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Résumé 

Un déclin mondial des populations de caribou forestier est présentement observé. Il 

devient impératif d’envisager des stratégies d’aménagement pour atténuer l’impact 

négatif de l’aménagement forestier sur le caribou. L’objectif principal de ce projet est 

donc de déterminer l’impact de différentes approches de spatialisation de la récolte 

dans un contexte d’optimisation de la récolte de matière ligneuse afin de préciser la 

relation entre la possibilité forestière et la qualité de l’habitat du caribou forestier. 

Plusieurs scénarios de récolte ont été simulés et évalués sur un horizon de 150 ans 

en tenant compte du régime de feu, d’un indice de perturbation du territoire, d’un 

indice de qualité d’habitat, du niveau de coupe du territoire et de l’importance du 

réseau routier. Les résultats indiquent que l’augmentation de la taille des 

compartiments de coupe et l’ajout de certaines contraintes spatiales permet 

d’augmenter la probabilité d’observation du caribou forestier et de réduire 

l’importance du réseau routier, mais produit également une diminution de la 

possibilité forestière.  
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1. Introduction 

Au Canada, c’est en 2002 que le caribou forestier a été considéré comme une 

espèce menacée alors qu’au Québec, il est considéré comme une espèce vulnérable 

depuis 2005 (L.R.Q., c. E-12.01). Depuis longtemps, la gestion des populations de 

caribou est une source de préoccupation (Bergerud 1967), notamment parce que les 

activités forestières affectent de façons directe et indirecte ces populations 

concentrées en milieu boréal (Smith et al. 2000, Courtois et al. 2003, Crête et al. 

2004 , Courtois et al. 2008). Les populations affectées par les activités anthropiques 

réagissent en augmentant la taille de leur domaine vital (Courtois et al. 2007). 

Puisque les risques de prédation augmentent en milieu perturbé, le caribou forestier 

tend à éviter les parterres de coupe (Courtois et al. 2003). D’ailleurs la coexistence 

entre les activités forestières et le caribou forestier est peu probable lorsque le 

niveau d’activité forestière est trop élevé (Festa-Bianchet et al. 2011). De plus, rien 

ne prouve que les caribous arrivent à recoloniser les endroits affectés par la coupe 

(MNRO 2008). À court terme, le caribou réagit à certaines mesures de maintien de 

son habitat comme les massifs de conservation et les corridors liant ces massifs 

(Courtois et al. 2004, Courtois et al. 2008). Toutefois, la fragmentation du territoire 

est un enjeu névralgique pour le caribou (Courtois et al. 2003). Pour assurer la 

protection de cette espèce à grand domaine vital, les massifs de protection doivent 

couvrir une superficie considérable (Smith et al. 2000, Courtois et al. 2004, Courtois 

et al. 2008) en plus d’être inter-reliés (Courtois et al. 2003, Courtois et al. 2008). Il 

semble que des massifs de protection de moins de 180 km2 soient trop petits pour 

protéger adéquatement l’habitat du caribou forestier (Courtois et al. 2008). Au 

Québec, certaines mesures ont été fixées pour éviter l’effondrement des populations. 

Il est notamment proposé de maintenir des massifs de protection de 100 à 250 km2 

liés entre eux par des réseaux de corridors (Équipe de rétablissement du caribou 

forestier du Québec 2008). Ces mesures viennent se juxtaposer au réseau d’aires 

protégées déjà présent sur le territoire. Il est aussi recommandé d’utiliser des massifs 

de coupe de grande superficie pour éviter la fragmentation à l’échelle du paysage 

(Smith et al. 2000, Hovington et al. 2010).  

Sachant que l’habitat du caribou forestier se compose surtout de vieilles forêts, 

certains proposent l’implantation de systèmes de coupes partielles permettant de 
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conserver les attributs des vieilles forêts (Courtois et al. 2004, Courtois et al. 2008). 

Un allongement de l’âge d’exploitabilité permet aussi la conservation de massifs 

forestiers plus âgés. De plus, l’envahissement des strates coupées par des espèces 

feuillues doit être évité pour réduire leur fréquentation par l’orignal, ce qui 

contribuerait à augmenter la prédation du caribou par le loup (Courtois et al. 2003).  

Certaines approches préconisent la concentration des activités forestières à l’échelle 

du paysage (Rempel et Kaufmann 2003), ce qui permettrait de réduire la 

fragmentation et les écarts entre les paysages aménagés et non aménagés (Tittler et 

al. 2012). Selon cette hypothèse, la meilleure façon d’augmenter la probabilité de 

maintien du caribou serait de répartir spatialement des compartiments de récolte 

dans le but d’imiter la distribution spatiale des feux en forêt boréale (Courtois et al. 

2004).  

Entre 2003 et 2007 au Québec, la récolte se pratiquait par coupe mosaïque, ce qui 

impliquait qu’une coupe récente devait être accompagnée par la rétention d’une aire 

non perturbée de superficie équivalente. Puisque cette pratique augmentait la 

fragmentation du paysage en forêt boréale (Nappi 2013), ce qui est nocif au caribou 

forestier, de nouvelles pratiques sylvicoles ont vu le jour depuis 2007. 

Afin de réduire la fragmentation du paysage, les coupes sont maintenant regroupées 

à l’intérieur de compartiments de récolte. Ces compartiments ont une taille minimale 

de 30 km2 afin de réduire l’impact négatif des coupes sur les espèces sensibles à la 

fragmentation du paysage (Robbins et al. 1989, Watt et al. 1996, Kouki et Väänänen 

2000). La récolte forestière doit aussi être planifiée de façon à maintenir un certain 

nombre de compartiments composés à 70 % de forêts de 7 mètres et plus (Nappi 

2013). Ces compartiments sont délimités en fonction de la composition forestière, 

des classes d’âges des peuplements sur le territoire et de l’historique des feux 

(Jacques Duval 2011, communication personnelle). 

L’objectif général du projet vise à évaluer l’impact de différentes approches de 

spatialisation de la récolte sur le caribou forestier et la possibilité forestière dans un 

contexte d’optimisation de la récolte de matière ligneuse. L’objectif regroupe deux 

thèmes principaux; l’effet de l’utilisation de différentes contraintes spatiales 

et l’importance de la taille des compartiments de récolte et la variabilité de leurs 

tailles sur le caribou forestier et la possibilité forestière. 
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1.La principale contrainte spatiale évaluée est le délai d’adjacence qui permet de 

conserver des zones non perturbées entre les compartiments de récolte et aide au 

maintien des populations végétales et animales (Perron et al. 2008), mais affecte 

aussi la récolte (Rempel et Kaufmann 2003).  

2.Le maintien de massifs de protection est la seconde contrainte spatiale abordée 

dans l’étude, à court terme elle permet le maintien des populations de caribou 

forestier sur le territoire (Courtois et al. 2008), mais elle affectera aussi la récolte de 

matière ligneuse en raison de la diminution de la superficie disponible à la récolte 

périodiquement. 

3.La taille des compartiments et leurs variabilité est susceptible d’affecter certaines 

caractéristiques de l’habitat du caribou forestier. L’utilisation de massifs de coupe de 

grandes dimensions peut réduire la fragmentation du paysage (Andison 2003), ce qui 

contribuerait à conserver la qualité d’habitat du caribou forestier (Lesmerises et al. 

2013). Cependant, l’augmentation de la taille des compartiments produit une 

diminution de la possibilité forestière (Tittler et al. 2012). 



 

 
 

 

 

  



5 

2. Méthodologie  

2.1. Territoire à l’étude  

Le territoire d’étude est situé au Québec, dans la région administrative de la Côte-

Nord au nord du fleuve Saint-Laurent (Figure 1). Il couvre une superficie de 

30 000 km2 dans le sous-domaine écologique de la pessière à mousses de l’Est 

(Robitaille et Saucier 1998). Il est situé sur le Bouclier canadien, principalement 

composé de roches précambriennes et recouvert de dépôts de tills et de dépôts 

fluvio-glaciaires. Les précipitations annuelles moyennes varient de 1014 à 1156 mm, 

ce qui en fait un climat boréal humide (Env. Can. 2013). La forêt est principalement 

composée d’épinette noire (Picea mariana Mill. B.S.P.), de sapin baumier (Abies 

balsamea Mill.) et, dans une moindre mesure, de peuplier faux-tremble (Populus 

tremuloides Michx.), de pin gris (Pinus banksiana Lamb.), de bouleau à papier 

(Betula papyrifera Marsh.) et d’épinette blanche (Picea glauca Voss.).   

Le territoire d’étude correspond aux unités d’aménagement 94-52, 93-52 et à la 

partie nord de l’unité 93-51. Il englobe complètement la harde de la Manicouagan et 

chevauche une partie du territoire de la harde de la Manouane (Courtois et al. 2002). 

La harde de la Manicouagan est relativement petite et ne compte que 181 individus 

(Env. Can. 2011). Les perturbations d’origine anthropique, incluant une zone 

d’influence de 500 m, correspondent à 28,8 % de la superficie de l’habitat de la 

population de caribou (Env. Can. 2011). Les unités d’aménagements 93-52 et 94-52 

ont fait l’objet de coupes forestières extensives depuis la fin des années 1990 

(Morneau et Landry 2010). 

Plusieurs perturbations naturelles régissent la dynamique du territoire, dont les 

épidémies de tordeuse des bourgeons de l’épinette (Choristoneura fumiferana 

Clem.), les chablis, mais surtout les feux (De Grandpré et al. 2008). Le cycle de feu 

varie de 270 à 500 ans sur le territoire selon un gradient d’ouest en est (Bouchard et 

al. 2008). Les perturbations de petite taille comme le chablis prennent plus 

d’importance en suivant un gradient d’ouest en est sur le territoire (Jacques Duval, 

communication personnelle 2011).  

L’unité d’aménagement 93-52 est située à l’ouest du territoire et le feu serait son 

principal agent naturel de perturbation (Morneau et Landry 2010). Cette unité 

comporte une plus grande proportion de pin gris comparativement aux deux autres 
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unités d’aménagement qui sont composées majoritairement d’épinette noire et de 

sapin baumier (Jacques Duval, communication personnelle 2011). Son cycle de feu 

est légèrement moins élevé que celui de l’unité d’aménagement 94-52 qui est 

localisée à l’est du territoire. L’unité d’aménagement 93-51 a été touchée par des 

épisodes d’épidémies de tordeuse des bourgeons d’épinette de façon beaucoup plus 

importante que les deux autres. Le chablis est un élément de perturbation 

secondaire important dans cette unité d’aménagement (Morneau et Landry 2010).   
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Figure 1: Territoire à l’étude d’une superficie de 30 000 km
2
 situé sur les unités d’aménagement 9351-

9352-9352 de la région administrative de la Côte-Nord en pessière à mousse QC, Ca, le réseau routier et 
les perturbations dues à la récolte <40 ans sont présentés. 
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2.2. Données de l’historique forestier 

Les données forestières spatiales à l’échelle du peuplement proviennent du troisième 

inventaire forestier décennal du MRN. La cartographie du 3e inventaire provient de 

données récoltées de 1991 à 2003, et a été mise à jour pour le territoire d’étude en 

2006. Les peuplements forestiers sont photo-interprétés à partir de photographies 

aériennes à l’échelle de 1 :15 000. Les plus petites unités forestières productives 

interprétées ont une superficie de 8 hectares. Les données forestières à l’échelle du 

peuplement comprennent : la classe de pente, la composition forestière du 

peuplement, la classe de drainage, le dépôt de surface, la classe de hauteur du 

peuplement, la classe d’âge du peuplement et l’historique de perturbations du 

peuplement. Les superficies non productives telles que l’eau, les dénudés sec et les 

dénudés humides sont aussi cartographiées (Létourneau et al. 2009).  

Le réseau routier du territoire est divisé en quatre catégories. La première catégorie 

(classe 1) de chemins primaires se définit comme tout chemin ayant une chaussée 

d’une largeur minimale de 8 mètres et une emprise de 30 mètres. Ils ont une durée 

de vie d’au moins 10 ans et sont utilisés l’hiver (Desautels et al. 2009). La deuxième 

catégorie (classe 2) comprend les chemins de chaussée de largeur moyenne de 6 

mètres. La troisième catégorie (classe 3) comprend les chemins de chaussées de 

largeur maximale de 3 à 4 mètres. La quatrième catégorie (classe 4) comprend les 

chemins seulement carrossables en hiver (Létourneau et al. 2009). 

Le réseau routier a été regroupé en deux catégories, d’abord les chemins d’accès 

(classes 1 et 2) et ensuite les chemins d’opérations forestières (classes 3 et 4), pour 

être utilisé comme intrant à l’étude afin de permettre la simulation de construction 

routière sur le territoire. L’historique de récolte, l’âge des peuplements, la 

composition des peuplements et la cartographie non productive sont utilisés comme 

intrants.  

2.3. Données de productivité forestière  

Les données de productivité forestière basées sur l’âge des peuplements forestiers 

ont été déterminées par le MRN à l’aide des données du troisième inventaire 

forestier et des tables de production de Pothier et Savard (1998).    

Les peuplements du territoire sont regroupés en fonction de leurs types de couvert 

en six strates nommées « E », « F », « P », « LE » , « LF » et « LP »  tiré des séries 
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évolutives du territoire (De Grandpré et al. 2008). Chaque strate est composée de 40 

classes d’âges de 5 à 200 ans. La strate « E » regroupe l’ensemble des peuplements 

résineux dominés par les essences tolérantes à l’ombre. La strate « F » regroupe 

l’ensemble des strates feuillues mixte du territoire. La strate « P » regroupe les 

peuplements dominés par les résineux intolérants à l’ombre. La strate « LE » 

regroupe l’ensemble des peuplements résineux dominés par les essences tolérantes 

à l’ombre avec présence de lichens. La strate « LF » regroupe l’ensemble des strates 

feuillues mixte du territoire avec présence de lichens. La strate « LP » regroupe les 

peuplements dominés par les résineux intolérants à l’ombre avec présence de 

lichens. 

Pour déterminer quel était le type de couvert dominant de chaque peuplement afin 

de les inclure dans la stratification présentée, nous avons considéré le volume de 

chaque essence lorsque le peuplement atteint 7 mètres jusqu'à sa sénescence. La 

proportion de volume     de chaque essence   présente entre l'âge du peuplement à 

7 mètres (30 ans) et l'entrée en sénescence est estimée comme :  

   ∑    
 
     ∑ ∑    

 
    

 
                                                                                        (1) 

où   est l'âge du peuplement et   est l'âge d'entrée en sénescence du peuplement.  

À partir de cet indice, nous avons appliqué les normes de stratification du 3e 

inventaire forestier (Létourneau et al. 2009). Ainsi, toutes les peuplements résineux à 

dominance de résineux tolérants ont été regroupés dans la strate « E » et toutes les 

peuplements résineux à dominance de résineux intolérants ont été regroupés dans la 

strate « P ». Par la suite, les peuplements feuillues, mélangées à dominance de 

feuillus et mélangées à dominance de résineux ont été regroupées dans la strate 

« F ». 

Les peuplements faisant partie des strates « LE »,  « LF » et « LP » ont été 

regroupés à la suite de la stratification principale présentée (Annexe 1 Figure 11) 

selon leur appellation cartographique et leur type écologique qui dénotaient une 

présence de lichens. 

2.4. Données de l’historique de feux 

L’historique des feux provient d’une étude antérieure ayant été réalisée sur le 

territoire (Bouchard et al. 2008). La carte de l’historique des feux a été construite à 
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partir de données cartographiques existantes et validées à l’aide de placettes 

échantillons. Les limites des feux récents (1921-2000) ont été déterminées à l’aide 

de données d’archives du MRN. La délimitation des anciens feux survenus 

entre 1820 et 1920 a été faite grâce à des photo-aériennes d’archive datant de 1950 

à 1960. La délimitation a été établie à partir de la structure des peuplements 

(réguliers-irréguliers) et de leur composition. Les limites des feux datant de 1900 à 

2000 sont plus précises que les limites des feux datant de 1800 à 1900. En raison de 

ce manque de précision, seuls les feux de 10 km2 et plus ont été retenus. L’âge des 

feux accessibles par la route a été confirmé par dendrochronologie et pour les 

autres,  les âges ont été confirmés à l’aide des données du 3e inventaire décennal 

(Bouchard et al. 2008).  

2.5. Modèle de planification de l'aménagement 

Afin de formuler le modèle de planification, nous avons prédéfini les compartiments 

de nos différents scénarios à l’aide de simulations Monte-Carlo en minimisant 

l’hétérogénéité des classes d’âges des différents peuplements forestiers à l’intérieur 

des compartiments. Cette compartimentation a été réalisée dans SELES (Gowlland 

Technologies, Victoria, Bc) (Figure 2, étape 1). Le calendrier de récolte consistant 

aux périodes d’ouverture et de fermeture des compartiments à la récolte est 

déterminé par la formulation d’un URM (Units restricted model). Un URM consiste en 

un modèle mathématique composé d’unités territoriales prédéfinies pouvant être 

récoltées en fonction de différentes contraintes spatiales (Baskent et Keles 2005). 

