. 



captures ne permette pas d'analyser statistiquement ces espèces marginales, il convient 

de noter que le grand polatouche a disparu après coupe dans les peuplements traités 

alors que le campagnol des champs fut capturé uniquement dans des grilles traitées 

après coupe. 

Le succès de capture du campagnol à dos roux diffère peu de 1990 à 1994 entre les 

grilles témoins et les grilles traitées (figure 19a). Le succès est resté stable dans les 

grilles témoins de 1990 a 1992 (i  = 1,7 capture/100 nuits-pièges) et a par la suite 

décliné de 50% (0,9 capture/100 nuits-pièges). L'abondance relative du campagnol était 

similaire entre les grilles traitées et témoins en 1990 et 1991 (1.9 capture1100 nuits- 

pièges) (P = O,75). Dans les grilles traitées. la baisse a débuté en 1 992, immédiatement 

après coupe, et semble plus importante que dans les témoins, mais la différence n'est 

pas significative si l'on compare les succès de capture (P =0,91). J'ai calculé pour 

chaque grille un indice relatif du changement d'abondance après coupe basé sur le 

nombre de captures avant traitement: 

indicea-, = (2 x captures, ,)/(captureslm + captures,,,). 

Comparativement aux témoins, l'indice est significativement plus bas dans les grilles 

traitées que dans les grilles témoins en 1992 (0,69 I 0.14 vs 1,31 I 0.23, P = 0.04) mais 

non en 1993 (P = 0,54) ou en 1994 (P  = 0,61). 

Le succès de capture de la sourk sylvestre par grille de piégeage affiche des variations 

très différentes entre les grilles témoins et les grilles traitées (figure 19b). Le succès était 

similaire dans les peuplements témoins (0,7 caplure/100 nuits-pièges) et les 

peuplements traités (0,6 capture/100 nuits-pièges) avant coupe (P = 0.56). 11 a diminué 

de 1992 à 1994 dans les grilles témoins à en moyenne 0,s capture1100 nuits-pièges, 

pendant qu'à l'opposé une hausse importante est survenue dans les grilles coupées (1,4 

capture1100 nuits-pièges). Cette différence entre les grilles témoins et celles coupées 

est faiblement significative en 1992 (P = 0'07) et le devient davantage au cours des deux 

autres années (P c 0'02). 



TEMOINS 
CAPTURES 10û nutts-pcéges 

Figure 19. Succès moyen (I erreur type) de capture du campagnols à dos roux (A) 

et de la souris sylvestres (B) par grille de piégeage de 1990 à 1994 dans cinq 

peuplements témoins et cinq peuplements traités du secteur R7. 

Les peuplements traites furent coupés par CPR avant le relevé de 1992. 



Au cours des quatre hivers d'étude sur la martre. l'abondance du lièvre a baissé 

fortement, tant dans les pessieres que dans les peuplements mélangés (tableau 12). 

Par contre, la communauté des petits mammifères a montré un bonne stabilité dans les 

peuplements témoins. Globalement. les peuplements mélangés supportaient deux fois 

plus de petits mammifères que les pessières, alors que les CPR affichaient une densité 

relative comparable au type de peuplement d'origine. 

Chez la gélinotte huppée, la densité des mâles tambourineurs est restée la même avant 

et après CPR dans les peuplements traités (15 I 2 vs 16 I 3 rnâles/km2 [ i  t erreur 

type] ) (Dussault et al. 1995). Des changements annuels sont cependant survenus, tant 

dans les peuplements témoins que dans les traités: les densités ont fluctué de 15 à 29 

mâles/km2 dans le premier groupe, contre 10 à 21 mâles/krn2 dans le second. 

5.6 Validation de la carte forestière et de la base de données localisées 

5.6.1 Carte forestière 

Afin de valider la carte forestière, 40 peuplements du secteur R7 ont été mesurés en mai 

1994, alors que 22 peuplements du secteur KINO de même que 15 aires de coupe l'ont 

été en août de la même année. Enfin, 10 peuplements mélangés et feuillus du secteur 

KINO ont été visités en septembre 1996. À cause d'un chablis survenu à l'été précédent 

dans le secteur R7 autour du réservoir Decelles, j'ai dû remplacer un peuplement 

d'épinette noire car celui prévu au départ avait été complètement renversé. Le 

peuplement initial a cependant été échantillonné mais seuls les résultats sur les débris 

ligneux seront présentés à cause de leur intérêt. Le chablis a affecté de façon moindre 

d'autres peuplements dans ce secteur et l'importance de cette perturbation a été évaluée 

visuellement en utilisant la classification suivante: 

Chablis 

Nul Aucune tige renversée récemment 



Tableau 12. Abondance relative du libvre et des petits mammifères (X moyenne, ES erreur type) au cours des hivers 1990-1 991 

à 1993-1 994 dans le secteur R7, selon les principaux types d'habitats. 

Type d'habhal Libvre (croltinsJparcelle )' Petits mammlfbres (capturedl 00 nults-pibge~)~ 
(n peuplements) 

Pessibre noire 18,2 4,1 16,5 3,O 13,3 2,6 4,O 0,8 3,o 1,6 1,5 0,3 1,9 0,3 1,3 0,4 
(3) 

CPR pessibre Aucune donnde 0,3 0,2 1,3 0,4 Aucune donnde 2,4 0,3 2,8 0,7 2,O 0,3 
(2) 

Aucunedonnbe 0,1 0,1 0,2 0,1 Aucune donnes 3,O 0,1 4,1 0,8 3,9 0,9 

a Le dénombrement des crottins a 818 effectue en mai, aprbs chaque hiver. 
D La capture des petits mamrnifbres a eu lieu en ao0t-septembre, avant chaque hiver. 



Faible 

Moyen 

Élevé 

Quelques tiges renversées, en groupes isoles 

Plusieurs tiges renversées, en groupes fréquents 

Présence continue de tiges renversées 

Dans la pessiere noire, six des 22 peuplements appartenaient à la classe faible alors 

que dans la pinède grise, trois des 18 peuplements ont reçu la cote faible, deux la cote 

moyenne et deux également la cote élevée. Dans les analyses comparatives impliquant 

la fermeture du couvert et la surface terrière, j'ai utilise uniquement les peuplements ou 

le chablis est faible ou nul. Les résultats de hauteur et d'âge ont été compilés pour tous 

les peuplements car il est vraisemblable que la présence de chablis n'a pas biaisé le 

choix de l'arbre représentatif mesuré à chaque station. 

La figure 20 illustre le groupement d'essences véritable de 44 pessières noires et de 18 

pinèdes grises vérifiées par inventaire au sol. Le groupement d'essences de la strate 

cartographiée est exact pour 21 des 22 pessières noires visitées dans le secteur R7 et 

pour toutes celles du secteur KINO. Dans le peuplement divergent, les résineux 

occupaient 67% de la surface terrière totale alors qu'une proportion de 75% aurait été 

nécessaire pour le classer comme pessière noire, une différence minime. Deux des 18 

pinèdes grises vérifiées se sont avérées être des pessières noires, le pin gris y occupant 

respectivement 47 et 33% de la surface terrière en résineux, soit moins que la norme de 

50%. La variabilité à l'intérieur des peuplements est plus grande dans le secteur R7 

puisque 22% des stations appartiennent à un autre groupement que la pessière, contre 

6% dans KINO (test du chi2, P < 0,05). Cette différence est imputable au pin gris, une 

essence compagne fréquente dans le premier secteur mais quasi absente à KINO. 

Le tableau 13 par ailleurs compare entre les classes cartographiées les valeurs 

moyennes ou médianes des variables terrestres pour vérifier si elles correspondent 

vraiment à des réalités différentes. Les figures 21 a 23 montrent l'histogramme de 

fréquence des peuplements vérifiés en fonction de la fermeture du couvert, de la classe 

de hauteur ou de la classe d'âge. Si la carte forestière est exacte, tous les peuplements 

appartenant à une même classe cartographiée (ex. densité = B) se retrouveront dans 



PESSIERE NOIRE 
NOMBRE DE STATIONS 

NOMBRE DE PEUPLEMENTS 
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GROUPEMENT DESSENCES D ~ E R M I N C  AU SOL 

Ouverture 
Feuillu 
Mélange a dominance feuillue 
Mélange a dominance résineuse 
Pessiere noire 
Pinéde grise 
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Pinéde blandie 
Résineux 
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NOMBRE DE STATIONS 
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18 1 

Figure 20. Histogramme de fréquence du nombre de stations et du nombre de 

peuplements par groupement d'essences déterminé au sol, selon le 

groupement d'essences de l'appellation cartographiée (pessière noire, 

pinède grise). Vingt-deux pessières noires ont été vérifiées dans chaque 

secteur (R7. KINO) de même que 18 pinèdes grises. Chaque peuplement 

comptait 10 stations. 
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Tableau 13. Fermeture du couvert, hauteur et âge mesurés au sol (X moyenne . ET 

écart type) dans les peuplements inventoriés, selon les caractéristiques 

de la strate cartographiée. Vingt-deux pessières noires ont été vérifiées 

dans chaque secteur (R7. KINO) de même que 18 pinèdes grises. 

Chaque peuplement comptait 10 stations d'échantillonnage. 

Variable terrestre Pessière noire Pinéde grise 

Variable R7 KI NO Tesf' R7 
cartographiée 

n Z ET n Si ET n E ET 

Fermeture du couvert (%)b 

A 81-100°' C 

6 61.80% 60 

C 41-60°h 1 O0 

D 25-40% 60 

Hauteur (m) 

2 17-22 m 

3 12-17 m 130 

4 7-12 m 90 

Age médian (ans) 

30 21 -40 ans 22 

50 41 -60 ans 32 

70 61 -80 ans 29 

90 81-100 ans 24 

120 >100ans 18 

" Test entre les 2 secteurs: test de t pour la fermeture et la hauteur; test de la médiane pour t'âge. 

P c 0.10; " P c 0,05; "* P c 0,01; ns P > 0.10. 

Peuplements avec chablis faible ou nul seulement. 

Aucune donnée. 
' À l'intérieur d'une colonne. les valeurs reliées par une même lettre ne diffèrent pas statistiquement entre 

elles (P > 0,10) selon le test d'étendue de Scheffé (fermeture), le test de t (hauteur) ou le test de la 

médiane (âge). 



PINEDE GRISE 
NOMBRE DE PEUPLEMENTS 

PESSI&E NOIRE 

NOMBRE DE PEUPLEMENTS 

FERMEïURE DU COUVERT MESUR& AU SOL 
4 1 6 0  61 80 81-100 

FERMETURE DU COUVERT MESURCE A U  SOL 

Figure 21. Histogramme de fréquence du nombre de peuplements par classe de fermeture 

du couvert mesurée au sol, selon le groupement d'essences (pessière noire, 

pinède grise) et la classe de densité (A. B, C, D) de l'appellation cartographiée. 

Vingt-deux pessières noires ont été vérifiées dans chaque secteur (R7. KINO) 

de même que 14 pinèdes grises. 
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Figure 22. Histogramme de fréquence du nombre de peuplements par classe de hauteur 

mesurée au sol, selon le groupement d'essences (pessiere noire, pinède grise) 

et la classe de hauteur (2. 3. 4) de l'appellation cartographiée. Vingt-deux 

pessieres noires ont été vérifiées dans chaque secteur (R7. KINO) de même 

que 18 pinèdes grises. 
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PESSl&RE NOIRE 
NOMBRE DE PEUPLEMEMS 

2 1 90 (B i - iûû ans) 

2 - 
120 (> 100 ans) 

AGE MESU& AU SOL (ans) 

Figure 23. Histogramme de fréquence du nombre de peuplements par classe d'âge 

mesurée au sol. selon le groupement d'essences (pessiere noire. pinède 

grise) et la classe d'âge (30. 50, 70. 90, 120 ans) de l'appellation 

cartographiée. Dix pessieres noires de densité C ont été vérifiées dans 

chaque secteur (R7, KINO) de même que 1 8 pinèdes grises. 



cette même classe pour la mesure au sol (fermeture = 61-80%). La fermeture du 

couvert mesurée au sol diffère passablement de la classe de denslé de la strate 

cartographiée (figure 21). Dans le secteur R7, les pessieres affichent la même 

fermeture (; = 38 à 44%), peu importe la classe de densité (P > 0.1 0) (tableau 13). 

Dans KINO, on remarque une situation similaire pour les classes B et C (i = 45%) 

cependant que la classe D se démarque plus nettement (P c 0,10). Les deux secteurs 

different entre eux quant à la fermeture des classes C et D (P < 0,05). Comparativement 

a la pessière, la fermeture du couvert est moins étalée dans la pinède grise mais la seule 

classe a se démarquer est la classe A, qui diffère des classes C et D (P c 0,10). 

La hauteur moyenne des épinettes noires mesurées dans les pessières est de 12.0 m 

(n = 440), soit précisément la valeur de la limite qui sépare les classes de hauteur 3 et 4 

de l'appellation cartographique. Dans le secteur R7, les moyennes des deux classes 

diffèrent entre elles (13,O vs 12,2 rn, P c 0,10), mais on observe un grand 

chevauchement (figure 22, tableau 13). La démarcation entre les deux classes est plus 

nette dans le secteur KINO (12.2 vs 10,2 m. P < 0,1 O), mais la classe 3 montre autant de 

variabilité que dans R7. Dans la pinède grise, les trois classes diffèrent entre elles (P c 

0,10): la classe 2 (16,2 m) se démarque de la classe 4 (1 1,8 m) mais la classe 3 

déborde sur les deux autres. 

On distingue trois grands groupes d'âge parmi les pessières noires inventoriées (figure 

23, tableau 13). Un premier groupe contient les peuplements des strates cartographiées 

30 et 50 ans, qui ont généralement moins de 60 ou 70 ans. Un second groupe 

comprend les peuplements des strates cartographiées 90 et 120 ans, qui sont âgées en 

réalité de plus de 70 ans, à une exception près. Dans le troisième groupe, on retrouve 

les pessières de la strate cartographiée 70 ans, qui chevauchent les deux autres 

groupes. Dans les pinèdes grises, il y a une très nette démarcation entre les strates 

cartographiées 30 ans (âge terrain médian = 38 ans) et 50 ans (âge terrain médian = 60 

ans). 



Le tableau 14 compare la surface terrière des peuplements selon les variables de la 

strate cartographiée. Si la classification est exacte, on anticipe que les variables de 

structure se démarqueront entre elles. Dans les pessieres. la surface terriere est 

comparable entre les deux blocs à l'intérieur de chaque classe de densité (P > 0,IO). 

Par ailleurs, même si la classe B affiche une surface terriere moyenne supérieure a la 

classe D dans les deux blocs (1 6 vs 12 a 13 m2/ha, P < 0.1 O), il y a une grande variabilité 

entre les peuplements (figure 24). Dans la pinède, deux groupes se distinguent plus 

nettement, so l  les peuplements de densité A et B et ceux de densité C ou D (22 à 24 vs 

14 à 15 m'ha, P c 0.1 0). Les peuplements dont la hauteur est plus élevée possèdent 

une plus grande surface terrière en moyenne, tant dans la pessière que dans la pinède. 

Par rapport à l'âge, la surface terriere est la même dans les pessières noires du secteur 

R7 quelle que soit la classe d'âge; dans le secteur KINO par contre, les pessieres très 

jeunes (30 ans) ou très âgées (120 ans) ont une surface terrière inférieure à celles d'âge 

intermédiaire (1 1 à 13 rn2/ha vs 16 à 19 rn2/ha, P c 0,10). Les pinèdes grises de 30 ans 

ont également une surface temère moindre que celles de 50 ans (14 vs 22 m'/ha, P c 

0,l O). 

Le tableau 15 présente les variables mesurées dans les 15 aires de coupe vérifiées, en 

fonction de la classe de régénération. Les stations appartenant à la classe de 

régénération dense se distinguent (P < 0,IO) de celles des classes nulle et faible au plan 

du couvert arborescent (8 vs O à 3% de fermeture), de la surface terriere (1,8 vs 0,3 à 

0,6 m2/ha) et de la fermeture du couvert latéral (56 vs 26 à 34%). La variable 

caractérisant le mieux les parterres de la classe nulle par rapport à ceux de la classe 

faible est le nombre de gaulis résineux (152 vs 647 tigesha, P c 0,10), une mesure 

reliée a la régénération préétablie. 

La vérification des cinq peuplements mélangés à dominance feuillue et des cinq 

peuplements feuillus a révélé des erreurs importantes au niveau du type de couvert et 

du groupement d'essences. Deux des peuplements mélanges à dominance feuillue se 

sont avérés être plutôt à dominance résineuse. Un seul des peuplements feuillus 

appartenait vraiment à ce type de couvert, les autres étant des mélangés à dominance 



Tableau 14. Surface terrière (m2/ha) (X moyenne, ET écart type) des peuplements 

inventoriés, selon les caractéristiques de la strate cartographiée. Vingt- 

deux pessières noires ont été vérifiées dans chaque secteur (R7, KINO) 

de même que 14 pinèdes grises. Chaque peuplement comptait 10 

stations d'échantillonnage. 

Variable Pessiere noirea Pinède grisea 

cartograp hiee R7 KI NO TestD R7 

Classe de densité (%) 

A 81-100% C - 20 22Ha 4 

B 61-80% 60 16 6 60 16C 7 ns 50 24 H 7 

C 41-60% 1 O0 14 6 100 16 C 5 ns 30 151 8 

D 2540% 60 12 4 60 13 7 ns 40 141 8 

Classe de hauteur (m) 

2 17-22 m 

3 12-17 m 130 

4 7-12 rn 90 

Classe d'age (ans) 

30 21 -40 ans 40 

50 41 -60 ans 60 

70 61 -80 ans 60 

90 81-100ans 40 

120 >IO0 ans 20 

Total 220 

a Peuplements avec chablis nul ou faible seulement. 

Test de t entre les 2 secteurs: " P c 0,05; "O P c 0.01 ; ns P > 0.10. 

Aucune donnée. 

À l'intérieur d'une colonne, les valeurs reliées par une mëme lettre ne diffèrent pas statistiquement entre 

elles (P > 0,10) selon le test de t ou le test d'étendue de Scheffé. 



PINEDE GRISE 
NOMBRE DE PEUPLEMEKTS 

PESSIERE NOIRE 
NOMBRE DE PEUPLEMENTS 

SURFACE TERRIERE (rri'ha) SURFACE TERRIERE (m'mal 

Figure 24. Histogramme de fréquence du nombre de peuplements par classe de surface 

terrière mesurée au sol. selon le groupement d'essences (pessiere noire. 

pinède grise) et la classe de densité (A, B. C, D) de l'appellation cartographiée. 

Vingt-deux pessières noires ont été vérifiées dans chaque secteur (R7. KINO) 

de même que 14 pinèdes grises. 



Tableau 15. Fermeture du couvert, surface terrière, fermeture latérale et abondance 

des gaulis résineux (X moyenne, ET écart type) dans 15 aires de coupe 

inventoriées dans le secteur KINO, selon la classe de régénération. 

Chaque aire de coupe comptait 10 stations d'échantillonnage. 

Classe de Fermeture du Surface terrière Fermeture latérale ( O h )  Gaulis résineux 
régénérationa couvert (%) (m'nia) (tigesiha) 

Nulle 13 O A D  O 18 0 ,36  0.5 28 2 6 C  10 28 152 349 

Faible 33 3 A  7 36 0.66 1.2 49 34 C 18 49 647 1696 

Dense 59 8 14 56 1.8 2.6 73 56 28 73 945 1441 

a Aucune station n'a été réalisée dans la classe CPR coupe partielle. 
' À l'intérieur d'une colonne. les valeurs reliées par une même lettre ne diffèrent pas statistiquement entre 

elles (P > 0,10) selon le test de Kruskal-Wallis. 



résineuse (3) ou feuillue (1). Le bouleau blanc et le peuplier faux-tremble étaient très 

souvent confondus. La mention de la perturbation épidémie Iégere souffrait aussi 

d'inconsistance. Deux des trois peuplements ou cette mention était absente portaient 

des signes évidents d'épidémie, alors qu'à l'inverse deux des sept peuplements 

cartographiés épidémie Iégere en étaient totalement dépourvus. À cause d'une 

régénération très dense en sapin et en arbustes feuillus, la fermeture du couvert latéral 

de ces peuplements était extrêmement élevée, soit 83% en moyenne (étendue = 69 à 

89%). 

Je conclus de la vérification des données forestières qu'il existe une bonne concordance 

entre le groupement d'essences de la strate cartographiée et celui de la strate terrestre, 

tant pour la pessiere noire que pour la pinède grise. Dans la sapinière de la forêt 

Montmorency, Coulombe et Lowell (1995) ont obtenu un taux de discordance de 26% 

alors que, pour la Gaspésie, Ouellet et al. (1996) indiquent un taux de 5% seulement. 

Ces résultats contrastent avec celui de Nolet et al. (1995), qui ont noté une discordance 

de 78% (n = 88 parcelles) entre le groupement d'essences de la carte forestière et celui 

vérifié au sol. Ces derniers ont cependant travaillé dans une région forestière beaucoup 

plus complexe et morcelée, la forêt feuillue au sud de Montréal. II y a par contre peu de 

relation entre la classe de densité de la strate cartographiée et la fermeture du couvert 

mesurée sur le terrain. Pour les classe B et C, l'écart entre les mesures au sol (40 à 

45% de fermeture moyenne) et la valeur cartographiée (41 à 80% est important. Le 

taux de discordance mesuré pour cette variable par Coulombe et Lowell (1995) était 

également très élevé. Alvarez (1 996) indique des problèmes similaires pour la sapinière 

boréale. Sur le terrain. la technique d'interception donne une mesure consetvatrice de la 

fermeture du couvert car l'évaluation se fait vraiment à la verticale. Sur la photo par 

contre, seule la lecture au centre de l'image est verticale, de sorte qu'une surestimation 

est probable dès qu'on s'en éloigne, à cause de l'inclinaison des cimes (Bunnell et Vales 

1990). La technique d'interception au sol que j'ai utilisée est considérée fiable car elle 

donne des résultats peu variables entre observateurs (Vales et Bunnell 1988) et dont le 

biais est faible (Bunnell et Vales 1 990). Malgré cette différence méthodologique, les 

peuplements appartenant à des classes de densité différentes auraient dû se démarquer 



quant à la fermeture, ce qui n'est pas le cas. La surface terrière, qui est normalement 

reliée à la denslé du couvert, montre aussi beaucoup de chevauchement entre les 

classes de densité. Je conclus que la classe de densité de la carte forestière est une 

variable peu fiable à l'échelle locale dans les secteurs R7 et KINO pour la pessière noire 

et la pinède grise. 

L'accord est légèrement meilleur entre la hauteur mesurée au sol et celle de la strate 

cartographiée. Dans la pinède grise, la classe 2 se démarque assez bien de la classe 4. 

Dans la pessière, une difficulté majeure provient du fait que seulement deux classes sont 

présentes, les classes 3 et 4, et que la hauteur moyenne des codominants vérifiés 

correspond exactement a la limite qui sépare ces deux classes. Un chevauchement de 

part et d'autre est donc inévitable, mais celui-ci est moins important dans KINO. Dans la 

sapinière boréale, Alvarez (1996) a également noté que les classes de hauteur 3 et 4 

étaient souvent confondues. 

