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RÉSUMÉ 

L’intensification du cycle des feux de forêt, attribuable aux changements climatiques, ainsi que 
le rajeunissement global de la forêt boréale, causé par les aménagements forestiers, érode la 
résilience de la forêt boréale d’Amérique du Nord. Considérant que la production de graines 
chez l’épinette noire débute à environ 50 ans, la susceptibilité des jeunes peuplements d’épinette 
noire (<50 ans) aux échecs de régénération lors d’un feu de forêt est d’autant plus importante 
lorsque l’on considère l'effet de la tordeuse des bourgeons de l’épinette (TBE) sur la banque de 
graines. L’objectif de cette étude était de mesurer la régénération naturelle sur des sites de coupes 
forestières réalisées il y a moins de 50 ans et d’évaluer si le maintien de tiges marchandes (≥ 9 
cm de DHP) lors des opérations permet d’assurer la régénération des peuplements d’épinettes 
noires en cas de feu.  Un total de 90 peuplements aménagés par coupes totales entre 1973 et 
2017, affectés à des degrés variables par la TBE depuis 2015 et brûlés en 2020, ont été 
échantillonnés dans la forêt boréale du Québec. La régénération y a été évaluée avec le coefficient 
de distribution spatiale des semis puis classifiée selon 3 niveaux de régénération. Les 
peuplements choisis présentaient un gradient de densité de tiges marchandes allant de 25 à 1375 
tiges à l’hectare, ainsi que des gradients de sévérité du feu et de défoliation cumulative de 
l’épidémie de TBE. Au total, 79 % des placettes échantillonnées étaient en échec de régénération, 
c’est-à-dire qu’elles présentaient un coefficient de distribution spatiale des semis inférieur à 40 
%, et seulement 7 % des placettes avaient atteint le seuil prédéfini de régénération adéquate. Le 
modèle statistique « zero-inflated negative binomial » retenu comportait 4 variables : la densité de 
tiges marchandes semencières présentes au moment du feu, la sévérité de l’épidémie de TBE, la 
sévérité du feu et l’âge moyen des placettes. La densité de tiges marchandes au moment du feu 
n’avait pas d’influence sur la densité de la régénération après feu. L’âge moyen des peuplements 
avait un effet positif sur la régénération et l’analyse des structures d’âge et de taille a révélé qu’une 
proportion significative de tiges de taille inférieure à 10 cm au DHP était potentiellement 
immature (< 50 ans) et présentait une plus faible probabilité de participer à la régénération. La 
sévérité du feu et la sévérité de l’épidémie de TBE avaient toutes deux un effet négatif sur la 
régénération. De façon générale, nos résultats démontrent que l’effet combiné d’une épidémie 
de TBE et d’un feu diminue drastiquement le potentiel de régénération des tiges marchandes  
d’épinette noire laissées dans les peuplements issus de coupes forestières. La rétention de tiges 
marchandes lors d’une coupe totale n’est donc pas adéquate afin de maintenir le potentiel de 
régénération après feu dans un contexte d’épidémie de TBE et de feux sévères  
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INTRODUCTION 

1.1 Les changements climatiques 

Les changements climatiques entraînent une augmentation marquée des superficies 

brûlées dans la forêt boréale (Ellis et al. 2022; Jain et al. 2024).  La plupart des essences boréales 

de l’est du Canada présentent des adaptations leur permettant de se régénérer après le passage 

du feu (Greene et al. 1999), témoignant d’une dynamique naturelle façonnée depuis des 

millénaires par ce type de perturbation (Ali et al. 2025). Cependant, l’accélération récente de la 

fréquence et de la sévérité des incendies suscite des inquiétudes quant à la capacité des forêts à 

maintenir leurs processus de régénération à la suite de ces perturbations (Baltzer et al. 2021). 

1.2 L’épinette noire et la forêt boréale 

L’épinette noire (Picea mariana Mill.) est de loin l’espèce la plus abondante dans les forêts 

boréales du nord-est américain, et ses mécanismes de régénération sont étroitement liés aux 

régimes de feux. En effet, les peuplements dominés par l’épinette noire affectés par les feux 

suivent généralement une dynamique d’autoremplacement, avec une recolonisation rapide du 

milieu suivant le passage d’un feu de forêt grâce à leurs cônes semi-sérotineux (St-Pierre et al. 

1992; Johnstone et al. 2020). Cette espèce forme une banque aérienne de graines qu’elle conserve 

pendant plusieurs années dans des cônes au sein de la canopée. Durant un feu, la chaleur intense 

des flammes fait fondre la résine qui maintient les écailles des cônes partiellement fermées, ce 

qui permet la dispersion des semences après le passage du feu (Fraver 1992; Splawinski et al. 

2019b). L’établissement des semis se produit durant les premières années suivant le feu, si bien 

qu’après 3 années seulement, plus de 95% des tiges qui formeront le peuplement mature sont 

déjà installées. (St-Pierre et al. 1992; Greene et al. 2004; Johnstone et al. 2020). Bien que la 

croissance des semis d’épinette noire soit lente, cette recolonisation rapide après feu (Johnstone 
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et al. 2009; Rossi et al. 2017) permet à l’espèce de conserver sa dominance dans les nouveaux 

peuplements. Les peuplements monospécifiques équiens issus de cette recolonisation ont 

généralement une densité à maturité de plus de 1000 tiges à l’hectare (Bouchard et al. 2008; Rossi 

et al. 2013). La densité de la régénération peut également être influencée par les conditions de 

croissance du site après le passage d’un feu. En effet, les semences d’épinette noire sont sensibles 

à la dessiccation, et une période de sécheresse importante après un feu peut limiter la germination 

des semences et donc le recrutement de l’espèce (Thomas et Wein 1985; Sirois 1993; Charron et 

Greene 2002; Johnstone et Chapin 2006; Boiffin et Munson 2013). Dans les sols forestiers 

hétérogènes, où la disponibilité de microsites favorables à l’établissement de l’épinette noire est 

parfois limitée, les espèces à forte capacité de rétention hydrique, telles que celles du genre 

Sphagnum, jouent un rôle important en fournissant des substrats propices à la germination 

(Greene et al. 2004; Wirth et al. 2008; Fortin et al. 2026). Sur les sites bien drainés où les conditions 

de croissance sont favorables (Bour et al. 2021), un peuplement typique d’épinette noire prend 

au minimum 50 ans pour atteindre la maturité reproductive et développer une banque aérienne 

de semences suffisante pour permettre une régénération adéquate en cas de feu (Viglas et al. 

2013). La croissance de l’épinette noire et l’atteinte de la maturité peuvent cependant être 

retardées de plusieurs décennies lorsque les conditions de croissance sont défavorables, comme 

sur les sites mal drainés (Viglas et al. 2013; Splawinski et al. 2022).  

Lorsque l’épinette noire ne parvient pas à se régénérer adéquatement en raison d’une 

succession rapide (< 50 ans) de perturbations, comme lors d’une épidémie de tordeuse des 

bourgeons de l’épinette (TBE) suivie d’un feu ou lors de deux feux consécutifs (Girard et al. 