L’URM est résolu à l’aide du recuit simulé pour obtenir un calendrier d'ouverture des 

compartiments (Figure 2, étape 2). Le calendrier de récolte est résolu dans un 

modèle de programmation linéaire pour permettre l’optimisation de la récolte à 

l’intérieur des compartiments ouverts à la récolte (Woodstock, Mosek 6) (Figure 2, 

étape 3). Afin de déterminer la probabilité d’observation du caribou forestier et le taux 

de perturbation du territoire, tous les scénarios ont fait l’objet d’une simulation 

spatiale de 30 périodes de 5 ans soumises au régime de feux du territoire (SELES) 

(Figure 2, étape 4). Les différents résultats sont évalués et comparés entre eux grâce 

à une analyse en composante principale (PCA) et plusieurs régressions linéaires 

multiples semi-logarithmiques (Figure 2, étape 5).  
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Figure 2: Schéma de la méthode utilisée afin de comparer les scénarios de taille fixe, de taille variable et 
de compartiments de taille de 50  à 1000 km

2
 pour chaque scénario simulé sur le territoire. 

 

2.5.1. Compartimentation 

La spatialisation de l’aménagement forestier est faite à l’aide de compartiments 

prédéfinis par l’aménagiste, qui regroupent des peuplements homogènes et qui sont 

délimités par des limites naturelles telles que le feu ou toute autre perturbation ayant 

eu lieu sur le territoire. Chaque compartiment est apte à la récolte à un certain 

moment au long de l’horizon de planification (Nappi 2013). Pour prédéfinir ces 

compartiments, nous avons généré plusieurs compartimentations potentielles pour 

chaque scénario et sélectionné celle permettant de conserver la meilleure 

Optimisation du calendrier de récolte par recuit simulé
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homogénéité des classes d’âge des peuplements à l’intérieur de chaque 

compartiment (Figure 3).  

 

Figure 3: Schéma de détermination des différents compartiments d'organisation spatiale. Un test de khi 
carré (1) est fait pour les scénarios suivant une distribution exponentielle négative (scénarios de taille 
moyenne des compartiments variant de 50 km

2
 à 1000 km

2
) tandis que pour les scénarios de taille fixe et 

de taille variable la solution était acceptée lorsque la distribution était à l’intérieure de l’intervalle de 
confiance (2).   

 

La simulation Monte-Carlo a été utilisée pour reproduire certaines distributions de 

compartiment de façon à maximiser l’homogénéité des classes d’âge des 

peuplements forestiers à l’intérieur des compartiments sur le territoire. La simulation 

Monte-Carlo permet de comparer des solutions alternatives générées de façon 
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aléatoire en évitant une formulation lourde du problème qu’entraîne une 

programmation par entier ou l’utilisation d’une heuristique nécessitant de solutionner 

un ARM (Area restricted model) (Heinonen et al. 2007, Baskent et Keles 2005, 

Lockwood et Moore 1993).  

La génération des compartiments utilise la notion d’automate cellulaire (Sarkar 

2000). Des cellules de 25 km2 permettent la construction de compartiments de tailles 

variables (25  à 4000 km2). La taille de 25 km2 correspond à la classe de superficie 

du plus petit feu présent sur le territoire (Bouchard et al. 2008, Nappi 2013). Nous 

avons utilisé la moyenne d’âge des peuplements pondérée par la superficie terrestre 

des cellules (   , où i est la cellule du compartiment m) afin de déterminer si le 

regroupement de cellules par compartiment est relativement homogène ou 

hétérogène. Les cellules contenant 50 % et plus d’eau ne sont pas considérées dans 

les simulations. 

La compartimentation a été réalisée à l’aide du logiciel SELES, où 100 simulations 

sont utilisées pour chaque scénario afin de déterminer le meilleur agencement de 

compartiments possibles.  

a. L’objectif de la compartimentation 

La délimitation des unités de coupe est importante du point de vue de la taille, de la 

forme et de la composition forestière des unités. Le but étant d’imiter le feu sur le 

territoire, il faut assurer une certaine homogénéité à l’intérieur du compartiment pour 

permettre de maximiser la superficie récoltée dans le compartiment et maximiser la 

récolte en volume lors de l’ouverture du compartiment à la récolte. Comme fonction 

objectif, on cherche donc à minimiser l’hétérogénéité des classes d’âges à l’intérieur 

des compartiments: 

       ∑                  
 
                                                                         (2)                                                                                      

où     est l’âge de la cellule i du compartiment m, et N, le nombre de compartiments 

sur le territoire. La sélection du nombre de compartiments à implanter sur le territoire 

est faite de façon aléatoire à partir d’une distribution uniforme et la probabilité 

d’agrandissement du compartiment déterminée à partir de l’âge moyen de la cellule 

(Annexe 1 Équation 23).  



14 

b. Compartimentation du scénario de taille fixe  

Même si la ligne directrice fixée lors de la délimitation des compartiments forestiers 

laisse un certain jeu pour accommoder l’aménagiste (Jetté et al. 2013), nous n’avons 

pas cru bon d’utiliser la compartimentation actuelle comme scénario. En effet, la 

complexité du voisinage des compartiments rend l’optimisation de l’ouverture des 

compartiments complexe et la subdivision faite à partir des unités d’aménagement ne 

permet pas le chevauchement de compartiments entre les unités d’aménagements. 

Par conséquent, à l’aide de la simulation Monte-Carlo nous avons reproduit un 

agencement de compartiments reflétant la distribution de taille des compartiments 

d’organisation spatiale déjà tracée par l’aménagiste sur chaque unité 

d’aménagement (Annexe 1 Figure 12).  

Nous avons déterminé que la distribution théorique observée de la 

compartimentation actuelle du territoire concordait à une distribution théorique de 

type exponentielle négative selon un test de Khi carré (p<0,05). Nous avons donc 

produit 20 scénarios de compartimentation de distribution exponentielle négative de 

taille moyenne variant de 50 à 1000 km2 pour réaliser une analyse de sensibilité de la 

variation de la taille moyenne des compartiments ; ceux-ci ont aussi été générés par 

simulation Monte-Carlo (Annexe 1Figure 14).  

c. Compartimentation du scénario de taille variable 

La distribution des différents compartiments établie sur le territoire pour le scénario 

de taille variable est déterminée par une approche de « Bootstrap » (ré-

échantillonnage) à partir des feux répertoriés de 1800 à 2000 (Bouchard et al. 2008) 

(Annexe 1 Figure 15). Cet échantillon comporte 157 feux de 10 km2 et plus. La 

distribution annuelle des feux a été ré-échantillonnée 10 000 fois, ce qui a permis 

d’obtenir un intervalle de confiance de la distribution des tailles de feux sur le 

territoire. L’intervalle présenté est un intervalle standard de « Bootstrap » de 

distribution normale : 

                                                                                                                           (3)     

où    est l’écart-type,   est la moyenne de l’ensemble des données ré-

échantillonnées pour une classe de superficie donnée, et        est équivalente à 

1.96 pour une erreur α = 0.05 (Canty et Ripley 2012, Davison et Hinkley 1997). 

L’intervalle produit par « Boostrap » (n=10000) (Annexe 1 Figure 16) est une 
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statistique aidant à reproduire un agencement spatial de compartiments représentatif 

de la distribution de taille des feux dans le but d’élaborer un schéma de coupe 

reflétant la taille variable de la taille des perturbations générées par le régime de feu 

sur le territoire. La compartimentation créée en suivant cette distribution de feu est 

définie comme scénario de taille variable.  Le ré-échantillonnage de la taille des feux 

des 200 dernières années (Bouchard et al. 2008) permet d’obtenir un intervalle de 

confiance (        autour de la distribution de la taille des feux suivant une 

distribution Weibull inverse (Bouchard et Pothier 2008) (Annexe 1 Figure 16).  

2.5.2. Optimisation du calendrier de récolte 

a. Optimisation spatiale 

L’optimisation spatiale en planification forestière requiert des outils permettant la 

résolution de problèmes d’optimisation non linéaire. La programmation par entiers est 

la méthode principalement utilisée pour résoudre les différents problèmes d’ouverture 

et de fermeture de compartiments de récolte pour un horizon de planification donné. 

La programmation par entiers (PE) est une méthode lourde et lente lorsqu’on 

souhaite l’utiliser sur un grand territoire avec plusieurs compartiments de coupe 

prédéterminés (URM) (Baskent et Keles 2005).  

Le recuit simulé « Simulated annealing » (Kirkpatrick et al. 1983) est déjà connu et 

utilisé en foresterie pour la résolution de problèmes spatiaux d’agencement de 

compartiments de coupe (Lockwood et Moore 1993, Brown et al. 2007). Il possède 

l’avantage de pouvoir résoudre aisément des problèmes non linéaires (spatiaux) 

avec l’obtention d’une solution sous-optimale. Par ailleurs, puisque la méthode de 

programmation linéaire (PL) permet d’optimiser le calendrier de récolte de façon non 

spatiale, nous avons combiné les deux méthodes pour permettre la résolution d’un 

problème d’URM. 

Pour ce faire, nous avons implémenté un modèle de simulation simple d’ouverture et 

de fermeture de compartiments. Cependant, les hypothèses de coupe du modèle de 

simulation par recuit simulé ne permettent pas une récolte dite « optimale » à 

l’intérieur des compartiments ouverts à la récolte. Les variables étant linéaires à 

l’intérieur de ces mêmes compartiments, nous avons utilisé la méthode de 

programmation linéaire pour ré-optimiser la dernière solution fournie par l’heuristique 

de recuit simulé (Figure 4).  
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- Fonction objectif  

Pour permettre la récolte d’un volume équivalent à chaque période de simulation, 

nous avons maximisé la récolte à la période critique de volume de bois total          

où     est la variable de la superficie (ha) de la strate j récoltée à la période i et     est 

le paramètre du volume à l’hectare de la strate j à la période i : 

            ∑         
 
                                                                                          (4)                          

Afin de créer une répartition uniforme du niveau de récolte sur l’ensemble de 

l’horizon de planification, nous utilisons une deuxième fonction. Celle-ci minimise 

l’écart entre le volume maximal total récolté par période et le volume récolté à la 

période critique (Brunelle et al. 1998) : 

            ∑             ∑         
 
   

 
                                                            (5)                                                                                                                    

- Domaine réalisable 

Chaque compartiment est représenté par un vecteur composé de 30 variables 

binaires     :  

      {   }                                                                                                              (6)  

où t est la période d’ouverture du compartiment et b est le compartiment. Lorsque     

est égal à 1,  50 % de la superficie de toutes les strates productives du compartiment 

b sont récoltés à la période t afin de répartir la récolte du compartiment sur un 

horizon de 10 ans. En deux périodes consécutives, on peut récolter l’ensemble des 

strates productives du compartiment. Lorsque      est équivalent à 0, aucune strate 

n’est récoltée à l’intérieur du compartiment b (Équation 6). Chaque compartiment ne 

peut être ouvert à la récolte pendant plus de deux périodes consécutives 

(Équation 7). Le maintien des activités dans une agglomération de récolte ne devant 

pas dépasser le temps d’atteinte de la fin du stade de régénération (Belleau et al. 

2007) (3 mètres et plus ou 15 ans), il est donc suggéré que la récolte s’effectue sur 

une période de 10 ans (Nappi, 2013).  

                                                                                                                      (7) 

La récolte du compartiment est contrainte par une période minimale entre l’ouverture 

et la fermeture à la coupe équivalente à   périodes selon :   
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    ∑    
   
                                         (8)   

où B correspond à l’âge minimal d’exploitation. L’état initial des compartiments est 

considéré dans le modèle en excluant à la coupe les compartiments composés de 

moins de 70 % de forêt n’ayant pas atteint l’âge minimal de   périodes :  

                                                                                                              (9) 

où     est la proportion de superficie du compartiment b avant la récolte des strates 

productives ayant atteint l’âge minimal B à la période t (Équation 9). Pour éviter la 

présence de compartiments en régénération à proximité du compartiment récolté, 

nous avons utilisé une contrainte de délai d’ouverture pour les compartiments voisins 

d’un compartiment récolté (délai d’adjacence). Les voisins du compartiment récolté 

sont ouverts à la coupe seulement pendant   périodes après la coupe du 

compartiment voisin (voisin immédiat) (Nelson et Finn 1991, Bivand 2012) : 

∑      ∑              
      

 
                     {  }                                                  (10)  

où      est la période d’ouverture à la récolte du compartiment et    est l’ensemble 

des compartiments voisins du compartiment b. La dernière contrainte spatiale porte 

sur le maintien d’un massif névralgique (ayant plus de 70 % de peuplements âgés de 

  périodes) à proximité des zones perturbées sur une période de 10 ans. Ce 

compartiment est maintenu jusqu’à la fin du délai d’adjacence imposé aux 

compartiments voisins du compartiment coupé pour permettre le maintien d’un 

habitat viable pour le caribou forestier à proximité du compartiment perturbé,  

                                                                                                                         (11)       

où     est la proportion de superficie des peuplements âgée d’au moins N périodes t 

du compartiment désigné comme massif névralgique v du compartiment b. Le 

compartiment désigné comme compartiment névralgique est choisi aléatoirement par 

le modèle d’optimisation pour chaque compartiment éligible à la coupe (Équation 9).  

- L’heuristique d’optimisation  

L’heuristique est composée de deux techniques d’optimisation, le recuit simulé 

(étapes 1 à 6 de la figure 4) et la programmation linéaire (étape 7 de la figure 4). Le 

recuit simulé est basé sur le refroidissement des matériaux et permet la convergence 
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vers un agencement optimal de la matière tout en évitant à la solution de rester 

accrochée à un minimum local. La métaheuristique utilise la notion de 

refroidissement (température) pour gérer le niveau de mouvement inverse à la valeur 

de l’objectif principal. Nous avons utilisé une configuration aléatoire de l’ouverture 

des compartiments comme solution initiale (    (étape 1). Les deux objectifs 

principaux de maximisation de la récolte (Équation 4) et de rendement soutenu 

(Équation 5) de l’heuristique sont calculés (   et   ). À l’aide de deux distributions 

uniformes, l’une pour la sélection du compartiment (b) et l’autre pour la sélection 

temporelle (t), la valeur     est modifiée de façon aléatoire pour générer une nouvelle 

solution (  ), qu’on définit comme étant une perturbation de la solution initiale (    

(2). Les valeurs des deux fonctions objectifs sont recalculées (Équations 4 et 5) 

(   et   ). La différence entre la solution antérieure et la solution actuelle est 

calculée et la solution est conservée en fonction d’un calcul de probabilité 

dépendante de la température du système (étape 3). Si la probabilité de conserver la 

solution est supérieure à un nombre aléatoire A compris entre 0 et 1, la solution    

est conservée comme meilleure solution trouvée    (étape 4). La température du 

système est revue à la baisse lorsqu’un certain nombre de solutions est accepté 

(étape 5). L’heuristique cesse d’itérer lorsque l’objectif principal s’améliore peu à 

chaque cycle de température. On définit le cycle de température comme étant un 

certain nombre d’itérations à la même température (étape 6). Le calendrier 

d’ouverture et de fermeture des compartiments est ensuite utilisé comme contrainte 

au modèle de programmation linéaire pour optimiser la récolte à l’intérieure des 

compartiments (étape 7).  
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Figure 4: Heuristique d'optimisation de la récolte des compartiments par recuit simulé et programmation 
linéaire utilisée pour tous les scénarios. 

 

- Génération de la solution initiale 

La solution initiale est générée en réalisant différentes assignations aléatoires de 

récolte aux compartiments de coupe jusqu’à ce que l’assignation d’une nouvelle 

récolte ne soit plus possible tout en restant dans le domaine réalisable. La solution 

initiale doit respecter les contraintes spatiales. Lors de la génération de la solution 

initiale, le volume disponible dans les compartiments de récolte n’est pas stable tout 

Jusqu’à l’atteinte de 5000 solutions ou 10000 

itérations

Génération de la solution initiale ( )

Calcul des fonctions objectifs ( et ) 
(éq. 6 et 7) 

Si < ou > 

Oui
Calcul de P (éq. 14)

Non

P = 1

Si P > A

=  

Génération d’un nombre aléatoire 

entre 0 et 1 (A)  

Résolution par programmation linéaire (éq. 16 et 17)

Perturbation de la solution 
( )

Calcul des fonctions objectifs ( et ) 
(éq. 6 et 7)

Jusqu’à ce que 1 – ( )  =  0

Calcul de la température (éq. 15)

1.

2.

3.

4.

5.

6.

7.

