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AVANT-PROPOS

Le mémoire est divisé en trois sections distinctes. La premiére section consiste en
une mise en contexte sur la problématique d’étude, qui met la table pour les sections
subséquentes. Ici, les themes abordés sont, dans les grandes lignes : 'importance de
I'exploitation de la forét boréale québécoise, la singularité des milieux riverains, la
Iégislation relative a la bande riveraine, leurs différentes fonctions, et les lacunes qui
persistent dans nos connaissances. Enfin, les objectifs et les hypothéses du projet de
maitrise sont établis. Rédigée en anglais, la deuxiéme partie du mémoire consiste en
I'article scientifique « Do Riparian Buffers Conserve Biodiversity? Insights from Plant,
Bird and Mammal Indicators in the Eastern Canadian Boreal Forest » qui a été soumis
dans la Revue scientifique Forest Ecology and Management en septembre 2025, puis
révisé en décembre 2025. L’article a été écrit par la candidate a la maitrise, puis
révisé, co-écrit et encadré par les coauteurs Miguel Montoro Girona, Guillaume
Grosbois, Adeline Bulot et Hervé Daniel. La collecte de données et I'analyse des
résultats de l'article ont été effectuées par I'étudiante, supervisée par sa direction et
sa co-direction de recherche. L’étude a été conceptualisée par Miguel Montoro Girona
et Guillaume Grosbois et financée par la municipalité régionale de comté (MRC)
d’Abitibi et le Conseil de recherches en sciences naturelles et en génie du Canada
(CRSNG). Par la suite, la troisieme section du mémoire présente les conclusions
générales du projet, sous une perspective régionale, les implications pour
I'aménagement écosystémique des milieux forestiers riverains et les perspectives de
I'étude. Enfin, les appendices présentent les accomplissements divers et les travaux

supplémentaires réalisés par la candidate au cours de sa maitrise.
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RESUME

La bande riveraine est une lisiére boisée retenue aux abords des milieux aquatiques
et humides lors des coupes forestieres. Dans un paysage forestier rajeuni par un
aménagement équien et de courtes révolutions forestiéres, ces bandes riveraines
pourraient contenir une proportion croissante des foréts matures et vieilles. Elles
pourraient donc offrir des habitats clés aux espéces forestiéres en conservant les
attributs de ces foréts vieilles et matures. Cependant, le role de la bande riveraine
dans le maintien a long terme de la biodiversité est mal compris. L'objectif de cette
étude est d’évaluer le réle de la bande riveraine de 20 m pour la préservation de la
diversité végétale, aviaire et mammifére en forét boréale, 15 a 20 ans aprés une
coupe. Plus spécifiquement, nous visions a évaluer la diversité des plantes, des
oiseaux et des mammiféres dans des bandes riveraines, a déterminer les variables
environnementales qui définissent les assemblages et a identifier les espéces
indicatrices. A cet effet, nous avons échantillonné 40 sites dans la forét boréale de
I'est du Canada, dont la moitié étaient des bandes riveraines créées par coupe avec
protection de la régénération et des sols, il y a 15 a 20 ans, et 'autre moitié des
environnements riverains non perturbés, dits témoins. Les plantes ont été recensées
a l'aide d’inventaires par transects alors que les oiseaux et les mammiféres ont été
recensés a l'aide d'enregistreurs acoustiques et de piéges photographiques,
respectivement. Nos résultats ont révélé que les bandes riveraines étaient plus
diversifiées que les témoins. Toutefois, ces deux milieux abritaient des communautés
végétales et aviaires significativement différentes ! Les témoins étaient définis par des
plantes tolérantes a 'ombre et hydrophytes, ainsi que par des oiseaux associés a la
forét, tandis que les bandes riveraines étaient définies par des plantes intolérantes a
'ombre et des oiseaux associés aux milieux ouverts. Enfin, les communautés
végétales étaient modulées par la profondeur de la matiére organique, la densité du
peuplement et la richesse de la canopée, tandis que les assemblages aviaires et
mammaliens étaient définis par I'abondance en bois mort. Ces résultats suggerent
que les bandes riveraines de 20 métres ne préservent pas les assemblages aviaires
et floristiques, 15 a 20 ans apres I'exploitation forestiére, soulignant la nécessité de
mieux considérer les écosystémes riverains et forestiers dans les normes
québécoises d’aménagement forestier.

Mots-clés : Biodiversité, Conservation, Aménagement forestier, Interactions Eau-
Forét
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ABSTRACT

Riparian buffers are strips of residual uncut forest left along water bodies and wetlands
during logging operations. In landscapes dominated by even-aged management,
these riparian buffers may represent a growing proportion of mature forests. Riparian
buffers could thus offer key habitats to forest dwelling species by maintaining old-
growth forest attributes. However, the role of riparian buffers in long-term maintenance
of unmanaged forest biodiversity is poorly understood. This study evaluated plant, bird
and mammal diversity in 20-meters wide riparian buffers, 15 to 20 years after a
clearcut and determined which environmental variables defined species assemblages.
We surveyed 40 sites in the eastern Canadian boreal forest, half of which were 15-to-
20-year-old riparian buffers, and the other half riparian environments in undisturbed
forests, our controls. We surveyed plants using transects, and birds and mammals
using acoustic recording units and camera traps, respectively. Our findings revealed
that riparian buffers were more diverse than controls. However, controls were defined
by shade-tolerant and hydrophytic plants, as well as undisturbed forest associated
birds, whereas riparian buffers were defined by shade-intolerant plants, and early
successional birds. Lastly, plant assemblages were defined by organic matter depth,
stand density and tree richness, and bird and mammal assemblages were defined by
dead wood abundance. Our findings suggest that 20 m riparian buffers may be unable
to preserve unmanaged forest avian and floristic species assemblages, 15 to 20 years
after harvesting, emphasizing the need to consider alternatives to narrow fixed-width
buffers, and to better integrate riparian ecosystems in in forest management
guidelines.

Keywords: Biodiversity, Conservation, Forest management, Freshwater and forest
interactions
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INTRODUCTION

Mise en contexte. Prés d’un tiers du biome boréal est situé au Canada (Brandt et al.,
2013 ; Gauthier et al., 2023). Le biome boréal est caractérisé par des foréts d’arbres
résilients au froid et d’'une densité et d’'une diversité importante de lacs, de cours d’eau
et de milieux humides qui font de celui-ci, le biome le plus riche en eau douce au
monde (Brandt, 2009 ; Gauthier et al., 2008, 2023). Au total, plus de 2 millions de lacs
sont situés dans le biome boréal, au Canada (Schindler et Lee, 2010). Au Québec,
depuis le début de I'exploitation forestiére, 70 % de la forét boréale qui a le potentiel
d’étre coupée I'a déja été au moins une fois (Burton et al., 2003). En 2020, prés de
200 000 hectares de forét ont été récoltés au Québec, contribuant a environ 23 % de
I'approvisionnement en bois du Canada (National Forestry Database, 2023). Il est
d’ailleurs estimé que 1,5 % du produit intérieur brut québécois et 56 000 emplois
seraient attribuables au secteur forestier (Ministére des Ressources Naturelles et
Foréts, 2022).

Alors que l'exploitation forestiére génére revenus et emplois, les coupes forestieres
menacent l'intégrité des milieux aquatiques adjacents en modulant les propriétés
physicochimiques de 'eau, la santé de la chaine trophique et le fonctionnement de
ces écosystémes (Grosbois et al., 2023). En effet, a la suite de la récolte des arbres
d'un bassin versant, la quantité d’eau perdue par évapotranspiration diminue, ce qui
peut augmenter le niveau de la nappe phréatique (Laudon et al., 2009 ; Wei et al.,
2022). Une grande quantité d’eau s’écoule alors vers les plans d’eau, augmentant le
deébit des cours d’eau et le lessivage vers les milieux aquatiques, qui sont enrichis en
nutriments (Boggs et al., 2016 ; Kreutzweiser et al., 2008 ; Prepas et al., 2001) et en
carbone organique (Laudon et al., 2009). Un apport supplémentaire en sédiments peut
également étre mesuré, résultant des activités forestiéres secondaires telles que la
construction de routes (Croke et Hairsine, 2006 ; Kreutzweiser et al., 2009 ; Waters,
1995). Cet apport en sédiments augmente la turbidité de I'eau, ce qui limite 'accés a
la lumiére pour les organismes autotrophes (Waters, 1995). L'ensemble de ces

changements modulent la composition en organismes hétérotrophes et autotrophes



aquatiques et par conséquent, la productivité primaire et secondaire des écosystémes

aquatiques (Jyvasjarvi et al., 2020).

Les coupes forestieres ont également des impacts sur la forét elle-méme et les
espéces qui y résident (Girona et al., 2023a). Au Canada, la coupe totale est le
traitement sylvicole principal, employé sur environ 83 % de la superficie coupée
(Girona et al., 2023c). Au Québec, la coupe totale est substituée par la coupe avec
protection de la régénération et des sols (CPRS), dans laquelle toutes les tiges de
diamétre commercial (= 9 cm) sont récoltées (Ministére des Foréts, de la Faune et des
Parcs, 2020), mais le passage de la machinerie sur les sols forestiers est restreint,
afin d’éviter les perturbations du sol et de préserver la régénération préétablie.
Plusieurs décennies d’'un aménagement forestier équien, couplé a de courtes
révolutions forestiéres (Girona et al., 2023b), ont poussé la forét boréale québécoise
hors de sa plage de variabilité naturelle (Cyr et al., 2009 ; Grondin et al., 2018). Dans
la forét boréale de I'est du Québec, par exemple, la forét de >120 ans représente 78 %
du paysage forestier naturel, mais constitue seulement 28 % du paysage aménagé
(Boucher et al., 2015). La raréfaction des foréts qui dépassent I'age des révolutions
forestieres est accompagnée d’une simplification de la structure interne des
peuplements (Bouchard et Pothier, 2011 ; Martin et al., 2020) et d’'une perte de
résilience aux perturbations naturelles (Cété et al., 2013 ; Boucher et al., 2017 ;
Splawinski et al., 2019). Des changements majeurs au niveau de la configuration de
la forét sont aussi dénotés (Claveau et al., 2007 ; Madoui, 2014), la forét résiduelle
étant fragmentée en petites parcelles par I'exploitation forestiere (Boucher et al.,
2015). Les modifications de la structure d’age, de la structure interne et de la
configuration de la forét boréale engendrées par I'exploitation forestiére sont
associées a une baisse de I'abondance des espéces associées aux foréts matures et
vieilles (Fisher et Wilkinson, 2005), un enjeu majeur pour la biodiversité de la forét
boréale (Martin et al., 2023).

Afin de mitiger les impacts des coupes forestiéres sur les milieux hydriques au
Québec, le Reglement sur 'aménagement durable des foréts du domaine de I'état

(Ministére des Foréts, de la Faune et des Parcs, 2023) prescrit la rétention d’'une



lisiére boisée de 20 métres aux abords des milieux aquatiques et humides lors des
coupes forestiéres. Cette lisiere boisée, nommée bande riveraine, est I'un des seuls
outils sylvicoles établis afin de protéger l'intégrité des milieux hydriques, humides et
riverains lors des coupes forestiéres. La bande riveraine a aussi pour objectif d’agir
en tant que corridor forestier, reliant les foréts résiduelles entre elles (Ministére des
Foréts, de la Faune et des Parcs, 2023). Enfin, la bande riveraine est fréequemment
décrite dans la littérature scientifique comme un refuge écologique, qui soutient une
grande diversité faunique et floristique (Naiman et Décamps, 1997 ; Graziano et al.,
2022 ; Larsen-Gray et Loehle, 2022 ; Thompson et al., 2022).

Le réle de la bande riveraine pour le maintien a long terme de la biodiversité boréale
est toutefois incertain. Suivant une coupe, plusieurs études dénotent une modification
significative du milieu riverain. Le microclimat frais et humide caractéristique du milieu
riverain est modifié (Moore et al., 2005 ; Oldén et al., 2019) et les arbres résiduels
sont hautement vulnérables aux chablis (Mascarua Lépez et al., 2006). Avec ces
changements viennent des modifications dans la composition des communautés
biologiques y résidant : végétale (Elliott et Vose, 2016 ; Newaz et al., 2019), aviaire
(Beauchesne et al., 1991 ; Darveau et al., 1995) et mammalienne (Darveau et al.,
2001), et une perte de la biodiversité unique a I'écotone riverain (Vesely et McComb,
2002 ; Stoffyn-Egli et Willison, 2011) et a la forét mature fermée (Beauchesne et al.,
1991 ; Darveau et al., 1995; Newaz et al., 2019). Figurant parmi les quelques
parcelles de forét résiduelle mature laissée intactes par 'aménagement forestier (Lee
et Barker, 2005), I'acquisition de connaissances sur la capacité de la bande riveraine
a préserver la biodiversité riveraine et forestiere est essentielle. C’est a cet effet que
cette étude vise a évaluer le role de la bande riveraine pour la préservation de la
biodiversité de la forét boréale. Comprendre les conséquences des coupes sur
I'écosystéme boréal et le milieu riverain est nécessaire afin de diriger adéquatement
les activités forestiéres a venir. La bande riveraine de 20 métres est-elle suffisante

pour préserver a long terme la biodiversité riveraine en forét boréale ?



Figure 1
Vue aérienne d’une bande riveraine. La Motte. 2023
Source : Ruben Leroy et Martin Alcala Pajares. Drone GREMA-SmartForests.

La zone riveraine. La zone riveraine est définie comme la portion terrestre adjacente
a un plan d'eau, avec lequel elle interagit (Voller et Harrison, 2014). Le milieu
aquatique et le milieu riverain sont intimement liés 'un a l'autre (Hjaltén et al., 2016 ;
Tolkkinen et al., 2020), s’enrichissant mutuellement, par des processus d’échanges
de nutriments tels que la chute de la canopée ou 'émergence des insectes (Baxter et
al., 2005 ; Bartels et al., 2012). Ces échanges permettent d’augmenter la productivité
et la biodiversité du milieu riverain (Marczak et al., 2010 ; Tiegs et al., 2019 ; Tolkkinen
et al., 2020). La zone riveraine est caractérisée par un microclimat qui lui est propre
(Naiman et al., 2005), se distinguant des foréts avoisinantes par une humidité relative
élevée et par des températures fraiches et stables (Moore et al., 2005 ; Olson et al.,
2007). Ce milieu est aussi caractérisé par un sol humide, résultat de sa proximité a
I'eau, du niveau élevé de la nappe phréatique et de sa position dans le bassin versant
(Annala et al., 2022). Cette disponibilité élevée en eau pourrait faire du milieu riverain
un refuge hydrologique pour la végétation en contexte de changements climatiques
(Zhang et al., 2023). Une diversité d’espéces floristiques et fauniques semble

d’ailleurs dépendre du microclimat des zones riveraines, pour une des étapes de leur



cycle de vie, ou a titre d’habitat essentiel (Marczak et al., 2010 ; Graziano et al., 2022 ;
Larsen-Gray et Loehle, 2022). Les zones riveraines sont également caractérisées par
une grande hétérogénéité spatiale et temporelle qui découle des conditions
hydrologiques locales, soit le déversement des eaux souterraines ou la fréquence des
inondations (Biswas et Mallik, 2010 ; Kuglerova et al., 2014a, 2014b). L'hétérogénéité
des zones riveraines forme une diversité d’habitats distincts qui leur permettent de
soutenir une grande diversité biologique (Naiman et al., 2005). La diversité unique des
espéces retrouvées en zone riveraine est largement documentée (Hagan et al., 2006 ;
Larue et al., 1995 ; Sabo et al., 2005 ; Pielech, 2021). Les zones riveraines naturelles
pourraient effectivement figurer parmi les milieux terrestres les plus diversifiés,
dynamiques et complexes sur terre (Naiman et Décamps, 1997). Plusieurs espéces
de différents taxons sont tributaires des milieux riverains : insectes émergents,
amphibiens, reptiles, oiseaux, et mammiféres (Stoffyn-Egli et Willison, 2011). En plus
de la biodiversité qu’elle soutient, la zone riveraine offre une multitude services
écosystémiques : la filtration de I'eau du bassin versant, la stabilisation des rives et la
régulation de la température des milieux aquatiques (Jyvasjarvi et al., 2020 ; Graziano
et al., 2022).

L’aménagement forestier écosystémique. Depuis 2013, 'aménagement forestier
écosystémique (AFE) est a la base des normes d’aménagement forestier québécois,
dans la loi sur l'aménagement durable du territoire forestier. L'aménagement forestier
écosystémique (AFE) est défini comme une « approche d’aménagement qui vise a
maintenir des écosystémes sains et résilients en misant sur une diminution des écarts
entre les paysages naturels et ceux qui sont aménageés afin d’assurer, a long terme,
le maintien des multiples fonctions de I'écosystéme et, par conséquent, de conserver
les bénéfices sociaux et économiques que l'on en retire » (Gauthier et al., 2008 ;
Grenon et al., 2010 ; Gauthier et al., 2023). A I'échelle du peuplement, 'AFE tente de
reproduire la dynamique de la forét naturelle, en maintenant ses attributs structurels,
biotiques et ses legs (Harvey et al., 2002). A I'échelle du paysage, I'AFE tache plut6t
de conserver les tendances structurelles et compositionnelles des foréts dans les

limites de leur variation historique régionale (Bergeron et al., 1999 ; Harvey et al.,



2002 ; Fenton et al., 2009). Pour ce faire, 'AFE propose une sylviculture inspirée des
régimes de perturbations naturelles. Dans la forét boréale canadienne, les feux, les
épidémies d’insectes et les chablis sont les perturbations les plus importantes (Alcala-
Pajares et al., 2025 ; Burton et al., 2006 ; Gauthier et al., 2008 ; Shorohova et al.,
2023). Ces perturbations jouent un rble essentiel dans I'écosystéme boréal,
contribuant au renouvellement des peuplements, au cyclage biochimique des
éléments et au maintien de la productivité forestiére. Elles créent également de la
variabilité dans la composition en espéces, le stade de succession des foréts et la
structure interne des peuplements (Aakala et al., 2023 ; Brandt et al., 2013). Dans le
contexte d’'un aménagement forestier inspiré par les perturbations naturelles, la CPRS
est utilisée pour répliquer les feux, alors que la coupe partielle se rapproche plutot des
épidémies et des chablis (Fenton et al., 2009 ; Kneeshaw et al., 2011 ; Lavoie et al.,
2026 ; Martin et al., 2022).

