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De l’importance de prendre en compte la variabilité des
processus et les cas particuliers . . .

“Je vous ferai observer, en passant, que beaucoup de ce
qu’une cour refuse d’admettre comme preuve est pour
l’intelligence ce qu’il y a de meilleur en fait de preuves.
Car, se guidant d’après les principes généraux en matière
de preuves, les principes reconnus et inscrits dans les
livres, la cour répugne à dévier vers les raisons particu-
lières. Et cet attachement opiniâtre au principe, avec ce
dédain rigoureux pour l’exception contradictoire, est un
moyen sûr d’atteindre, dans une longue suite de temps,
le maximum de vérité auquel il est permis d’atteindre ; la
pratique, en masse, est donc philosophique ; mais il n’est
pas moins certain qu’elle engendre de grandes erreurs
dans des cas spéciaux.”

Edgar A. Poe, 1842, Le Mystère de Marie Roget, traduc-
tion de Charles Baudelaire.
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CHAPITRE 2

Introduction

2.1 Les forêts mélangées de montagne

2.1.1 Intérêt des peuplements mélangés en zone de montagne
Les peuplements forestiers mélangés sont intéressants à plusieurs titres. Du point de vue

de la conservation de la biodiversité, le mélange d’essences favorise l’existence d’une plus
grande variété de niches écologiques favorable au développement d’un plus grand nombre
d’espèces faunistiques et floristiques (Seymour and Hunter, 1999; Scherer-Lorenzen et al.,
2005). Du point de vue économique, les peuplements mélangés permettent de tamponner
les variations du marché et d’assurer un revenu régulier (Peterson et al., 1998). Du point
de vue de la stabilité, les peuplements forestiers mélangés sont considérés comme plus
résistants aux perturbations et plus résilients (Motta and Haudemand, 2000; Quine et al.,
1995; Schütz, 2004; Wasser and Frehner, 1996). D’un point de vue général, il est préconisé
de maintenir le mélange là où il existe et de le créer lorsque les peuplements sont purs
(Sardin and Dunoyer, 2005).

Vis-à-vis de la biodiversité, les forêts hétérogènes apportent une contribution directe
(cortège des essences ligneuses) mais surtout indirecte par l’association avec des espèces
inféodées et la création de biotopes diversifiés, liés aux trouées ou lisères créées pour pé-
renniser le mélange (Gosselin and Laroussinie, 2004).

Concernant la résistance et la résilience des peuplements mélangés vis-à-vis des aléas,
il a été démontré que les peuplements mélangés présentaient moins de dégâts d’insectes
ravageurs. Ceci repose sur un accès réduit aux hôtes et un impact plus fort des ennemis
naturels (Jactel et al., 2005). Il existe aussi des phénomènes de compensation : dans les
forêts mélangées du nord-est canadien, la mortalité des résineux pendant les pullulations
de tordeuses provoque un croissance accélérée des feuillus et enclenche la régénération des
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résineux (Saucier, 1997). Face aux tempêtes, l’avantage des peuplements mélangés réside
dans une meilleur résilience : chablis de plus petite taille, régénération en attente ou plus
facile à obtenir et donc retour plus rapide à un état satisfaisant. Sous l’angle des risques,
les sensibilités spécifiques sont très variables. Elles ne sont pas réduites par le mélange qui
est bénéfique par effet de système (prise de relais). Le mélange protège donc plutôt la forêt
que les espèces (Dhôte et al., 2005).

Il existe encore peu de résultats sur l’économie comparée des systèmes de production
intégrant les forêts mélangées. Des travaux scandinaves indiquent une meilleure rentabilité
pour les mélanges Epicéa-Bouleau que pour les plantations pures (Valkonen and Valsta,
2001). D’un point de vue théorique, il a été démontré que la productivité pouvait être plus
importante pour des niveaux élevés de diversité spécifique (Tilman et al., 1997; Loreau,
1998). Cette hypothèse s’appuie sur la complémentarité des niches pour certaines com-
binaisons d’espèces et sur une probabilité de complémentarité d’autant plus forte que le
nombre d’espèces est élevé. La complémentarité des niches résulte d’une différence entre
espèces dans l’utilisation des ressources, dans le temps ou dans l’espace et d’interactions
positives entre espèces (Loreau and Mouquet, 1999; Tilman, 1999; Mittelbach et al., 2001).
Cependant, les mécanismes de coexistence des espèces sont nombreux et il a été démon-
tré que la coexistence pouvait être obtenue sans tenir compte de la complémentarité des
espèces, qui est le mécanisme retenu pour expliquer le lien positif entre diversité spéci-
fique et productivité. Ce qui veut dire que la relation entre diversité et productivité peut
changer suivant les mécanismes de coexistence considérés (Cardinale et al., 2000). Si des
processus régionaux comme l’immigration sont pris en compte dans la détermination de la
coexistence, la productivité peut tout aussi bien rester constante ou diminuer alors que la
diversité spécifique augmente localement (Loreau and Mouquet, 1999).

En France, le pool d’espèces en forêt est relativement élevé : 73 espèces indigènes,
9 acclimatées, 54 exotiques. Localement, la richesse spécifique des placettes de l’Institut
Forestier National (IFN) se répartit comme suit : 32% comptent une seule espèce, 30% deux
espèces, 21% trois espèces, 17% quatre espèces et plus. Cette richesse varie entre grandes
régions : les peuplements à 1 ou 2 espèces sont très abondants dans le grand Sud-ouest, le
Midi méditerranéen et le Massif Central ; les peuplements les plus riches se trouvent dans
les plaines, collines et reliefs de l’Est (Dhôte et al., 2005).

Dans un contexte montagnard mettant en avant la multifonctionnalité de la forêt (Price,
2003; Dhôte et al., 2005; Schütz, 2005), qui joue un rôle paysager, d’habitats naturels à
conserver (MNHN, 1997), de production, de protection contre les perturbations naturelles
(avalanches, chutes de blocs, glissements de terrain) (Dorren et al., 2005; Price, 2003), la
conservation du mélange est un enjeux majeur (Dhôte et al., 2005).

2.1.2 Gestion difficile des peuplements mélangés en zone de mon-
tagne

La gestion forestière dans les peuplements mélangés est difficile. Les différences d’âge
d’exploitabilité des essences, liées à la croissance, conduisent le plus souvent à des peu-

10



plements hétérogènes au niveau des classes d’âge et de diamètre. Les essences expriment
différents besoins (notamment au niveau de la ressource lumineuse) pour la régénération.
La régénération diffuse des différentes espèces en mélange conduit à des opérations sylvi-
coles de régénération et d’amélioration qui sont non localisées et intimement mêlées donc
plus difficilement planifiables dans le temps et dans l’espace que pour les peuplements
réguliers (Sardin and Dunoyer, 2005).

Contrairement aux peuplements mélangés, les peuplements réguliers monospécifiques
peuvent être décrits assez simplement à l’aide de paramètres déterminés sur une surface
d’un hectare : le nombre de tiges, la surface terrière, la hauteur dominante, le volume
et les accroissements correspondants. Les lois de Eichhorn et d’auto-éclaircie ont servi de
fondement aux tables de production, puis aux modèles de croissance, qui ont permis de
tester et de bâtir différents scénarios de gestion sylvicole (Bock et al., 2005).

Pour la conservation du mélange, les préconisations actuelles sont la conservation
d’arbres semenciers des différentes espèces, l’obtention de trouées facilitant la régénéra-
tion des espèces héliophiles et le non-prélèvement des espèces minoritaires lors des coupes
et éclaircies. Les gestionnaires forestiers gèrent actuellement les peuplements mélangés en
s’appuyant sur des méthodes de suivi (monitoring) et des corrections appliquées au coup
par coup à travers les plans simples de gestion afin de répondre à l’objectif assigné au peu-
plement forestier : production, protection ou conservation de la biodiversité (Bruciamacchie
and de Turckeim, 2005).

Les traitements actuels préconisés pour la gestion des peuplements mélangés sont as-
sociés à une sylviculture proche de la nature(Bruciamacchie and de Turckeim, 2005). Les
alternatives sont la gestion pied-à-pied jardinée ou la gestion sous forme de collectifs qui
se régénèrent de façon décentralisée dans l’espace et différée dans le temps. Ce dernier
traitement est notamment préconisé en zones de montagne soumises à des difficultés d’ex-
ploitations (Schütz, 2005; Gauquelin and Courbaud, 2006).

Par la complexité des mécanismes écologiques mis en jeu dans la dynamique forestière,
l’anticipation des trajectoires sylvicoles à partir d’un état initial donné est difficile et les
gestionnaires sont demandeurs d’outils d’aide à la décision et de conseils de gestion pour les
peuplements mélangés. D’où l’intérêt des modèles de simulation de la dynamique forestière
en peuplements mélangés afin de : i) comprendre les mécanismes écologiques déterminants
de la dynamique, ii) prédire la dynamique naturelle, iii) tester des scénarios sylvicoles.

2.1.3 Les forêts mélangées de Sapin et d’Epicéa en zone de mon-
tagne

Le Sapin pectiné (Abies alba Mill.) et l’Epicéa commun (Picea abies (L.) Karst.) consti-
tuent les deux principales essences résineuses de l’étage montagnard humide de l’Europe
moyenne et méridionale (Ozenda, 1985; Desplanque et al., 1998). En France, ils constituent
des peuplements purs mais peuvent aussi être associés dans l’étage montagnard supérieur
(1000 à 1800m) (Fig. 2.1). L’Epicéa et le Sapin sont respectivement la première et la
troisième espèce résineuse en France (après le Pin maritime Pinus maritima L.). Ils repré-
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Fig. 2.1: Placette en mélange Sapin-Epicéa. Forêt de Queige, massif du Beaufortain,
Alpes du Nord, France, 45◦41′57′′N − 6◦27′30′′E, 1358m d’altitude.

sentent actuellement respectivement 8% et 7% du volume de bois sur pied dans les forêts
françaises (données IFN 2005).

