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RESUME DE LA THESE

En écologie, la notion de résilience se définit comme la capacité d’un systéme naturel
a se réorganiser suite a une perturbation. Dans le cas d’un écosystéme forestier, par
exemple, la résilience pourra &étre évoquée pour décrire sa capacité a se reconstituer a
la suite d’un feu sans subir de transformations importantes de composition ou de
structure. La différence entre la persistance d’un systéme (i.e. sa résilience) ou sa
transformation (i.e. un changement d’état) dépend de 1’équilibre entre des rétroactions
négatives qui tendent a maintenir le systéme dans son état actuel et des rétroactions
positives qui tendent a le faire basculer dans un nouvel état. Cette définition de la
résilience suppose donc, pour un écosystéme donné, la possibilité que celui-ci se
trouve dans des états stables alternatifs. Du point de vue des sociétés humaines, tous
les états stables alternatifs d’un écosystéme ne sont pas désirables. La valeur qu’on
accordera a un état stable dépendra, entre autres, de son utilité sociale ou
économique, et du contexte dans lequel se fait la gestion des ressources tirées de cet
¢cosysteme.

Une vaste région du nord-ouest québécois est constituée de peuplements
d’épinette noire susceptibles a la paludification, i.e. a la transformation graduelle de
forét productive en tourbiére forestiére. Dans cette région, les feux constituent un des
plus importants agents de perturbation ¢t dynamisation des foréts et exercent un
controle important sur le processus de paludification. Selon la sévérité de la
perturbation des sols lors d’un incendie de forét, les pessiéres a mousses de la
ceinture d’argile sont susceptibles d’osciller entre deux états stables alternatifs, soit
entre un peuplement productif et une tourbicre forestiére. Des études récentes menées
dans la région ont par ailleurs suggéré que les pratiques sylvicoles visant a protéger
les sols pourraient contribuer au déclin a long terme de la productivité forestiére en
favorisant ou en accélérant le processus de paludification. Dans le contexte de
I’aménagement forestier, il importe donc de bien comprendre comment les
interventions en foréts peuvent contribuer a maintenir les écosystémes forestiers dans
leur état actuel ou de les faire basculer dans un autre état.

Dans ce contexte, il s’avére donc nécessaire d’améliorer nos connaissances
des effets des pratiques sylvicoles sur la paludification et la productivité des
peuplements postrécolte et d’identifier non seulement celles qui sont les plus
susceptibles de maintenir ou de restaurer la productivité forestiére, mais aussi de
préserver la diversité biologique, structurelle et fonctionnelle du paysage forestier
régional et d’assurer sa résilience. L objectif général de cette thése est de raffiner nos
connaissances des effets de diverses pratiques sylvicoles sur les propriétés des sols et
sur la croissance de 1’épinette noire dans des peuplements susceptibles a la
paludification. Plus spécifiquement, nous chercherons a déterminer (i) les effets a
I’échelle du paysage de deux méthodes de récolte (coupe avec protection de la
régénération et des sols [CPRS] et coupe totale) et de cing types de dépdts-drainage
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sur la régénération et la croissance de peuplements d’épinette noire, (fi) comment, 10
a 30 ans aprés la récolte, la perturbation des sols créée par diverses méthodes et
saisons de récolte influence la productivité forestiére, (ii7) comment la perturbation de
I’humus forestier influence la température, 1’humidité, la décomposition et la
disponibilité des ¢léments nutritifs dans des tapis de Pleurozium schreberi et de
Sphagnum spp. ¢t comment ces modifications influencent la nutrition et la croissance
de semis plantés d’épinette noire et (iv) si I’épaisseur de la couche organique peut
influencer la capacité de la préparation de terrain a créer des microsites favorables a
la croissance de semis d’épinette noire plantés.

Nos résultats montrent qu’en forét paludifi¢e, la perturbation des sols permet
d’augmenter la croissance et la productivité forestiére, du moins & court terme, et que
cet accroissement est fortement influencé par les propriétés physico-chimiques des
sols. Ensuite, nos résultats soutiennent I’hypothése qu’en forét boréale paludifiée la
régénération ¢t la croissance des arbres suivant la récolte sont influencées par la
sévérité de la perturbation de la couche organique a 1’échelle du peuplement, ces
résultats s’appliquant a une vaste gamme de dépdts de surface. De plus, nos résultats
montrent qu’une perturbation mécanique suffisamment sévére (p. ex., une coupe
totale effectuée 1'été) de la couche organique est capable de régénérer des
peuplements dont la croissance et la productivité est similaire a celle produite par des
feux qui brilent sévérement la couche organique. Enfin, nos résultats montrent que
I’épaisseur de la couche organique avant la récolte a peu d’influence sur la capacité
de la préparation mécanique de terrain a créer des microsites favorables a la
croissance de semis d’épinette noire.

Depuis peu, le concept d’aménagement durable des foréts se trouve au cceur
de la politique forestiere québécoise. Le maintien de la biodiversité et des processus
¢cologiques fait donc désormais partie des éléments qui doivent &étre pris en compte
lors de la préparation des plans d’aménagement forestier. Parallelement, 1l s’est
développé au cours des derniéres années un intérét grandissant pour le développement
d’approches d’aménagement forestier basées sur la dynamique des perturbations
naturelles. Afin de parvenir a créer des paysages aménagés ayant les mémes
caractéristiques que les paysages naturels, les aménagistes forestiers devront non
seulement raffiner leurs connaissances de la dynamique des perturbations naturelles
et de leurs effets sur les écosystémes forestiers, mais également diversifier et adapter
les traitements sylvicoles en fonctions des caractéristiques, parfois particulieres, des
territoires aménagés. Les résultats de cette thése suggérent donc que I'utilisation
adéquate et simultanée de méthodes de récolte visant a protéger les sols et de la coupe
totale, ainsi que celle d’autres méthodes de récolte ¢t de traitements sylvicoles (par
¢x. la coupe partielle, coupe a rétention variable et la préparation de terrain), pourrait
permettre d’élargir le gradient des effets des opérations forestieres a 1’échelle du
paysage et ainsi aider a maintenir la diversité biologique, structurelle et fonctionnelle
des paysages forestiers.



INTRODUCTION GENERALE

0.1. Introduction

Au cours des derniers siécles, les activités humaines ont fortement altéré la
structure et la composition des écosystémes terrestres. Ces modifications ont &té
causées par des phénomeénes se déroulant a 1’échelle globale, tels que la modification
des cycles biogéochimiques, les changements climatiques et ’introduction d’espéces
animales et végétales (Newman, 1995; Vitousek et al., 1997, Simberloft, 2000; Dale
et al., 2001; Honnay et al., 2002; Steffen et al., 2005; IPCC, 2007), ainsi que par des
activités ayant eu des impacts régionaux et locaux, par exemple I’exploitation miniére
et gaziére, I’agriculture, le développement urbain et la récolte de la matiere ligneuse
(Forman, 2000; Trombulak et Frissell, 2000; World Resources Institute, 2000,
Schneider et al., 2003; Steffen et al., 2005). Ainsi, les écosystémes terrestres ont subi
d’importantes modifications qui, dans de nombreux cas, ont mené a une altération ou
a une diminution de leur diversité biologique, structurale et fonctionnelle (Liebhold et
al., 1995; Laurance, 1999; Simberloff, 2000; Hoekstra et al., 2003; Steffen et al.,
2005), ainsi qu’a une diminution de leur capacité a fournir les biens et services
écosystémiques a un méme niveau de qualité et au méme rythme (Toman et Ashton,

1996; Costanza et al., 2000; Steffan et al., 2005).

En réponse aux inquiétudes posées par la diminution de la capacité des
écosystémes a foumir les biens et services nécessaires au maintien et au
développement des sociétés humaines, plusieurs scientifiques ont soutenu que la
gestion des ressources naturelles devait se faire en tenant compte de la résilience et de
la résistance des écosystémes (Holling, 1973, 1986; Peterson et al., 1998; Gunderson,
2000; Groffman et al., 2006). En écologie, la notion de résilience se définit comme la
capacité d’un systéme naturel a se réorganiser suite a une perturbation, alors que la

notion de résistance référe a la capacité d’un systéme a absorber les effets d’une



perturbation sans subir de modification d’état, ¢'est-a-dire sans subir de changement
important en regard des variables et processus qui gouvernent son fonctionnement
(Holling, 1973, 1986; Gunderson, 2000; Groffman et al., 2006). Dans le cas d’un
écosysteme forestier, par exemple, la résilience pourra étre évoquée pour décrire sa
capacité a se reconstituer a la suite d’un feu sans subir de transformations importantes
de composition ou de structure (Figure 0.1). La différence entre la persistance d’un
systeme (i.e. sa résilience) ou sa transformation (i.e. un changement d’état) dépend de
I’équilibre entre des rétroactions négatives qui tendent a maintenir le systéme dans
son état actuel et des rétroactions positives qui tendent a le faire basculer dans un
nouvel état (Chapin et al., 2009, 2010). Cette définition de la résilience suppose donc,
pour un écosystéme donné, la possibilité que celui-ci puisse se trouver dans des états
stables altemnatifs. Rietkerk et al. (2004) et Groffman et al. (2006) utilisent les termes
bistabilité et multistabilité pour évoquer la possibilité qu’un écosystéme puisse se
trouver dans deux ou plusieurs états stables alternatifs. Par exemple, en forét boréale,
Payette et al. (2000) ont montré que la résilience de la pessiére & mousses peut &étre
estimée par la fréquence et 1’action combinée de diverses perturbations (dans ce cas-
ci une épidémie d’insectes suivie d’un feu) et qu’au-dela d’un certain seuil la pessiére
a mousses change d’état et se transforme progressivement en pessiére a lichens
(Figure 0.1). Lorsqu’un systéme se trouve dans un de ses états stables alternatifs (p.
ex., la pessiére 4 mousses), ses attributs, tels que sa productivité ou ses structures
verticale et horizontale, peuvent fluctuer, mais a l'intérieur de certaines limites
maintenues par des contraintes internes ou externes au systéme (Connell et Sousa,
1983; Scheffer et al., 2001), par exemple par la disponibilité des éléments nutritifs ou

le régime des perturbations.