En principe, I'âge est une variable difficile à estimer par photo-interprétation car elle 

nécessite à la fois une appréciation de la hauteur des arbres, de la qualité du site (dépôt 

et drainage) et, parfois, des perturbations passées (coupe, feu, etc.). Malgré tout. la 

vérification des pessières noires indique que I'âge de la strate cartographiée apparaît 

assez fiable pour séparer les jeunes pessieres (classes 30 et 50 ans) des vieilles 

(classes 90 et 120 ans), alors que la classe 70 contient des peuplements d'âge variable. 

D'autre part, les classes 30 et 50 ans sont correctement identifiées dans les pinèdes. 

Compte tenu de ces résultats, j'utiliserai la classe d'âge plutôt que la densité ou la 

hauteur pour définir les types d'habitats de la martre. Les pessieres noires seront 

séparées en trois classes (E 3050, E70 et E90120). Les autres peuplements seront 

divisés en deux groupes (30-50 et 70-90-120), car les essences qui les composent ont 

une longévité moins grande que l'épinette noire. Même si la qualité de l'information le 

permettrait, les pinèdes grises de 30 ans ne seront pas considérées à part car elles sont 

peu abondantes. Par ailleurs, la vérification a démontré la validité des classes de 

régénération utilisées pour caractériser les aires de coupe, pour lesquelles les quatre 



classes seront retenues. Quant aux peuplements mélangés et feuillus, il est inapproprié 

d'en utiliser le groupement d'essences ou la présence de perturbation (épidémie légère) 

car cette information est peu fiable. Ils seront simplement regroupés en trois ensembles, 

mélangés a dominance résineuse, mélangés à dominance feuillue et feuillus, en leur 

appliquant en plus le regroupement des classes d'âge approprié. 

5.6.2 Base de données localisées 

Pour vérifier la précision géométrique de la base de données. j'ai comparé la position à 

l'écran (coordonnées UTM) de 20 points par bloc avec leur position sur la carte 150 000. 

L'écart est comparable entre les trois blocs (F = 2,10, P = 0,13), soit 42 I 5 m (i I 
erreur type) (étendue = 14 à 93 rn) dans R7E, 53 I 6 m (étendue = 7 à 79 m) dans R70 

et 38 I 5 m (étendue = 8 à 97 m) dans KINO. Dans R7E, 90% des localisations sont en 

deça de 64 m, comparativement à 78 rn dans R70 et 55 m dans KINO. Je conclus que 

la précision géométrique de la base de données est la même entre les blocs, soit I 50 

m. En aucun cas l'erreur n'excède 100 m. 

5.7 Sélection de l'habitat hivernal à l'échelle du peuplement 

5.7.1 Définition des types d'habitats 

Le tableau 16 dresse la liste des 20 types d'habitats définis a priori pour analyser la 

sélection d'habitat et indique la superficie qu'ils occupent par bloc. Ce choix s'appuie sur 

les résultats de la validation de la carte forestière, l'importance des diverses strates dans 

les blocs et la revue de littérature. Comme la carte forestière date de 10 ans, I'âge 

véritable des peuplements est situé dans le créneau supérieur des classes d'âge. Ainsi, 

la classe 30 (21 a 40 ans) ne contient que des peuplements de 30 ans et plus. Pour les 

milieux perturbés récemment (coupe, épidémie), I'âge véritable est c20 ans, compte 

tenu du moment où sont survenues ces perturbations. Dans les peuplements résineux 

de plus de 30 ans, la classification distingue les pessières, les pinèdes grises et les 

autres peuplements résineux et vise a faire ressortir les classe d'âge jeune et mûr. De 





même, les peuplements mélangés et feuillus sont regroupés en fonction du type de 

couvert dominant (résineux ou feuillu) et des mêmes classes d'âge. Ce dernier 

ensemble représente un amalgame plus difficile à cerner car la vérification terrestre des 

peuplement mélangés et feuillus a montré que le groupement d'essence ou la présence 

d'une perturbation (épidémie légère) étaient souvent erronés. A KINO, 7 peuplements 

vérifiés sur 10 avaient été perturbés par l'épidémie de tordeuse. Selon l'appellation 

cartographiée de la carte forestière, 57% des peuplements mélangés ou feuillus y 

portent la mention épidémie légère, comparativement à 13% à R7E et 44% a R70. 

Quant aux aires de coupe, leur classification est basée sur l'abondance de la 

régénération. Ce nombre d'habitats est cependant trop élevé pour anaiyser la sélection 

d'habitat par martre car celles-ci comptent en moyenne 27 localisations. Siegel et 

Castellan (1988) suggèrent d'appliquer le test du chi2 seulement aux catégories où le 

nombre attendu d'observations est >1 et aux ensembles de données où moins de 20% 

des catégories ont un nombre attendu inférieur à cinq. J'ai donc regroupé en neuf 

classes les 20 catégories initiales pour analyser la sélection par animal (tableau 16). 

5.7.2 Sélection des types d'habitats 

Le tableau 17 compare l'utilisation et la disponibilité des 20 types d'habitats pour 

l'ensemble des martres par bloc. Les seuls milieux où une sélection significative 

apparaît sont les milieux improductifs, certaines CPR et certains peuplements mélangés 

ou feuillus. Dans les blocs R7E et R70, les milieux improductifs sont nettement évités. 

Dans les blocs KINO 1993 et KINO 1994, on note un évitement des CPR dont la 

régénération est faible ou nulle. Les peuplements résineux ou mélangés a dominance 

résineuse ne sont sélectionnées dans aucun bloc, pas plus que les pessières de plus de 

60 ou 80 ans (classes 70 ou 90120). Dans le bloc KINO 1994, on note par contre une 

recherche des peuplements mélangés à dominance feuillue et feuillus mûrs (classe 70). 

Ces deux résultats vont à l'encontre de la littérature sur la martre. 

Les tableaux 18 et 19 présentent l'utilisation et la disponibilité des neuf types d'habitats 

regroupés, par animal et par bloc. L'annexe F illustre les localisations télémétriques de 
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Tableau 1 8. Comparaison entre la distribution d e s  localisations télémétriques par type 

d'habitat (5% utilisé) et la proportion occupée par type d'habitat dans le 

domaine vital (Oh disponible) pour chaque martre des blocs R7E et R70. 

Bloc Sexe rf' % par type d'habitatc Chi2 
et et 

E E E PG RMR MFF REG REG IMP 
(P)  

martre age' 
30 70 90 d f 
50 120 

R7E 

016 MA 23 Util. 
Disp. 

054 MA 23 Util. 
Disp. 

060 MA 21 Util. 
Disp. 

Toutes 67 Util. 
Disp. -------------- ----- 

R70 

009 MJ 23 Util. 
Disp. 

032 M 22 Util. 
Disp. 

043 M 22 Util. 
Disp. 

045 MA 10 Util. 
Disp. 

Toutes 77 Util. 
Disp. 

A: adulte J: juvénile F: femelle M: male 
D Nombre de iocalisations télémétriques. 
C La codification des types d'habitat apparait au tableau 16. 

Les catégories tramées sont celles ou les intenralles de confiance de type Bonferroni traduisent une différence significative 

( P  c 0.10): 

+ peuplement recherche 

- peuplement évite 

0 aucune sélection (P>0,10) 

. échantillon de taille insuffisante 



Tableau 19. Comparaison entre la distribution des localisations télémetriques par type 

d'habitat (% utilisé) et la proportion occupée par type d'habitat dans le 

domaine vital (Oh disponible) pour chaque martre du secteur KINO. 

Année Sexe d' % par type d'habitd Chi2 
et et 
martre agea E E E RMR MFF REG REG IMP 

30 70 90 d f 

085 FJ 31 Util. 1 0 -  0 -  0 -  6 .  45+ 3 2 0  6 -  0 . C0.01 
Disp. 7 O 1 7 23 36 23 3 

Toutes 229 Util. 150 6 0  4 0  160 27+ 160  8 -  9 0 <0,01 
Disp. 12 7 2 10 19 19 19 12 ------------------------------------------------------------------------- 

(suite page suivante) 



Tableau 19 (suite) 

Année Sexe # */O par type d'habitatc Chi' 
et et 

E E E RMR MFF REG REG IMP 
( P )  

maRre âgea 
30 70 90 d f 
50 120 

Toutes 

Util. 
Disp. 

Util. 
Disp. 

Util. 
Dis p. 

Util. 
Disp. 

Util. 
Disp. 

Util. 
Disp. 

Util. 
Disp. 

Util. 
Disp. 

Util. 
Disp. 

Util. 
Disp. 

Util. 
Disp. 

Util. 
Disp. 

Util. 
Disp. 

A: adulte 3: juvénile F: femelle M: male 

Nombre de localisations tetémetriques. 
" La codification des types d'habitat apparait au tableau 16. 

Les catégories tramées sont celles ou les intervalles de confiance de type Bonferroni traduisent donne une difference 

significative (P c 0,10): 

+ peuplement recherche 

- peuplement evite 

0 aucune selection (P>0,10) 

. échantillon de taille insuffisante 



chaque animal par rapport aux principaux types d'habitats. Très peu de milieux 

apparaissent sélectionnés dans les blocs R7E et R70 (tableau 18). Dans R7E, la martre 

060, un mâle adulte, préfère la pinède grise à la pessière noire, mais ce résultat n'est 

pas partagé par les deux autres martres du bloc, également des mâles adultes. Tout 

comme dans l'analyse précédente, les milieux improductifs sont évités, quand on 

regroupe I'ensemble des animaux. Dans le bloc R70, le seul résultat consistant est 

I'évitement des milieux improductifs. 

Dans le secteur KINO, la sélection s'opère surtout pour les peuplements mélangés à 

dominance feuillue et feuillus (MFF) de même que pour les milieux en régénération 

(tableau 19). Trois martres évitent les coupes dont la régénération est faible ou nulle et 

quatre celles ou elle est dense. Quand on regroupe tous les animaux cependant, seules 

les coupes oii la régénération est faible ou nulle maintiennent cette tendance à 

l'évitement. Tout comme dans l'analyse globale (tableau 18)' la plupart des martres ne 

montrent aucune sélection pour les peuplements résineux, qu'ils soient jeunes, mûrs ou 

surannés. Cependant. deux martres, une femelle juvénile (085) et un mâle adulte (070), 

préfèrent les peuplements mélangés à dominance feuillue et feuillus (MFF), un choix qui 

persiste quand on regroupe les données de I'ensemble des martres. 

Les figures 25 et 26 montrent pour chaque martre les indices de sélection de Strauss et 

de Chesson par type d'habitat. Une valeur en haut de la ligne horizontale indique la 

préférence et une valeur en bas de la ligne un évitement. Cette analyse considère 

chaque martre comme un échantillon d'une population formée de I'ensemble des 

martres d'un bloc. Elle donne des résultats assez semblables à l'analyse précédente, 

sauf que les tests statistiques manquent de puissance dans les blocs R7E et R70 à 

cause du nombre restreint d'animaux (n = 3 et 4, respectivement). Les types d'habitats 

évités par la majorité des martres sont les milieux improductifs, dans les blocs R7E (P = 

0.41) et R70 (P = 0.1 6). et les milieux en régénération de densité faible ou nulle, dans le 

secteur KINO (P c 0.05). Dans ce dernier secteur, la sélection des peuplements MFF 

n'a cependant pas été confirmée, ce comportement n'étant pas commun à I'ensemble 

des animaux. 



R I E  
INDICE DE STRAUSS 

INDICE DE CHESSON 

R70 
INDICE DE STRAUSS 

--------..---- - -  - - -  

€3050 E70 EQ0120 PG RMR MFF REG IMP 

INDICE DE CHESSON 

i 1 n = 1 martre n = 2 martres n > 2 martres 
Aucun type d'habllat n'est significativement recherché ou Avllé (P > 0.10) 
- Type d'habltat non test6 

Figure 25. Indices de sélection de l'habitat à l'échelle du peuplement pour chacune des martres des blocs R7E (n  = 3) 

et R 7 0  (n  = 4). Pour chaque indice, les valeurs situées en haut de la droite horizontale correspondent à des types 

d'habitats recherchés et celles sous la droite à des types évités. 
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Figure 26. Indices de sélection de l'habitat à I'échelle du peuplement pour chacune 

des martres du secteur KINO (n = 20). Pour chaque indice, les valeurs 

situées en haut de la droite horizontale correspondent a des types d'habitats 

recherchés et celles sous la droite à des types évités. 



5.7.3 Abondance des débris ligneux et des gaulis résineux 

Dans les aires de coupe, l'abondance des débris ligneux est légèrement supérieure 

quand la régénération est nulle (1 0 r 3% de recouvrement au sol ( +_ erreur type] , n = 

28) par rapport a faible (9 I 1%, n = 49) ou dense (7 I 1%, n = 73) (P < 0.10). Pour leur 

part, les peuplements mélangés à dominance feuillue et feuillus contiennent peu de 

débris au sol (2.4 I 0,3%, n = 100). Dans la pessière noire et la pinède grise, les plus 

grandes quantités de débris sont associées à la présence de chablis récent (tableau 20, 

figure 27). Les maxima observés pour un peuplement sont 19% dans la pessière noire 

et 26Ok dans la pinède grise. Pour éliminer l'effet du chablis, je n'ai conservé dans 

l'analyse qui suit que les pessières où cette perturbation est nulle et les pinèdes où elle 

est nulle ou faible 

Les débris ligneux sont peu abondants en forêt non perturbée, tant dans la pessière (4% 

de recouvrement) que dans la pinède (3%). Le tableau 21 montre le recouvrement en 

débris ligneux selon les caractéristiques du peuplement. Dans la pessière. le 

recouvrement en débris est peu influencé par la fermeture, la hauteur, I'âge ou la surface 

terrière du peuplement. Dans la pinède. le recouvrement atteint 4 à 5% quand la 

hauteur dépasse 15 ml I'âge médian plus de 40 ans ou la surface terrière 19 m%a, par 

rapport à 2 à 3% dans les autres cas. 

Selon le modèle d1lQH proposé par Allen (1 982) et repris en partie par divers auteurs, la 

proportion de débns ligneux doit dépasser 250h pour que le milieu reçoive la cote la plus 

élevée. Les habitats que j'ai évalués avaient des valeurs de beaucoup inférieures. Dans 

l'ouest des États-unis. le pourcentage de recouvrement des débris ligneux varie entre 4 

et 1 1 O h  pour des forêts de 40 a 900 ans, avec 9 à 1 Ooh pour les forêts a maturité (Spies 

et al. 1988). Dans les sapinières anciennes de la réserve des Laurentides, Desponts 

(1997) mentionne un recouvrement moyen de 4% pour les débris dont le diamètre 

excède 10 cm. Comme ces valeurs sont bien inférieures à celles du modèle IQH, on 

peut d'interroger sur l'échelle de mesure, qui n'est pas précisée par Allen (1982). Par 



Tableau 20. Abondance des débris ligneux (% de recouvrement au sol) (Xmoyenne, 

ET écart type) dans les peuplements inventoriés, selon le groupement 

d'essences de l'appellation cartographiée et l'importance du chablis. 

Quarante-cinq pessieres noires de même que 18 pinèdes grises ont été 

inventoriées. Chaque peuplement comptait 10 stations. 

Chablis Pessière noire f inede grise 

Nul 

Faible 

Moyen 

Élevé 

" À l'intérieur d'une colonne, les moyennes reliées par une même lettre ne 

diffèrent pas statistiquement entre elles (P > 0.10) selon le test d'étendue de 

Scheffé appliqué aux données transformées (In [xtl]).  

Aucune donnée. 



PESSIERE NOIRE 
TATIONS SANS CHABLIS N STATIONS AVEC CHABLIS 

i 70 

N PEUPLEMENTS SANS CHABLIS N PEUPLEMEMS AVEC CKABUS 

0-5 5-10 10-15 1SM 20-25 2- U)* 

DEBRIS UGNEUX 1% de -1 

Aucun chablis (n = 38 peuplements) 

Chablis present (n = 7 peuplements) 

PINEDE GRISE 
N STATIONS SANS CHABLIS N STATIONS AVEC CHABLIS 

N PEUPLEMENTS SANS CHABLIS N PEUPLEMENTS AVEC CHABLIS 

DEBRIS LIGNEUX 1% de cseouvniment) 

[7 Aucun chablis (n = 11 peuplements) 

Chablis présent (n = 7 peuplements) 

Figure 27. Histogramme de fréquence du nombre de stations et du nombre de 

peuplements par classe d'abondance des débris ligneux, selon le 

groupement d'essences de l'appellation cartographiée (pessière noire, 

pinède grise) et la présence de chablis. Quarante-cinq pessières noires et 

18 pinèdes grises ont été inventoriées. Chaque peuplement comptait 

10 stations. 



Tableau 21. Abondance des débris ligneux (% de recouvrement) (X moyenne, ET 

écart type) dans les peuplements inventoriés, selon les caractéristiques 

de la strate terrestre. Trente-neuf pessières noires de même que 12 

pinèdes grises ont été inventoriées. Chaque peuplement comptait 10 

stations. 

Variable terrestre Pessiere noirea Pinède griseb 
- 

n x ET n R ET 

Fermeture du couvert (%) 

1 5-25 20 
25-40 180 
41 -60 1 70 
61 -80 20 

Hauteur (m) 
9-1 2 220 
12-1 5 1 30 
15-17 40 

Âge médian (ans) 
31 -40 - 
41 -60 40 
61 -80 80 
81 -1 O0 10 
>1 O0 30 

Surface terriere (m2/ha) 
7-1 0 60 
10-13 80 
13-16 110 
16-19 70 
1 9-22 60 
>22 10 

Total 390 

a Chablis nul seulement. 

Chablis nul ou faible seulement. 

À l'intérieur d'une colonne, les valeurs reliées par une même lettre ne diffèrent pas 

statistiquement entre elles (P > 0,10) selon le test d'étendue de Scheffé appliqué aux 

données transformées (In [x+l]). 

Aucune donnée. 

Test de t entre les 2 groupements d'essences (P = 0,05). 



rapport aux peuplement de l'ouest, ceux de mon étude ont des valeurs plutôt faibles, 

sauf après chablis ou après coupe. 

Le nombre de gaulis résineux dans les aires de coupe varie selon la classe d'abondance 

de la régénération, passant de 150 t 70 tigeslha (x I erreur type) (n = 28) pour la 

classe nulle, à 650 I 240 (n = 49) pour la classe faible et 950 * 160 (n = 73) pour la 

classe dense (P c 0,10). Les peuplements mélangés à dominance feuillue et feuillus 

contiennent une très grande quantité de gaulis résineux (1600 230 tigesha, n = 1 OO), 

particulièrement ceux réellement affectés par la tordeuse (2200 I 300, vs 400 I 140 

tigema pour les autres). Dans les peuplements résineux, les gaulis résineux sont 

beaucoup plus abondants dans la pessière que dans la pinède (1640 vs 270 tigesha, P 

c 0.01) (tableau 22). La variabilité est très grande dans la pessière entre peuplements 

ou entre stations, avec une majorité de stations ayant moins de 500 tigesha mais aussi 

un grand nombre qui en comptent plus de 3000 (figure 28). Dans ce milieu, les variables 

liées à une plus grande abondance de gaulis sont un couvert arborescent plus ouvert, 

une hauteur moindre et une surface terrière inférieure (tableau 22). Dans la pinède, les 

variables terrestres influencent peu l'abondance des gaulis et les quelques différences 

significatives notées ont peu de conséquences au plan biologique. 

5.7.4 Relevés de pistes de martres 

Les 26 relevés de pistes de martres réalisés au cours de trois hivers dans le secteur 

KINO totalisent plus de 40 km, dont 5,8 km en 1994 (1 1 relevés), 10,5 en 1995 (7 

relevés) et 24.2 en 1996 (8 relevés) (annexe C). La figure 29 montre pour chaque relevé 

la distance parcourue par milieu et la proportion du parcours où la martre était en 

chasse. Au total, les pistes suivies traversaient 14 km d'aires de coupes, 10 km de 

bandes riveraines ou intercoupes et 15 km de forêt. Le comportement des martres a 

été associé à de la chasse le long de 48% du parcours en forêt, 35% dans les aires de 

coupe ou la régénération était dense (CPRd) et 23% dans les bandes résiduelles. Les 

martres ont traversé des aires de coupe faiblement régénérées (CPRf) mais y 

chassaient peu (7% de la distance parcourue). La poursuite de proies a été notée lors 



Tableau 22. Abondance des gaulis résineux (tigesha) (X moyenne, ET écart type) 

dans les peuplements inventoriés, selon les caractéristiques de la strate 

terrestre. Quarante-six pessières noires de même que 16 pinèdes grises 

ont été inventoriées. Chaque peuplement comptait 10 stations. 

Variable terrestre Pessière noire Pinède grÎse 
- 

ET 
- 

n x n x ET 

Fermeture du couvert (OY0) 

1 5-25 20 
25-40 1 80 
41 -60 1 70 
61 -80 20 

Hauteur (m) 
9-1 2 250 
12-1 5 170 
15-1 7 40 

Âge médian (ans) 
31 -40 
41 -60 70 
61 -80 90 
81 -1 O0 10 
> I O 0  30 

Surface tern'ère (m2/ha) 
7-1 0 70 
10-1 3 90 
1 3-1 6 1 40 
16-1 9 70 
1 9-22 80 
>22 10 

Total 460 

a À l'intérieur d'une colonne, les valeurs reliées par une mëme lettre ne diffèrent pas 

statistiquement entre elles (P > 0,10) selon le test d'étendue de Scheffé appliqué aux 

données transformées (In [x+lJ). 

Aucune donnée. 

Test de t entre les 2 groupements d'essences (P < 0.01). 



PESSIÉRE NOIRE 
NOMBRE DE STATIONS 

PINEDE GRISE 
NOMBRE DE STATIONS 

Figure 28. Histogramme de fréquence du nombre de stations et du nombre de 

peuplements par classe d'abondance des gaulis résineux, selon le 

groupement d'essences de l'appellation cartographiée (pessière noire, 

pinède grise). Quarante-cinq pessieres noires et 1 8 pinèdes grises ont été 

inventoriées. Chaque peuplement comptait 10 stations. 
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Figure 29. Distance où la martre était en chasse ou en déplacement lors de 26 relevés 

de pistes réalisés de 1994 à 1996 dans le secteur KINO, selon le type 

de milieu. 



de 12 relevés, impliquant le lièvre (10 relevés) et l'écureuil (2 relevés). Très peu 

d'activité reliée aux petits mammifères a pu être observée. En 1996, en raison d'une 

chute de neige récente, les conditions de pistage étaient très propices pour observer ce 

type de comportement, mais les martres ont peu pénétré sous la neige et recherchaient 

plutôt le lièvre, la gélinotte huppée et l'écureuil roux. Ainsi, lors d'un parcours de plus de 

4 km le 27 février 1996, seulement deux accès ont été observés. Dans l'ensemble, des 

proies ont été capturées lors de six relevés (4 lièvres, 1 gélinotte, 1 écureuil). En outre, 

les restes de deux lièvres et d'une gélinotte, vraisemblablement tués auparavant, ont été 

localisés. Deux des lièvres ont été capturés après une poursuite de 190 m, un troisième 

après plus de 500 m et le dernier après près de 4 km. Des résultats de même nature ont 

été rapportés par Raine (1987), qui a décrit deux poursuites dépassant 500 m. À 

l'inverse, aucune des poursuites observées par Thornpson (1986) n'excédait 20 rn, les 

lièvres étant généralement surpris dans leur tanière. À KINO, trois des lièvres ont été 

capturés dans des aires de coupe densément régénérées et le quatrième l'a été en forêt. 