(éq. 4 et 5)

(éq. 13)

(éq. 4 et 5)

(éq. 12)

(éq. 16 et 17)



20 

au long de l’horizon de planification (objectif   ) et le volume récolté à la période 

critique est souvent bas (objectif   ) (Équation 4). L’heuristique de recuit simulé 

produit de 2 à 18 solutions par secondes en fonction du nombre de compartiments 

sur le territoire qui peuvent atteindre 1000 selon le scénario.  

- Perturbation de la solution antérieure  

La perturbation de la solution antérieure lors des itérations de l’heuristique de recuit 

simulé (RS) consiste à altérer la valeur de variables binaires      indiquant 

l’ouverture à la récolte du compartiment b à une période t donnée. L’heuristique 

permet trois formes de modification de variables binaires    . 

- L’assignation à la coupe d’un compartiment (b) (    = 1). 

- Le retrait à la coupe d’un compartiment (b) (    = 0). 

- Le retrait à la coupe d’un compartiment suivi d’une assignation à la coupe d’un 

nouveau compartiment.  

La perturbation de la solution est faite à l’intérieure du domaine réalisable. Cette 

méthode permet l’obtention de solutions réalisables à tout coup, mais est plus lourde 

du point de vue de la programmation. 

- Probabilité d’accepter une solution 

Les deux fonctions objectifs (Équations 4 et 5) sont utilisées dans une fonction de 

probabilité pour déterminer si la solution est acceptée (Équation 14, Suppapitnarm et 

al. 2000) :  

  ∏  
  

  
  

  
                                                                                                             (12)        

où    est la différence entre la valeur de la fonction objectif i (       de la meilleure 

solution actuelle    et de la dernière solution générée   . Chaque fonction objectif 

utilise une température distincte. La probabilité p qu’une solution soit acceptée même 

si elle réduit la valeur de la fonction objectif dépend de la température    du système 

de l’objectif i au cycle n (Équations 4 et 5) et de la différence entre la valeur de la 

fonction objectif de la solution actuelle et de la solution antécédente    (Énergie) 

(Metropolis et al. 1953).  
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La température     du recuit simulé (RS) permet la gestion de l’acceptation d’une 

solution en fonction de l’amélioration des valeurs de la ou des fonctions objectifs. 

Plus la température est élevée et plus la métaheuristique accepte des solutions dont 

les valeurs des fonctions objectifs sont faibles (maximisation) ou élevées 

(minimisation). Plus la température est faible et se rapproche de 0, plus la 

métaheuristique accepte seulement les solutions ayant une valeur de la fonction 

objectif plus élevée (maximisation) ou plus faible (minimisation) que la solution 

précédemment évaluée (Équation 13).  

     
   

   
                                                                                                                (13) 

où    est la température de l’objectif i au cycle n et     est la température initiale de 

l’objectif i (Kirkpatrick et al. 1983). Le ratio 
   

   
  dirige la vitesse de réduction de la 

température de la métaheuristique (Équation 14) et est fixé à 0.9 afin d’accepter 

jusqu’à 90 % des solutions générées au premier cycle de température de l’objectif i 

(Kirkpatrick et al. 1983) :  

   

   
                                                                                                                (14) 

La température initiale     est déterminée à partir de Johnson et al. (1989) :  

        
̅̅ ̅̅ ̅̅                                                                                                          (15) 

La variable     
̅̅ ̅̅ ̅̅  est la différence moyenne entre la valeur que prend la fonction 

objectif i de la solution actuelle et de la nouvelle solution acceptée qui permet une 

amélioration de la valeur de la fonction objectif i. Pour déterminer      
̅̅ ̅̅ ̅̅  , nous fixons 

les températures initiales à près de   (recherche aléatoire) et nous laissons 

l’heuristique opérer pendant environ 10 000 itérations pour obtenir le     de la 

fonction objectif i.     est le ratio d’acceptation de solution initiale de la 

métaheuristique. Bien qu’il existe d’autres solutions (Suppapitnarm et al. 2000, 

Lockwood et Moore 1993), le poids des objectifs est fixé en réduisant la température 

initiale de l’objectif i à un certain pourcentage du     calculé (Équation 15). En 

réduisant la température initiale     de la fonction objectif    (Équation 4), on force 

l’objectif à converger plus rapidement et on augmente donc son poids par rapport à 

l’autre fonction objectif    (Équation 5). Le pourcentage de réduction a été déterminé 
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en réduisant progressivement la température     de 100 à 60 % de sa valeur initiale, 

jusqu’à ce que tous les résultats observés améliorent le niveau de récolte (objectif 

  ) (Équation 4). Nous avons réduit la température initiale de l’objectif    de façon à 

ce que l’optimisation du niveau de récolte reste toujours prioritaire à l’objectif de 

rendement soutenu    (Figure 4). 

- Acceptation de la solution 

Pour chaque perturbation de solution (étape 2 de la figure 4) et calcul de p (étape 3, 

Équation 12), la solution générée    à partir de la meilleure solution trouvée jusqu’à 

maintenant    est conservée comme meilleure solution seulement si la valeur de p 

est supérieure à celle d’un nombre aléatoire uniforme généré entre 0 et 1.    

- Critère d’arrêt 

Le critère d’arrêt de la métaheuristique de recuit simulé (RS) où la solution est 

considérée comme gelée est déterminé par le nombre de cycles de température 

successifs qui n’ont pas permis d’améliorer la valeur de la fonction objectif 

(Équation 4). La solution est considérée comme gelée lorsque les trois derniers 

cycles de température n’ont pas permis d’améliorer la valeur de la fonction objectif 

(Kirkpatrick et al. 1983). La solution n’est pas considérée comme gelée avant le 

passage au 80e cycle de température (400 000 itérations) pour s’assurer qu’un 

grand nombre de solutions a été exploré avant de considérer la solution finale 

comme stable (Lockwood et Moore 1993, Brown et al. 2007).  

- Itérations  

La métaheuristique de recuit simulé (RS) exécutée à partir d’une solution initiale 

comporte plusieurs cycles de température. Les deux principaux critères de 

changement de cycle sont le nombre de solutions acceptées par cycle (5000) et le 

nombre de solutions explorées par cycle (10 000). Lorsque l’heuristique accepte plus 

de 5000 solutions (généralement en phase initiale) ou lorsque l’heuristique explore 

un total de plus de 10 000 solutions (généralement en phase finale), la température 

est diminuée (Équation 13).  

b. Programmation linéaire (PL) 

L’objectif principal du modèle de programmation linéaire (PL) est d’optimiser le 

volume récolté sur le territoire pour l’ensemble de l’horizon de simulation (150 ans) 

(Équation 16) :  
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      ∑ ∑    
 
   

  
                                                                                               (16) 

où     est la superficie de la strate j récoltée à la période i et     est le paramètre du 

volume à l’hectare de la strate j récoltée à la période i. Le modèle de programmation 

linéaire est sujet à une contrainte de rendement soutenu sur l’ensemble de l’horizon 

de planification (Équation 17) :  

∑                ∑       
 
   

 
                                                                     (17)  

où n varie en fonction du nombre de compartiment sur le territoire.  

2.6. Simulations SELES 

Sachant que le caribou est affecté par le régime de feux en forêt boréale (Env. Can. 

2011) et que ce dernier peut produire un impact sur la récolte de matière ligneuse, 

on ne peut soustraire à notre analyse ce facteur important. En conséquence, nous 

avons utilisé la plateforme de simulation SELES (Fall et Fall 2001) afin de considérer 

les impacts du régime de feux sur l’habitat du caribou forestier et le niveau de récolte 

du territoire. La simulation des scénarios de récolte nous permet aussi de simuler le 

réseau routier qui peut affecter les populations de caribou forestier. L’utilisation de la 

simulation nous procure un certain réalisme par rapport aux opérations de 

récupération après feu qui affecte la récolte périodique de matière ligneuse et le 

caribou. La résolution du modèle de simulation SELES  (Fall et Fall 2001) est à une 

échelle de 6,25 hectares (250 x 250 m). Une zone tampon de 500 m autour des 

zones de perturbations anthropiques a été utilisée pour estimer un indice de 

perturbation du territoire pour le caribou (Env. Can. 2011) et la taille des plus petites 

unités forestières interprétées est de 8 ha (280 x 280 m, Létourneau et al. 2009). 

L’échelle temporelle a été fixée à 5 ans par période sur un horizon de 150 ans. 

2.6.1. Hypothèses de récolte 

Lors de l’optimisation et de la simulation, les mêmes hypothèses de récolte ont été 

utilisées. La récolte est basée principalement sur la Coupe avec protection de la 

régénération et des sols (CPRS) consistant en une coupe totale des tiges de 9 cm et 

plus de diamètre et la Coupe avec protection des petites tiges marchandes (CPPTM) 

consistant à la récolte des tiges de plus de 15 cm de diamètre (Thorpe et Thomas 

2007, Simard et al. 2009). La CPRS peut être réalisée dans les peuplements 

productifs (excluant les pessières à lichens) de 50 m3/ha et plus. Cette contrainte a 
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été prédéterminée à partir des courbes de production de Pothier et Savard (1998). 

La CPPTM est admissible comme traitement lorsque la strate a dépassé l’âge de 

sénescence et que la pente de la courbe de production est de moins en moins 

négative.  

Le calendrier de récolte est spatialisé à l’échelle des compartiments de coupe bien 

que la coupe soit non spatiale à l’intérieur de ceux-ci. Par ordre de priorité lors des 

simulations, le système récolte d’abord les brulis récents, par la suite le calendrier de 

récolte déterminé par programmation linéaire sera rigoureusement appliqué. Si le 

système n’est pas en mesure d’atteindre la possibilité forestière après ces deux 

opérations, il sélectionnera des peuplements productifs à l’intérieur des 

compartiments ouverts à la récolte en fonction de leur volume et de leur distance au 

réseau routier même si ces peuplements n’étaient pas prescrits à la coupe selon le 

calendrier Woodstock.  

Cette dernière mesure est incluse dans le modèle afin de s’assurer d’un certain 

réalisme par rapport à la récolte lorsqu’un feu affecte une bonne partie du volume 

prescrit à la récole dans un compartiment à une période donnée. Le régime de feux 

peut donc réduire le volume de matière ligneuse récoltée périodiquement si le 

système n’est pas en mesure de trouver des strates aptes à la récolte dans les 

compartiments ouverts à la coupe. 

Des coupes de récupération sont réalisées pour correspondre à 30 % du volume 

brûlé dans les peuplements composés d’au moins 50 m3/ha de volume productif 

(Communication personnelle, Jacques Duval 2011). La coupe de récupération est 

aussi exécutée dans les compartiments qui ne sont pas ouverts à la coupe, et ce, 

peu importe la localisation du feu et la distance à la route. 

2.6.2. Réseau routier  

Le module de coupe produit plusieurs centres de bloc de coupe en évaluant la 

présence de réseau routier pour chaque cellule a être récoltée de façon à permettre 

une distance de débardage maximale de 500 mètres à l’intérieur des compartiments 

d’organisation spatiale. Le centre de bloc de coupe le plus près d’un chemin de 

classe 1-2 est utilisé comme point de localisation pour la construction d’un chemin 

d’accès au compartiment. Par la suite, les autres centres de bloc de coupe sont 

reliés par des chemins de 2e catégorie à l’intérieur du compartiment pour permettre la 
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coupe de l’ensemble du volume prescrit. Les chemins d’accès de classes 1-2 sont 

considérés permanents sur le territoire et leurs impacts sur l’indice de perturbation 

sont aussi permanents. Les chemins de classes 3-4 ne sont pas considérés pour 

calculer le taux de perturbation du caribou forestier et la probabilité d’observation, car 

celles-ci recoupent les zones de perturbations faites par la coupe en utilisant une 

zone tampon de 500 m, qui est équivalente à la distance de débardage.     

2.6.3. Régime de feu 

Le module de simulation du régime de feu (Figure 5) utilise une distribution 

exponentielle négative pour déterminer le nombre de feux survenus au cours d’une 

période donnée sur le territoire et une distribution de Weibull pour déterminer la taille 

de chaque feu (Bouchard et Pothier 2008).  

1. Le modèle de feu spatial a pour principale hypothèse que l’ignition peut se 

réaliser dans n’importe quel type de peuplement. Le feu ne peut que s’étendre 

aux cellules forestières et non productives excluant l'eau. Le seul facteur 

limitatif et contraignant dans le modèle de feu est donc le réseau 

hydrographique (Bouchard et Pothier 2008).  

 

2. Les feux sont fréquents en forêt boréale et sont freinés par des facteurs 

météorologiques ou topographiques. En conséquence, une probabilité 

équivalente de brûler est attribuée à tous les peuplements, peu importe la 

structure d’âge des peuplements sur le territoire (Johnson 1992, Bergeron et 

al. 2004, Van Wagner 1978). C’est pour ces mêmes raisons que le module 

d’ignition de feu du modèle ne dépend pas de la végétation présente sur notre 

territoire. Le nombre de feux    ayant lieu pour une période donnée (5 ans) est 

déterminé par une fonction exponentielle négative de moyenne   

(Équation 20) :  

   
    

 
                                                                                                       (18)     

où   est un nombre aléatoire continu compris entre 0 et 1. 

          

3. La variable   est déterminée par calibration du modèle de feu en augmentant 

itérativement la valeur de la variable de 0,01 et en exécutant 100 simulations à 

chaque fois jusqu’à l’atteinte du cycle de feu désiré qui se situe à près de 270 
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ans sur le territoire (Bouchard et al. 2008). La taille des feux est déterminée à 

partir d’une fonction Weibull (Bouchard et Pothier 2008) sensiblement 

identique à la distribution observée des feux sur le territoire (Équation 19) :   

     
 

        
 
 
 
 
                                                                                        (19)   

où b = 25,9, c=0,7357 et où m est la taille du plus petit feu considéré (10 km2).             

 

4. SELES utilise la notion d’automate cellulaire (Fall et Fall 2001), c’est-à-dire 

que le feu est dispersé de cellule en cellule jusqu’à l’atteinte de la taille T du 

feu ou par manque de cellules de propagation. Les cellules de propagation 

sont définies comme étant des cellules où le feu peut avoir lieu et qui ne sont 

pas encore brûlées. Le feu se répand vers les quatre cellules voisines à partir 

de la cellule initiée. Les différentes formes que prennent les feux sont 

principalement déterminées par le nombre de voisins brûlés à partir de la 

cellule centrale. Le nombre de voisins auxquels le feu s’étend est déterminé 

par une génération de nombre aléatoire suivant une distribution normale de 

moyenne               (Bouchard et Pothier 2008).  
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Figure 5: Schéma du régime de feu simulé sur le territoire (Bouchard et Pothier 2008). 

 

Afin de mieux comprendre les effets des approches de spatialisation de la récolte sur 

le territoire, nous avons aussi réalisé l’ensemble de nos simulations sans le régime 

de feux, car celui-ci introduit de la variabilité supplémentaire par rapport à certains 

indices spatiaux et non spatiaux (James et al. 2007).  

2.6.4. Succession forestière 

Les hypothèses de succession forestière sont liées à un modèle basé sur la 

proportion des stades évolutifs des peuplements de 20 ans et moins dans chaque 

compartiment. À la suite d’un feu, la probabilité de succession dans un stade évolutif 

est déterminée en fonction de la proportion que chaque type de strate occupe dans 

le compartiment donné, ce qui correspond à une succession de type semi-markovien 

(Fall et al. 2004). Après une CPRS ou une coupe de récupération, le peuplement de 

la cellule conserve sa stratification d’origine, en concordance avec les hypothèses 

utilisées dans le modèle Woodstock. Pour chaque cellule brûlée, on attribue le stade 

évolutif selon une distribution aléatoire discrète.  
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2.6.5. Nombres aléatoires communs  

La technique des nombres aléatoires communs (Schruben 1979) a été utilisée pour 

réduire la variabilité produite par les effets aléatoires entre les scénarios. Cette 

technique consiste à fixer les effets aléatoires du modèle à l’aide de nombres 

aléatoires communs pour tous les scénarios utilisés (appliqués au régime de feu et 

au calcul de la probabilité d’occurrence du caribou forestier) dans le module de 

simulation (Law et Kelton 1982, Banks et al. 1998).  

Soit   un nombre aléatoire compris entre 0 et 1, généré par le module de simulation. 

Nous appliquons les nombres aléatoires communs de la façon suivante :  

                                                                                                            (20) 

où t est la période de simulation, b est le module stochastique (modèle de feu ou 

probabilité de maintien du caribou) et s est le scénario simulé. La technique des 

nombres aléatoires communs n’a pas été retenue pour le modèle de succession et le 

modèle de dispersion du feu en raison du trop grand nombre de graines « Seeds » à 

prendre en considération.  