2009; Côté et al. 2013), il peut en résulter une perte de couvert forestier. En effet, lorsque la 
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densité totale de la régénération du peuplement est insuffisante, c'est-à-dire qu’elle correspond à 

moins de 1750 semis à l’hectare ou à un coefficient de distribution spatiale (CDS), ou stocking 

en anglais, inférieur à 40 %, on parle alors d’échecs de régénération (Perrault-Hébert et al. 2017; 

FEC 2023; Fortin et al. 2026). Les landes forestières improductives issues des échecs de 

régénération peuvent se maintenir pendant plusieurs décennies, voire plusieurs siècles (Payette 

et al. 2000; Girard et al. 2008) et entraînent à long terme une réduction majeure de la capacité à 

stocker le carbone ainsi que la perte de nombreux services écosystémiques, comme la présence 

d’habitats fauniques, ce qui affecte la biodiversité. 

Lorsque la régénération de l’épinette noire est insuffisante, on peut également observer 

des changements importants dans la composition des peuplements au profit d’espèces à 

croissance plus rapide comme le pin gris (Pinus banksiana Lamb; PIG) ou un enfeuillement par 

des espèces comme le bouleau à papier (Betula papyrifera; BOP) ou le peuplier faux-tremble 

(Populus tremuloides; PET; Johnstone et al. 2010, 2020). En effet, la production de cônes chez le 

pin gris commence très tôt et la maturité reproductive peut être atteinte avant 10 ans (Rudolph 

1985). De plus, ses cônes sérotineux sont plus résistants aux chaleurs extrêmes que ceux de 

l’épinette noire, ce qui en fait une espèce particulièrement résiliente aux feux de forêt (Splawinski 

et al. 2019b; Baltzer et al. 2021; Pelletier et De Lafontaine 2023). Contrairement à ces conifères, 

les espèces de feuillues peuvent rapidement coloniser le peuplement par la dispersion des 

semences sur de longues distances depuis les tiges avoisinantes ou par reproduction végétative 

(drageons, rejets de souche). Bien que la proportion d’essences feuillues au sein d’un peuplement 

puisse être importante après une perturbation (Hansen et al. 2021; Dawe et al. 2025), ces arbres 

intolérants à l’ombre qui s’installent dans la canopée sont généralement remplacés à long terme 
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(environ 150 ans) par des conifères comme l’épinette noire et le sapin baumier qui poussaient en 

sous-couvert (Bouchard et al. 2008). 

1.3 Les régimes de perturbations 

Le cycle des feux historiques relativement long de l’est du Canada (150 à >500 ans) 

(Couillard et al. 2022; Danneyrolles et al. 2025) a généralement permis de maintenir des paysages 

dominés par des peuplements matures d’épinette noire résilients aux feux (Cyr et al. 2009). 

Cependant, l’augmentation actuelle de la fréquence des feux (Abatzoglou et al. 2025; Li et al. 

2025) accroît le risque d’observer des jeunes peuplements d’épinette noire immatures issus de 

coupes forestières être affectés par des feux (< 50 ans; Côté et al. 2013; Splawinski et al. 2019a). 

En plus de la fréquence des feux, la sévérité du feu, c’est-à-dire le degré d’impact de la 

combustion et de la chaleur sur la végétation et le sol (Keeley 2009), joue aussi un rôle majeur 

dans la régénération de l’épinette noire (Lecomte et al. 2006; Johnstone et al. 2009; Perrault-

Hébert et al. 2017; Splawinski et al. 2019b; Fortin et al. 2026). En effet, lors d’un feu très sévère 

au niveau de la canopée, la chaleur peut endommager les graines de l’épinette noire et réduire 

fortement la capacité reproductive du peuplement (Fraver 1992; Splawinski et al. 2019b; Reid et 

al. 2023; Fortin et al. 2026). En revanche, un feu sévère au niveau du sol peut brûler la couche 

de matière organique, exposant le sol minéral et offrant ainsi de meilleures conditions pour 

l’établissement et la croissance des semis de l’épinette noire (Johnstone et Chapin 2006; Greene 

et al. 2007).  

La forêt boréale de l’est du Canada est également fortement affectée par des épidémies de 

tordeuse des bourgeons de l’épinette (Choristoneura fumiferana (Clemens); TBE; Jardon et al. 1994; 

Dutilleul et al. 2003; Bouchard et al. 2006; Bouchard et Auger 2014). La TBE est un insecte 
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ravageur qui cause des dommages importants en se nourrissant des aiguilles, du pollen et des 

cônes de plusieurs conifères boréaux (McGugan 1954; Nealis et Regniere 2004; Corona et al. 

2022). Bien que l’insecte se nourrisse préférentiellement de sapin baumier (Abies balsamea Mill.; 

SAB) et d’épinette blanche (Picea glauca (Moench) Voss; EPB), principalement en raison d’une 

synchronicité entre l'émergence des larves de la TBE et le débourrement des bourgeons de ces 

espèces (Nealis et Regniere 2004), l’épinette noire peut également subir des dégâts importants, 

surtout lorsque la densité de l’insecte est importante (Pothier et al. 2012). Chez les arbres affectés, 

la défoliation ralentit la croissance annuelle et peut même causer la mort de l’individu (Pothier 

et al. 2012; Rossi et al. 2018; Corona et al. 2022). Le niveau de mortalité causée par la TBE au 

sein des peuplements diminue avec l’augmentation de la proportion d’épinette noire (Pothier et 

al. 2012). Cependant, la mortalité de l’épinette noire peut tout de même augmenter avec le 

nombre d'années consécutives de défoliation modérée à sévère (Pothier et al. 2012). La mortalité 

causée par la TBE peut donc réduire le nombre d'arbres semenciers, c’est-à-dire les arbres qui 

produisent des semences et qui peuvent donc participer à la régénération. De plus, la réduction 

du nombre de graines produites par la consommation des cônes mâles diminue la taille et la 

vigueur de la banque de graines aérienne nécessaire à la régénération de l'épinette noire en cas 

de feu (Simard et Payette 2005).  

En plus des perturbations naturelles, la forêt boréale est également affectée par 

l’aménagement forestier. Au Québec, plus de 200 000 hectares de forêt sont récoltés 

annuellement et environ 80 % des superficies touchées (dont la majorité est en forêt boréale) 

sont des « coupes totales » (MRNF, 2024) visant à récupérer l’ensemble des arbres marchands 

(> 9 cm dhp) et qui ne laissent qu’en moyenne 5 % d’arbres résiduels sur les sites de coupe 
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(Poulin, 2013). Les peuplements en régénération (<50 ans) issus de ces coupes forestières n’ont 

pas de banque aérienne de semences suffisante pour assurer leur régénération en cas de feu et 

sont donc particulièrement sensibles aux échecs de régénération (Paine et al. 1998; Baltzer et al. 

2021). De plus, la hausse actuelle de l’activité des feux survient dans des paysages marqués par 

une forte proportion de peuplements immatures (< 50 ans) d’épinette noire issus des coupes des 

dernières décennies (Boucher et al. 2017; Cyr et al. 2022; Boulanger et al. 2025).  