Du point de vue des sociétés humaines, tous les états stables alternatifs d’un
écosystéme ne sont pas désirables. La valeur qu’on accordera a un état stable
dépendra, entre autres, de son utilité sociale ou économique, et du contexte dans

lequel se fait la gestion des ressources tirées de 1’écosystéme (Holling, 1973; Ludwig



et al., 1997; Drever et al., 2006), peu importe que ce systéme soit résilient ou non. Par
exemple, un paysage forestier composé principalement d’espéces introduites ayant
peu d’utilité peut &tre considéré comme étant indésirable, mais étre hautement
résilient, alors qu'une monoculture d’arbre peut étre économiquement désirable, mais

posséder une faible résilience aux perturbations (Drever et al., 2006).

Etats stables alternatifs
1

r 1
Domaine de stabilité Domaine de stabilité
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Etat: Pessiére a mousses Pessiére a lichens
Perturbation: Feu Epidémie d'insectes et feu Feu
Productivité: Elevée Faible

Figure 0.1. Modéle illustrant les concepts de résilience et d’états stables alternatifs en
utilisant pour exemple la pessiére a mousses et la pessiére a lichens. Dans les
limites de son domaine de stabilité, la pessiére a mousses est résiliente face
aux perturbations par le feu (boucle de gauche). Toutefois, des perturbations
en rafale (p. ex., une épidémie d’insecte suivie de prés par un feu) sont
susceptibles de faire basculer la pessiére a mousses au-dela du seuil (S) a
partir duquel elle change d’état, i.e. a partir duquel elle se transforme en
pessiére a lichens. Dans les limites de son domaine de stabilité, la pessiére a
lichens peut elle aussi &étre résiliente face aux perturbations (boucle de droite)



Dans le contexte de I’aménagement forestier, il importe de bien comprendre
comment les interventions en foréts peuvent contribuer a maintenir les écosystémes
forestiers dans leur état actuel ou de les faire basculer dans un autre état. La décision
de maintenir un écosystéme forestier dans son état actuel ou de le faire basculer d’état
dépendra, entre autres, des objectifs d’aménagement a I’échelle du paysage. Par
exemple, un plan d’aménagement pourrait avoir comme objectif de maintenir la
représentativité des divers types de peuplements forestiers composant actuellement le
paysage, d’accroitre la productivité du territoire en augmentant la productivité des
peuplements considérés improductifs ou encore d’accroitre la proportion de vieilles

foréts dans le but de maintenir la biodiversité qui y est associée.

0.2. Résilience et états stables alternatifs dans le nord-ouest québécois :

pessiéres productives ou tourbiéres forestiéres?

Une vaste région du nord-ouest québécois se situe dans la province naturelle
des Basses-terres de 1’Abitibi et de la Baie James (Li et Ducruc, 1999). Cette
province naturelle constitue une plaine légérement inclinée vers la baie James. Au
cours de la demiére période glaciaire qui s’est terminée il y a environ 10 000 ans,
divers processus glaciaires et périglaciaires (i.e. glaciation, réavancées glaciaires
régionales, invasions marine et lacustre) ont laissé sur ce territoire d’épais dépdts
d’argile, de limon et de graviers relativement mal drainés sur lesquels se sont
développées de grandes tourbiéres forestieres (Veillette, 1994). La partie sud de ce
territoire, communément appelée la ceinture d’argile, est recouverte d’un épais
(>10 m) dépdt glaciolacustre constitué d’argile et de limon mis en place par les lacs
proglaciaires Barlow et OQjibway suivant la demiére glaciation (Veillette, 1994). Ta
partie nord du territoire quant a elle est recouverte d’un till trés compact (le till de
Cochrane) constitué¢ d’un mélange d’argile, de graviers et de galets, et mis en place

par une avancée glaciaire tardive il v a environ 8 000 ans (Veillette, 1994).



L ensemble du territoire fait partie du domaine bioclimatique de la pessiére a
mousses de I’ouest (Robitaille ¢t Saucier, 1998) et est dominé par des peuplements
d’épinette noire (Picea mariana) montrant une grande variabilité de densité et de
hauteur. Le pin gris (Pinus banksiana) et le peuplier faux-tremble (Populus
tremuloides), bien que moins fréquents, forment des peuplements purs ou mélangés
avec I'épinette noire (Harper et al., 2002). Les éricacées (p. ex., Rhododendron
groenlandicum, Kalmia angustifolia et Vaccinium spp.) dominent la strate arbustive,
alors que la strate muscinale est dominée par les sphaignes (Sphagnum spp.) et les

mousses hypnacées, principalement par I’hypne de Schreber (Pleurozium schreberi).

En raison des interactions complexes entre le climat régional (relativement
froid et humide), la nature et le drainage des dépdts de surfaces, la topographie
généralement plane, la présence d’especes récalcitrantes a la décomposition (p. ex.,
les éricacées et sphaignes) et le régime des perturbations naturelles (Lavoie et al.,
2005; Lecomte et al., 2006a, 2006b; Simard et al., 2009), les pessieres a mousses de
la région sont particulierement susceptibles a la paludification, c'est-a-dire a la
transformation graduelle de forét productive en tourbiére forestiére. En raison de cette
susceptibilité, le paysage régional prend I’aspect d’une mosaique complexe ou

alternent des peuplements productifs et des tourbiéres forestieres (Figure 0.2).

Comme ailleurs dans la forét boréale nord-américaine, les feux constituent un
des plus importants agents de perturbation et dynamisation des foréts couvrant la
ceinture d’argile et le till de Cochrane (Bergeron et al. 2004). Ces feux exercent un
contrdle important sur le processus de paludification (Fenton et al., 2005; Simard et
al, 2007). Pour I’ensemble de la région, Bergeron et al. (2004) ont calculé que la
fréquence des feux est passée d’un cycle d’environ 100 ans avant 1850 a un cycle
d’environ 400 ans depuis. Toutefois, une étude récente indique que bien qu’on
observe depuis environ 3000 ans un allongement du cycle de feu, I’augmentation

projetée des températures pourrait raccourcir ce cycle si les températures accrues ne
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CONCLUSION GENERALE

C.1. L’importance de la perturbation des sols

Les feux de foréts constituent sans contredit la perturbation dominante en
forét boréale. Ces perturbations provoquent d’importants changements dans les
conditions de croissance des végétaux et amorcent un processus de succession
végétale au cours duquel la composition et la structure des peuplements forestiers
subiront des modifications importantes. En 1’absence prolongée de perturbation, on
observe toutefois une importante diminution de la productivité des peuplements
forestiers boréaux (Vitousek et Farrington, 2001; Wardle et al., 2003, 2004). La
perturbation du sol par le feu permettra d’augmenter la productivité et la biomasse
forestiére, entre autres, par la remise en disponibilité des éléments nutritifs séquestrés

dans la matiére organique.

Dans les pessiéres noires de la ceinture d’argile et du till de Cochrane, il a été
démontré que la sévérité des feux influence fortement 1’épaisseur de la matiére
organique ainsi que ses propriétés physico-chimiques et, ultimement, la productivité
des peuplements forestiers. D’une part, les feux sévéres consument presque
enticrement la couche organique et permettent 1'établissement de peuplements
productifs dont les arbres auront facilement accés aux ressources nutritives du sol
minéral (Fenton et al., 2005; Simard et al., 2007). D autre part, les feux peu sévéres
laissent en place une épaisse couche de matiére organique qui empéche les semis
nouvellement établis d’accéder au sol minéral (Simard et al., 2007). Les feux peu
sévéres sont par conséquent susceptibles d’accélérer le processus de paludification. A
I*‘échelle du paysage forestier de la ceinture d’argile et du till de Cochrane, une

diminution de la fréquence des feux ou de leur sévérité est donc susceptible de faire
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basculer I’écosysteme forestier de la région d’un état productif (i.e. pessiere fermée)

vers un état improductif (1.e. tourbiére forestiere ouverte).

Par ailleurs, d’autres études menées dans les foréts tourbeuses de la ceinture
d’argile ont suggéré que les méthodes de récolte actuelles visant a protéger la
régénération et a minimiser la perturbation des sols (p. ex., la CPRS) étaient
susceptibles de favoriser la paludification en raison d’une perturbation des sols dont

la sévérité serait insuffisante (Fenton et al., 2005, 2009; Lavoie et al., 2005).

Ces études portant sur la sévérité des feux et sur les pratiques sylvicoles
actuelles suggerent donc que la perturbation des sols est nécessaire au maintien et a la
restauration de la productivité des peuplements susceptibles a la paludification, et que

la sévérité de la perturbation pourrait influencer leur productivité.