2.6.6. Indice de qualité d’habitat 

L’indice de qualité d’habitat provenant d’une étude antérieure (Beguin et al. 2013) est 

calculé pour chaque période de simulation à partir des données du modèle de 

simulation SELES (Équation 21). Cet indice est calculé à partir d’une équation 

logistique : 

   
 

    ∑      
 
   

                                                                                             (21)        

où    est la probabilité d’observer le caribou forestier dans la cellule i,    est le 

paramètre fixe où c représente la nature de la variable (Tableau 1), et     est la 

superficie en km2 de la variable c dans la cellule i. 

 

Tableau 1: Valeur des paramètres de l'indice de qualité d'habitat (Beguin et al. 2013) (moyenne et écart-
type). 
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La valeur des paramètres de la distribution logistique est générée pour chaque 

simulation d’une durée de 150 ans à partir de la distribution normale selon la loi des 

nombres aléatoires communs. L’indice de qualité d’habitat est évalué à l’échelle de 

cellules de 100 km2. Le test d’égalité entre deux distributions de Kolmogorov Smirnov 

(K-S) a été utilisé pour estimer l’écart maximum entre la distribution de probabilité 

d’observation du caribou forestier d’un scénario donné par rapport à celle d’un 

scénario sans aménagement forestier sur le territoire. Ce test a été utilisé afin 

d’éviter la perte d’information lors d’un regroupement en classes des probabilité. 

2.6.7. Indice de perturbation du territoire  

L’indice de perturbation du territoire correspond à la proportion de territoire perturbé 

par les feux, les coupes de 40 ans et moins et le réseau routier incluant une zone 

tampon de 500 mètres divisée par la superficie terrestre (Env. Can. 2011). Cet indice 

est calculé pour l’ensemble du territoire. Suivant un modèle d’effet démographique 
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du caribou forestier par rapport au taux de perturbation (Sorensen et al. 2008), il peut 

être transformé en probabilité de maintien de caribou sur un horizon de 20 ans (Env. 

Can. 2011).   

2.6.8. Nombre de simulations 

Pour toutes les variables réponses, l’étendue de l’intervalle de confiance diminue 

avec l’augmentation du nombre de simulations (Law et Kelton 1982). Sachant que 

l’intervalle de confiance de la récolte en période critique est le plus large pour le 

scénario d’optimisation non spatial, nous avons utilisé ce scénario afin de déterminer 

le nombre de simulations à réaliser pour obtenir une largeur d’intervalle de confiance 

donnée (Annexe 2 Figure 18). Les résultats de simulations n’ont pas été considérés 

comme normaux afin de ne pas sous-estimer la largeur de l’intervalle de confiance 

(Shiue et al. 1993, Kelley 2005). Nous avons déterminé la largeur de l’intervalle de 

confiance de la récolte en période critique à l’aide d’un ré-échantillonnage 

« Bootstrap » (Davison et Hinkley 1997,Canty et Ripley 2012). 

2.7. Scénarios 

L’analyse de sensibilité du délai d’adjacence et de la variabilité de la taille des 

compartiments a été réalisé à l’aide de 24 scénarios (2 types de compartimentation 

différente X 2 régimes de feux X 6 délais d’adjacence de 5 à 30 ans).  

Pour chaque scénario, nous avons ajusté cinq régressions multiples semi-

logarithmiques ayant comme variables réponses la récolte en période critique, la 

récolte médiane, l’importance du réseau routier, la probabilité d’observation du 

caribou (Beguin et al. 2013) et le taux de perturbation du territoire. Comme variables 

explicatives, ces régressions comportaient le régime de feux (catégorique), la 

compartimentation utilisée (catégorique) et le délai d’adjacence (continue) (n=24) 

(      ). La régression semi-logarithmique a été utilisée afin de pouvoir comparer 

les effets des différents paramètres de régression entre eux par rapport aux variables 

réponses liées à l’aménagement (récolte en période critique, récolte médiane et 

réseau routier) et aux variables liées au caribou forestier (taux de perturbation et 

probabilité d’observation). Afin d’interpréter les valeurs des paramètres de régression 

catégoriques (régime de feux, compartimentation) en fonction des variables 

réponses, nous avons utilisé le pourcentage de changement de la variable réponse 

due à la modification de la variable explicative catégorique (p) (Thornton et Innes 



31 

1989). Un facteur de correction a été appliqué aux variables continues des 

régressions semi-logarithmiques afin de ne pas surestimer l’élasticité de la valeur 

des paramètres de régression (Kennedy 1981, Garderen et Shah 2002). L’élasticité 

est comprise entre 0 et 1 et peut s’interpréter comme étant le pourcentage de 

variation de la variable réponse induite par la variation de 1% de la variable 

explicative. Les variables sont évaluées à l’état d’équilibre pour les périodes 21 à 30 

(100 ans et plus), car on considère alors que la valeur des différentes variables 

réponses ne dépend plus de l’état initial du système et qu’il reste stable pour un 

horizon de simulation infini (Law et Kelton 1982, James et al. 2007, Côté et al. 2010). 

Toutefois, les effets de changement de régime d’aménagement se font généralement 

sentir après 100 ans (Coté et al. 2010). Nous avons aussi réalisé les mêmes 

analyses pour les périodes de 1 à 10 qui reflètent la transition de l’état initial du 

système vers l’atteinte de l’équilibre.  

Afin de connaitre l’effet de la taille des compartiments et le maintien de massif 

forestier, l’analyse de sensibilité a été faite à l’aide de 160 scénarios (20 types de 

compartimentation différents de  50 km2 à 1000 km2 X 2 régimes de feu X 4 

contraintes spatiales). 

Afin de cibler le meilleur scénario de taille des compartiments, cinq régressions 

linéaires multiples semi-logarithmiques ont été réalisées pour les 20 différents 

scénarios de taille de compartiments moyens variant de 50 à 1000 km2. Les 

variables explicatives étaient les régimes de feu (catégoriques), les contraintes 

spatiales (catégoriques) et la taille moyenne de compartiment utilisée (continue) alors 

que les variables réponses étaient la récolte à la période critique, la récolte 

médiane, le taux de perturbation et les modèles de probabilité d’observation du 

caribou forestier. Les contraintes spatiales regroupent quatre facteurs : le facteur de 

référence est l’utilisation d’un délai d’adjacence de 15 ans, le 1er facteur 

est l’utilisation d’un délai d’adjacence de 30 ans, le 2e facteur est l’utilisation de 

massifs névralgiques et le 3e facteur est l’utilisation d’un temps de retour de 70 ans 

dans le compartiment sans délai d’adjacence. Une régression multiple semi-

logarithmique (n=160) (      ) a été utilisée pour chaque simulation. Les facteurs 

de corrections de l’élasticité des paramètres des régressions et les facteurs 

explicatifs (p) ont été appliqués respectivement aux variables continues et 

catégoriques. Les variables ont été évaluées pour les périodes 1 à 10 et 21 à 30. 
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Afin de comprendre l’effet du maintien de massifs forestiers et d'autres contraintes 

spatiales par rapport à des compartiments de taille variable et de taille fixe, nous 

avons évalué 16 scénarios (2 types de compartimentation X 2 régimes de feu X 4 

contraintes spatiales). Ces scénarios ont été comparés à 2 scénarios (scénario 

d’optimisation non spatiale X 2 régimes de feu) et un scénario sans aménagement 

forestier avec régime de feu. 

Les deux types de compartimentation sont le scénario de taille fixe et le scénario de 

taille variable. Les deux régimes de feu sont un cycle de feu de 270 ans (Bouchard et 

al. 2008) et l’élimination du régime de feu sur l’ensemble du territoire. Les quatre 

contraintes spatiales sont : l’utilisation d’un délai d’adjacence de 15 ans (3 m et plus), 

l’utilisation d’un délai d’adjacence de 30 ans (7 m et plus), l’utilisation d’un massif 

névralgique composé à 70 % de forêts de 7 m et plus (Jetté et al. 2013) et d’un délai 

d’adjacence de 15 ans et finalement l’utilisation d’un temps de retour dans le 

compartiment d’au moins 70 ans sans contrainte de délai d’adjacence.  

Pour connaître l’effet de l’utilisation de compartiments de taille variable sur plusieurs 

variables spatiales (taille moyenne des superficies non perturbées de plus de 40 ans, 

taille moyenne des superficies de vieilles forêts (150 ans et plus), taille moyenne des 

compartiments de récolte, taux de perturbation, importance du réseau routier et 

récolte médiane), deux analyses en composantes principales (Oksanen et al. 2012) 

de régimes de feu différents ont été réalisées en fonction des valeurs médianes des 

variables réponses estimées par période de 50 ans. Chaque analyse en composante 

principale comprend l’état initial du territoire pour l’année 2006, et les scénarios de 

taille fixe et de taille variable avec quatre différents scénarios de contraintes 

spatiales. Ces scénarios sont comparés avec un scénario d’optimisation non spatiale 

et un scénario sans aménagement forestier (seulement le régime de feu). L’analyse 

en composante principale a souvent été utilisée afin d’illustrer les relations entre 

plusieurs variables spatiales ( D’Eon et Glenn 2005, Nonaka et Spies 2005, James et 

al. 2007, James et al. 2011). Pour faciliter l’analyse PCA, nous avons réalisé un test 

de Pearson pour dissocier les variables associées entre elles par corrélation. Par la 

suite, les différentes données ont été regroupées en plusieurs groupes et classifiées 

par ordre d’importance de façon à éliminer les variables fortement corrélées entre 

elles. Nous avons utilisé un test de « Broken stick » par « Bootstrap » afin de savoir 
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si les axes des PCA étaient significativement associés à certaines variables (Jackson 

1995,Peres-Neto et al. 2003).    
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3. Résultats 

3.1. Convergence des fonctions objectifs 

L’heuristique d’optimisation de la récolte sur le territoire se stabilise après 200 000 

itérations pour la fonction objectif de maximisation de la récolte (Figure 6A) et la 

fonction objectif de rendement soutenu (Figure 6B). Le critère d’arrêt du pourcentage 

d’amélioration de la fonction objectif de la récolte se stabilise après le passage du 

40e cycle de température (Figure 6C). En utilisant la meilleure solution obtenue par 

l’heuristique de recuit simulé à la fin de chaque cycle de température comme 

contrainte du modèle de programmation linéaire, on peut constater que la possibilité 

forestière obtenue par Woodstock (Équation 16) se stabilise après le passage du 40e 

cycle à un niveau de récolte 20 % plus élevé que le niveau de récolte généré par la 

fonction objectif du recuit simulé (Équation 4).  
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Figure 6: Convergence des fonctions objectif pour le scénario de taille fixe (fermeture de 30 ans des 
compartiments et délai d’adjacence de 30 ans), la première figure présente la valeur de la fonction 
objectif de maximisation de la possibilité (Équation 4) (A) la deuxième figure présente la valeur de la 
fonction objectif de rendement soutenu (Équation 5) (B), le 3

e
 graphique présente la valeur du critère 

d’arrêt de l’heuristique (C) et le 4
e
 graphique présente la convergence du modèle de programmation 

linéaire de la fonction objectif de maximisation de la possibilité forestière (Équation 16)(D). 

 

3.2. Variation de la réponse de l’heuristique 

La variation de la réponse de l’heuristique par rapport au scénario de taille fixe révèle 

que 9 fois sur 10, la possibilité se trouve à plus ou moins 5 % de la médiane de la 

distribution des résultats de l’objectif de maximisation de la possibilité (Annexe 2 

Figure 17). 
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3.3. Nombre de simulations 

L’intervalle de confiance par percentile couvre l’ensemble de l’intervalle de confiance 

normal. En se référant à l’erreur de précision sur l’inventaire forestier du 3e inventaire 

(Commission d’étude sur la gestion de la forêt publique québécoise (chapitre 5), 

2004), on constate que la précision de l’inventaire ne permet pas de valider une 

différence de moins de 5 % de la récolte en période critique entre les deux scénarios 

avec régime de feu. Exiger un intervalle de confiance plus petit que 5 % serait 

illusoire et ne permettrait pas de conserver l’erreur d’inventaire des données de base. 

Nous avons donc fixé un nombre minimal de 100 simulations (% IC<=5 %) (Annexe 2 

Figure 18).  

3.4. Analyses de sensibilité  

3.4.1. Sensibilité du taux de perturbation 

Une augmentation du délai d’adjacence de 1 % conduit à une diminution de 0,23 à 

0,26 % du taux de perturbation du territoire à l’équilibre (Tableau 1). À l’état initial des 

premières années de simulation, le taux de perturbation diminue de 0,15 à 0,16 % 

pour une augmentation de 1 % du délai d’adjacence. Le délai d’adajcence affecte 

aussi la variabilité du taux de perturbation à l’état initial et à l’équilibre (Annexe 2 

Figure 19). L’élasticité liée à la taille des compartiments par rapport au taux de 

perturbation (Tableaux 4 et 5) à l’équilibre démontre qu’une augmentation de la taille 

des compartiments de 1% provoque une diminution de 0,07 à 0,08 % du taux de 

perturbation. L’ajout d’une contrainte de maintien de massifs forestiers de plus de 7 

mètres diminue le taux de perturbation de 7,23 à 9,20 % à l’état initial et de 15,91 à 

18,36 % à l’état d’équilibre comparativement à l’utilisation d’une contrainte de délai 

d’adjacence de 15 ans (Tableaux 4 et 5). 

3.4.2. Sensibilité de la probabilité d’observation du caribou 

L’écart entre les probabilités d’observation du caribou avec ou sans aménagement 

estimé à l’aide d’un test d’égalité de Kolmogorov-Smirnov réagit moins à 

l’augmentation du délai d’adjacence que le taux de perturbation à l’état d’équilibre. 

En effet, une augmentation de 1% du délai d’adjacence diminue cet écart de 0,08 à 

0,21 % (Tableau 2).  De plus, l’augmentation de la taille des compartiments de 1% 

n’a aucun effet sur cet écart (Tableau 1), que ce soit à l’état initial ou à l’équilibre 



38 

(Tableaux 4 et 5). Par contre, le maintien de massifs forestiers réduit cet écart de 3,6 

à 25,6% à l’état initial et de 6,1 à 27,1 % à l’état d’équilibre (Tableaux 4 et 5). 

3.4.3. Sensibilité de la récolte 

Une augmentation du délai d’adjacence de 1 % à conduit à une diminution de 0,36 % 

du niveau de récolte médiane à l’état initial (Tableau 1) et de 0,35 à 0,38 % à 

l’équilibre (Tableau 2). L’impact de l’augmentation du délai d’adjacence médian est 

donc nettement plus important pour le niveau de récolte à l’état d’équilibre (0.35 %) 

que pour le taux de perturbation (0,29 %) et l’écart entre les probabilités 

d’observation du caribou avec et sans aménagement (0,16 %). Une augmentation de 

la taille des compartiments de 1 % provoque quant à elle une diminution de 0,05 % 

de la récolte médiane à l’état initial et à l’état d’équilibre (Tableaux 4 et 5). À 

l’équilibre, l’augmentation de la taille des compartiments permet donc une plus 

grande diminution du taux de perturbation que de la récolte médiane. Le maintien de 

massifs forestiers réduit la récolte médiane de 18,8 % à l’état initial et à l’état 

d’équilibre (Tableaux 4 et 5). 

Tableau 2: Valeurs des paramètres des régressions semi-logarithmiques pour les périodes 1 à 10 (initial), 
en fonction du délai d’adjacence (continue), du régime de feux (catégorique) et de la taille des 
compartiments (homogénéité, variabilité naturelle) (catégorique) par rapport à l'ensemble des variables 
réponses (5 régressions linéaires multiples semi-logarithmiques distinctes) l’intervalle (95 fois sur 100) 
de l’élasticité des paramètres de régression est présenté entre parenthèses (2

e
 et 97

e
 centile),  pour 

chaque régression semi-logarithmique (n=26). La valeur de P (<0,05) présente le nombre de fois que la 
pente s’est trouvée significative sur 100 simulations. Le R

2
 et son intervalle de confiance (95 fois sur 100) 

(2
e
 et 97

e
 centile) sont présentés pour chacun des 5 modèles. L’intervalle des valeurs d’élasticité (95 fois 

sur 100) de chaque variable réponse en fonction du délai d’adjacence est présenté entre parenthèses. 