 Afin de maintenir au sein des territoires aménagés certains éléments de diversité présents 

naturellement dans les vieilles forêts, les coupes partielles ont été proposées comme alternatives 

de sylviculture aux coupes totales. Les coupes partielles à niveaux de rétention variables limitent 

la simplification structurelle des peuplements aménagés que l’on observe généralement sur les 

sites de coupes totales. Dans les forêts mixtes et boréales de l’Est du Canada et d’ailleurs, ces 

méthodes ont démontré être efficaces pour promouvoir l’établissement et la croissance d’espèces 

de conifères tolérantes à l’ombre comme l’épinette noire tout en limitant la compétition par des 

espèces de début de succession (Guignabert et al. 2020; Maleki et al. 2020; Kim et al. 2025). Dans 

les peuplements aménagés dominés par l’épinette noire, le maintien de tiges matures par des 

coupes partielles pourrait permettre de maintenir une partie de la banque aérienne de graines et 

ainsi de conserver une capacité de régénération après feu. 

1.4 Objectifs de l’étude 

Considérant l’intensification du régime des feux (fréquence, sévérité) dans des paysages 

forestiers affectés par des perturbations majeures comme les coupes et les épidémies de tordeuse, 

la mise en place d’une sylviculture d’adaptation face à ces risques est essentielle (Ogden et Innes 

2007; Williamson et al. 2019; Jetté et al. 2025). Dans ce contexte, l’objectif de cette étude était 
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de déterminer si le maintien de tiges marchandes lors d’une coupe totale permet d’assurer une 

régénération adéquate des peuplements d’épinette noire si un feu survient avant l’atteinte de la 

maturité du peuplement issu de la coupe. Pour ce faire, 90 peuplements d’épinette noire traités 

par coupes totales entre 1973 et 2017, et ayant ensuite brûlé lors d’un feu survenu en juin 2020, 

ont été échantillonnés. Ces peuplements ont été sélectionnés de manière à représenter un 

gradient (25 à 1375 tiges/ha) de rétention de tiges marchandes après coupe. Environ la moitié 

des peuplements avaient également été affectés de façon plus ou moins sévère par une épidémie 

de TBE ayant débuté sur le territoire en 2015. Trois hypothèses ont été formulées : (i) La densité 

de tiges marchandes d’épinette noire sera directement proportionnelle à la densité de la 

régénération; (ii) il existe un seuil de densité d’épinettes noires semencières présentes avant feu 

permettant d’assurer une régénération adéquate; (iii) la régénération de l’épinette noire sera 

négativement affectée par la sévérité du feu et par la sévérité de la défoliation causée par la TBE 

avant le feu. 



   

 

 

MATÉRIELS ET MÉTHODES 

2.1 Aire d’étude 

L’aire d’étude est localisée dans la forêt boréale continue du Québec au Canada, plus 

spécifiquement à la limite nord du domaine bioclimatique de la sapinière à bouleau blanc (unité 

de paysage régional 100 : réservoir Pipmuacan). Cette unité de paysage est caractérisée par un 

climat subpolaire, subhumide et continental où la température annuelle moyenne varie entre -

2,5 °C et 0 °C (Robitaille et Saucier, 1998). La saison de croissance est relativement courte et 

dure entre 140 et 150 jours. Les précipitations annuelles moyennes vont de 1100 à 1200 mm, 

dont environ 30 % tombent sous forme de neige persistante en hiver. Le relief du territoire est 

peu accidenté, constitué de collines arrondies aux pentes faibles (Saucier et al. 2009), où l’altitude 

des peuplements échantillonnés variait de 260 m à 481 m (moyenne de 370 m). Les tills épais 

couvrent la vaste majorité de la zone d’étude (Grondin et al. 1999), particulièrement présents 

dans les vallées et les pentes faibles. Sur les sommets et les pentes fortes, les sols plus minces 

sont généralement bien drainés et composés de plus grosses particules de taille variée. Dans les 

vallées plus larges, on retrouve aussi des dépôts fluvio-glaciaires. Le cycle naturel des feux pour 

la région d’étude se situe entre 270 et 350 ans (Couillard et al. 2022). Les 90 peuplements étudiés 

au sein de l’aire d’étude sont situés à l’intérieur d’un territoire ayant brûlé en juin 2020 (feu 395) 

au nord du lac Saint-Jean, dans la région écologique des Collines ceinturant le lac Saint-Jean (5d). 

La végétation y est principalement constituée de peuplements de conifères (53 %) dominés par 

l’épinette noire (> 50 %) et accompagnés de pin gris, de sapin baumier et de mélèze laricin dans 

une plus faible proportion (Grondin et al. 1999). 
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Figure 1. Localisation du feu 395 ayant brûlé en 2020 dans la forêt boréale du Québec (a), et 

emplacement des 90 placettes au sein du feu, incluant la densité de tiges marchandes au moment 

du feu (tiges/hectare ; b).  

Les peuplements mixtes (composés d’EPN ; PIG; SAB; PET; BOP) sont assez fréquents 

(30 %) alors que les peuplements feuillus (principalement BOP et PET) sont plutôt rares (17 %; 

Grondin et al. 1999). La végétation potentielle dominante (40 %) est la sapinière à bouleau blanc 

(MS2), mais les pessières noires à mousses ou à éricacées (RE2) ainsi que les sapinières à épinette 

noire (RS2) où l’épinette noire domine (≥ 75 % du couvert) sont également communes (22 % et 

17 %; Grondin et al. 1999). Le territoire y est aménagé depuis le début du 20e siècle avec des 

périodes de coupes importantes depuis les années 1970’. Depuis au moins le début du XXe siècle 
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et avec une récurrence d’environ 40 ans, le territoire est également affecté par des épidémies de 

TBE, la plus récente étant active sur le territoire depuis 2014 (Dutilleul et al. 2003; Bouchard et 

Auger 2021; MFFP 2015). 

2.2 Sélection des sites 

Les sites d'échantillonnage ont été choisis parmi les pessières noires caractéristiques des 

forêts aménagées au Québec afin de représenter des gradients (i) de densité de tiges marchandes 

présentent au moment du feu, (ii) de sévérité du feu et (iii) de sévérité de l’épidémie de TBE. Au 

total, 90 peuplements ont été échantillonnés entre mai et juillet 2024 selon les critères suivants: 

L’épinette noire devait former 75 % ou plus du couvert avant feu et les peuplements devaient 

être associés à une végétation potentielle de type pessière noire à mousse ou à éricacées (RE2; 

Blouin et al. 2008). Les sites devaient également se trouver dans des peuplements originaires de 

coupes totales réalisées dans les 50 dernières années avant le feu (c.-à-d., après 1970). Les 

peuplements devaient également être régénérés de façon entièrement naturelle. La densité de 

tiges marchandes au moment du feu a initialement été estimée à l’aide des données LIDAR les 

plus récentes (survol de 2018; Hellegouarch 2024), puis confirmée par l’inventaire des tiges sur 

le terrain. Les sites ont été sélectionnés afin de couvrir un gradient de densité au moment du feu 

allant de 25 à 1375 tiges marchandes à l’hectare. Toutes les placettes devaient se situer à au moins 

50 mètres de la bordure du territoire brûlé. 