Le maintien de la diversité prend une place importante dans 'AFE autant en termes
de richesse spécifique et de diversité génétique qu’en termes de diversité
fonctionnelle, qui permet aux écosystémes de faire face aux perturbations et au stress
(Gauthier et al., 2008 ; Walker, 1992). Malgré tout, les milieux riverains, aquatiques et
humides ne sont pas considérés par les dispositions légales relatives a
'aménagement forestier, hormis la rétention d’'une bande riveraine a largeur fixe de
20 métres (Grosbois et al., 2023). Par ailleurs, le milieu aquatique et le milieu forestier
adjacent sont généralement considérés comme deux milieux a part entiére, alors qu’ils
sont en interactions continuelles (Bartels et al., 2012 ; Baxter et al., 2005 ; Tolkkinen
et al., 2020). lls sont ainsi régis par des institutions environnementales distinctes et
étudiés séparément (Grosbois et al., 2023 ; Hjaltén et al., 2016). Cette séparation
laisse place a un manque de connaissances sur les interactions aquatiques-terrestres
et les conséquences des activités forestieres sur les milieux aquatiques et riverains
(Girona et al., 2023a).

La bande riveraine : Définition Iégale et fonctions. Entré en vigueur en 1988, puis
modifié en 1996 (Bertrand et Potvin, 2003), le Réglement sur les normes d'intervention

dans les foréts du domaine public (RNI) introduit la notion de bande riveraine dans les



dispositions |égales relatives a 'aménagement forestier au Québec. En 2018, le
Reéglement sur 'aménagement durable des foréts du domaine de I'état (RADF)
remplace le RNI. L’article 27 du RADF stipule:

Une lisiére boisée d’'une largeur d’au moins 20 m doit étre conservée en bordure d’une
tourbiére ouverte avec mare, d’'un marais, d’'un marécage arbustif riverain, d’'un lac ou
d’un cours d’eau permanent. La lisiére boisée doit étre reliée a de la forét résiduelle’.

(Ministere des Foréts, de la Faune et des Parcs, 2023)

Le RADF souligne deux objectifs pour cette bande riveraine : préserver l'intégrité des
milieux aquatiques, humides et riverains et permettre les déplacements de la faune
par la création d’un réseau de corridors. A ces fonctions s’ajoute, dans la littérature
scientifique, la création d’'un refuge écologique pour la faune affectée par les coupes,
dans une optique du maintien de la biodiversité (Graziano et al., 2022 ; Larsen-Gray
et Loehle, 2022 ; Naiman et Décamps, 1997 ; Thompson et al., 2022).

a) Préserver l'intégrité des milieux aquatiques, humides et riverains. La bande
riveraine pourrait contribuer a la préservation des milieux aquatiques de plusieurs
facons : en retenant les nutriments et les sédiments lessivés du bassin versant, en
stabilisant les rives, en régulant la température de I'eau et en contribuant aux apports
en débris ligneux et en matiere organique (Castelle et al., 1994 ; Broadmeadow et
Nisbet, 2004 ; Graziano et al., 2022 ; Kuglerova et al., 2023). L’efficacité de la bande
riveraine a atteindre ces objectifs semble toutefois varier selon la largeur de la bande
riveraine prescrite, la composition en essences forestieres, les caractéristiques
locales de la rive (pente et humidité du sol) et les caractéristiques du bassin versant
(Kuglerova et al., 2023 ; Luke et al., 2007). L’étude de Jyvasjarvi et collaborateurs
(2020) rapporte, par exemple, que des bandes riveraines de <15 m ne parvenaient
pas a réguler la température des cours d’eau adjacents. Des taux de décomposition

plus élevés sont aussi dénotés dans les bandes riveraines de <15 m, mais seulement

lci, la lisiére boisée fait référence a la bande riveraine. Il est important de noter qu’en concordance avec
I'article 28 du RADF un maximum de 40 % de la surface terriére de la lisiére boisée peut étre récoltée si
la bande riveraine répond a certains critéres de pente, de peuplement et de densité. Dans la zone d’étude,
les récoltes a méme la bande riveraine sont rares.



dans les sites les plus au sud, expliqué comme le résultat d’'une augmentation du
lessivage des nutriments couplé aux effets du climat local. Une autre étude suggére
plutot que la largeur de la bande riveraine (20, 100 et 200 m) aurait peu d’importance
sur la qualité de I'eau, celle-ci étant plutét modulée par les conditions météorologiques
et les conditions hydrologiques, notamment la taille du bassin versant par rapport a la
taille du lac (Prepas et al., 2001 ; Buttle, 2002).

Les coupes forestiéres menacent aussi l'intégrité des milieux riverains forestiers par
'entremise des effets de lisiere (Harper et al., 2005 ; Lamb et Mallik, 2003 ; Pinksen
et al., 2021). La proximité aux lisiéres forestiéres peut modifier le microclimat riverain;
l'importance de ces modifications dépend de la largeur de la bande riveraine et de
'amplitude des effets de lisiéres (Braithwaite et Mallik, 2012 ; Moore et al., 2005 ;
Oldén et al., 2019). Les coupes forestiéres augmentent également la vulnérabilité aux
chablis des foréts résiduelles, en altérant les caractéristiques du peuplement, et en
créant des bordures forestiéres composées d’arbres non acclimatés a I'exposition au
vent (Heinonen et al., 2009). Les bandes riveraines et les séparateurs de coupe sont
particulierement susceptibles a la mortalité par chablis (Guimond et al., 2024), du fait
de leur ratio périmétre/aire élevé. Cette mortalité serait accompagnée d’une
diminution de la densité du peuplement résiduel et du couvert de la canopée, puis
d’'une augmentation de 'abondance en bois mort (Mascarua Lépez et al., 2006). D’'une
part, cette augmentation en bois mort pourrait créer de nouvelles niches écologiques
et favoriser la présence d’espéeces qui dépendent du bois mort (Fauteux et al., 2012 ;
Lain et al., 2008 ; Lofroth et al., 2023 ; Vaillancourt, 2008). D’autre part, les chablis
peuvent empécher la bande riveraine de remplir ses fonctions, telles que la régulation
de la température de I'eau et le contrbéle des apports en sédiments (Guimond et al.,
2024 ; Kuglerova et al., 2023), tout en limitant sa capacité a constituer un habitat

résiduel adéquat pour les espéces associées au milieu forestier riverain.



Figure 2
Chablis Qans une bande riveraine. MRC d’Abitibi. 2023.
Source : Elise Berthiaume

b) Maintenir la biodiversité. La perte d’habitat d’origine anthropique est un moteur
important de I'extinction d’espéces et de la perte de biodiversité a plusieurs échelles
spatiales et temporelles (Reid et Miller, 1989). Les coupes forestiéres représentent
une perte temporaire en habitat pour les espéces associées aux foréts matures et
vieilles, tout en étant un gain temporaire en habitat pour les espéces associées aux
jeunes foréts (St-Laurent et al.,, 2009). Dans un paysage forestier rajeuni par des
décennies d’'un aménagement forestier équien, reposant sur de courtes révolutions
forestiéres, la bande riveraine pourrait représenter une proportion grandissante de
I'habitat résiduel de forét mature (Lee et Barker, 2005). Celle-ci pourrait donc étre
critique pour la pérennité locale de certaines espéces. Dans la littérature scientifique,
la bande riveraine est souvent décrite comme refuge pour la faune et la flore, suivant
une coupe (Naiman et Décamps, 1997 ; Graziano et al., 2022 ; Larsen-Gray et Loehle,
2022 ; Thompson et al., 2022), mais son role a long terme et dans différents milieux
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reste incertain. On pense notamment a I'esker, un milieu présentant une biodiversité
unique (Grosbois et al., 2025 ; Hasan et al., 2023). Afin de quantifier adéquatement le
réle de la bande riveraine pour la préservation de la biodiversité, plusieurs mesures
sont nécessaires, d’ou lintérét d’intégrer les réponses d’organismes de différents

taxons et niveaux trophiques (Aubin et al., 2013), et ce dans différents milieux.

Diversité floristique. Les plantes sont des producteurs primaires qui jouent un rble
essentiel dans la plupart des écosystémes terrestres au monde. Grace a leur
sensibilité aux conditions du sol, a la disponibilité en eau et a I'accés a la lumiére, les
plantes permettent d’'inférer des conditions environnementales d’'un milieu donné
(Luke et al., 2007 ; Blasi et al., 2010 ; Newaz et al., 2019).

La flore riveraine du sous-bois boréal est généralement trés productive, composeée
d'une variété d'espéces de différents groupes fonctionnels allant de plantes
généralistes, a des spécialistes d’habitat riverain, a des espéces de début de
succession associées aux milieux trés productifs (Biswas et Mallik, 2010 ; MacDonald
et al., 2014). Les zones riveraines des ruisseaux présentent d’ailleurs une plus grande
richesse en espéces herbacées que les zones forestieres adjacentes, avec une

proportion accrue en espéces hydrophytes et rudérales (Hagan et al., 2006).

Plusieurs études proposent que les communautés végétales de la forét boréale soient
hautement résistantes et résilientes aux perturbations, de sorte qu’'une coupe a
proximité de la zone riveraine n’entraine pas de modifications significatives de la
diversité ou de la composition en espéces végétales (Lamb et Mallik, 2003 ; Dynesius
et al., 2009 ; Mallik et al., 2013 ; MacDonald et al., 2014). Toutefois, a court terme
aprés une coupe, une augmentation de la diversité végétale peut étre observée en
bande riveraine, expliquée comme le résultat de la survie d’espéces généralistes et
rudérales déja présentes et de I'établissement d’espéces rudérales natives et
exotiques envahissantes (Newaz et al., 2019 ; Noualhaguet et al., 2025). Outre
'augmentation a court terme de la biodiversité, les bandes riveraines présentent une
composition végétale différente de celle des zones riveraines naturelles. Newaz et

collaborateurs (2019) ont démontré I'élimination locale d‘espéces de fin de succession
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qui, 23 ans aprés une coupe, étaient toujours absentes du milieu riverain. Elliot et
Vose (2016) rapportent un changement significatif de la composition végétale dans
des bandes riveraines étroites (10 m), mais pas dans les bandes riveraines plus larges
(30 m). D’une part, ces changements compositionnels pourraient étre attribuables a
la création d’'une lisiere, qui engendre un gradient microclimatique (Hagan et al.,
2006 ; Hoppenreijs et al., 2022). D’autre part, 'ouverture de la canopée a proximité et
les perturbations du sol occasionnés par les coupes pourraient moduler la composition
végétale riveraine (Pellerin et al., 2021 ; Hoppenreijs et al., 2022 ; Luke et al., 2007).
Somme toute, les effets des coupes forestiéres sur la végétation riveraine boréale sont
peu étudiés par rapport a I'échelle a laquelle la sylviculture est pratiquée (Hoppenreijs
et al., 2022). L’efficacité des bandes riveraines de 20 métres pour le maintien de la

diversité végétale a long terme reste a déterminer.

Diversité aviaire. La grande diversité spécifique et fonctionnelle des oiseaux
(Koskimies, 1989) permet d’inférer d’'un éventail de processus écosystémiques
(Venier et Pearce, 2004). En effet, les oiseaux sont intimement liés a leur habitat, de
sorte qu'il est possible de prédire I'occurrence de certaines espéces basée sur les
caractéristiques du paysage d’une région donnée (Hasan et al., 2020 ; Wesotowski et
Fuller, 2012). Les oiseaux forestiers peuvent étre étudiés pour évaluer la durabilité de
I'exploitation forestiére, puisque plusieurs espéeces sont sensibles aux changements
de la structure de la végétation, du couvert et de 'dge des peuplements (Venier et
Pearce, 2004 ; Drapeau et Imbeau, 2006 ; Versluijs et al., 2017 ; Drolet, 1999).

Plusieurs études ont été entreprises afin de comparer la diversité aviaire de la zone
riveraine naturelle a celle de la bande riveraine. Beauchesne et collaborateurs (1991)
ont démontré que la diversité aviaire des bandes riveraines de 20 m, des bandes
riveraines plus larges et des zones riveraines naturelles étaient comparable quelques
années suivant une coupe dans la forét Montmorency. L’étude note pourtant 'absence
de quelques espéces associées a la forét dans les lisieres de 20 métres (Beauchesne
et al., 1991). Darveau et collaborateurs (1995) ont démontré que, 3 ans suivant une
coupe, certaines espéces inféodées aux foréts matures, telles que le roitelet a

couronne dorée (Regulus satrapa) et la grive de Swainson (Catharus ustulatus)
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étaient absentes des bandes riveraines de 20 meétres, mais ne rapportent aucune
différence significative en composition. 3 a 8 ans aprés la coupe, Shirley et Smith
(Shirley et Smith, 2005) décrivent plutét que les espéces associées a la forét étaient
deux fois plus nombreuses dans des témoins que dans des bandes riveraines étroites
[20-25 m] et que les espéces associées aux milieux ouverts étaient environs quatre
fois plus nombreuses dans les bandes riveraines que les témoins. A court terme, il
semble que méme si les bandes riveraines de 20 métres parviennent a maintenir une
diversité comparable a celle précédant la coupe, la composition des communautés
aviaire est modifiée. Ces modifications pourraient étre attribuables a la perte d’habitat
forestier mature et a la fragmentation (Drolet, 1999 ; St-Laurent et al., 2009), mais
aussi a la création d’une lisiére entre les foréts résiduelles et la coupe. En effet, les
lisieres forestieres sont associées a un assemblage d’espéces qui differe de ceux
associés au milieu forestier (Pinksen et al., 2021) et au milieu riverain (Ries et Sisk,
2010). Imbeau (2003) suggére que les espéces aviaires typiquement retrouvées en
lisieres forestieres, dans un paysage fragmenté, sont des espéces qui requiérent une
forét jeune, dans ses premiers stades de succession, plutdét que des spécialistes de
la lisiére. Les oiseaux qui évitent les lisiéres requierent quant a eux des foréts matures
fermées. Finalement, les espéces qui utilisent lisieres et foréts confondues seraient
généralistes (Imbeau et al., 2003). Lorsqu’un milieu riverain forestier est transformé
en bande riveraine, il semble possible que les especes aviaires associées aux jeunes
foréts augmentent en abondance tandis que les espéces associées aux foréts
matures et vieilles, pour lesquelles la bande riveraine n’est pas propice, diminuent en
abondance. Les changements du couvert forestier et de 'abondance en chicots dans
le milieu riverain suivant une coupe (Mascarua Loépez et al., 2006) pourraient
également engendrer des changements significatifs dans les communautés aviaires
(Drapeau et al., 2009 ; Loéfroth et al., 2023). A long terme, l'efficacité des bandes

riveraines pour maintenir la diversité aviaire reste a déterminer.

Diversité mammalienne. Les grands mammiféres jouent un réle important dans la
chaine alimentaire (Beschta et Ripple, 2012) et le cycle du carbone (Leroux et al.,

2020), influencant les écosystémes riverains et boréaux par des processus « top-
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down ». Les mammiféres de grande taille ont généralement de vastes domaines
vitaux, dus a leur grande mobilité, mais aussi a leurs besoins énergétiques élevés, qui
nécessitent de grands déplacements (Jetz et al., 2004 ; Kelt et Van Vuren, 2001).
Ceux-ci répondent donc a la qualité d’habitat sur une grande étendue spatiale, étant
particulierement sensibles a la configuration du paysage (Brown et al., 2020 ;
Holbrook et al., 2017 ; Jedrzejewski et al., 2004), plutét qu’aux conditions locales d’'un

site.