Dans les Alpes, les peuplements mélangés de Sapins et d’Epicéas se rencontrent prin-
cipalement dans les massifs internes. Leur association est complétée par le Hêtre (Fagus
sylvatica L.) dans les massifs externes recevant plus de précipitations (Fig. 2.2). Dans les
régions de montagne, ces deux espèces présentent actuellement une forte dynamique de
recolonisation suite à la déprise agricole, entraînant une augmentation des surfaces fores-
tières. L’Epicéa, qui se disperse relativement plus facilement que le Sapin et dont les semis
sont plus héliophiles, participe à la fermeture des milieux alors que le Sapin s’installe petit
à petit sous le couvert forestier (Fig. 2.3)

2.2 Autécologie du Sapin et de l’Epicéa

2.2.1 Habitats du Sapin et de l’Epicéa
L’importance prise par la question des changements climatiques (Thuiller, 2007; Lenoir

et al., 2008) a conduit à expliquer et prédire la distribution des espèces à partir des modèles
de niches (Hutchinson, 1957; Guisan and Zimmermann, 2000). Les modèles de niche sont
basés sur la distribution actuelle des espèces en fonction des paramètres climatiques (en
particulier température et bilan hydrique) et pédologiques (en particulier pH et rapport
C/N) et de la projection de ses variables dans le futur (Guisan and Zimmermann, 2000;
Guisan and Thuiller, 2005). Les modèles de niche ont été principalement utilisés pour la
distribution des espèces végétales herbacées ou animales (Thuiller et al., 2008; Pearman
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(a) (b)

(c) (d)

Fig. 2.2: Localisation des peuplements mélangés de Sapins et d’Epicéas. a) Sec-
teurs internes des Alpes du Nord avec des peuplements en mélange Sapin-Epicéa, b) Étage
de végétations dans les Alpes c) Aire de répartition du Sapin, d) Aire de répartition de
l’Epicéa. Sources : (Gauquelin and Courbaud, 2006; Skroppa, 2003; Wolf, 2003).
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Fig. 2.3: Recolonisation des alpages par l’Epicéa. Cime de la Jasse, massif de Belle-
donne, Alpes du Nord, France, environ 1700 m d’altitude.

et al., 2008; Araujo and Rahbek, 2006). Peu de modèles de niches ont été utilisés pour
expliquer la distribution des espèces arborées et notamment du Sapin et de l’Epicéa. Définir
l’habitat naturel du Sapin et de l’Epicéa est rendu difficile, d’une part par le fait que ces
espèces ont été fortement utilisées en plantation et , d’autre part, parce que leur présence
dans leur habitat naturel a pu être limitée par les pratiques pastorales. Leur distribution
actuelle ne reflète pas forcément en tout point leur habitat naturel (Albert et al., in prep).

Malgré tout, certaines études ont permis de préciser les caractéristiques stationnelles
des placettes forestières composées de Sapin ou d’Epicéa en France (Pinto and Gegout,
2005; Seynave et al., 2004; Pinto et al., 2008). Ces études ont en partie été effectuées
en combinant (i) des données collectées par l’Inventaire Forestier National (IFN), (ii) des
données climatiques numérisées et spatialisées par la méthode AURHELY de Météo France,
(iii) des données phyto-écologiques de la base EcoPlant de l’ENGREF (Lenoir et al., 2008;
Gegout, 2001) Les résultats s’ajoutent aux connaissances empiriques sur le Sapin et l’Epicéa
(Rameau et al., 1993; Bonnier, 1934; Gauquelin and Courbaud, 2006; Wasser and Frehner,
1996; Ozenda, 1985) qui permettent de préciser leur habitat naturel.

Dans les Vosges, le Jura et les Alpes du Nord, Seynave et al. (Seynave et al., 2004)
ont étudié les facteurs climatiques et pédologiques influençant la productivité (mesurée
par un indice de fertilité égal à la hauteur dominante à un âge de référence) de l’Epicéa.
L’indice de fertilité baisse de 1 m tous les 100 m au-delà de 500 m. L’Epicéa est sensible au
froid en début de saison de végétation et au stress hydrique en période estivale. L’Epicéa
est sensible à la présence d’obstacle à l’enracinement dans le sol, notamment sur substrat
calcaire comprenant des dalles constituant une barrière à la prospection racinaire. Dans
les Alpes, sur substrat calcaire à haute altitude et sur pente forte, un pH et un rapport
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C/N élevés (respectivement supérieur à 5.5 et 20) conduisent à une productivité faible de
l’Epicéa due à une faible disponibilité en éléments minéraux.

Dans les Vosges, Pinto and Gegout (2005), en utilisant des données de présence-absence
et des modèles de niche par régression logistique, ont démontré que le Sapin et l’Epicéa se
rencontraient sur les sols les plus acides et les plus oligotrophes par rapport aux espèces
feuillues. Alors que le Sapin affecte les milieux plus humides, l’Epicéa est plus présent
dans les milieux secs. A partir de la hauteur des arbres dominants, Pinto et al. (2008) ont
démontré que pour des altitudes inférieures à 600 m, le Sapin était limité par une faible
pluviosité. Au-delà de 850 m d’altitude et d’un rapport C/N de 27 (milieu oligotrophe,
pauvre en éléments minéraux), la hauteur maximale des peuplements de Sapin diminue
pour passer sous la barre des 30 m. Ces deux dernières études, l’une basée sur des don-
nées de présence-absence, l’autre sur des données démographiques de croissance en hauteur
mettent en évidence la difficulté de définir l’habitat d’une espèce. Quel est le lien entre les
caractéristiques démographiques d’une espèce et sa probabilité de présence ? La croissance,
la survie et la dispersion sont-elles maximales lorsque la probabilité de présence est maxi-
male et peut-on par conséquent définir l’habitat d’une espèce à partir de ses fonctions
démographiques (Albert et al., in prep) ?

Pour expliquer pleinement la distribution du Sapin et de l’Epicéa, il serait intéressant
d’avoir des connaissances plus approfondies sur la phylogénie (origine des espèces) et la
physiologie des espèces (leur résistance au froid, au gel, la taille de leur vaisseaux, l’effet
de la lumière, de l’humidité et de la température sur le degré d’ouverture des stomates)
afin de définir la niche potentielle de l’espèce. Outre des processus physiologiques, les
mécanismes de compétition entre espèces devraient être intégrés aux modèles de niche afin
de connaître plus précisément la niche réalisée de chacune des espèces et de pouvoir prédire
la distribution des espèces à l’avenir (Araujo and Luoto, 2007; Thuiller et al., 2008).

2.2.2 Croissance
L’Epicéa est sensible à la sécheresse estivale à basse altitude (Desplanque et al., 1998,

1999). Son enracinement superficiel pourrait expliquer cette sensibilité. Les fortes tempé-
ratures en août et en septembre constituent le principal facteur limitant la croissance de
l’Epicéa qui régule peu sa transpiration (Gillot, 1985).

La croissance du Sapin est très fortement liée à l’humidité atmosphérique ainsi qu’à
la réserve en eau du sol. Sur les versants sud, les populations de Sapins sont sensibles à
la sécheresse et à la chaleur estivale (Lévy and Becker, 1987). La croissance du Sapin est
également limitée par les gelées tardives au printemps (Lenz et al., 1988).

Le Sapin, dont l’optimum photosynthétique est de 20◦C (Guehl, 1985), est plus ther-
mophile que l’Epicéa, ce qui le limite en altitude. L’optimum photosynthétique de l’Epicéa
est de 15◦C (Guehl, 1985). Le Sapin est plus économe en eau. Il régule sa transpiration et
transpire moins que l’Epicéa (Gillot, 1985). Ce phénomène physiologique est lié à la baisse
de la conductance stomatique du Sapin (Guicherd, 1994) qui évite ainsi le stress hydrique.
L’Epicéa présente une sensibilité plus prononcée que le Sapin à la sécheresse estivale. Dans
les peuplements d’Epicéa purs entre 1400 et 1600 m, ce n’est pas la sécheresse climatique
mais plutôt le facteur anthropique qui semble responsable de l’absence actuelle du Sapin.
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Fig. 2.4: Planche botanique décrivant Abies alba Mill.. Source : Prof. Dr. Otto
Wilhelm Thomé Flora von Deutschland, Österreich und der Schweiz, www.biolib.de, 1885,
Gera-Untermhaus, Germany.
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Fig. 2.5: Planche botanique décrivant Picea abies (L.) Karst.. Source : Prof. Dr.
Otto Wilhelm Thomé Flora von Deutschland, Österreich und der Schweiz, www.biolib.de,
1885, Gera-Untermhaus, Germany.
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Les paramètres décrivant les performances photosynthétiques à forte lumière (taux de
carboxylation maximal de la Rubisco, flux maximal d’électrons) laissent suggérer que l’Epi-
céa est physiologiquement adapté à des conditions de forte lumière (Grassi and Bagnaresi,
2001). Cette capacité de forte croissance à forte lumière lui confère un avantage sur le Sa-
pin dans la colonisation des trouées (Wasser and Frehner, 1996; Gauquelin and Courbaud,
2006).

En fonction du rang de tolérance à l’ombre, plusieurs auteurs ont comparé les vitesses
de croissance en hauteur ainsi que la hauteur et la taille des houppiers à l’âge adulte
de différentes espèces. Les espèces les moins tolérantes à l’ombre sont supposées avoir
une croissance plus rapide, une hauteur à l’âge adulte supérieure et un houppier moins
développé (base du houppier plus haute et rayon de houppier moins large) que les espèces
les plus tolérantes à l’ombre (Canham et al., 1994; Parish et al., 2008; Dietze et al., inpress;
Poorter et al., 2006; Grubb, 1998). Du fait de la plus grande tolérance à l’ombre du Sapin
par rapport à l’Epicéa, ces différences sont supposées s’appliquer aux deux espèces. Par leur
houppier plus profond et plus large, les espèces plus tolérantes à l’ombre sont susceptibles
de projeter une ombre plus importante qui contribue à exclure les espèces moins tolérantes
à l’ombre en empêchant l’installation de leurs semis (Canham et al., 1994; Grubb, 1998;
Shukla and Ramakrishnan, 1986; Yokozawa et al., 1996). De cette façon, le Sapin une fois
installé dans la canopée pourrait exclure plus rapidement l’Epicéa.

2.2.3 Mortalité
La mortalité d’un arbre est fortement liée à sa croissance. Au niveau anatomique, le

renouvellement cellulaire est faible chez les végétaux et un arbre ne survit que s’il est
capable de croître et de renouveler ses organes végétatifs en développant son architecture
(Barthelemy and Caraglio, 2007). La croissance, qui dépend de la quantité de ressource,
de l’âge et de la taille de l’arbre est un indicateur synthétique de sa vitalité. Plus un arbre
a une croissance forte, plus sa probabilité de mourir est faible (Kobe et al., 1995; Kunstler
et al., 2005; Wyckoff and Clark, 2000). Les facteurs limitant la croissance du Sapin et
de l’Epicéa contribuent à augmenter leur probabilité de mourir. La survie du Sapin est
ainsi limitée lors de sécheresses prononcées sur les versants sud à basse altitude et lors de
gel tardif alors que la survie de l’Epicéa est limitée par le stress hydrique dans le cas de
sécheresse estivale.

Les paramètres décrivant les performances photosynthétiques à faible lumière (respira-
tion à l’obscurité, éclairement au point de compensation, rendement quantique) suggèrent
que le Sapin est plus à même de maintenir un bilan carbone équilibré dans des conditions
d’ombre par rapport à l’Epicéa (Grassi and Bagnaresi, 2001). Dans les jeunes stades, le
Sapin, plus tolérant à l’ombre que l’Epicéa, est moins sensible à la compétition avec les
autres semis et avec la végétation concurrente. Cette capacité à survivre à l’ombre permet
au Sapin de s’installer sous couvert (Wasser and Frehner, 1996; Gauquelin and Courbaud,
2006).
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De manière générale, il apparaît que l’Epicéa est plus sensible aux perturbations que le
Sapin. Une croissance rapide, caractéristique des espèces moins tolérantes à l’ombre, et un
enracinement superficiel, ont tendance à rendre l’Epicéa plus sensible aux coups de vent
que le Sapin, tant au niveau des chablis (arbre déraciné) que des volis (cime cassée) (Wasser
and Frehner, 1996; Gauquelin and Courbaud, 2006). L’Epicéa serait également plus sensible
aux attaques d’insectes xylophages, les scolytes (cf. Bostryche typographe, Ips typographus
L., 2.6) et aux champignons (cf. Polypore du Pin (Heterobasidion annosum (Fr.) Bref.) au
stade adulte et Feutrage Brun (Herpotrichia juniperi (D.) Petr.) dans les jeunes stades).
Concernant la mortalité par abroutissement des jeunes semis, l’Epicéa apparaît moins
appétant que le Sapin (Wasser and Frehner, 1996).