La sévérité du feu a été évaluée avec le Composite Burn Index (CBI) en utilisant les 

équations de Danneyrolles et al. (2024) développées pour la forêt boréale du Québec. Le CBI 

est un indice de sévérité qui varie entre 0 (non brûlé) et 3 (sévérité maximale) et dont la valeur 

est calculée à partir du delta Normalized Burn Ratio (dNBR ; Key et Benson 2006). Celui-ci a 

été obtenu par la superposition d'images satellitaires du Landsat 2 recueillies avant et après le feu 
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(Key et Benson 2006). Afin d’obtenir un gradient de sévérité, deux classes de sévérité ont été 

définies selon une valeur médiane de CBI obtenue sur une partie de notre territoire 

(Danneyrolles et al. 2024) : faible (CBI < 2) et sévère (CBI ≥ 2).  

La sévérité de l’épidémie de TBE affectant notre territoire au moment du feu a été évaluée 

en utilisant les cartes de défoliation annuelle du gouvernement du Québec : 46 sites n’ayant subi 

aucune défoliation (ou une faible défoliation durant 2 années au maximum) ainsi que 44 sites 

ayant subi une défoliation plus importante (au moins 1 année de défoliation modérée ou grave) 

ont été sélectionnés. Afin d’intégrer l’effet de la TBE dans un modèle statistique, un indice 

permettant de quantifier la sévérité de l’épidémie sur un gradient numérique continu a été 

élaboré. Une valeur numérique (1, 2 ou 3) a été associée aux trois niveaux qualitatifs de 

défoliation (faible, moyenne ou sévère) décrits dans les cartes de défoliation annuelle pour 

l’ensemble de l’épidémie active sur le territoire depuis 2015 jusqu’à 2019. Finalement, les valeurs 

annuelles ont été cumulées par placette et correspondent ici à la « défoliation cumulative ».  

2.3 Acquisition des données et mesures de terrain 

L'échantillonnage des sites a été réalisé avec un dispositif de placette circulaire de 400 m² (r = 

11,28 m) au sein desquelles toutes les tiges marchandes (> 9 cm de DHP) ont été identifiées et 

leur DHP (diamètre à hauteur de poitrine [1,3 m]) a été mesuré. L’état de chaque tige marchande, 

c’est-à-dire si elle était vivante après le feu, morte sur pied par le feu, morte sur pied avant le feu 

ou renversée, a été déterminé par l’observation des dommages causés par le feu sur les troncs. 

Seules les tiges qui étaient vivantes au moment du feu, c’est-à-dire qui pouvaient participer à la 

régénération, ont été considérées dans les analyses. Parmi les épinettes noires vivantes au 

moment du feu, jusqu’à cinq arbres études représentatifs de la diversité de DHP du peuplement 
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ont été sélectionnés. Une rondelle a été récoltée sur chaque arbre étudié à 0,30 mètre au-dessus 

du sol afin d’effectuer des analyses dendrochronologiques nous permettant de déterminer l’âge 

du peuplement et d’identifier les périodes d’épidémies de TBE. Au centre de la placette, une 

seconde zone circulaire de 100 m² a été établie afin d’y dénombrer l’ensemble des gaules (tiges 

au DHP inférieur à 9 cm) et de mesurer leur DHP. Finalement, 10 micro-placettes de 4 m² 

réparties de façon systémique au sein de la placette de 400 m² (Figure 2) ont été établies et tous 

les semis (>0,1 m) visibles y ont été dénombrés et identifiés à l’espèce (Méthot et al. 2014; 

Perrault-Hébert et al. 2017).  

Figure 2. Dispositif d'échantillonnage des placettes incluant la superficie des différentes sections 

ainsi que les groupes de plantes échantillonnées. 

Pour chaque semis, un rayon de 10 cm autour du semis a été analysé et les quatre espèces 

y formant le recouvrement le plus important ont été identifiées. Chaque espèce ainsi identifiée 

devait former au moins 10% du recouvrement autour du semis. Pour chaque semis, le substrat 

de croissance, c’est-à-dire la matière organique ou minérale qui compose le support physique 
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dans lequel le semis s’enracine, a également été caractérisé. Ces substrats de croissance ont été 

regroupés en 3 catégories : le sol minéral (couche minérale du sol exposée), les sphaignes (espèces 

du genre Sphagnum) et la matière organique (débris ligneux, mousses brûlées, autres espèces 

végétales et litière plus ou moins décomposée). Dans chaque microplacette de 4 m², l’épaisseur 

moyenne de matière organique a été mesurée (cm). Ensuite, la composition du recouvrement au 

sol des microplacettes a été décrite, par une estimation visuelle, en identifiant les quatre plus 

grands contributeurs, c’est-à-dire les espèces ou les types de sol qui forment le recouvrement. La 

diversité végétale de chaque placette a été caractérisée selon la méthode d’interception par points 

(point-intercept ; Buckland et al. 2001). Un transect linéaire a été établi le long de l’axe nord-sud 

sur une longueur totale de 22,5 mètres. Une tige de 1,3 mètre a été placée verticalement à 

intervalles réguliers de 0,5 m le long du transect. Pour chaque espèce, le nombre de contacts avec 

les tiges a été noté puis le pourcentage de couverture de chaque espèce a été calculé en divisant 

le nombre de contacts par le nombre de tiges (Lutes et al. 2006). Dans chaque placette, le groupe 

d’espèces indicatrices (GEI) a été identifié puis le régime hydrique associé a été déterminé 

(Grondin et al. 1999; Blouin et al. 2008). 

2.4 Analyses dendrochronologiques et détection des épidémies 

Les analyses dendrochronologiques en laboratoire ont permis de déterminer l’âge moyen 

des peuplements et de retracer l’historique des perturbations des peuplements. Chaque rondelle 

récoltée sur les arbres études (n = 402) a été séchée puis sablée mécaniquement avec différents 

papiers abrasifs de plus en plus fins afin de pouvoir discerner, dénombrer et mesurer chacun des 

cernes de croissance annuels (Gärtner et al. 2015). Les disques de bois ont ensuite été observés 

au microscope sur une table de mesure à précision micrométrique LINTAB 6 (± 0,01 mm) où 

l’analyse des structures anatomiques, principalement l’abondance de canaux résinifères, a permis 
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d’identifier l’espèce (Wu et Hu 1997; Esteban et al. 2023). Les cernes ont été dénombrés puis 

mesurés avec le logiciel TSAPWin sur deux rayons. La largeur moyenne des cernes a été calculée, 

puis l'interdatation a été effectuée sur le logiciel PAST-5 (Hammer et al. 2001). Les séries ont 

ensuite été standardisées sur le logiciel R (librairie dplr; R Development Core Team 2025). Un 

ajustement de 10 ans a finalement été ajouté afin de tenir compte de la hauteur (30 cm) du 

prélèvement de la section transversale (Marchand et DesRochers 2016). Une chronologie 

moyenne pour l’ensemble des placettes a ensuite été calculée, puis les périodes épidémiques ont 

été détectées en utilisant les fonctions de la librairie « defoliatR » sur R (Guiterman et al. 2020; R 

Development Core Team 2025). Pour être détectée, une épidémie devait engendrer une 

réduction de l’indice de croissance normalisé (NGSI) d’au moins 1,28 et avoir une durée 

minimale de 5 ans. 