Au Québec, plusieurs mammiféres sont fortement associés au milieu riverain,
notamment le castor du Canada (Castor canadensis), la loutre de riviére (Lontra
canadensis), le vison (Neovison spp.), la musaraigne (Sorex spp.), le condylure étoilé
(Condylura cristata) et le rat musqué (Ondatra), qui se nourrissent de ressources
alimentaires trouvées en milieu riverain (Arsenault et al., 2025 ; Labrecque-Foy et al.,
2020 ; Stoffyn-Egli et Willison, 2011). L'orignal (Alces alces) est aussi associé aux
milieux riverains et humides, dans lesquels il s’abrite des prédateurs et du stress
thermique, en plus de se nourrir de plantes aquatiques qu’il y retrouve (Neumann et
al., 2024 ; Snaith et Beazley, 2004). La majorité des études canadiennes portant sur
le role de la bande riveraine pour les mammiféres, a la suite d’'une coupe, s’attardent
aux mammiféres de petite taille (Beauchesne et al., 1991 ; Darveau et al., 2001 ;
Forsey et Baggs, 2001). Ces études révelent l'utilisation des bandes riveraines par
des mustélidés comme voie de dispersion (Sullivan et Sullivan, 2021a) ou la capture
de micromammiféres associés aux foréts matures dans des bandes riveraines
(Darveau et al., 2001). Le rble de la bande riveraine pour le maintien des grands
mammiferes a la suite d’'une coupe reste toutefois incertain. Les coupes forestiéres
semblent favoriser les orignaux et les ours noirs (Ursus americanus), pour lesquels
la végétation de premiére succession est une ressource alimentaire importante
(Brodeur, 2007 ; Mosnier et al., 2008 ; Bj@rneraas et al., 2011). Au contraire, d’autres
especes associées a la forét mature, comme le caribou des bois (Rangifer tarandus
caribou), diminuent en abondance a la suite d’'une coupe. Il semble que les
mammiferes associés a la forét mature fermée sont négativement impactés par la

coupe, ces changements étant en partie attribuables aux changements du stade de
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succession de la forét, mais aussi a la configuration spatiale du paysage (Brown et
al., 2020 ; Fisher et Wilkinson, 2005).

c) Favoriser la connectivité d’un territoire fragmenté. La perte d’habitat de forét
mature résultant de [l'exploitation forestiére est souvent accompagnée par la
fragmentation de la forét résiduelle. Alors que la perte d’habitat affecte la quantité
d’habitats d’'un paysage donné, la fragmentation modifie plutét la configuration
spatiale de I'habitat résiduel, entrainant la subdivision d’un habitat continu en petites
parcelles d’habitats isolées les unes des autres par une « matrice» d’habitats
dissemblables (Wilcove, 1986 ; Andrén, 1994). Les bandes riveraines, comme prescrit
par le RADF (Ministére des Foréts, de la Faune et des Parcs, 2023) doivent étre relié
a la forét résiduelle, et ce afin de permettre les déplacement de la faune et de favoriser
la connectivité du paysage (Hilty et al., 2019). A cet effet, les bandes riveraines
semblent agir a titre de corridor écologique pour quelques groupes taxonomiques,
notamment les oiseaux (Machtans et al., 1996 ; Shirley, 2006). Des études
supplémentaires sont toutefois nécessaires afin d’établir clairement le role de la bande

riveraine pour la connectivité du territoire.

Lacunes dans nos connaissances. A travers I’Amérique du Nord, la bande riveraine
est utilisée de fagon presque universelle, étant souvent le seul outil sylvicole visant a
protéger lintégrité des milieux riverains, humides et aquatiques des activités
anthropiques. La bande riveraine de 20 métres instaurée au Québec differe pourtant
de celle de = 30 métres requise en Ontario, par exemple (Buttle, 2002 ; O’Carroll et
Gysbers, 2004). En effet, la largeur de bande riveraine prescrite varie largement entre
les juridictions canadiennes, allant d’en moyenne 13.8 m (+ 3,2) pour les cours d’eau
intermittents jusqu’'a 54,6 m (£ 11,4) pour les lacs de grande taille (Blinn et Kilgore,
2001 ; Lee et al., 2004 ; O’Carroll et Gysbers, 2004 ; Richardson et al., 2012). En
outre, plus de la moitié des juridictions nord-américaines reposent sur une approche
« one-size-fits-all », la largeur de la bande riveraine étant déterminée a I'aide de deux
facteurs décisifs ou moins (ex: type de plan d’eau, pente, taille du plan d’eau,
présence de poissons) (Lee et al., 2004 ; Lee et Barker, 2005). Cette approche est

administrativement et opérationnellement simple (Richardson et al., 2012 ; Graziano
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et al., 2022), mais manque de considérer la topographie locale, le substrat, le type de
peuplement et les caractéristiques du bassin versant et les conditions hydrologiques
locales (Kuglerova et al., 2014a). Au Québec, I'application systématique de la bande
riveraine de 20 métres, sans considération pour les caractéristiques du peuplement et
du substrat, met en doute I'efficacité de celle-ci a remplir ses objectifs dans différents
milieux, notamment I'esker, un écosystéme unique sous pressions anthropiques
multiples (prélevement d’eau potable, graviéres, récolte forestiére et récréation)
(Hasan et al., 2023).

A I'échelle du Québec, il est estimé que les bandes riveraines de tous les lacs, les
cours d’eau et les milieux humides pourraient représenter environ 10 % des foréts
productives de la province (Bertrand, 2008). Méme si la bande riveraine a d’abord
I'objectif de préserver 'intégrité des milieux hydriques, elle représente sans équivoque
une partie importante de la forét laissée intacte par I'exploitation forestiére. Au fur et
a mesure que 'exploitation forestiére convertit des peuplements vieux ou matures en
peuplements jeunes, les bandes riveraines représentent une proportion grandissante
des foréts matures a I'échelle du territoire, d’'ou leur role émergent de refuge
écologique (Lee et Barker, 2005). Prescrite depuis trois décennies, la contribution de
la bande riveraine de 20 métres pour le maintien de la biodiversité demeure inconnue.
Un manque de connaissances persiste aussi quand il est question de I'évolution de la

bande riveraine et sa biodiversité dans le temps.
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Objectifs. L'objectif général de I'étude est d’évaluer le réle de la bande riveraine de

20 m pour la préservation de la diversité végétale, aviaire et mammifére en forét

boréale, dans des peuplements de pin gris (Pinus banksiana) et d’épinette noire

(Picea mariana), sur des substrats sableux et argileux, 15 a 20 ans aprés une coupe

forestiére. Plus spécifiquement, I'étude visait a :

(i)

(ii)

(iif)

Evaluer la diversité et la composition des assemblages de plantes,
d’oiseaux et de mammiféres, 15 a 20 ans aprés une CPRS, dans des
bandes riveraines de 20 métres, en comparatif avec celles des zones
riveraines non perturbées.

Déterminer quelles variables environnementales influencent les
assemblages de plantes, d’'oiseaux et de mammiféres en milieu riverain.

Identifier les espéces végétales, aviaires et mammiféres indicatrices des
bandes riveraines et des zones riveraines non perturbées.

Hypothéses. Nous avons émis une hypothése pour chaque objectif spécifique. Nous

avons émis I'’hypothése que :

(i)

(ii)

(iif)

La diversité des plantes, des oiseaux et des mammiféres sera plus élevée
dans les bandes riveraines que dans les témoins, car l'exploitation
forestiére peut créer de nouvelles niches écologiques. Les assemblages
floristiques, aviaires et mammiféres des bandes riveraines seront
significativement différents de ceux des témoins, car ces deux habitats
différent au niveau de leur structure de peuplement, leur densité, leur
couvert et leur disponibilité en bois mort.

Nos taxons répondront a différentes variables environnementales. Les
plantes seront influencées par les conditions locales, telles que la
disponibilité de la lumiére, la profondeur de la matiére organique ou la
couverture des débris ligneux. Les oiseaux seront modulés par I'age, la
structure et la disponibilité du bois mort des peuplements. Les mammiféres
seront influencés par I'age et la densité des peuplements.

Les espéces indicatrices des bandes riveraines et des témoins seront
associées a des habitats qui different. Les bandes riveraines seront
associées a des espéeces typiques des milieux ouverts ou en régénération,
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alors que les témoins seront associés a des espéces caractéristiques des
milieux forestiers matures et fermés.
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1.1 Introduction

The boreal biome is characterized by vast coniferous forests and a great density and
diversity of lakes, rivers, and wetlands, making it the most freshwater-rich biome in the
world (Brandt, 2009 ; Gauthier et al., 2008, 2023). Nearly one-third of this biome is
found in Canada (Brandt et al., 2013 ; Gauthier et al., 2023), where over 2 million lakes
are estimated to occur (Schindler et Lee, 2010). Additionally, approximately 40% of
Canada’s boreal forests are managed for wood production (Girona et al., 2023c).
Forest harvesting can have notable effects on freshwater quality (Guimond et al.,
2024), primarily through soil and nutrient leaching (Boggs et al., 2016 ; Kreutzweiser
et al., 2008 ; Prepas et al., 2001) and increased sediment inputs into aquatic
ecosystems (Croke et Hairsine, 2006 ; Kreutzweiser et al., 2008 ; Waters, 1995).
These inputs affect aquatic food webs (Grosbois et al., 2017, 2020) and may lead to
toxic conditions such as cyanobacterial blooms (Grosbois et al., 2024). During forestry
operations, strips of forest can be preserved along water bodies and wetlands to
reduce the negative impacts of forest harvesting on these ecosystems. These strips
are known as “riparian buffers” and have been applied in many forest ecosystems
across the world, since the 1960s, to minimize the impacts of anthropic activities on
freshwater ecosystems (Kuglerova et al., 2020 ; Lee et al., 2004 ; Majumdar et
Avishek, 2023 ; Richardson et al., 2012). Indeed, riparian buffers have multiple
functions including nutrients and sediments retention, bank stabilization, water
temperature regulation, and woody debris and organic matter supply (Broadmeadow
et Nisbet, 2004 ; Graziano et al., 2022 ; Kuglerova et al., 2023). Apart from these
functions, it has been hypothesized that riparian buffers could contribute to the
preservation of biodiversity (Larsen-Gray et Loehle, 2022 ; Marczak et al., 2010),
through two distinct mechanisms: by protecting riparian environments, which are
recognized to be biodiversity hotspots, especially when it comes to plants (Sabo et al.,
2005), and by offering residual mature forest habitats in an increasingly disturbed

landscape (Lee et Barker, 2005).

Riparian environments are often described as biodiversity hotspots, especially for
plants (Hagan et al., 2006 ; Pielech, 2021 ; Sabo et al., 2005), because they are rich

in nutrients (Bartels et al., 2012 ; Baxter et al., 2005), provide a humid and cool
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microclimate (Annala et al., 2022 ; Moore et al., 2005 ; Olson et al., 2007) and are
spatially and temporally heterogenous due to local hydrological conditions, such as
groundwater discharge and flood frequency (Biswas et Mallik, 2010 ; Kuglerova et al.,
2014a, 2014b). Several studies have evaluated how plant diversity and species
assemblages shift in riparian environments following the harvest of adjacent forests
(Biswas et Mallik, 2010 ; Elliott et Vose, 2016 ; MacDonald et al., 2014 ; Mallik et al.,
2013). For example, three to seven years after harvest, an increase in plant richness
and diversity in riparian areas was reported, which was attributed to the establishment
of native ruderal and invasive exotic species (Newaz et al., 2019). Beyond this, riparian
buffer strips often exhibit a plant composition distinct from that of undisturbed riparian
environments (Elliott et Vose, 2016 ; Newaz et al., 2019). These changes in plant
composition could be driven by local shifts in edaphic conditions, such as soil moisture,
which are commonly observed in edge environments, or by alterations in forest cover
that affect light availability (Luke et al., 2007 ; Blasi et al., 2010 ; Newaz et al., 2019)

Riparian buffers could also contribute to the conservation of old growth forest
attributes. In eastern Canada, decades of even-aged forest management and short
forest rotations (Bergeron et al., 2004 ; Drapeau et al., 2009 ; Girona et al., 2023c)
have led to rarefaction of old growth forests, the simplification of internal stand
structure (Bouchard et Pothier, 2011 ; Girona et al., 2023a ; Martin et al., 2020), and
loss of resilience to natural disturbances (Aakala et al., 2023 ; Boucher et al., 2017 ;
Cété et al., 2013 ; Splawinski et al., 2019). Major changes in the spatial configuration
of forests are also reported (Claveau et al., 2007 ; Madoui, 2014 ; Svensson et al.,
2023) ; in managed areas, old forest patches (>120 years old) are 90% smaller than
in unmanaged areas and significantly more fragmented (Boucher et al., 2015). These
changes are a major challenge for boreal forest biodiversity and sustainable forest
management (Girona et al., 2023a ; Martin et al., 2023). In this context, riparian buffers
may contribute to biodiversity preservation by maintaining mature forest area. In a
landscape rejuvenated by even-aged management, riparian buffer strips could also
represent a growing proportion of residual mature forests (Lee et Barker, 2005). As a

result, riparian buffers could offer refuge and key habitats for forest dwelling species
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(Graziano et al., 2022 ; Larsen-Gray et Loehle, 2022 ; Thompson et al., 2022 ; Naiman
et Décamps, 1997), and play an important role in maintaining mature forest
biodiversity. Additionally, riparian buffers appear to act as corridors for several
taxonomic groups, such as birds and mammals (Machtans et al., 1996 ; Phoebus et
al., 2017 ; Shirley, 2006 ; Sullivan et Sullivan, 2021a). In that sense, riparian buffers
could contribute to biodiversity preservation through landscape connectivity, a key
driver of biological diversity in both forest and aquatic ecosystems (Blackburn-
Desbiens et al., 2023 ; Hilty et al., 2019).

Boreal forest birds are sensitive to landscape configuration, to changes in stand
structure, cover and age, as well as to dead wood availability (Drapeau et Imbeau,
2006 ; Drolet, 1997 ; Venier et Pearce, 2004 ; Versluijs et al., 2017).These species
can thereby be used to assess how forest management practices influence habitat
structure and ecological integrity of forested environments. Some studies have
reported that 2 to 3years after harvest of adjacent upland forest, some forest-dwelling
bird species, such as the Golden-crowned Kinglet (Regulus satrapa), were absent
from riparian buffers, even if they were present beforehand (Beauchesne et al., 1991 ;
Darveau et al., 1995), whereas other species might utilize buffers to avoid crossing

open environments (Machtans et al., 1996 ; Shirley, 2006).

Some mammals may also respond to habitat quality over large spatial extent, being
particularly sensitive to landscape configuration (Brown et al., 2020 ; Holbrook et al.,
2017 ; Jedrzejewski et al., 2004) rather than to local site conditions. Previous studies
indicate that mustelids appear to use riparian buffer strips as a dispersal routes
(Sullivan et Sullivan, 2021a), and that 20 m wide riparian buffers may provide refuge
for some small forest-dwelling mammals (Darveau et al., 2001). However, little is
known about how bigger mammals utilize riparian buffers, though their presence is
likely influenced by landscape configuration and successional stage of adjacent
upland forests (Brown et al., 2020 ; Fisher et Wilkinson, 2005).

Although short-term studies provide valuable insights for biodiversity, a significant

knowledge gap remains regarding the long-term value of riparian buffers. This is
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especially important, as riparian buffers and forest strips are vulnerable to windthrows
(Alcala-Pajares et al., 2025 ; Girona et al., 2019 ; Heinonen et al., 2009 ; Kuglerova et
al., 2023 ; Mascarua Lopez et al., 2006), which may impede riparian buffers’ ability to
act as freshwater protection tools (Guimond et al., 2024) and modify available habitats
by affecting stand density, deadwood availability, tree species composition and age
structure (Lavoie et al., 2012 ; Mascarua Lopez et al., 2006 ; Ruel, 2000 ; Ulanova,
2000). As a result, the long-term role of riparian buffers in maintaining both riparian

and mature forest biodiversity is uncertain and needs to be studied.

This study aimed (i) to evaluate plant, bird and mammal diversity, as well as species
assemblages, in 20 meters-wide riparian buffers and in control sites (mature riparian
forests > 150 meters from harvest operations and located within previously
unmanaged forests), (ii) to ordinate species assemblages along environmental
gradients, and (iii) to identify indicator species associated to riparian buffers or
controls, 15 to 20 years after clearcutting in eastern Canadian boreal forests. We first
hypothesized that plant, bird and mammal diversity would differ between 20 m wide
riparian buffers and controls. We expected that plant, bird and mammal diversity
indices would be greater in riparian buffers than in controls, as riparian buffers and
their adjacent regenerating areas may offer a broader range of habitats than controls
(Larsen-Gray et Loehle, 2022). We also expected that plant, bird and mammal species
assemblages in riparian buffers and controls would be significantly different. We
speculated that these differences may be explained by a loss of riparian plant species
and forest associated birds and mammals, which may be present in controls, but
absent from riparian buffers, and by the arrival of new species, which favour
regenerating habitats, or use the buffer as a corridor. Lastly, we expected that plant
assemblages would be most affected by local environmental variables whereas bird
and mammal assemblages would be most affected by stand-scale variables such as

age structure, density and dead wood availability.
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1.2 Materials and methods

1.2.1 Study area

Our study area covers 7,948 km?in the Abitibi Regional County Municipality, Québec,
Canada (Figure 3). This area is in the mixedwood forests of the balsam fir (Abies
balsamea) - paper birch (Betula papyrifera) bioclimatic zones (Blouin et Berger, 2002).
The climate is subhumid subpolar, with a mean annual temperature of 1.5 °C and total
yearly precipitation of 920 mm (Ministére de I'Environnement et de la Lutte contre les
changements climatiques, 2010). The growing season lasts around 160 days (Blouin
et Berger, 2002). The study area has a flat topography, with elevation ranging between
200 to 400 m. The region is dominated by glaciolacustrine deposits, organic deposits,
as well as glacial and fluvio-glacial deposits, such as tills, moraines and eskers. Some
of the largest eskers of Eastern Canada are found within our study area (Hasan et al.,
2023 ; Veillette et al., 2004). These eskers are alluvial geological formations of gravel
and sand, created by the retreat of glaciers, around 10,000 years ago at the end of
the last ice age (Gourde-Bureau et al., 2013), resulting in numerous kettle lakes. In
the study area, black spruce (Picea mariana) and trembling aspen (Populus
tremuloides) forests dominate clay plains whereas jack pine (Pinus banksiana) forests
dominate on sandy well-drained soils of eskers and moraines. (Blouin et Berger,
2002). This forested landscape is rich in terms of hydrological features, with water
bodies covering 4.3% of the landscape, and wetlands 18.5%. Forests otherwise cover
70% of the Abitibi Regional County Municipality’s territory (MRC Abitibi, 2023).
Predominantly coniferous, these forests are shaped by a fire cycle of 150-250 years,
which reflects the dry climate (Bergeron et al., 2004). Lastly, forest harvesting is
socially and economically important in the study area; from 2015 to 2020, an average
of 435 ha of forest were cut annually, of which a 100% were clearcuts (MRC Abitibi,
2020).
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Figure 3
Location of study sites in the Abitibi Regional County Municipality, Québec,
Canada: a) study sites, b) at a smaller scale, c) 20 meters wide riparian buffer, d)
control site.