 

Tableau 3: Valeurs des paramètres médians des régressions multiples semi-logarithmiques pour les 
périodes 21 à 30 (équilibre), en fonction du délai d'adjacence (continue), du régime de feux (catégorique) 
et de la taille des compartiments (homogénéité, variabilité naturelle) (catégorique) par rapport à 

Délai d’adjacence

P(<,05)Élasticité

Variable réponse R2Régime de feu Compartimentation

% exp. P(<,05) % exp. P(<,05)

Récolte 
médiane

Taux de 
perturbation

Distance 
Modèle 1

Distance 
Modèle 2

Réseau routier

-0,36
(-0,38, -0,36)

100

-0,36
(-0,36, -0,36)

100

-0,15
(-0,16, -0,15)

100

-0,14
(-0,21, -0,09)

92

-0,16
(-0,21, -0,10)

99

0
(0, 0)

17

-0,26
(-9,69, 0)

16

0,02
(-0,99, 0)

0

12,89
(7,63, 20,52)

100

-47,03
(-180, 9,56)

85

-4,23
(-49,69, 18,88)

51

0,90
(0,30, 1,68)

65

-32,55
(-34,43, -31,71)

100

-32,49
(-32,68, -32,38)

100

-17,16
(-18,61, -15,93)

100

-16,54
(-23,59, -20,72)

89

-25,86
(-33,06, -15,04)

100

-2,96
(-3,42, -2,65)

100

0,93
(0,89, 0,93)

0,93
(0,92, 0,93)

0,61
(0,57, 0,64)

0,20
(0,07, 0,52)

0,16
(0,09, 0,29)

0,21
(0,17, 0,27)

Récolte en 
période critique

Délai d’adjacence

P(<,05)Élasticité

Variable réponse R2Régime de feu Compartimentation

% exp. P(<,05) % exp. P(<,05)

Récolte 
médiane

Taux de 
perturbation

Distance 
Modèle 1

Distance 
Modèle 2

Réseau routier

-0,36
(-0,38, -0,36)

100

-0,36
(-0,36, -0,36)

100

-0,15
(-0,16, -0,15)

100

-0,14
(-0,21, -0,09)

92

-0,16
(-0,21, -0,10)

99

0
(0, 0)

17

-0,26
(-9,69, 0)

16

0,02
(-0,99, 0)

0

12,89
(7,63, 20,52)

100

-47,03
(-180, 9,56)

85

-4,23
(-49,69, 18,88)

51

0,90
(0,30, 1,68)

65

-32,55
(-34,43, -31,71)

100

-32,49
(-32,68, -32,38)

100

-17,16
(-18,61, -15,93)

100

-16,54
(-23,59, -20,72)

89

-25,86
(-33,06, -15,04)

100

-2,96
(-3,42, -2,65)

100

0,93
(0,89, 0,93)

0,93
(0,92, 0,93)

0,61
(0,57, 0,64)

0,20
(0,07, 0,52)

0,16
(0,09, 0,29)

0,21
(0,17, 0,27)

Récolte en 
période critique

Taille

P(<,05)Élasticité

Variable
réponse

R2Régime de feu Délai 30 ans

% exp. P(<,05)

Récolte
médiane

Taux de 
perturbation

Distance
Modèle 1

Distance
Modèle 2

Réseau routier

-0,01
(-0,05, 0)

16

-0,05
(-0,05, -0,05)

100

-0,04
(-0,04, -0,04)

100

-0,02
(-0,05, 0)

24

-0,07
(-0,11, -0,01)

76

-0,06
(-0,06, -0,06)

100

-2,44
(-16,68, -0,05)

74

-0,02
(-0,02, -0,02)

0

11,02
(4,35, 22,96)

100

-69.78
(-352,05, 16,95)

94

-17,26
(-128,52, 19,17)

81

1,48
(0,73, 1,48)

99

-0,02
(-4,4, 3,10)

3

-38,57
(-38,57, -38,57)

100

-17,11
(-18,20, -15,65)

100

-8,54
(-15,11, -0,46)

61

-17,46
(-23,39, -3,81)

83

-0,99
(-1,14, -0,80)

100

0,081
(0,03, 0,22)

0,80
(0,80, 0,80)

0,89
(0,87, 0,94)

0,73
(0,16, 0,96)

0,45
(0,32, 0,84)

0,90
(0,89, 0,91)

% exp. P(<,05)

0,03
(-2,33, 2,89)

2

-18,81
(-18,81, -18,81)

100

-8,13
(-9,20, -7,23)

100

-17,48
(-29,59, -3,61)

91

-28,96
(-41,54, -9,44)

97

-0,46
(-0,61, -0,36)

0

% exp. P(<,05) % exp. P(<,05)

-0,86
(-6,30, 1,50)

13

10,71
(10,71, 10,71)

100

5,98
(4,69, 6,69)

100

-11,70
(-18,75, -1,54)

79

-22,17
(-28,39, -5,58)

91

-0,26
(-0,43, -0,07)

0

Massif név. Retour 70 ans

Récolte en
Période 
critique

K. S.
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l'ensemble des variables réponses (5 régressions linéaires multiples semi-logarithmiques distinctes) 
l’intervalle (95 fois sur 100) de l’élasticité des paramètres de régression est présenté entre parenthèses 
(2

e
 et 97

e
 centile),  pour chaque régression semi-logarithmique (n=26). La valeur de P (<0,05) présente le 

nombre de fois que la pente s’est trouvée significative sur 100 simulations. Le R
2
 et son intervalle de 

confiance (95 fois sur 100) (2
e
 et 97

e
 centile) sont présentés pour chacun des 5 modèles.  

 

 

 

  

 

 

 

 

Délai d’adjacence

P(<,05)Élasticité

Variable réponse R2Régime de feu Compartimentation

% exp. P(<,05) % exp. P(<,05)

Récolte 
médiane

Taux de 
perturbation

Distance 
Modèle 1

Distance 
Modèle 2

Réseau routier

-0,36
(-0,51, -0,34)

100

-0,35
(-0,38, -0,35)

100

-0,29
(-0,31, -0,28)

100

-0,16
(-0,27, -0,08)

98

-0,18
(-0,24, -0,10)

100

0
(0, 0)

83

-4,59
(-51, 0)

59

0,48
(-4,81, 0)

5

26,79
(18,20, 32,74)

100

-26,85
(-123, 18,88)

79

10,89
(-13,76, 26,89)

69

0,55
(0, 1,11)

94

-32,49
(-47,87, -28,37)

100

-32,48
(-34,34, -32,02)

100

-33,92
(-37,34, -31,17)

100

-23,47
(-35,86, -13,17)

98

-28,84
(-37,42, -16,94)

100

-2,38
(-2,80, -2,05)

100

0,92
(0,47, 0,94)

0,92
(0,68, 0,93)

0,91
(0,88, 0,93)

0,23
(0,1, 0,53)

0,36
(0,13, 0,83)

0,84
(0,74, 0,89)

Récolte en 
période critique

Délai d’adjacence

P(<,05)Élasticité

Variable réponse R2Régime de feu Compartimentation

% exp. P(<,05) % exp. P(<,05)

Récolte 
médiane

Taux de 
perturbation

Distance 
Modèle 1

Distance 
Modèle 2

Réseau routier

-0,36
(-0,51, -0,34)

100

-0,35
(-0,38, -0,35)

100

-0,29
(-0,31, -0,28)

100

-0,16
(-0,27, -0,08)

98

-0,18
(-0,24, -0,10)

100

0
(0, 0)

83

-4,59
(-51, 0)

59

0,48
(-4,81, 0)

5

26,79
(18,20, 32,74)

100

-26,85
(-123, 18,88)

79

10,89
(-13,76, 26,89)

69

0,55
(0, 1,11)

94

-32,49
(-47,87, -28,37)

100

-32,48
(-34,34, -32,02)

100

-33,92
(-37,34, -31,17)

100

-23,47
(-35,86, -13,17)

98

-28,84
(-37,42, -16,94)

100

-2,38
(-2,80, -2,05)

100

0,92
(0,47, 0,94)

0,92
(0,68, 0,93)

0,91
(0,88, 0,93)

0,23
(0,1, 0,53)

0,36
(0,13, 0,83)

0,84
(0,74, 0,89)

Récolte en 
période critique

Taille

P(<,05)Élasticité

Variable
réponse

R2Régime de feu Délai 30 ans

% exp. P(<,05)

Récolte
médiane

Taux de 
perturbation

Distance
Modèle 1

Distance
Modèle 2

Réseau routier

-0,01
(-0,05, 0)

16

-0,05
(-0,05, -0,05)

100

-0,04
(-0,04, -0,04)

100

-0,02
(-0,05, 0)

24

-0,07
(-0,11, -0,01)

76

-0,06
(-0,06, -0,06)

100

-2,44
(-16,68, -0,05)

74

-0,02
(-0,02, -0,02)

0

11,02
(4,35, 22,96)

100

-69.78
(-352,05, 16,95)

94

-17,26
(-128,52, 19,17)

81

1,48
(0,73, 1,48)

99

-0,02
(-4,4, 3,10)

3

-38,57
(-38,57, -38,57)

100

-17,11
(-18,20, -15,65)

100

-8,54
(-15,11, -0,46)

61

-17,46
(-23,39, -3,81)

83

-0,99
(-1,14, -0,80)

100

0,081
(0,03, 0,22)

0,80
(0,80, 0,80)

0,89
(0,87, 0,94)

0,73
(0,16, 0,96)

0,45
(0,32, 0,84)

0,90
(0,89, 0,91)

% exp. P(<,05)

0,03
(-2,33, 2,89)

2

-18,81
(-18,81, -18,81)

100

-8,13
(-9,20, -7,23)

100

-17,48
(-29,59, -3,61)

91

-28,96
(-41,54, -9,44)

97

-0,46
(-0,61, -0,36)

0

% exp. P(<,05) % exp. P(<,05)

-0,86
(-6,30, 1,50)

13

10,71
(10,71, 10,71)

100

5,98
(4,69, 6,69)

100

-11,70
(-18,75, -1,54)

79

-22,17
(-28,39, -5,58)

91

-0,26
(-0,43, -0,07)

0

Massif név. Retour 70 ans

Récolte en
Période 
critique

K. S.
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Tableau 4 : Valeurs des paramètres médians de régression multiple semi-logarithmique des périodes 5 à 10,  en fonction de la taille moyenne des compartiments 
(continue), du régime de feux (catégorique) et de contraintes spatiales par rapport à un délai d’adjacence de 15 ans, Délai de 30 ans, Massifs névralgiques, Temps 
de retour dans le compartiment dans 70 ans à l’atteinte de l’équilibre (>100 ans) (5 régressions multiples semi-logarithmiques distinctes) l’intervalle (95 fois sur 
100) de l’élasticité des paramètres de régression est présenté entre parenthèses (2

e
 et 97

e
 centile),  pour chaque régression semi-logarithmique (n=160). La valeur 

de P(<0,05) présente le nombre de fois que la pente s’est trouvée significative pour 100 simulations. Le R
2
 et son intervalle de confiance (95 fois sur 100) (2

e
 et 97

e
 

centile) sont présentés pour chacun des 5 modèles. Les catégories de références pour les variables catégoriques sont respectivement : Variable régime de feux 
(sans régime de feux) et variable contrainte (contrainte de délai d’adjacence de 15 ans).  

 

 

 

Taille

P(<,05)Élasticité

Variable
réponse

R2Régime de feu Délai 30 ans

% exp. P(<,05)

Récolte
médiane

Taux de 
perturbation

Distance
Modèle 1

Distance
Modèle 2

Réseau routier

-0,01
(-0,05, 0)

16

-0,05
(-0,05, -0,05)

100

-0,04
(-0,04, -0,04)

100

-0,02
(-0,05, 0)

24

-0,07
(-0,11, -0,01)

76

-0,06
(-0,06, -0,06)

100

-2,44
(-16,68, -0,05)

74

-0,02
(-0,02, -0,02)

0

11,02
(4,35, 22,96)

100

-69.78
(-352,05, 16,95)

94

-17,26
(-128,52, 19,17)

81

1,48
(0,73, 1,48)

99

-0,02
(-4,4, 3,10)

3

-38,57
(-38,57, -38,57)

100

-17,11
(-18,20, -15,65)

100

-8,54
(-15,11, -0,46)

61

-17,46
(-23,39, -3,81)

83

-0,99
(-1,14, -0,80)

100

0,081
(0,03, 0,22)

0,80
(0,80, 0,80)

0,89
(0,87, 0,94)

0,73
(0,16, 0,96)

0,45
(0,32, 0,84)

0,90
(0,89, 0,91)

% exp. P(<,05)

0,03
(-2,33, 2,89)

2

-18,81
(-18,81, -18,81)

100

-8,13
(-9,20, -7,23)

100

-17,48
(-29,59, -3,61)

91

-28,96
(-41,54, -9,44)

97

-0,46
(-0,61, -0,36)

0

% exp. P(<,05) % exp. P(<,05)

-0,86
(-6,30, 1,50)

13

10,71
(10,71, 10,71)

100

5,98
(4,69, 6,69)

100

-11,70
(-18,75, -1,54)

79

-22,17
(-28,39, -5,58)

91

-0,26
(-0,43, -0,07)

0

Massif név. Retour 70 ans

Récolte en
Période 
critique

Taille

P(<,05)Élasticité

Variable
réponse

R2Régime de feu Délai 30 ans

% exp. P(<,05)

Récolte
médiane

Taux de 
perturbation

Distance
Modèle 1

Distance
Modèle 2

Réseau routier

-0,01
(-0,05, 0)

16

-0,05
(-0,05, -0,05)

100

-0,04
(-0,04, -0,04)

100

-0,02
(-0,05, 0)

24

-0,07
(-0,11, -0,01)

76

-0,06
(-0,06, -0,06)

100

-2,44
(-16,68, -0,05)

74

-0,02
(-0,02, -0,02)

0

11,02
(4,35, 22,96)

100

-69.78
(-352,05, 16,95)

94

-17,26
(-128,52, 19,17)

81

1,48
(0,73, 1,48)

99

-0,02
(-4,4, 3,10)

3

-38,57
(-38,57, -38,57)

100

-17,11
(-18,20, -15,65)

100

-8,54
(-15,11, -0,46)

61

-17,46
(-23,39, -3,81)

83

-0,99
(-1,14, -0,80)

100

0,081
(0,03, 0,22)

0,80
(0,80, 0,80)

0,89
(0,87, 0,94)

0,73
(0,16, 0,96)

0,45
(0,32, 0,84)

0,90
(0,89, 0,91)

% exp. P(<,05)

0,03
(-2,33, 2,89)

2

-18,81
(-18,81, -18,81)

100

-8,13
(-9,20, -7,23)

100

-17,48
(-29,59, -3,61)

91

-28,96
(-41,54, -9,44)

97

-0,46
(-0,61, -0,36)

0

% exp. P(<,05) % exp. P(<,05)

-0,86
(-6,30, 1,50)

13

10,71
(10,71, 10,71)

100

5,98
(4,69, 6,69)

100

-11,70
(-18,75, -1,54)

79

-22,17
(-28,39, -5,58)

91

-0,26
(-0,43, -0,07)

0

Massif név. Retour 70 ans

Récolte en
Période 
critique

Taille

P(<,05)Élasticité

Variable
réponse

R2Régime de feu Délai 30 ans

% exp. P(<,05)

Récolte
médiane

Taux de 
perturbation

Distance
Modèle 1

Distance
Modèle 2

Réseau routier

-0,01
(-0,05, 0)

16

-0,05
(-0,05, -0,05)

100

-0,04
(-0,04, -0,04)

100

-0,02
(-0,05, 0)

24

-0,07
(-0,11, -0,01)

76

-0,06
(-0,06, -0,06)

100

-2,44
(-16,68, -0,05)

74

-0,02
(-0,02, -0,02)

0

11,02
(4,35, 22,96)

100

-69.78
(-352,05, 16,95)

94

-17,26
(-128,52, 19,17)

81

1,48
(0,73, 1,48)

99

-0,02
(-4,4, 3,10)

3

-38,57
(-38,57, -38,57)

100

-17,11
(-18,20, -15,65)

100

-8,54
(-15,11, -0,46)

61

-17,46
(-23,39, -3,81)

83

-0,99
(-1,14, -0,80)

100

0,081
(0,03, 0,22)

0,80
(0,80, 0,80)

0,89
(0,87, 0,94)

0,73
(0,16, 0,96)

0,45
(0,32, 0,84)

0,90
(0,89, 0,91)

% exp. P(<,05)

0,03
(-2,33, 2,89)

2

-18,81
(-18,81, -18,81)

100

-8,13
(-9,20, -7,23)

100

-17,48
(-29,59, -3,61)

91

-28,96
(-41,54, -9,44)

97

-0,46
(-0,61, -0,36)

0

% exp. P(<,05) % exp. P(<,05)

-0,86
(-6,30, 1,50)

13

10,71
(10,71, 10,71)

100

5,98
(4,69, 6,69)

100

-11,70
(-18,75, -1,54)

79

-22,17
(-28,39, -5,58)

91

-0,26
(-0,43, -0,07)

0

Massif név. Retour 70 ans

Récolte en
Période 
critique

K. S.
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Tableau 5 : Valeurs des paramètres médians de régression multiple semi-logarithmique des périodes 21 à 30,  en fonction de la taille moyenne des compartiments 
(continue), du régime de feux (catégorique) et de contraintes spatiales par rapport à un délai d’adjacence de 15 ans, 1 : délai de 30 ans, contrainte 2 : massifs 
névralgiques, Temps de retour dans le compartiment dans 70 ans à l’atteinte de l’équilibre (>100 ans) (6 régressions multiples semi-logarithmiques distinctes) 
l’intervalle (95 fois sur 100) de l’élasticité des paramètres de régression est présenté entre parenthèses (2

e
 et 97

e
 centile),  pour chaque régression semi-

logarithmique (n=160). La valeur de P(<0,05) présente le nombre de fois que la pente s’est trouvée significative pour 100 simulations. Le R
2
 et son intervalle de 

confiance (95 fois sur 100) (2
e
 et 97

e
 centile) sont présentés pour chacun des 5 modèles. Les catégories de références pour les variables catégoriques sont 

respectivement : Variable régime de feux (avec régime de feux) et variable contrainte (contrainte de délai d’adjacence de 15 ans). 