2.2.4 Dispersion et recrutement
Les graines de Sapins sont plus grandes que celles de l’Epicéa (Fig. 2.4 and Fig. 2.5).

Le poids des graines de Sapin est de 50 mg contre 7 mg pour l’Epicéa (Cordonnier, 2004;
Rohmeder, 1972). Les différences de taille et de poids entre les graines de Sapin et d’Epicéa
peuvent être mises en relation avec la fécondité, la distance de dispersion et l’installation
des semis pour les deux espèces.

Greene and Johnson (1993) ont démontré une corrélation négative entre poids des
graines et distance de dispersion dans la famille des Pinacées à laquelle appartiennent
le Sapin et l’Epicéa. Il est globalement admis que l’Epicéa a une distance de dispersion
des graines supérieure au Sapin. Cela n’est pas véritablement confirmé par les estimations
obtenues à partir d’observations de terrain. Le Sapin a une distance de dispersion médiane
allant de 13.2 m à 19.2 m (Sagnard et al., 2007) alors que l’Epicéa a une distance de
dispersion allant de 7.3 à 16.9 m pour des arbres adultes entre 15 et 35 m de hauteur
(Dovčiak et al., 2008).

Un trade-off entre poids des graines et nombre de graines produites est souvent observé
(Coomes et al., 2003) (Fig. 2.16). La fécondité de l’Epicéa est donc supposée supérieure à
celle du Sapin (Cordonnier, 2004; Rohmeder, 1972). Dovčiak et al. (2008) ont obtenu une
fécondité moyenne de 3290 graines par an pour un Epicéa adulte de 19.5 m de hauteur
alors que Sagnard et al. (2007) ont observé une fécondité moyenne de 2950 graines par an
pour un Sapin de 20 cm de DBH.

Le Sapin présente une régénération relativement indépendante de la présence de sites
refuges (Wasser and Frehner, 1996; Gauquelin and Courbaud, 2006; Grassi et al., 2004).
Szymura et al. (Szymura et al., 2007) ont toutefois démontré une probabilité de présence
maximale des semis autour de 10% de lumière relative et une probabilité plus faible de
présence sous la canopée des arbres adultes ou au sein de patches de végétation basse
(cf. patches de Myrtilles, Vaccinium myrtillus (L.)). Du fait de la plus faible tolérance
à l’ombre de l’Epicéa, les semis d’Epicéa sont plus souvent rencontrés sur les abords ou
au sein des trouées (Wasser and Frehner, 1996; Gauquelin and Courbaud, 2006; Grassi
et al., 2004). Les semis d’Epicéa sont souvent rencontrés sur des souches ou troncs de bois
mort. Les mécanismes pouvant expliquer une facilitation de la régénération de l’Epicéa
sur ces micro-sites sont (i) une mise à la lumière des semis qui évitent la compétition des
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(a) (b)

(c)

Fig. 2.6: Dégâts de Bostryche typographe sur Epicéa. (a) Dessin d’Ips typographus
L., source : Meyers Konversations-Lexikon, 4. Aufl. 1888, Bd. 16, S. 352, Ausschnitt aus
Tafel Waldverderber I (Käfer) ; (b) Galeries creusées par les individus adultes, source :
Milan Zubrik, Forest Research Institute - Slovakia, Slovak Republic, www.forestimages.org ;
(c) Dégâts en forêt d’Epicéa, source : Jan Liska, Forestry and Game Management Research
Institute, Czechia, www.forestimages.org.
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herbacées au sol, (ii) des conditions minérales et hydriques favorables, (iii) un effet de
protection par la souche permettant d’éviter l’arrachement des semis par reptation de la
neige. Les observations sur le terrain semblent montrer que la régénération sur bois mort
concerne plutôt l’Epicéa que le Sapin.

2.2.5 Dynamique naturelle supposée du Sapin et de l’Epicéa
Les différences de comportement à la lumière, les différences de compétitivité dans le

jeune âge, les différences morphologiques des graines et les différences de tolérance aux per-
turbations prédisent une dynamique de succession pour les peuplements mélangés de Sapin
et d’Epicéa en l’absence de perturbations suffisantes à la réouverture du milieu (Wasser
and Frehner, 1996; Connell and Slatyer, 1977) : l’Epicéa participe à la recolonisation des
milieux ouverts, le Sapin s’installe sous couvert et l’Epicéa est progressivement exclu du
peuplement. Dans le cas de perturbations intermédiaires, l’exclusion compétitive de l’Epi-
céa peut-être empêchée, ce qui conduit à la coexistence des deux espèces (Connell and
Slatyer, 1977; Cordonnier, 2004; Cordonnier et al., 2006).

Bien que l’Epicéa et le Sapin aient une importance économique et sociale forte, il existe
peu de données quantitatives sur les processus démographiques et écophysiologiques déter-
minant leur dynamique (hormis Dovčiak et al. (2008); Sagnard et al. (2007); Szymura et al.
(2007); Grassi et al. (2004); Grassi and Bagnaresi (2001)). Les connaissances empiriques
accumulées au cours du temps par les praticiens diffusent dans des documents techniques
(Wasser and Frehner, 1996; Gauquelin and Courbaud, 2006; Bruciamacchie and de Tur-
ckeim, 2005) qui fournissent des informations qualitatives aux gestionnaires forestiers qui
gèrent le mélange au coup par coup. Les connaissances théoriques autour des différences
entre espèces d’ombre et de lumière viennent compléter les hypothèses sur la dynamique
naturelle du mélange Sapin-Epicéa. Des modèles statistiques et de simulations, basés sur
des données quantitatives doivent permettre (i) de tester les différences entre les deux es-
pèces, (ii) de prédire la dynamique naturelle du mélange Sapin-Epicéa, (iii) d’anticiper la
dynamique pour conserver le mélange par des interventions sylvicoles adéquates.
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2.3 Variabilité et incertitude dans les modèles en éco-
logie

2.3.1 Intérêt de la modélisation

La gestion forestière est une démarche à long terme au cours de laquelle l’aménagiste et
le sylviculteur doivent opérer periodiquement des choix dont les conséquences s’étalent sur
plusieurs décennies (Houllier et al., 1991). La plannification et la prise de décision peuvent
être améliorées en ayant accès à des prédictions fiables de la dynamique forestière (Clark
et al., 2001). La complexité des problèmes qui se posent lorsque l’on souhaite analyser et
simuler la réponse des peuplements soumis à des traitements différents nécessite l’emploi
de techniques de modélisation (Clark et al., 2001; Houllier et al., 1991). La modélisation
ne cherche pas à proposer des lois universelles décrivant le fonctionnement d’un système
mais s’efforce de rendre compte de la réalité. Les modèles sont par essence contingents
aux objectifs de recherche en cours. La modélisation peut permettre (i) d’acquérir ou de
tester de nouvelles connaissances lors de la calibration des modèles et de l’estimation des
paramètres à partir des données de terrain, (ii) de prédire la dynamique et de tester des
scénarios de gestion (Canham et al., 2003).

La plupart des méthodes et techniques qui participent de la modélisation relèvent des
mathématiques appliquées. La statistique, notamment les techniques de régression y joue
un rôle essentiel (Houllier et al., 1991). L’informatique apporte une contribution cruciale à
la modélisation. Elle permet l’emploi de méthodes d’inférence de plus en plus sophistiquées,
nécessitant un grand nombre de calculs et permet de projeter les résultats de l’inférence par
simulations numériques tout en donnant la possibilité de visualiser les résultats de simula-
tions à travers des plateformes logicielles par exemple (Courbaud et al., 2003; de Coligny,
2007; de Coligny et al., 2003) (Fig. 2.7).

En ce qui concerne la modélisation de la dynamique forestière, différents types de modè-
les ont été historiquement développés. On distingue les “modèles peuplements” (pour les-
quels la dynamique est déterminée par des paramètres à l’échelle du peuplement tels que
la surface terrière, le nombre de tiges, la hauteur dominante, le diamètre moyen), des
“modèles arbres” ou “individus centrés” (pour lesquels la dynamique est déterminée par
les caractéristiques de chaque individu composant le peuplement tel que le DBH, la hau-
teur, la taille du houppier). Dans les modèles individus centrés, on distingue les modèles
“indépendants des distances” des modèles “dépendants des distances” où chaque arbre est
localisé dans le peuplement par des coordonnées (Franc et al., 2000). Dans les forêts mélan-
gées de montagne, où les facteurs biotiques (notamment la lumière) sont très anisotropes
et où les caractéristiques individuelles des arbres (espèce, taille) sont très irrégulières dans
l’ espaces, ces derniers modèles semblent être les plus adaptés (Franc et al., 2000).

Pour les forêts mélangées de Sapin et d’Epicéa, il existe actuellement en Europe plu-
sieurs modèles de dynamique (Bugmann, 1994; Lexer and Hönninger, 2001; Courbaud et al.,
2003). Ils sont tous constitués par des sous-modèles de croissance, de mortalité et de recru-
tement, déterminant le cycle de vie de chacune des espèces. La plupart des paramètres de
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Fig. 2.7: Capsis 4.1.5 sous Linux (Java 1.5). JackPine Model par Robert Schneider
(mai 2008). Source : http ://coligny.free.fr/textes/screenShots.html.

ces modèles sont calés à partir de connaissances empiriques ou de revues bibliographiques
pour lesquelles les études étaient effectuées dans des contextes relativement différents des
conditions d’application des modèles. Ceci est d’autant plus vrai pour les modèles de mor-
talité et de recrutement qui, n’étant pas associés directement à la production de bois comme
la croissance, ont été moins étudiés et utilisent des jeux de données sur des échelles réduites
(Hawkes, 2000).

Dans le cadre de la thèse, on se propose de recaler l’ensemble des fonctions démographi-
ques et allométriques du Sapin et de l’Epicéa à partir de données de terrain récoltées sur
les placettes permanentes du Cemagref dans différents massifs des Alpes ou obtenues à
partir des Inventaires Forestiers Nationaux Français (dans les Alpes et le Jura) et Suisse.
Ces fonctions seront intégrées sous le modèle Samsara2 de la plateforme logicielle Capsis
(Courbaud et al., 2003; de Coligny, 2007; de Coligny et al., 2003) afin de simuler la dy-
namique naturelle sur le temps long et de tester différents scénarios sylvicoles destinés à
maintenir le mélange à partir de différents états initiaux.