C’est donc dans ce contexte qu’ont été entrepris les travaux ayant mené a la
rédaction de cette thése. Globalement, les résultats issus de nos travaux viennent
d’abord appuyer la thése de Wardle et al. (2003, 2004) qui veut qu’en forét boréale la
perturbation des sols permette d’augmenter la croissance et la productivité forestiére,
du moins a court terme, et que cet accroissement soit fortement influencé par les
propriétés physico-chimiques des sols. Ensuite, nos résultats soutiennent I’hypothése
qu’en forét boréale tourbeuse la régénération et la croissance des arbres suivant la
récolte sont influencées par la sévérité de la perturbation de la couche organique a
I’échelle du peuplement. Enfin, nos résultats montrent qu’une perturbation mécanique
suffisamment sévere (p. ex., une coupe totale effectuée 1’été) de la couche organique
est capable de régénérer des peuplements dont la croissance et la productivité est

similaire a celle produite par des feux qui brilent sévérement la couche organique.

La section qui suit résume et synthétise les résultats et les conclusions des

chapitres constituant cette thése.
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C.2. La perturbation mécanique en tourbiére foresti¢re
C.2.1. Effets de la perturbation a l'échelle du peuplement

Bien que par rapport a la coupe totale la CPRS procure un certain avantage a
la régénération et a la croissance des peuplements en protégeant la régénération
préétablie, nos travaux montrent que dans le paysage entourbé de la ceinture d’argile
et du till de Cochrane la coupe totale a été en mesure de produire, au cours des
premieres décennies suivant la récolte, des peuplements d’épinette noire plus hauts
que la CPRS (Chapitres 1 et 2). Ces résultats indiquent donc qu’en forét tourbeuse les
peuplements d’épinette noire initiés par une coupe totale auraient un taux de
croigsance plus ¢levé que les peuplements initiés par une CPRS. De plus, la saison de
récolte s’est avérée interagir avec la méthode de récolte pour influencer positivement
la régénération et la croissance des peuplements. En effet, la coupe totale effectuée
1’été fut en mesure de produire des peuplements plus hauts que la coupe totale d’hiver

et que la CPRS effectuée 1'été ou I"hiver (Chapitre 2).

Par ailleurs, malgré I’absence de protection a la régénération préétablie, la
coupe totale a permis la régénération de peuplements dont le coefficient de
distribution est adéquat par rapport aux normes provinciales (Chapitre 1; .. Dumas,

communication personnelle).

Parmi les mécanismes permettant d’expliquer ces résultats, la coupe totale,
particulierement celle effectuée 1’été, aurait vraisemblablement permis de perturber la
couche organique sur une plus grande proportion des aires de récolte que la CPRS et
les coupes d’hiver. Ceci aurait résulté en une plus grande abondance de microsites
favorables a la croissance des arbres, tel qu’illustré dans le Chapitre 2 par la plus
grande abondance d’arbres de plus de 4 m dans les coupes totales d’été que dans les

autres traitements.
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Par ailleurs, ces résultats s’appliquent a une vaste gamme de types de dépot-
drainage, allant des tills argileux mésiques aux dépéts tourbeux, en passant par des
dépots glaciolacustres subhydriques (Chapitre 1), ce qui indiquerait qu’une grande
proportion des peuplements de la région pourrait réagir favorablement, en termes de
croissance ¢t de productivité forestiére, a la coupe totale, particuliérement si elle est
effectuée durant 1’été. Ainsi, en dépit d’une plus grande destruction de la régénération
préétablie, la coupe totale permettrait de créer simultanément (i) des lits de
germination qui assurent la régénération du peuplement et (i7) des microsites

favorables a la croissance des arbres.

Bien que dans certaines conditions d’habitats la restriction de la circulation de
la machinerie forestiére a des sentiers biens définis permette de maintenir la
productivité forestiére en protégeant les sols et la régénération (Harvey et Brais
2002), dans les peuplements d’épinette noire paludifiés de la ceinture d’argile la libre
circulation de la machinerie permettrait la régénération de peuplements dont le
coefticient de distribution est adéquat par rapport aux normes provinciales et dont la
croissance est supérieure aux peuplements issus de CPRS, ces résultats s”appliquant
aux principaux types de dépdts retrouvés dans la ceinture d’argile. Toutefois, la coupe
totale pourrait avoir des impacts plus importants que la CPRS sur certaines propriétés
¢t fonctions des tourbiéres forestiéres, par exemple sur la biodiversité et les habitats
fauniques ainsi que sur ’écoulement et la qualité des eaux (Keenan et Kimmins,
1993). Ainsi, 'usage simultané de la coupe totale et de la CPRS, ainsi que la création
d’aires de conservation, pourrait permettre de maintenir a 1’échelle du paysage les
activités forestieres de méme que les propriétés et les fonctions des écosystémes
forestiers. Il appert donc primordial d’acquérir davantage de connaissances sur les
cffets de perturbations d’intensités variables sur la régénération et la croissance de
peuplements possédant des caractéristiques d’habitats variées afin d’étre en mesure
d’ajuster adéquatement 1’intensité¢ des récoltes et de maintenir ou restaurer la

productivité des peuplements.
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C.2.2. Effets de la perturbation a ['échelle de l’arbre

En forét boréale, la croissance des arbres, en plus d’étre influencée par les
variables climatiques, est fortement influencée par la disponibilité des éléments
nutritifs ¢t de I'eau (Van Cleve et Zasada, 1976; Chapin ¢t al., 1986; Bonan et
Shugart, 1989; Nisholm et al., 1998). En raison de températures relativement froides
qui limitent le potentiel d’évapotranspiration et des dépdts de surface relativement
mal drainés, le bilan hydrique des peuplements d’épinette noire de la ceinture d’argile
et du till de Cochrane est positif (Brown, 2010). Ces conditions favorisent
I’accumulation de la matiére organique, le rehaussement de la nappe phréatique et la
diminution de la température des sols, et ultimement défavorisent la décomposition
de la matiére organique et la minéralisation des éléments nutritifs (particulidérement
celle de l'azote (N) et du phosphore (P)) (Taylor et al, 1987, Payette, 2001,
Charman, 2002; Moore and Basiliko, 2006). La croissance des arbres et la
productivité des peuplements s’en trouvent par conséquent limitées (Larsen, 1982;

Payette, 2001; Simard et al., 2007).

Par ailleurs, la surabondance de 1’cau ainsi que la diminution de la
température des sols peuvent aussi influencer la croissance des arbres en agissant
directement sur les processus physiologiques. Tout d’abord, une surabondance d’eau
dans les sols peut limiter la croissance des arbres en réduisant 1’aération du substrat
de croissance et par conséquent la respiration racinaire (Bergman, 1959; Kozlowski et
al., 1991), le taux de photosynthése (Zaerr, 1983; Levan et Riha, 1986; Dang, 1991;
Lamhamedi et Bernier, 1994) et ’assimilation des éléments nutritifs (Lieffers et
Macdonald, 1990; Macdonald ¢t Lieffers, 1990). Ensuite, les basses températures des
sols ont pour effet (¥) de ralentir la croissance racinaire des arbres (Tryon et Chapin,
1983), (ii) de limiter [’assimilation des éléments nutritifs en restreignant leur
diffusion vers les racines en raison de 1'augmentation de la viscosité de I’eau

(Marschner, 1995), (iii) de réduire I’activité métabolique du systéme racinaire des



149

arbres, limitant ainsi 1”assimilation de N (Orem et Sheriff, 1995) et du P (Dighton et
Harrison, 1983), et (iv) de réduire la perméabilité des membranes cellulaires.
I’ensemble de ces changements a pour effet d”augmenter la résistance du mouvement
de 1'eau a l'intérieur des racines (Wan et al., 2001) et, ultimement, de limiter

I’assimilation des éléments nutritifs et la croissance des arbres.

Les résultats issus de nos travaux suggeérent qu’a |'instar des autres
écosystémes boréaux, la croissance des épinettes noires des foréts tourbeuses de la
ceinture d’argile est fortement influencée par les propriétés physico-chimiques de la
couche organique (Chapitres 2 et 3). En effet, des variables comme I’humidité ¢t la
teneur en éléments nutritifs de la couche organique étaient corrélées a la croissance

des arbres et des semis (Chapitres 2 et 3).

Ces résultats suggerent que dans le contexte d’un paysage forestier susceptible
a la paludification comme celui de la ceinture d’argile et du till de Cochrane, 1.e. 1a ou
I’absence prolongée ou l'insuffisance de perturbation des sols est susceptible de
diminuer la productivité forestiére, toute perturbation apte a diminuer le contenu en
cau des sols et a augmenter la disponibilité des éléments nutritifs est susceptible
d’améliorer les conditions de croissance des arbres et d’augmenter la productivité des

peuplements.