Taille

P(<,05)Élasticité

Variable
réponse

R2Régime de feu Délai 30 ans

% exp. P(<,05)

Récolte
médiane

Taux de 
perturbation

Distance
Modèle 1

Distance
Modèle 2

Réseau routier

-0,01
(-0,05, 0)

16

-0,05
(-0,05, -0,05)

100

-0,07
(-0,08, -0,07)

100

-0,03
(-0,05, 0)

40

-0,08
(-0,1, -0,02)

79

-0,05
(-0,05, -0,04)

100

-6,35
(-22,57, -0,61)

95

-0,02
(-0,02, -0,02)

0

24,11
(14,12, 32,28)

100

-55,42
(-247,88, 23,87)

95

4,61
(-70,33, 24,03)

79

0,36
(0,17, 0,80)

4

-1,27
(-8,70, 3,65)

5

-38,57
(-38,57, -38,57)

100

-30,24
(-32,02, -28,60)

100

-6,87
(-13,36, 0,54)

50

-20,14
(-23,68, -6,07)

89

-1,07
(-1,22, -0,91)

49

0,10
(0,03, 0,28)

0,80
(0,80, 0,80)

0,89
(0,86, 0,91)

0,73
(0,18, 0,95)

0,52
(0,33, 0,67)

0,92
(0,92, 0,93)

% exp. P(<,05)

-1,30
(-6,39, 2,35)

4

-18,80
(-18,80, -18,80)

100

-17,18
(-18,36, -15,91)

100

-17,68
(-27,11, -6,09)

95

-35,33
(-43,14, -9,84)

98

-1,00
(-1,15, -0,85)

0

% exp. P(<,05) % exp. P(<,05)

-0,73
(-8,64, 4,23)

8

10,71
(10,71, 10,71)

100

-2,18
(-3,07, -1,15)

2

-11,59
(-18,66, -1,32)

80

-26,95
(-34,32, -18,08)

100

0,99
(0,85, 1,15)

15

Massif név. Retour 70 ans

Récolte en
Période 
critique

Taille

P(<,05)Élasticité

Variable
réponse

R2Régime de feu Délai 30 ans

% exp. P(<,05)

Récolte
médiane

Taux de 
perturbation

Distance
Modèle 1

Distance
Modèle 2

Réseau routier

-0,01
(-0,05, 0)

16

-0,05
(-0,05, -0,05)

100

-0,07
(-0,08, -0,07)

100

-0,03
(-0,05, 0)

40

-0,08
(-0,1, -0,02)

79

-0,05
(-0,05, -0,04)

100

-6,35
(-22,57, -0,61)

95

-0,02
(-0,02, -0,02)

0

24,11
(14,12, 32,28)

100

-55,42
(-247,88, 23,87)

95

4,61
(-70,33, 24,03)

79

0,36
(0,17, 0,80)

4

-1,27
(-8,70, 3,65)

5

-38,57
(-38,57, -38,57)

100

-30,24
(-32,02, -28,60)

100

-6,87
(-13,36, 0,54)

50

-20,14
(-23,68, -6,07)

89

-1,07
(-1,22, -0,91)

49

0,10
(0,03, 0,28)

0,80
(0,80, 0,80)

0,89
(0,86, 0,91)

0,73
(0,18, 0,95)

0,52
(0,33, 0,67)

0,92
(0,92, 0,93)

% exp. P(<,05)

-1,30
(-6,39, 2,35)

4

-18,80
(-18,80, -18,80)

100

-17,18
(-18,36, -15,91)

100

-17,68
(-27,11, -6,09)

95

-35,33
(-43,14, -9,84)

98

-1,00
(-1,15, -0,85)

0

% exp. P(<,05) % exp. P(<,05)

-0,73
(-8,64, 4,23)

8

10,71
(10,71, 10,71)

100

-2,18
(-3,07, -1,15)

2

-11,59
(-18,66, -1,32)

80

-26,95
(-34,32, -18,08)

100

0,99
(0,85, 1,15)

15

Massif név. Retour 70 ans

Récolte en
Période 
critique

Taille

P(<,05)Élasticité

Variable
réponse

R2Régime de feu Délai 30 ans

% exp. P(<,05)

Récolte
médiane

Taux de 
perturbation

Distance
Modèle 1

Distance
Modèle 2

Réseau routier

-0,01
(-0,05, 0)

16

-0,05
(-0,05, -0,05)

100

-0,04
(-0,04, -0,04)

100

-0,02
(-0,05, 0)

24

-0,07
(-0,11, -0,01)

76

-0,06
(-0,06, -0,06)

100

-2,44
(-16,68, -0,05)

74

-0,02
(-0,02, -0,02)

0

11,02
(4,35, 22,96)

100

-69.78
(-352,05, 16,95)

94

-17,26
(-128,52, 19,17)

81

1,48
(0,73, 1,48)

99

-0,02
(-4,4, 3,10)

3

-38,57
(-38,57, -38,57)

100

-17,11
(-18,20, -15,65)

100

-8,54
(-15,11, -0,46)

61

-17,46
(-23,39, -3,81)

83

-0,99
(-1,14, -0,80)

100

0,081
(0,03, 0,22)

0,80
(0,80, 0,80)

0,89
(0,87, 0,94)

0,73
(0,16, 0,96)

0,45
(0,32, 0,84)

0,90
(0,89, 0,91)

% exp. P(<,05)

0,03
(-2,33, 2,89)

2

-18,81
(-18,81, -18,81)

100

-8,13
(-9,20, -7,23)

100

-17,48
(-29,59, -3,61)

91

-28,96
(-41,54, -9,44)

97

-0,46
(-0,61, -0,36)

0

% exp. P(<,05) % exp. P(<,05)

-0,86
(-6,30, 1,50)

13

10,71
(10,71, 10,71)

100

5,98
(4,69, 6,69)

100

-11,70
(-18,75, -1,54)

79

-22,17
(-28,39, -5,58)

91

-0,26
(-0,43, -0,07)

0

Massif név. Retour 70 ans

Récolte en
Période 
critique

K. S.
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3.5. Analyses en composantes principales 

3.5.1. Scénarios tenant compte du feu  

L’analyse en composantes principales des scénarios incluant le régime de feu, 

possède deux axes significatifs (PC1, PC2). Ces deux axes principaux expliquent 

respectivement 58 et 27 % de la variabilité du jeu de données (50% et 24% sans 

inclure le régime de feu). Le test du « Broken Stick » montre un axe PC2 

marginalement significatif (Annexe 2 Figure 23) contrairement aux scénarios sans 

régime de feu (Annexe 2 Figure 24). Les évènements stochastiques induits par le 

régime de feu ont donc tendance à expliquer la variabilité des données avec une 

corrélation simple par rapport à la PC1, alors que la faible corrélation des autres axes 

est expliquée par une augmentation de la variabilité des réponses des données en 

incluant le régime de feu. On peut aussi faire le même constat en observant la 

corrélation expliquée par la PC1 avec (58 %) ou sans (50 %) régime de feu 

(Tableau 6).     

La corrélation (« loadings ») du jeu de données par rapport aux axes 

principaux   (PC1-PC2) est présentée au tableau 6. On remarque que la récolte 

médiane et le taux de perturbation sont corrélés à l’axe principal (0,51 et -0,49) 

(PC1). La récolte et le taux de perturbation sont corrélés entre eux et sont plus 

corrélés à la PC1 (0,56 et 0,54) sans régime de feu qu’avec le régime de feu 

(Tableau 6).  Le réseau routier (-0,60) et la superficie moyenne des agglomérations 

de récoltes (-0,64 à -0,68) sont négativement corrélés à l’axe principal PC2 avec ou 

sans régime de feu. La superficie moyenne de vieilles forêts est négativement 

corrélée avec les deux axes (PC1-PC2) (-0,36 et -0,39)  (Tableau 6). 

La superficie moyenne de l’habitat du caribou forestier est corrélée à la PC2 (-0,46) 

sans régime de feu, mais est aussi corrélée à l’axe PC1 avec le régime de feu 

(Tableau 6). Elle est inversement corrélée à la récolte médiane et le taux de 

perturbation (Figure 7). Avec régime de feu, elle est négativement corrélée à 

l’importance du réseau routier (Figure 7). 

Tableau 6 : « Loadings » des deux différentes analyses en composantes principales avec et sans régime 
de feu du scénario de taille fixe, du scénario de taille variable, du scénario sans aménagement et du 
scénario d’optimisation non spatiale par période de 50 ans (n=24). 
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Bien que le taux de perturbation soit un indice spatial, il réagit peu à l’utilisation de 

contraintes spatiales et à l’utilisation de compartiments de taille différente 

comparativement à la récolte. Il est principalement influencé par le niveau de récolte 

avec et sans le régime de feu (Figures 8 et 10) et il est peu influencé par la taille des 

compartiments d’organisation spatiale avec (-0,03) ou sans (-0,06) régime de feu 

(Tableau 6). Le régime de feu amène donc une diminution de l’effet associé à 

l’utilisation de compartiments de récolte de plus grande taille sur le taux de 

perturbation, le taux de perturbation étant peu lié à la taille des compartiments de 

récolte avec et sans régime de feux.  

Avec régime de feu

PC1                   PC2

Sans régime de feu

Récolte médiane

Taux de perturbation

Réseau routier

Superficie moyenne des 
habitats

Superficie moyenne des 
agglomérations

Superficie moyenne de 
vieilles forêts

Eigenvalue

Variance expliquée

PC1                   PC2

3,46                  1,47

58%                   25%

2,98                  1,63

50%                   27%

0,51 -0,17

0,49 -0,03

0,29 -0,60

-0,44 0,24

0,26 -0,64

-0,37 -0,39

0,56 -0,11

0,54 0,06

0,37 0,39

-0,29 -0,46

0,14 -0,68

-0,39 -0,39
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Figure 7: Analyse en composantes principales de la superficie moyenne d’habitat représentant la taille 
moyenne de l’habitat du caribou non perturbé à l’extérieure des zones tampons de 500 mètres et des feux 
en km

2
, la superficie moyenne de vieilles forêts présente sur le territoire en km

2
 (forêts de 150 ans et plus) 

(Bouchard et Pothier 2008). Le réseau routier représente l’importance du réseau routier primaire (classe 1 
et 2) sur le territoire en km. Le taux de perturbation représente le niveau de perturbation en % de la 
superficie perturbée pour caribou forestier / en la superficie totale (Env. Can. 2011). L’axe récolte 
représente le volume récolté en m

3
/an sur le territoire (possibilité forestière). Finalement, l’axe 

agglomération de coupe présente la taille moyenne des compartiments de coupe contiguë récoltée par 
période de 50 ans sur le territoire (km

2
), pour les scénarios avec régime de feux (n=24). 

 

L’utilisation d’une contrainte de temps de retour dans le compartiment de 70 ans 

permet au scénario de taille fixe et au scénario de taille variable de se distinguer des 

autres scénarios en ce qui concerne la taille moyenne des agglomérations de récolte, 

et ce, de façon plus importante pour le scénario de taille variable. Les scénarios 

possédant une contrainte de délai d’adjacence plus restrictive (30 ans et plus) sont 

peu éloignés de l’état initial du territoire. L’utilisation d’une contrainte de massif 

névralgique permet de conserver un niveau de récolte se rapprochant d’une 

contrainte de délai d’adjacence de 15 ans pour le scénario de taille fixe (Figure 8). Le 
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scénario de compartimentation de taille variable procure une récolte plus faible 

que le scénario de taille fixe pour toutes les contraintes excepté l’utilisation d’une 

contrainte de retour dans le compartiment seulement après 70 ans. Le scénario sans 

aménagement s’éloigne du scénario d’optimisation non spatiale par rapport au taux 

de perturbation. Le point central présente l’état initial du territoire (2006).  

 

 

Figure 8: Analyse en composantes principales des scénarios sans récolte, d'optimisation non spatiale, du 
scénario de taille fixe, du scénario de taille variable et du scénario sans récolte en fonction du % de la 
possibilité forestière actuelle avec régime de feu. Les points présentent les valeurs médianes par 
périodes de 50 ans par scénario. Le losange noir présente le point initial de départ (année 2006 sur le 
territoire)(n=24). Le gradient de couleur présente le pourcentage d’atteinte de la possibilité forestière 
actuelle du territoire avec régime de feux (0 à 150 %). 
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3.5.2. Scénarios ne tenant pas en compte du feu 

D’après l’analyse en composantes principales sans régime de feu (Figure 9) et avec 

régime de feu (Figure 7), l’augmentation de l’importance du réseau routier conduit à 

une diminution de l’importance de la superficie moyenne d’habitats (flèches 

opposées). Sachant que l’augmentation de la taille des compartiments produit une 

diminution de l’importance du réseau routier, on expliquerait l’augmentation de la 

taille moyenne de l’habitat du caribou forestier par la diminution de l’importance du 

réseau routier du fait de la concentration des activités forestières sur le territoire, 

lorsque le régime de feu n’est pas considéré dans les scénarios (Figure 10). 

 

Figure 9: Analyse en composantes principales, la superficie moyenne d’habitat représente la taille 
moyenne de l’habitat du caribou non perturbé à l’extérieure des zones tampons de 500 mètres et des feux 
en km

2
, la superficie moyenne de vieilles forêts présente sur le territoire en km

2
 (forêts de 150 ans et plus) 

(Bouchard et Pothier 2008). Le réseau routier représente l’importance du réseau routier primaire (classe 1 
et 2) sur le territoire en km. Le taux de perturbation représente le niveau de perturbation en % de la 
superficie perturbée pour le caribou forestier / en la superficie totale (Env. Can. 2011). L’axe récolte 
représente le volume récolté en m

3
/an sur le territoire (possibilité forestière). L’axe agglomération de 

coupe présente la taille moyenne des agglomérations de coupe contiguë récoltée par période de 50 ans 
(km

2
), pour les scénarios sans régime de feux (n=24). 
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Sans le régime de feu, les scénarios de taille variable et de taille fixe se différencient 

par rapport à la PC2 (Figure 10). La superficie moyenne d’habitat sdisponible pour le 

caribou forestier se trouve augmentée avec les scénarios de taille variable qui 

utilisent des contraintes de délai d’adjacence (15 et 30 ans), que ce soit avec ou 

sans le régime de feu (Figures 8 et 10). L’augmentation de la taille des 

compartiments et l’utilisation d’une contrainte de temps de retour de 70 ans après la 

récolte ont peu d’effet sur la taille des superficies d’habitat du caribou forestier 

(Figures 8 et 10). Le scénario de taille fixe utilisant une contrainte de délai 

d’adjacence de 30 ans permet d’obtenir une bonne superficie moyenne de l’habitat 

du caribou forestier à l’équilibre, mais moins que le scénario de taille variable 

(Figure 10). 
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Figure 10: Analyse en composantes principales des scénarios sans récolte, d'optimisation non spatiale, 
du scénario de taille fixe, du scénario de taille variable et du scénario sans récolte en fonction du % de la 
possibilité forestière actuelle. Les points présentent les valeurs médianes par périodes de 50 ans par 
scénario. Le losange noir présente le point initial de départ (année 2006 sur le territoire) (n=24).   
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4. Discussion  

4.1. Délai d’adjacence 

L’augmentation du délai d’adjacence permet d’augmenter la probabilité de maintien 

de l’habitat du caribou forestier, ce qui provoque toutefois une diminution de la 

récolte (Tableau 2) (Rempel et Kaufman 2003). L’effet sur la récolte en période 

critique à l’équilibre (Tableau 3) est beaucoup plus important et doit être considéré 

lors de l’utilisation d’un délai d’adjacence plus élevé. Un délai d’adjacence élevé 

permet le maintien de superficies non perturbées qui, à leur tour, maintiennent la 

diversité d’oiseaux (Rempel et al. 2007). Cependant, un délai d’adjacence élevé est 

la stratégie qui influence le plus la récolte médiane (Tableaux 2 et 3) et qui permet de 

réduire l’importance du réseau routier à l’état initial (Tableau 2). À l’équilibre, le délai 

d’adjacence n’a toutefois aucun effet sur le réseau routier. Le maintien d’un réseau 

routier important pourrait faire augmenter la prédation du caribou par le loup qui 

utilise beaucoup les chemins forestiers pour faciliter ses déplacements (Houle et al. 