2.3.2 Variabilité spatio-temporelle des processus écologiques
En écologie, l’un des principaux objectifs de la modélisation est de déceler des “pat-

terns”, c’est-à-dire des liens de cause à effet ou des corrélations entre des variables expli-
catives (ou covariables) et des variables expliquées (ou réponses) (Karban and Huntzinger,
2006). Les échantillons de données qui regroupent covariables et réponses et qui sont utili-
sés pour estimer les paramètres des modèles sont complexes (Clark et al., 2004a; Legendre,
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1993). Les variables de réponse sont la conséquence d’une multitude de processus qui sont
corrélés dans le temps et dans l’espace. Il en résulte une variabilité du processus lorsque
l’on modélise le lien entre les covariables et les réponses à l’aide d’un nombre réduit de
covariables. La variabilité du processus représenté est appelée “process variability” ou en-
core “process error”. Cette source de stochasticité dans les données s’ajoute aux erreurs de
mesure sur les covariables et les réponses qui sont appelées “observation errors” ou encore
“mesurement errors” (Clark et al., 2004a). Il est nécessaire de bien distinguer ces deux
sources de stochasticité car si la variabilité du processus doit être prise en compte du point
de vue écologique dans la compréhension des mécanismes et dans les simulations à partir
des modèles, ce n’est pas le cas des erreurs d’observations (Clark et al., 2004a; Bjornstad
and Grenfell, 2001; Calder et al., 2003).

Dans la plupart des modèles de dynamique forestière actuellement utilisés (hormis Clark
(2007)), la variabilité des processus démographiques ou allométriques attribuées à une
espèce n’est pas du tout prise en compte (Pacala et al., 1996; Lexer and Hönninger, 2001;
Bugmann, 1996). La variabilité des processus peut-être structurée à différentes échelles. Au
sein d’une population d’arbres, tous les individus ne sont pas identiques. Une multitude
de facteurs agissant à l’échelle individuelle se combinent pour déterminer la croissance, la
fécondité, la survie, la forme du houppier d’un individu (Fig. 2.8).

Les caractéristiques génétiques individuelles se combinent aux effets de micro-site et
déterminent des trajectoires individuelles (Aarssen, 1992). Ces facteurs sont hiérarchisés
vis-à-vis de leur effet sur le processus (en forêt, un des facteurs principaux déterminant la
croissance des arbres adulte est la lumière, alors que les dégâts occasionnés par le gibier, par
exemple, constituent un facteur qui peut, en général, être considéré comme secondaire). S’il
est possible de quantifier l’importance d’un certain nombre de facteurs qui agissent de façon
déterministe sur le processus, une multitude de facteurs non mesurés ou non mesurables ne
peuvent pas être pris en compte de cette façon (Clark, 2003a). Ils contribuent à la variabilité
du processus étudié et ne peuvent être intégrés dans les modèles qu’en incluant un effet
synthétique aléatoire. A l’échelle de l’individu, l’effet aléatoire individuel représente un effet
synthétique de l’ensemble des facteurs non mesurés et non mesurables qui diffèrent d’un
individu à l’autre, mais restent constants tout au long de la vie d’un même individu (Fig.
2.9). C’est le cas pour les caractéristiques génétiques et les caractéristiques de micro-sites
(sol, climat, topographie).

De la même manière, les processus écologiques varient dans le temps. Concernant la
fécondité des arbres, elle peut être très variable d’une année sur l’autre (Sagnard et al.,
2007; Clark et al., 2004a) et s’accompagner d’un “masting effect”, lorsque la production
de graines est synchronisée pour tous les individus d’une même population avec des an-
nées à forte production et des années à faible production (Hirayama et al., 2008; Koenig
et al., 1994). Cette synchronisation dans la production de graines peut être due à des effets
climatiques, des facteurs de pollinisation ou de prédation des graines qui varient d’une
année sur l’autre (Kelly and Sork, 2002). De même, les facteurs climatiques (température,
pluviométrie) qui varient d’une année sur l’autre peuvent affecter la croissance d’une es-
pèce (Buntgen et al., 2008; Gaul et al., 2008; Cullen et al., 2001). Les effets temporels
ne sont pas les mêmes d’une espèce à l’autre. Suite aux variations annuelles du climat,
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Fig. 2.8: Facteurs influençant la dynamique des peuplements forestiers. D’après
Barbault (1992), dessins et mise en forme : Nicole Sardat, Cemagref, 2006.
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Fig. 2.9: Variabilité individuelle pour les processus de colonisation et de crois-
sance (Clark, 2007). L’approche classique (a) se concentre sur le comportement moyen
de chacune des espèces et ne prend pas en compte les variations du processus suggérant
de façon déterministe que l’espèce “Tulip poplar” est un meilleur colonisateur et compéti-
teur que l’espèce “Red maple”. L’approche Bayésienne hiérarchique (b) conduit à de larges
enveloppes de prédiction qui témoignent de différences individuelles fortes au sein des po-
pulations relativisant les différences entre espèces. Clark et al. (2004a) font l’hypothèse
que la variabilité individuelle traduit l’effet des traits de vie des espèces sur une multi-
tude d’axes de la niche écologique et que des trade-offs multidimensionnels entre espèces
déterminent leur coexistence.
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Fig. 2.10: Impact de la variabilité individuelle et annuelle sur la coexistence de
deux espèces en compétition (Clark, 2007). Sans variabilité, l’espèce verte exclue
l’espèce rouge. Avec variabilité, les deux espèces peuvent gagner avec un certain niveau de
probabilité.

des populations d’insectes ravageurs peuvent se développer et attaquer certaines espèces
d’arbre préférentiellement. Dans des peuplements mélangés, la défoliation provoque une
baisse de croissance des espèces sensibles et une augmentation de la croissance des espèces
résistantes (Jactel et al., 2005). De la même manière que pour les effets individuels, les
effets temporels participent à la variabilité du processus et l’effet annuel représente un
effet synthétique de l’ensemble des facteurs non mesurés et non mesurables qui diffèrent
d’une année sur l’autre mais qui affectent en même temps et de la même manière tous les
individus d’une même population.

La variabilité des processus écologiques doit être considérée et quantifiée. Ne pas la
prendre en compte dans les modèles alors que l’information est souvent présente dans les
données, c’est faire l’hypothèse forte que les espèces sont homogènes dans le temps et
dans l’espace et que les différences entre individus et entre années ont des conséquences
négligeables sur la dynamique des communautés. Hors, Clark (2007); Courbaud et al. (in
review); Lichstein et al. (2007) ont montré que la variabilité individuelle et temporelle
avait des conséquences importantes sur la dynamique des communautés et notamment sur
la capacité des espèces à coexister (Fig. 2.10).

2.3.3 Sources de variabilité et d’incertitude
Il faut distinguer plusieurs types d’incertitude suivant l’étape de la modélisation. Au

cours de la récolte des données, les erreurs de mesures conduisent à des incertitudes dans
les observations qu’il faut prendre en compte au cours de l’inférence – c’est-à-dire au cours
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de l’estimation des paramètres du modèle – afin de tenir compte de la non-indépendance
des données et d’avoir une meilleure estimation des paramètres (Clark et al., 2004a; Calder
et al., 2003). L’estimation des erreurs de mesures peut faire l’objet de protocoles spéci-
fiques (Vieilledent et al., in reviewc) où être effectuée en même temps que l’estimation des
paramètres du modèle (Clark et al., 2003a). L’estimation de l’erreur nécessite plusieurs
mesures par observation (le minimum théorique étant de deux mesures pour au moins une
observation).

Suite à l’inférence, il existe une incertitude sur la valeur des paramètres qui sont souvent
renseignés par une moyenne et un intervalle de confiance à 95%. L’incertitude dans les
paramètres doit être répercutée dans les simulations afin de renseigner sur l’incertitude de
la prédiction (Pacala et al., 1996; Deutschman et al., 1999; Clark, 2003a).

Outre l’incertitude sur les paramètres, la variabilité individuelle et temporelle conduisent
à une incertitude dans la prédiction due aux tirages aléatoires des paramètres individuels
ou temporels au cours de la simulation (Vieilledent et al., in reviewc).

Enfin, le modèle choisi pour représenter le processus et qui conditionne la valeur des
paramètres au cours de l’inférence (cf. définition de la vraisemblance : “c’est la probabilité
d’observer les données sachant que le modèle est juste” (Gotelli and Ellison, 2005; Hilborn
and Mangel, 1997)) est incertain. Dans ce cas, soit l’on choisit le meilleur modèle par
comparaison (en utilisant des indices tels que l’AIC (“Akaïke Information Criterion”),
le BIC (“Bayesian Information Criterion”), le DIC (“Deviance Information Criterion”), le
“Bayes factor”, le “Predictive Loss”, qui prennent en compte la représentativité des données
par le modèle et le nombre de paramètres du modèle), soit l’on peut moyenner les différents
modèles calibrés en leur affectant un poids en fonction de leur capacité de prédiction (c’est
ce qu’on appelle le “model averaging” (Wintle et al., 2003)).

2.3.4 Incertitude et modèles non-paramétriques
Les modèles couramment utilisés pour représenter les patterns en écologie sont appelés

“paramétriques”, c’est-à-dire qu’ils font intervenir une fonction (linéaire, puissance, logis-
tique, de Gompertz, etc.) avec des paramètres qu’il faut estimer pour relier la covariable à
la réponse. Cette fonction suppose une forme générale pour la relation entre les covariables
et la réponse. Le choix de la fonction repose sur des critères biologiques et des choix a
priori (Gotelli and Ellison, 2005).

Lorsque l’incertitude sur le choix de la fonction est importante, une solution alterna-
tive au fait de comparer les modèles ou de moyenner différents modèles est d’utiliser des
modèles dits “non-paramétriques” ou “semi-paramétriques” qui ne font pas (ou très peu)
d’hypothèses a priori sur la forme de la relation. L’expression “non-paramétrique” est assez
mal choisie, car un modèle non paramétrique contient des paramètres à estimer, et même
parfois un très grand nombre (Crainiceanu et al., 2005; Gimenez et al., 2006a,b; Vieilledent
et al., in reviewa,i). Les modèles non-paramétriques sont bien adaptés à la représentation
de relations très fortement non-linéaires surtout lorsque le jeu de données est déséquilibré
(Lavine, 1991; Vieilledent et al., in reviewa; Draper, 1995; Wyckoff and Clark, 2000). En
effet, pour les modèles paramétriques, l’estimation en un point du jeu de données dépend de
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Fig. 2.11: Un simple réseau Bayésien. Le réseau relie le paramètre θ au processus Y

l’estimation à tous les autres points et donc de la distribution des données tandis que pour
les modèles paramétriques, l’estimation en un point du jeu de données est indépendante de
l’estimation aux autres points (Lavine, 1991). Dans le cas de données sur la mortalité des
arbres, en fonction du diamètre notamment, ces modèles sont intéressants car les jeux de
données correspondant montrent souvent un déficit pour les gros diamètres, soit par le fait
du processus de mortalité lui-même, soit à cause de l’exploitation forestière qui prélève les
gros diamètre à maturité et empêche l’observation du processus de mortalité (Vieilledent
et al., in reviewa).

2.3.5 Statistiques bayésiennes hiérarchiques
Les statistiques Bayésiennes hiérarchiques constituent un outil puissant pour l’estima-

tion de la variabilité dans les processus écologiques (Clark, 2005, 2007).