Ces résultats indiquent que la martre utilise activement pour chasser les parterres de 

coupe ou la régénération est dense, de même que les bandes résiduelles. De plus, elle 

traverse à l'occasion des aires plus ouvertes mais n'y chasse pas activement. 

5.8 Composition et configuration spatiale de l'habitat hivernal à l'échelle du paysage 

5.8.1 Définition des types d'habitats 

Compte tenu de l'absence de sélection pour ces types d'habitats à l'échelle du 

peuplement, j'ai regroupé en une seule classe les pessières noires, les pinèdes grises et 

les autres peuplements résineux et mélangés a dominance résineuse. Les peuplements 

mélangés à dominance feuillue et feuillus sont traités comme une classe à part car ils 

étaient recherchés par certaines martres et présentaient des caractéristiques 

structurales particulières. II convient également de conserver séparés les trois autres 

types d'habitats, ce qui donne donc cinq classes au total: 



Code - Classe 

R Résineux et mélangés a dominance résineuse (>30 ans) 

F Feuillus et mélangés à dominance feuillue (>30 ans) 

REGd Milieux en régénération dense (40 ans) 

REGf Milieux en régénération faible (40 ans) 

IMP Milieux improductifs 

Seul le milieu terrestre a été retenu dans l'analyse, l'eau étant considérée en arrière plan 

(background) par FRAGSTATS. 

5.8.2 Variables spatiales analysées 

Les huit variables de FRAGSTATS que j'ai retenues sont décrites au tableau 23, avec le 

type d'habitat auquel elles s'appliquent. La figure 30 les illustre à l'aide de 24 mosaïques 

simples construites avec des fichiers ASCII. Chaque mosaïque est un carré de 20 x 20 

cellules ayant 10 m de côté et occupant une superficie totale de 4 ha. Les mosaïques 

sont présentées par thème par groupe de quatre et leur degré de fragmentation ou 

d'interspenion augmente de la gauche vers la droite. La première varkble (%LAND) est 

la variable classique de la composlion, qui indique la superficie d'un type d'habitat dans 

un paysage (%). Elle sera mesurée pour chaque type d'habitat. Les autres variables 

expriment la configuration spatiale. Elles ne seront appliquées qu'aux types d'habitats 

aptes à offrir un abri à la martre, selon ma prédiction de départ. II s'agit normalement du 

type R. Comme les peuplements de type F sont aussi recherchés dans le secteur KINO, 

j'ai également appliqué ces variables à une classe issue du regroupement de ces deux 

types (R+F), soit tous les peuplements forestiers de plus de 30 ans, quelque soit leur 

composition en essences. 

Les sept variables de configuration sont illustrées à I'aide de mosaïques où le type 

Résineux occupe la même superficie (figure 30). Deux variables traduisent la forme des 

parcelles d'habitat. L'indice de forme (AWMSI) compare le périmètre d'une parcelle 

d'habitat à celui d'un carré de même superficie; il varie donc de 1 ,O0 à une valeur de plus 

en plus grande à mesure que la forme se complexifie. La superficie intérieure 



Tableau 23. Description des huit variables de FRAGSTATS choisies pour exprimer la 

composition et la configuration spatiale des domaines vitaux des martres 

à l'échelle du paysage forestier et type d'habitat auquel elles s'appliquent. 

Caractéristique du paysage Variable Type d'habitat 
Fragmentation 

Superficie d'habitat %LAND % du paysage occupé par un R 
insuffisante type d'habitat F 

R+F" 
REGd 
REGf 
REGd+REGfa 
IMP 

Forme trop étroite 

Morcellement élevé 

Isolation trop grande 

AWMSI Indice de forme des parcelles R 
d'un type d'habitat R+F 

C%LANDb % d'un paysage occupé par la R 
superficie intérieure d'un type R+F 
d'habitat 

PD Nombre de parcelles d'un type R 
d'habitat / 100 ha R+F 

MNN Distance moyenne du plus proche R 
voisin de même type R+F 

MPIC Indice de proximité d'un type R 
d'habitat R+F 

Milieu propice ou hostile TECtd O h  de bordure contrastée entre 2 REGd et R 
en bordure types d'habitats REGd et R+F 

REGf et R 
REGf et R+F 

Hétérogénéité 
Interspersion IJt Indice d'interspersion R 

R+F 

a Regroupement en une seule classe des classes R et F ou REGd et REGf. 
En appliquant un corridor intérieur de 50 m. 
En utilisant une rayon de recherche de 200 m. 

a Pondération = 1 .O pour les deux habitats examinés; pondération = 0.0 pour les autres types. 



Superficie 4 ha 
% du paysaqe %LAND 100 % 

Indice de fonne 1 ,O0 
Superfiae intérieure' 0.64 ha 
% du paysage' C%LAND 16 % 

Plus proche voisin MNN 10 m 
Indice de oroximité* MPI 37 

* ~ i ~ - - t O i ]  m 

5. Milieu propice ou 
hostile en bordure 

% de bordure cantrastée' TECl 25 % 
*bld&XbOIl E 1 .O pour k S  C o r n P a  
RIvnauCouW M 0.0 pan les 
a m s  antaus 

6. Juxtaposiüon élevée 
avec les autres milieux 

Indice d'interspersion IJI 0 %  

1 RCSINEUX . .Y', AUTRES MILIEUX 0 COUPES 

Figure 30. Illustration des huit variables spatiales calculées avec FRAGSTATS pour 

décrire la fragmentation (1 à 5) et I'hMrogénéité du type d'habitat Résineux 

dans des mosaïques simples. Chaque mosaïque est un fichier ASCII de 

20 x 20 cellules ayant 10 m de coté. 



(C%LAND) s'obtient en retranchant d'une parcelle une bordure intérieure de largeur 

prédéterminée tout autour de son périmètre et en calculant la superficie résiduelle 

(Laurence et Yensen 1991). Le nombre de parcelles d'habitat (PD) traduit le 

morcellement qui résulte de la subdivision d'un habitat propice en plusieurs fragments. 

Le degré d'isolation de ces fragments est mesuré par la distance moyenne du plus 

proche voisin (MNN). FRAGSTATS calcule également un indice de proximité (MPI), soit 

la superficie relative occupée par les autres parcelles du même type d'habitat situées 

dans un rayon prédéterminé tout autour du fragment évalué (cette mesure n'a pas 

d'unités car la superficie de chaque parcelle retenue est divisée par le carré de la 

distance la séparant de la parcelle évaluée). Le concept de bordure est utilisé 

fréquemment en aménagement de la faune. Le % de bordure contrastée (TECI) 

correspond à la proportion du périmetre d'une parcelle qui est en contact avec un autre 

habitat d'intérêt, soit parce que ce milieu est propice ou, à l'inverse, hostile. Dans le cas 

de la martre, il convient de calculer cet indice séparément pour le périmetre de contact 

avec les milieux en régénération dense (REGd), source possible de nourriture (e.g., 

lièvre), et ceux en régénération faible (REGf), où le risque de prédation est accru à 

cause du manque de couvert. La dernière variable, l'indice d'interspersion (IJI), exprime 

l'hétérogénéité du paysage (Liiaitis et al. 1994). L'indice atteint sa valeur maximale 

(1 00%) si chaque parcelle d'un type d'habitat est individuellement en contact avec tous 

les autres types possibles et une valeur faible si le nombre de contacts est peu élevé. 

La combinaison des huit variables retenues et des types d'habitats pour lesquels elles 

sont calculées procure au total 23 statistiques pour chaque mosaïque a évaluer. 

Le pourcentage de superficie intérieure (C%LAND) et I'indice de proximité (MPI) 

nécessitent de fixer une constante pour leur calcul. À cette fin, la sensibilité de la 

variable superficie intérieure a été testée sur six domaines vitaux, en faisant varier la 

largeur de la bordure intérieure de O à 100 m (figure 31). La superficie intérieure diminue 

de façon graduelle à mesure qu'on augmente le largeur de la bordure. Un résultat 

similaire a été rapporté par Laurence et Yensen (1 991). Pour les analyses de domaines 

vitaux, j'ai fixé la largeur à 50 rn, ce qui permet d'éliminer les bandes riveraines et les 

bandes inter-coupes. L'autre variable pour laquelle une analyse de sensibilité a été 
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Figure 31. lnfluence de la largeur de la bordure intérieure sur la superficie intérieure du 

type d'habitat R calculé dans le domaine vital de six martres (polygone 95%). 
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Figure 32. lnfluence du rayon de recherche sur l'indice de proximité (MW) du type 

d'habitat R calculé dans le domaine vital de six martres (polygone 95%). 



réalisée est l'indice de proximité, afin d'établir le rayon de recherche (figure 32). Cet 

indice varie rapidement entre O a 100 m, après quoi il se stabilise complètement. J'ai 

choisi un rayon de 200 m pour les analyses à venir, compte tenu que c'est la distance 

maximale que franchit généralement la martre à découvert. Koehler et Homocker (1 977) 

mentionnent 100 m, Soutiere (1 979) 200 m. Hargis et McCullough (1 984) 135 m. 

Bateman (1 986) 60 m et Snyder et Bissonette (1987) 250 m. 

5.8.3 Superficie, forme et nombre de mosaïques aléatoires 

Certaines variables spatiales sont susceptibles d'être influencées par l'étendue du 

territoire évalué (McGarigal et Marks 1995). de sorte que la superficie des mosa~ques 

aléatoires servant de comparaison doit être du même ordre que celle des domaines 

vitaux. Afin d'établir cette superficie, la figure 33 présente la distribution de fréquence de 

la taille des domaines vitaux des 27 martres selon les trois méthodes de calcul. Les 

kemels 60°' affichent une superficie plutôt homogène qui varie de 00 à 750 ha, avec un 

mode entre 200 et 300 ha. La distribution des kemels 80% et des polygones 95% est 

par contre très étalée, entre 1 et plus de 15 km2. Globalement, trois regroupements de 

superficies se dégagent: les superficies de moins de 5 km2, celles entre 5 et 10 km2 et 

celles de plus de 10 km2. J'ai donc retenu trois classes de superficie pour comparer les 

domaines vitaux et les mosaTques aléatoires: 4 0 0  ha, 500 à 950 ha et ,950 ha. À cette 

fin, les kemels 60 et 80% ainsi que le polygone 95% de chaque martre se sont vu 

attribuer une classe de superficie correspondant à leur taille. Pour les kemels formés de 

deux ou trois portions disjointes, c'est la superficie globale qui fut considérée. 

Afin de choisir la forme à adopter pour les mosaïques aléatoires, j'ai examiné les 

statistiques obtenues avec quatre formes différentes: un cercle (approximé par un 

octogone de 5.67 km2), un carré de 5,76 km2, un rectangle de 1700 x 3400 m (5,78 km2), 

orienté est-ouest, et un rectangle de même dimension, orienté nord-sud. Dix 

coordonnées aléatoires ont été choisies, deux dans R7E. deux dans R 7 0  et six dans 

KINO 1994. Les quatre superficies ont ensuite été générées en utilisant chaque 

coordonnée comme centre géométrique, formant ainsi autant de mosalques sur 
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Figure 33. Distribution de fféquence de la superficie des domaines vitaux hivernaux 

de 27 martres, selon les trois méthodes de calcul utilisées. 



lesquelles ont été calculées les variables de FRAGSTATS. La figure 34 illustre la valeur 

correspondant a chaque forme pour hu l  variables spatiales différentes. La forme 

n'influence aucune des variables comparées (test non paramétrique apparié de 

Friedman, P = 0.38 à 0.90). J'ai donc retenu le carré, une forme plus simple à générer 

en structure matricielle, comme forme à adopter pour les mosaïques aléatoires. En 

fonction des classes de superficie des domaines vitaux, les mosaïques aléatoires auront 

les dimensions suivantes: 

Classe de su~erficie (ha) Mosaïaue aléatoire 

~500 1700x 1700 m =289 ha 

500 - 900 2700 x 2700 m = 729 ha 

>950 3400x 3400 rn = 1156 ha 

Une analyse de sensibilité a enfin été réalisée dans le but de fixer la taille de l'échantillon 

de mosaïques aléatoires par classe de superficie. Canalyse a été conduite dans le bloc 

KINO 1994, le plus morcelé en terme de configuration spatiale, et en utilisant les plus 

petites mosaïques, celles de 289 ha, susceptibles d'offrir le plus de variabilité. II s'agit 

donc du pire scénario puisqu'un échantillon de taille moindre serait suffisant dans un 

milieu plus simple ou avec des mosaÏques de plus grande taille. La figure 35 montre la 

valeur de quatre variables spatiales selon que l'échantillon varie de 10 à 100 mosaïques 

aléatoires. Même si certaines variables affichent une stabilité avec un échantillon de 20 

à 40 sujets. il en faut de 70 à 80 pour la superficie du type R. J'ai donc fixé à 100 la taille 

de I'échantiilon requis. 

5.8.4 Composlion de l'habitat hivernal a l'échelle du paysage 

Les figures 37 à 46 illustrent la composition forestière des domaines vitaux et des 

mosaïques aléatoires par classe de superficie pour chacun des blocs. Chaque martre 

possède trois types de domaines vitaux (kemel 60%. kemel 80%. polygone 95%) qui 

sont analysés séparément; ils peuvent appartenir à une même classe de superficie ou 

au contraire se répartir entre les diverses classes. II y a donc en principe trois figures 
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Figure 34. Influence de la forme de la mosalque sur huit variables spatiales de FRAGSTATS. 

Dix coordonnée aléatoires ont été choisies, à partir desquelles quatre formes 

différentes de mosaïques ont été générées en utilisant la coordonnée comme 

centre géométrique. 
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Figure 35. Influence de la taille de l'échantillon sur les rangs centiles 75, 90 et 95% de quatre variables spatiales. L'échantillon 

maximum contient 100 mosaïques aléatoires de 289 ha choisies dans le bloc KINO 1994. 
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Figure 36. Explication de l'interprétation des diagrammes (figures 37 à 46) illustrant la composition des mosaïques aléatoires 

et des domaines vitaux hivernaux de chaque bloc di6tude, selon trois classes de superficie. 
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Figure 37. Composition forestière de 100 mosaïques aléatoires de 289 ha et des domaines vitaux hivernaux 

des trois martres du bloc R7E appartenant a la classe de superficie ~500 ha. 
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Figure 38. Composition forestière de 100 mosaïques aléatoires de 11 56 ha et des domaines vitaux hivernaux 

de la seule martre du bloc R7E appartenant à la classe de superficie >950 ha. 
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Figure 39. Composition forestière de 100 mosaïques aléatoires de 289 ha et des domaines vitaux hivernaux 

des quatre martres du bloc R 7 0  appartenant à la classe de superficie ~500 ha. 
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Figure 40. Composition forestière de 100 mosaïques aléatoires de 729 ha et des domaines vitaux hivernaux 

des quatre martres du bloc R 7 0  appartenant a la classe de superficie 500 à 950 ha. 
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Figure 42. Composition forestière de 100 mosaïques aléatoires de 729 ha et des domaines vitaux hivernaux 

des trois martres du bloc KINO 1993 appartenant à la classe de superficie 500 à 950 ha. 
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Figure 43. Composition forestière de 100 mosaïques akatoires de 1 156 ha et des domaines vitaux hiver 

des deux martres du bloc KINO 1993 appartenant à la classe de superficie >950 ha.. 
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Figure 46. Composition forestière de 100 mosaïques aléatoires de 11 56 ha et des domaines vitaux hivernaux 

des quatre martres du bloc KINO 1994 appartenant a la classe de superficie ~ 9 5 0  ha. 



par bloc mais certains blocs (R7E. R70) n'en ont que deux car une des classes de 

superficie est absente. La figure 36 explique comment interpréter ces diagrammes. 

L'axe des X correspond à la superiicie relative occupée par un type d'habitat donné. La 

partie inférieure du diagramme montre la distribution de fréquence de la superficie du 

type d'habitat mesurée dans 100 mosaïques aléatoires, alors que la partie centrale 

indique les rangs centiles de cette distribution. Les points placés dans la portion 

supérieure du diagramme correspondent à la superficie du type d'habitat dans chaque 

domaine vital, ce qui permet de visualiser si ces valeurs se démarquent ou non de 

l'échantillon des 100 mosaïques aléatoires. Enfin, la probabilité associée au test de 

Mann-Whlney entre l'ensemble des domaines vitaux d'un type donné et les mosaïques 

aléatoires est indiquée lorsqu'elle est significative. Les résultats de toutes ces 

comparaisons statistiques sont résumés aux tableaux 24 et 25. Enfin, l'annexe D donne 

les valeurs des variables spatiales pour chaque martre alors que I'annexe F illustre la 

cartographie des domaines vitaux superposés aux types d'habitats. 

Par rapport à un poslionnement aléatoire, les trois mâles adultes du bloc R7E ont établi 

leur domaine vital, tel qu'exprimé par le kemel 60%. dans des mosaïques contenant 

davantage de peuplements de type R (P = 0,07) (tableau 24, figure 37). Cette sélection 

survient même si le type R domine déjà fortement le bloc, occupant plus de 70% de la 

superficie des mosaïques aléatoires. 

Le bloc R70. qui compte quatre mâles (1 juvénile. 1 adulte et 2 individus d'âge 

indéterminé) montre une situation fort différente. Dans les domaines vitaux décrits par 

les kemels 60%, on retrouve moins d'habitat de type R (P = 0.03) et davantage de 

milieux en régénération (P = 0,05) que dans les mosalques aléatoires (tableau 24, figure 

39). Le type F est aussi recherché par l'ensemble des animaux (P = 0.07). Au niveau 

individuel, c'est dans le kemel 60% d'un juvénile (martre 009) que le type REGf est le 

plus abondant. Le polygone 95% traduit également une recherche du type F dans 

l'établissement du domaine vital (P = 0,09) (figure 40). Quelle que soit la méthode de 

calcul du domaine vlal, tous les domaines contiennent plus de 60% de forêt (type R+F) 

et moins de 30% de milieux en régénération. 



Tableau 24. Comparaison statistique entre la composition forestière des domaines 

vitaux hivernaux des martres et celle de mosaïques aléatoires dans les 

blocs R7E et R70, selon la classe de superficie et la méthode de calcul 

du domaine vital. 

R7E (3 martres) R 7 0  (4 martres) 
Type 
d'habitat c500 ha >950 ha ~ 5 0 0  ha 500-950 ha 

k60a k80b p99  k80 p95 k60 k8O p95 
(n=2) (=2) (n=v (n=V (n=4) (n=4) (n=4) 

R + 0 0 0 0 - 0 0 

F 0 0 0 0 0 + 0 + 

R+F 0 0 0 0 0 0 0 0 

REGd 0 0 0 0 0 0 0 0 

REGf 0 0 0 0 0 0 0 0 

REGd+REGf 0 0 0 0 0 ++ 0 0 

IMP 0 0 0 0 0 0 0 0 

a Kemel60%. 

Kemel 80%. 

Polygone convexe 95%. 
a Nombre de domaines vitaux par classe de superficie. Chaque martre possède 3 domaines vitaux 

(kemel 60% kernel 80%. polygone 95%) qui peuvent appartenir à une même classe de superficie ou 

au contraire se répartir entre les diverses classes. 

Test de Mann-Whitney entre les domaines vitaux et 100 mosaiques aléatoires par classe de superficie: 

++ habitat fortement recherché (P < 0.05) 

+ habitat recherché (P c 0.10) 

0 aucune sélection (P > 0.1 0) 

habitat évité (P < 0.10) 

-- habitat fortement évité (P < 0,05) 



Tableau 25. Comparaison statistique entre la composition forestière ou la configuration 

spatiale des domaines vitaux hivernaux des martres et celles de 

mosaïques aléatoires dans les blocs KINO 1993 et KINO 1994. selon la 

classe de superficie et la méthode de calcul du domaine vital. 

KINO 1993 (8 martres) KINO 1994 (1 2 martres) 
Variable ~500 ha 500-950 ha >950 ha 400 ha 500-950 ha >950 ha 

k k p k k p k p  k k p k k p k p  
60 80 95 60 80 95 80 95 60 80 95 60 80 95 80 95 
n--7 n=4 n=4 n=l n=2 n=3 -2 n=1 et1 -5 n=5 n=l n=S n== n=2 n--4 

Superficie ( O h )  

R 0 0 0 0 0 0 0 0  

F + + + +  0  0 0  0  0  

R+F + 0 0 0 0 0 0 0  

REGd 0 0 0 0 0 0 0 0  

REGf - 0 0 0 0 0 0 0  

REGd+REGf 0 0  - 0  0  0  0  0 

IMP 0 0 0 0 0 0 0 0  

Indice de forme 

Superficie intérieure (%) 

N parcelles 1 100 ha 

Distance du plus proche voisin (m) 

Indice de proximité 

Bordure contrastée REGd (%) 

R 0 0 0 0 0 0 0 0  

R+F 0 0 0 0 0 + 0 0  

Bordure contrastée REGf (%) 

Interspersion (O%) 

La codification est la même que celle du tableau précédent. 



Dans le secteur KINO, c'est davantage la superficie du domaine vital qui influence la 

sélection d'habitat que la méthode de calcul (tableau 25). Tant en 1993 qu'en 1994, les 

martres ont établi leur domaine vital dans des mosaïques contenant davantage d'habitat 

de type F et moins de types REGf ou REGd+REGf. En 1993, trois martres sur sept se 

démarquent par une sous-représentation du type R+F et une plus grande abondance de 

milieux en régénération (REGd+REGf): il s'agit de deux juvéniles (078 et 085) et d'un 

mâle d'âge indéterminé qui occupe un très vaste territoire (065) (figures 41 à 43). Les 

autres martres occupent des domaines vitaux ou l'on retrouve plus de 60% de forêt 

(R+F) et moins de 30% de milieux en régénération. En 1994, quatre des 12 martres 

affichent une plus grande proportion de milieux en régénération dans leur domaine vital, 

soit les martres 065 et 070 (mâles adultes) ainsi que 101 (femelle d'âge indéterminé) et 

104 (femelle juvénile) (figures 44 à 46). La plupart des martres ont 60% ou plus de forê? 

et moins de 30% de milieux en régénération dans leur domaine vital, quand il est de 

faible dimension (c 500 ha). La proportion de forêt diminue a environ 50% et celle des 

milieux en régénération passe a 40% dans les kemels 80% ou les polygones 95% qui 

occupent plus de 500 ha. 

Dans le secteur KINO. il existe une relation très nette entre la superficie du domaine vital 

et la proportion de forêt (type d'habitat R+F): plus la mosalque contient de forêt. plus 

petit est le domaine vital (figure 47). Cette relation est particulièrement forte pour les 

kemels 60 et 80% (P < 0.01) et l'est un peu moins pour le polygone 950h (P = 0.02). A 

l'inverse, plus la mosaïque contient de milieux en régénération (REGf ou REGd+REGf), 

plus l'animal compense en augmentant la superficie de son domaine vital. Encore ici. la 

relation est meilleure pour les deux kemels (P c 0,01) que pour le polygone (P = 0.03). 