2.5 Analyses statistiques 

La régénération globale des conifères, incluant tous les semis des essences de conifères 

présentes (EPN et PIG), a été évaluée avec le coefficient de distribution spatiale (CDS). Le 

coefficient de distribution spatiale d’une placette varie de 0 à 100 % et correspond au 

pourcentage (par classe de 10%) de microplacettes de 4 m² contenant au moins un semis 

(Ginrich 1967; Drew et Flewelling 1979; Van Bogaert et al. 2013).  Trois niveaux de régénération 

ont été définis selon le coefficient de distribution spatiale : échec de régénération (< 40 %), 

régénération moindre (≥ 40 % et < 70 %) et régénération adéquate (≥ 70 %). Le seuil de densité 

minimal de 40% utilisé dans cette étude est largement utilisé au Québec comme indicateur 

d’échec de régénération, puisqu’il correspond généralement à une densité moyenne < 1750 semis 

à l’hectare typique des pessières ouvertes à lichens ou à éricacées et des landes forestières non 

productives (Van Bogaert et al. 2013; Perrault-Hébert et al. 2017; FEC 2023; Jayen 2024). 
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Considérant que l'échantillonnage s’est déroulé quatre ans après le feu, la majorité des semis 

d’épinette noire qui formeront le peuplement mature sont déjà bien installés. Cependant, la 

mortalité des semis peut rester élevée jusqu’à 10 ans suivant le feu (Johnstone et al. 2004). 

Conséquemment, un seuil conservateur de 70 % a été choisi pour définir les peuplements bien 

régénérés, puisqu’il devrait permettre de maintenir une densité suffisante de tiges dans les 

peuplements à maturité. 

Les structures d’âge et de taille des tiges marchandes des peuplements ont été analysées 

afin de déterminer la proportion de tiges immatures (< 50 ans) au sein des peuplements et au 

sein de chaque classe de taille (mesurée par le DHP). Ensuite, une régression logistique a été 

utilisée afin de déterminer, pour chaque classe de taille (9-10 cm; 10-11 cm; 11-12 cm; 12-13 cm; 

13-14 cm; > 14 cm), la probabilité qu’une tige marchande soit immature comparativement à la 

totalité des tiges marchandes échantillonnées. 

Afin de représenter l’effet des substrats de croissance sur la densité de la régénération, les 

substrats ont été regroupés en 3 groupes: matière organique, sol minéral et sphaigne. À l’échelle 

du peuplement, c’est le régime hydrique associé aux groupes d’espèces indicatrices qui 

représentait le mieux l’effet de ces substrats d’établissement. Le CDS moyen des semis 

d'épinettes noires a donc été représenté selon trois régimes hydriques : xérique, mésique et 

hydrique, puis un test ANOVA a été effectué afin de comparer l’effet des trois régimes hydriques 

sur le CDS moyen. 

Le CDS de la régénération de l’épinette noire après feu a ensuite été modélisé à l’aide d’un 

modèle statistique zero-inflated negative binomial (ZINB ; Feng 2021). Le CDS a été modélisé 

comme fonction de la densité de tiges marchandes à l’hectare, de la sévérité du feu (CBI), de la 
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défoliation cumulative par la TBE et de l’âge moyen du peuplement. Le modèle ZINB présente 

plusieurs avantages dans le contexte de notre jeu de données puisque plusieurs placettes 

présentent des valeurs nulles de régénération. Les modèles zero-inflated sont spécialement 

conçus pour traiter ce type de distribution, en distinguant deux processus : (1) la probabilité 

qu’une placette montre un CDS de zéro (P1 ; c.-à-d., absence de régénération) et (2) la variation 

du coefficient de distribution spatiale parmi les placettes où la régénération est présente (P2). 

Cette approche améliore la précision des estimations et la pertinence écologique des 

interprétations par rapport à un modèle classique qui ne tiendrait pas compte de la surabondance 

de zéros (Feng 2021). Nous avons testé les modèles en incluant l’ensemble des variables, avec et 

sans interactions, puis avons sélectionné celui minimisant la valeur du critère d’information 

d’Akaike (AIC ; Burnham et al. 2011). Le pouvoir explicatif global du modèle ZINB a été évalué 

à l’aide d’un pseudo-coefficient de détermination (R²ZINB) adapté à ce type de modèle non 

linéaire (Martin et Hall 2016). Contrairement au R² classique, cette variable ne correspond pas à 

la variance du modèle expliquée, mais donne plutôt un indice de confiance dans le modèle et de 

sa capacité à prédire la présence de zéros. 



   

 

17 

RÉSULTATS 

3.1 Évaluation générale de la régénération et caractéristiques des sites 

Sur les 90 placettes échantillonnées après-feu, seulement 7 % avaient une régénération 

adéquate (coefficient de distribution spatiale > 70 %), 14 % avaient un niveau de régénération 

moindre et 79 % présentaient un échec de régénération (Figure 3a).  

Figure 3. Évaluation de la régénération après-feu des semis de conifères (épinette noire et pin 

gris) dans les 90 placettes analysées. Le graphique (a) présente la proportion de placettes 

appartenant aux trois classes de régénération déterminées selon les seuils du coefficient de 

distribution spatiale (CDS) : Échec (< 40 %), Moindre (≥ 40 % et < 70 %) et Adéquate (≥ 70 

%). Le graphique (b) présente la densité moyenne et les écarts-types des semis d’épinette noire 

et de pin gris dans les placettes appartenant aux différentes classes de régénération. La ligne 

pointillée représente le seuil de régénération adéquate (70 %). 

Dans les placettes bien régénérées, c’est principalement l’abondance de semis de pin gris 

(> 50 % des semis) qui a permis d’atteindre les seuils de la classe de régénération « adéquate » 

(Figure 3b). Pour l’ensemble des placettes, la densité de semis à l’hectare variait de 0 à 11 500 
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(moyenne de 747 ± 1720; CDS maximal de 90 %) pour l’épinette noire et de 0 à 22 500 (moyenne 

de 1061 ± 3381; CDS maximal de 100 %) pour le pin gris. Au total, 269 semis d’épinette noire 

ont été dénombrés contre 382 semis pour le pin gris. Aucun semis de sapin baumier ont été 

observé. Parmi les substrats d’établissement (n=9) des semis d’épinette noire, la sphaigne 

(vivante : 50,8 % ; morte : 49,2 %) était largement dominante (72,3 %), contrairement au sol 

minéral exposé (3,7 %) ou à tous les autres types de substrat regroupés sous le terme « matière 

organique » (24,0 % ; Figure 4a). L’abondance élevée de sphaigne étant généralement bien 

corrélée avec les milieux plus humides, son influence positive sur la régénération a été 

représentée par le coefficient de distribution spatiale des semis d’épinette noire selon le régime 

hydrique des placettes (Figure 4b & Tableau 1). 

 

Figure 4. Proportion des semis d’épinette noire (%) en fonction du substrat d’établissement (a) 

ainsi que le coefficient de distribution spatiale moyen (%) des semis d’épinette noire selon le 

régime hydrique des placettes (b). 
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3.2 Composition des peuplements avant feu 

La strate des arbres marchands avant-feu était largement dominée par l’épinette noire.  

L’espèce compose la surface terrière à > 80% dans > 85 % des placettes, et plus de la moitié des 

placettes ne contenait que cette espèce. La densité de tiges marchandes (> 9 cm au DHP) à 

l'hectare variait de 25 à 1 350 pour l’épinette noire et de 0 à 125 pour le pin gris. Le sapin baumier 

était également présent et sa densité variait de 0 à 100 tiges à l’hectare. L’âge moyen des épinettes 

noires marchandes au sein des placettes variait entre 44 et 172 ans avec une moyenne de 87 ans 

(± 33 ans). 