2.3.5.1 Formule de Bayes et réseau Bayésien

Les statistiques Bayésiennes s’appuient sur la formule de Bayes (Eqn. 2.1). Soit un
vecteur d’observations Y que l’on doit prédire à partir d’un modèle faisant intervenir
un paramètre θ (Fig. 2.11). Bayes a démontré que l’on pouvait estimer la distribution a
posteriori de θ en utilisant les probabilités conditionnelles :

p(θ|Y ) = p(Y |θ)p(θ)∫
θ p(Y |θ)p(θ)dθ

(2.1)

p(θ) est la distribution a priori (ou “prior”) de θ, p(Y |θ) est la vraisemblance du modèle,∫
θ p(Y |θ)p(θ)dθ est la constante de normalisation ou distribution marginale de Y et p(θ|Y )
est la distribution conditionnelle a posteriori (ou “posterior”) de θ.
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La constante de normalisation peut ne pas avoir de solution analytique. On sait toutefois
qu’elle est indépendante de θ puisqu’elle est intégrée sur θ. On est alors amené à estimer
le posterior conditionnel de θ à partir de la relation suivante :

p(θ|Y ) ∝ p(Y |θ)p(θ) (2.2)

Dans le cas où les lois sont conjuguées pour la vraisemblance et le prior (ex : loi Poisson
et loi Gamma), on connaît le posterior conditionnel de θ qui sera de même loi que le prior.
Les paramètres du posterior conditionnel seront fonction des paramètres du prior, de la
vraisemblance et des données.

Dans le cas où les lois ne sont pas conjuguées, on peut utiliser différents algorithmes
(Inverse Sampling, Metropolis-Hastings, etc.) pour tirer des valeurs de θ dans la distribution
a posteriori. Ces algorithmes constituent une chaîne de Markov pour simulation Monte-
Carlo (MCMC) qui converge en loi vers le posterior conditionnel de θ (Gelman et al., 2003;
Clark, 2007).

Pour obtenir une prédiction, on calcule le “posterior predictif” de Y à partir de chaque
estimation de θ en utilisation une simulation de Monte-Carlo :

p(Y ) =
∫
θ
p(Y |θ)p(θ)dθ (2.3)

2.3.5.2 Statistiques Bayésiennes hiérarchiques et modèles mixtes

L’association de la formule de Bayes et des techniques MCMC est très efficace pour
l’estimation de paramètres au sein de modèles complexes comme les modèles mixtes. Les
modèles mixtes font intervenir des effets fixes (déterministes) et des effets aléatoires permet-
tant de structurer la variabilité des processus à différentes échelles : individuelle, annuelle,
etc. (Pinheiro and Bates, 2000).

Dans le cas d’un modèle à effets individuels, on suppose que les paramètres associés à
chacun des individus sont issus d’une distribution de probabilité commune.

Si l’on considère le réseau bayésien décrit par la Figure 2.12, où l’on suppose Y un vec-
teur d’observations yi et Θ un vecteur de paramètres individuels θi issus d’une distribution
de probabilité commune de paramètres α et β, on peut définir le posterior joint :

p(Θ, α, β|Y ) ∝ p(Y |Θ)p(Θ|α, β)p(α)p(β)

Le posterior conditionnel de chaque paramètre est obtenu en identifiant les distributions
de probabilité dans lesquelles ils apparaissent :

p(Θ|α, β,Y ) ∝ p(Y |Θ)p(Θ|α, β)

p(α|Θ, β,Y ) ∝ p(Θ|α, β)p(α)

p(β|Θ, α,Y ) ∝ p(Θ|α, β)p(β)
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Fig. 2.12: Un réseau Bayésien hiérarchique avec effets individuels. Le modèle
contient des effets individuels θi pour chaque observation yi et un niveau hiérarchique sup-
plémentaire précisant que tous les paramètres θi proviennent d’une distribution commune
de paramètres α et β.
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Lorsque le modèle fait intervenir plusieurs paramètres, on utilise un sampler de Gibbs
au sein duquel on sélectionne une estimation pour chacun des paramètres les uns après
les autres. La puissance de calcul nécessaire à l’utilisation des techniques MCMC explique
l’essor relativement récent de l’inférence bayésienne (Casella and George, 1992; Gelfand
and Smith, 1990; Gilks et al., 1994).

Les statistiques bayésiennes hiérarchiques offrent donc un cadre théorique et mathémati-
que relativement simple, à partir duquel on peut estimer un grand nombre de paramètres,
fixes ou aléatoires, pour des modèles complexes. Lorsqu’on utilise les méthodes bayésiennes
pour l’inférence, on obtient une distribution de probabilité pour chacun des paramètres (qui
n’a pas nécessairement une équation algébrique connue). Un paramètre peut adopter une
multitude de valeurs, chacune avec une certaine probabilité. Cela permet des prédictions
probabilistes de la variable de réponse qui intègre à la fois l’incertitude sur les paramètres
et la variabilité spatio-temporelle des processus (Clark, 2005, 2007).

2.3.6 Prédictions probabilistes et principe de précaution
Lorsqu’on utilise des modèles hiérarchiques Bayésiens pour la prédiction, on assume le

fait que l’on ne connait pas l’ensemble des mécanismes qui déterminent le processus mais
en revanche, on est capable de quantifier l’incertitude de la prédiction liée à l’incertitude
sur les paramètres et à la variabilité spatio-temporelle du processus. On obtient alors des
prédictions probabilistes qui sont utiles aux décisionnaires.

Si une action a 90% de chance d’être positive, les acteurs politiques et sociaux peuvent
envisager avec confiance la mise en place de cette action. Si une action a 90% de chance
d’être néfaste, les acteurs politiques et sociaux peuvent argumenter la limitation ou l’in-
terdiction de cette action. Si une action a 50% de chance d’être positive ou néfaste, cela
signifie que les données ou les connaissances scientifiques actuelles sur les mécansimes as-
sociées au processus sont insuffisantes pour établir l’existence d’un risque ou d’un intérêt
à entreprendre cette action. Les décissionaires peuvent alors s’en remettre au principe de
précaution.

D’après le site de la Consultation Nationale pour la Chartre de l’Environnement, la no-
tion de principe de précaution est apparue pour la première fois à la fin des années soixante
en Allemagne. Les pouvoirs publics ont ainsi adopté le Versorgeprinzip qui les autorisait à
prendre toutes “mesures nécessaires et raisonnables pour faire face à des risques éventuels,
même sans disposer des connaissances scientifiques nécessaires pour en établir l’existence”
(Zaccai, 1994). Il figure ainsi dans la Déclaration de Rio de 1992. Il a été introduit dans le
droit communautaire par le traité de l’Union Européenne à Maastricht également en 1992
et dans la législation française à travers la loi Barnier de 1995 (article L. 110-1 du Code de
l’Environnement) qui prévoit que les politiques de l’environnement s’inspirent du principe
de précaution. Le principe de précaution n’est pas une règle d’abstention mais appelle à
une redéfinition des conditions de l’agir dans les sociétés modernes (Godard, 1994).
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2.4 Mécanismes de coexistence des espèces
Afin de proposer une aide à la décision pour le maintien du mélange en forêt de Sapin-

Epicéa en zone de montagne, il est nécessaire de bien représenter les mécanismes respon-
sables de la coexistence des espèces, ou de l’exclusion compétitive d’une espèce, dans les
modèles de dynamique forestière. L’ensemble des mécanismes maintenant la diversité des
espèces au sein d’une communauté a fait l’objet de plusieurs revues (Chesson, 2000b; Naka-
shizuka, 2001; Wright, 2002; Tilman and Pacala, 1993; Tokeshi, 1999). Historiquement, la
question s’est posée suite à l’observation de communautés à très forte diversité spécifique
tels que les forêts tropicales (Hubbell, 1997), les récifs coralliens (Hubbell, 1997) ou les
communautés de phytoplancton (Hutchinson, 1961; Huisman and Weissing, 1999), alors
que le principe de Gause d’exclusion compétitive (Gause, 1934) prédit que deux espèces
utilisant la même ressource ne peuvent coexister et que l’espèce la plus compétitive exclut
l’espèce la moins compétitive.

Différents modèles, basés chacun sur un certain nombre d’hypothèses et sur une certaine
vision des espèces et de la communauté, ont été avancés pour tenter de résoudre cette
contradiction.

2.4.1 Le modèle de niche de Hutchinson
Selon la théorie de la niche écologique, les communautés sont des assemblages d’es-

pèces différentes dans leur relation à leur environnement. Selon la conception classique
d’Hutchinson (1957), la niche est un hyper-volume limité, propre à chaque espèce, dans un
espace dont les axes représentent les ressources (par exemple la lumière). Mais la notion
de ressource peut inclure l’ensemble des relations de l’espèce avec son milieu biotique et
abiotique (Chesson, 1991; Chase and Leibold, 2003). Les axes des niches différenciant les
espèces entre elles sont donc multiples. En occupant des niches différentes, les espèces se
partagent le milieu en fonction de la nature et du niveau de ressources dont elles dépendent.
Le modèle de niche met donc l’accent sur les différences entre espèces qui sont facilement
observables au niveau morphologique, anatomique et physiologique (Fig. 2.13).

Initialement, dans un espace à n dimensions, une espèce n’a pas un unique n-uplet de
coordonnées mais elle en a autant qu’elle compte d’individus. La niche de l’espèce est dé-
terminée par le plus petit espace à n dimensions contenant tous les individus (Hutchinson,
1957; Ricklefs and Miller, 1999). Tous les individus d’une même espèce sont différents par
leurs caractéristiques génétiques propres et leur histoire individuelle. Pour des conditions
environnementales identiques, deux individus de la même espèce ne répondent pas exacte-
ment de la même façon à leur environnement (en termes d’utilisation de la ressource, de
survie, de fécondité, etc.).

Lorsque l’on cherche à identifier la niche d’une espèce sur un axe particulier (une res-
source, l’altitude, le pH, etc.), on utilise fréquemment des données de présence-absence
des individus de l’espèce et un modèle logistique linéaire par rapport à la variable consi-
dérée. On obtient alors une courbe de Gauss indiquant la probabilité de présence de l’es-
pèce en fonction des valeurs de la variable et un optimum là où la probabilité est maxi-
male (Fig. 2.14).
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Fig. 2.13: Différences entre espèces pour la taille et la forme des graines. Source :
http ://www.tc.umn.edu/∼hmuller/.

Les individus d’une espèce sont retrouvés pour des niveaux de la variable environne-
mentale qui sont différents. La variabilité peut être expliquée par différents mécanismes :

1. L’espèce (en tant qu’ensemble d’individus ayant des caractéristiques communes)
peu subsiter dans une gamme d’altitude donnée qui détermine les paramètres éco-
physiologiques (température, précipitations, ensoleillement, pression partielle des gaz,
etc.) qui autorisent la survie, la croissance, la reproduction de l’espèce.

2. L’espèce peut exprimer une certaine plasticité phénotypique autorisant sa survie dans
une gamme large de conditions environnementales (Bonnier, 1887; Geburek et al.,
2008).

3. Lorsque l’on identifie l’habitat favorable à une espèce sur un unique axe tel que
représenté dans la Figure 2.14, la gamme de conditions favorables peut varier (se
décaler, se réduire, s’agrandire) en fonction des autres facteurs du milieu (présence
d’espèces concurrentes, exposition, latitude, etc.). La probabilité de présence d’une
espèce en fonction de l’altitude est par exemple différente sur un versant Nord et sur
un versant Sud.

4. Pour des conditions environnementales parfaitement identiques, les individus d’une
même espèce, qui sont différents par leurs caractéristiques génétiques et leur histoire,
ont une probabilité de présence différente de la moyenne de l’espèce.