Dans ce contexte, le Chapitre 3 montre que la croissance de semis plantés
d’épinette noire est effectivement influencée par la perturbation du substrat. Cet effet
ne viendrait toutefois pas de I'augmentation de la disponibilité des éléments nutritifs
ou de la diminution de I"humidité¢ des substrats perturbés, mais plutét d’autres
facteurs que nous n’avons pu considérer au cours de cette étude, par exemple de
I’élimination de la végétation concurrente ce qui aurait induit une diminution de la

compétition pour I’accés aux éléments nutritifs.
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Par ailleurs, nos résultats confirment les résultats des travaux de Jeglum
(1979, 1981) et Lavoie et al. (2007a, b) et montrent que la nature du substrat
influence également la croissance des semis d’épinette noire (Chapitres 3 et 4). D’une
part, les substrats constitués de Pleurozium ont permis une meilleure croissance des
semis que les substrats constitués de sphaignes, vraisemblablement en raison d’une
plus grande disponibilité de N et d’un contenu volumétrique en cau plus bas, et
possiblement parce que le Pleurozium a atteint la température critique d’amorce de la
croissance des racines d’épinette noire plus t6t au printemps que la sphaigne
(Chapitre 3). D’autre part, les substrats mésiques (¢chelle de von Post 5-8; Damman
¢t French, 1987) et les sols minéraux constituent également de meilleurs microsites
de croissance que les substrats fibriques (échelle de von Post 1-4; Damman et French,

1987) (Chapitre 4).

Le Chapitre 3 révéle de plus que les semis plantés dans des microsites
perturbés constitués de Pleurozium avaient une meilleure croissance que ceux plantés
dans les microsites non perturbés ou constitués de sphaignes. Ce demier résultat
montre que la perturbation des sols favorise la croissance de 1’épinette et souligne

I'importance du choix du microsite lors du reboisement des sites récoltés.

Suivant la récolte de la matiére ligneuse, la préparation de terrain est
fréquemment utilisée afin de régénérer les sites récoltés. Spécifiquement, la
préparation de terrain a pour objectifs de créer des microsites favorables a la
croissance des semis en quantité suffisante et de favoriser la survie et la croissance
des semis (Sutherland et Foreman, 1995). QOutre le drainage, d’autres méthodes de
préparation de terrain ont été relativement peu utilisées en tourbiére forestiére,
principalement en raison de 1’épaisse couche organique qui serait susceptible de
limiter 1’efficacité de certaines techniques (p. ex., le scarifiage) a exposer le sol
minéral ou a le mélanger avec la matiére organique (Orlander et al., 1990). Nos

résultats montrent toutefois que la perturbation du substrat organique, méme
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superficielle (i.e. sans mélange avec le sol minéral), influence positivement la
croissance des semis d’épinette noire par rapport aux substrats non perturbés
(Chapitres 3 et 4) et que I’épaisseur de la couche organique influencerait peu ce
résultat (Chapitre 4). De fait, peu importe la méthode utilisée, la préparation de
terrain a été capable de réduire 1’épaisseur de la couche organique d’environ 30 cm.
Plus important encore, peu importe le traitement et ’importance de la réduction de
I’épaisseur de la couche organique, la croissance des peuplements était comparable

entre les sites soumis a la préparation de terrain (Chapitre 4).

Nos résultats suggérent donc que la perturbation du sol forestier est suffisante
pour améliorer les conditions de croissance de semis plantés d’épinette noire et, par
conséquent, qu’il n’est pas nécessaire de mélanger le sol minéral au sol organique
(Chapitres 3 et 4). Bien que nous ne rapportions des résultats de croissance de semis
que pour les 2 a 4 premiéres années suivant la mise en terre, il est vraisemblable que
cet effet puisse perdurer plus longtemps. En effet, Thiffault et al. (2004) rapportent
que la scarification post récolte d’un peuplement d’épinette noire a eu des effets
durables sur les caractéristiques des microsites et la croissance de semis pendant au

moins 10 ans.

Enfin, notons que la plantation d’arbres suivant la récolte est communément
utilisée en forét boréale afin d’éviter des échecs de régénération et de rapidement
augmenter la densité des peuplements. De méme, la préparation de terrain est
largement utilisée afin d’améliorer les conditions de croissances des semis. Ainsi,
puisque tant le type de substrat que la perturbation de la couche organique (Chapitres
3 ¢t 4) influencent la croissance des semis, la préparation de terrain ainsi que la
sélection adéquate des microsites de plantation semblent &tre des éléments essentiels

a la restauration de la productivité des peuplements suivant la récolte en forét boréale.
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C.2.3. Coupe vs. Feu

Dans le contexte de l'aménagement forestier basé sur les perturbations
naturelles, 1l s’avére essentiel non seulement de comprendre les effets des
perturbations naturelles ou de la récolte sur la régénération et la croissance des
peuplements forestiers, mais également de reconnaitre les différences entre elles afin
d’étre en mesure d’ajuster nos pratiques sylvicoles et de rapprocher leurs effets de

celles des perturbations naturelles.

Ces demiéres années, des ¢tudes mences dans les pessieres & mousses de la
ceinture d’argile ont permis de mettre en lumiére I’'importance de la sévérité de la
perturbation des sols sur la régénération ¢t la croissance des peuplements (Fenton ot
al., 2005, Simard et al, 2007). La comparaison de nos résultats portant sur
I’interaction méthode de récolte/saison (Chapitre 2) avec les résultats de Simard et al.
(2007), montre que la coupe totale d’été est susceptible de créer, a ’échelle du
peuplement, des conditions de croissance comparable a celles créées par les feux
séveres (Chapitre 4). Ces résultats suggérent donc que la coupe totale d’été reproduit,
du moins a cours terme, les effets (en termes de taux de croissance a 1’échelle de
I’arbre et de densité d’arbres >4 m) des feux sévéres et qu’elle pourrait étre intégrée
dans les plans d’aménagement afin d’aider a maintenir ou a restaurer la productivité
des peuplements d’épinette noire sur sol tourbeux. Toutefois, il reste a déterminer si
la coupe totale d’été est en mesure de reproduire les effets des feux sévéres sur
d’autres aspects de 1’écosystéme, par exemple, sur les propriétés physico-chimiques

de la couche organique et la succession végétale.

C.3. Conclusion

Depuis peu, le concept d’aménagement durable des foréts se trouve au cceur

de la politique forestiere québécoise (Gouvernement du Québec, 2010). Le maintien
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de la biodiversité et des processus écologiques fait donc désormais partie des
¢léments qui doivent étre pris en compte lors de la préparation des plans

d’aménagement forestier.

Parallélement, il s’est développé au cours des derniéres années un intérét
grandissant pour le développement d’approches d’aménagement forestier basées sur
la dynamique des perturbations naturelles (Attiwill, 1994; Bergeron et Harvey, 1997).
Le raisonnement s’articulant autour de cette approche veut qu’un aménagement des
foréts qui favorise le développement de peuplements et de paysages ayant une
composition ¢t une structure semblables a celles des écosystémes naturels devrait
favoriser le maintien de leur diversité biologique et de leurs fonctions (Franklin,
1993; Hunter, 1999; Gauthier et al., 2008b). C’est dans ce contexte que
I’aménagement écosystémique a &té proposé comme un moyen permettant de

répondre a divers enjeux en milieu forestier.

Afin de parvenir a créer des paysages aménagés ayant les mémes
caractéristiques que les paysages naturels, les aménagistes forestiers devront non
seulement raffiner leurs connaissances de la dynamique des perturbations naturelles
et de leurs effets sur les écosystémes forestiers, mais également diversifier et adapter
les traitements sylvicoles en fonctions des caractéristiques, parfois particuliéres, des
territoires aménagés. Parmi ces traitements, la coupe totale et la CPRS se situent de
part et d’autre du gradient de sévérité de perturbation des sols. Les résultats de cette
thése suggerent donc que leur utilisation adéquate et simultanée, ainsi que celle
d’autres méthodes de récolte et de traitements sylvicoles (par ex. la coupe partielle,
coupe a rétention variable et la préparation de terrain), pourrait permettre d’élargir le
gradient des effets des opérations forestiéres a 1’échelle du paysage et ainsi aider a
maintenir la diversité biologique, structurelle et fonctionnelle des paysages forestiers.
En retour, le maintien de ces attributs permettrait d’assurer la résilience des paysages

forestiers de la région couverte par la ceinture d’argile.
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Malgré les pas importants faits au cours des derni¢res décennies pour
comprendre la dynamique et le fonctionnement des paysages forestiers et pour
adapter nos pratiques forestiéres afin d’assurer leur résilience, plusieurs questions
restent en suspens. De méme, les résultats issus des travaux entrepris au cours de
cette thése soulévent d’autres questions qui nécessiteront d’étre abordées afin de
raffiner nos connaissances des effets de la perturbation des sols et de la couche
organique sur la dynamique de régénération de peuplements et, par conséquent, pour
nous permettre d’ajuster nos pratiques sylvicoles tant a 1’échelle du peuplement qu’a

I’échelle du paysage:

o Dans quelles conditions de terrain (p. ex., en termes de pente,
microtopographie, épaisseur de la couche organique, profondeur de la nappe

phréatique) est-il souhaitable de perturber sévérement la couche organique?

e Pour des raisons de conservation, quelle proportion du territoire devrait

demeurer paludifi¢e?

o Afin de maintenir la variabilité de la structure forestiere a 1’échelle du
paysage, quelle proportion du territoire aménagé devrait &étre allouée a

d’autres méthodes de récolte (p. ex., coupe partielle, coupe sélective)?

o Quels sont les impacts (aux échelles du peuplement et du paysage) de la coupe

totale vs. CPRS sur les stocks de C de la couche organique?
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Al.1. Abstract

Plant species distribution and plant community composition vary along
environmental gradients. At the continental scale, climate plays a major role in
determining plant distribution, while at the local and regional scales vegetation
patterns are more strongly related to edaphic and topographic factors. The projected
global warming and alteration of the precipitation regime will influence tree
physiology and phenology, and is likely to promote northward migration of tree
species. However the influence of soil characteristics on tree species migration is
much less well understood. Considering the broad tolerance of most tree species to
variations in soil factors, soils should not represent a major constraint for the
northward shift of tree species. However, locally or regionally, soil properties may
constrain species migration. Thus, while climate change has the potential to induce a
northward migration of tree species, local or regional soil properties may hinder their
migratory response. These antagonistic forces are likely to slow down potential tree
migration in response to climate change. Because tree species respond
individualistically to climate variables and soil properties, new tree communities are

likely to emerge from climate change.