Pour ia majorité des martres, le kemel 60% contient au-delà de 50% de forêt, moins de 

20% de milieux REGf et moins de 30% de milieux REGd+REGf, dans une superficie de 

1 à 4 km2. Dans le kemel80% et le polygone 95%, ces proportions passent à 40, 20 et 

35%, respectivement, dans une superficie de 2 à 10 km2. Les sept martres qui se 

démarquent le plus des autres n'appartiennent pas à un groupe d'âge ou de sexe 

particuliers: deux femelles juvéniles (085, 104), deux mâles adultes (06594, 070), une 





femelle adulte (103) et deux individus d'âge indéterminé, soit un mâle (06593) et une 

femelle (1 01 ). 

5.8.5 Configuration spatiale de l'habitat hivernal à l'échelle du paysage 

Afin de tenter de limiter le nombre de variables à interpréter, j'ai d'abord réalisé une 

analyse factorielle en composante principale sur les 23 variables exprimant la 

composition et la configuration spatiale des 100 mosaïques aléatoires de 289 ha dans le 

bloc KINO 1994 (tableau 26). Pour cet ensemble de variables, l'indice de factoriabilité 

de Kaiser (0,63) indique qu'une telle analyse est appropriée. L'analyse a dégagé huit 

facteurs dignes de mention, qui expliquent chacun 5% ou plus de la variance, pour un 

total de 85%. En utilisant une approche similaire sur des cartes de l'utilisation des terres 

à l'échelle du 1 :250 O00 des États-unis, Riiters et al. (1 995) ont dégagé six facteurs qui 

expliquaient 87% de la variation de 26 mesures spatiales. D'après les coefficients de 

saturation, chaque facteur dans le bloc KINO 1994 est davantage lié à une ou deux 

variables seulement: 

Facteur Variable 

1 Superficie intérieure R 

Superficie R 

2 Bordure REGf/R et bordure REGf/R+F 

Superficie REGf 

3 Bordure REGdlR et bordure REGd/R+F 

Superficie REGd 

4 Indice de forme R 

lndice de forme R+F 

5 Distance du plus proche voisin R 

Distance du plus proche voisin R+F 

6 Indice d'interspersion R 

indice d'interspersion R+F 

7 Superficie IMP 



Tableau 26. Résultats de l'analyse factorielle en composante principale pour les 23 

variables exprimant la composition et la configuration spatiale de 100 

mosaïques aléatoires de 289 ha dans le bloc KINO 1994. 

Facteur Cornmutalité 

Variance expliquée (eigenvalue) 7.74 3,49 2.45 1,94 1,57 1.28 1 .O9 

% de la variance 33 15 11 8 7 6 5 

O/O cumulatif de la variance 33 48 60 68 75 80 85 

Saturation par variablea 

%LAND R 0.92 
%LAND F .' -0,69 -0.33 . 0.53 
%LAND R+F 0,66 -0.52 . 0.33 
%LAND REGd -0.53 . 0,70 . 
%LAND REGf -0,35 0,87 
%LAND REGd+REGf -0.59 0,- 0.47 . 
%AND IMP -0,42 - - -0184 

AWMSl R 
AWMSl R+F 

PD R 
PD R+F 

MNN R 
MNN R+F 

MPI R 
MPI R+F 

TECl REGdR 
TECl REGdR+F 
TECl REGf/R 
TECl REGf/R+F 

IJt R 
IJI R+F 

a La codification des variables apparaît au tableau 23. 

c 0.30. 



Deux variables de configuration seulement ne s'expriment pas clairement à travers un 

seul facteur. La denslé des parcelles d'habitat (PD) a une commutalité élevée (0.83 et 

0,90) et s'associe négativement aux facteurs 1 et 5. L'indice de proximité (MPI) pour sa 

part affiche la plus faible cornmutalite (0,51 et 0.66) et est relié au facteur 4. A la suite 

de ce résultat, j'ai décidé de tester individuellement l'ensemble des variables, puisque la 

plupart expriment un aspect particulier de la configuration spatiale. 

La comparaison des variables de configuration spatiale entre les domaines vitaux et les 

mosaïques aléatoires du secteur KINO révèle des différences seulement pour les 

classes de superficie 400 ha et 500 à 950 ha (tableau 25). Les figures 48 à 51 illustrent 

les résultats détaillés pour ces mêmes classes pour les sept variables affichant les 

résultats les plus significatifs. La présentation est la même que pour les variables de 

composition et est expliquée à la figure 36. L'indice de forme R+F est plus élevé dans 

les polygones 95%, tant en 1993 qu'en 1994. Même si l'échantillon par classe de 

superficie est faible (3 à 5 martres), le résultat est de même nature dans les quatre 

comparaisons effectuées, qui totalisent 15 domaines vitaux. Ceci indique que les 

martres utilisent des mosaïques dont les morceaux de forêt ont des formes plus 

complexes et moins symétriques que celles présentes en général dans l'ensemble du 

secteur d'étude. La même différence n'apparaît pas dans les kemels 60 ou 80% 

Les domaines vitaux ~500 ha contiennent davantage de superficie intérieure en forêt 

(R+F) que les mosaïques aléatoires. Ce résultat vaut à la fois pour les kemels 60 et 

80% que pour le polygone 95%. tant en 1993 qu'en 1994. Par ailleurs, le nombre de 

parcelles de forêt (R+F) est substantiellement moins élevé dans les trois types de 

domaines vlaux ~500 ha en 1994, mais non en 1993. La distance de la plus proche 

parcelle de type R quant à elle est plus grande dans certains domaines vitaux. Pour les 

kemels 60%. il s'agit d'un artifice méthodologique car les plus grandes distances sont 

associées à des domaines vitaux constitués de deux superficies disjointes (063, 071 , 

085, 096, 094). En cas d'absence d'un voisin de même type dans la première superficie, 

FRAGSTATS calcule la distance au plus proche voisin de la seconde, ce qui a pour effet 
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Figure 48. Configuration spatiale de 100 mosaïques aléatoires de 289 ha et des domaines vitaux hivernaux 

des sept martres du bloc KINO 1993 appartenant à la classe de superficie <500 ha. 
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Figure 49. Configuration spatiale de 100 mosaïques aléatoires de 729 ha et des domaines vitaux hivernaux 

des trois martres du bloc KINO 1993 appartenant A la classe de superficie 500 A 950 ha. 
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Figure 50. Configuration spatiale de 100 mosaïques aléatoires de 289 ha et des domaines vitaux hivernaux 
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des 11 martres du bloc KINO 1994 appartenant à la classe de superficie <500 ha.. 
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de gonfler la valeur de la variable. Le polygone 95% montre un résultat similaire au 

kemel60% en 1993 (classe de superficie 500 à 950 ha) et en 1994 (classe de superficie 

c500 ha), soit un plus grand éloignement entre les morceaux de type R. 

La bordure contrastée entre les types REGf et R ou entre REGf et R+F caractérise bien 

les domaines vitaux par rapport a des mosaïques aléatoires. Elle est significativement 

inférieure dans les domaines vitaux, particulièrement en 1994, tant dans le kernel 60°h 

que dans le kemel 80% ou le polygone 95%. A l'inverse, la bordure contrastée avec le 

type REGd est généralement similaire entre les domaines vitaux et les mosaïques 

aléatoires, les quelques différences significatives notées étant en faveur d'une proportion 

plus grande de contact dans les domaines vitaux des martres. 

II existe une relation très forte entre la superficie du domaine vlal et la superficie 

intérieure de forêt (R+F), les plus petits domaines vitaux étant associés à des mosaïques 

contenant davantage de forêt intérieure (figure 52). Cette relation est presque similaire à 

celle notée entre la superficie du domaine vital et la proportion de forêt (figure 47). Les 

martres qui se distinguent des autres sont aussi les mêmes dans les deux cas. La 

proportion de bordure contrastée REGf/R+F a l'effet inverse: plus cette proportion est 

élevée, plus grand est le domaine vital. Cette relation est de même nature que celle 

documentée entre la superficie du domaine vital et la superficie des milieux en 

régénération faible (REGf) (figure 47). L'étalement des valeurs et les coefficients de 

corrélation sont sensiblement les mêmes pour le kemel 80% et le polygone 95%. 

Cependant, la relation est nettement meilieure avec la superficie REGf qu'avec la 

bordure contrastée, dans le cas du kemel 60%. Pour la majorité des martres, la 

proportion de superficie intérieure R+F dépasse 25% dans les trois types de domaines 

vitaux. La proportion de bordure contrastée REGf/R+F est généralement inférieure à 

20% dans le kemel60% et à 25% dans le kemel80% et le polygone 95%. La moitié des 

martres ont moins de 10Y0 de bordure contrastée dans les trois types de domaines 

vitaux. 
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Figure 52. Relation entre la superficie du domaine vital hivernal, la superficie intkrieure en forêt (type d'habitat R+F) et la bordure 

contrastée R+F/REGf dans le secteur KINO, selon les trois méthodes de calcul du domaine vital. 



5.9 Validation du modèle d' IQH 

Le modèle dllQH de LaRue (1993) a été testé à deux échelles, celle du peuplement et 

celle du paysage. A l'échelle du peuplement, ie calcul a été fait pour la superficie 

terrestre seulement. L'inclusion des plans d'eau, dont la cote IQH est nulle, aurait sous- 

évalué la valeur de I'ensemble du domaine vital par rapport aux sites fréquentés puisque 

la martre est un animal essentiellement terrestre. À I'échelle du paysage, toute la 

superficie a été considérée car la proportion en eau dans les domaines vitaux différait 

peu de celle des mosaïques aléatoires (6 vs 9% dans R7, 5 vs 3% dans KINO). 

Pour la plupart des martres. les sites fréquentés, tels qu'identliés par les localisations 

télémetriques ponctuelles, affichent un indice IQH supérieur à celui calculé pour 

l'ensemble de leur domaine vital. Au niveau individuel, cette différence est significative 

(P c 0,10) pour une des sept martres du secteur R7 (tableau 27) et 8 des 20 martres du 

secteur KINO (tableau 28). Quand on regroupe les données par bloc, l'écart devient très 

significatl (P e 0,01). Dans R7E, les sites fréquentés et les domaines vitaux ont un IQH 

moyen de 72 et 65 respectivement; les martres y évitent les classes d'IQH nulle et faible. 

Dans R70 (IQH = 27 vs 24). on note une préférence pour les sites de classe faible. alors 

que ceux des classes moyenne ou élevée sont utilisés proportionnellement à leur 

disponibilité. Dans le secteur KINO, les martres fréquentent davantage la classe élevée. 

par rapport à sa disponibilité. Dans l'ensemble des blocs R70, KINO 1993 et KINO 

1994, entre 50 et 60% des localisations appartiennent à des milieux dont I'IQH a une 

cote O. 

Pour la validation à l'échelle du paysage, référons-nous aux figures 53 et 54 qui illustrent 

l'indice IQH moyen des mosaïques aléatoires et des domaines vitaux individuels, par 

classe de superficie. La présentation des données suit le même modèle que pour la 

composition et la configuration spatiale de l'habitat (figure 36). Chaque diagramme 

donne la distribution de fréquence et les rangs centiles pour la cote IQH des rnosaYques 

aléatoires, de même que les valeurs individuelles de chaque domaine vital. Le résultat 

de la comparaison entre les domaines vitaux des martres et des mosaïques aléatoires, 



Tableau 27. Comparaison entre l'indice IQH aux sites fréquentés (localisations 

télémétriques) et celui du domaine vital hivernal (DV) pour chaque martre 

du secteur R7. Les superficies en eau sont exclues du calcul. 

Bloc et Sexe r? Milieu IQH % par classe IQH chi2 
martre et âgea moyen 

Nul Faible Moyen Élevé 
(4 

(0) (33-59) (60-69) (70- 1 00) 

016 MA 23 Site 78 4 0 0 4 .  91 + NS 
DV 70 12 5 7 76 

054 MA 23 Site 70 4 0 O 48 0 480  NS 
DV 69 8 2 33 57 

060 MA 21 Site 68 100  10 .  19 0 62 0 NS 
DV 63 18 9 12 62 

Toutes 67 Site 72 '6.- 3-  24 0 67 0 <0,01 
DV 65 16. 8 14 63 ----------------- - --------------A-------------------- ------------ ------- 

009 MJ 23 Site 23 610  17 0 17 0 4 .  NS 
DV 29 50 19 30 2 

032 M 22 Site 31 46 0 27 s 27 0 O -  NS 
DV 30 50 18 28 4 

043 M 22 Site 26 46 0 55+ O - O .  <0,01 
DV 20 63 21 15 1 

045 MA 10 Site 32 50 0 10 - 30 0 10 NS 
DV 15 76 5 17 2 

Toutes 7ï Site 27 510 3û+ 17 0 3 s <0.01 
DV 24 60 16 22 2 

A: adulte J: juvénile F: femelle M: mâle 
b Nombre de localisations télémétriques. 

Les catégories tramées sont celles ou les intemalles de confiance de type Bonferroni traduisent une différence 

significative (P < 0.10): 

+ site > DV 

- site < DV 

0 aucune différence (P > 0.1 0) 

- échantillon de taille insuffisante 



Tableau 28. comparaison entre l'indice IQH aux sites fréquentés (localisations 

télémétriques) et celui du domaine vital hivernal (DV) pour chaque marte 

du secteur KINO. Les superficies en eau sont exclues du calcul. 

Année et Sexe r f  Milieu IQH % par classe IQH c hi2 
martre et moyen 

Nul Faible Moyen Élevé 
(4 

âgea 
(0) (33-59) (60-69) (70- 1 00) 

1993 

063 

065 

067 

071 

076 

on 

078 

085 

Toutes 

MA 33 Site 
DV 

M 30 Site 
DV 

MJ 30 Site 
DV 

MA 28 Site 
DV 

M 32 Site 
DV 

F 23 Site 
DV 

MJ 22 Site 
DV 

FJ 31 Site 
DV 

229 Site 
DV 



Tableau 28 (suite) 

Année et Sexe d Milieu IQH % par classe IQH Chi2 
martre et moyen 

Nul Faible Moyen €levé 
(0 

àgea 
(0) (33-59) (60-69) (70- 1 00) 

1994 

065 

070 

076 

o n  

087 

094 

096 

1 O1 

1 O3 

1 O4 

1 05 

1 O7 

Toutes 

Site 
DV 

Site 
DV 

Site 
DV 

Site 
DV 

Site 
DV 

Site 
DV 

Site 
DV 

Site 
DV 

Site 
DV 

Site 
DV 

Site 
DV 

Site 
DV 

Site 
DV 

a A: adulte J: juvenile F: femelle M: mile 

Nombre de localisations télémétnques. 

Les catégories tramées sont celles oii les intervalles de confiance de type Bonferroni traduisent une différence 

significative (P < 0.10): 

+ site > DV 

- site c DV 

0 aucune différence (P > 0,10) 

. échantillon de taille insuffisante 



R7E 
< WO ha 

NOMBRE DE MOWQUES 

R70 
c 500 ha 

NOMBRE DE MOSAlûUES 

O 20 40 60 80 
INDICE IQH 

> 960 ha 
NOMBRE DE MOSAJQUES 

INDICE IQH 

SOO-SSO ha 
NOMBRE DE MCSiJûUES 

O 20 40 60 80 
INDICE lQH 

1 KERNEL KERNEL W L Y G O P ~  

- - 

OiSTi?lBlmON RANG CENTILE 
O€ FREOUENCE MEDiANE 5 10 25 75 90 95% 

4" % - 
Probabilités associées au test de Mann-Whitney entre les 
domaines vitaux et les mosaïques aléatoires. 

Pp95 polygone 95% 
Pk8O kemei 80°k 
Pk60 kernel 60°h 

S e ~ l t ? ~  les valeurs de P < 0.10 sont indiqu&s. 

La figure 36 explique en details comment interpréter 
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Figure 53. Indice IQH moyen de mosaïques aléatoires (n = 100 par classe de superficie) et 

des domaines vitaux hivernaux des trois martres du bloc R7E et des quatre martres 

du bloc R70. selon trois classes de superficie. 
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Voir la figure 53 pour la Idgende. 

Figure 54. Indice IQH moyen de mosaïques aléatoires (n = 100 par classe de superficie) 

et des domaines vitaux hivernaux des martres du bloc KINO 1993 et des 12 

martres du bloc KINO 1994. selon trois classes de superficie. 



appuyé par le test de Mann-Whitney. varie selon le bloc. Dans le bloc R7E. deux 

martres (01 6 et 054) occupent un domaine vital dont I'IQH moyen dépasse sensiblement 

celui de mosaïques aléatoires (IQH supérieur au centile 90%). Dans le bloc R70, 

l'inverse prévaut puisque les quatre martres se retrouvent dans des mosaiques dont la 

valeur IQH est moindre que celle de la plupart des mosaïques aléatoires. En 1993, les 

martres du bloc KINO se retrouvent dans des domaines vitaux dont I'IQH se compare à 

l'ensemble du territoire. En 1994 par contre, les domaines vitaux décrits par le kernel 

60% affichent une cote IQH nettement supérieure aux mosaïques aléatoires pour 11 des 

12 martres (P = 0,02). Sur ce plan. le kemel 80% et le polygone 95% pour leur part ne 

se démarquent pas du paysage général. 



CHAPITRE VI 

6.1 Limites de l'étude 

Avant d'analyser globalement les résultats de mon étude, il convient d'en examiner les 

limites afin de fixer la portée des conclusions qui en découlent. 

6.1.1 Dispositif expérimental 

Eberhardt et Thomas (1991) ont présenté une classification des expériences en 

écologie. Quand le traitement appliqué est une perturbation évidente mais qui n'est pas 

un évènement contrôlé par l'observateur, l'étude appartient à la classe 4, c'est-à-dire une 

analyse d'intewention. Dans le cas du premier sujet de la présente étude qui visait à 

mesurer les effets à court terme de la CPR sur la martre, je ne contrôlais pas 

directement le traitement, soit l'exploitation forestière. Cependant, comme les travaux de 

coupe étaient planifies et se sont déroulés comme prévu. le protocole s'apparente 

davantage à une expérience de manipulation (classes 1 et 2) qu'à une analyse 

d'intervention, ce qui permet d'appliquer la méthode scientifique (Macnab 1983, Nudds et 

Mornson 1992, Sinclair 1991, Skalski et Robson 1992, Lancia et al. 1996). Selon cette 

démarche, il faut d'abord fixer les hypothèses a priori (chapitre 3). établir des témoins et 



procéder au traitement. Normalement, le traitement doit être répliqué (Hurlbert 1984) et 

les blocs traités sont choisis au hasard parmi les blocs possibles. Pour mesurer les 

effets à court terme de la CPR, le dispositif expérimental est basé sur un seul bloc traité 

par CPR (KINO) et deux blocs témoins (R7E. R70). Même si la coupe dans le secteur 

KINO s'est étalée sur deux ans, le fait d'utiliser deux blocs (KINO 1993 et KINO 1994) 

pour certaines analyses ne constitue pas une réplication véritable mais est plutôt une 

pseudu-réplication temporelle (Hargrove et Pickering 1992). Une première limitation 

pour le premier sujet de mon étude provient donc de l'absence de véritable réplication 

pour la CPR de grande étendue (Hurlbert 1984). Les martres de chaque bloc sont des 

réplicab à l'intérieur d'une même population, qui permettent d'extrapoler les résultats à 

l'ensemble du bloc mais ne constituent pas une réplication du traitement comme tel. II 

existe des situations où un vrai plan d'expérience avec réplications est difficilement 

réalisable (Eberhardt et Thomas 1991), notamment en analyse spatiale et en écologie 

du paysage (Openshaw 1991, Hargrove et Pickering 1992, Turner et al. 1995). En 

Finlande, Edenius et Elmberg (1996) ont étudié les communautés d'oiseaux dans six 

blocs de 625 km2 chacun, appariés deux à deux en fonction de la proportion de coupes. 

Des protocoles aussi élaborés à cette échelle sont rares. Dans mon étude, répliquer les 

traitements aurait été possible mais très coûteux. En absence de réplication, il faut donc 

être prudent avant d'extrapoler les conclusions à d'autres endroits que ceux étudiés. La 

représentativité régionale du secteur d'étude devient alors un aspect important à 

considérer. Aux plans physiographie, composition forestiëre et régime de perturbation, 

le bloc KINO est typique d'une bonne portion de la forêt boréale dominée par l'épinette 

noire. Les grandes coupes à blanc par CPR qu'on y a pratiqué forment un paysage 

qu'on rencontre fréquemment au Québec mais n'ont pas l'ampleur de celles qu'on 

retrouve plus au nord, tel qu'illustré par les spatio-cartes forestières (MRN 1996~). 11 faut 

également prendre en compte la présence du sapin et de l'épidémie de tordeuse des 

années 1970 pour nuancer certains résultats. 

Pour les trois autres sujets, soit mesurer la sélection de l'habitat en absence et en 

présence de coupes de même que valider le modèle d'lQH, l'expérience fait appel à la 

fois à l'analyse d'intervention (classe 4) et à l'échantillonnage pour décrire un patron 



spatial (classe 8)' selon la classification de Eberhardt et Thomas (1991). Un tel dispositif 

expérimental ne nécessite pas de témoins car les hypothèses scientifiques ne sont pas 

testées statistiquement par des prédictions entre blocs témoins et traités. Chaque bloc 

est un secteur d'étude en lui-même, correspondant à un paysage différent. Cependant, 

comme un seul paysage étudié est vraiment dominé par de grandes coupes a blanc. 

ceci limite la possibilité d'extrapoler les résultats à d'autres territoires. II faut également 

prendre en compte le faible nombre de martres pour les blocs R7E (n = 3) et R70 (n = 

4), comparativement à KINO (n = 20). 

Un seconde limitation du dispositif peut être soulevée concernant la qualité des blocs 

témoins à véritablement jouer ce rôle pour le premier sujet étudié, compte tenu de leur 

cornposlion forestière, des populations de martre, de l'abondance des proies et du fait 

qu'ils ont été étudiés lors d'années différentes. La tableau 29 compare les principales 

variables mesurées dans les trois blocs. La composition forestière du bloc R 7 0  se 

rapprochait beaucoup de KINO, alors que R7E était dominé par une vaste pinède grise, 

un type d'habitat pratiquement absent ailleurs. Cette situation s'est traduit par une 

sélection d'habitat différente à l'échelle du paysage. Au plan du dispositif expérimental, 

la question qui se pose est la suivante: les populations de martres des blocs R7E et 

R70 étaient-elles suffisamment semblables au bloc coupé pour lui servir de témoins ? 