2010).  

Le taux de perturbation varie peu en fonction de l’augmentation du délai d’adjacence 

à l’état initial (-50 %) comparativement à la période d’équilibre, laissant croire que le 

taux de perturbation à l’état initial du territoire affecte grandement les efforts de 

changements de type d’aménagement (évalué sur des perturbations âgées jusqu’à 

40 ans) (Tableau 3). Même si la possibilité forestière est affectée par le délai 

d’adjacence, l’importance du réseau routier principal n’est pas affectée à l’équilibre. 

Ce résultat indique que la probabilité d’observation du caribou forestier augmente 

avec le délai d’adjacence en raison de la diminution de la possibilité forestière du 

territoire et non en raison de la distance moyenne au chemin ou de l’ajout des zones 

tampons autour du réseau routier principal.  

Le modèle de probabilité d’observation du caribou forestier utilise plusieurs 

paramètres tels que la superficie couverte par des pessière à mousses, les milieux 

humides présents et la stratification forestière (Tableau 1). Le modèle de succession 

après feu utilisé dans les scénarios peut ajouter de la variabilité quant aux retours 

après perturbation pour les strates en succession, ce qui induit plus de variabilité 

dans la probabilité d’observation du caribou forestier. De plus, puisque l’optimisation 

ne tient pas compte de la composition des compartiments, notamment ceux dominés 
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par des pessières à lichens et des milieux humides, ces derniers peuvent être 

récoltés, ce qui produit une variation supplémentaire de cet indicateur. Ce 

phénomène pourrait expliquer la faible réaction du modèle de probabilité 

d’observation en ce qui concerne le délai d’adjacence. Ainsi, une approche multi-

objectif pourrait permettre de mieux accommoder le caribou forestier dans ce cas 

(Bettinger et al. 1997, Bettinger et al. 1999) en maximisant aussi le maintien de son 

habitat hivernal (Kliskey et al. 1999). Tout comme le taux de perturbation, le scénario 

de taille variable permet de réduire l’écart entre les distributions de probabilité 

d’observation du caribou avec ou sans aménagement, comparativement au scénario 

de taille fixe (Annexe 2 figure 20). Nos résultats indiquent que les scénarios 

n’utilisant pas de délai d’adjacence et un temps de retour de 70 ans risquent de nous 

éloigner de la variabilité naturelle de la taille des perturbations du territoire. Dans le 

même ordre d’idée, même si les chantiers de récolte peuvent être agglomérés 

(Belleau et al. 2007), il est suggéré de conserver la même proportion de superficies 

en régénération que celle générée par les feux, ce qui pourrait amener une réduction 

de la récolte médiane. Néanmoins, ne pas utiliser un délai d’adjacence permet d’offrir 

une meilleure proportion d’habitats et une récolte plus élevée en permettant la 

juxtaposition de chantiers de récolte sur le territoire, laissant de ce fait une plus 

grande partie du territoire intacte sur une longue période de temps.  Retirer le délai 

d’adjacence et utiliser un temps de retour de 70 ans permet de concentrer les 

activités forestières (Figures 8 et 10) et de ne pas perturber la récolte (Tableaux 4 et 

5) et d’améliorer la probabilité d’observation du caribou. De plus, à l’équilibre, cette 

stratégie occasionne un taux de perturbation équivalent à l’utilisation d’un délai 

d’adjacence de 15 ans.  

4.2. Maintien de massifs névralgiques 

La stratégie du maintien de massifs névralgiques permet d’obtenir un meilleur rapport 

entre l’habitat et la récolte médiane à l’équilibre comparativement à une stratégie 

imposant un délai d’adjacence tant qu’un ancier chantier de récolte n’aie pas atteint 

de 7 mètres et plus (Tableau 5). Bien que la stratégie de massifs névralgiques 

semble avantageuse en augmentant l’indicateur de probabilité d’observation du 

caribou forestier (Tableau 5), celle-ci pourrait agir comme piège écologique 

« ecological trap » (Courtois et al. 2008, Fahrig 2007), car le massif névralgique sera 

entouré de compartiments perturbés. Lors de la mise en place de zones de 
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protection, il est suggéré que ces zones partagent le moins possible leur périmètre 

avec des compartiments perturbés (Courbin et al. 2009). Lors de l’optimisation de la 

récolte, l’heuristique de recuit simulé a pour la plupart du temps utilisé les 

compartiments ayant le plus grand nombre de voisins comme massif névralgique afin 

de maximiser la récolte sur le territoire et a fermé les massifs névralgiques à la 

récolte pour l’ensemble de l’horizon de planification. Pour éviter l’isolement des 

massifs névralgiques, on peut utiliser certaines options d’optimisation qui permettent 

la réduction de la fragmentation, mais il faut alors s’attendre à une diminution du 

niveau de récolte (Öhman et Wikström 2008).  

4.3. Compartiments 

4.3.1. Variabilité de la taille des compartiments 

En utilisant des compartiments de taille variabls se rapprochant de la distribution de 

la superficie des feux du territoire, nous avons d’abord constaté que l’utilisation de 

compartiments de taille variable reste peu attrayante relativement à la récolte de 

matière ligneuse (tableau 3), bien que la probabilité d’observation du caribou 

forestier soit plus élevée et que le taux de perturbation y soit plus faible 

comparativement au scénario de taille fixe. De plus, le scénario de taille variable 

répond mal à la contrainte de délai d’adjacence et à la contrainte de maintien de 

massifs forestiers sur le territoire (Figure 10). Le niveau de récolte de ce type de 

compartimentation s’est seulement distingué de celui d’un scénario de taille fixe 

lorsqu’aucune contrainte de voisinage ne s’appliquait. Augmenter la variabilité de la 

taille des compartiments provoque une augmentation de la complexité du voisinage 

de certains polygones, ce qui implique une augmentation de l’impact des contraintes 

de voisinage comme le délai d’adjacence ou le maintien de massifs névralgiques à 

proximité d’un compartiment perturbé.  

4.3.2. Taille des compartiments 

Puisque les feux de grande taille risquent d’être toujours présents dans le futur 

(Belleau et al. 2007), la taille des plus gros compartiments devrait être équivalente à 

la taille des plus gros feux. L’utilisation de compartiments de récolte de la taille des 

grands feux pourrait réduire la complexité des patrons spatiaux (Forman 1995, 

Belleau et al. 2007). Toutefois, l’acceptabilité sociale des grandes agglomérations de 

récolte reste un défi à relever par les aménagistes (Pâquet et Bélanger 1998, 
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Robson et al. 2000). L’augmentation de la taille des compartiments a pour effet de 

réduire l’importance du réseau routier primaire pour tous les scénarios (Tableau 5) 

(Delong et al. 2004, Tittler et al. 2012) en concentrant les activités de récolte dans le 

même secteur, ce qui réduit les coûts d’opération reliés à l’aménagement forestier 

(Delong et Tanner 1996). Le réseau routier diminue la fidélité du caribou à son 

habitat (Faille et al. 2010, Bowman et al. 2010) et peut agir comme une barrière 

rendant le milieu inaccessible au caribou (Dyer et al. 2002). Du même coup, 

l’augmentation de l’importance du réseau routier peut augmenter les risques de 

prédations (Houle et al. 2010).  

L’augmentation de la taille des compartiments de récolte produit une diminution du 

taux de perturbation en considérant une zone d’influence de 500 mètres. Toutefois, 

l’influence des zones perturbées est discutable (Vors et al. 2007, Moreau et al. 

2012). Par exemple, le caribou forestier évite les routes actives (classe 1) dont l’effet 

peut persister jusqu’à une distance 1,25 km, tandis que l’effet des routes secondaires 

s’atténue à 0,75 km (Leblond et al. 2011). Ainsi, l’impact du réseau routier sur le taux 

de perturbation pourrait augmenter en fonction de la distance d’influence des routes. 

En augmentant la distance d’influence des perturbations, on peut s’attendre à 

augmenter l’effet de la taille des compartiments sur le taux de perturbation. 

L’augmentation de la distance d’influence pourrait même réduire l’effet de 

l’augmentation du délai d’adjacence sur le taux de perturbation (Tableau 2).   

L’utilisation de petits compartiments de récolte cause la fragmentation du territoire 

(Belleau et al. 2007) et la mise en place de zones de protection temporaire de petite 

taille mal adaptées au caribou forestier (Courtois et al. 2007), mais atténue la 

diminution de la récolte. Cependant, l’utilisation de compartiments de récolte de 

grandes tailles augmente la pression sur certains milieux (Forman 1995, Belleau et 

al. 2007), diminue la récolte et augmente la qualité d’habitat pour le caribou forestier. 

Les taux de perturbation les plus élevés ont été observés lors de l’utilisation de 

compartiments de moins de 150 km2. Nos résultats supportent donc partiellement 

seulement l’utilisation de massifs continus de forêts matures d’une superficie 

minimale de 100 km2 (Bélisle et al. 2011). 
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4.4. Modèle 

La méthode de recuit simulé (RS) « Simulated annealing » (Kirkpatrick et al. 1983) a 

déjà été utilisée pour résoudre des problèmes spatiaux d’adjacence (Lockwood et 

Moore 1993, Brown et al. 2007). Le recuit simulé est aussi utilisé pour permettre 

l’agrégation de peuplements (Lockwood et Moores 1992, Nelson et Liu 1994, Murray 

et Church 1995 , Ohman et Eriksson 1998, Baskent et Jordan 2002). Le recuit simulé 

a aussi été utilisé pour la conservation de superficie de vieilles forêts (Ohman et 

Erikson 1998). Nous n’avons pas été en mesure de comparer le modèle de recuit 

simulé à un modèle de programmation mixte (Bettinger et al. 2009), car l’entièreté du 

problème de programmation mixte n’a pu être résolue de façon optimale. Certains 

auteurs ont comparé des heuristiques de recherche avec la programmation par 

entiers (Murray et Church 1995, Boston et Bettinger 1999). Le niveau d’atteinte de la 

solution optimale de l’heuristique est donc inconnu pour notre étude (Figure 6). 

Certains auteurs ont simplifié les problèmes spatiaux à l’aide de la programmation 

par coloration chromatique (Gross et Dykstra 1988, Nelson et Shannon 1993). Bien 

que la coloration chromatique (PC) permette une réduction du nombre de variables 

binaires, elle reste peu flexible pour ce qui est des contraintes spatiales telles que le 

délai d’adjacence. Nous n’avons pas été en mesure de résoudre les problèmes de 

coloration chromatique dans un délai acceptable de 24 heures. Nous nous sommes 

donc tournés vers une heuristique de recherche permettant la résolution de 

problèmes non linéaires. Bien que la métaheuristique de recuit simulé permette la 

résolution de problèmes complexes, elle ne permet pas l’atteinte de la solution 

optimale à tout coup. En recommençant le processus, on risque de ne pas obtenir les 

mêmes variables réponses du modèle et d’obtenir une faible différence de la valeur 

des objectifs (Lockwood et Moore 1993). Notre modèle de recuit simulé possède les 

mêmes désavantages, c’est-à-dire qu’en ne réutilisant pas les mêmes graines 

«seeds » des nombres aléatoires, nous n’obtiendrons pas les mêmes valeurs des 

variables et de la fonction objectif. Le « Threshold Accepting » (TA) permet la 

recherche de bonnes solutions de façon déterministe et peut être une solution 

alternative au recuit simulé (SA) (Dueck et Scheuer 1990) pour la récolte (Heinonen 

et al. 2007). De plus, le fait de seulement se déplacer à l’intérieur du domaine 

réalisable n’a pas que des points positifs. En effet, si les régions réalisables sont non 

connectées, l’heuristique peut passer à côté de bonnes solutions (Wah et al. 2007). 
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Sachant que les compartiments sont prédéterminés en pessière à mousses, 

l’utilisation d’un modèle (ARM) « Area Restricted Model » de restriction de la 

superficie permettrait un gain substantiel sur le niveau de la récolte (Jamnick et 

Walters 1993, Baskent et Keles 2005) et sur la réduction de la variabilité 

occasionnée par la prédétermination des compartiments par simulation Monte-Carlo 

(Figure 3) ou par l’aménagiste. Afin d’éviter une perte d’information due à l’URM et à 

la délimitation des compartiments de récolte, il serait important de tester l’impact d’un 

bon et d’un mauvais regroupement de peuplements pour former un compartiment de 

récolte. L’utilisation de la simulation d’un calendrier de récolte prédéterminé peut 

aussi mener à surestimer la diminution de la récolte en période critique occasionnée 

par le régime de feu (Tableaux 4 et 5), mais a peu d’effet sur la récolte. Elle peut 

aussi faire augmenter la variabilité de la récolte en période critique et du même coup 

augmenter le nombre de simulations requis pour atteindre un intervalle de confiance 

donné autour de la récolte en période critique (Annexe 2 Figure 18). L’optimisation 

de la récolte à la fin de chaque période de simulation pourrait permettre d’éviter le 

biais occasionné par l’utilisation d’un calendrier de récolte prédéterminé.  

La simplification de nombreuses hypothèses du modèle à travers la modélisation du 

régime de feu, de la récolte, du réseau routier et de l’habitat du caribou forestier ne 

nous permet pas de prédire les valeurs absolues des variables réponses (récolte en 

période critique, récolte médiane, taux de perturbation et probabilité d’observation du 

caribou), mais plutôt de quantifier les écarts entre les différents scénarios par rapport 

à ces hypothèses.  

Le modèle de succession étant contraint par les données originales de composition 

forestière des peuplements sur notre territoire, les hypothèses faites relativement à la 

régénération après coupe et après feu peuvent grandement affecter la  réaction de la 

composition forestière (James et al. 2011). Notre modèle ne considère ni les échecs 

de régénération, ni les effets à long terme de variation de la productivité des 

peuplements, ce qui pourrait porter à surestimer la récolte annuelle. La fidélité du 

caribou à son habitat est aussi influencée par les épisodes de chablis sur notre 

territoire (Faille et al. 2010). Dans le même ordre d’idée, l’ajout d’un évènement 

stochastique tel que le chablis au modèle pourrait faire diminuer les différences entre 

les différents scénarios en ce qui concerne l’habitat du caribou forestier.  Le modèle 

de simulation ne prend pas en considération les épisodes d’épidémie de tordeuse 
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des bourgeons de l’épinette qui pourraient aussi affecter certains scénarios ayant 

une faible possibilité forestière (James et al. 2011).  

Le modèle de feu a fait l’objet de plusieurs hypothèses permettant de simplifier 

certains mécanismes. Ainsi, le modèle de feu est indépendant de plusieurs variables 

telles que le climat, le relief et les précipitations. Nous utilisons un modèle de feu 

statistique qui fixe directement la taille et la fréquence de retour des feux (Bouchard 

et Pothier 2008), ce qui permet l’obtention de feux de forme se rapprochant de la 

réalité lors des simulations. En effet, les feux de grande taille en forêt boréale sont 

généralement initiés par des conditions climatiques extrêmes et représente 97 % de 

la superficie totale brûlée (Stocks et al. 2002). Même si l’utilisation d’un modèle de 

feu dépendant de l’âge des peuplements n’est pas représentative de la dynamique 

de la forêt boréale, elle pourrait mener à une diminution des superficies moyennes de 

vieilles forêts (James et al. 2007), ce qui viendrait diminuer la superficie de l’habitat 

préférentiel du caribou forestier.  

Le taux de perturbation utilisé pour prédire le maintien des populations de caribou 

forestier ne prend pas en considération l’ensemble de la dynamique des populations 

de caribou. D’abord, la migration des animaux à l’extérieur des limites du territoire 

n’est pas considérée. Le taux de perturbation ne prend pas en considération la 

préférence du caribou pour certains milieux. De plus, l’indice de survie et de 

recrutement utilisé pour calculer la relation entre le taux de perturbation et la 

probabilité de maintien de la population de caribou est basé sur une moyenne 

canadienne et ne représente pas de façon spécifique les caractéristiques des 

populations de caribou du territoire. Par exemple, le recrutement moyen par femelle 

est parmi les plus élevés au Canada pour la harde de la Manicouagan (Env. Can. 

2011). Donc, l’interprétation des résultats dérivés de cet indice doit être interprétée 

comme étant des tendances générales observées lorsqu’on considère que les 

activités d’aménagement et le régime de feux sont les deux seuls éléments affectant 

les populations de caribou forestier sur le territoire.  