Key words: climate change, tree migration, soil properties, temperate forest, boreal

forest
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Al.2. Résumé

La distribution des espéces et la composition des communautés végétales
varient le long de gradients environnementaux. A 1’échelle continentale, le climat
joue un role primordial dans la distribution des espéces végétales, alors qu’aux
échelles locale et régionale la distribution des espéces est surtout influencée par les
variables édaphiques et la topographie. Le réchauffement climatique projeté et
I"altération du régime des précipitations sont susceptibles d’influencer la physiologie
¢t la phénologie des arbres, et d’entrainer leur migration vers le nord. Toutefois,
I'influence des caractéristiques des sols sur le potentiel migratoire des arbres est peu
connue. Puisque la plupart des espéces d’arbres possédent une grande tolérance aux
variations édaphiques, les sols ne devraient pas constituer un obstacle majeur a leur
migration vers le nord. Toutefois, localement ou régionalement, les sols pourraient
posséder des propriétés qui pourraient restreindre la migration des espéces. Alors que
les changements climatiques ont le potentiel de provoquer la migration des espéces
vers le nord, localement ou régionalement les propriétés des sols pourraient limiter
leur capacité migratoire. Ces forces en opposition pourraient restreindre le potentiel
migratoire des arbres en réponse aux changements climatiques. Parce que les especes
d’arbres répondent de manicre individuelle aux wvariables climatiques et aux
propriétés des sols, de nouvelles communautés d’arbres pourraient résulter des

changements climatiques.

Mots clés: changements climatiques, forét boréale, forét tempérée, migration des

arbres, propriétés des sols
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Al1.3. Introduction

Plant species distribution and plant community composition vary along
environmental gradients (Allen and Hoekstra, 1990; Levin, 1992), and several
community and landscape studies have linked species responses to environmental
gradients at different spatial scales (Raisa, 1999; Hollingsworth et al., 2006). For
instance, at the continental scale climate plays the most important role in determining
plant distribution and community composition (Woodward, 1987; Neilson, 1995),
while at the local and regional scales vegetation patterns are more strongly related to
edaphic and topographic factors (Ertsen et al., 1995; Iverson et al., 1997). Across all
scales, temperature and the balance between precipitation and evapotranspiration are
particularly important, as they largely control the rates of biological reactions, for
instance microbial activity (Hobbie, 1996; Moore et al., 1999) and net primary
productivity (Nemani et al., 2003).

According to the most recent report of the Intergovernmental Panel on
Climate Change, warming of the climate system is unequivocal (IPCC, 2007). Most
of the globally observed increase in average temperatures since the mid-20™ century
is attributed to the anthropogenic emission of greenhouse gases. Since ca. 1850 the
global atmospheric concentrations of greenhouse gases (i.e. carbon dioxide [CO-].
methane [CH,], and nitrous oxide [N;O]) have increased markedly as a result of
human activities and now exceed pre-industrial values (IPCC, 2007). Due to the
radiative forcing of these greenhouse gases, world surface temperatures increased by
0.74°C between 1906 and 2003, and are projected to rise by between 1.1 and 6.4°C
by the end of the 21™ century (IPCC, 2007). In northeastern North America, warming
is projected to be somewhere between 3-4°C and precipitation is projected to increase

by 10-20% by the end of the 21 century (IPCC, 2007).

This increase in atmospheric CO; concentration and the concomitant warming

and modification of water regimes will, in all likelihood, influence plant physiology
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(Keeling et al., 1996; Myneni et al., 1997), phenology (Raulier and Bernier, 2000;
Delbart et al., 2008), growth (Huang et al., 2007, Brassard et al., 2009), and thus
modify the future range and dynamics of many plant species and ecosystems
(Overpeck et al., 1991; Hansen et al., 2001; Neilson et al., 2005; McKenney et al.,
2007). Changes in physiology, phenology, and distribution of individual plant species
will inevitably alter competitive and other interactions between species, with
consequent feedback to local abundance and community composition. Recent
analyses of long-term data sets indicate that some North American tree species are
already responding to recent anthropogenic climate change, particularly at the
northern treeline of the boreal forest (Lloyd and Fastie, 2003; Gamache and Payette,
2005; Caccianiga and Payette, 2006). Current responses include in situ species
conversion (i.e., the replacement of dominant species by subdominant species

[Midgley et al. (2007)]) and species migration.

Because forest ecologists have been studying successional patterns since the
pioneering works of Clements (1916) and Gleason (1926), the processes driving in
situ conversion are relatively well understood. However, because it is a much slower
process, migration is less well understood. Nevertheless, in order to understand
species migration in response to climate change, ecologists rely (1) on paleoecological
studies that relate past species migration to past changing climate, and (i1) on studies
of invasive exotic species. While paleoecological studies reveal that at the end of the
last glaciation plant species followed a poleward migration behind the retreating
glacier (e.g. Davis, 1983; Jackson et al., 1997), studies of invasive exotic species
reveal that species invasion (migration) rate is determined both by dispersal rate and

population growth rate at the invasion (migration) front (Hastings et al., 2003).

Although temperature and precipitation are often considered the major factors
determining plant species and ecosystem distribution, other factors such as dispersal

ability, competition, predation, disturbance regime, and rate of genetic adaptation are
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also important. Although these factors have the potential to influence the success of
species migration (¢.g. McKenney et al., 2007), they are rarely included in models
that simulate the effects of climate change on plant species migration, probably due to
the difficulties of implementing these processes in simulation models. Similarly,
although soil factors such as nutrient and water availability are known to influence
seed germination, seedling survivorship and growth, and hence the probability of
successful colonization of plant species, soils are often omitted in models simulating
plant species migration. Iverson and colleagues (Iverson and Prasad, 1998, 2002;
Iverson et al., 2008a, 2008b) recently published results from models simulating the
range shift response of several North American tree species to climate change which
included soil variables. Although soil variables were important predictors of species
range shift in response to climate change, the authors did not offer any explanation as
to how soil variables could facilitate or constrain tree species migration in response to

projected climate change.

Considering that (1) projected climate change is expected to promote
poleward migration of forest tree species, (2) upon migration, species are likely to
encounter soil conditions different from their original locations and (3) soil factors
influence tree species through effects on seed germination, seedling establishment,
growth and reproduction, our objective is to demonstrate how soil factors could
influence the migration of tree species in response to climate change across several
biomes of northeastern North America (i.e. from the boreal forest to the tundra, and
from the temperate forest to the boreal forest). First, we briefly review tree migration
in response to past, recent, and projected climate change. Second, we review how soil
factors currently limit tree establishment and growth, and species distribution.
Finally, we review the potential responses of tree species to climate change, and how
this response could be influenced by soil factors. Although this work focuses on the

migration of trees in response to climate change in northeastern North America,
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results from studies carried out clsewhere in North America, in Europe and in Asia

are used to support our hypotheses for responses in northeastern North America.

Al.4. Past, current, and future response of vegetation to climate change
Al.4.1. Response of boreal and temperate tree species to past global warming

Based on pollen and plant macrofossils (e.g. seeds, fruits, leaves, twigs and
wood) preserved in sediments in wetlands, peatlands and lakes, several authors
reported evidence of past migration of trees following the end of the last ice age about

12 000 years ago.

As early as 15000 vyears ago, changes in biome and plant community
composition began in what is now the southeastern U.S., where boreal species were
replaced by hardwood species (Webb, 1988). As shown by several authors (e.g.
Jackson et al., 1997; Williams et al., 2004), most of the tree species now found in the
northeastern North American boreal and temperate forests were able to track the
warming trend of the Holocene. While Picea spp. reached their current northern
range limit about 3 000 to 5 000 years ago (Jackson et al., 1997, Williams et al.,
2004), Abies balsamea, Quercus spp., and Fagus grandifolia reached southern
Quebec around 10 000 BP, 7 000 BP and 6 000 BP, respectively (Muller and Richard,
2001; Williams et al., 2004). According to these records, tree species migrated at
different rates, reinforcing Gleason’s (1926) idea of an individualistic view of plant

succession and resulting chance combinations of species assemblages.

Although none of the paleoecological studies cited above mention soil factors
or processes as having influenced tree establishment behind the retreating ice sheet,
soil factors and processes most likely constrained seed germination and seedling

establishment; this is supported by studies on both primary succession in areas where
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glaciers are currently retreating, such as Glacier Bay, Alaska (Chapin et al., 1994),
and in areas devastated by recent volcanic eruptions, such as Mount St. Helens (del
Moral and Wood, 1993). Both Chapin et al. (1994) and del Moral and Wood (1993)
identified nutrient limitation to plant growth as a factor limiting colonization in early
primary succession. As Walker and Syers (1976) pointed out, most newly deposited
substrates, such as glacier deposits, are devoid of N, which is required for plant
growth. In these “young” soils, N must therefore be obtained from the atmosphere by
biological N fixation or atmospheric deposition. Thus, N-fixing species such as Alnus
spp. and Dryas spp. may have been among the first plant species to colonize the
newly available sites following the retreat of the North American ice sheet (Reiners ot
al., 1971), and their presence may have enhanced growth of associated species
(Chapin et al., 1994). Therefore, tree establishment may well have followed that of N-
fixing plant species by a few decades. However, studying the causes of primary
succession at Glacier Bay, Alaska, Fastie (1995) showed that tree species were not
necessarily preceded by N-fixing plants. Nevertheless, over time, N fixation and
atmospheric deposition have increased the availability of N in the soil in sufficient

amounts to allow the establishment of more N-demanding species (Stevens and

Walker, 1970; Gorham et al., 1979).