1.2.2 Experimental design

We selected a total of 40 riparian sites in May of 2023 using publicly available satellite
imagery (Gouvernement du Québec, 2019) based on three criteria: stand
characteristics, substrate type, and year of harvest. Selected sites were mature stands
(= 70 years old), dominated by black spruce or jack pine (> 50% of cover). The sites
were equally distributed on clay and sand substrates (esker, moraines and tills). Half
of the sites were riparian buffer strips created by clearcuts, performed between 2003
and 2008. The other half of the sites were controls: undisturbed riparian areas, located
in mature forests that had never been managed. These control sites were positioned
at least 150 m from any forestry-related disturbance. For each stand type, substrate
type and treatment (riparian buffer or control), we selected 5 replicas, for a total of 40

sites (2 stand type x 2 substrates x 2 treatments x 5 replicates).
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1.2.3 Sampling plan
In the summer and fall of 2023, we conducted 4 different surveys to assess forest

stand characteristics, plant, bird, and mammal diversity (Figure 4).
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Figure 4

Sampling design, consisting of 4 surveys: a) stand characteristics in a 400 m? square
plot, b) plant survey using two 20 m long transects composed of 5 microplots of 4 m?,
¢) bird survey, using autonomous recording units installed 15 m from the shore in
riparian buffers and 30 m from the shore in controls, d) mammal survey using camera
traps, one pointing towards the shore and the other pointing towards the forest edge.
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Stand characteristics

We measured stand characteristics within a 20 x 20 m square plot (400 m?) positioned
perpendicular to the shoreline (Fig. 4 a). Within this plot, we measured diameter at
breast height (DBH) of each tree that had a DBH = 9 cm. We noted species, DBH,
and state (alive or dead) for each tree. Finally, we selected 10 trees from different
crown classes (dominant, co-dominant and suppressed) and extracted a tree-ring core
at the root collar level, using an increment borer. We sanded these cores and counted

the tree rings using a binocular microscope to determine tree age.

Plant survey

At each site, we undertook two 20-meters long transects, positioned perpendicular to
the shoreline and parallel to the forest plot's boundaries, 5 m away from the 400 m?
plot's boundary (Fig. 4 b). Each transect consisted of 5 circular microplots of 4 m?
each. The first microplot’s center was placed 5 m from the first mature tree (DBH = 9
cm) on the shore and each subsequent microplot's center was placed 5 m from the
previous one. In each microplot, we estimated the relative cover of each species and
total cover for each stratum (forest floor, herbs, shrubs and trees) (Girona et al., 2018 ;
Kim et al., 2025 ; Noualhaguet et al., 2025 ; Saucier, 1994). Stratums were defined as
follow: the forest floor stratum was composed of bryophytes and lichens, the herb layer
included all vascular herbaceous species, from pteridophytes to angiosperms, the
shrub layer considered all shrubs and trees which were 4 m tall or less, whereas the
tree layer included all trees > 4 m and having a DBH < 9 cm. Species were considered
in the survey solely if their stem started within the microplot (Saucier, 1994). Several
abiotic factors were also measured: organic matter depth (OMD), woody debris cover,
and solar radiation. Solar radiation was measured as the percentage transmittance of
photosynthetically active radiation (PAR; 400—700 nm) using a LI-191-line quantum
sensor (LICOR, Lincoln, Nebraska, USA) and a data logger at 1-m above the ground.
Two measurements of solar radiation were performed and averaged for each
microplot. At the start and end of each survey, we measured the incident PAR in fully
open conditions to obtain a baseline (Girona et al., 2018 ; Lieffers et al., 1999 ;
Paquette et al., 2007). The PAR measured under the canopy, coupled with the

baseline PAR, provides a ratio of light penetration through the canopy.
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Bird survey

Birds were surveyed using Song Meter SM4 (Wildlife Acoustics, Maynard,
Massachusetts, USA) autonomous recording units (ARUs). From June 5" to July 6%,
2023, we deployed a total of 16 ARUs. Since we had access to a limited amount of
ARUs, we decided to focus our sampling on jack pine stands. Jack pine is the most
common tree species found on eskers. Eskers are socially and economically essential
in the region’s economy and support unique biodiversity in the boreal forest (Gourde-
Bureau et al., 2013 ; Hasan et al., 2023). We chose to limit our sampling to jack pine
stands to ensure that there would be sufficient replication in each substrate (sand vs.
clay) and treatment (riparian buffer vs. controls; see Annexe A). We therefore
deployed a single ARU on 16 randomly selected jack pine dominated sites. We
installed these recorders on mature trees within the forest plot, 15 meters from the
shore in riparian buffers and 30 meters from the shore in controls to minimize the
interference of water sounds (Fig. 4 c¢). The effective radius of these recording devices
for passerine birds is around 50 meters (Yip et al.,, 2017), meaning that the ARUs
deployed in riparian buffers also recorded birdsongs from the adjacent regenerating
patch, whereas ARUs deployed in controls were located more than 150 m from
regenerating patches. Considering the effective radius of the recorders, we installed
each ARU was at a minimal distance of 200 m to another device. As ARUs were
positioned closer to the shore in riparian buffers than in controls, riparian buffer
recordings may be subject to acoustic interference, due to the proximity of water. We
programmed the ARUs to record every day from 1 h before and 4h after sunrise, and
from 30 minutes before to 30 minutes after sunset (Van Wilgenburg et al., 2025). Data
were collected by 75% of ARUs. At the end of the sampling period, each ARU collected
over 800 recordings from which we randomly selected 17 recording which were
representative of the range of sampling dates and hours. The total sampling effort per
site was of 79 minutes composed of 13 three minutes long and 4 ten minutes long
recordings, for a total of 948 recording minutes across 12 sites. According to the
Alberta Biodiversity Monitoring Institute (Bayne et al., 2017), a minimum of 8 visits
within @ month is necessary to achieve high detectability and 95% confidence in

species occupancy. We therefore used 17 visits per site over one month to insure the
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high detectability of bird species and reliable occupancy data. These recordings were
transcribed by expert ornithologists through the Wildtrax platform (University of
Alberta, Canada). Individuals were tagged the first time they were heard in a particular
recording using the “1SPT” option on Wildtrax. Individuals of the same species on the
same recording were distinguished using a combination of timing, directionality,
intensity, and song type, following the protocol established for the Boreal Bird
Monitoring Program (Van Wilgenburg et al., 2022). For example, individuals were
distinguished when their calls overlapped, when they originated from different sides of
the stereo field or through uneven delays between vocalizations. Differences in
intonation, duration, and song structure further supported abundance estimates.
When = 7 individuals of the same species vocalized simultaneously, we used a
standardized abundance code: “too many to tag”. This method leads to conservative
(i.e. underestimated) but reproductible abundance estimates (Celis-Murillo et al.,
2009 ; Kalukapuge et al., 2024 ; Sedlacek et al., 2015). The transcribed data was then
filtered to include only bird species nesting in the study area and recordings from their

nesting periods (Rousseu et Drolet, 2017).

Mammal survey

From June 6™ to September 29" 2023, we surveyed mammals using Bushnell
Aggressor and Essential camera traps (Overland Park, Kansas, USA). These cameras
have ultra-sensitive infrared motion detectors, which allow them to capture night-time
images. We deployed 2 cameras on 32 sites, for a total of 64 cameras. These sites
were selected through a stratified random sampling; for each combination of
treatment, stand type, and substrate, we had 4 sites with 2 cameras each (see Annexe
A). At the selected sites, within the forest plots, we set up the first camera trap 5 meters
from the shore, pointing towards the shore and the second camera 15 meters from the
shore, pointing towards the forest edge (Fig. 4 d). The cameras were programmed as
follows: sensitivity was set to automatic; once movement was detected, two
consecutive photos were taken; and the trigger interval was set to 30 seconds. We
transcribed the collected data collected using the Timelapse software (Greenberg et
al., 2019). Approximately 60% of cameras collected sufficient data (= 1 identifiable

observation, = 100 sampling days from May 25" to September 29" 2023). The data
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was summarized as presence-absence per species to avoid bias from repeated
individual detections (Gilbert et al., 2021).

1.2.4 Data analysis
Each taxonomic group was analyzed separately, focusing on two main aspects:
diversity and species assemblages. We also conducted occupancy modeling for

mammals, to account for imperfect detection.

Diversity analysis and occupancy models

Plant species cover was calculated at the microplot level and then aggregated by site
to avoid pseudoreplication. We used this aggregated cover in our analysis. Bird
abundance of each species, at each site was defined as the highest number of distinct
individuals in a single recording (Van Wilgenburg et al., 2022). To present a complete
picture of diversity, we chose to retain four complementary diversity metrics: Species
richness, Shannon Diversity index, Simpson’s Diversity index and Pielou’s evenness.
The combined use of these indices allowed us to distinguish the effects of species
richness and evenness on overall diversity (Morris et al., 2014 ; Supriatna, 2018). We
calculated these indices at the microplot scale for plants and at the site scale for birds.
For mammals, we chose to combine data from the shore and the forest edge. Since
certain sites had one working camera and other sites had two working cameras, we
included the number of cameras per site in our analysis, to account for sampling effort.
Using mammal presence-absence data, we calculated species richness, at the shore
and at the forest edge. We conducted an analysis of variance (ANOVA) to test for
differences in biodiversity indices by freatment (riparian buffer vs. control), considering
the following co-variables: stand type (black spruce vs. jack pine, except for birds),
substrate (clay vs. sand), and cameras per site (one vs. two), for mammals. As ARUs
in in riparian buffers were positioned closer to the aquatic habitat than in controls,
confounding noise such as running water, could potentially reduce species
detectability. To evaluate this potential bias and the hypothesis that rivers are noisier
than lakes, we also tested the effect of waterbody type (river vs. lake) on bird species
richness, diversity (Shannon, Simpson), and evenness (Pielou), using ANOVAs.

ANOVA'’s assumptions were met.
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To account for imperfect detection of mammals, we used a single-species single-
season occupancy framework to estimate occupancy probability (y) and detection
probability (p), of Mooses (Alces alces), American black bears (Ursus americanus),
American red squirrels (Tamiasciurus hudsonicus), Northern
flying squirrels (Glaucomys sabrinus), and Snowshoe hares (Lepus americanus), our
most frequently observed mammals, present at = 10 sites. We conducted our
occupancy analyses using standard likelihood-based models implemented the
unmarked package (Kellner et al., 2023). For each species, we assembled detection
histories for 25 sites, coding detections as “1” and non-detections as “0” across 19
temporal replicates; stations with excessive missing data were truncated to retain
consistent sampling effort. We modeled each species’ occupancy based on two or
three stand variables, which were chosen according to the species’ ecology,
(as presented in Annexe B), and on treatment. Detection models incorporated
sampling effort, defined as the number of active cameras at each station (one or two).
Prior to analysis, we examined numerical covariates to ensure the absence of
problematic collinearity. Model fit was assessed using the MacKenzie—Bailey
goodness-of-fit test with 5000 bootstrap iterations, and when overdispersion was
detected, we adjusted model selection and inference using € (MacKenzie et al., 2018).
Alternative model structures were compared using small-sample corrected AIC, and
multi-model inference with shrinkage was performed using the AICcmodavg package
(Mazerolle, 2023) to obtain model-averaged parameter estimates and unconditional
confidence intervals. Covariates were considered influential when their 95%

unconditional confidence intervals did not overlap zero.

Species assemblage analysis

We calculated Bray-Curtis’ distance for plants and birds, and Jaccard Similarity for
mammals. We conducted a Principal Coordinates Analysis (PCoA) and a
Permutational multivariate analysis of variance (PERMANOVA, 999 pemutations), for
each group to assess if species assemblages varied significantly based on treatment,
stand type and substrate. Distance matrices were also partitioned using the betapart
package (Baselga, 2013), to test if significant differences in composition based on

treatment, stand type and substrate were attributed to balanced variation in
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abundances and/or abundance gradients. Additional PERMANOVAs assessed the
influence of transect variables (light, organic matter depth, woody debris cover) on
plant assemblages and the influence of stand variables (stand density, dead wood
density, stand richness, mean age and standard deviation of age) on plant, bird and
mammal species assemblages. We also included number of cameras per site as a co-
variable for mammals, and waterbody type (river vs. lake) as a co-variable for birds.
PERMANOVA'’s assumptions were met. Some of these PERMANOVAs were followed
up by ANOVAs and Kruskal-Wallis tests (when data did not meet ANOVA’s
assumptions), to determine if there were significant differences in transect variables
and stand variables based on treatment, stand type or substrate. Lastly, we used the
multipatt function of R package indicspecies (De Caceres et Legendre, 2009) to reveal
plant and mammals’ association to riparian buffers or controls, to black spruce or jack
pine stands, or to clay or sand substrates (99999 permutations). Using the same
method, we exclusively identified indicators of controls for birds. We did not identify
indicators for riparian buffers, as the recorders’ effective range captures bird songs
past the buffers, resulting in indicators of disturbance, rather than birds specifically
associated to the riparian buffer. Data analysis was conducted using R (R Core Team,
2024).

1.3 Results
1.3.1 Diversity and occupancy in riparian buffers
We found significant differences in plant, bird and mammal diversity, when comparing

riparian buffers to controls (Figure 5).

For plants, at the forest edge (25 m from shore), we found that riparian buffers had
significantly higher plant species richness than controls (16.7 £ 4.7 vs. 13.9 £ 3.5
species, F (1, 35) = 4.1, p < 0.05). Shannon index was also 14% higher in riparian
buffers than in controls (F (1, 34) = 6.8, p = 0.01; Fig. 5 a) and Simpson’s index was
6% higher in riparian buffers than in controls (F (1, 32) = 8.7, p = 0.006), whereas no
significant differences were found for Pielou’s evenness. At 20 meters from the shore,

Shannon index was 9% higher in buffers compared to controls (F (1, 33) = 4.2, p <
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0.05). Stand type and substrate had no significative impact on the indices, in any of

the plant microplots.
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Figure 5

Diversity indices ANOVAs comparing riparian buffers to controls a) Plants:
Species richness and Shannon diversity index along the transect, in buffers and
controls, b) Bird: Species richness and Shannon diversity index in buffers and
controls, c) Detected Mammal species richness in riparian buffers and controls,
and based on numbers of cameras per site.



33

Likewise, diversity was higher in riparian buffers than in controls, for birds (Fig. 5 b).
Indeed, riparian buffers were characterized by a higher bird species richness than
controls (F (1,9) = 9.7, p = 0.01), having on average 6 more bird species than controls
(38.4 +2.1 vs 32.4 + 4.3 species). Shannon index, Simpson’s index and Pielou’s
evenness were comparable in buffers and controls. Waterbody type had no significant

impact on bird diversity indices.

We found that mammals’ species richness was influenced by treatment (Fig. 5 c).
Species richness was, on average, 63% higher in riparian buffers compared to controls
(F (1,18) = 4.5, p < 0.05). The number of cameras per site did not have significant
impact on detected species richness (F (1,18) =3.1, p = 0.09).

Next, our occupancy models revealed that Moose naive occupancy was 0.64 (16 of
25 sites with 21 detection), based on 39 detections from 461 observations. Our Moose
models showed extreme underdispersion (€ = 0.24; x> = 98,02; P = 0.40), with multiple
detection histories having near-zero expected frequencies, which resulted in failure to
converge. As a result, we were unable to draw any reliable inference on covariate
effects. American black bears’ naive occupancy was 0.48 (12 of 25 sites), based on
28 detections. The null model received the most support (AAICc = 0; weight = 0.38),
and goodness-of-fit tests indicated mild overdispersion (¢ = 1.61; P = 0.085). After
QAIC adjustment, none of the occupancy or detection covariates (mean stand age,
stand density, tree richness, treatment, or cameras per site) showed any effect, with
all model-averaged confidence intervals overlapping zero. Our occupancy models
for American red squirrels were unreliable due to extreme overdispersion (€ = 182)
caused by very sparse detection histories, which lead to convergence failure. This
prevented any inference on occupancy, detection, or covariate effects. Models
for Northern flying squirrels converged properly, and the goodness-of-fit test indicated
slight underdispersion (€ = 0.66). None of the tested covariates (deadwood density,
mean stand age, tree richness or freatment) showed any effect on occupancy or
detection. All confidence intervals overlapped zero, and model-averaged estimates
confirmed the absence of covariate influence. Our occupancy models for Snowshoe

hares exhibited mild overdispersion (€ = 1.25) but performed well overall. We found
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that neither site-level covariates (stand density, tree richness, treatment) nor cameras
per site influenced occupancy or detection probability. After QAIC adjustment, all
model-averaged confidence intervals overlapped zero, indicating no detectable effects

of the variables on occupancy or detection of Snowshoe hares.