La variabilité, qui détermine en fin de compte la niche de l’espèce, joue un rôle dans
la coexistence (Lichstein et al., 2007; Clark et al., 2007; Courbaud et al., in review) sans
toutefois être prise en compte dans les modèles de niche classiques (Chase and Leibold,
2003).
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Fig. 2.14: Modèle de niche logistique basé sur des comptages de présence-
absence (Lenoir et al., 2008). Exemples de plantes d’Europe de l’ouest dont les dis-
tributions indiquent une remontée en altitude. Les courbes proviennent d’un modèle de
régression logistique basé sur des données de présence-absence sur la période 1905-1985
(lignes en pointillés) et sur la période 1986-2005 (lignes continues).
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Fig. 2.15: Modèle de croissance logistique à deux paramètres, r et K. Source :
http ://fr.wikipedia.org/wiki/Image :Stratégies_démographiques.JPG.

2.4.2 Déclinaisons du modèle de niche de Hutchinson : notion de
trade-off

Partant du modèle de niche, les mécanismes de coexistence invoqués s’appuient sur
des compromis (ou “trade-offs”) entre espèces (Kneitel and Chase, 2004; Rees et al., 2001;
Tilman, 1982, 1994). Une espèce est plus compétitive sur certains axes de la niche mais
l’est moins sur d’autres.

En se référant au concept de niche, les scientifiques ont cherché à identifier les diffé-
rences entre espèces et les mécanismes qui pouvaient expliquer la coexistence des espèces
au sein des communautés. L’approche qui consiste à étudier la dynamique de succession
pour identifier les conditions de coexistence le cas échéant est synthétique et part des obser-
vations de terrain. Elle différencie les espèces pionnières de début de succession des espèces
dryades de fin de succession (Rees et al., 2001). Les espèces de début de succession sont
caractérisées par des traits d’histoire de vie corrélés comprenant une forte fécondité, une
dispersion des graines longue, une croissance rapide lorsque les ressources sont abondantes
et une croissance lente et un fort taux de mortalité lorsque les ressources sont faibles. Les
espèces de fin de succession ont les caractéristiques opposées, c’est-à-dire une fécondité
plus faible, une dispersion courte, une croissance lente et un meilleur taux de croissance et
de survie lorsque les ressources sont faibles (Rees et al., 2001). Ces caractéristiques sont
à associer aux stratégies r et K des espèces composant une méta-communauté et qui ont
été définies par MacArthur and Wilson (1967) à travers la théorie de la biogéographie des
îles. La théorie de MacArthur et Wilson dit que le nombre d’espèces sur une île résulte
d’un équilibre entre l’immigration de nouvelles espèces et l’extinction des espèces présentes.
Les espèces à stratégie r sont les espèces investissant dans la dissémination (multiplication
des graines et dispersion), les espèces à stratégie K sont celles investissant dans la survie
des adultes. C’est une variante plus complexe du classique modèle logistique à deux para-
mètres (r et K) proposé par Verhulst (1838) pour modéliser la croissance des populations
en fonction du temps (Fig. 2.15).
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Les espèces de fin de succession excluent potentiellement les espèces de début de succes-
sion : au fur et à mesure que le milieu est colonisé, la ressource devient moins abondante et
les espèces de début de succession disparaissent. Dans le cas de perturbations suffisament
conséquentes (on parle alors de perturbations intermédiaires (Connell and Slatyer, 1977;
Cordonnier, 2004; Cordonnier et al., 2006)), les espèces de début de succession peuvent
persister en recolonisant les sols nus. Les perturbations peuvent être issues d’une morta-
lité intrinsèque physiologique (par sénéscence ou compétition pour les ressources) ou dues
à des facteurs externes de plus grande ampleur (coup de vent, avalanche, feu). On peut
alors considérer deux types de trade-off pour la coexistence : un trade-off colonisation-
compétition et un trade-off “croissance à niveau de ressource élevé-competition” appelé
communément mécanisme de niche de succession ou “successional niche mechanism” (Pa-
cala and Rees, 1998). Dans le premier cas, c’est la fécondité et la distance de dispersion qui
contrebalancent la survie à faible niveau de ressource et dans le second cas, c’est la forte
croissance lorsque le niveau des ressources est élevé qui contrebalance la survie à faible ni-
veau de ressource. Le trade-off colonisation-compétition est le plus souvent rencontré dans
des milieux ouverts où les populations sources sont éloignées alors que le mécanisme de
niche de succession est plus prépondérant dans les milieux fermés saturés en graines (Rees
et al., 2001).

Le trade-off colonisation-compétition est le mécanisme le plus mis en avant pour expli-
quer la coexistence. De nombreux modèles théoriques basés sur la colonisation de patch
(“patch models”) ont démontré son effet sur le maintien de la diversité (Levins and Culver,
1971; Nee and May, 1992; Tilman, 1994; Calcagno et al., 2006; Courbaud et al., in re-
view). Théoriquement, un nombre infini d’espèces correctement positionnées sur la ligne
de trade-off peuvent coexister (Tilman, 2004). Sur le terrain, c’est surtout au niveau des
traits fonctionnels associés à la graine (taille et nombre des graines) que l’on a tenté de
vérifier cette théorie (Nakashizuka, 2001; Rees et al., 2001). Les espèces pionnières ont des
graines petites, renfermant une faible quantité de réserves. Pour une même quantité d’éner-
gie, de plus petites graines peuvent être produites en plus grand nombre. Un trade-off taille
des graines-quantité de graines est effectivement observable dans la nature (Coomes and
Grubb, 2003) (Fig. 2.16). Lorsque l’on considère une dispersion par le vent, les graines d’un
poids plus faible ont tendance à avoir une distance de dispersion plus importante (Greene
and Johnson, 1993). De plus, lorsque les ressources extérieures sont faibles, les semis issus
d’une graine petite contenant peu de réserves, ont un taux de survie plus faible que des
semis issus d’une graine plus grosse contenant plus de réserves (Moles and Westoby, 2004).

En appliquant la notion de trade-off à l’utilisation des ressources, Tilman (1982) montre
qu’à l’équilibre dans une communauté, il peut y avoir autant d’espèces en coexistence qu’il
y a de ressources limitantes. Dans le cas de deux ressources limitantes (l’azote N et le
phosphore P ; Tilman (1977)), deux espèces, l’une utilisant mieux l’azote pour se multiplier
et l’autre utilisant mieux le phosphore, peuvent coexister. C’est l’hypothèse du ratio des
ressources ou “ressource-ratio” qui prédit une certaine valeur des ressources à l’équilibre :
R?. Si l’habitat est hétérogène et que le ratio des ressources varie dans l’espace, le nombre
d’espèces en coexistence à l’équilibre peut dépasser le nombre de ressources (Tilman, 1982;
Silverton, 2004). L’hypothèse du ratio des ressources autorise potentiellement un nombre
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Fig. 2.16: Trade-off entre poids sec des graines et nombre de graines par individu
pour 62 espèces de prairies humides dans le Nord-Est de l’Europe (Coomes and
Grubb, 2003).

infini d’espèces à coexister et fournit ainsi une explication possible à la grande richesse
spécifique de certaines communautés.

La majeure partie des modèles théoriques étudiant les mécanismes de coexistence s’ap-
puient sur une vision à l’équilibre de la communauté qui provient de la résolution analytique
de systèmes d’équations différentielles censées représenter la dynamique de l’écosystème.
Les résultats de ces modèles peuvent donc être considérés comme des cas particuliers qui
ne représentent pas forcément l’état des écosystèmes naturels que l’on suppose rarement
à l’équilibre (O’Neill, 2001; Huisman and Weissing, 1999). Ainsi, Huisman and Weissing
(1999) démontrent que sans considérer l’hétérogénéité spatiale au sein de l’habitat, mais
en considérant une dynamique chaotique transitoire, il est possible d’obtenir des commu-
nautés ayant un nombre d’espèces supérieur au nombre de ressources limitantes pendant
un temps très long.

La niche de régénération est un sous-ensemble de la niche mettant en évidence les
différences entre espèces en se concentrant sur une étape de leur cycle de vie : la phase de
régénération (Grubb, 1977). Si le niveau des ressources varie dans le temps, les conditions
favorables à la régénération des différentes espèces se distribuent différemment dans le
temps et l’exclusion compétitive est évitée. Pour cela, il faut que les espèces, à un stade de
leur cycle de vie, soient capables de survivre sur leurs réserves pendant les mauvaises années
et qu’elles profitent des conditions favorables pour régénérer. C’est l’effet de stockage ou
“storage effect” (Warner and Chesson, 1985). Pour assurer l’effet de stockage, les espèces
peuvent être longévives ou bien avoir une banque de graines viables en dormance ou bien
présenter des semis résistants à la compétition pendant les mauvaises années.

Plusieurs autres trade-offs ont été invoqués pour expliquer la coexistence des espèces
(Silverton, 2004; Nakashizuka, 2001; Wright, 2002). Ces trade-offs incluent des différences
entre espèces sur plusieurs axes de la niche. Les espèces diffèrent du point de vue de leur
capacité à intercepter la lumière qui dépend de la taille du houppier et de l’incide foliaire
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ou “leaf area index” (LAI). Les espèces tolérantes à l’ombre sont supposées intercepter
plus de lumière que les espèces non-tolérantes à l’ombre (Pacala et al., 1996; Canham
et al., 1994; Purves et al., 2007; Deutschman et al., 1997). Kohyama (1993) propose un
trade-off architectural entre taille des arbres et capacité de recrutement. Silverton (2004)
a regroupé l’ensemble des études ayant à sa connaissance testé une différenciation de niche
sur au moins deux axes et souligne le fait qu’elles sont peu nombreuses et font la plupart
du temps référence aux même processus : tolérance à l’ombre, dispersion, croissance en
pleine lumière (Fig. 2.17). Il conclut en disant qu’il existe effectivement une ségrégation de
niche pour les espèces composant les communautés et qu’elle participe vraisemblablement
à faciliter leur coexistence. Le faible nombres d’études serait en parti dû au désintérêt porté
au concept de niche au cours de la dernière décennie par comparaison avec des théories
novatrices comme la théorie de la neutralité (Hubbell, 2001). On pourrait, de plus, rajouter
que la démonstration de trade-offs multidimensionnels (sur plusieurs axes de la niche) n’est
pas aisée et implique des jeux de données conséquents, incluant des données sur plusieurs
processus, pour l’ensemble des espèces de la communauté.

Pacala et al. (1996) ont démontré l’existence de trade-offs multidimensionnels (sur 5
axes de la niche) sur des espèces forestières du nord-est des Etats-Unis. Les axes étaient
décrits par (i) la lumière interceptée par les adultes, (ii) la croissance des semis en pleine
lumière, (iii) la survie à l’ombre, (iv) la croissance des semis à l’ombre et (v) la distance
de dispersion (Fig. 2.18). Malgré le nombre relativement réduit d’axes étudiés, le nombre
d’interaction est, lui, élevé et suffit à représenter correctement la dynamique de succession
observée sur le terrain (Pacala et al., 1996; Rees et al., 2001). Les trade-offs multidimension-
nels contribuent à emboîter les espèces les unes avec les autres, on parle alors de “packed
communities” (Clark, 2003b). Autrement dit, seules les espèces ayant des combinaisons
particulières de traits de vie peuvent coexister, les autres étant exclues relativement rapi-
dement.