Studying the influence of landscape structure and climate variability on the
late Holocene migration of Juniperus osteosperma in the western U.S., Lyford et al.
(2003) showed thatspecies migration was in part constrained by the distribution of
suitable substrate. For Juniperus, suitable substrates consisted of coarse-textured
soils, particularly in regions of resistant sandstones and coarse shales, and highly

suitable surface materials consisted of rock outcrops and colluvial deposits.

Hence, these studies strongly suggest that soil factors and processes restricted
tree migration through constraints on seedling establishment following the gradual

retreat of the North American ice sheet during the Holocene.
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Al1.4.2. Impacts of recent global warming on boreal and temperate tree species

At the continental and subcontinental scales, the transition zones between
adjacent biomes and vegetation communities are sensitive to climate variation
(Goldblum and Rigg, 2005). In these zones, projected climate change could cause
detectable shifts in species composition, whereas in the middle of broad forest zones
such changes might not take place. Because northern treeline ecosystems (i.e. the
transition zone between the boreal forest and the tundra) are sensitive to changes in
climatic conditions, several authors have used these ecosystems as proxies of biotic
change in response to global warming (e.g. Kullman, 2001, 2002; Gamache and
Payette, 2004). Several studies showed that at the end of the Little Ice Age (ca. 1850),
the northern treelines of North America and Eurasia began migrating poleward in
response to warmer temperatures. In Canada, Payette and coworkers showed that the
Picea glauca (Payette and Filion, 1985; Caccianiga and Payette, 2006) and Picea
mariana treelines (Gamache and Payette 2005) expanded significantly northward
during the last 100 years in response to recent climate warming. In Alaska, Lloyd and
Fastie (2003) found similar results for Picea glauca, concluding that the recent shift
in the location of the forest-tundra border was a response to recent warming. In
Eurasia, Kharuk et al. (2005) showed that Pinus sibirica and Betula spp. were
penetrating into a zone traditionally occupied by two larch species (Larix gmelinii
and Larix sibirica) in response to climate change during the past three decades.
Similarly, Kullman (2001, 2002) showed that treelines in the Swedish Scandes have
responded to recent global warming with altitudinal and northward tree species

invasion into the tundra.

While these latter studies focused on the transition at the treeline, few have
specifically addressed the effects of recent climate change on the transition zones

between forested areas, ¢.g. between boreal coniferous and mixedwood forests or
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between boreal mixedwood and temperate deciduous forests. Montane ecosystems
provide an ideal environment for observing shifts in forest distribution in response to
climate change because of steep climatic gradients across elevation. In many respects,
these ecosystems are comparable to latitudinal climatic gradients, but with clear
boundaries between forest types that may facilitate detection of range shifts (Diaz ot
al., 2003). In 2004, Beckage et al. (2008) resurveyed plots established in 1964 along
elevation transects in the Green Mountains of Vermont, U.S.A., to examine whether a
shift had occurred in the location of the transition zone between the northern
hardwood and boreal forests. They found an increase in dominance of hardwood
species and a concomitant decrease in boreal species within the transition zone. Using
aerial photographs and satellite imagery, they found an estimated 91- to 119-m
upslope shift in the upper limits of the northern hardwood-boreal transition zone from
1962 to 2005. This shift was consistent with a 1.1°C increase in annual temperature,
and a 34% increase in precipitation. They concluded that the upslope shift they
observed was the result of climate-driven shifts in competitive balance between

hardwood and boreal species in the transition zone.

These observations of recent, directional shifts at the northern treelines are
consistent with expectations of species migration in response to climate warming, and
offer further support to the idea that tree species will in all likelihood migrate
poleward in response to projected climate change. Once again, while it is known that
soil factors influence plant development, and hence the likelihood of species range
shift, soil factors are rarely explicitly discussed when explaining species recent range
shifts. Nevertheless, Gamache and Payette (2005) suggested that at the microsite
scale, the suitability of seedbed and seedling establishment substrate are important for
successful range shift, and that suitable seedbeds and establishment substrates may
vary from region to region. However, as suggested by Beckage et al. (2008), at a

broader scale, soil factors may not represent major constraints for tree species range

shift.
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Al.4.3. Projected impacts of global warming on boreal and temperate tree species

Simulation models have been utilized extensively in recent years to forecast
migration rates of tree species and to predict future forest composition. These models
are most often based on the climate envelope approach that relates species
distribution to an a priori selection of climatic variables that are indicators of
underlying physiological or biophysical limits on species distribution. These
simulations indicate that, in response to climate warming and changes in water
balance, plant species and communities in the boreal and temperate forests are likely
to experience longer growing seasons (Chuine ¢t al., 2000; Goldblum and Rigg,

2005) and modified disturbance regimes (Flannigan et al., 2009; Jiang et al., 2009).

Further, simulations also anticipate significant shifts in plant species ranges in
response to global warming. For instance, using general circulation models (GCM),
Overpeck et al. (1991) predicted that climate change could lead to significant
vegetation change. The array of the genera they simulated were likely to be displaced
northward by at least 100 km, and in some cases (¢.g. Picea spp.) by as much as 1
000 km. Their results suggest that Picea spp. and northern pine (i.e. FPinus strobus,
Pinus banksiana and Pinus resinosa) populations in the eastern U.S. could decline in
abundance because of a northward shift of their southern range limit. In parallel,
southern oaks (Quercus spp.) and pine species are expected to move northward by as
much as 500 km because of local drying. Thus, in the castern U.S., arcas now
dominated by mixed conifer-hardwood forests could become increasingly deciduous.
In addition, Overpeck et al.’s (1991) simulation indicates that the area now occupied
by tundra vegetation would decrease where simulated warming favours the expansion
of tree populations. These results support paleoecological observations that biome
compositions will not remain constant as plant taxa respond individualistically to

future climate change.
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Similarly, McKenney et al. (2007) used GCMs and species current climatic
envelopes to predict the potential impacts of climate change on the distribution of
North American trees. They concluded that the mean centres of future climatic
envelopes were predicted to shift northward by several degrees of latitude. Their
simulation predicted that by the end of the 21% century the CE of most of species
modeled would shift into northern Ontario and Quebec. For example, Acer
saccharum CE is projected to shift north by about 1000 km, and that of Betula
alleghaniensis by about 900 km. Further, several of the species modeled (e.g.
Quercus palustris and Betula nigra) are projected to expand their range into southern

Canada by the end of the 21" century.

In the above-cited studies, assessments of future distribution change are based
on the climate envelope approach. Although soil factors are of utmost importance to
plant establishment and growth, and modelers recognize their potential to influence
the success of plant migration and establishment, soil factors are often omitted from
models simulating the effects of climate change on plant migration. Nevertheless, in a
series of studies Iverson and Prasad (1998, 2002) and Iverson et al. (20084, 2008b)
used a set of soil variables (e.g. water-holding capacity, pH, permeability, texture,
organic matter content) along with climate variables to predict the distribution of
several tree species following climate change in the eastern U.S. Their results showed
that several species now occurring in the temperate or boreal forests would show
range expansion and/or shifts. For example, Abies balsamea, Acer saccharum and
Betula alleghaniensis were expected to migrate north, showing an important range
decline in the eastern U.S., while some species (e.g. Carva tomentosa, Celiis
laevigata, Cercis canadensis and Diospyros virginiana) currently absent in Canada or
present only in southernmost Ontario could become established in eastern Canada in
the near future. Their simulations showed that soil factors were important for species

to achieve successful range shift; those most important were soil permeability rate
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(cm h™), organic matter content, pIl, cation exchange capacity, percent clay and bulk

density.

Although we recognize important methodological differences between the
studies of Iverson and Prasad (1998) and McKenney et al. (2007), a thorough
examination and comparison of both studies reveals the importance of soil constraints
on the migratory potential of several species common to these studies. For instance,
while the unconstrained migration scenario of McKenney et al (2007) predicts that by
the end of the 21™ century the center of the climatic envelope of Carya cordiformis
will be located at 44.5°N and that of Quercus rubra at 48.7°N, the soil-constrained
scenario of Iverson and Prasad (1998) predicts that the latitudinal optimum of Carya
cordiformis will be located at 39.4°N, and that of Quercus rubra at 40.4°N. The
differences in migratory potential between these two studies may reflect the
constraints that soil conditions exert on species establishment, growth and

reproduction.