Le succès de piégeage indique que la densité relative de la martre semblait comparable 

entre R70 et KIN0 mais beaucoup plus élevée à R7E. D'après le taux de mortalité, ce 

bloc subissait une pression de trappage environ deux fois moindre que R70. Malgré 

cela, les paramètres de la dynamique des deux populations des blocs témoins 

apparaissent très semblables, en termes de rapport des sexes, proportion de juvéniles, 

mortalité naturelle des mâles et taux de dispersion. Le déplacement des mâles par 24 h 

et la taille des domaines vitaux étaient également comparables. Ceci suggère que le 

bloc R7E était aussi apte que R70 à servir de témoin au bloc traité pour mesurer les 

effets à court terme de la CPR. L'abondance des proies n'a pas été mesurée dans 

chaque bloc, puisque les dispositifs sur le lièvre et les petits mammifères étaient situés 

dans le secteur R7. Compte tenu de la faible distance séparant les deux secteurs 

(moins de 50 km) et de la stabilité relative des captures de petits mammifères dans les 



Tableau 29. Comparaison globale des blocs R7E. R 7 0  et KINO au plan de la 

composition forestière, de la sélection d'habitat et des populations de 

martres. 

Variable R7E R70 KINO Source 

Composition forestière (Oh) 

Pessiere noire 
Pinède grise 
Mélangé et feuillu 

Tableau 1 

- - - - - - - 

Types d'habitats préférés (+) ou évités (-) 

Échelle du peuplement 
MFM 
REGf 
IMP 

Échelle du paysage (kemel 60°h) 
R + 
F 0 + 
R+F 0 0 

REGf 0 

REGd+REGf + 

Population de martres 

Capturedl 00 nuits-pièges 6,O 1.3 

Mâles11 00 femelles 150 189 

Juvéniles (%) 63 67 

Taux de mortalité des mâles (%) 
Piégeage 17 30 
Mortalité naturelle 29 26 
Accidents d'origine humaine 5 O 

Taux de dispersion des males (%) 15 16 

Déplacement des mâles124 h (m) 1250 1235 

Domaine vital hivernal des mâles (km2) 
Polygone 950h 6.0 6,O 
Kemel 60% 2.5 3.1 

Tableaux 18 et 19, 
t figures 25 et 25 

Tableaux 24 et 25 
0 

+ 
+ 

1,4 Tableau 6 

164 Section 5.1 

54 Section 5.1 

Tableau 7 
O 
15 
27 

32 Section 5.2 

1467 Tableau 10 

Tableau 11 
795 
3.1 



peuplements témoins au cours des cinq années. il est raisonnable de croire que les 

populations de petits mammifères ont aussi été stables et d'abondance comparable à 

KINO. Le lièvre par contre a baissé fortement de 1991 à 1994 et a atteint le bas de son 

cycle durant mon étude. Les statistiques de récolte du lièvre de 1979 à 1995 pour la 

région voisine du Saguenay-Lac-Saint-Jean indiquent que les hauts de cycle sont 

survenus en 1980 et 1989, et les bas en 1984 et 1994 (Minist. Environ. et Faune, 

données non publiées). Comme les travaux sur la martre dans le bloc KINO ont été 

conduits deux ans après ceux des blocs R7E et R70. quand le lièvre était moins 

abondant, ce délai a-t-il pu affecter mes résultats ? Le succès de capture de la martre a 

été remarquablement stable durant les deux années consécutives à chaque endrol. Par 

ailleurs, les statistiques de rendement (captures/100 km2) provenant des terrains de 

piégeage enregistrés renseignent sur la tendance plus à long terme des populations de 

martres depuis 1984-1 985 dans les divisions VilleMarie (blocs R7E et R70) et Rouyn- 

Noranda (bloc KINO) (figure 55). Après un sommet atteint en 1986-1 987, le rendement 

est demeuré stable de 1989-1 990 à 1994-1 995 dans les deux divisions. Sans nier que 

le cycle du lièvre ait pu influencer la martre, tel que suggéré par Poole et Graf (1996), 

l'effet ne semble pas s'être traduit par une baisse marquée durant la période d'étude. 

Par ailleurs, si le cycle du lièvre a pu influencer les résultats, c'est dans le sens d'une 

aggravation de la situation pour la martre apres CPR puisque les travaux à KINO ont eu 

lieu après ceux dans les blocs témoins. La rareté du lièvre a pu amplifier les différences 

imputables aux coupes puisque les martres sont plus vulnérables à la prédation quand 

les proies sont rares (Thompson et Colgan 1987). Certaines différences observées 

auraient donc pu être moins prononcées si le lievre s'était maintenu. Je conclus donc 

que le dispositif était valide pour mesurer les effets à court terme de la CPR sur la martre 

dans la région mais qu'il peut s'agir d'un scénario extrême (worst case scenario). A 

cause de l'absence de réplication pour le bloc coupé, il faut cependant demeurer 

prudents avant d'extrapoler à d'autres territoires les conclusions sur les effets de la CPR, 

tout comme celles sur la sélection d'habitat et la validité de I'IQH. 



DIVISION VILLE-MARIE 
CAPTURES11 00 km2 

DIVISION ROUYN-NORANDA 
CAPTURES11 O0 km' 

Figure 55. Rendement des captures de martres dans les terrains de piégeage enregistrés 

des divisions Ville-Marie et Rouyn-Noranda, région de l'Abitibi-Témiscarni ngue, 

de 1984-1 985 a 1994-1 995 (source: ministère de l'Environnement et de la 

Faune, Région 08). 



6.1.2 Effets causés par la capture et le port d'un collier émetteur 

Quand on utilise la télémétrie pour mesurer la survie et les déplacements, il importe de 

s'assurer que les animaux ne sont pas affectés négativement par la capture et que le 

port d'un collier émetteur ne modifie pas leur activité. La technique de capture utilisée 

(cages Tomahawk) est celle employée couramment pour les études sur la martre. Pour 

minimiser le temps de manipulation, mon équipe a utilisé I'isoflurane comme 

anesthésiant, plutôt qu'une immobilisant comme la kétamine. Avec I'isoflurane, les 

animaux se réveillent rapidement et l'immobilisation totale dure moins de cinq minutes 

(F. Potvin, données non publiées). Avec la kétamine, le temps de sédation est d'environ 

une heure (D. Harrison, comm. pers.). Malgré tout, il est reconnu que la capture et la 

manipulation peuvent entraîner temporairement des déplacements inhabituels, par leur 

ampleur ou leur direction (Samuel et Fuller 1994). White et Garrot (1990) ont 

recommandé de laisser quelques jours à l'animal pour lui permettre de s'adapter. À 

cette fin, j'ai éliminé les quelques localisations anormales suivenues immédiatement 

après la capture avant d'analyser les déplacements ou la sélection d'habitat. 

Le taux de mortalité naturelle des femelles du secteur R7 fut anormalement élevé et est 

très certainement imputable au poids excessif du collier (42 g. 7% de la masse 

corporelle). Bien qu'on utilise fréquemment des colliers de 40 g pour les mâles, des 

colliers de 22 a 30 g sont plus courants pour les femelles (Steventon et Major 1982, 

Davis 1983, Bateman 1986. Brainerd et al. 1994, Hodgman et al. 1994. Sherbume et 

Bissonette 1994, Thompson 1994, Paragi et al. 1996). La majorité des études qui ont 

mesuré les effets d'émetteurs radios sur l'activité et la survie d'animaux l'ont été sur des 

oiseaux ou des petits mammifères, mais très peu sur des animaux de plus grande taille 

(White et Garrott 1990). Chez les petits mammifères, trois études ont conclu à l'absence 

d'effet sur la survie ou la dépense énergétique causée par des colliers dont la masse 

atteignait en moyenne 6 à 8% de celle de l'animal (Douglas 1992, Berteaux et al. 1996, 

Johannesen et al. 1997). Pour la martre, Voigt et Lotimer (1 981, Ni Strickland et Douglas 

1987) ont proposé une limite maximale de 4O/0 de la masse corporelle. Les colliers 

installés sur des femelles dans le secteur KINO représentaient moins de 5% de la masse 



corporelle et ont semblé convenir puisque le taux de survie de ces dernières (62%) y fut 

similaire à celui des mâles. Ce taux est supérieur également a celui obtenu par 

Hodgman et a/. (1997) au parc Baxter, dans le Maine (53%). Malheureusement, à 

cause de la mortalité causée par le collier, aucune donnée n'est disponible pour les 

femelles dans les blocs témoins, tant au niveau des taux de mortalité, des déplacements 

ou de la sélection de l'habitat. 

6.1.3 Précision de la base de données localisées et des données télémétriques 

La validité des résultats de l'analyse spatiale dépend entre autres de la résolution 

minimale, des limites artificielles des secteurs d'étude et du système de classification 

(McGarigal et McComb 1995). À cette fin, j'ai utilisé une résolution minimale (1 0 x 10 rn) 

beaucoup plus fine que celle de 100 x 100 m suggérée pour la martre (Schultz et Joyce 

1992). Cependant. comme la carte forestière provient d'une photographie aérienne et 

non d'une image de télédétection numérique, la résolution réelle est fonction du travail 

de délimitation des peuplements réalisé par le photo-interprète. Dans les aires 

d'intervention, les assiettes de coupe et la forêt résiduelle ont été délimitées finement 

(superficie minimale = 1 ha). En forêt par contre, la superficie minimale cartographiée 

varie de 2 à 8 ha, ce qui implique un travail de regroupement quand le milieu est 

hétérogène. Les limites des blocs quant a elles ont été fixées selon des critères objectifs 

(périmètre des domaines vitaux et sites de piégeage). Une des principales limitations de 

l'étude vient du système de classification. La vérification sur le terrain de la carte 

forestière a révélé des erreurs importantes, entre autres pour les classes de densité et 

de hauteur, de même que pour la perturbation épidémie légère. C'est pourquoi j'ai 

retenu les variables les plus fiables pour décrire les types d'habitats, en m'assurant 

qu'elles permettraient d'identifier les milieux normalement préférés ou évités par la 

martre selon la littérature. Une carte forestière plus précise aurait été un atout important. 

Cependant, comme la carte forestiere 1 :20 000 du ministère des Ressources naturelles 

est l'outil de base au Québec pour la planification forestière, toute recommandation qui 

utilise cet outil est plus facile à appliquer. 



Enfin, quand on mesure la sélection d'habitat par télémétrie, I'erreur de localisation a 

pour effet de diminuer la puissance des tests statistiques (Nams 1989, White et Garrott 

1990. Samuel et Fuller 1994). Compte tenu de l'erreur des repérages (20 à 250 m) et de 

la proximité d'un autre type d'habitat. j'ai évalué que le quart des localisations 

télémétriques a pu être positionné par erreur dans un autre type d'habitat. À l'échelle du 

peuplement. il est possible que certaines différences moins prononcées n'aient pas été 

décelées à cause de cette erreur. À l'échelle du paysage cependant, les conséquences 

sont minimes puisqu'une différence de position de 20 à 250 rn pour les localisations 

ponctuelles affecte peu le calcul de domaines vitaux dont la superficie est de l'ordre de 2 

6.1.4 Facteurs confondant la sélection d'habitat 

Un prérequis fondamental pour mesurer la sélection d'habitat par télémétrie est que les 

animaux vont occuper les meilleurs sites parmi ceux disponibles. À ce sujet, 

McCullough (1994) a souligné qu'un habitat de qualité peut ne pas être occupé pour 

diverses raisons: prédation, compétition interspécifique, maladie. climat. exploitation, 

dérangement, etc. II indique aussi que l'impact historique peut persister plusieurs 

années. Dans le cas de la martre. espèce vulnérable au piégeage (Strickland et 

Douglas 1987), le prélèvement peut affecter la population à I'échelle de grands blocs. 

Pour identifier les attriblits d'habitat essentiels a la martre, l'approche idéale aurait été de 

mesurer la performance (fitness) (Buskirk et Powell 1994, Buskirk et Ruggiero 1994, 

Roloff et Haufler 1994, Ruggiero et al. 1994, Winker et al. 1995). La proportion de 

jeunes à l'automne mesurée dans les trois blocs reflète une bonne productivité. Dans 

R7E. la densité de la martre était très élevée et le taux de mortalité par piégeage modéré 

(17%). On peut donc assumer que la sélection d'habitat correspond à celle d'une 

population en bonne condition. Dans R70, à cause d'un taux de piégeage plus élevé 

(30%). il est possible que certains habitats aient été vacants, ce qui peut affecter les 

résultats de la sélection à l'échelle du paysage. Enfin dans KINO, en raison de 

l'absence de piégeage, les martres semblaient présentes dans tous les grands massifs 

forestiers. II est donc raisonnable de considérer que les habitats recherchés ou évités 



dans les trois blocs reflétaient les meilleurs ou les moins bons sites, sauf possiblement 

pour le bloc R 7 0  à l'échelle du paysage. À la section 6.4, j'aborderai trois hypothèses 

alternatives pouvant être invoquées pour invalider certains résultats concernant les effets 

à court terme de la CPR et la sélection d'habitat : rareté des proies durznt la période 

d'étude, fidélité au site et habitat de perdition (sink habitat). 

6.2 Effets à court terme de la CPR sur la martre 

Une seule de mes trois prédictions concernant les effets de la CPR sur la martre s'est 

avérée correcte. Les animaux qui fréquentaient les coupes avaient de plus grands 

déplacements et des domaines vitaux plus étendus. Cependant, le succès de 

piégeage, un indice de densité de la martre, n'était pas plus bas dans le bloc traité 

(KINO) que dans R70. Enfin, le taux de survie ne fut pas plus faible dans le bloc traité. 

La distance quotidienne minimale parcourue par les mâles et les femelles fréquentant les 

coupes fut 25 à 40% supérieure à celle des animaux vivant uniquement en forêt. 

Thompson (1986) a aussi rapporté de plus grands déplacements entre des sites 

d'alimentation dans des secteurs coupés par rapport à des témoins en forêt. La martre 

est un animal très mobile. Selon Taylor et Abrey (1982) et Bateman (1986)' le 

déplacement quotidien peut souvent dépasser 5 à 6 km. Cette distance est bien 

supérieure a la distance minimale calculée par 24 h pour les mâles des secteurs R7 et 

KINO (x = 1.2 et 1.5 km). Le calcul d'une distance minimale suppose un déplacement 

en ligne droite entre deux points. Puisque la martre se déplace en zigzag (Snyder et 

Bissonette 19871, une mesure linéaire entraîne une sous-estimation (Laundré et al. 

1987). Malgré ce biais, l'augmentation associée aux coupes est substantielle. Ce 

déplacement additionnel entraîne nécessairement de plus grandes dépenses 

énergétiques et augmente aussi le risque de prédation et d'accident pour les martres 

utilisant les aires de coupe. 

Les martres qui fréquentaient les aires de coupe avaient des domaines vitaux presque 

deux fois plus grands que celles vivant à l'extérieur. En Ontario. Thompson et Colgan 



(1 987) ont aussi indiqué que les domaines vitaux étaient plus grands dans des secteurs 

avec coupes à blanc. Sanderson (1966). Buskirk et McDonald (1 989) et Schneider et 

Yodsis (1994) ont suggéré que la taille du domaine vital serait inversement 

proportionnelle à la qualité de l'habitat. Une telle situation a été observée chez des 

oiseaux, notamment le coq de Bruyère (Rolstad 1991). Ferron et al. (1 994) ont noté une 

augmentation de la taille du domaine vital du lièvre après CPR. L'expansion du domaine 

vital est une des trois réponses possibles à la fragmentation, les autres étant la fusion 

(superposition des domaine vitaux de plusieurs individus dans les fragments résiduels) 

et la fission (séparation des domaines vitaux des individus entre les fragments résiduels) 

(Ims et al. 1993). Mes résultats dans le secteur KINO indiquent une stratégie 

d'expansion puisqu'il y a une relation positive très forte entre la superficie du domaine 

vital et la proportion occupée par des coupes (figure 47). 11 existe cependant une limite 

énergétique au-delà de laquelle l'ajustement à la fragmentation devient impossible 

(Ruggiero et al. 1994). L'analyse à l'échelle du paysage indique qu'une mosaïque atteint 

cette limite quand la proportion de coupes (REGd+REGf) excède 30 à 35% et quand la 

proportion de forêt (R+F) est inférieure à 40 à 50%. À partir d'un modèle théorique, 

Schneider et Yodzis (1994) ont suggéré que la transition entre la persistance et 

l'extinction est très abrupte, quand la quantité d'habitat propice décline. 

Les mâles des secteurs R7 et KINO, même ceux vivant à l'extérieur des coupes, 

occupaient des domaines vitaux annuels de moyenne superficie (polygone 100% = 7 à 9 

km2) si on les compare à ceux décrits ailleurs, soit 1 à 15 km2 (Buskirk et McDonald 

1989). 5 km2 (Chapin et al. 1996) et 15 km2 (O'Doherty et al. 1997). Chez la martre, les 

femelles ont normalement un domaine vital presque deux fois plus petit (Buskirk et 

McDonald 1989). Dans mon étude, les femelles du bloc KINO avaient des domaines 

vitaux aussi étendus que les mâles. L'ajustement spatial causé par la coupe peut avoir 

modifié le patron usuel. En plus, la rareté du lièvre, une proie importante pour la martre 

dans nos conditions (Thompson 1986), pourrait avoir aussi joué un rôle car les martres 

risquent d'occuper de plus grands domaines vitaux quand les proies sont rares 

(Schneider et Yodzis 1994). 



Le succès de piégeage pour la martre dans le bloc KINO (1,4 capture11 00 nuits-pièges) 

fut comparable à celui du bloc R70 mais largement inférieur à celui du bloc RTE. Un tel 

succès est du même ordre que celui des trappeurs commerciaux de la réserve des 

Laurentides (Fortin et Cantin 1990). un vaste territoire ou la densité de la martre est 

moyenne. Dans ce même territoire. Alvarez (1996) a rapporté un succès de 1.2 

capture/100 nuits-pièges en appliquant une technique similaire à la mienne. Katnik et al. 

(1994) ont obtenu un succès légèrement supérieur (1,6) dans un secteur a faible densité 

au Maine, mais Soutiere (1979), aussi au Maine, et Lofroth (1993). en Colombie 

Britannique, ont été plus fructueux (2.7 à 3,9). Lofroth (1993) mentionne un succès >5 

capturesllO0 nuits-pièges, comparable à celui du bloc R7E, dans trois des sept études 

qu'il cite. L'interprétation biologique de différences de succès de capture entre diverses 

études est un exercice périlleux à cause de l'influence non seulement des densités de 

martres mais aussi d'autres facteurs, comme le matériel, la technique, l'expérience de 

l'équipe et la période. Ainsi, des pièges moitels installés dans des boites de bois, tels 

ceux utilisés par les trappeurs commerciaux, sont environ deux fois plus efficaces que 

des cages (Naylor et Novak 1994). Ces biais devraient cependant rester constants à 

l'intérieur d'une étude. 

Les succès de piégeage sont difficiles a comparer entre les blocs car les cages ne furent 

pas distribuées systématiquement et aucune ne fut placée à I'intérieur d'aires de coupe à 

KINO. Les résultats pour ce bloc indiquent que la martre était présente dans les 

fragments résiduels de forêt et les lisières boisées, mais ils ne permettent pas d'estimer 

précisément la denslé de la martre. Le succès de capture a été modéré un ou deux ans 

après coupe, mais je n'ai pas de données avant coupe. II est probable que la densité de 

la martre ait diminué dans le secteur KINO puisque les animaux étaient absents de 

certains grands secteurs déboisés, les domaines vitaux des martres fréquentant les 

coupes étaient plus grands que ceux des martres vivant uniquement en forêt et le taux 

de dispersion fut supérieur a KINO que dans les blocs témoins. La baisse de densité à 

KINO après CPR est probablement inférieure à celle de 90% rapportée en Ontario 

(Thompson 1994) et devrait se rapprocher davantage de celle de 60% mesurée au 

Maine par Soutiere (1979). Cependant, si le trappeur détenteur de ce terrain de 



piégeage avait poursuivi le trappage de la martre pour la fourrure, la diminution aurait été 

nettement plus marquée. 

Le succès de piégeage exceptionnel obtenu dans le bloc R7E indique une densité de 

martres très élevée. Deux facteurs peuvent expliquer une telle situation: une pression 

de piégeage faible, associée au statut de réserve à castor (territoire attribué en 

exclusivité aux nations autochtones), ou un habitat très propice. Dans ce bloc, le taux de 

mortalité par piégeage pour les mâles fut de 17%. comparativement à 30% à R70. Le 

bloc R7E est dominé par des peuplements résineux de 60 ans issus d'un feu, constitués 

de pinèdes grises (47% du bloc) et de pessières noires (26%). En comparaison, la 

proportion de résineux dans les autres blocs était inférieure à 50%. Dans ces derniers, 

la martre a davantage utilisé les peuplements offrant un bon hablat au lièvre 

(peuplements mélangés et feuillus souvent affectés par la tordeuse) que les 

peuplements résineux. De tels peuplements étaient absents à R7E et la martre y a 

préféré les peuplements résineux même s'ils étaient très abondants au départ. La 

pinède grise et la pessiere noire sont des milieux pauvres pour le lièvre, de sorte qu'il est 

possible que la martre recherchait davantage les petits mammifères, possiblement plus 

nombreux ou plus accessibles dans ces milieux. Les informations disponibles suggèrent 

que la combinaison de deux facteurs, une faible pression de piégeage et un habitat 

exceptionnel, expliqueraient la densité remarquable de la martre dans le bloc R7E. 

Contrairement à la prédiction de départ, les mâles à KINO ont eu un taux de mortalité 

naturelle (15%) inférieur à ceux des témoins (29 et 26%). Cependant, quatre autres 

martres sont mortes à KINO de cause accidentelle d'origine humaine, surtout des 

blessures vraisemblablement causées par des pièges, contre une seule dans les 

témoins. En combinant les deux causes, on obtient un taux de mortalité de 45% a 

KINO, 34% à R7E et 26% à R70. Pour les femelles du bloc KINO, le taux de mortalité 

naturelle fut de 38% et aucun accident n'a été répertorié. La littérature contient peu 

d'information de cette nature. Au Maine, Hodgman et al. (1 994) ont rapporté un taux de 

suivie de 12% pour les mâles et 39% pour les femelles, entre le le r  mai et le 15 

décembre, dans un secteur dominé par de grandes coupes à blanc et où le piégeage 



comptait pour la presque totalité des mortalités. Dans le parc Baxter. fermé à 

l'exploitation forestière et au piégeage. ces mêmes auteurs ont mesuré un taux de 

mortalité annuel de 13 et 47% pour les mâles et les femelles adultes. respectivement 

(Hodgman et al. 1997). En Ontario, Thompson (1 994) a calculé des taux quotidiens de 

0,155 et O,lO8% dans des secteurs de coupe (taux annuels recalculés de 43 et 33%) et 

de 0.02 et 0.03% dans des secteurs non coupés (8 et 10%). Bissonette et al. (1 989) ont 

estimé à 36% le taux de mortalité naturelle des martres des deux sexes à Terre-Neuve. 

Les taux calculés pour les deux sexes à l'aide de tables de suivie par Fortin et Cantin 

(1990) dans la réserve des Laurentides sont de 35% pour la mortalité naturelle et 25% 

pour le piégeage. Malgré l'ampleur de la superficie coupée. les taux de mortalité 

naturelle à KINO se comparent à ceux du parc Baxter, tant pour les mâles que pour les 

femelles. Même en additionnant la mortalité accidentelle, qui a pu être aggravée par le 

fait que les animaux se sont déplacés davantage dans le bloc coupé, le taux de mortalité 

global des mâles reste comparable à celui des blocs témoins. L'absence de piégeage à 

KINO peut avoir influencé la mortalité naturelle par le biais de la mortalité 

compensatoire, un mécanisme peu étudié chez la martre, ou par le fait que les trappeurs 

sont susceptibles de capturer des prédateurs de la martre (Hodgman et al. 1997). 

réduisant ainsi le taux de prédation. 