Une des principales critiques portée au modèle de niche est que les espèces d’une com-
munauté ne se placent pas parfaitement sur la ligne de trade-off que ce soient en forêt
tempérée (Pacala et al., 1996) (Fig. 2.18) ou en forêt tropicale (Hubbell, 2001, 2005) (Fig.
2.19). Par conséquent, les simulations ou modèles théoriques incluant ces trade-offs pré-
disent une exclusion trop rapide de certaines espèces alors qu’elles persistent longtemps
dans les communautés (Clark et al., 2007). Une des hypothèses avancée, dans la continuité
du modèle de Hutchinson (Hutchinson, 1957) définissant la niche par un espace à n di-
mensions, est qu’il est actuellement difficile de représenter l’ensemble des axes de la niche
dans les modèles et que la disposition des espèces dans un espace à dimensions réduites
conduit à des trade-off imparfaits qui ne représentent pas correctement la réalité. Ainsi,
une absence apparente de trade-off entre deux espèces lorsque l’on se focalise uniquement
sur deux axes de la niche peut se révéler fausse lorsque l’on raisonne en tenant compte
d’un troisième axe (Fig. 2.20).

Un des arguments majeurs qui tend à valider le modèle de trade-offs multidimensionnels
est la rapidité avec laquelle les espèces retrouvent leur abondance initiale et reconstituent
les communautés dans un état proche de l’état initial suite aux glaciations. Ceci a été
démontré par Clark and McLachnan (2003) d’après des données fossiles de pollens em-

39



Fig. 2.17: Etudes récentes effectuant au moins deux tests de ségrégation de niche
(Silverton, 2004).
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Fig. 2.18: Trade-offs multidimensionnels pour des espèces forestières dans le
nord-est des Etats-Unis (Pacala et al., 1996).

Fig. 2.19: Trade-off imparfait en forêt tropicale de Barro Colorado Island (Hub-
bell, 2001, 2005).
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Fig. 2.20: Représentation schématique d’un modèle de niche multidimensionnel
(Tokeshi, 1999). La niche de l’espèce A recouvre entièrement la niche de l’espèce B si
l’on considère uniquement les axes x et y. Mais les deux niches sont dissociées sur l’axe z.

prisonnés dans des sédiments lacustres en Amérique du Nord durant l’Holocène (10 000
dernières années) (Fig. 2.21). Un retour rapide aux conditions initiales après perturbations
implique des mécanismes stabilisateurs forts (Chesson, 2000b). Les trade-offs multidimen-
sionnels constituent des mécanismes stabilisateurs forts (Chesson, 2000b; Clark et al., 2007;
Pacala et al., 1996; Courbaud et al., in review).

D’après (Chesson, 2000b), des mécanismes sont stabilisateurs s’ils permettent d’éviter
la compétition interspécifique et qu’ils renforcent la compétition intraspécifique. Dans un
milieu fermé où la ressource est limitée, une espèce atteint un nombre maximal d’indivi-
dus K correspondant à la capacité de charge ou “carrying capacity” du milieu (Verhulst,
1838; Begon et al., 1996). Autrement dit, le développement d’une espèce est limité par la
compétition entre les individus de cette même espèce. Lorsqu’il y a une ségrégation com-
plète de la niche de deux espèces, elles ne rentrent pas en compétition mais les individus
de chacune des espèce sont en compétition entre eux. La ségrégation des niches peut être
imparfaite. Dans ce cas, le modèle de Lotka-Volterra (Lotka, 1925; Volterra, 1926) prédit
qu’il y a coexistence des espèces lorsque la compétition intraspécifique est supérieure à la
compétition interspécifique.

L’hypothèse de Janzen-Connell (Janzen, 1970; Connell and Slatyer, 1977) considère un
type particulier de compétition intraspécifique et de densité dépendance. Elle suppose que
le maintien de la diversité est la conséquence de deux mécanismes : une augmentation de la
mortalité des graines et des semis avec la densité des graines et des semis, et une diminution
de la mortalité des graines et des semis avec la distance à l’arbre mère. La mortalité due
à des ennemis naturels tels que les herbivores, les insectes et les champignons pathogènes
serait à l’origine de ces deux mécanismes. L’hypothèse de Janzen-Connell suppose une mise
à distance des individus juvéniles par rapport aux individus adultes conspécifiques, offrant
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Fig. 2.21: Evolution de l’abondance d’une espèce au cours du temps dans dif-
férents sites (Clark and McLachnan, 2003). La variance de l’abondance entre les
différents sites reste stable pendant tout l’Holocène alors qu’un modèle neutre prédit une
augmentation de la variance au cours du temps.
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des possibilités d’installation pour les autres espèces et conduisant ainsi à augmenter la
diversité spécifique.

La plupart des études présentées dans la Section 2.4.2 sur les trade-offs se basent sur
le comportement moyen des espèces et font abstraction de la variabilité individuelle (ou
variabilité intraspécifique) observée dans les données, ce qui va à l’encontre du modèle de
niche dans sa définition initiale (Hutchinson, 1957; Ricklefs and Miller, 1999).

2.4.3 Prise en compte des trade-offs multidimensionnels et des
différences entre individus

2.4.3.1 Cas particulier du modèle neutre

Les modèles de dynamique des communautés s’appuyant sur le concept de niche et un
nombre réduit de trade-offs permettent de représenter assez fidèlement les différentes étapes
lors d’une dynamique de succession (Pacala et al., 1996; Kunstler et al., inreview). Toute-
fois, la dynamique des communautés hyper-diversifiées telles que les forêts tropicales où les
récifs coralliens est plus difficilement modélisée et prédite, car un certain nombre d’espèces
sont exclues dans les simulations alors qu’elles persistent en réalité dans les communautés
(Clark et al., 2007). Le modèle neutre permet, au contraire, de correctement représenter
la distribution de l’abondance relative des espèces (“Relative Species Abundance” : RSA)
dans les communautés à très forte diversité (Hubbell, 2001; Volkov et al., 2007) (Fig. 2.22).

Le modèle neutre s’appuie sur deux hypothèses fortes : (i) sur l’hypothèse d’équivalence
des espèces et des individus et (ii) sur l’hypothèse que la dynamique de la communauté est
déterminée par des processus démographiques purement stochastiques (naissance, mortalité
et dispersion) (Hubbell, 2001; Chave, 2004). Ces deux hypothèses conduisent à une dérive
aléatoire ou “ecological drift” de l’abondance des espèces dans les communautés qui a été
définie par analogie avec la dérive génétique ou “genetic drift” qui explique le changement
de fréquence des allèles dans une population de façon aléatoire (Hubbell, 2001; Kimura,
1968). Si le modèle neutre est capable de prédire la distribution des abondances relatives
des espèces, il n’est pas possible de l’utiliser pour prédire la composition exacte de la
communauté à un instant donné.

Dans la théorie neutre, c’est l’importance des effets égalisateurs qui est mis en avant
pour expliquer la diversité des communautés, contrairement aux trade-offs dans la théorie
de la niche qui agissent comme des mécanismes stabilisateurs. L’ “ecological drift” s’oppose
au “patched community”. Dans la théorie neutre, la coexistence est instable et transitoire.
La communauté reste diversifiée, et la coexistence stable, uniquement si l’on fait intervenir
des mécanismes de spéciation au sein de la communauté ou de migration à l’échelle de la
méta-communauté (Volkov et al., 2004).

Hubbell (2001) souligne l’importance de tester les tenants et les aboutissants d’un
modèle neutre de coexistence au sein des communautés, quitte à considérer l’hypothèse
neutre comme une hypothèse nulle. Le modèle neutre met en évidence l’importance (i) de
considérer les similitudes entre espèces pour invoquer la coexistence alors que l’accent était
mis sur les différences entre espèces dans le modèle de niche, (ii) de prendre en compte la
variabilité des processus démographiques associés à une espèce.
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Fig. 2.22: Abondance relative des espèces sur Barro Colorado Island (Volkov
et al., 2007). Le modèle neutre est à même de prédire la distribution de l’abondance
relative des espèces (courbes modélisées en noir) pour des données issues de forêt tropicales
sur des échantillons comprenant 232, 927, 2781 and 8342 individuals (a, b, c, d).

On place souvent le modèle de niche et le modèle neutre aux extrêmes d’un conti-
nuum (Gravel et al., 2006; Adler et al., 2007; Tilman, 2004). Le modèle de niche est à
l’origine un modèle entièrement déterministe. Les communautés sont définies par un as-
semblage d’espèces et d’individus ayant des traits différents qui leur sont propres et qui se
combinent dans un espace multidimensionnel. La stochasticité du modèle neutre considère
implicitement une multitude de processus écologiques qu’il est impossible d’isoler les uns
des autres de façon déterministe et qui, pris ensemble, déterminent de manière aléatoire la
naissance, la mortalité et la dispersion des espèces et contribuent à égaliser la probabilité
de reproduction de l’espèce au cours du temps ou “fitness” (Adler et al., 2007).

2.4.3.2 Modèles de niche stochastiques

L’hypothèse d’équivalence entre espèces trouve son origine dans le recouvrement des
niches des espèces (Tilman, 2004; MacArthur, 1970). Des modèles de niche stochastiques
ont été développés afin de tenter de faire le lien entre théorie de la niche et théorie de
la neutralité (Tilman, 2004; Gravel et al., 2006). Ces modèles génèrent des distributions
réalistes de l’abondance relative des espèces tout en assumant des corrélations fortes entre
les traits des espèces, leur abondance et les caractéristiques du milieu. Ces modèles en partie
stochastiques prennent en compte la variabilité des processus démographiques. Ils sont en
revanche entièrement théoriques, ne reposent pas sur des observations de terrain (Tilman,
2004) et ne structurent pas la variabilité des processus dans le temps ou dans l’espace.
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Autrement dit, tout comme les modèles de niche avec régression logistique (Fig. 2.14 et
Sec. 2.4.1) ou les modèles neutres, la variabilité de la réponse d’une espèce à une variable du
milieu est la somme de plusieurs processus différents qui sont pris comme un tout aléatoire
ayant un effet égalisateur ; alors que dans la réalité, une bonne part de cette variabilité est
à attribuer à des mécanismes stabilisateurs (cf. trade-offs multidimensionnels ou densité
dépendance) (Clark et al., 2007; Janzen, 1970; Connell and Slatyer, 1977; Vieilledent et al.,
in prepb; Chesson, 2000a; Adler et al., 2007).