1.3.2 Species assemblages in riparian buffers

Plants

The first two axes of the PCoA explained about 30% of variance in plant assemblages
at the shore, revealing differences between buffers and controls (Figure 6 a). In this
ordination, dead wood density, organic matter depth, mean age of stand and sand
sites correlated. Standard deviation of age opposed stand density, suggesting that
even-aged stands were more dense than uneven ones. Lastly, a few species had a
significant impact on sites ordination. Vaccinium myrtilloides, Dicranum polysetum and
Pleurozium schreberi were found on jack pine sites, while Sphagnum spp., Alnus
incana Rugosa, Vaccinium oxycoccos and Rhododendron groenlandicum were more
abundant in controls. Our PERMANOVAs further revealed that treatment (riparian
buffer vs control) had a significant impact on plant composition 5 meters away from
the shore (pseudo-F = 2.7, R? = 0.06, p = 0.002), which was explained both by
balanced variation in abundances (analogous to species replacement; pseudo-F = 2.5,
R? = 0.06, p = 0.02) and abundance gradients (analogous to nestedness; pseudo-F =
6.2, R? = 0.15, p = 0.03). Additionally stand type (black spruce vs jack pine) had a
significant impact on plant assemblages 5 m (pseudo-F = 3.6, R? = 0.08, p = 0.001),
10 m (pseudo-F = 2.5, R?=0.06, p =0.01), 15 m (pseudo-F = 1.9, R?=0.05, p = 0.04)
and 25 m (pseudo-F = 2.1, R?=0.05, p = 0.03) away from the shore. Finally, substrate
(clay vs sand) had a significant impact on plant assemblages 10 meters away from
the shore (pseudo-F = 2.5, R>=0.06, p =0.02). We tested interactions and found that
treatment * stand type was significant at the shore (pseudo-F = 1.9, R> = 0.04, p =
0.04). A pairwise test further revealed that black spruce controls were significantly
different, in terms of plant composition, from black spruce and jack pine buffers (p =
0.02 and p = 0.006, respectively), while jack pine controls were significantly different
from black spruce controls (p = 0.01) but not from jack pine buffers (p = 0.07). Finally,

no significant differences were found between black spruce and jack pine buffers (p =
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0.14). Indicator species analyses revealed that 8 plant species were associated to
buffers, 4 to controls, 12 to black spruce stands, 10 to jack pine stands, 6 to clay
substrates and 3 to sand substrates (Tableau 1). We found that, at the shore (5 m),
organic matter depth (OMD) had a significant impact on plant assemblages (pseudo-
F=2.4,R?=0.06, p =0.02), whereas woody debris cover had a significant impact (F
(1, 35) = 2.5, p = 0.02), 10 m away from the shore. In response to these results, we
tested if riparian buffers had a significantly different OMD when compared to controls,
at the shore. We found that controls had a significantly thicker organic layer (45.5
12.5 cm) compared to riparian buffers (35.8 £15.9 cm; F (1,35) = 4.3, p < 0.05).
Secondly, our analysis using stand variables revealed that tree species richness
significantly impacted plant species assemblages along the entire transect (5 m:
pseudo-F = 3.6, R>=0.09, p = 0.001; 10 m: pseudo-F = 3.8, R> = 0.09, p = 0.004; 15
m: pseudo-F = 4.6, R =0.11, p = 0.001; 20 m: pseudo-F = 3.5, R = 0.08, p = 0.002;
25 m: pseudo-F = 1.8, R?2 = 0.05, p < 0.05). We tested to see if tree richness differed
in riparian buffers vs. controls and found that it was significantly higher in buffers (3.3
1 1.0 species) compared to controls (2.6 + 0.9 species; x* (1) = 5.4, p = 0.02). It was
also revealed that stand density had a significant impact on plant assemblages 5 and
10 meters from the shore (pseudo-F = 2.5, R? = 0.06, p = 0.007 and pseudo-F = 2.2,
R? = 0.05, p = 0.02).
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Figure 6

Plant, bird and mammal species assemblages’ ordination

On the left are the ordinations of plants, birds and mammals, with species names, and
on the right are the same ordinations, but with environmental variables (stand
variables and transect variables, for plants). We chose to present the plant results at
5 meters from the shore, as treatment, stand, and substrate had a greater influence
on the ordination at this distance. Full names of species are available in Annexe C.
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Indicator species analysis revealed a total of 32 indicator plant species, which

were associated to treatment, stand type and/or substrate.

From left to right, magenta represents riparian buffers, green is controls, violet is black

spruce, yellow is jack pine, blue is clay and sand is in orange.

Dryopteris intermedia _
Equisetum spp.

Equisetum sylvaticum _
Eurybia macrophylla ]
Lycopodium annotinum

Lycopodium obscurum ]

Treatment Stand type Substrate
Bryophytes & lichens: buffer | control DEEs J?Ck clay sand
spruce | pine
Bazzania trilobata
Cladonia stellaris ]
Polytrichum spp. I I
Sphagnum spp. |
Treatment Stand type Substrate
Herbaceous: buffer | control DEES chk clay sand
spruce | pine
Carex spp.
Comandra livida L
Cypripedium acaule L e

Maianthemum canadense L
Petasites  frigidus  var. -
palmatus
Pteridium aquilinum _
Thalictrum pubescens
Treatment Stand type Substrate
Shrubs: buffer | control — Ja.‘Ck clay sand
spruce | pine

Abies balsamea
Acer spicatum
Amelanchier spp.
Betula papyrifera
Cassandra calyculata

I
Diervilla lonicera _
Gaultheria procumbens I
Kalmia polyfolia
Larix laricina
Ledum groenlandicum
Nemopanthus mucronatus
Prunus pensylvanica
Rosa acicularis
Rubus pubescens

Sorbus americana T

o




38

Birds

The first two axis of our PCoA explained around 45% of variance in bird species
assemblages, showing evident distinction based on treatment but none for substrate
(Figure 6 b). Here, dead wood density and mean age of stands correlated to controls.
Blue-headed Vireos (Vireo solitarius), Black-throated Green Warblers (Setophaga
virens), Blackburnian Warblers (Sefophaga fusca), Red-breasted Nuthatches (Sitta
canadensis) and Brown Creepers (Certhia americana) were abundant in controls.
These species opposed Common Yellowthroats (Geothlypis trichas), American
Redstarts (Setophaga ruticilla), Alder Flycatchers (Empidonax alnorum), Swamp
Sparrows (Melospiza georgiana) and Common Grackles (Quiscalus quiscula), which
all found in riparian buffers. Subsequent PERMANOVAs confirmed that treatment
significantly affected bird assemblages (pseudo-F = 2.8, R? = 0.21, p = 0.001). This
effect was driven by balanced variation in abundances (i.e. species replacement,
pseudo-F =2.8,R2=0.21, p =0.010). Substrate and waterbody type had no significant
impact on bird assemblages (substrate: p = 0.16; waterbody type: p = 0.80).
PERMANOVAs revealed that dead wood density had a significant impact on bird
assemblages (pseudo-F = 2.0, R? = 0.17, p = 0.04). Lastly, indicator species analysis

revealed that the Golden-crowned Kinglet was the sole indicator of controls.

Mammals

The first two axis of our PCoA explained 45% of variance in mammal assemblages
(Figure 6 c). The ordination did not reveal clear distinctions between sites based on
treatment, stand type or substrate. In this PCoA, stand density, standard deviation of
stand age, tree richness and mean age of stands varied along the first axis, opposing
riparian buffers. Dead wood density varied on the second axis. We identified 8
species, which had a significant impact on the sites’ ordination: the Northern flying
squirrel, the Eastern chipmunk (Tamias striatus) and the American red squirrel, which
seemed to correlate to mean age of stand and dead wood density, the Snowshoe
hare, which varied close to stand density, and opposed Moose and riparian buffers,
and the American black bear, the Stripped skunk (Mephitis mephitis) and the Canada
lynx (Lynx canadensis) which varied along the second axis, opposed to dead wood

density. PERMANOVAs further confirmed that treatment, stand type, substrate or
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cameras per site had no effect on species assemblage. Our indicator species analysis
did not find any indicators of freatment, stand type or substrate. Lastly,
PERMANOVAs revealed that dead wood density had a close to significant influence

on mammal assemblages (pseudo-F = 2.0, R? = 0.08, p = 0.090).

1.4 Discussion

Forest harvesting can lead to significant changes in the proportion of young versus
late-successional forests (Gauthier et al., 2023 ; Kuuluvainen et Gauthier, 2018),
specifically the overrepresentation of young stands and the rarefaction of old growth
and mature forests (Girona et al., 2023a). These landscape-scale changes represent
a threat to biodiversity (Drapeau et al., 2000 ; Martin et al., 2023). As Eastern
Canada’s boreal forests are driven out of their natural range by forest management
(Bergeron et Fenton, 2012 ; Cyr et al., 2009 ; Grondin et al., 2018), riparian buffers
may represent a growing proportion of the boreal forest’s mature and old growth
forests (Lee et Barker, 2005), providing refuge and residual habitats (Larsen-Gray et
Loehle, 2022). However, it is uncertain how these disturbed environments contribute
to maintaining riparian forest biodiversity, especially in the long term, in boreal
landscapes. We reported that diversity was equivalent or greater in riparian buffers
than in controls, across all taxa, in terms of indices. However, there were significant
differences in species assemblages, highlighting the differences between riparian

buffers and controls.

1.4.1 Diversity in riparian buffers

Plants

We found that plant richness and Shannon diversity was higher in riparian buffers than
in controls, at the forest edge. These differences could be attributed to forest
harvesting, which can increase light availability, reduce soil moisture, diminish nutrient
availability (Kim et al., 2025 ; Lapointe et al., 2006 ; Tonteri et al., 2016), and create
opportunities for pioneer species to establish (Hart et Chen, 2008 ; Noualhaguet et al.,
2024 ; Wei et al., 2019). In our riparian buffers, forest harvesting may have created
favorable conditions for the establishment of ruderal and shade intolerant species at

the forest edge, whilst existing generalists and ruderal species survived, thus resulting
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in an increase in diversity (Harper et al., 2005 ; MacDonald et al., 2014 ; Newaz et al.,
2019). Close to the shore, we found that riparian buffers and controls presented
similar diversity, attesting to the resilience of riparian communities. This aligns with
several studies which report that forest harvesting did not significantly alter riparian
plant diversity (Dynesius et al., 2009 ; Lamb et al., 2003 ; MacDonald et al., 2014 ;
Mallik et al., 2013).

Birds

Riparian buffers and their adjacent regenerating areas, had greater bird species
richness than controls, having a ~40% higher species richness than controls. We also
found that waterbody type had no effects on detected bird diversity which leads us to
believe that ARUs deployed in riparian buffers, closer to the shore than in controls,
may not have been significantly affected by confounding sounds of water. Moreover,
if detectability had been lower in riparian buffers due to water noise, we would expect
lower bird abundances and fewer detections than in controls; instead, we observed
the opposite pattern, supporting the interpretation that these differences reflect
ecological rather than methodological effects. Our results are consistent with many
studies (Darveau et al., 1995 ; Pearson et Manuwal, 2001 ; Shirley et Smith, 2005),
such as Pearson et al. (2015) who found that, in the Western Hemlock forest zone of
Pacific Northwest USA, riparian buffers exhibited a 31-44% increase in species
richness, changes which were more evident 10 years after harvest. In our buffers,
forest harvesting likely resulted in more varied environmental conditions than controls,
offering residual mature forest habitat as well as early successional conditions at the
forest edge and in the regenerating area (Pearson et al.,, 2015 ; Shirley et Smith,
2005). Accordingly, riparian buffers and their adjacent regenerating areas may offer
suitable habitats for a wider range of species, thus explaining this increased species
richness (Cooper et al., 2020 ; Hekkala et al., 2023 ; McMahon et al., 2008 ; Pearson
et al., 2015).

Mammals
Whilst occupancy probabilities of American black bears, Northern flying squirrels and

Snowshoe hares were similar in riparian buffers and in controls, observed mammal
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species richness was 63% higher in riparian buffers. Given that detection probabilities
did not differ between riparian buffers and controls for the species whose models
converged, and number of cameras per site had no significant impact on observed
species richness, we have no evidence that the observed richness difference is driven
by detection bias. These results support the idea that the higher species richness
detected in riparian buffers reflect a true ecological difference rather than a sampling
artefact. Across the mammal community, it is however possible that movements were
more concentrated within riparian buffers than in unaffected forests. Indeed, riparian
buffers can act as corridors, which link intact forest patches to each other within
managed landscapes (Hilty et al., 2019 ; Machtans et al., 1996 ; Zimbres et al., 2017)
and can be used as dispersal routes for small mammals (Darveau et al., 2001 ;
Sullivan et Sullivan, 2021a). This spatial concentration of mammals in riparian buffers
could result in greater increase encounter rates with cameras and thereby greater

observed richness in riparian buffers, without true differences in occupancy.

1.4.2 Species assemblages and indicators in riparian buffers

Plants

Forest harvesting in proximity to riparian areas can lead to direct and indirect changes
in plant composition, that occur both immediately and on a longer time period
(Hoppenreijs et al., 2022). We found that riparian buffers had a significantly different
plant species assemblages from controls, at the shore. These differences were caused
both by species replacement, where individuals are substituted by individuals of
different species, and by species nestedness, where some individuals are lost or
gained from one site to the other without any substitution (Baselga, 2013). These
findings imply that forest harvesting can have notable effects on plant assemblages,
15 meters into riparian buffers. Similarly, Oldén et al. (2019) reported that clearcuts
induced changes in the riparian microclimate up to 15 meters into buffers; riparian
buffers presented higher temperatures and lower humidity, with greater fluctuations of
both parameters, which impacted plant species assemblages. Our ordination revealed
that Sphagnum spp., Alnus incana Rugosa, Vaccinium oxycoccos and Rhododendron
groenlandicum were abundant in controls. These species are often associated to

moist, waterlogged or paludified soils, and may grow in cover with time since



42

disturbance (Fenton et Bergeron, 2006 ; Gilbert et al., 2022 ; Hébert et Thiffault, 2011 ;
Lachance et al., 2021). Moreover, organic matter depth modulated plant composition
and controls had a thicker organic layer than riparian buffers, at the shore. It seems
that forest harvesting may have resulted in a thinner organic layer in buffers which
impacted plant assemblages, as temperature and soil moisture have additive effects

on soil organic matter decomposition (Wickland et Neff, 2008).

Additionally, tree richness and stand density had significant impacts on plant
assemblages. The impacts of mixed canopies on understory composition are well
documented (Chavez et Macdonald, 2012 ; Hart et Chen, 2006, 2008 ; Himes et
Puettmann, 2020 ; Légaré et al., 2001, 2002, 2005 ; Macdonald et Fenniak, 2007 ;
Majasalmi et Rautiainen, 2020). North American boreal forests are characterized by
few overstory species though they have widely different impacts on the understory
environment (Hart et Chen, 2006), through light transmission and edaphic conditions
(Cavard et al., 2011 ; Légaré et al., 2001). While our study sites were dominated by
black spruce and jack pine, we also observed other coniferous species, as well as
trembling aspen (Populus tremuloides) and paper birch (Betula papyrifera). The
presence of these species in the canopy may have resulted in heterogenous
understory conditions; in turn, this likely affected composition of understory
communities (Cavard et al., 2011 ; Légaré et al., 2005 ; Macdonald et Fenniak, 2007).
Lastly, according to Brunner and Forrester (2020), stand density has important
impacts on plant assemblages, due to resource filtering, such as light availability

(Brunner et Forrester, 2020).

Next, we identified that shade tolerant Bazzania trilobata, Sphagnum spp., Equisetum
sylvaticum and generalist Gaultheria procumbens were indicators of controls
(Humbert et al., 2007 ; Smirnova et al., 2008). Within these indicators, B. trilobata
stands out, as it is vulnerable to clearcuts (Noualhaguet et al., 2024). Our analysis
further revealed that Cladonia stellaris was an indicator of riparian buffers. This shade
intolerant Cladonia lichen grows on dry sites (Ellenberg et al., 1991 ; Humbert et al.,
2007 ; Petersson et al., 2021), and is favoured by forest harvesting (Boudreault et al.,

2013 ; Lafleur et al., 2016). Eurybia macrophylla, Dryopteris intermedia, Lycopodium
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obscurem, Petasites frigidus var. palmatus, Acer spicatum, Diervilla lonicera and
Sorbus americana were also indicators of riparian buffers. These all present an
intermediate shade tolerance, favouring partly open environments over deep shade
(Humbert et al., 2007), and managed landscapes (Chalumeau et al., 2024 ; Mallik et
al., 2013 ; Newaz et al., 2019 ; Urli et al., 2017). These indicator species emphasize
the differences between buffers and controls, as riparian buffers’ plant assemblages
were characterized by species that prefer drier soils and greater light availability than

those found in controls.

Lastly, black spruce and jack pine controls had significantly distinct plant species
assemblages, at the shore, whereas black spruce and jack pine riparian buffers
presented no significant differences in composition. This aligns with Jean et al. (2017),
who found that < 20 years after a fire, bryophyte communities in deciduous and conifer
forests were very similar. At a larger scale, there is growing evidence that
anthropogenic activities can lead to biotic homogenization, or a loss in beta diversity
(Daru et al., 2021 ; Vellend et al., 2007). Black spruce and jack pine forests have
different life history traits (Marchand et al., 2021), making them unique environments
that naturally host distinct plant communities (Hart et Chen, 2006). When these forests
are disturbed by forest harvesting, our results point to a floristic homogenization, which
remains perceptible 15 to 20 years after the clearcut. Whether the plant assemblages

in riparian buffers differentiate as more time passes, has yet to be established.