En plus du taux de survie, j'ai obtenu des informations indirectes sur la productivité par le 

biais de la proportion de juvéniles dans les captures à i'automne. La proportion de 

juvéniles différait peu entre les blocs (63% à R7E. 67% à R 7 0  et 54% à KINO). Cette 

proportion se compare à celle mesurée dans la réserve des Laurentides (53%. Fortin et 

Cantin [1990]) ou au Yukon (67%. Archibald et Jessup (1 9871). mais est inférieure à celle 

qui prévaut en Abitibi-Témiscamingue (79 à 80%. Jutras et Guy [1990], Poirier et 

Blanchette (19921). Le rapport des sexes est également identique entre les trois blocs 

(150 à 189 mâles/100 femelles) et est similaire à la valeur régionale (Poirier et 

Blanchette 1992). Le poids des martres était aussi le même entre les blocs. En Ontario. 

Thompson (1994) a noté des différences démographiques indiquant que les forêts 

coupées seraient un pauvre habitat: population formée surtout de juvéniles, âge moyen 

des adultes plus bas, faible productivité. mortalité naturelle plus élevée. Les blocs 



forestiers étudiés par cet auteur avaient >6 km2 de superficie mais étaient bien inférieurs 

à 100 km2. Compte tenu de la taille des domaines vitaux, ces blocs contenaient un 

nombre restreint d'individus. Dans ce cas, la structure de population correspond donc à 

celle des quelques animaux directement associés aux parterres de coupe. Une échelle 

spatiale plus large aurait pu donner des résultats différents. Ainsi, au Maine, Harrison et 

al. (1995) n'ont pas noté de changement majeur dans la performance de deux 

populations de martres, l'une habitant un vaste secteur de coupe et l'autre un parc de 

conservation. La même conclusion se dégage de mon étude. 

6.3 Sélection de l'habitat en absence et en présence de coupes 

La sélection d'habitat par la martre a été étudiée à deux échelles, celle du peuplement 

et celle du paysage. A l'échelle du peuplement, la même prédiction a été formulée pour 

la sélection d'habitat dans les blocs non coupés (R7E, R70) et coupé (KINO), à savoir 

que, par rapport à une distribution aléatoire, le nombre de localisations télémétriques 

serait plus élevé dans les peuplements résineux de plus de 80 ans et moins élevé dans 

les autres types d'habitats. Dans le cas du bloc KINO, il était en plus précisé que les 

coupes seraient un type d'habitat évité. Seul le rejet de certaines coupes dans le bloc 

KINO a été confirmé car les choix d'habitats ont différé substantiellement de ceux 

anticipés. Dans le bloc KINO, les milieux en régénération de faible densité (REGf) ont 

été évités. Plusieurs auteurs ont rapporté que la martre évite les coupes récentes 

(Alvarez 1996, Brainerd et al. 1994, Thompson et Harestad 1994, Soutiere 1979). Les 

milieux en régénération dense (REGd) y ont par contre été utilisés proportionnellement à 

leur disponibilité. Alvarez (1996) a noté un résultat similaire dans des coupes ayant 

atteint le stade gaulis. Les peuplements résineux, même ceux mûrs ou surannés, n'ont 

été recherchés dans aucun des blocs. Dans les domaines vitaux, les pessieres noires 

de plus de 80 ans étaient plus abondantes à R70 (10% de la superficie) qu'à R7E (2%) 

ou à KINO (2 à 5% selon l'année). Les milieux improductifs furent évités dans les blocs 

R7E et R70  mais non dans le secteur KINO. Les milieux improductifs comprennent les 

aulnaies, les dénudés humides et les dénudés secs. Dans KINO, les aulnaies sont 

abondantes dans les bandes riveraines. un milieu utilisé par la martre pour se déplacer. 



Le secteur contient aussi une plus grande proportion de dénudés secs, un habitat plus 

convenable que les dénudés humides. Ces deux facteurs expliquent vraisemblablement 

la différence de sélection entre les deux secteurs pour les milieux improductifs. 

À KINO. les peuplements feuillus et mélangés ont été davantage fréquentés, à l'intérieur 

du domaine vital. La vérification au sol a révélé qu'il s'agissait souvent de peuplements 

qui avaient subi une mortalité importante par la tordeuse 15 à 20 ans auparavant. Un 

résultat similaire a été rapporté dans le parc Baxter, au Maine, ainsi qu'a Terre-Neuve, 

où les peuplements ouverts affectés par la tordeuse étaient fortement utilisés par la 

martre (Chapin et ai. 1997a, Sturtevant et al. 1996). Au Maine également, Soutiere 

(1979) a observé une plus grande abondance de pistes de martres dans les 

peuplements mélangés à dominance résineuse, dans son bloc d'étude non perturbé. 

La présence de la martre dans les peuplements mélangés et feuillus et dans certaines 

aires de coupe semble étroitement associée au couvert résiduel et à I'abondance de 

proies. Issus de sapinières et de peuplements mélangés affectés par la tordeuse, ces 

habitats possèdent actuellement une strate arbustive très dense. Même après CPR, ces 

milieux s'apparentent davantage à des coupes partielles qu'à des coupes a blanc. La 

martre peut se maintenir dans des coupes partielles (Soutiere 1979, Steventon et Major 

1982) et dans des endroits où des groupes d'arbres et des débris ligneux sont laissés 

après coupe, tel que recommandé par Hargis et McCullough (1 984) pour préserver 

l'habitat de cette espèce. Pour la martre, de tels habitats contiennent un nombre 

suffisant de tiges d'arbres vivants ou morts pour lui permettre d'échapper aux prédateurs 

terrestres. Au Maine, Hodgman et al. (1997) ont suggéré que la sélection d'habitat 

pouvait viser davantage à réduire la prédation par les mammifères que la prédation 

avienne. Au plan de l'abondance des proies, le campagnol à dos roux est très prolifique 

dans ce type d'habitat (Gagné 1997). Ces milieux offrent au lièvre un couvert et une 

nourriture de premier ordre et lui sont fort propices. Même si les petits mammifères sont 

généralement la nourriture principale de la martre. particulièrement en automne et en 

hiver (Strickland et Douglas 1987, Pulliainen et Ollinrnaki 1 996)' le lièvre constitue une 

proie majeure dans quelques études (Raine 1983, Bateman 1986. Slough et al. 1989, 



Poole et Graf 1996), toutes réalisées en forêt boréale. C'est particulièrement le cas en 

Ontario où il vient au premier rang en terme de biomasse (Thompson 1986. Thompson 

et Colgan 1990, 1994). Cette région partage des conditions plus proches de ma zone 

d'étude que celles où les petits mammifères sont la proie principale de la martre. Au 

Québec, Garant et al. (1 996) ont noté une forte relation entre l'indice d'abondance de la 

martre et celui du lièvre rapportés par les trappeurs. Poole et Graf (1996) ont suggéré 

que le cycle d'abondance du lièvre avâit un impact important sur la martre dans le nord 

de la forêt boréale. 

À l'échelle du paysage. les domaines vitaux des martres ont été comparés à des 

mosaïques aléatoires. Au plan de la composition, les prédictions testées étaient que les 

domaines vitaux des trois blocs contiendraient davantage de forêt résineuse et que ceux 

du bloc KINO auraient moins de 20 à 30% de superficie coupée. La première prédiction 

s'est avérée correcte dans le bloc R7E et partiellement correcte dans le secteur KINO. 

Dans le bloc R7E, les martres ont établi leur domaine vital (kemel 60%) dans des 

mosaïques contenant davantage de peuplements résineux et mélangés à dominance 

résineuse, même si ce type d'habitat était le plus répandu (~75% de la superficie 

terrestre). Par contre, ces mêmes peuplements furent évités dans le bloc R70, furent 

utilisés selon leur disponibilité dans le bloc KINO en 1993 et furent préférés dans ce 

même bloc en 1994 (kemel 60% seulement). À ces deux endroits, les martres ont plutôt 

recherché les peuplements feuillus ou mélangés. Malgré la contradiction apparente 

entre les blocs, il est bien connu que la sélection d'habitat dans un secteur dépend de la 

disponibilité locale (White et Garrott 1990). A R70 et KINO, les peuplements feuillus et 

mélangés avaient souvent été affectés par l'épidémie de tordeuse (44 et 57%. 

respectivement, selon la carte forestière), alors qu'à R7E il s'agissait de tremblaies ou de 

bétulaies de 60 ans issues d'un feu. Quant aux coupes récentes. elles furent nettement 

évitées à KINO, particulièrement celles dont la régénération était de densité faible 

(REGf). Tel que prédit, le type d'habitat REGf occupait en général moins de 2OoA du 

domaine vital et l'ensemble des milieux en régénération (REGd+REGf) moins de 30 à 

35%. 



Peu d'études ont été publiées jusqu'à maintenant sur l'habitat de la martre à l'échelle du 

paysage. En Colombie Britannique, Lofroth (1993) a observé une sélection pour les 

forêts mûres ou surannées. Au Maine. aucune sélection à I'échelle du paysage ne fut 

notée dans le parc Baxter, un parc de conservation, mais une nette recherche de 

mosaïques contenant 60% ou plus de forêt est apparue dans un secteur voisin soumis à 

de grandes coupes à blanc (Chapin et al. 1996, 1997a). Dans ce dernier, la proportion 

de coupes dans le domaine vital était inférieure a 40% pour les mâles et 31% pour les 

femelles (Chapin et a/. 1996). Un résultat similaire a été obtenu en Utah, la martre étant 

absente de blocs de 9 km2 dont la proportion de milieux ouverts (coupes. ouvertures 

naturelles) étal supérieure à 25% (Hargis et Bissonette 1997). 11 est étonnant de 

constater que trois études réalisées à des endroits très éloignés (Utah, Maine, Québec) 

arrivent à un seuil presque identique concernant la proportion maximale de coupes que 

peut tolérer la martre, soit environ 30%. Une telle similitude pourrait s'expliquer par des 

raisons de bilan énergétique : passé ce seuil, les déplacements additionnels de la martre 

pour contourner les milieux peu propices deviendraient exorbitants, compte tenu de sa 

mobilité et de ses besoins en énergie. 

A l'échelle du paysage, la configuration spatiale n'a été étudiée que dans le secteur 

KINO. La prédiction à vérifier était que les domaines vitaux allaient différer de 

mosaïques aléatoires quant aux variables exprimant la fragmentation de l'habitat. Cette 

prédiction s'est avérée juste même si peu de variables décrivant la configuration spatiale 

ont permis de distinguer domaines vitaux et mosaïques aléatoires. Les deux variables 

les plus révélatrices sont la superficie intérieure en forêt et la bordure contrastée entre 

les milieux en régénération de densité faible et la forêt. La superficie intérieure exprime 

à la fois la taille et la forme des parcelles de forêt. La bordure contrastée REGf/forêt 

traduit la proportion du périmètre des morceaux de forêt en contact avec des coupes peu 

régénérées. La première variable est fortement corrélée à la superficie en forêt (r = 0.97) 

et la seconde à la superficie occupée par les milieux en régénération de densité faible 

(r= O,81). Pour cette raison, même si elles sont très laborieuses à calculer, les deux 

variables de configuration spatiale ont ajouté peu d'information aux variables de la 

composition et leur niveau de signification statistique est demeuré du même ordre. 



En appliquant 25 mesures obtenues avec FRAGSTATS à 30 mosaïques différentes, 

McGarigal et McComb (1995) ont obtenu un résultat similaire, à savoir que la superficie 

d'habitat comptait bien davantage que la configuration spatiale pour expliquer la 

présence d'oiseaux nicheurs. Travaillant sur la même communauté faunique en Abitibi, 

Drapeau et al. (1996) ont aussi noté que la composition des peuplements forestiers 

jouait un plus grand rôle que la configuration spatiale. Pour leur part, Ripple et al. (1 997) 

n'ont pas pu tirer de conclusion sur le rôle de la configuration spatiale du paysage sur la 

chouette tachetée car les variables de configuration étaient fortement corrélées à la 

composition. Dans le cadre d'une étude sur la martre réalisée dans un secteur de 

coupes, Chapin et al. (1996) ont aussi conclu que la variable majeure était la superficie 

d'habitat plutôt que les mesures de configuration. Hargis et al. (1997) ont souligné que 

certaines variables spatiales changent de façon abrupte quand la proportion du type 

d'habitat d'intérêt cesse de s'étendre à l'ensemble de la mosaïque, ce qui correspond au 

seuil de "percolationu (50 à 65% du paysage). Angelstam (1995) abonde dans le même 

sens. Même dans le bloc le plus fragmenté (KIN0 1994), la proportion médiane de forêt 

dans des mosalques aléatoires approchait 50%. À partir d'une vaste revue de littérature 

et de modélisation, Andren (1994) a conclu que la superficie d'habitat propice importe 

davantage que la configuration spatiale tant que la proportion de cet habitat n'est pas en 

deçà de 30%. Plus globalement, Fahrig (1997) suggère que les effets de la perte 

d'habitat dépassent de beaucoup ceux de la fragmentation, ce qui implique que la 

composition importe davantage que la configuration spatiale. 

Les variables de configuration spatiale risquent d'être plus utiles pour étudier des 

éléments isolés d'un paysage, par exemple des parcelles de forêt résiduelle ou des 

lisières boisées situées dans des aires d'intewention. Pour les grands mammifères, une 

lisière boisée peut d'abord jouer le rôle de corridor de dispersion (Beier et Loe 1992, 

Beier 1995). Une lisière boisée peut aussi être un habitat plus ou moins convenable, 

selon les besoins de l'espèce et la taille de son domaine vital (Lindenmayer 1994, 

Darveau et al. 1995, Dickson et al. 1995). Dans le cas de la martre. Lyon et al. (1 994) 

ont souligné la nécessité d'assurer une bonne connectivité entre les habitats à l'échelle 



du paysage pour favoriser la dispersion, d'où l'importance de corridors ripariens. 

Thompson et Welsh (1993) ont cependant émis l'hypothèse que les lisières pouvaient 

accroître les risques de prédation. Dans le secteur KINO, l'intensité des repérages 

télémétriques ne permet pas d'analyser la fréquentation a l'échelle de lisières boisées. 

Les relevés de pistes ont cependant confirmé que la martre les utilisait pour se déplacer 

et qu'elle pouvait même y chasser. Cependant, aucun domaine vital n'était constitué 

uniquement de bandes riveraines, de séparateurs de coupe et d'aires de coupe. Pour 

être utilisée par la martre, l'analyse de la configuration spatiale a révélé qu'une mosaïque 

doit contenir environ 25% ou plus de superficie intérieure en forêt. Cette superficie 

s'obtient en retranchant une bordure de 50 rn tout autour du périmètre intérieur d'une 

parcelle d'habitat et en calculant la superficie résiduelle, ce qui exclut d'emblée les 

bandes riveraines et les séparateurs de coupe. Dans la quasi totalité des cas, les 

martres ont installé leur domaine vital dans des mosaïques contenant au moins un bloc 

de forêt (R+F) plus ou moins continu et occupant 100 ha ou plus (figure 17, annexe F). 

Le kemel 60% révèle davantage cette stratégie que le kemel80% ou le polygone 100%. 

Même si je n'ai pas travaillé à l'échelle du micro-habitat, on peut s'interroger a savoir si 

certaines composantes à cette échelle sont essentielles dans mes secteurs d'étude. Les 

deux éléments du micro-habitat de la martre jugés les plus importants sont les tanières 

de mise-bas et les sites de repos. Les tanières de mise-bas sont de préférence situées 

dans des cavités d'arbres ou de chicots et certains auteurs ont émis l'hypothèse que leur 

disponibilité pouvait limiter le succès reproducteur de la martre (Wynne et Sherbume 

1984, Buskirk et Ruggiero 1994, Lyon et al. 1994, Brainerd et Helldin 1995). En hiver, 

les sites de repos sont généralement établis sous la neige, dans des amoncellements de 

gros débris ligneux, incluant troncs renversés, conifères vivants, souches, amas rocheux 

ou caches d'écureuil (Buskirk 1984, Spencer 1987, Buskirk et al. 1989, Corn et Raphaël 

1992, Alvarez et al. 1993, Taylor et Buskirk 1994, Raphael et Jones 1997). Ces deux 

éléments du micro-habitat sont associés à des structures de forêts anciennes (Taylor et 

Buskirk 1994, Brainerd 1995). Compte tenu de la grande taille du domaine vital de la 

martre, il est difficile de concevoir que les sites de mise-bas puissent faire défaut. Quant 

aux sites d'accès sous nivaux, Thornpson et Curran (1 995) à Terre-Neuve n'ont pas noté 



de différence pour l'abondance des sites potentiels entre des sapinières de 40 ou 60 ans 

et des sapinières plus âgées. Au Maine, Chapin et al. (1997b) ont conclu que les sites 

de repos n'étaient pas une facteur limitant. ce qui est vraisemblablement le cas aussi 

dans mes secteurs d'étude. 

6.4 Hypothèse alternatives 

Trois hypothèses alternatives peuvent être invoquées pour invalider certains résultats 

concernant les effets à court terme de la CPR sur la martre et la sélection d'habitat : 

rareté excessive des proies durant la période d'étude, fidélité au site et habitat de 

perdition (sink habitat). A la suite d'un déclin marqué dans les populations de proies, 

Thompson et Colgan (1987, 1990) ont mesuré que la densité de la martre avait baissé, 

les domaines vitaux s'étaient agrandis, la productivité avait diminue et la dispersion 

augmenté. Si tel était le cas daris mes secteurs d'étude, plusieurs résultats seraient 

invalides. Le lièvre était en bas de cycle vers 1994. Quant aux petits mammifères, 

malgré leur stabilité au cours des quatre années, ils semblaient peu abondants. Dans 

les peuplements témoins, le succès a varié de 1,3 à 5,2 capturedl 00 nuits-pièges avec 

des pièges à capture vivante Sherman. En utilisant des pièges mortels, Thompson et 

Colgan (1 990) rapportent des succès de 11 à 69 capturedl 00 nuits-pièges à l'automne. 

À Terre-Neuve, Sturtevant et Bissonette (1997) ont obtenu avec la même technique 2 à 

6 captures/100 nuits-pièges de campagnols des champs dans des forêts surannées, les 

meilleurs habitats pour cette espèce qui est pratiquement la seule présente sur l'Île. 

Dans un territoire situé à l'ouest du mien en Abitibi, Drapeau et al. (1 996) ont capturé de 

12 à 23 petits marnmifères/100 nuits-pièges en utilisant des pièges ê capture vivante de 

type Longworth. Dans la sapinière boréale humide de la Forêt Montmorency, on a utilisé 

des pièges Sherman dans le cadre de divers projets durant plusieurs années en milieu 

boisé: en août-septembre, Alvarez (1996) a obtenu un succès de 2 à 5 captures/100 

nuits-pièges, Gagné (1997) 1 à 27 et M. Darveau (comm. pers.) environ 10 à 12. Enfin 

au Maine, Lachowski (1997) rapporte 2,s à 6,5 capturesf100 nuits-pièges en forêt 

résineuse et 5.9 à 12,7 en forêt mixte, avec des pièges à capture vivante Bolton. Les 

succès de capture de petits mammifères sont difficiles à comparer quand le type de 



piège et le milieu ne sont pas les mêmes. L'abondance relative des petits mammifères 

est restée stable dans le secteur R7 mais apparaît basse comparativement à d'autres 

endroits. Cependant, malgré cette rareté apparente et le déclin du lièvre, les captures 

de martres par les trappeurs sont restées stables dans la région (figure 55). La 

productivité, reflétée par la proportion de juvéniles a l'automne, était élevée et la 

mortalité naturelle était comparable à celle mesurée dans des milieux propices. Ceci 

suggère que l'hypothèse d'une rareté excessive des proies qui aurait confondu les 

résultats, particulièrement dans le bloc KINO, doit être écartée. 

Selon la deuxième hypothèse alternative, on peut se demander si les préférences 

d'habitat des martres qui ont été étudiées dans le bloc KINO reflètent davantage la 

fidélité ou la ténacité au site (Darveau et al. 1995, Linnell et Andersen 1995, Hagan et al. 

1996), plutôt qu'un choix véritable. Si d'autres animaux ne viennent pas remplacer les 

martres occupant les sites coupés après leur mort, les conclusions sont invalides car de 

nature temporaire. La martre est reconnue pour montrer une grande fidélité à son 

domaine vital d'une saison et d'une année à l'autre (O'Doherty et al. 1997). Quatre 

martres suivies durant deux années consécutives ont continué d'utiliser sensiblement le 

même domaine vital, malgré que de nouvelles coupes aient modifié le milieu de trois 

d'entre elles. Quand leur habitat est fragmenté, les oiseaux migrateurs se concentrent 

dans les parcelles résiduelles d'habitat, ce qui augmente leur densité à court terme, de 

sorte qu'il faut quelques années avant que la réponse réelle de la population, une baisse 

marquée, ne se manifeste (Darveau et al. 1995, Hagan et al. 1996). Hagan et al. (1 996) 

suggèrent que les oiseaux résidents par contre devraient réagir plus vite car ils ne sont 

pas ici seulement pour une courte période. Après perturbation, le comportement des 

martres devrait être comparable à celui des oiseaux résidents. Dans le secteur KINO, le 

domaine vital de 6 des 12 martres a l'hiver 1993-1994 était situé dans une portion de 

territoire où la coupe remontait à un an ou plus. Comme la martre se déplace facilement 

et peut donc se relocaliser, si le milieu devient marginal, on peut supposer que celles qui 

sont restées occupaient des habitats convenables. À moyen terme, il est vraisemblable 

que d'autres martres viendront les remplacer et devraient se comporter de la même 

façon en termes de suwie et d'utilisation du milieu. 



La troisième hypothèse alternative est a l'opposé de celle de la fidélité au site. Selon 

l'hypothèse de l'habitat de perdition (Paragi et al. 1996)' le secteur KINO serait constitué 

d'habitats marginaux colonisés par des non reproducteurs, qui y sont repoussés par les 

pressions sociales. Le taux de mortalité naturelle et la structure de population 

mentionnés précédemment indiquent au contraire que la population du secteur KINO 

était comparable à celle des blocs témoins. Certaines portions du secteur, formées 

d'une matrice de coupes peu régénérées entrecoupées d'étroites bandes et d'ilots de 

forêt de faible taille. sont probablement des habitats de perdition. Par contre, les milieux 

fréquentés par les martres qui avaient un domaine vital valide sont d'un autre ordre. Une 

autre démonstration que les domaines vitaux des martres qui vivaient en partie dans les 

coupes n'étaient pas des habitats de perdition est leur ressemblance avec ceux des 

autres martres du secteur KINO ou celles du bloc R70, un bloc témoin. 