Tableau 1. Tableau du coefficient de distribution spatiale (CDS) de la régénération de conifères 

selon les groupes d’espèces indicatrices (GEI) des placettes. Le tableau comprend également le 

régime hydrique associé, la densité à l’hectare moyenne de tiges marchandes ainsi que 

l’abondance moyenne de sphaigne par placette 

Groupe 

d’espèces 

indicatrices 

(GEI) 

Régime 

hydrique 

Nombre 

de 

placettes  

Densité à 

l’hectare 

moyenne 

de tiges 

marchandes 

Abondance 

moyenne de 

sphaigne 

(contact/transect) 

CDS de la 

régénération 

d’EPN (%) 

CDS de la 

régénération 

de PIG (%) 

KAA ; DIE-

KAA ; KAA-

CLA  

Xérique - 

mésique  
14 439 (± 394) 0 (± 0) 8 (± 8) 14 (± 19) 

KAA-LEG ; 

AUC 
Mésique 69 370 (± 330) 1 (± 2) 9 (± 14) 9 (± 17) 

LEG-CAL-

SPS ; KAA-

LEG-SPS 

Hydrique 7 364 (± 287) 5 (± 8)  49 (± 31) 47 (± 39) 

 

Au total, 10 % des placettes avaient un âge moyen inférieur à 50 ans (moyenne ± SD : 46 

± 2 ans) et n'avaient donc pas atteint le seuil approximatif de maturité reproductive. Parmi les 



   

 

20 

classes de tailles échantillonnées, la proportion de tiges marchandes immatures (< 50 ans) était 

beaucoup plus importante (> 30 %) parmi les arbres de taille entre 9 et 10 centimètres au DHP 

que dans toute autre classe de taille (< 20 % en moyenne; Figure 5a), et la probabilité qu’une tige 

marchande soit immature (< 50 ans) parmi cette classe de taille était significativement plus 

importante (p = 0,02) que la moyenne.  

Figure 5. Proportion (%) de tiges marchandes d’épinette noire de moins de 50 ans dans chaque 

classe de DHP (a) ainsi que la fréquence totale des classes de DHP au sein des tiges marchandes 

échantillonnées (b). 

Tous les sites évalués ont brûlé totalement lors du feu de juin 2020 et aucune tige d’épinette 

noire ou de pin gris survivante n’était présente après le feu. De façon générale, la végétation de 

sous-bois des placettes échantillonnées était largement dominée par des éricacées comme Kalmia 

angustifolia (48,2 % de couvert ± 17,2 %), Vaccinium angustifolium (45,2 % de couvert ± 19,0 %) et 

Rhododendron groenlandicum (15,6 % de couvert ± 11,2 %). Les espèces du genre Sphagnum, qui 

constituent le substrat d’établissement de l’épinette noire le plus courant, formaient en moyenne 

seulement 2,0 % (± 6,0 %) du couvert.  
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3.3 Sévérité des perturbations 

La sévérité du feu mesurée avec le CBI variait entre 0,6 et 2,6 avec une moyenne de 1,9 ± 

0,4. Au total, 47 placettes étaient brûlées faiblement (CBI < 2) et 43 avaient brûlé sévèrement 

(CBI ≥ 2).  La sévérité de l’épidémie de TBE exprimée par la défoliation cumulative variait entre 

0 et 13 avec une valeur moyenne de 2,2 (± 2,9). Près de la moitié des placettes (48%) n’avait subi 

aucune défoliation selon les cartes de défoliation annuelle.  

3.3 Modélisation de la régénération 

Le modèle ZINB retenu après sélection avec le critère d’AIC (AIC = 473,1) inclut 4 

variables explicatives sans interactions, soit la densité de tiges marchandes au moment du feu, 

l’âge moyen de la placette avant feu, la sévérité du feu ainsi que la sévérité de l’épidémie (Figure 

6). Malgré la grande dispersion des données, le modèle révèle un bon pouvoir explicatif (R²ZINB 

= 0,87) et demeure utile pour estimer l’influence des variables analysées. Parmi les variables 

explicatives évaluées, la densité de tiges marchandes au moment du feu ne montre aucun effet 

significatif sur le coefficient de distribution spatiale de régénération (P1(count) & P2 (zero-

inflated)> 0,05). L’âge moyen de la placette a eu un effet positif faible sur le coefficient de 

distribution spatiale (P1 < 0,05).  

La sévérité du feu n’a pas d’effet significatif sur le coefficient de distribution spatiale, mais 

présente un effet négatif significatif sur la probabilité d’observer au moins un semis (P2 = 0.03). 

La sévérité de l’épidémie de TBE a eu un effet négatif significatif sur le coefficient de distribution 

spatiale (P1 = 0,02) 
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Figure 6. Effets des variables explicatives sur le coefficient de distribution spatiale (CDS) de 

l’épinette noire. Les points représentent les valeurs réelles du CDS alors que la courbe représente 

les valeurs prédites par le modèle zero-inflated avec l’intervalle de confiance à 95 %. Les valeurs 

p1 et p2 de significativité représentent les 2 portions du modèle, soit count et zero-inflated. 
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DISCUSSION 

 Nos résultats démontrent que la densité de tiges marchandes d’épinette noires se régénère 

de façon naturelle après une coupe forestière, ce qui ne permet pas de prédire à elle seule la 

densité de la régénération après feu.  Toutefois, dans le cadre de notre étude, plusieurs autres 

facteurs sont susceptibles d’expliquer la faible régénération post-feu des peuplements. Parmi ces 

facteurs, il y a (i) l’abondance de Sphagnum disponible comme substrat de germination, (ii) la 

capacité des tiges marchandes à produire des semences et (iii) la sévérité du feu et de l’épidémie 

de TBE. 

4.1 Effets des caractéristiques des peuplements avant feu 

Contrairement à notre hypothèse initiale, la densité de tiges marchandes  n’a pas eu 

d’influence sur la régénération de l’épinette noire. Bien que les peuplements plus denses puissent 

posséder une banque aérienne de graines plus importante (Johnstone et al. 2009; Reid et al. 2023; 

Fortin et al. 2026), la maturité des tiges présentes est un facteur indispensable à la production de 

graines viables. L’âge moyen des tiges marchandes d’épinette noire avait un effet positif sur la 

régénération de cette espèce. Les tiges avec un DHP entre 9 et 10 cm contenaient une proportion 

beaucoup plus importante d’arbres de moins de 50 ans que toute autre classe de taille supérieure 

(Figure 5a). Même si la croissance radiale peut grandement varier en fonction des conditions de 

croissance et de la densité des peuplements (Thorpe et al. 2007), ce résultat suggère que cette 

classe de taille (9-10 cm) pourrait être un point critique de transition vers la maturité reproductive 

de l’épinette noire dans les peuplements aménagés de la région étudiée. Cette observation est 

également en accord avec la relation observée entre la production de graines viables et la surface 

terrière de l’épinette noire, laquelle intègre mieux les effets combinés de l’âge et de la densité 

(Reid et al. 2023). Il apparaît ainsi préférable d’estimer la capacité de production de graines 
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viables des tiges marchandes à partir de l’âge des arbres et de la surface terrière du peuplement, 

plutôt qu’avec le DHP moyen seulement. 