Birds

Birds are of particular interest when it comes to studying the impacts of forest
management, as they have very specific habitat needs (Venier et Pearce, 2004). As
hypothesized, bird species assemblages in riparian buffers and their adjacent
regenerating areas were significantly different to the ones found in controls, changes
which were attributed to species replacement, rather than nestedness. It is important
to note that, for birds, our controls may represent large areas of untouched mature
forest rather than “undisturbed riparian environments”, especially as boreal passerine
birds, in our study area, are rarely, solely associated to riparian areas. As such,

controls had greater abundances of Blue-headed Vireos, Black-throated green
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Warblers, Blackburnian Warblers, Red-breasted Nuthatches and Brown Creepers,
species which are strongly associated to mature forest habitats (Drapeau et al., 2000 ;
Imbeau et al., 2003 ; Kirk et al., 2020 ; Schieck et Song, 2006 ; Zlonis et Niemi, 2014).
Riparian buffers did not retain many of the forest-associated bird species, which were
found in controls. This is consistent with our hypothesis that changes in bird
assemblage would be attributed to a loss of mature forest birds in riparian buffers. In
our ordination, these species correlated to dead wood density, which was found to
have a significant impact on overall species assemblages. Contrary to our
expectations, riparian buffers did not exhibit higher deadwood densities than controls.
In fact, our ordination indicated that controls had a greater deadwood density, which
was surprising, as riparian buffers are vulnerable to windthrows (Guimond et al., 2024,
Mascarua Lépez et al., 2006). It is important to note that our stand survey focused
mainly on standing deadwood, which may explain this pattern. In our riparian buffers,
we observed great amounts of downed deadwood, than in controls, observations
which are consistent with Kuglerova et al. (2023) who report that riparian buffers
provide high volumes of dead wood to streams and riparian areas on the short term,
which may jeopardize recruitment on the long term. While standing dead wood is
undeniably important to many bird species, such as cavity nesters and foragers
(Drapeau et al., 2009 ; Lofroth et al., 2023), blowdown trees may be less valuable to
birds (Cadieux et Drapeau, 2017 ; Drapeau et al., 2009 ; Loéfroth et al., 2023). This
may be one of the reasons that riparian buffers did not contribute to the long-term
retention of the Red-breasted Nuthatch, a cavity nester, and the Brown Creeper, which
builds its nest behind loosened flaps of barks on dead and decaying trees (Cadieux et
Drapeau, 2017). However, even if Blue-headed Vireos, Black-throated green Warblers
and Blackburnian Warblers were more common in sites where deadwood was more
abundant, current knowledge does not indicate that these species use deadwood
directly (Robert et al., 2019). For these species, stands which had high abundance of
deadwood, may offer other favorable habitat characteristics of large areas of mature

forest.
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On the other hand, the ARUs we deployed in riparian buffers captured birdsongs from
within the riparian buffer and the adjacent regenerating area, undistinguishably, which
was perceived in our results. Indeed, riparian buffers and adjacent regenerating areas
had greater abundances of early-successional birds such as Common Yellowthroats,
American Redstarts, Swamp Sparrows and Alder Flycatchers, and Common Grackles,
which are open environments generalists, often found in urban and agricultural
settings (Drapeau et al., 2000 ; Imbeau et al., 2003 ; Robert et al., 2019). The Golden-
crowned Kinglet was the sole indicator species associated to our controls.
Interestingly, this forest associated species (Drapeau et al., 2000 ; Imbeau et al.,
2003 ; Robert et al., 2019 ; Zlonis et Niemi, 2014) is sensitive to disturbances (Burris
et Haney, 2006 ; Lain et al., 2008) and became nearly absent, in 20 m wide riparian
buffers, 3 years after harvest (Darveau et al., 1995). Further studies could focus on
this species to better understand why riparian buffers provide unsuitable habitats

compared to controls.

The species assemblages patterns we report on are consistent with Shirley et Smith
(2005), who found that forest birds were twice as numerous in controls and that open-
edge birds were 4 times more abundant in buffers and their adjacent clearcut areas,
3 to 8 years after harvest. Our results otherwise contradict Beauchesne (1991) and
Darveau (1995) who found no significant differences in bird assemblages, in 20 meters
buffers and controls, 1-3 years after a clearcut. It appears that differences in avian
species assemblages may become detectable as time passes (Darveau et al., 1995),
perhaps due to site fidelity (Beauchesne et al., 1991), a common trait in passerine
birds (Newton, 2010 ; Schlossberg, 2009). Our findings show that riparian buffers can
not support the same bird assemblages that are naturally found in undisturbed jack
pine mature forests; whether it is exclusively due to changes in habitat attributes, such
as standing wood availability, or can also be attributed to changes in forest cover and

configuration (Drapeau et al., 2000 ; Drolet, 1999) has yet to be determined.

Mammals
Mammals can have large home range size allowing them to respond to habitat quality

over a large spatial extent (Jetz et al., 2004 ; Kelt et Van Vuren, 2001), which makes
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them sensitive to landscape configuration (Brown et al., 2020 ; Holbrook et al., 2017 ;
Jedrzejewski et al., 2004). In contrast to our hypothesis, we did not find significant
differences in mammal species assemblages, between riparian buffers and controls.
These results, combined with our single species occupancy models, which found that
American black bears’, Snowshoe hares’ and Northern flying squirrels’ occupancy did
not vary in riparian buffers vs. controls, seem to support our belief that differences in
observed species richness may be attributed to a concentration of movements in
riparian buffers, and greater encounter rates with cameras, rather than differences in
species assemblage’s composition or occupancy. However, we cannot confirm this
statement and riparian buffers’ role as corridors needs to be examined further.
Through our ordination, we found that detections of Northern flying squirrels were
correlated with dead wood abundance and that detections of American red squirrels
correlated with mean age of stand. Although both species have been recognized to
use a wide range of habitats (Ritchie et al., 2009 ; Sullivan et Sullivan, 2021b ; Trudeau
et al., 2012 ; Wheatley et al., 2005), both species’ densities have been shown to
increase with higher snag density and greater basal area, both of which are
characteristics of old forests (Holloway et Malcolm, 2006). Moose detections
correlated with riparian buffers and opposed stand density. Interestingly, regenerating
and low density stands both provide foraging opportunities for Moose, which has been
shown to play an important role in Moose habitat selection, especially in summer
(Bj@rneraas et al., 2011 ; Francis et al., 2021 ; Leblond et al., 2015). As our single species
occupancy for Moose did not successfully converge, we are unable to confirm if these

patterns are due to imperfect detection or differential occupancy in our two treatments.

1.5 Forest management & conservation implications

Although riparian buffers supported diversified assemblages of plants, birds and
mammals, they were unable to support the same plant and bird assemblages that
were found in controls. In other words, 20 meters wide riparian buffers did not preserve
bird and plant assemblages, which had yet to “recover”, 15 to 20 years after harvest.

In this sense, we demonstrated that riparian buffers are not adequate forest
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management tools to preserve the integrity of riparian plant assemblages or to provide

adequate habitats to forest-associated birds.

Concerning plants, we found that controls were defined by shade-tolerant and
hydrophytic plants, whereas buffers were defined by shade-intolerant plants,
differences which were perceptible 15 meters past the forest edge. Following forest
harvesting, significant changes occurred in the riparian environment, notably an
increase in tree richness and the thinning or the organic matter layer, which resulted
in disturbed riparian plant assemblages. This entails that riparian buffers do not
preserve the integrity of riparian environments, one the formal roles of riparian buffers,
in Québec, Canada (Ministere des Foréts, de la Faune et des Parcs, 2023). Our
findings highlight the importance of preserving natural riparian areas, which are
essential habitats to many species and for which disturbed riparian environments are

not sufficient (Hoppenreijs et al., 2022).

Furthermore, riparian buffers did not appear to provide suitable habitats for bird
species which are associated to unmanaged mature forests, 15 to 20 years after
harvest. We found that standing dead wood density defined overall species
assemblages and that it was significantly greater in controls, than in buffers, perhaps
due to windthrows (Kuglerova et al., 2023). At the landscape scale, as proportions of
early seral forests continue to increase at the detriment of mature and old growth
forests (Bergeron et Fenton, 2012 ; Cyr et al., 2009 ; Grondin et al., 2018), it is unlikely
that riparian buffers contribute the conservation of unmanaged forest birds. Mature
unmanaged forests provide many essential habitat attributes for birds such as
standing dead wood, that riparian buffers may not adequately preserve. Landscape
configuration may also play an important role in determining bird assemblages in

riparian buffers and needs to be investigated further.

Lastly, while mammal species assemblages and occupancy were not significantly
different in riparian buffers and controls, we hypothesized that increased species
richness in riparian buffers, may be a result of landscape configuration. Riparian

buffer’s role in functional connectivity and as corridor has yet to be clearly established.
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Many alternatives to fixed-width buffers exist and need to be tested. Further research
is also needed to evaluate how variable-width buffers affect biodiversity, both at local
and landscape scales (Larsen-Gray et Loehle, 2022 ; Marczak et al., 2010 ; Pearson
et Manuwal, 2001). Lastly, the use of partial harvest to create wider “feathered” forest
edges (Harper et al., 2003) could present a promising solution to consolidate forest
exploitation and biodiversity conservation, through mitigating edge effects, though this
has yet to be tested. Partial harvests are recognized to promote growth, guarantee
natural regeneration, limit insect defoliation and maintain biodiversity (Girona et al.,
2017 ; Lavoie et al., 2021). As forest management progressively brings landscapes
out of their natural range of variability, adequate measures need to be taken to

preserve both riparian and mature and old growth biodiversity.
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CONCLUSION GENERALE

Contribution scientifique. Depuis les années 1960, la bande riveraine est utilisée a
travers le monde afin de préserver la qualité de I'eau a la suite de l'exploitation
forestiére (Lee et al., 2004 ; Richardson et al., 2012). En Amérique du Nord, cette
bande riveraine, d'une largeur fixe et arbitraire, est souvent le seul ou I'un des seuls
outils sylvicoles visant a atténuer les impacts de I'exploitation forestiére sur les
écosystemes aquatiques, les milieux humides et les milieux riverains (Buttle, 2002 ;
Lee et al., 2004). Au Québec, les bandes riveraines de tous les lacs, les cours d’eau
et les milieux humides pourraient représenter jusqu’a 10 % de la forét productive de
la province (Bertrand, 2008). Dans une forét rajeunie par plusieurs décennies d’'un
aménagement forestier équien, reposant sur de courtes révolutions forestiéres
(Bergeron et al., 2004 ; Boucher et al., 2015 ; Drapeau et al., 2009 ; Girona et al.,
2023c ; Grondin et al., 2018), la bande riveraine représenterait également une
proportion grandissante de la forét mature et vieille du Québec (Lee et Barker, 2005),
d’'ou son réle émergent de refuge écologique et I'idée selon laquelle elle pourrait
contribuer au maintien de la diversité (Larsen-Gray et Loehle, 2022). Les bandes
riveraines sont toutefois vulnérables aux chablis et aux effets de lisiére, qui mettent
en question I'atteinte de ses objectifs a long terme, autant au niveau de la préservation
des milieux aquatiques et des milieux humides (Guimond et al., 2024 ; Kuglerova et
al., 2023 ; Mascarua Lopez et al., 2006), que de sa capacité a préserver la diversité

du milieu forestier et riverain.

L’objectif de cette maitrise était d’évaluer le rble de la bande riveraine de 20 métres
pour la préservation de la diversité végétale, aviaire et mammifére en forét boréale,
dans des peuplements de pin gris et d’épinette noire, sur des substrats sableux et

argileux, 15 a 20 ans aprés une coupe forestiére.

Nos résultats ont démontré que les bandes riveraines peuvent abriter un ensemble
diversifié de plantes, d'oiseaux et de mammiféres. A I'échelle locale, les bandes
riveraines présentaient une diversité supérieure ou équivalente a celle des zones
riveraines non perturbées. Néanmoins, nous relevons de différences significatives au

niveau des assemblages de plantes et d’'oiseaux des deux milieux. En ce sens, les



50

bandes riveraines ne « préservent » pas la diversité aviaire et végétale des milieux
riverains forestiers, qui doit encore se « rétablir », 15 a 20 ans aprés la coupe totale.
Dans I'ensemble, les témoins étaient définis par des plantes hydrophytes et tolérantes
a l'ombre, tandis que les bandes riveraines étaient définies par des plantes
intolérantes a I'ombre. En outre, les bandes riveraines n'ont pas conservé plusieurs
espéces aviaires associées aux foréts matures, qui étaient pourtant présentes dans

les témoins.

Ces patrons compositionnels furent confirmés par notre analyse d’espéces
indicatrices. Bazzania trilobata, une hépatique tolérante a 'ombre et vulnérable aux
coupes totales (Humbert et al., 2007 ; Noualhaguet et al., 2024 ; Smirnova et al.,
2008), a été identifiée comme indicatrice des témoins (Figure 7). Cladonia stellaris a
plutot été identifié comme indicatrice des bandes riveraines (Figure 7). Les lichens du
genre Cladonia sont intolérants a I'ombre, associés aux sites secs (Ellenberg et al.,
1991 ; Humbert et al., 2007 ; Petersson et al., 2021), et favorisés par I'exploitation
forestiere (Boudreault et al., 2013 ; Lafleur et al., 2016). Eurybia macrophylla,
Dryopteris intermedia, Lycopodium obscurem, Petasites frigidus var. palmatus, Acer
spicatum, Diervilla lonicera et Sorbus americana étaient également indicateurs des
bandes riveraines. Ces espéces ont une tolérance intermédiaire a I'ombre, préférant
les environnements partiellement ouverts a I'ombre profonde (Humbert et al., 2007),
et les paysages aménagés (Chalumeau et al., 2024 ; Mallik et al., 2013 ; Newaz et al.,
2019 ; Urli et al., 2017). Au niveau des oiseaux, notre analyse a identifié le roitelet a
couronne doré (Regulus satrapa), comme unique indicateur des témoins. Cette
espece est fortement associée a la forét (Drapeau et al., 2000 ; Imbeau et al., 2003 ;
Lain et al., 2008 ; Robert et al., 2019) et sensible aux perturbations (Burris et Haney,
2006 ; Lain et al., 2008). Dans une étude antérieure, elle est également devenue quasi
absente de bandes riveraines de 20 m, trois ans aprés la récolte (Darveau et al.,
1995).
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Figure 7

I?eux espéces indicatrices. A gauche : Bazzania trilobata, indicatrice des témoins,
A droite : Cladonia stellaris, indicatrice des bandes riveraines. MRC Abitibi. 2023.
Source : Elise Berthiaume.

Par la suite, nos résultats révélent que les effets de la coupe sont toujours perceptibles
dans la bande riveraine 15 a 20 ans apres la coupe. Il serait intéressant de voir quand
et si les assemblages riverains perturbés par la coupe reviennent a leur état naturel,
au fil du temps, et si ce « rétablissement » s’effectue avant qu'une prochaine coupe
soit entreprise. Chez les plantes, ce «rétablissement» consiste, en autres, a une
différenciation. En effet, dans notre étude, les témoins dominés par I'épinette noire et
ceux dominés par le pin gris présentaient des assemblages floristiques
significativement distincts, a la rive. Au contraire, les bandes riveraines des deux types
de peuplement ne présentaient pas de différence significative dans leur composition
végeétale. Ces résultats concordent avec ceux de Jean et al. (2017), qui ont constaté
que < de 20 ans apres un feu, les assemblages de bryophytes dans les foréts de
feuillus et de coniféres étaient trés similaires. A plus grande échelle, les activités
anthropiques peuvent entrainer une homogénéisation biotique ou une perte de
diversité béta (Daru et al., 2021 ; Vellend et al., 2007). Les peuplements d'épinette
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noire et de pin gris sont des environnements uniques qui accueillent naturellement
des communautés végétales distinctes (Hart et Chen, 2006 ; Marchand et al., 2021).
Lorsque ces foréts sont perturbées par la coupe forestiére, nos résultats indiquent une
homogénéisation floristique qui demeure perceptible, 15 a 20 ans aprés la coupe. Il
reste a déterminer si les assemblages floristiques des bandes riveraines se

différencient avec le temps.

Enfin, nos résultats, couplés a ceux d’études précédentes, révélent que les effets des
coupes forestiéres sur le milieu forestier riverain nécessitent d’étre étudiés a long
terme pour étre pergus. Les études de Beauchesne (1991) et Darveau (1995) ne
rapportent, par exemple, aucune différence significative de la composition aviaire
entre les bandes riveraines de 20 métres et les milieux riverains naturels, 1 a 3 ans
aprés la coupe. Toutefois, 3 a 8 ans aprés la coupe, Shirley et Smith (2005) ont
constaté que les oiseaux forestiers étaient en moyenne deux fois plus nombreux dans
les témoins et que les oiseaux des associés aux milieux ouverts étaient quatre fois
plus abondants dans les bandes riveraines. 15 a 20 ans apres la coupe, nous relevons
de changements significatifs dans les assemblages, qui s’apparentent a ceux décrits
par Shirley et Smith (2005). Chez les oiseaux, ce décalage entre la coupe et ses effets
pourraient étre attribués a la fidélité aux sites de nidification (Beauchesne et al., 1991),
un trait d’histoire de vie commun chez certains oiseaux, qui reviennent aux mémes

sites, une année apres l'autre (Newton, 2010 ; Schlossberg, 2009).