6.5 Validation du modèle d'lQH 

Les deux prédictions à tester dans le cas du modèle d'OH de LaRue (1993) étaient que 

la cote serait plus élevée aux sites fréquentés (localisations télémétriques) ou dans les 

domaines vitaux qu'à des sites ou dans des mosaïques aléatoires. Le modèle a attribué 

un indice légèrement plus élevé aux sites fréquentés par la martre, par rapport à celui 

calculé pour l'ensemble du domaine vital. Cependant, plus de la moitié des localisations 

ont reçu une cote nulle. Le modèle accorde une cote O à l'ensemble des peuplements 

feuillus, aux peuplements mélangés de faible densité, aux peuplements de moins de 4 m 

de hauteur et aux coupes récentes. Mes résultats concernant la sélection de I'habitat à 

l'échelle du peuplement indiquent au contraire que certains types de peuplements 

feuillus et mélanges à dominance feuillue sont recherchés, alors que les milieux en 

régénération dense sont utilisés proportionnellement à leur disponibilité. Par ailleurs, le 

modèle s'appuie en grande partie sur les classes de densité et de hauteur de la carte 

forestière. La vérification terrestre a démontré que ces deux variables sont peu fiables à 

l'échelle du peuplement. Ce handicap empêche de conclure de façon définitive si le 

modèle est approprié pour les peuplements résineux ou mélangés à dominance 



résineuse, une différence entre le résultat attendu (Le., une cote IQH plus élevée aux 

sites fréquentés) et celui obtenu pouvant tout aussi bien résulter d'une mauvaise 

description forestière que d'un modèle incorrect. 

La validation à I'échelle du paysage a donné des résultats plutôt décevants. Par rapport 

à des mosaïques aléatoires, le modèle n'a attribué une cote supérieure aux domaines 

vitaux occupés par des martres que dans le bloc R7E et le bloc KIN0 1994. Dans ce 

dernier cas, la différence ne vaut que pour le kemel 60%. Compte tenu de la forte 

proportion occupée par des coupes récentes dans le secteur KINO, on se serait attendu 

à une performance meilleure du modèle. L'inclusion de variables de configuration 

spatiale, pour en faire un modèle spatialement explicite (Dunning et al. 1995, Turner et 

al. 1995), aural possiblement permis d'en améliorer la performance. Par exemple, un 

critère de superficie intérieure minimale par parcelle entraînerait l'élimination des 

parcelles de forêt trop petites. Les mêmes raisons avancées à l'échelle du peuplement 

prévalent également à I'échelle du paysage pour expliquer les problèmes rencontrés. 

C'est davantage la valeur attribuée à certains types d'habitats dans le modèle et 

l'imprécision de la carte forestière qui sont en cause. 

Pour une application locale, je conclus que le modèle IQH ne peut donner de résultat 

fiable car l'outil sur lequel il s'appuie, la carte forestière 1:20 000, n'a pas la précision 

voulue à cette échelle, étant construite pour estimer les volumes de bois dans un cadre 

de planification pour de vastes territoires. À une échelle plus régionale, le modèle 

devrait en principe permettre d'identifier les grands ensembles plus propices à la martre, 

dans une perspective de planification territoriale (LaRue et al. 1996). L'importance 

accordée aux peuplements résineux fermés et la sous-évaluation des peuplements 

mélangés et feuillus ou des milieux en régénération posent cependant un problème de 

taille. Ces aspects devraient être revus. 

Leduc (1996) a propose d'utiliser des modèles empiriques basés sur des données 

réelles, plutôt que des modèles dllQH. Un tel modèle a été développé pour l'orignal 

dans le parc Algonquin, en Ontario (Puttock et al. 1996). Cependant. le résultat ne sera 



pas meilleur que l'outil cartographique utilisé. En outre, un modèle empirique prédit la 

populêtion actuelle et intègre les facteurs de mortalité, ce qui est différent de I'IQH qui 

estime une population potentielle (Puttock et al. 1996). 11 conviendrait donc de revoir le 

modèle de LaRue (1993), en simplifiant les variables utilisées et en pondérant 

différemment certains types d'habitats. Ainsi, on aurait un outil visuel utile comme 

première approximation, à une échelle très large cependant compte tenu des problèmes 

liés à la carte forestière. 

6.6 Questionnement du paradigme2 de la martre 

Au terme de cette étude, il convient de dégager une dichotomie importante quant aux 

exigences d'habitat de la martre entre I'est de l'Amérique du Nord et les forêts 

résineuses de I'ouest. De façon classique, on a associé la martre aux vieilles forêts 

résineuses ou mélangées à dominance résineuse couvrant de vastes étendues. Dans 

l'ouest, on mentionne des forêts résineuses ayant une structure complexe, souvent de 

vieux peuplements inequiennes (Buskirk 1 992, Buskirk et Ruggiero 1994). Jusqu'à 

récemment, une telle situation était aussi admise pour I'est (Thompson et Harestad 

1994). Buskirk (1992) décrit la martre comme une espèce à spécialisation étroite pour 

son choix d'habitat. On considère la martre comme étant affectée par l'exploitation 

forestière, jusqu'à au-delà de 20 ou même 40 ans après coupe (Snyder et Bissonette 

1987, Thornpson et Harestad 1994). L'ensemble de ces exigences a amené Thompson 

(1991) à suggérer que la martre puisse devenir un emblème pour la préservation des 

forêts anciennes dans I'est de l'Amérique du Nord, à la manière de la chouette tachetée 

dans l'ouest. 

Te l  que défini par Kuhn (1972). un paradigme est un modèle qui donne naissance a des traditions particulières et 

cohérentes de recherche scientifique. En ce sens, le modèle d'habitat de la martre constitue un paradigme. 

Selon cet auteur, le passage d'un paradigme a un autre se fait par l'intermédiaire d'une révolution, qui implique 

un changement brutal. Comme le consensus scientifique peut aussi s'établir graduellement (Casti 1991), je 

propose de questionner le paradigme actuel, sans nécessairement remettre en question tous les éléments 

acceptes jusqu'a maintenant. 



Plusieurs de mes résultats vont à l'encontre de ce paradigme, qui fut aussi récemment 

contesté par Harrison et al. (1995). Trois raisons principales ont été avancées pour 

justifier la nécessité des forêts résineuses mûres ou surannées par la martre: (1) 

évitement des prédateurs, (2) abondance des proies et (3) présence d'éléments 

structuraux propices à la capture des proies et à l'établissement de sites de repos ou de 

mise-bas (Bissonette et al. 1 991, Thornpson 1991, Thompson et Harestad 1994). Dans 

I'est, les principaux prédateurs de la martre sont le coyote (Canis latram), le renard roux. 

le pékan et certains rapaces (Stnckland et Douglas 1987, Buskirk et Ruggiero 1994). La 

stratégie de la martre pour échapper aux prédateurs terrestres est de grimper aux arbres 

(Strickland et Douglas 1987, Storch et al. 1990). En pareil cas, d'autres habitats ayant 

des tiges bien distribuées paraissent aussi avantageux pour échapper aux prédateurs 

que des peuplements résineux mûrs ou surannés. 

Au plan de l'abondance des proies, Thornpson et Curran (1 995) ont conclu pour Terre- 

Neuve que seuls les peuplements de plus de 80 ans abritaient les deux espèces de 

proies de la martre, soit le lièvre et le campagnol des champs. Ailleurs qu'a Terre- 

Neuve, c'est le campagnol à dos roux. espèce absente sur l'île, qui est la proie usuelle 

de la martre (Strickland et Douglas 1987). Le campagnol à dos roux se retrouve 

normalement dans tous les stades de succession de la pessière noire et de la sapinière, 

même immédiatement après CPR (Génier et Bergeron 1996, Gagné 1997). Le lièvre est 

souvent la proie majeure dans I'est en hiver (Thompson et Colgan 1990, 1994). Dans 

mon étude, l'activité de chasse de la martre était centrée sur cette proie. d'après les 

résultats des relevés de pistes. Le lièvre est généralement plus abondant dans les 

jeunes forêts (Koehler 1990. Litvaitis et al. 1985b), mais il peut être abondant également 

dans les peuplements surannés (Thompson 1988). Cet argument ne saurait justifier la 

nécessité de forêts résineuses mûres ou surannées. 

Les principaux éléments structuraux importants pour la martre en hiver sont les débris 

ligneux et les gaulis résineux. Dans mon étude, l'inventaire des débris ligneux a révélé 

que leur abondance était faible (c 5% de recouvrement), sauf après chablis, et qu'elle 

n'était pas liée à l'âge du peuplement pour la pessière noire entre 30 et plus de 100 ans. 



Les gaulis résineux par contre sont beaucoup plus nombreux dans les peuplements 

affectés par la tordeuse, soit les milieux en régénération dense et les peuplements 

mélangés et feuillus. Contrairement aux forêts de l'ouest dont la longévité dépasse 300 

ou 400 ans, la pessière noire n'affiche pas d'avantages structurels marqués pour la 

martre quand elle se rapproche ou dépasse le stade de la maturité, notamment en terme 

de débris ligneux. Par contre, les caractéristiques structurelles propres aux vieilles forêts 

de l'ouest se retrouvent davantage dans l'est dans les forêts affectées par la tordeuse: 

plus grande diversité de la structure horizontale (présence de petites trouées naturelles) 

et verticale (plus grand recouvrement des strates herbacée et arbustive), présence de 

chicots debout et de troncs au sol. La structure de ces peuplements offre un très bon 

potentiel pour le lièvre et pour le campagnol à dos roux. Dans le secteur KINO, la 

sélection des peuplements feuillus et mélangés s'explique par ces deux raisons, soit une 

bonne diversité structurelle et l'abondance de proies. Au Maine, Chapin et al. (1997a) 

ont noté une préférence similaire pour les peuplements affectés par la tordeuse. Ils 

suggèrent que la martre ne préfère ni ne requiert un couvert résineux dense et que la 

structure verticale et horizontale a plus d'importance que l'âge ou la composition. 

Quant aux effets négatifs de l'exploitation forestière sur la martre, cet énoncé doit être 

nuancé. À KINO, les portions de coupe faiblement régénérées étaient nettement évitées 

par la martre. Par contre, les portions densément régénérées étaient utilisées 

proportionneilement à leur disponibilité. Les relevés de pistes ont confirmé que la martre 

y chassait le lièvre. Alvarez (1996) a aussi rapporté que la martre évitait les coupes très 

récentes (c5 ans) mais utilisait celles au stade de gaulis, dans la sapinière boréale, 

probablement en relation avec la présence du lièvre. Immédiatement après coupe, la 

présence d'une strate arbustive dense de 2 à 4 m de hauteur est cependant l'exception, 

la régénération ayant normalement moins de 1 m de hauteur. À KINO, seuls les 

peuplements affectés par la tordeuse 15 à 20 ans auparavant présentaient cet aspect 

après coupe, alors que les interventions dans les pessières noires produisaient une 

régénération de faible abondance. Dans une situation typique, le milieu ne sera donc 

pas propice à la martre après CPR avant plusieurs années. Compte tenu des 

épaisseurs de neige, l'habitat conviendra à nouveau au lièvre quand la régénération 



résineuse aura dépassé 2 à 3 m et la martre pourra recommencer à fréquenter ces aires 

de coupe, à tout le moins en bordure de la forêt. Ce n'est pas avant 20 ou 30 ans que la 

hauteur des arbres sera suffisante pour permettre à la martre d'échapper facilement aux 

prédateurs terrestres. 

Je propose donc de modifier le paradigme de la martre de la façon suivante. La martre 

est une espèce forestière qui peut s'adapter à une variété de milieux comme des 

peuplements résineux de 30 ans et plus ainsi que des peuplements mélangés et feuillus 

possédant une strate arbustive abondante et des milieux plus ouverts ayant une 

structure verticale complexe (ex. épidémie de tordeuse). Elle est affectée négativement 

par la coupe à blanc de grande dimension mais peut tolérer dans son domaine vital de 

20 à 30% de milieux récemment perturbés et peu régénérés. Même si elle paraît 

fortement associée au lièvre, il serait faux de conclure pour autant qu'un bon habitat pour 

le lièvre lui convienne. La martre a un très grand domaine vital (environ 4 à 10 km2), 

dont 40 à 50% est constitué de forêt de 30 ans et plus. Si elle peut s'accommoder d'un 

territoire contenant une certaine proportion de coupes, elle ne peut subsister uniquement 

dans une mosaïque ou seules d'étroites lisières (bandes riveraines et autres séparateurs 

de coupe) auraient été conservées. Elle a donc besoin d'une mosaïque dont la matrice 

est formée de blocs forestiers de l'ordre de 100 ha et plus. Compte tenu de mes 

résultats en Abitibi et de ceux de Chapin et al. (1996, 1997a) au Maine, je suggère que 

ce paradigme modifié pourrait s'appliquer à l'est de l'Amérique du Nord, sauf 

possiblement à Terre-Neuve. A cet endroit, les vieilles forêts pourraient vraiment être un 

élément essentiel car le seul petl mammifère abondant, le campagnol des champs, est 

absent ou rare dans les forêts plus jeunes ou de seconde venue (Thompson et Curran 

1995, Sturtevant et Bissonette 1997). 

6.7 Implications en aménagement forestier 

Mes résultats ont confirmé que les grandes coupes à blanc en forêt boréale, même 

réalisées avec la CPR, ont un effet négatif sur la martre. En protégeant la régénération 

préétablie, la CPR devrait cependant réduire la période durant laquelle le milieu est non 



propice, jusqu'à ce qu'il atteigne le stade gaulis. L'espèce paraît peu tolérante à la 

fragmentation, tel que suggéré par Thompson et Harestad (1994) qui ont avancé que la 

population devrait être favorisée si de 20 à 30% du paysage était coupé de façon 

dispersée, puis décliner rapidement passé ce seuil. Le domaine vital de la plupart des 

animaux contenait moins de 20% de coupes faiblement régénérées et moins de 30 à 

35% de coupes densément ou faiblement régénérées. Compte tenu de ce résultat, la 

martre demeure un très bon outil pour planifier l'aménagement forestier à l'échelle du 

paysage (Thompson et Harestad 1994). 

Bissonette et al. (1 988,l 989) furent les premiers à proposer une approche à ['échelle du 

paysage pour présewer l'habitat de la martre. Ils ont recommandé de maintenir une 

matrice formée de vieille forêt, d'y distribuer des coupes de dimension réduite et de relier 

entre eux les éléments d'habitat par des corridors d'accès (lisières riveraines ou non 

riveraines). Thompson et Harestad (1994) ont suggéré de maintenir 20% de vieilles 

forêts à l'intérieur de paysages de 5000 km2. Lofroth (1993) a indiqué que la martre 

pouvait tolérer que le tiers de son habitat soit non propice, le reste étant réparti 

équitablement entre les classes d'âge jeune, mûr et suranné. Naylor et al. (1994) ont 

proposé une mosaïque formée de blocs de 5 km2 d'habitat optimal ou acceptable, 

contenant moins de 25% de milieux marginaux, espacés de moins de 5 km dans 

l'ensemble du territoire et reliés par des corridors. Watt et al. (1 996) recommandent que 

de 10 à 20% du territoire soit maintenu en habitat propice pour la martre, sous la forme 

de blocs de 30 à 50 km2 constitués majoritairement de forêts de plus de 80 ans. 

Dans l'est de l'Amérique du Nord, la martre ne semble pas dépendre des forêts mûres 

ou surannées. Mes travaux, ceux d'Alvarez (1996) et ceux de Chapin et al. (1996, 

1997a) vont dans le même sens. Dans les blocs R70 et KINO, toute forêt de classe 30 

ans et plus était un habitat convenable. Si l'objectif de la gestion intégrée faune-forêt est 

de maintenir des populations abondantes de martres à une échelle locale (terrain de 

piégeage, pourvoirie) (Potvin et Bélanger 1995). je suggère de conserver 50% ou plus 

de forêt (>30 ans d'âge) par compartiment de 10 km2. Les blocs ainsi préservés 

devraient être de bonne dimension (>l O0 ha) pour maximiser la superficie intérieure en 



forêt et diminuer le périmètre de contact avec les coupes peu régénérées (bordure 

contrastée REGfIforêt). La superficie coupée à blanc pourrait atteindre 30%, le reste 

étant occupé par des lisières riveraines, des séparateurs de coupe et des milieux trop 

jeunes ou improductifs. II n'est pas nécessairement souhaitable que les assiettes de 

coupe soient de petite dimension. Les grandes coupes causent moins de fragmentation 

(Li et al. 1993) et sont nécessaires pour construire des blocs substantiels de forêt qui 

seront propices à la martre dans quelque 30 ans. La préservation de lisières riveraines 

devrait assurer une connectivité suffisante entre les morceaux d'habitat. Cet 

aménagement pourral prendre la forme dun système à trois récoltes par révolution. En 

d'autres termes, le tiers de la superficie forestière pourrait être récolté par période de 30 

ans, assumant une révolution de 90 ans. L'approche de la forêt mosaïque, décrite par 

Bélanger (1993) pour la sapinière, diffère du modèle proposé parce que les coupes 

suivent les limites naturelles des peuplements et sont de faible dimension (souvent 

moins de 20 ha). Même si je ne l'ai pas testée, cette approche devrait aussi convenir à 

la martre puisqu'en tout temps la matrice du paysage demeure la forêt et que les coupes 

récentes occupent moins du tiers de la superficie. Dans le cas où le tiers du territoire 

seral déboisé par des coupes de 20 ha, la superficie intérieure de forêt calculée pour un 

bloc de 10 kmz dépasserait en tout temps 50%. une valeur bien supérieure à celle de 

25% mesurée dans les domaines vitaux du secteur KINO. 

II n'est probablement pas nécessaire de maintenir la martre abondante à une échelle 

locale dans tout le territoire. À l'échelle de l'aire commune (1000 a 5000 km2) ou de 

l'unité territoriale de référence (UTR, 300 à 500 km2), il importe plutôt de maintenir une 

population minimale viable. Lacy et Clark (1993) ont estimé une telle population à plus 

de 100 individus, en absence d'émigration. On nomme métapopulation une population 

animale distribuée en sous-populations a travers des parcelles d'habitat propice isolées 

dans une matrice d'habitat non propice (Gilpin et Hanski 1991 in McCullough 1996). 

Malgré son attrait, ce concept semble plus ou moins convenir à la martre en forêt 

boréale continue, où il est peu approprié de parler de populations isolées. La martre 

possède deux caractéristiques importantes qui lui permettent de s'adapter aux 

perturbations, soit un taux élevé de dispersion, particulièrement pour les juvéniles, et une 



grande distance de dispersion (sensu Fahrig et Memarn [1994]). En effet, un bonne 

proportion des juvéniles se dispersent à chaque année sur des distances qui dépassent 

souvent 10 km. La martre est donc adaptée a un écosystème changeant subitement 

comme la pessière noire, régie par le feu (Foster 1983). Elle peut faire de même après 

la coupe à blanc et le maintien à long terne de l'espèce en forêt boréale n'apparaît donc 

pas compromis à l'échelle régionale (>IO 000 km2) par l'exploitation forestière. 

Cependant, la martre est très vulnérable au piégeage, une situation qui risque de 

s'amplifier après coupe à cause de l'augmentation de l'accès et de la fragmentation de la 

forêt résiduelle. Dans ce contexte. il est possible que son abondance dans de vastes 

superficies coupées à blanc soit temporairement compromise par l'effet combiné de 

l'exploitation forestière et du piégeage. 

À l'échelle du peuplement, la CPR est une technique de coupe plus acceptable que la 

coupe a blanc conventionnelle pour la majorité des espèces (Courtois et Potvin 1994). 

Cette technique pourrait cependant être améliorée pour offrir immédiatement après 

coupe une structure d'habitat plus propice. La martre a continué d'utiliser les portions 

d'aires de coupe où la régénération était dense, en même temps qu'elle préférafi les 

peuplements affectés par la tordeuse 15 à 20 ans auparavant. De toute évidence. ces 

milieux possèdent des caractéristiques structurelles qu'il importe de maintenir par un 

aménagement sylvicole approprié. II serait pertinent de faire des coupes moins nettes 

en laissant des groupes d'arbres vivants et des chicots de place en place et en 

favorisant la présence de débris ligneux sur les parterres. Sturtevant et al. (1 996) ont 

récemment suggéré une telle approche pour la martre à Terre-Neuve. En proposant une 

stratégie sylvicole qui s'inspire des mosaïques de feu, Bergeron et al. (1 997) et Gauthier 

et al. (1997) vont dans le même sens. Ces éléments sont issus de la "nouvelle 

foresterie", une foresterie plus près de la nature prônée entre autres par Franklin 

(1 993a). 



CHAPITRE VI1 

Contrairement au paradigme généralement accepté, dans mon secteur d'étude. la 

martre a surtout recherché les peuplements feuillus et mélangés, souvent affectés par la 

tordeuse il y a 15 ou 20 ans, plutôt que les peuplements résineux. même mûrs ou 

surannés. Elle a évité les coupes peu régénérées mais a utilisé selon leur disponibilité 

celles ou la régénération était dense. Les habitats recherchés correspondent à ceux 

offrant le meilleur potentiel pour le lièvre d'Amérique, la principale proie de la martre en 

terme de biomasse dans le nord-est de l'Ontario (Thompson 1986) et vraisemblablement 

aussi dans l'ouest du Québec. J'ai donc modifié le paradigme sur la base de ces 

résultats. 

Je conclus que la martre demeure une espèce de choix pour planifier I'aménagement 

forestier a l'échelle du paysage et pour mesurer "l'état de santé" de la forêt boréale, le 

type de forêt le plus étendu au monde (Angelstarn 1995). Même si elle n'est pas un 

symbole de la préservation des forêts anciennes. elle peut jouer le rôle d'emblème pour 

valider I'aménagement forestier à l'échelle du paysage. Elle pourrait par le fait même 

faciliter l'acceptation par le public du principe de la coupe à blanc en forêt boréale. une 

technique contestée mais qui se rapproche davantage du processus naturel de 

renouvellement de ce type de forêt que la coupe sélective. Cette technique de coupe 

devrait cependant être améliorée au-delà de la CPR ou de la CPRS (coupe avec 



protection de la régénération et des sols) (MRN 1996b). pour s'approcher des principes 

de la nouvelle foresterie (Franklin 1993a). 11 faudrait par exemple faire une récolte moins 

"netten et laisser sur le parterre davantage d'arbres vivants, de chicots debout et de 

débris ligneux au sol. 
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ANNEXE A 

Principales opérations effectuées pour construire 

la base de données localisées 



Al. Couche FORÊT du secteur R7 (8 feuillets 1 :20 000)' 

SGDL Étape Procédure Opération 

Arclnfo 1 Convertir les coordonnées UTM de la zone 18 à la 
zone 17 

Genamap 2 res ri2 Importer la couche vectorielle Arclnfo (format .eOO) 
en utilisant le code de la strate forestière (scar) 
comme identifiant 

3 trans rubber Redresser géométriquement 3 feuillets 
4 select, reclass Recoder l'identifiant des aulnaies (0=3662) 

5 select ty area Ne conseiver que les éléments de surface 
6 select tag=3662 Afficher et vérifier les aulnaies 
7 atte Corriger I'identifiant des polygones identifiés par 

erreur à des aulnaies (lacs, îles, extérieur) 

8 att r Construire et attacher la table d'attributs 
9 wind Définir la fenêtre géographique pour l'étape 10 

Genacell 10 raster Transformer la couche vectorielle en couche 
matricielle selon l'attribut scar 

11 ext r Extraire de la couche BÛCHÉ-Fi7 les polygones 
dont l'année de coupe est 1989 et 1990; recoder 
ces polygones avec scar = 6089 ou 6090 

12 calc cover Fusionner les couches FORÊT et BÛCHÉ pour 
produire une couche FORÊT actualisée à 1991 

13 categ Redéfinir des catégories discrètes pour la nouvelle 
couche FORÊT-~7 

14 r2gr Exporter en une couche rnatricielie GRASS 
(création de 2 fichiers) 

GRASS 15 ftp Copier les fichiers dans les répertoires cell et cellhd 
de la base de données GRASS 

16 r.patch Fusionner les couches FORÊT-~7, 
 FOR^-KINO. BÛCHÉ-~7 (année CI 991) et 
BÛCHÉ-KINO (année 4991) pour produire la 
couche FORÊT-91 

a Données de base obtenues de la compagnie Domtar. 

b Étape réalisée par Jean-Marie Bilodeau, Chaire industrielle en géomatique, 

Université Laval. 