4.2 Effets du substrat de germination 

Dans notre étude, les tapis de mousses du genre Sphagnum formaient l’un des substrats les 

plus importants pour l’établissement des semis d’épinette noire (Greene et al. 2004; Veilleux-

Nolin et Payette 2012; Boiffin et Munson 2013; Perrault-Hébert et al. 2017; Fortin et al. 2026). 

La grande majorité (72,3 %) des semis d’EPN ont germé sur des sphaignes alors que ces 

dernières formaient une part significative du recouvrement dans moins de 2 % des 

microplacettes (Tableau 2). La densité de semis d’épinette noire et de pin gris était beaucoup 

plus élevée dans les placettes où l’abondance d’espèces du genre Sphagnum, un genre largement 

associé au milieu plus humide, était plus importante (Figure 5; Tableau 1). Cette relation est 

également corroborée par plusieurs auteurs qui ont observé une densité de semis d’épinette noire 

et de pin gris beaucoup plus élevée dans la sphaigne que dans tout autre type de substrat typique 

des milieux moins bien drainés (Groot et Adams 1994; Boiffin et Munson 2013; Fortin et al. 

2026). Les tapis de sphaignes non brûlées retiennent d’importantes quantités d’eau et forment 

donc des substrats de germination particulièrement intéressants pour le recrutement de l’épinette 

noire après feu en raison de la sensibilité élevée de ceux-ci à la dessiccation durant les premières 

années suivant l’établissement (Duchesne et Sirois 1995). À l’inverse, les tapis de mousses 

brûlées, qui étaient beaucoup plus fréquents que les tapis de sphaignes (Tableau 2), sont 

particulièrement secs et ne sont donc pas favorables au recrutement de l’épinette noire 

(Duchesne et Sirois 1995; Boiffin et Munson 2013).  
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Tableau 2. Fréquence des quatre plus grands contributeurs au recouvrement (CR; plantes ou 

types de sol) des microplacettes  

Nature du recouvrement 1er CR 2ème 

CR 

3ème 

CR 

4ème 

CR 

Total 

Kalmia 267 267 181 62 777 

Vaccinium 198 273 199 77 747 

Rhododendron 62 116 120 101 399 

Autres éricacées  3 11 17 16 47 

Arbres 0 2 0 5 7 

Arbustes 29 31 49 38 147 

Débris ligneux 18 41 62 88 209 

Mousses brûlées 177 52 67 31 327 

Sphagnum 16 12 19 13 60 

Autres mousses & bryophytes 7 10 25 16 58 

Fougères 0 4 9 2 15 

Autres herbacées 0 4 14 28 38 

Lichens 3 2 2 0 7 

Sol organique 117 72 91 42 322 

Sol minéral 2 0 1 0 3 

Roc 10 8 7 2 27 

Aucun 1 5 47 389 442 

 

Il est généralement reconnu que le sol minéral exposé est l’un des substrats les plus 

favorables à la germination et à la croissance de l’épinette noire en raison de la grande 

disponibilité des nutriments et de sa capacité de rétention d’eau plus élevée que celle de la mousse 

brûlée (Greene et Johnson 1998; Greene et al. 1999; Charron et Greene 2002; Simard et al. 2003; 

Wang et Kemball 2005).  La réduction de la couche de matière organique du sol pourrait donc 
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avoir un effet positif sur le recrutement de l’épinette noire en exposant plus de sol minéral 

(Johnstone et Chapin 2006). Certains auteurs ont d’ailleurs observé une augmentation 

significative de la densité de semis de conifères sous la cime des arbres brûlés, à l’abri de la pluie, 

où la couche de sol organique était davantage réduite après-feu (Greene et al. 2007). Cependant, 

le sol minéral n’était quasiment jamais présent sur notre territoire en raison de la couche de 

matière organique résiduelle épaisse (moyenne de 22,9 ± 10,1 cm), même sur les placettes brûlées 

sévèrement. Dans la forêt boréale de l’Est du Canada, où le climat est plus humide que dans 

l’Ouest et où les sols organiques sont généralement épais, la présence de sol minéral exposé au 

sein des peuplements affectés par les feux pourrait donc être moins vitale pour le recrutement 

de l’épinette noire. Dans ces forêts, les milieux caractérisés par une forte présence de sphaigne 

pourraient donc jouer un rôle important dans le maintien de l’espèce au sein des peuplements 

en offrant un substrat très propice à l’établissement (Fortin et al. 2026). Toutefois, la densité 

élevée de semis d’épinette noire et de pin gris sur les tapis de sphaigne et la compétition 

importante (auto-éclaircissement) qu’elle causera dans les prochaines années (Johnstone et al. 

2004) devraient mener à une réduction de la densité du peuplement. De plus, la croissance de 

l’épinette noire poussant sur la sphaigne est fortement réduite, ce qui peut limiter la production 

de graines dans les peuplements à maturité (Fortin et al. 2026).  

4.3 Effets de la sévérité des perturbations  

La sévérité du feu a l’effet négatif le plus important sur le CDS de la régénération ainsi que 

sur la probabilité d’avoir au moins un semis, confirmant notre hypothèse initiale. En effet, une 

chaleur élevée et d’une durée prolongée durant un feu sévère peut engendrer la combustion des 

cônes et la destruction des semences (Fraver 1992; Splawinski et al. 2019b; Reid et al. 2023). La 

réduction de la quantité de semences disponibles pour le recrutement affecte donc négativement 
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la densité de la régénération des peuplements. Inversement, la réduction plus importante de la 

couche de matière organique au sol par un feu plus sévère pourrait augmenter le nombre de 

microsites propices à la germination de l’épinette noire et donc avoir un effet positif sur la 

régénération (Johnstone et Chapin 2006; Greene et al. 2007). Sur notre territoire, la réduction de 

la matière organique ne semble pas avoir été suffisante pour affecter positivement le recrutement 

de l’épinette noire, même sur les sites brûlés sévèrement.  

Les épidémies de TBE réduisent la banque de graines aérienne des peuplements d’épinette 

noire et créent une période de vulnérabilité durant laquelle la régénération est compromise 

(McGugan 1954; Simard et Payette 2005). En effet, les multiples stades larvaires de l’insecte se 

nourrissent des jeunes aiguilles, des bourgeons et des cônes émergeants de conifères (McGugan 

1954; Simard et Payette 2005; Corona et al. 2022). Chez l’épinette noire, la défoliation par la TBE 

est concentrée au sommet de l’arbre où la production de nouvelles branches et de nouveaux 

cônes est généralement maximale (Caron et Powell 1992; Bégin et Filion 1999; Virgin et al. 2018). 