A1.5. Soil limitations to plant growth and tree species distribution

The type of vegetation that characterizes a region depends on several
environmental factors, among which soil is of the utmost importance. Soil can indeed
influence plant community composition through differential effects on individual
plant species. Texture, porosity, aeration, temperature, moisture and nutrient content
are among the soil variables that can independently and/or in interaction influence
plant development (Aber and Melillo, 1991; Marschner, 1995). Their relative
importance may or may not vary throughout the life cycle of an individual plant, i.e.
during the plant’s germination, establishment, growth and reproduction phases. In
Germany for instance, Ammer et al. (2002) showed that the establishment of Fagus

sylvatica in Picea abies stands was constrained by seed germination that is limited by
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inadequate soil moisture. Soil temperature is also a primary factor limiting growth
during ecarly establishment. In Ontario and the Yukon respectively, Grossnickle
(1988) and Danby and Hik (2007) showed that soil temperature places stress on Picea
glauca seedlings by affecting soil water movement, gas exchange, and subsequent
root growth. Once established, seedlings must acquire sufficient nutrients in order to
survive, grow and reproduce. For instance, in Ontario and Saskatchewan, Fogal et al.
(1999) showed that seed production of Pinus banksiana in seed orchards was
positively influenced by the addition of fertilizer, while in Sweden, Karlsson and
Orlander (2002) showed that nutrient status of Pinus sylvestris influenced cone and
seed production. Therefore, several soil factors have the potential to influence plant
growth and species’ migration success in response to climate change, and therefore

plant community composition.

Several authors studying exotic plant invasion showed that soil property
modifications by invasive species influence their own invasion rate (Levine et al.,
2006; Gomez-Aparacio and Canham, 2008). Indeed, forest species, by producing
organic compounds, can influence soil weathering rates and nutrient availability
(Binkley and Giardina, 1998; Nezat ¢t al., 2004). For instance, in British Columbia,
Tuason and Arocena (2009) found that the rhizosphere of Picea glauca and Abies
lasiocarpa had lower pI and higher exchangeable Ca’" and K* content than adjacent
soils, and suggested that organic acids exuded by the tree’s root system might have
played a role in the modification of the properties of their rhizoshpere. Therefore,
because of their ability to modify soil properties, some tree species may with time
create soil conditions favourable to their establishment and persistence, and

detrimental to other tree species (i.e. already established or migrating species).

Because it is beyond the scope of this synthesis, we will not provide any

further details on the generally accepted influence of soil properties on plant growth.
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Rather, we refer the readers to Aber and Mellilo (1991) and Marschner (1993) for a

thorough discussion on this topic.

Al.6. Tree species responses to soil factors during climate change-induced

migration

At the end of the last ice age, plant species migrating behind the retreating
glacier established on uncolonized glacial deposits in a reorganizing environment.
Over time, soils began to develop in response to climate, topography, and biological
factors (i.e. plants and soil microorganisms), as did plant communities. Early in the
colonization process, competition for habitat resources such as water and nutrients
was probably negligible because of the scattered distribution of individual plants.
With time, however, competitive interactions became more prominent, possibly
having an important influence on species migration rate and community composition

(Ravazzi, 2002).

In contrast, unless massive forest dieback occurs, species that will migrate in
the boreal and temperate forests in response to climate change will have to establish
on sites that are already colonized by plants, and may thus compete for habitat
resources upon their establishment. These migrating species will also colonize soils
that are already developed, and that may locally possess properties that delay or
constrain their establishment. Consequently, in these recipient habitats, competitive
interactions and soil properties may interact to influence the population growth of
migrating species. Because it is beyond the scope of this synthesis, we will not
provide details on the possible influence of competitive interactions on plant
migration and establishment. We refer the readers to Scheller and Mladenoft (2008)

for a discussion on this topic.
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Al.6.1.Migration from the boreal forest to the tundra

As shown in a previous section, in both Eurasia and North America several
tree species located at the treeline moved north in response to recent climate change.
These recent invasions of the tundra may be indicative of the relatively high tolerance
of boreal forest tree species to soil conditions found in the tundra, or that soils
conditions in the tundra are closely similar to those found in the boreal forest.
Nevertheless, locally species migration may be limited because of particular soil

conditions.

First, species migration from the boreal forest to the tundra may be limited by
waterlogged conditions and a small soil/humus volume for root exploitation. In arcas
where waterlogged conditions and low soil temperatures combine to slow soil
development and reduce decomposition rates, the establishment of tree species
unadapted to these conditions may be hindered (Anderson, 1991). Similarly, on rocky

outcrops where soil is absent, the establishment of trees is unlikely.

Likewise, species migration could be limited by permafrost, which would
prevent seedling establishment by limiting root development and penetration into the
soil. Projected temperature increases, however, will likely lead to permafrost
degradation, especially in regions where discontinuous permafrost prevails. In
northern Canada, for instance, a warming of 4-5 °C could reduce the arca underlain
by discontinuous permafrost by up to 50% (Woo et al., 1992). As shown by
Waelbroeck et al. (1997), the warming and melting of the permafrost are associated
with an increase in N mineralization rates, and, as pointed out by Woo et al. (1992),
the melting of the permafrost can create areas of improved drainage as a result of
improved vertical movement of water through the soil. Consequently, plant species
that are unable to establish on cold, poorly drained soils underlain by permafrost

could expand as permafrost melts. Permafrost warming and melting have, therefore,
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the potential to facilitate plant species migration and to affect plant community

composition.

For instance, at the arctic treeline in northwestern Alaska, Lloyd et al. (2003)
showed that well-drained soils on steep banks sustain plant communities different
from those found on adjacent level tundra underlain by permafrost. They also found
that thaw-pond banks sustained a higher density of trees and shrub species, and that
shrubs were taller on banks. Thaw-pond banks likely provided better microsites for
growth than the tussock tundra that covered the more level terrain. According to
Lloyd et al. (2003), it is therefore likely that the establishment of shrubs and trees in
the tundra is constrained by a set of environmental factors, including both above
ground and below ground conditions. In the tundra, the response of trees to climate
warming could therefore be conditional upon the formation of well-drained
microgites. Such microsites are likely to be restricted in extent, at least during the first
stages of permafrost degradation, and thus the establishment of migrating tree species
is likely to be delayed (Lloyd et al., 2003). Nevertheless, over time, as permafrost
melts and soil conditions improve, the establishment of tree species could be

facilitated and their migration accelerated.

Furthermore, where permafrost is non-existent or where the soil active layer is
thick, the expected rise in summer temperatures at the transition zone between the
tundra and the boreal forest could improve soil conditions, enhancing seed
germination and seedling growth, ultimately causing a northward shift of treeline
species. For example, in an Alaskan shrub tundra, Hobbie and Chapin (1998) found
that the seed germination of three treeline species (Betula papyrifera, Picea glauca
and Populus tremuloides) increased as a result of simulated global warming.
Although the success of seed germination was attributed to increased air temperature,
subsequent seedling growth depended on soil conditions, i.e. growth was reduced on

nutrient-poor or cold and wet microsites, such as tussock or heath tundra.
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Contrary to Hobbie and Chapin (1998), Barber et al. (2000) and Lloyd and
Fastie (2002) observed a reduction in the growth rate of mature Picea glauca in
response to warming. The latter authors attributed this growth reduction to drought
stress. Although the planted seedlings of Barber et al. (2000) and Lloyd and Fastie
(2002) were located further south, and were consequently more liable to drought than
those planted by Hobbie and Chapin (1998), the contrasting responses to warming
between early and late life stages of Picea glauca emphasize that the response of a
tree to any given environmental factors may vary throughout its life cycle. This
variable response could have repercussions on establishment, survival, and
reproduction success. Thus, in the tundra and in the transition zone between the
boreal forest and the tundra, soil factors will likely play an important role during tree
development, following establishment in new habitats. The distribution range of a
species could therefore potentially be constrained during a specific phase of its life

cycle.

The preceding paragraphs show that in response to climate warming, current
boreal tree species are likely to be capable to migrate northward where soil conditions
allow, i.e. at or slightly north of the transition zone between the tundra and the boreal
forest. However, as one moves further north, thin (or the absence of) mineral soil and
organic matter, permafrost, and waterlogged conditions could prevent or delay the
establishment of trees and the development of forests. Those species showing broad
tolerance to soil conditions may not see their migration constrained by soil, and may
therefore migrate poleward, following the warming trend. However, species having
narrower tolerance to soil conditions could see their migration constrained by soil
conditions during the first stages of global warming; constraints may subsequently
diminish as soil properties change (in response to climate and biotic variables) and

become favourable for their establishment and growth.
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Al.6.2. Migration from the temperate to the boreal forest

In the boreal forest, high soil moisture and low temperature, and fire are the
major factors controlling nutrient cycling and forest productivity (Van Cleve et al.,
1983; Bonan and Shugart, 1989). In response to global warming, a combination of
warmer soils and increased evapotranspiration may therefore enhance nutrient cycling
and potentially increase forest productivity, allowing the establishment of more
productive and nutrient-demanding southern tree species (e.g. Acer saccharum,
Fagus grandifolia, Quercus rubra and Tilia americana). However, locally or
regionally deep peat soils such as those found in the James Bay Lowlands (Quebec
and Ontario) may not be as responsive to global warming as other types of soils,
primarily because of their chemical composition and high water content. These deep
organic soils may persist for a long time, despite otherwise favourable climate
conditions for decomposition. Excluding regions where deep peat accumulation
occurs, in response to altered climate, the establishment of tree species not currently
present in the boreal forest should be possible where soil conditions are favourable,
and the northern distribution limit of several temperate forest tree species could

therefore move north.