A 2  Couche BÛCHÉ du secteur R7 (8 feuillets 1120 000)' 

SGDL Étape Procédure Opération 

Arclnfo 1 Convertir les coordonnées UTM de la zone 18 à la 
zone 17 

Genamap 2 Importer la couche vectorielle Arclnfo (format .eOO) 
et sa table d'attributs 

trans rubber 
select ty area 

atte 

Redresser géométriquement 3 feuillets 

Ne conserver que les éléments de surface 
Vérifier si tous les polygones ont un identliant et 
corriger au besoin 

attr hook 

select at 
Attacher la table d'attributs 

Sélectionner les polygones correspondant à des 
aires de coupe de 1991 à 1994 

Recoder l'attribut de 15 polygones pour augmenter 
le nombre de catégories à r16 (prérequis pour 
l'étape 13) 

atte 

9 
Genacell 10 

wind 
raster 

Définir la fenêtre géographique pour I'étape 1 0 

Transformer la couche vectorielle en couche 
matricielle selon l'attribut année 

calc cover 

categ 

Fusionner les feuillets en une seule couche 

Redéfinir des catégories discrètes pour la nouvelle 
couche BÛCHÉ-~7 
Exporter en une couche matricielle GRASS 
(création de 2 fichiers) 

GRASS 14 Copier les fichiers dans les répertoires cell et ceilhd 
de la base de données GRASS 

r. recode Recoder les catégories crées à l'étape 8 pour leur 
redonner leur valeur originale 

a Données de base obtenues de la compagnie Domtar. 
b Étape réalisée par Jean-Marie Bilodeau, Chaire industrielle en géomatique, 

Université Laval. 
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A3. Couches FORÊT du secteur KINO (8 feuillets 1 :20 000 regroupés en 3 blocs)' 

SGDL Étape Procédure Opération 

Arclnfo 1" 

Genamap 4 

5 

6 

7 

10 

11 
Genacell 12 

GRASS 14 

resri2 

select ty area 
sysman 

tag verif 

attr hook 

trans 

atte 
wind 

raster 

r2gr 

ftp 

r. patch 

r.patch 

Convertir les coordonnées de MTM à UTM zone 17 
Numéroter les strates forestières selon la 
codification utilisée pour FORÊT-R?, créer les 
codes pour les strates uniques à KIN0 et joindre ce 
nouvel attribut à la table d'attributs 

Exporter au format .eOO 
Importer la couche vectorielle Arclnfo (format .eOO) 

Ne conseiver que les éléments de surface 

Comger l'entête (NAD-83) 
Vérifier que tous les polygones ont un identifiant; 
comger ceux en erreur 
Attacher la table d'attributs 

Transformer le système géodésique de NAD 83 à 
NAD 27 

Vérifier et recoder les lacs et les îles 
Définir la fenêtre géographique pour l'étape 12 

Transformer la couche vectorielle en couche 
matriciel te selon l'attribut scar 
Exporter en une couche matricielle GRASS 
(création de 2 fichiers) 

Copier les fichiers dans les répertoires cell et cellhd 
de la base de données GRASS 

Fusionner les couches FORET-~7. FORÊT-KI NO. 
BÛCHÉ-~7 (année 4991) et BÛCHÉ-KINO 
(année ~1991)  pour produire la couche FORÊT-91 

Fusionner la couche FORET-91 avec la couche 
BOCHE-~1~092  pour produire la couche 
 FOR-^; répéter l'opération pour 1993 et 1994 

a Données de base obtenues de la compagnie Norbord. 

"tapes réalisées par Gaby Dubuc, Groupe Système Forêt. 
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A4. Couche BUCHÉ du secteur KINO (8 feuillets 1:20 000 regroupés en 3 blocs)' 

SGDL Étape Procédure Opération 

Arclnfo l b  

2b 

Genamap 3 

10 

Genacell 11 

GRASS 13 

resri2 

select ty area 
sysman 
tag verif 

attr hook 
Vans 

atte 

wind 

raster 

Qgr 

ftp 

r. recode 

Convertir les coordonnées de MTM à UTM zone 
17 

Exporter au format .eOO 
Importer la couche vectorielle Arclnfo (format .eOO) 
et sa table d'attributs . 
Ne conserver que les éléments de surface 

Corriger l'entête (NAD-83) 
Vérifier que tous les polygones ont un identifiant; 
corriger ceux en erreur 

Attacher la table d'attributs 
Transformer le système géodésique de NAD 83 à 
NAD 27 

Recoder I'attribut de 15 polygones pour augmenter 
le nombre de catégories à >16 (prérequis pour 
I'étape 12) 

Définir la fenêtre géographique pour l'étape 1 1 

Transformer la couche vectorielle en couche 
matricielle BÛCHÉ-KINO selon I'attribut année 
Exporter en une couche matricielle GRASS 
(création de 2 fichiers) 

Copier les fichiers dans les répertoires cell et cellhd 
de la base de données GRASS 
Recoder les catégories crées à l'étape 9 pour leur 
redonner leur valeur originale 

a Données de base obtenues de la compagnie Norbord. 
0 Étapes réalisées par Gaby Dubuc, Groupe Système Forêt. 



AS. Couches BÛCHÉ du secteur KINO, 1992 à 1994 (5 feuillets 1 :20 000) 

SGDL Étape Procédure Opération 

Arc 1 nfo 1" 

10 

GRASS 11 

12 

resri2 

attr hook 

atte 

select at 

wind 

raster 

calc cover 

cate 

Qgr 

ftp 

r. recode 

- - -  

Photo-interpréter et numériser les aires de coupe 
de 1992,1993 et 1994 
Importer la couche vectorielle Arclnfo (format .eOO) 
et sa table d'attributs 
Attacher la table d'attributs 

Recoder I'attrh? ee 15 polygones pour augmenter 
le nombre de catégories à A 6  (prérequis pour 
l'étape 10) 

Sélectionner uniquement les polygones contenant 
des aires de coupe 

Définir la fenêtre géographique pour l'étape 7 

Transformer la couche vectorielle en couche 
matricielle selon l'attribut année 

Fusionner les feuillets en une seule couche par 
année 

Redéfinir des catégories discrètes pour les 
nouvelles couches BÛCHÉ-~1~092,  
BÛCHÉ-~1~093  et BÛCHÉ-~1~094 
Exporter en une couche matricielle GRASS 
(création de 2 fichiers) 
Copier les fichiers dans les répertoires cell et cellhd 
de la base de donnees GRASS 
Recoder les catégories crées a l'étape 4 pour leur 
redonner leur valeur originale 

a Étape réalisée par la firme DelDegan et Massé Inc. 



ANNEXE 6 

Estimation de la proportion des localisations télémétriques 

possiblement positionnées par erreur dans un autre type d'habitat 

L'erreur maximale des repérages est de l'ordre de 250 rn en avion et de 100 m en 

hélicoptère (seciion 5.3). D'autre part, la distance séparant chaque localisation de 

l'habitat d'un autre type situé le plus près a été mesurée et est exprimée par classe de 

distance pour chaque secteur (tableau BI). Supposons que la probabilité d'attribuer une 

localisation a un type d'habitat erroné est maximale pour la classe de distance 0-10 m, 

soit une chance sur deux, et qu'elle est nulle passé 250 ml pour l'avion, et 100 rn, pour 

l'hélicoptère. Supposons égaiement que la probabilité d'erreur varie de façon linéaire en 

fonction de la distance entre ces deux situations extrêmes. Sur cette base, le tableau 

qui suit permet d'estimer que 26% des localisations à KINO ont pu être classées par 

erreur dans un autre type d'habitat. Dans le secteur R7, les proportions sont de 35% en 

avion et de 21,5% en hélicoptère, pour une valeur pondérée de 24%, considérant que 

21 % des localisations y furent exécutées en avion et 79% en hélicoptère. 



Tableau BI.  Calcul de la proportion des localisations t6lémétriques possiblement positionnées par erreur dans un autre type 

d'habitat dans les secteurs R7 et KINO, 

Distance de l'habitat R7 KIN0 
d'un autre type situ6 

O/* des Probabilitd d'une erreur A x B A x C O h  des Probabilité A x B 
le plus prbs localisations % YO localisations d'une erreur YO 

(m) A Avion H6licoptbre A B 

Total 1 O0 34,8 21'5 100 26,3 



ANNEXE C 

Résultats du pistage de la martre dans le secteur KIN0 
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Tableau Cl (suite) 

Date du Surface de neige Distance en chasse l distance parcourue par milieu (m) Poursuite Capture 
relevé - 

Épaisseur Condition REGf REGd Bande Bandes Fort% Total 
(cm) riveraine inter- 

coupes et 
îlots 

Granuleuse 

Granuleuse 

Granuleuse 

Granuleuse 

Séche, 
croute 
Sèche, 
croute 

Séche, 
croute 

1500 Lièvre 
1 970 

860 Liévre 
2050 

O 
690 
3800 Liévre 
3800 

(suite page suivante) 



Tableau Cl (suite) 

Date du Surface de neige Distance en chasse l distance parcourue par milieu (m) Poursuite Capture 
relevé Épaisseur Condition REGf REGd Bande Bandes Forêt Total 

(cm) riveraine inter- 
coupes et 

îlots 

96-02-25 1 O0 Sèche 40 
600 

96-02-25 100 Sèche 

96-02-26 1 O0 Séche O 
40 

96-02-27 1 O0 Sèche 140 60 
1480 680 

96-02-28 100-150 Sèche 

96-02-29 100-1 50 Sèche 

100-1 50 Sèche O O O O 20 
60 480 920 400 960 

100-1 50 Sèche O O 80 
940 320 940" 

IBO 120 900 80 4300 
2180 3160 7000 1640 10240 

Lièvre 

Libvre 

Liévre 

Écureuil 

Gélinotte 

Gélinotteb 

Lièvre 

Écureuil 

Total 

a Milieu où est survenue la mise & mort. 
La mise à mort est antérieure Ii la date du relevb. 



ANNEXE D 

Données détaillées de composition et de configuration spatiale par martre 

Variable 

MARTRE 
CAT 

PCLR 
PCLF 

PCLRF 
PCLREGD 

PCLREGF 
PCLREG 
PCLIMP 

AWMSIR 
AWMSIRF 

CPCLR 
CPCLRF 

PDR 
PDRF 

MNNR 

MNNRF 

MPlR 
MPlRF 

TECIDR 
TECiDRF 
TECl FR 

TECIFRF 
IJlR 

IJlRF 

Numéro de la martre 
Superficie totale du domaine vital (ha) 
% du paysage occupé par le type R 

% du paysage occupé par le type F 

% du paysage occupé par le type R+F 

% du paysage occupé par le type REGd 

% du paysage occupé par le type REGf 
% du paysage occupé par le type REGd+REGf 
% du paysage occupé par le type IMP 
lndice de forme des morceaux du type R 
Indice de forme des morceaux du type R+F 

Superficie intérieure du type R (% du paysage) 
Superficie intérieure du type R+F (% paysage) 

N de morceaux du type R 11 00 ha 
N de morceaux du type R+F 1100 ha 

Distance moyenne du plus proche voisin de type R (m) 

Distance moyenne du plus proche voisin de type R+F (m) 

lndice de proximité du type R 
lndice de proximité du type R+F 

O/O de bordure contrastée REGdIR 

% de bordure contrastée REGdlR+F 
% de bordure contrastée REGflR 

% de bordure contrastée REGf/R+F 
lndice d'interspersion du type Fi (%) 

Indice d'interspersion du type R+F ('10) 



Tableau Dl. Données détaillées de composition et de configuration spatiale par martre pour 

le kemel 60%. 

? ?  n T .p 

C C P ? À  W - T Z ?  E 

P L L C C W  K t ?  *I M E C  E r  

T P C R R L L K  S ? C  ? M N  X ? C I  c :  - v - w 

C C L E E Z I S  I C P D  N N P i Z C  I I I  

L L R G G E M I  R L R D R  N R r R E R  F i! : K  

. ÿ J Z T R E C ; \ T R f f I ) F G P R  F P . f R F  R F R ? R F  E f 3~ 

316 130 87 2 89 9 O O 1 0  1 .8  1.7 60 63 1 .5  1 . 5  280 240 O O 0  O O C - I .  

054 77 98 O 98 O O O 2  1 . 3  1.3 73 73 2.6 2.6 439 439 O O 0  0 0  0 . .  
06C 397 82 7 89 O 0  O 1 2 3 . 4  3.5 59 6 6 1 . 5  - 8  9 5  202 653 O O O O O 99 . 
_----_---_------------------------------------------------------------------------------------------------------ 
009 269 37 3 1  68 O 27  27  5 2 . 1  3 .0  15 3 8 3 . 0 2 . 2  82 7 1  64 113 O O 23 40 99 82 

032 405 38 27 65 1 9  5 24 1 1 4 . 7  3.5 18  46 1 . 0  - 2  1 2 1  . 39 . 15 16 :1 22 94 95 

043 247 50 39 89 1 0  O 1 0  1 2.9 1.8 25 70  3.2 1 . 6  8 6  146  266 568 17 34 O O 67 58 

045 244 36 32 68 O 1 6  1 6  1 6  2 .0  2 . 1  17 45 2.9 2 .5  327 313 99 347 O O 1 6  30 E l  95 
---------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 
063 410 37 24 6 1  16 1 0  26 1 3  3 . 3  3 .3  17  38 1 . 5  . y  1 5 5  818 118  13 5 16 1 3 67 64 

06593 746 24 8 32 17  39 56 11 3 - 1  3.9 10 1 7  7 . 1  7 . 1  68 58 119 96 7 13  2 8  32 9 1  94 

067 260 27 44 7 1  16 € 22  7 2 . 7  3 . 1  6 48 3 .5  1 . 5  9 5  40 68 5742 12 36 1 7 7 1  85 

07: 251 39 34 73 4 1 8  22  4 1 . 8  1 .5  22 58 2 . 3  1 . 5  206  236 47 23  8 12 1 9  28 74 87 

07693 192 39 3 2  7 1  23 O 23 5 3 . 1  2 . 1  11 4 5 4 . 2 3 . 6  96 3 1  65 6 7 7 2 5  49 O O 8 1  82 

077 123 37 44 8 1  4 O 4  1 5 1 . 9  2.4 14 5 5 4 . 1 1 . 6  8 3  30 7 1  551 2 20 O O 72 92 

078 146 22 43 65  25 5 30 6 2 . 0  2.8 3 3 8 6 . 2 2 . 7  1 0 9  439 38 4 2 6  42 1 3 78 73 

085 248 20 34 54 25 1 3  38 8 3 . 6  3.0 3 28 2 .8  2 .0  1 3 6  83 14: 1077 12 35 6 22 94 97 
----------------_--------------*--------------------------------------------------------*----------------------- 

06594 371 41 23 63 8 19  28 9 2 . 5  3.5 1 5  3 4 5 . 1 3 . 8  4 9  38 152 6 7 5 1 1  19  16 3 1  95 98 

070 1 2 1  34 33 67 l e  2 20 1 3  4 .7  2.6 5 4 1  2 .5  1 . 7  36 20 351  1014 1 2  2 6  O - - O 7C C L  

07694 466 3 1  26 56 19 1 0  29  1 5  3.4 3.4 9 3 7 4 . 1  3 . 2  7 5  5 4  89 2 i 4 7  6 17 4 6 72 74 
07794 100 3i 4 1  72 4 O 5  2 3  3 - 0  2.8 7 42 3.0 2 .0  5 7  41  64 2 i l  O L I  C C 4 9  44 
O@; 243 46 30 76  7 16 2 3  1 1 . 9  1 . 8  25 62 2 . 5  2 . 1  110  88 1 3 6  185 15 2 5  11 1 9  7 3  92 
094 179 23 45 67 24 2 2 6  6 1 . 0  2.5 6 4 7 5 . 6 2 . 2  1 4 7  129 13  3 1 1 6  50 i 4 7 1  6 8  

096 96 72 15 67 4 e 1 2  1 1 . 7  1.6 44 6 2 3 . 1 2 . 1  226 537 39 O 9 14 9 12 E7 97 
1 0 1  360 32 3 35 24 36 6 0  5 2 . 0  2.0 19  1 9  3 . 6  S . @  94 77 1 6  62 2E 38 4 7  3 9  E7 77 . *: - - . Y; 5I 1 Ü  Bi ij i.? 25 i 4  2 . 9  4.4 28 36 2 .0  1 .4  43 61 485 372 14 14 6 0 .33 O9 

iG4 6 i 4  2 1  14 ?5 34 25 59 2 - 5  2 . 4  6 3 4 . 2  4 -  78 6;  236 4 5 2  21 26  C J  41 9 9  94 

195 272 39 13 5 1  1 7  13 3 1  1 8  2 .0  2 .3  20 29 6 . 3  4.4 5 8  57 L j O  :19 20 23 1 E  2 I  97 ?7  

IO7  323 50 28 77 6 4 1 0  13  3 . 0  3 . 8  26 48 2 .5  1 . 2  107  56 452 2395 : IZ I 4 59 eb 



Tableau D2. Données détaillées de composition et de configuration spatiale par martre pour 

le kernel 80%. 

P P A 7 C 

C C F P A  W C " r  E * - 
P L L C C W  M C P  M M E 2  E C 

P F C R R L L M  S ? C  P M N  H P C I  C I - - - d 

C C L E E R Z S  I C L P D  N N P I I 3  I F  J I  

L L R G G E M I  R L R D R  N R  I R D R  F P. I R  

M T R E C A T R F F D F G P R  F R F R F  R  F R F R F  R F R F  
________-__----------------------------------------------------------------------------------------------------- 
016 315 86 7 92 O O O 83.1 2.3 63 75 -6 - 6  36 36 1037 1118 O O O O 99 O 

054 164 90 O 90 Û O O 101.9 1.9 70 70 - 5  -6 O 0  O O C ) n  

060 1324 76 14 89 O O O 114.5 3.7 51 68 - 7  - 5  103 114 364 876 O O O O 99 G 
---------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 
009 Si6 44 21 65 O 29 29 6 3.1 3.5 24 41 1.9 1.8 87 LOO 737 1297 O O 29 42 97 94 

032 864 45 25 70 12 3 15 155.0 4.3 24 52 1.2 -5 76 106 1045 1155 8 10 6 14 8 2  76 

043 621 60 32 92 5 O 5 4 5.5 2.7 36 77 1.3 -6 41 33 1073 3885 10 23 O O 74 100 

045 628 39 22 61 0 24 24 15 2-3 2-2 19 40 2.2 1.9 71 47 416 1618 O O 20 29 89 95 
__-------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 
063 973 41 23 65 17 7 25 11 3.9 4.4 19 40 2.1 1.0 66 27 454 2168 17 28 1 6 81 79 

06593 1379 25 10 36 16 37 53 123.4 4.4 12 206.05.9 55 55 275 522 9 17 34 42 92 94 

067 731 33 29 62 21 9 30 8 3 -1 4.8 11 40 2.1 1.2 69 68 140 6106 20 37 1 9 81 88 

071 403 41 30 71 5 18 23 6 2.5 1.9 23 56 2.7 1.5 82 58 55 69 11 17 13 21 85 99 

07693 395 40 33 73 14 1 15 13 3.5 4.2 13 46 5.1 1.8 51 39 236 8589 18 33 2 2 79 73 

07793 190 35 45 79 8 O 8 13 1.9 3.1 14 52 3.7 1.1 76 30 79 839 9 29 O O 87 99 

070 403 29 23 52 21 16 37 11 1.9 3.1 11 30 6.5 4.0 65 55 212 1046 21 36 16 18 99 96 

085 563 ?7 24 41 32 20 52 74.2 3.7 3 222.12.3 123 111 31 109 17 37 15 27 94 95 
_____----------------------------------------------------------------------------------------------------------- 
065 1515 29 10 39 10 35 45 16 3.2 3.6 13 21 5.6 5.6 58 56 242 466 8 12 33 47 90 89 

070 165 29 30 59 25 7 32 9 4-9 2.9 5 37 3.0 - 6  32 486 - 12 31 O i 70 70 

07694 737 28 20 49 24 13 37 14 3.4 3.7 10 30 3.1 3.7 79 44 85 1415 9 20 5 7 80 78 

07794 253 36 35 71 15 2 17 123.0 4.1 10 394.32.4 81 40 104 862 15 33 i 2 81 72 

087 243 46 30 76 7 16 23 1 1.9 1.8 25 62 2.5 2.1 110 88 136 185 15 2 5  11 19 70 92 

094 753 25 41 63 23 2 25 9 1.8 2.8 7 42  4.7 1.6 85 83 35 357 15 G Z  3 4 79 77 

096 212 59 20 78 4 16 20 2 2.3 2.4 40 60 1.4 . 5  61 . 201 . 13 19 15 2 2  89 95 

;Cl 863 3 3  4 37 33 28  60 3 2-1 2.2 22 23 2.8 3.0 94 78 883 939 30 39 46 3e 69 77 

103 577 33 10 43 29 17 47 10 3 - 1  4.4 17 24 2.3 3 -1 64 56 297 130 16 24 12 15 93 69 

'94 157: 27  '" t h  3C 26 56 7 3 . ë  5 . 3  ii i6 3.2 3 . 2  68 74 328 384 19 2 4  36 3e 96 9e 

105 6 7 1  32 17 48 22 15 37 152.6 4.3 14 304.63.3 66 62 171 444 22 3E 23 25 100 99 

:O7 7 4 1  53 27 80 5 3 8 12 3.4 5.2 29 57 1.8 .9 44 30 1496 11@55 3 11 i 3 53 53 





ANNEXE E 

Composition forestière des blocs d'étude 

Bloc - 
R7E 

Paue 

235 



IMP 

0 eau 



TYPES D'HABITAT 

IMP 



TYPES D'HABITAT 



ANNEXE F 

Localisations télémetriques et domaines vitaux (kernels 60%, kernels 80% 

et polygone convexe 95%) de chacune des martres par bloc 

Bloc - Martre 
R7E 01 6, 054, 060 

Paae 

239 



R F .a C P R ~  [7 C P R ~  m IMP 





- R  F CPRd 0 CPRf IMP 



0 CFaf m IMP 



- R  F - CPRd CPRf IMP 





O R  F . - CPRd 0 CPRf IMP 
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