Implications pour 'aménagement forestier. L'AFE est a fondation des normes de
'aménagement forestier québécois, s’intégrant officiellement dans Ilarticle 1 du
premier chapitre de la loi sur 'aménagement durable du territoire forestier, il y a
maintenant plus de dix ans (Gouvernement du Québec, 2010). Cette approche
d’aménagement cherche a réduire les écarts entre le paysage forestier naturel et le
paysage forestier aménagé, préconisant, entre autres, la préservation de biodiversité,
un élément essentiel a la viabilité des écosystémes (Gauthier et al., 2008 ; Grenon et
al., 2010 ; Walker, 1992). Les connaissances ayant attrait au maintien de la diversité
biologique en forét boréale sont toutefois fragmentaires et incomplétes. A cet effet,

I’AFE propose une approche prudente, nommeée le principe de précaution : sans les
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connaissances appropriées pour comprendre les fonctions qu’exercent les différents
organismes, 'aménagement forestier devrait se tacher de maintenir 'ensemble de la
biodiversité (Gauthier, 2008). Malgré cela, plusieurs discordances persistent, entre les
idéaux de 'AFE et 'aménagement forestier québécois. Alors que la biodiversité est
établie comme importante, les milieux riverains, des « hotspots » de diversité (Larsen-
Gray et Loehle, 2022 ; Naiman et al., 2005 ; Naiman et Décamps, 1997 ; Stoffyn-Egli
et Willison, 2011), ne sont pas considérés dans les dispositions Iégales québécoises,

outre la rétention de la bande riveraine de 20 métres.

La bande riveraine est avant tout un outil de conservation des milieux aquatiques,
humides et riverains. A cet effet, plusieurs fonctions lui sont attribuées : la rétention
des nutriments et des sédiments, la stabilisation des rives et la régulation de la
température de I'eau (Broadmeadow et Nisbet, 2004 ; Castelle et al., 1994 ; Graziano
etal., 2022 ; Kuglerova et al., 2023). Bien que la préservation de la biodiversité ne soit
pas un objectif formel de la bande riveraine, dans les dispositions Iégales du Québec,
la préservation de l'intégrité du milieu riverain I'est (Ministére des Foréts, de la Faune
et des Parcs, 2023). L’intégrité écologique d’'un milieu est définie par I'Office
québécois de la langue francaise (2014) comme suit : « Nous déterminons si I'état
d'un écosysteme s'approche de l'intégrité écologique en comparant sa structure, sa
composition en espéces et les processus écologiques qui s'y déroulent a un référentiel
constitué par un écosysteme naturel intact [...] » (voir aussi Andreasen et al., 2001).
Suivant cette définition, les différences dans les assemblages d’espéces floristiques
et aviaires, dont nous relevons, témoignent du fait que la bande riveraine ne préserve
pas lintégrité du milieu forestier riverain. A la suite de la coupe, des modifications
significatives de I'environnement riverain forestier s’opérent, résultant en une

communauté perturbée.

Nos résultats s’ajoutent ainsi a une littérature grandissante qui remet en question
l'usage de la bande riveraine a largeur fixe (Buttle, 2002 ; Graziano et al., 2022 ;
Guimond et al., 2024 ; Richardson et al., 2012). Les bandes riveraines a largeur fixe
sont simples a implémenter (Graziano et al., 2022 ; Richardson et al., 2012), mais ne

répondent pas toujours & leurs objectifs. A cet effet, plusieurs alternatives ont été
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proposées et nécessitent d’étre testés. D’abord, des recherches supplémentaires sont
nécessaires afin d’évaluer comment des bandes riveraines plus larges se comparent
aux bandes riveraines de 20 meétres, autant au niveau de la préservation de la
biodiversité riveraine et forestiére, qu’au niveau de la protection de la qualité de I'eau
(Larsen-Gray et Loehle, 2022 ; Marczak et al., 2010 ; Pearson et Manuwal, 2001 ;
Shirley et Smith, 2005).

Par la suite, a un site donné, la largeur de la bande riveraine pourrait étre déterminée
sur la base de plusieurs variables telles que la topographie locale, le substrat, le type
de peuplement et les caractéristiques du bassin versant et les conditions
hydrologiques locales (Kuglerova et al., 2014a). Cette approche, dite «bande
riveraine a largeur variable », résulterait en des sections de rétention plus importantes,
hydrologiquement justifiées (Buttle, 2002 ; Kuglerova et al., 2014a), qui pourraient
contribuer a la préservation de la biodiversité riveraine et forestiére, puis a des
sections de faible rétention, conciliant I'exploitation forestiere aux objectifs
écologiques de la bande riveraine. Dans une perspective d’'aménagement forestier
inspiré par les perturbations naturelles (Gauthier et al., 2008), la bande riveraine a
rétention variable s’apparente d’ailleurs aux structures forestiéres créées par les
perturbations naturelles. Lors de leur passage, les feux créent, par exemple, des
motifs de mortalité hétérogénes (Bergeron et Fenton, 2012 ; Labrecque-Foy et al.,
2025), tandis que les coupes totales créent des patrons homogénes : des blocs de
coupes de taille uniformes, puis des séparateurs de coupe et des bandes riveraines
linéaires (Claveau et al., 2007 ; Dragotescu et Kneeshaw, 2012). L’approche de bande
riveraine a largeur variable présente toutefois plusieurs défis, dont I'acquisition de
données spatiales d'une haute résolution, la détermination de quelles variables utiliser
lors de la planification et la complexité d'implémentation. Au Québec, des données
géospatiales a grande échelle sont toutefois déja disponibles et accessibles
(Gouvernement du Québec, 2019), ce qui faciliterait I'évaluation du potentiel et la mise

en application de cette approche.

Enfin, l'utilisation de coupes partielles a la transition de la bande riveraine vers la

coupe doit étre étudiée (Guimond et al., 2024). Dans une étude comparative des
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bordures forestieres créées par la coupe totale, a celles créées par les feux,
Braithwaite et Mallik (2012) proposent l'utilisation d’'une coupe sélective des arbres
afin de créer des bordures plus larges et « dégradées », imitant I'héritage des feux de
forét. Ces bordures forestieéres « dégradées » pourraient atténuer les effets de lisiere
au sein de la bande riveraine, tout en consolider l'exploitation forestiére et la
conservation de la biodiversité riveraine (Girona et al., 2017 ; Harper et al., 2005,
2011). Effectivement, les coupes partielles permettent de conserver une fraction du
couvert forestier et de maintenir une structure forestiére qui se rapproche des
conditions forestiéres naturelles en termes de classes d’age, de composition et de
microclimat. Les coupes partielles promeuvent également la régénération naturelle
(Bose et al., 2023 ; Girona et al., 2018 ; Kim et al., 2025), tout en augmentant la
séquestration du carbone (Alcala-Pajares et al., 2026 ; Ameray et al., 2024) et en
minimisant les impacts des coupes sur le sol. D’ailleurs, a I'échelle du paysage, la
coupe partielle favorise une mosaique forestiére plus hétérogéne, qui permet d’éviter
la création de grandes superficies entierement déboisées. Cette hétérogénéité
améliore la connectivité du paysage, répondant de sorte aux besoins des espéces
fauniques qui utilisent les habitats riverains comme corridors (Machtans et al., 1996 ;
Shirley, 2006 ; Tewksbury et al., 2002). En périphérie des bandes riveraines, la coupe
partielle pourrait contribuer a préserver la fonction de filtration naturelle du milieu, en
diminuant I'apport de sédiments et de nutriments liés au ruissellement de surface, tout
en limitant les perturbations sur le milieu riverain (Hazlett et al., 2007 ; llintsev et al.,

2020), préservant les habitats s’y trouvant.

L’ensemble de ces alternatives méritent d’étre testées afin d’optimiser I'utilisation de
la bande riveraine au Québec. Pour finir, les normes d’aménagement forestier
québécoises devraient aller au-dela de la bande riveraine quand il vient a la protection

de lintégrité des milieux aquatiques, humides et riverains, en implémentant, par
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exemple, une limitation de la surface coupée par bassin versant et une protection

accrue des aires protégées a proximité du réseau hydrographique (Seto, 2005).

Figure 8
Vue aérienne d’une coupe partielle sur la Céte-Nord du Québec. 2023
Source : Ruben Leroy. Drone GREMA SmartForests

Implications pour la conservation de la biodiversité. L'exploitation forestiere peut
entrainer des changements importants dans la structure d’age des foréts (Gauthier et
al., 2023 ; Kuuluvainen et Gauthier, 2018), plus précisément la surreprésentation des
peuplements jeunes et en régénération, au détriment des foréts anciennes et matures,
qui sont raréfiées (Girona et al., 2023a). Dans la région de I'Abitibi-Témiscamingue,
par exemple, la perte de couvert forestier mature est estimée a environ 41 % entre
1985 a 2005 (Favorel, 2016). Ces changements, a I'échelle du paysage, représentent
une menace pour la biodiversité (Drapeau et al., 2000 ; Martin et al., 2023). C’est dans
ce contexte qu’il semble particulierement important d’établir si les parcelles forestiéres
résiduelles retenues par 'aménagement forestier québécois, telles que les bandes

riveraines, permettent le maintien de la biodiversité forestiere.
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Figure 9

Vue aérienne d’agglomérations de coupes dans le secteur de Joutel, Amos et
Lebel-sur-Quévillon en Abitibi

Source : Drapeau et Imbeau (2006)

Les oiseaux sont souvent étudiés afin d’estimer les impacts de I'aménagement
forestier sur la diversité, car ils ont des besoins spécifiques en matiére d'habitat
(Venier et Pearce, 2004). Les passereaux boréaux, dans notre aire d'étude, sont
rarement associés uniquement au milieu riverain de sorte que, pour les oiseaux, nos
sites témoins pourraient représenter de vastes étendues de forét mature intacte plutét
que des « zones riveraines non perturbées ». Les témoins étaient ainsi définis par
divers oiseaux communément associés aux foréts vieilles et matures. Ensuite, dd a la
grande portée de nos enregistreurs acoustiques, les appareils déployés au sein des
bandes riveraines ont capté des chants en provenance de la bande riveraine et en
provenance du parterre de coupe en régénération. Ces chants sont néanmoins
indiscernables. L'influence du parterre de coupe est ainsi perceptible dans nos
résultats. Les bandes riveraines (et les milieux en régénération adjacents) étaient
effectivement caractérisés par des oiseaux associés aux jeunes foréts et aux milieux
ouverts. Nos résultats ont toutefois démontré que les bandes riveraines ne retiennent

pas l'ensemble des oiseaux de forét mature et vieille. Dans lI'ensemble, les
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assemblages aviaires de nos sites étaient modulés par la densité en bois mort.
Contrairement a nos attentes, les témoins présentaient une densité de bois mort plus
élevée que les bandes riveraines (Guimond et al., 2024 ; Mascarua Loépez et al.,
2006). Il est important de noter que notre inventaire forestier s'est concentré
principalement sur le bois mort sur pied (chicots), mais que nous avons observé de
grandes quantités de bois mort au sol dans les bandes riveraines. Ces observations
s’alignent avec celles de Kuglerova et al. (2023) qui rapportent que les bandes
riveraines fournissent de grands volumes de bois mort aux cours d'eau et aux milieux
riverains a court terme, ce qui peut compromettre le recrutement du bois mort a long
terme. Alors que les chicots sont reconnus comme des attributs d’habitat essentiels
pour de nombreuses espéces d'oiseaux, telles que les utilisateurs de cavité (Cadieux
et Drapeau, 2017 ; Drapeau et al., 2009 ; Léfroth et al., 2023), les arbres morts au sol
n’ont pas nécessairement la méme valeur pour ce taxon (Angers, 2009). La faible
disponibilité en chicots pourrait étre I'une des raisons pour lesquelles les bandes
riveraines ne semblent pas étre des milieux propices a long terme pour des espéces
comme la sittelle a poitrine rousse (Sitta canadensis), une nicheuse de cavité, et le
grimpereau brun (Certhia americana), qui construit son nid derriere des morceaux
d'écorce détachés, sur des chicots (Cadieux et Drapeau, 2017). A I'échelle d’un
paysage forestier de plus en plus perturbé, il est probable que les bandes riveraines
ne contribuent pas significativement au maintien de la diversité associée aux foréts
matures et vieilles. Des mesures de conservation supplémentaires sont donc
nécessaires afin de conserver les attributs d’habitat des foréts matures et vieilles et

de retenir les espéces aviaires qui y sont associées dans le paysage.

Par la suite, les milieux riverains sont souvent décrits comme des « hotspots » de
biodiversité. Dans une méta-analyse utilisant des données collectées sur sept
continents, et plusieurs taxons, Sabo et al. (2005) ont démontré que les habitats
riverains n'abritent pas nécessairement un plus grand nombre d'espéces, mais
soutiennent plutdt des assemblages d'espéces uniques qui contribuent
significativement a la richesse régionale, soulignant I'importance de la protection du

milieu riverain. Nos résultats pour les plantes nous indiquent que la bande riveraine
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ne préserve pas les assemblages floristiques du milieu riverain. En effet, les
assemblages floristiques de nos témoins, caractérisés par des espéces hydrophytes
et tolérantes a I'ombre, étaient significativement différents de ceux de la bande
riveraine, a proximité de la rive. Les assemblages floristiques de nos sites étaient,
entre autres, modulés par la profondeur de la matiére organique; la couche organique
des bandes riveraines était significativement plus mince dans les bandes riveraines
comparativement aux témoins, supposant que les conditions microclimatiques
pourraient avoir changé a la rive (Moore et al., 2005 ; Oldén et al., 2019 ; Wickland et
Neff, 2008). Les effets de la coupe étaient donc toujours perceptibles, 15 a 20 ans
aprées celle-ci et ce a 15 m de profondeur de la bordure forestiéres. Nos résultats

démontrent que la bande riveraine ne parvient pas a maintenir la diversité associée

au milieu riverain, un attribut important de la biodiversité a I'échelle du paysage (Sabo
et al., 2005).

o)

Figure 10

Milieu riverain naturel, situé dans la réserve écologie des Kettles-de-Berry, en
Abitibi. 2023.

Source : Elise Berthiaume
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Ainsi, la bande riveraine de 20 métres ne préserve ni la diversité du milieu riverain, ni
celle du milieu forestier mature. Elle ne devrait pas étre confondue avec un « outil de
conservation de la biodiversité » et encore moins une « aire protégée ». Au contraire,
les zones riveraines non perturbées pourraient étre essentielles a la pérennité de
plusieurs espéces végétales, et offrir des attributs d’habitats de forét vieille et mature
aux espéces aviaires y étant associées. L'ensemble de ces résultats soulignent

l'importance de la création d’aires protégées en milieu riverain forestier.

Originalité de I’étude. En premier lieu, notre étude est la premiére a s’intéresser au
réle de la bande riveraine pour la biodiversité boréale, a long terme. La bande riveraine
est particulierement vulnérable aux chablis et aux effets de lisiére (Alcala-Pajares et
al., 2025 ; Braithwaite et Mallik, 2012 ; Guimond et al., 2024 ; Mascarua Lopez et al.,
2006 ; Moore et al., 2005 ; Oldén et al., 2019), de sorte qu’un suivi a long terme semble
nécessaire afin d’évaluer si cet outil est efficace au fil du temps (Guimond et al., 2024).

Notre étude vient, en quelque sorte, pallier ce manque.

En deuxiéme lieu, 'approche employée est intégratrice, incorporant trois groupes
taxonomiques, qui figurent a différents rangs de la chaine trophique et qui répondent
aux perturbations dans une échelle croissante: les plantes répondent aux
changements locaux du microclimat et de la lumiére disponible (Luke et al., 2007 ;
Blasi et al., 2010; Newaz et al., 2019); les oiseaux répondent a une échelle
intermédiaire, a la structure de la végétation, au couvert et a 'dge des peuplements
(Venier et Pearce, 2004 ; Drapeau et Imbeau, 2006 ; Versluijs et al., 2017 ; Drolet,
1999); puis les mammiféres répondent aux changements a I'échelle du paysage, étant
particulierement sensibles a la configuration du territoire (Brown et al., 2020 ; Holbrook
et al., 2017 ; Jedrzejewski et al., 2004). Cette approche multi taxon nous a permis de
quantifier adéquatement la complexité intrinséque a la biodiversité riveraine et
forestiére (Aubin et al., 2013), et de dresser un portrait d’ensemble de la biodiversité

des bandes riveraines en forét boréale québécoise.

En troisieme lieu, notre étude a révélé que la bande riveraine, comme prescrit par le

RADF (Ministére des Foréts, de la Faune et des Parcs, 2023), ne répond pas a ses
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objectifs. Effectivement, celle-ci ne préserve pas lintégrité du milieu riverain, qui
demeure perturbé, 15 a 20 ans aprés la coupe. De plus, la bande riveraine de
20 métres ne parvient pas a préserver les assemblages riverains et forestiers, et
risque de ne pas contribuer a la conservation de la biodiversité a I'échelle du paysage.
Ces résultats ont plusieurs implications pour 'aménagement durable de la forét
boréale, et pour la préservation de la biodiversité riveraine et forestiere, qui ont été

abordées précédemment.