La réduction de la variabilité du taux de perturbation produite par l’exclusion du 

régime de feu (Annexe 2 Figure 20) met en évidence que le régime de feu affecte la 

variabilité de certaines variables spatiales et non spatiales et qu’il a donc un impact 

sur l’aménagement de la forêt boréale (James et al. 2007, Côté et al. 2010). La prise 
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en compte du feu dans la modélisation augmente donc la variabilité des résultats 

(Didion et al. 2007, Coté et al. 2010). La superficie du territoire à l’étude (30 000 km2) 

peut aussi influencer les différences entre les scénarios avec régime de feu. La 

diminution de la superficie du territoire d’étude pourrait conduire à une augmentation 

de la variabilité induite par le régime de feu et réduire les différences observées entre 

les différents scénarios en raison de l’augmentation du rapport entre la taille du plus 

gros feu et la superficie totale (Boychuck et Perera 1997). Les résultats sont donc 

seulement applicables à l’échelle du territoire d’étude.  

L’inclusion du régime de feu dans les scénarios amène une augmentation du taux de 

perturbation, ce qui se traduit par une diminution de l’abondance de l’habitat 

préférentiel du caribou forestier (Mckenney et al. 1998). En ne tenant pas compte du 

régime de feu, l’hypothèse voulant que la taille de l’habitat du caribou forestier soit 

affectée par la taille des compartiments est confirmée par nos analyses (Tableau 6). 

Cependant, la prise en compte du régime de feu élimine le lien entre la taille des 

compartiments et la taille moyenne de l’habitat du caribou forestier (Tableau 6, 

Figure 8). Bien que l’utilisation de compartiments de grande taille produise une 

concentration des perturbations, le feu et les activités de récupération après coupe 

réduisent les différences entre les scénarios qui concentrent les activités forestières 

et ceux qui concentrent peu les activités forestières. 

Les grands intervalles de confiance des variables pendant les premières années de 

simulation (Annexe 2 figure 19) s’expliquent principalement par l’interaction entre 

l’état initial du territoire et l’application d’un nouveau régime d’aménagement qui peut 

conduire à dépasser les limites de la variabilité historique de ces variables (Hessburg 

et al. 1999, Reich 2005, James et al. 2007). Le taux de perturbation est moins élevé 

au début de l’horizon de simulation contrairement à certains territoires déjà 

aménagés (Dhital et al. 2013). La réduction de la variabilité du taux de perturbation 

et des autres variables réponses en état d’équilibre s’explique par la résistance aux 

changements des patrons spatiaux à l’échelle du paysage (Wong et Iverson, 2004, 

Pelletier et al. 2007, Coté et al. 2010). L’état initial du territoire et sa configuration 

spatiale marquent les différentes statistiques spatiales jusqu’à 100 ans. Le taux de 

perturbation étant basé sur les perturbations âgées de 40 ans et moins, les 

changements se feront sentir seulement après la première période de 50 ans même 

en modifiant la disposition spatiale des coupes (Figures 8 et 10).   
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5. Conclusion 

Le caribou forestier est considéré comme une espèce menacée au Canada et 

comme une espèce vulnérable au Québec (2005) (L.R.Q., c. E-12.01). L’application 

de mesures d’atténuation des impacts de l’aménagement forestier sur l’habitat du 

caribou forestier peut permettre d’éviter le déclin des populations (Brown et al. 2007). 

Ainsi, l’utilisation de compartiments de récolte de grande taille permet de réduire 

l’impact de l’aménagement forestier sur l’habitat du caribou forestier. Toutefois, 

l’augmentation de la taille des compartiments a pour effet de diminuer la possibilité 

ligneuse et le taux de perturbation à l’équilibre en concentrant les activités forestières 

aux mêmes endroits. Nos résultats viennent appuyer le fait que la récolte est plus 

sensible à l’augmentation du délai d’adjacence qu’à l’augmentation de la taille 

moyenne des compartiments et que l’utilisation de compartiment de taille variable est 

peu recommandable lors de l’utilisation de contrainte spatiale de voisinage. À 

l’échelle opérationnelle, l’utilisation de parterres de coupe de petite taille et d’un fort 

délai d’adjacence causait une plus grande perte de volume que l’augmentation de la 

taille des blocs de coupe. Le délai d’adjacence a un plus grand impact sur l’habitat 

du caribou que la taille des blocs de coupe. Au final, le maintien de l’habitat du 

caribou forestier est facilité par l’utilisation de compartiments de grandes tailles et 

l’utilisation d’un délai d’adjacence élevé. L’étude a aussi permis de préciser les effets 

de l’utilisation de certaines contraintes spatiales sur la récolte et sur la qualité de 

l’habitat du caribou forestier. L’aménagiste soucieux des impacts de la spatialisation 

de la récolte sur la possibilité forestière et du caribou forestier doit utiliser des 

compartiments de grandes tailles fixes avec une approche de protection par massif 

névralgique et éviter l’utilisation de compartiments de taille variable et l’utilisation de 

délai d’adjacence élevé.   

L’étude met aussi en évidence que les mesures d’atténuation des impacts de 

l’aménagement sur le caribou forestier peuvent affecter davantage le niveau de 

récolte que l’habitat de cette espèce. En effet, si la protection de l’habitat du caribou 

forestier doit passer par la réduction du niveau de récolte, il faudra le faire en 

concentrant les activités d’aménagement sur le territoire. Cependant, si on considère 

que le caribou est associé à certains types de peuplement tels la pessière à lichens, 
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les efforts de concentration des activités forestières par l’augmentation de la taille 

des compartiments doivent être accompagnés d’une politique de protection d’habitat 

à haute valeur du caribou forestier. Dans le cas contraire, on risque de n’obtenir 

aucun effet de la stratégie de concentration des activités de récoltes. 

Au final, afin de mieux comprendre les effets des activités de récolte sur l’habitat du 

caribou forestier, des modèles mécanistiques simulant l’interaction entre les 

prédateurs du caribou et la fragmentation induite par les pratiques de récolte doivent 

être testés afin d’évaluer leurs impacts directs sur la mortalité du caribou forestier à 

long terme. De plus, nous devons être en mesure de savoir si le caribou réintègrera 

vraiment les compartiments de récolte après un certain nombre d’années. Si on 

réalise un changement de stratégie de compartimentation, le caribou restera-t-il 

associé à une partie du territoire ou utilisera-t-il les nouveaux massifs forestiers à 

long terme? L’utilisation d’un modèle basé sur la superficie plutôt que sur des unités 

permet d’augmenter la taille du domaine réalisable. L’utilisation de ce type de modèle 

permettrait-il de trouver un meilleur compromis entre l’habitat du caribou forestier et 

la récolte en ce qui a trait à la taille des chantiers de récoltes? 
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Annexe 1 : Méthodologie 

Stratification 

Stratification utilisée afin de diviser les types de peuplements à l’aide de la proportion 

de volume marchant que contient chaque essence du peuplement de 7 mètres à la 

sénescence du peuplement. 

 

 

Figure 11: Stratification écoforestière du 3e inventaire (Létourneau et  al. 2009). 

 

Compartimentation 

Génération du nombre de compartiments du territoire selon une probabilité uniforme 

pour la compartimentation du territoire d’étude : 

                                                                                                            (22)                            
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où   est le nombre de compartiments simulés,   la borne inférieure (20),   la borne 

supérieure (1000) et   un nombre aléatoire tiré à partir d’une distribution uniforme 

variant entre 0 et 1. Afin de faciliter l’homogénéisation de chaque compartiment de 

récolte sur le territoire, la probabilité d’agrandissement d’un compartiment d’une 

cellule à une autre est déterminée pour les quatre voisins adjacents à la cellule :  

      |     |      ⁄ |     |            (23) 

où    est la probabilité de propagation d’un compartiment à partir d’une cellule   

active sans compartiment assigné variant de 0 à 1,    est l’âge moyen des 

peuplements de la cellule   active sans compartiment,    est l’âge moyen des 

peuplements de la cellule d’ignition à la limite des compartiments, et     |     |  

est la différence absolue maximale observée d’âge entre la cellule d’ignition i et les 

cellules voisines sans compartiment c.  
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Figure 12: Compartimentation d’organisation spatiale actuelle du territoire, selon un test de khi carré 
(p<0,05) la distribution de la taille des compartiments observée est comparable à une distribution 
théorique exponentielle négative. 

 

La variation de la fonction objectif (Équation 23), observée pour les scénarios 

(Figure 13) révèle que plus le test de khi carré est réalisé sur une distribution de taille 

moyenne élevée, plus les différences de classes d'âges à l'intérieur des 

compartiments sont élevés. La distribution a été déterminée en simulant plusieurs 

scénarios de compartimentation. Il est plus facile de conserver une homogénéité des 

classes d’âges des peuplements à l’intérieur des compartiments en utilisant des 

compartiments dont la taille moyenne est petite (Figure 13).  
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Les différents scénarios de taille moyenne des compartiments variant de 50 à 

1000 km2 de distribution exponentielle négative (Figure 14) proposent des scénarios 

de compartimentation possédant de 40 à 800 compartiments par scénario. 

 

Figure 13: Valeur de la fonction objectif d’hétérogénéité (Équation 2) de simulation de regroupement des 
compartiments pour les 20 scénarios de taille de compartiment variant de 50 km

2
 à 1000 km

2
, n=100 pour 

l’analyse de sensibilité, un faible indice d’hétérogénéité signifie une bonne agrégation des cellules. 

 

 

 



73 

 

Figure 14: Compartimentation des scénarios d’analyse de sensibilité suivant une distribution de taille 
exponentielle négative de moyenne de 50 à 1000 km 

2
. 

 

Carte des feux (Bouchard et Pothier 2008) utilisée pour l’analyse «  bootstrap » du 

scénario de taille variable.   
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Figure 15: Les feux de 10 km
2
 et plus du territoire (Bouchard et Pothier 2008) de la région de la Côte-Nord. 

 

Analyse par « bootstrap » de la carte des feux pour la compartimentation du scénario 

de taille variable. 
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Figure 16: Distribution de la taille des feux sur le territoire obtenue par « Bootstrap » à la suite de 10 000 
itérations. Les intervalles de confiance présentés sont de type standard (normal). Il y a 95 % de chance 
que les fréquences moyennes d’observation des compartiments par classe de superficie obtenue par 

« Bootstrap » tombent dans les intervalles de confiances présentées ci-dessus, erreur         

 

Modèles de probabilité d’observation du caribou 

Les deux modèles sont tirés d’une étude antérieure (Beguin et al. 2013), ils 

permettent la prédiction de la probabilité d’observation du caribou forestier pour des 

cellules de 100 km2 pour la province du Québec. 
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Annexe 2: Résultats  

Réponse de l’heuristique  

 

Figure 17: Reproductibilité du scénario de taille fixe avec contrainte de délai d’adjacence de 15 ans 
(n=100) pour la fonction objectif de récolte annuelle sur le territoire; les lignes pointillées présentent les 
5

e
 et 95

e
 quantiles,  variation de + ou – 5 % (9 fois sur 10). 

 

Nombre de simulations  

Le nombre de simulation à réaliser fut déterminer à l’aide de la largueur de l’intervalle 

de confiance par bootstrap de la récolte moyenne en période critique. 
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Figure 18: Reproductibilité du scénario de taille fixe avec contrainte de délai d’adjacence de 15 ans 
(n=100) pour la fonction objectif de récolte annuelle sur le territoire; les lignes pointillées présentent les 
5

e
 et 95

e
 quantiles,  variation de + ou – 5 % (9 fois sur 10). 
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Le taux de perturbation du territoire, qui a été retenu comme principal indice 

démographique du caribou forestier (Env. Can. 2011), diminue avec l’augmentation 

du délai d’adjacence de 5 à 30 ans avec le régime de feu (A et B) et sans le régime 

de feu (C et D) pour le scénario de taille fixe (Figure 19) et le scénario de taille 

variable (Figure 20), en début d’horizon de simulation (A et C) et en période 

d’équilibre (100 à 150 ans) (B et D). La variabilité du taux de perturbation est réduite 

pour les scénarios sans régime de feu à la période d’équilibre (C et D) (Figures 19 et 

20). On observe alors une diminution de la variabilité des réponses à l’équilibre 

(périodes 20 à 30) comparativement au début de l’horizon de simulation (0 à 50 ans). 

On remarque une diminution de la variabilité de la réponse du taux de perturbation 

pour le scénario de taille fixe lors de l’utilisation de délai d’adjacence plus élevée 

(Figure 19) (B).  

Le taux de perturbation à l’équilibre est significativement (95 fois sur 100) plus élevée 

que le taux de perturbation en début d’horizon de planification pour le scénario de 

taille fixe pour un délai d’adjacence de 5 à 15 ans avec et sans feu (Figure 19, A vs B 

et C vs D). Pour le scénario de taille fixe, aucun délai d’adjacence ne permet 

l’atteinte de la zone d’incertitude quant au maintien d’une population de caribou si on 

considère les feux (Figure 19, A et B). En ignorant l’impact du feu, c’est seulement 

avec un délai d’adjacence de 30 ans que cette zone d’incertitude est atteinte 

(Figure 19, C et D). On peut remarquer que pour les délais d’adjacence de 5 à 30 

ans au début de l’horizon de simulation (0 à 50 ans), le taux de perturbation 

chevauche la zone d’incertitude pour les délais d’adjacence de 5 à 25 ans pour le  

scénario de taille fixe (Figure 19, A et C).  
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Figure 19: Taux de perturbation du territoire du scénario de taille fixe, en fonction de différents délais 
d'adjacences (5 à 30 ans), pour deux différentes périodes (0 à 50 ans) (initiale) (A et C) et (100 à 150 ans) 
(équilibre) (B et D) en incluant le régime de feu (A et B) et excluant le régime de feu (C et D). Les lignes 
pointillées grises représentent la zone d’incertitude par rapport à la probabilité de maintien du caribou 
forestier (Env. Can. 2011) (35 % à 45 %). 

Sans le régime de feu, le scénario de taille variable permet de maintenir les 

populations de caribou avec l’utilisation d’un délai d’adjacence de plus de 15 ans, et 

ce, autant à l’état initial et qu’à l’état d’équilibre (Figure 20, C et D).  
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Figure 20: Taux de perturbation du territoire du scénario de taille variable, en fonction de différent délai 
d'adjacence (5 à 30 ans), pour 2 différentes périodes (initiale) (0 à 50 ans) (A et C) et (équilibre) (100 à 150 
ans) (B et D) de gauche à droite incluant le régime de feux (A et B) et excluant le régime de feux (C et D). 
Les lignes pointillées grises présentent la zone d’incertitude par rapport à la probabilité de maintien du 
caribou forestier (Env. Can. 2011) (35 % à 45 %). 

On remarque une plus grande variabilité du taux de perturbation lors de l’utilisation 

de délai d’adjacence (< 20 ans) du scénario de taille fixe par rapport au scénario de 

taille variable avec régime de feu (Figures 19 et 8, B et D). 

 Sensibilité de la probabilité d’observation du caribou au délai d’adjacence 

Contrairement au taux de perturbation, la distribution de probabilité d’observation du 

caribou forestier ne se rapproche pas de celle observée avec le scénario sans 

aménagement forestier lorsque que le délai d’adjacence augmente. La probabilité 
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d’observation du caribou forestier réagit beaucoup moins à l’augmentation du délai 

d’adjacence, seule la variabilité de la réponse du modèle en est réduite après 

l’atteinte de l’équilibre (Figures 21, B et D). 

 

Figure 21: Écart entre les probabilités d'observation du caribou forestier avec ou sans aménagement  en 
fonction du délai d'adjacence du scénario de taille fixe (A et B) et de taille variable (C et D), en excluant 
les cellules en bordures (Tableau 1) pour l’état initial (0 à 50 ans) (A et C) et l’équilibre (100 à 150 ans) (B 
et D). Cet écart correspond à l’écart de distribution utilisé par le test d’égalité de Kolmogorov-Smirnov. 

T
a

ille
 fix

e
T
a

ille
 v

a
ria

b
le



83 

Analyse en composantes principales  

 

Figure 22: Test « Broken Stick », lorsque la courbe d’ordination a une valeur plus élevé que la valeur de la 
courbe du « Broken Stick » la composante principale est jugée comme significative. Les axes PC1 et PC2 
sont significatifs et peuvent être utilisés pour justification du comportement des différentes variables de 
l'analyse en composantes principales pour les différents scénarios (taille fixe, taille variable) avec régime 
de feux (n = 24). 
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Figure 23: Test « Broken Stick », lorsque la courbe d’ordination a une valeur plus élevé que la valeur de la 
courbe du « Broken Stick » la composante principale est jugée comme significative. Les axes PC1 et PC2 
sont significatifs et peuvent être utilisés pour justification du comportement des différentes variables de 
l'analyse en composantes principales pour les différents scénarios sans régime de feux (n=24). 

 

 

 

 

 