For instance, in Ontario, studying sugar maple growth at the deciduous—boreal
forest ecotone, Barras and Kellman (1998) found that Acer saccharum seedlings were
of broad tolerance to forest floor depth and moss cover, and were able to establish in
the boreal forest. The broad tolerance of Acer saccharum to soil conditions was
confirmed by Kellman (2004) in a transplantation experiment where the species’
establishment in the boreal forests was successful, at least at the germination and
seedling growth stage. According to Goldblum and Rigg (2005), Acer saccharum has
good potential for increased growth rates at the transition zone between the deciduous
and boreal forests under predicted climate change. Thus, it appears that soil

conditions found in the boreal forest will not constrain Acer saccharum germination
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and seedling establishment. Therefore, provided sufficient seed availability, projected
increase in temperature and precipitation in northeastern North America could
enhance the future status of Acer saccharum at its northern limit and facilitate its

range expansion northward.

Further, several studies conducted in northeastern Canada have shown that
broadleaf species such as Populus tremuloides can rapidly establish following
harvesting in stands previously dominated by Picea mariana (Chen et al., 2009;
Laquerre et al., 2009). The presence of Populus tremuloides in Picea mariana stands
has been shown to induce changes in the soil macrofaunal community and to
accelerate the rate of soil processes by having either direct or indirect influence on
microbial activity (Légaré et al., 2005; Laganiere et al., 2009, 2010). In tumn, these
modified soil conditions have the potential to favour the establishment of new species
and consequently modify plant community composition (Légaré et al., 2001, Chavez
and Macdonald, 2010), and allow for the persistence of a species within the current

limit of its distribution range.

Therefore, the migration of temperate tree species within the area currently
occupied by the boreal forest is probable where soil conditions allow. As shown for
Acer saccharum, in response to climate change, improved soil conditions or broad
tolerance to soil conditions may facilitate the migration and establishment, in the
boreal forest, of tree species now typically occurring in the temperate forest. Other
tree species, such as Acer rubrum and Betula alleghaniensis, for which distribution
limits occur at or near the transition zone between the temperate and the boreal forest,
could potentially become established in the boreal forest (Tremblay et al., 2002).
Locally, however, properties of coniferous forest soils could hinder the establishment
of species associated with base-rich soils, such as basswood (Bums and Honkala,
1990), or unable to withstand waterlogged conditions such as those found in the peaty

soils of the James Bay Lowlands. Under these latter conditions, tree species migration
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is likely to be restricted or delayed. Because species respond differently to soil
conditions, species showing broad tolerance to soil conditions could migrate
poleward with the warming trend, whereas species showing narrower tolerance to soil
conditions could see their migration delayed, at least during first stages of global
warming, Nevertheless, as soil properties change (in response to climate and biotic
variables) and become favourable for their establishment and growth, the migration
of these species could proceed. We acknowledge that while some soil properties may
change within a few years or a few decades (e.g. nutrient availability and surficial
melting of the permafrost), other properties may change only over the course of

centuries or millennia (e.g. soil texture and thickness of the organic layer).

Al.7. Synthesis

Since plant species distribution is under partial control of climate variables
such as annual average temperature and precipitation regime, the projected climate
change is expected to modify the distribution range of tree species. Furthermore, as
soil factors and processes are partly determined by climate variables, climate change
is also expected to alter soil properties. Because plant species are influenced by soil
factors and processes, soil modifications in tum are likely to interact with altered
climate variables to influence tree species migrational response. Hence, tree species’

response to the projected climate change is likely to be complex.

We suggest that the migrational response of trees species to climate change,
especially to global warming and to soil conditions, could fall into one of four broad
categories (Figure Al.1). First, tree species migration could be fully constrained by
unfavourable soil properties. Second, migration could be constrained by soil
properties during the early stage of the projected temperature increase, and then be

relieved later on as soil properties change (in response to climate change and biotic
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effects) and become favourable for seedling establishment and tree growth. Third,
migration could proceed without soil constraints during the carly stage of the
temperature increase, and then be constrained subsequently as soils properties change
(in response to climate change and biotic effects) and become detrimental to seedling
establishment and tree growth. Fourth, migration could proceed without soil
constraints for the full duration of the temperature increase. Because tree species are
likely to respond individually to altered climate and soil conditions, the composition

of tree communities is therefore expected to be modified.

Provided climate and genetic adaptations permit, for a given species soil
factors should not represent a major constraint for the northward shift of populations
located at the southern limit or at the centre of their distribution range. Because
populations are already present, one can assume that the soils, at least locally, are
suitable for the establishment of migrating populations. At some locations, however,
unfavourable soil properties such as waterlogged conditions could preclude or slow
down the establishment of migrating species that are poorly adapted to these
conditions. For example, despite probable favourable climate envelopes, it is unlikely
that Acer saccharum or Betula alleghaniensis will establish in the James Bay
Lowlands, due to deep peat accumulation that creates waterlogged conditions
unfavourable for their growth (Table Al.1). Similarly, the tundra, characterized by
shallow or waterlogged soils and rocky outcrops, is unlikely to be rapidly colonized
by deep tap-rooted species such as Pinus banksiana, despite more favourable climate
conditions (Table Al.1). Table Al.1 illustrates potential soil constraints to the
migration of selected species. For both short distances and long range dispersal,
however, other factors such as disturbance regime, concurrent migration of associated
pollinators and dispersers, and associated mycorrhizal fungi (e.g. in the boreal forest
ericoid and ectomycorrhizal fungi have biochemical and physiological attributes that

make them highly efficient at scavenging for organic N and P) and competition will
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also influence the migration and establishment of tree species in new habitats.

Nevertheless, marginal populations could favour a rapid response to climate change.

Because the presence of soil is a prerequisite for tree establishment, the
limited development of the soil profile may be an important factor constraining the
establishment of trees in areas of the tundra where soils are poorly developed. As
well, in some locations waterlogged conditions and permafrost may constrain tree
establishment and therefore species migration. The importance of soil factors should
thus be locally high in the tundra relative to other factors such as disturbance regime
and competition. In contrast, in the boreal and temperate forests where soil profiles
are well-developed, the importance of soil conditions for tree establishment should be
lower relative to disturbance regime, competition and concurrent migration of
associated pollinators and dispersers. Local soil conditions, such as waterlogged
conditions, could also restrict species migration and establishment in the boreal

forest.

Therefore, the migration of tree species is highly probable within the arca
currently occupied by the boreal and temperate forest, but will be restricted to the
more favourable sites in the tundra (Gamache and Payette, 2005; Lloyd, 2005;
Caccianiga and Payette, 2006; Lloyd et al., 2007). While the arca covered by the
boreal forest biome will in all likelihood decrease because of the northward
expansion of the temperate forest biome, and constraints imposed by the tundra
environment, the area covered by the temperate forest biome could remain the same,
but show a poleward shift. In both biomes, the fate of individual species remains
uncertain and is dependent upon their response to complex interactions among
climate variables, soil factors and processes, genctic adaptations, modification of
disturbance regime, competition, associated pollinators and dispersers, and associated
soil microorganisms (e.g. mycorrhizae). Therefore, individual species are more likely

to respond to climate change than an entire biome. Further, some species, such as



188

Betula nigra and Quercus palustris, which currently occur in the castern U.S. only,
may migrate to southeastern Canada in response to global warming. New plant
species assemblages are therefore likely to emerge from climate change, which may

pose new challenges to forest managers.

In conclusion, while climate change has the potential to improve soil
conditions for plant growth, plants will also have to cope with soil properties that
may hinder their establishment. These antagonistic forces could slow down the
migration of some species in response to climate change. Despite the difficulties to
reliably predict the fate of tree species communities in response to climate change,
policy and management choices of the future will require an understanding of
possible species responses to biotic and abiotic factors, including soil factors. Human
assistance may also be needed if tree species are to realize their newly expanded,

potential natural ranges.
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Tableau A.1.1. Selected North American tree species and potential soil constraints
on their migrational response to climate change.

Species Potential soil constraints

Abies balsamea Low soil pH

Acer saccharum Waterlogged conditions, low nutrient availability
Betula Waterlogged conditions, low nutrient availability
Betula papyrifera Waterlogged conditions

Carya cordiformis
Carya ovaia

Fagus grandifolia
Faxinus americana
Fraxinus nigra
Picea glauca

FPinus banksiana
Finus resinosa
FPinus strobus
FPopulus balsamifera
FPopulus tremuloides
Tilia americana
Ulmus americana

Low nutrient availability
Low nutrient availability
Waterlogged conditions, low nutrient availability
Low nutrient availability (especially N and Ca)
Dry soils, low nutrient availability
Waterlogged conditions, permafrost
Waterlogged conditions, alkaline soils, soil depth
Waterlogged conditions, alkaline soils
Waterlogged conditions
Waterlogged conditions, Low nutrient availability (especially Ca and Mg)
Waterlogged conditions
Low soil pH, low nutrient availability
Low nutrient availability
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Migration rate

Temperature

Figure A.1.1. Because tree species respond differently to climate variables and to soil
propertics, the migrational response of trees to climate change and soil
properties could fall into one of four broad categories; (i) tree species
migration could be fully constraimed by soil propertics (dotted line); (i1)
migration could be constrained by soil properties during the early stage of the
projected global warming, and then relieved later on as soil properties change
(in response to climate change and biotic effects) and become favourable for
seedling establishment and tree growth (short dashed line); (111) migration
could proceed without soil constraints during the early stage of the global
warming, and then be constrained later on as soils properties change (in
response to climate change and biotic effects) and become detrimental to
seedling establishment and tree growth (long dashed line); (iv) migration
could proceed without soil constraints during the full length of the global
warming (solid line).