En détruisant ainsi les bourgeons et les fleurs, la TBE inhibe directement la production de 

nouveaux cônes chez l’arbre hôte (Simard et Payette 2005). Elle peut également entraîner un 

compromis chez l’hôte et forcer la relocalisation de ressources normalement attribuées à la 

croissance et à la reproduction vers la production de mécanismes de défense (Züst et Agrawal 

2017) et ainsi affecter davantage la production de nouveaux cônes. Les peuplements affectés par 

la TBE peuvent présenter une réduction de la productivité et de la vitalité durant plus de 15 ans 

suivant l’épidémie lorsque la sévérité de celle-ci est grave (Simard et Payette 2005). La défoliation 

par la TBE peut également entraîner des dommages aux cônes déjà établis et même engendrer 

la mort des hôtes, réduisant ainsi le nombre d’arbres semenciers disponibles à la reproduction 

(Rossi et Morin 2011; Pothier et al. 2012; MacLean 2016; Corona et al. 2022). De plus, il est 
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envisageable que la faible quantité de nourriture disponible aux larves de TBE au sein des 

peuplements aménagés puisse entraîner une augmentation de la défoliation sur chaque arbre 

résiduel. Les peuplements d’épinette noire aménagés, dont la densité et la productivité sont 

réduites, sont donc particulièrement vulnérables aux échecs de régénération durant une 

épidémie, lorsque la production de nouveaux cônes est parfois complètement inhibée. Il faut 

cependant mentionner que la proportion de sapin baumier, l’hôte préférentiel de la TBE, au sein 

des peuplements peut largement influencer l’abondance de l’insecte sur un territoire ainsi que le 

niveau de défoliation sur les autres essences avoisinantes (Pothier et al. 2012). Bien que le sapin 

soit relativement commun sur notre territoire, sa faible abondance sur nos placettes pourrait 

supposer que la défoliation était localement concentrée sur l’épinette noire, affectant ainsi 

davantage la banque de graines résiduelle après la coupe. 

En plus d’affecter directement la banque de graines, il est également envisageable que 

l’action de la TBE puisse entraîner une rétroaction positive sur le feu en augmentant la qualité 

du combustible (James et al. 2017). La mortalité des cimes d’arbres affectée par la TBE ainsi que 

les chablis qui en résultent pourraient augmenter l’inflammabilité du peuplement et donc 

augmenter le risque de destruction des cônes résiduels par le feu (Stocks 1987; Watt 2014; Virgin 

et al. 2018). En effet, l’accumulation d’aiguilles sèches et de branches mortes au sol augmenterait 

le risque d’ignition au sol et le maintien de cimes d’arbres séchées au sommet de la canopée 

pourrait faciliter l’élévation des flammes depuis un feu de surface vers un feu de canopée (James 

et al. 2017). L’accumulation des effets négatifs de la défoliation par la TBE durant plusieurs 

années lors d’une épidémie serait donc responsable d’une augmentation du risque d’ignition, qui 

est particulièrement élevé dans les sites secs abondants de l’Ouest canadien (James et al. 2017). 
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L’augmentation de la vulnérabilité des peuplements face aux feux de forêt que cause la TBE 

serait maximale durant les 5 à 8 années suivant l’événement de défoliation (Stocks 1987).  
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CONCLUSION 

L’intensification du régime des feux de forêt par les changements climatiques érode la 

résilience des forêts boréales d’Amérique du Nord en rajeunissant l’âge moyen des forêts. Les 

forêts aménagées, qui sont également touchées par des épidémies cycliques de TBE, sont 

particulièrement vulnérables aux échecs de régénération. Dans ce contexte de perturbations 

successives, une meilleure compréhension du potentiel de régénération des forêts d’épinette 

noire est essentielle afin de maintenir la productivité et les services écosystémiques qu’elles 

fournissent. Les résultats de notre étude suggèrent que la présence de tiges marchandes 

d’épinette noire sur les sites de coupes totales ne permet pas d’assurer une régénération 

satisfaisante dans les peuplements qui sont touchés quelques années suivant la coupe, par une 

épidémie de tordeuse des bourgeons de l’épinette puis par un feu sévère. Sur notre territoire, la 

faible régénération globale pourrait s’expliquer par la combinaison de deux facteurs : la probable 

réduction du nombre de semences produites en raison de l’action de la TBE ainsi que la 

destruction par le feu de la banque de graines aériennes déjà réduite des peuplements.  

Cette étude nous permet d'émettre plusieurs recommandations sur la mise en place de 

pratiques sylvicoles adaptées au contexte des changements climatiques dans les forêts boréales 

du Québec. Premièrement, les sites déjà perturbés par la TBE au moment d’un feu constituent 

des zones particulièrement vulnérables aux échecs de régénération et devraient donc être 

considérés en priorité lors de la planification des efforts de remise en production par la plantation 

manuelle. De plus, considérant que les épidémies de TBE affectent de grandes superficies et 

surviennent à une récurrence de 30 à 40 ans au pays, la fenêtre d’opportunité disponible aux 

peuplements issus de coupes totales pour atteindre la maturité avant que les arbres matures 

laissés derrière ne soient affectés par l’insecte est limitée. Le maintien de tiges marchandes sur 
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les sites de coupes totales pourrait donc être une solution plus intéressante dans les secteurs où 

la proportion d’espèces hôtes de la TBE est plus faible. Dans les secteurs vulnérables aux 

insectes, il serait pertinent d’attendre au moins quelques années après une épidémie majeure afin 

de permettre aux arbres semenciers présents de rétablir la banque de graines avant d’effectuer 

une coupe. Deuxièmement, nous recommandons aux aménagistes de maximiser la qualité des 

épinettes noires laissées debout lors des travaux de récolte. Il sera important de laisser en place 

des arbres vigoureux, c’est-à-dire qui ne sont pas endommagés physiquement, qui ne présentent 

pas de signe de maladie ou de problème de croissance, et qui ont une taille de 10 cm et plus au 

DHP, ce qui augmente la probabilité qu’ils soient matures et puissent participer à la régénération. 

Lors des coupes, il faudra également considérer le risque accru de mortalité par chablis des tiges 

résiduelles nouvellement dégagées et donc adapter le traitement en fonction de la densité finale 

souhaitée (Ruel 1995). Afin de réduire ce risque de chablis au sein des peuplements aménagés, il 

pourrait être intéressant de maintenir des îlots d’arbres plutôt que des tiges marchandes isolées 

et vulnérables (Gardiner et al. 1997). De plus, il est essentiel de prendre en compte le risque 

économique que le maintien de ces arbres entraîne afin de minimiser les pertes durant 

l’exploitation du peuplement et de maximiser les chances de régénération naturelle. Finalement, 

il sera intéressant de considérer le maintien du pin gris comme élément de résilience au sein des 

peuplements en raison de sa croissance plus rapide, de sa résistance plus élevée au feu sévère et 

de son grand succès reproductif malgré le faible nombre d’arbres semenciers. 

L’augmentation de la vulnérabilité des peuplements d’épinette noire aux échecs de 

régénération en raison des changements climatiques demeure à ce jour un sujet à étudier. Pour 

cette raison, les prochaines recherches en sylviculture devraient intégrer la notion « d’élément de 

résilience » comme concept central dans la gestion des territoires aménagés au Québec et dans 
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les paysages de l’est du Canada dominés par l’épinette noire où l’espèce est écologiquement et 

économiquement importante.
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ANNEXE I 

Cartes du territoire d’étude présentant la sévérité du feu mesurée avec le Composite Burn Index 

(CBI) (a) et la sévérité de l’épidémie de tordeuse des bourgeons de l’épinette (TBE) mesurée par 

la défoliation cumulative de 2015 à 2019 (b). 

 