Enfin, notre étude contribue a combler le manque de connaissances sur les
interactions eau-forét, qui ne sont pas prises en compte dans la gestion actuelle des
écosystéemes forestiers au Québec. Les écosystémes aquatiques et terrestres sont
interreliés par divers processus (Bartels et al., 2012 ; Baxter et al., 2005 ; Hjaltén et
al., 2016 ; Tolkkinen et al., 2020), qui se manifestent principalement dans la zone
riveraine (Grosbois et al., 2023). Les écosystémes aquatiques et forestiers sont
pourtant étudiés séparément et régis par des institutions distinctes (Grosbois et al.,
2023 ; Le conseil canadien des ministres de I'environnement, 2016). Ceci laisse place
a une mécompréhension de la complexité de I'écosystéme boréal qui s'infilire dans
les normes d’aménagement forestier. De plus, nos connaissances par rapport aux
effets des perturbations anthropiques sur le milieu riverain sont encore limitées

(Hoppenreijs et al., 2022), d’ou I'importance de notre étude.

Limitations de I’étude. VVu la durée et le contexte académique du projet de maitrise,
notre collecte de données fut limitée par le nombre d’enregistreurs et de pieges
photographiques déployés. Nous avons eu accés et déployés un total de
16 enregistreurs acoustiques, sur 16 sites. Nous avons ainsi choisi de limiter notre
échantillonnage aux peuplements de pins gris, puisque nos connaissances sur leur
biodiversité sont limitées (Hasan et al., 2023). D’ailleurs, 12 des 16 enregistreurs ont
collecté suffisamment de données, résultant en un dispositif expérimental Iégérement
déséquilibré. |l serait intéressant dans une étude subséquente de déployer un plus
grand nombre d’enregistreurs, de sorte a déterminer ce qu’il advient de la diversité
aviaire des bandes riveraines dominées par I'épinette noire. Ensuite, bien que nous

ayons déployé 64 pieéges photographiques, sur 32 sites, seulement 59 caméras ont
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été récupérées a la fin de la période d’échantillonnage, et 38 de celles-ci avaient
collecté suffisamment de données (= 1 observation identifiable, = 100 jours
d'échantillonnage entre le 25 mai et le 29 septembre 2023), résultant en un dispositif
expérimental légérement déséquilibré. Il serait intéressant de recréer I'expérience
avec plus de piéges photographiques. |l aurait aussi été intéressant de pousser
'analyse des données mammiféres avec des modéles d’occupation multi-espéces qui
viendraient solidifier les résultats tirés de nos analyses, en prenant compte de la
détection imparfaite de notre dispositif, a I'échelle de la communauté(Guillera-Arroita
et al., 2019 ; MacKenzie et al., 2018).

Enfin, cette étude aurait été enrichie par I'ajout d’analyses spatiales, une addition
jugée irréaliste dans le cadre temporel de cette maitrise. En effet, la bande riveraine
est souvent décrite comme un corridor écologique (Darveau et al., 2001 ; Machtans
et al., 1996 ; Shirley, 2006), qui contribue a la connectivité écologique du paysage
forestier, un facteur clé pour la biodiversité (Deslauriers et al., 2018 ; Hilty et al., 2019 ;
Saura et al.,, 2011 ; Tewksbury et al., 2002). Cette connectivité pourrait expliquer

certains de nos résultats, notamment ceux des mammiféres.

Perspectives de recherches. Bien que notre étude clarifie certaines incertitudes par
rapport au réle de la bande riveraine pour la biodiversité de la forét boréale a long
terme, des lacunes persistent dans nos connaissances et méritent d’étre abordées.
D’abord, I'évolution de la bande riveraine et de ses assemblages dans le temps, passé
le 15 a 20 ans étudié ici, reste incertaine. Il serait intéressant d’établir si les
communautés floristiques riveraines et aviaires forestiéres, caractéristiques des zones
riveraines non perturbées, se rétablissent dans les bandes riveraines, au fil du temps,
ou si celles-ci demeurent modifiées par la coupe. D’ailleurs, bien qu’aucune de nos
bandes riveraines ait été partiellement coupée, la récolte de < 40 % de la surface
terriere de la bande riveraine est une pratique permise par le RADF (Ministére des
Foréts, de la Faune et des Parcs, 2023). Il est possible que cette récolte, a méme la
bande riveraine, ait un effet additif a celui de la coupe sur les assemblages qu'on y
retrouve. Cela n’a toutefois jamais été étudié en forét boréale québécoise. Ensuite,

dans un paysage forestier de plus en plus fragmenté (Boucher et al., 2015 ; Favorel,
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2016 ; Madoui, 2014), il est possible que la bande riveraine joue un réle pour la
biodiversité par I'entremise de la connectivité (Hilty et al., 2019). La contribution réelle
de la bande riveraine pour la connectivité demeure cependant incertaine, autant en
matiere de connectivité structurelle que de connectivité fonctionnelle (Kindimann et
Burel, 2008). Pour finir, afin de compléter le portrait du réle de la bande riveraine pour
la biodiversité, d’autres groupes taxonomiques pourraient étre étudiés. Nous
suggérons qu’il serait intéressant d’approfondir nos connaissances sur le role a long
terme de la bande riveraine pour la biodiversité des milieux aquatiques et humides,
des milieux affectés par la coupe (Jyvasjarvi et al., 2020), que la bande riveraine
cherche a protéger. Enfin, I'étude des insectes en bande riveraine pourrait étre
révélatrice. En effet, une grande diversité d’arthropodes a un lien fort avec le bois
mort, a toutes ses étapes de dépérissement (Angers, 2009 ; Lofroth et al., 2023).
Plusieurs insectes sont notamment associés au bois mort au sol, un élément important

en bande riveraine (Kuglerova et al., 2023).



64

Stand type

Substrate

Treatment

ANNEXE A —DESIGN EXPERIMENTAL DE L’ETUDE

ARUSs: Acoustic recording units

CT: Camera traps
a total of...

a) plants: 40 sites
b) birds: 16 sites (16 ARUs)
c) mammals: 32 sites (64 CT)

Black spruce stands Jackpine stands

a) 20 sites a) 20 sites

b) - b) 16 sites (16 ARUSs)
c) 16 sites (32CT) c) 16 sites (32 CT)

on on

Clay substrate Sand substrate Clay substrate Sand substrate
a) 10 sites a) 10 sites a) 10 sites a) 10 sites
b) - b) - b) 8 sites (8 ARUs)  b) 8 sites (8 ARUs)
c) 8 sites (16 CT) ¢) 8 sites (16 CT) c) 8 sites (16 CT) c) 8 sites (16 CT)
on on on on
Buffers Buffers Buffers Buffers
a) 5 sites a) 5 sites a) 5 sites a) 5 sites
b) - b) - b) 4 sites (4 ARUs) b) 4 sites (4 ARUs)
c) 4 sites (8 CT) c) 4 sites (8 CT) c) 4 sites (8 CT) c) 4 sites (8 CT)
Controls Controls Controls Controls
a) 5 sites a) 5 sites a) 5 sites a) 5 sites
b) - b) - b) 4 sites (4 ARUs) b) 4 sites (4 ARUs)
c) 4 sites (8 CT) c) 4 sites (8 CT) c) 4 sites (8 CT) c) 4 sites (8 CT)
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ANNEXE B — COVARIABLES DES MODELES D’OCCUPATION

Species

Covariates

Justification

Moose

(Alces alces)

American black
bear

(Ursus americanus)

American red
squirrel

(Tamiasciurus
hudsonicus)
Northern flying
squirrel
(Glaucomys
sabrinus)
Snowshoe hare

(Lepus americanus)

Stand density

Mean stand age

Stand density
Tree richness
Standard
deviation of

stand age

Dead wood
density

Mean stand age
Tree richness

Dead wood
density

Mean stand age
Tree richness
Stand density
Tree richness

Mean stand age

Foraging opportunities play an important role in
moose habitat selection, especially in summer
(Bj@rneraas et al., 2011 ; Francis et al., 2021).
Low density stands offer browsing opportunities,
whereas denser stands offer more cover and
protection (Johnson et Rea, 2024 ; Leblond et al.,
2015). Furthermore, younger stands may offer
high quality forage for moose (Bj@rneraas et al.,
2011 ; Francis et al., 2021 ; Michaud et al., 2014).

Black bears favor habitats with considerable
foraging opportunities as well as low horizontal
visibility / high horizontal cover, which is often
found in denser stands or uneven aged stands.
Black bears may also avoid mature coniferous
stands as they provide less foraging opportunities
than mixed or deciduous forest (Bard et Cain,
2020 ; Brodeur et al., 2008 ; Mosnier et al., 2008)

As American red squirrels mostly feed on conifer
seeds, their abundance increases with densities
of large conifer trees and snags, making this
specie generally more abundant in old-growth
and mature stands (Allard-Duchéne et al., 2014 ;
Holloway et Malcolm, 2006).

Similarly to the American red squirrels, Northern
flying squirrel abundances have been shown to
increase with densities of large conifer trees and
snags, and may favor old and mature stands
(Holloway et Malcolm, 2006 ; Ritchie et al., 2009 ;
Weigl, 2007)

Snowshoe hares select stands based on
vegetation cover which protects them from
predation. They will generally avoid open areas
and select habitats which have high horizontal
cover such as denser stands and early mid-seral
stands. (Holbrook et al., 2017 ; Kelly et Hodges,
2020). This species uses both coniferous and
deciduous stands, but prefer deciduous stands for
browsing, whilst coniferous stands offer increased
horizontal cover (Allard-Duchéne et al., 2014).



ANNEXE C — Noms scientifiques des espéces sur la figure 6

a. Plants
Label Scientific name Common name
A. balsamea Abies balsamea Balsam fir
A.i.rugosa Alnus incana subsp. rugosa Speckled alder
A. nudicaulis Aralia nudicaulis Wild sarsaparilla
C. borealis Clintonia borealis Yellow clintonia
C. calyculata Chamaedaphne calyculata Leatherleaf
C. sp. Carexs. Sedge
D. intermedia Dryopteris intermedia Evergreen wood fern
D. polysetum Dicranum polysetum Wavy-leaved broom moss
D. sp. Dicranum spp. Broom moss
E. sp. Equisetum spp. Horsetail
K. polifolia Kalmia polifolia Pale bog laurel
L. borealis Linnaea borealis Twinflower
L. laricina Larix laricina Tamarack
P. mariana Picea mariana Black spruce
P. schreberi Pleurozium schreberi Red-stemmed feather moss
P. sp. Polytrichum spp. Haircap moss

R. groenlandicum

Rhododendron groenlandicum

Labrador tea

S. americana

Sorbus americana

American mountain-ash

S. sp.

Sphagnum spp.

Peat moss

V. edule

Viburnum edule

Squashberry

V. myrtilloides

Vaccinium myrtilloides

Velvet-leaved blueberry

V. oxycoccos

Vaccinium oxycoccos

Small cranberry




b. Birds

Label

Scientific name

Common name

B. cedrorum

Bombyecilla cedrorum

Cedar Waxwing

C. americana

Certhia americana

Brown Creeper

C. minor Chordeiles minor Common Nighthawk
E. alnorum Empidonax alnorum Alder Flycatcher
G. trichas Geothlypis trichas Common Yellowthroat

L. leucoptera

Loxia leucoptera

White-winged Crossbill

L. peregrina Leiothlypis peregrina Tennessee Warbler
M. geogiana Melospiza geogiana Swamp Sparrow
Q. quiscula Quiscalus quiscula Common Grackle

S. canadensis

Sitta canadensis

Red-breasted Nuthatch

S. castanea Setophaga castanea Bay-breasted Warbler

S. fusca Setophaga fusca Blackburnian Warbler

S. pinus Spinus pinus Pine Siskin

S. ruticilla Setophaga ruticilla American Redstart

S. virens Setophaga virens Black-throated Green Warbler

V. solitarius

Vireo solitarius

Blue-headed Vireo

Z. albicollis

Zonotrichia albicollis

White-throated Sparrow

c. Mammals

Label Scientific name Common name
A. alces Alces alces Moose
G. sabrinus Glaucomys sabrinus Northern flying squirrel

L. americanus

Lepus americanus

Snowshoe hare

L. canadensis

Lynx canadensis

Canada lynx

M. mephitis

Mephitis mephitis

Stripped skunk

T. hudsonicus

Tamiasciurus hudsonicus

American red squirrel

T. striatus

Tamias striatus

Eastern chipmunk

U. americanus

Ursus americanus

American black bear

67
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APPENDICE A - Présentation de I’affiche : « Connecter la biodiversité : le
role des bandes riveraines en forét boréale » au Carrefour foréts 2023,
avril 2023.

|a biodiversité : le role de (a bande riveraine ¢, bird: UQI\T
cter Elise Berthiaume', Miguel Montoro Girona'” et Guillaume Grosbois * bﬂ"ea[e

1 Groupe de Recherche en Ecologie de la MRC de I'Abitibi-Témiscami

conne

ue, Institut de recherche sur les foréts, Unjversité du Québec en Abitibi-Témiscamingue
Universidad de Hueha

Mise en contexte e

* Au Québec, la bande riveraine de 20 m est le seul outil sylvicole visant a réduire les impacts des
coupes forestiéres sur les milieux aquatiques, humides et riverains,

* La bande riveraine a aussi |'objectif de former un réseau de corridors écologiques et d'agir en tant que
refuge biologique pour la faune et flore.

* Le rdle des bandes riveraines pour le maintien 3 long terme de la biodiversité bordale est toutefois
mal compris, faute d'un manque d'études.
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APPENDICE B - Présentation au 2° colloque annuel du Groupe de
Recherche en Ecologie de la MRC Abitibi (GREMA), juin 2023.
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APPENDICE C - Participation au concours Ma Thése en 180 s et obtention

du prix coup de cceur du public a la maitrise, mars 2024.

A s
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APPENDICE D - Présentation de I’affiche « La bande riveraine est-elle un
bon outil pour préserver la biodiversité ? » et obtention du prix de la
meilleure affiche au 717e Colloque du Centre d’Etude de la Forét (CEF),
mai 2024.

UQAT

La bande riveraine est- elle un bon outil pour Préserver la biodiversjté?
Elise Berthiaume, Cullhume Grosbois et Miguel Montoro Girona™~ :

1: Groupe de Recherche en Feologie de (a MRC de I'Abiribi-Témiscamingue, stitur de rech
2 Universidad de Huehva

Mise en contexte Objectif i

he sur les foréts, Universiré du Québec en Abitibi-Témistamingue

= Au Québec, une bande riveraine de 20 métres est conservée afin de réduire les mpacts Evaluer la contribution de 1a bande riveraine pour le maintien de la mter\lle
des coupes lorestitres sur les milieux aguatiques, humides el riverains.

a)
» Dans un paysage forestier en rajeunissement, la bande riveraine représente une :3‘/’
proportion grandissante de la forét mature, powvant aimsi agir comme habitat résiduel. ,ﬂ
= La contribution des bandes riveraines pour le maintien 2 long terme de la biodiversité
reste toutefols incertain,
. 32 .
Aire d’étude Méthode

dans des peuplements dominés par le pin gris ou I'épinette noire, sur des “""" e
substrats argileux ou sableux, 15 a 20 ans aprés une CPRS. i

A
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APPENDICE E - Publication d’un article vulgarisé dans le Couvert Boréal :
« La bande riveraine est-elle un bon outil pour préserver la biodiversité

a long terme en forét boréale ? », mai 2024.

[ LIMPORTANCE GRANDY
BANDE RIVERAINE
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APPENDICE F — Présentation de I'affiche « The role of riparian buffers for

biodiversity in boreal forests: Does one size fit all? », au 26e congrés de

PInternational Union of Forest Research Organizations (IUFRO), juin
2024.

UQAT

§ riparian buffers for biodiversity in b

o £ g Ooreal
The role Does one size fit al[? ‘°"e.9ts;
Llise Berlhinume: Guillaume Grosbois; Bruno Drolet et Miguel Montoro Girmm\ '
1+ Groupe de Recherehe en fcologie de 1a MRC de PAbitibi-1 e, Instinit e recherche sur ke fonets, Unvessiné du Qutbee en ABIbLTemiscamingue ;
2 Canidian Wikdlfe Service et and Climate Change Can ersidad de Hoeha

Take-home message
+ We assessed plant, bird and mammal diversity in 20-meter-wide riparian buffers, 15 to 20 years following a clearcut.

= Preliminary results indicate that riparian buffers can support high levels of plant and bird diversity.
However, the communities within these buffers differ significantly from those found in undisturbed riparian areas

« Riparian buffers are not suitable habitats for all bird species found in undisturbed riparian areas, especially those
associated with mature and old-growth forests: one size fits mast but not all
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Riparian buffers and undisturbed riparian arcas host
significantly distinct bird communities (p = 0.001)
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What's next?
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@- mammal communities.
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APPENDICE G - Entrevue a I’émission Ca vaut le retour de Radio-Canada :

« Couvert boréal : Préserver la biodiversité grace a la bande riveraine »,
juillet 2024
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APPENDICE H - Stage a I'Institut Agro au campus d’Angers, en France, au
sein de I’Unité Mixte de Recherche BAGAP (biodiversité, agroécologie

et aménagement du paysage), novembre 2024.
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APPENDICE | - Présentation orale : « La diversité dans les bandes

riveraines a long terme : plus d’espéces, et pas les mémes ? », au
18e Colloque du Centre d’Etude de la Forét (CEF), mai 2025.
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APPENDICE J - Participation au projet Réécrire Ia Forét Boréale, une
collaboration littéraire entre I'UQAT et 'UQAM, lecture publique du texte

« Extraits d’un esker », mai 2025.
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