2.4.3.3 Modèles de niches à variabilité structurée

Les modèles de niches à variabilité structurée ont l’avantage de structurer la variabilité
des processus démographiques sur des échelles spatiales et temporelles telles que l’individu,
le patch ou l’année (Sec. 2.3.2). Cette variabilité peut être quantifiée à partir de données
de terrain en utilisant les modèles bayésiens hiérarchiques (Sec. 2.3.5.2). Toute l’informa-
tion contenue dans le jeu de données peut-être retranscrite dans les modèles. Clark et al.
(2007) proposent l’utilisation des modèles RITES : “Random Individual and Temporal
EffectS” pour structurer la variabilité des processus de croissance et de dispersion dans
les communautés forestières. La variabilité est structurée par individu et par année, au
lieu d’être inclue dans un terme d’erreur qui est soit négligé dans les simulations, pour
les modèles de niche classique basés sur les trade-offs (Pacala et al., 1996), ou inclue de
manière complètement aléatoire dans les modèles de niche stochastique (Tilman, 1994).
La variabilité structurée a des conséquences sur la coexistence. Un effet individuel est tiré
dans une distribution de probabilité mais s’applique sur toute la durée de vie de l’arbre.
Les effets individuels perdurent dans le temps (Clark et al., 2003b). Un effet interannuel
est tiré dans une distribution de probabilité mais s’applique à tous les individus d’une
même espèce de la même manière pour l’année considérée (Clark et al., 2004b). Autre-
ment dit, les hiérarchies entre espèces peuvent varier spatialement et dans le temps (Fig.
2.9). La variabilité des processus démographiques à l’échelle de l’individu et de l’année a
donc des conséquences sur la coexistence des espèces. Clark et al. (2007) présente ainsi des
résultats de simulations où la dynamique du mélange “Tulip poplar” et “Red maple” est
inversée. Sans variabilité, “Tulip poplar” exclut “Red Maple” alors qu’avec une variabilité
individuelle et temporelle, les deux espèces coexistent avec une abondance qui est même
supérieure pour “Red Maple” que pour “Tulip poplar” (Fig. 2.10).

Lichstein et al. (2007) démontrent que la variabilité individuelle pour la compétitivité
est favorable à l’espèce la plus féconde. En effet, lorsque la fécondité est élevée, le nombre
d’individus est grand et la probabilité d’obtenir des individus très compétitifs est d’autant
plus grande. Ainsi, une espèce s1 ayant une compétitivité moyenne inférieure à une espèce
s2 peut, si elle est très féconde, exclure compétitivement l’espèce s2. Dans le cas d’une fé-
condité faible, c’est l’espèce avec la compétitivité moyenne la plus forte qui l’emporte. Pour
une fécondité donnée, un trade-off entre moyenne de la compétitivité et variabilité de la
compétitivité autorise la coexistence. Dans le cas d’un fort recouvrement des performances
des espèces sans trade-off entre moyenne et variance, le résultat est une dynamique neutre
(Fig. 2.23).
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Fig. 2.23:Variabilité individuelle dans la performance de deux espèces (Lichstein
et al., 2007). A : Il existe un trade-off entre moyenne et variance pour la compétitivité
des espèces s1 et s2, les deux espèces coexistent de façon stable. B : Recouvrement des
performances des deux espèces sans trade-off : les deux espèces coexistent de façon instable
(dynamique neutre).

Pour une valeur fixée de la variabilité individuelle pour la compétition, Courbaud et al.
(in review) ont étudié l’effet d’un trade-off colonisation-compétition sur la dynamique d’une
communauté à deux espèces. La variabilité individuelle modifie la zone de coexistence des
espèces (Fig. 2.24). La variabilité individuelle conduit à un recouvrement plus ou moins
grand des performances des espèces (en fonction de la différence de compétition moyenne
entre espèce). Les résultats obtenus par Lichstein sont confirmés : lorsque l’espèce 2 est
moins compétitive que l’espèce 1 mais qu’elle a une plus forte fécondité, la variabilité in-
dividuelle contribue à l’exclusion de l’espèce 1 (Fig. 2.25). Autour du point de neutralité
où la différence moyenne de la compétition est faible et où le recouvrement des perfor-
mance des deux espèces est grand, la zone de coexistence stable est élargie. Le trade-off
colonisation-compétition n’a plus besoin d’être parfait pour assurer la coexistence. Cour-
baud et al. (in review) montrent que la dynamique de la communauté dépend d’un équilibre
entre effets stabilisateurs et effets égalisateurs. Chesson (2000b); Adler et al. (2007) ont
également démontré que la coexistence des espèces dépendait d’un effet conjoint de forces
égalisatrices et stabilisatrices. Plus les espèces ont des fitness différentes, plus le trade-off
doit être important pour que la coexistence soit stable (Fig. 2.25).

La variabilité spatio-temporelle des processus doit donc absolument être prise en compte
dans les simulations afin de rendre compte de façon réaliste de la dynamique d’espèces en
mélange.
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Fig. 2.24: Les effets individuels modifient la zone de coexistence (Courbaud
et al., in review). A gauche : sans variabilité individuelle pour la competition. A droite :
avec variabilité individuelle. Le plan représente l’espace des paramètres pour l’espèce 2.
L’espèce 1 est représentée par le symbole “◦”. Le symbole “•” indique une coexistence
stable, le symbole “•” une exclusion de l’espèce 1, le symbole “•” une exclusion de l’espèce
2 et le symbole “•” une indétermination qui dépend de la simulation.
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Fig. 2.25: Effets conjoints des mécanismes stabilisateurs et égalisateurs (Adler
et al., 2007). Plus les espèces ont des fitness différentes, plus les effets stabilisateurs
doivent être forts pour que la coexistence soit stable.
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2.5 Objectifs du travail de thèse

2.5.1 Obtenir un modèle de dynamique basé sur des données de
terrain

Les gestionnaires forestiers sont demandeurs d’outils d’aide à la décision pour le main-
tien du mélange Sapin-Epicéa en montagne. Il n’existe actuellement pas de modèle de
dynamique forestière calibré sur des données de terrain permettant d’entreprendre des
tests de scénarios sylvicoles afin de fournir cette aide à la décision. L’objectif de la thèse
est d’obtenir tous les outils nécessaires à la simulation de la dynamique naturelle du Sa-
pin et de l’Epicéa sur le long terme en calibrant toutes les fonctions démographiques et
allométriques à partir de données de terrain.

Le cycle de vie d’une espèce arborée est déterminée par le recrutement de nouveaux
individus, par la croissance déterminant l’utilisation et la répartition des ressources dans
la population et par la mortalité. Les fonctions d’allométrie permettent pour une espèce
forestière de reconstituer le houppier en trois dimensions à partir du diamètre de l’arbre
afin de calculer l’interception de la ressource lumineuse par chaque individu et la répartition
de la lumière dans le peuplement.

L’estimation des paramètres doit permettre d’identifier les différences entre espèces pour
les processus démographiques et allométriques étudiés et d’estimer la variabilité spatio-
temporelle de ces processus. L’objectif est d’augmenter les connaissances sur les mécanismes
déterminant la dynamique du mélange Sapin et Epicéa et le cas échéant la succession ou
la coexistence.

L’ensemble des fonctions calibrées sera intégré dans le module de dynamique forestière
Samsara2 sous la plateforme logiciel Capsis (Courbaud et al., 2003; de Coligny, 2007; de Co-
ligny et al., 2003) (Fig. 2.7) afin de pouvoir procéder à des simulations de la dynamique
sur le long terme.

2.5.2 Utiliser et développer des méthodes d’estimation statis-
tiques adaptées

Les données forestières, comme la plupart des données écologiques, sont caractérisées
par des données manquantes, des échantillons déséquilibrés, des relations non-linéaires, des
auto-corrélations spatiales et temporelles.

Afin d’estimer le mieux possible les paramètres des fonctions démographiques et d’allomé-
tries, l’objectif est de développer des modèles statistiques adaptés (paramétriques, non-
paramétriques, non-linéaires, mixtes, dynamiques) afin de gérer les difficultés associées à
ce type de données et de recueillir le maximum d’information à partir des jeux de données
disponibles.
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2.5.3 Plan de la thèse et hypothèses de test
Les chapitres de la thèse font chacun référence à l’estimation des fonctions pour une

étape du cycle de vie des espèces. Le chapitre 3 porte sur les allométries et l’interception de
la ressource lumineuse. Dans ce chapitre, on fait l’hypothèse que la variabilité individuelle
dans la forme des houppiers module localement les différences entre espèces dans la capacité
à intercepter la lumière. De plus, on suppose que la variabilité aléatoire dans la forme des
houppiers, due à un nombre multiple de facteurs, contribue à hétérogénéiser les conditions
de lumière au sol, contrairement à la plasticité phénotypique vis-à-vis de la lumière et de
l’espace disponible, qui est classiquement prise en compte et qui contribue à une fermeture
de la canopée et à une homogénéisation des conditions de lumière au sol. La variabilité
individuelle dans les allométries devrait donc être prise en compte dans les simulations
car elle augmenterait la probabilité de régénération des espèces héliophiles au cours de la
fermeture du couvert et donc le temps de coexistence.

Le chapitre 4 porte sur l’estimation de la mortalité en fonction de la taille de l’arbre. Les
données d’inventaires forestiers sont souvent très déséquilibrées par rapport au diamètre,
avec un grand nombre d’arbres aux diamètres faibles et un très faible nombre d’arbres
pour de gros diamètres. Dans cette seconde partie, on souhaite démontrer que les modèles
paramétriques, qui sont moins flexibles parce qu’ils font une hypothèse forte sur la forme
de la relation, et pour lesquels les estimations dépendent de la distribution des données,
conduisent à des biais pour les classes de diamètre comportant peu de données. On fait
l’hypothèse que les modèles semi-paramétriques, qui ne supposent pas de forme a priori
pour la relation et ne sont pas dépendants de la distribution des données, sont plus adaptés
à représenter la relation de mortalité des arbres en fonction du diamètre.

Le chapitre 5 présente la mortalité en fonction du diamètre et de la croissance. L’objectif
de cet article est de proposer une méthode permettant de combiner (i) les données de
mortalité en fonction du diamètre issues d’inventaires forestiers nationaux et (ii) les données
de mortalité en fonction du diamètre et de la croissance provenant d’un sous-échantillon
d’arbres morts et vivants recueilli localement, ceci afin d’obtenir un modèle multivarié
représentant la mortalité en fonction du diamètre et de la croissance pour le Sapin et
l’Epicéa. L’Epicéa étant considéré plus sensible aux perturbations (coups de vent, attaques
d’insectes) et étant moins tolérant à l’ombre que le Sapin, on fait l’hypothèse que son
taux de mortalité est plus important dans les classes à faible croissance (pour lesquelles la
lumière est supposée moins forte) et dans les classes à très faibles et très forts diamètres,
là où les effets des perturbations sont les plus forts.

Le chapitre 6 aborde la croissance en fonction de la lumière. Dans ce chapitre, on
souhaite démontrer que les individus ont une croissance qui fluctue autour d’un potentiel
moyen par individu. Cette variabilité intra-individuelle est censée s’ajouter à la variabilité
individuelle et à la variabilité temporelle pour le processus de croissance en fonction de
la lumière. On fait l’hypothèse que, dans les simulations, ces trois niveaux de variabilité
contribuent à égaliser la fitness des espèces. On souhaite démontrer qu’ils doivent être pris
en compte dans les simulations afin de représenter de manière plus réalistes les patterns
de croissance en fonction de la lumière comparativement à un modèle de niche classique,
à un modèle neutre, ou à un modèle de niche purement stochastique.
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Le chapitre 7 a pour sujet le recrutement. On souhaite développer un modèle permet-
tant d’estimer le nombre de recrus sur une cellule de sol en fonction de la distribution
des individus conspécifiques adultes autour de la cellule (les semenciers potentiels) et des
conditions de lumière pour la cellule. Compte tenu de la petite taille des graines d’Epicéa
par rapport au Sapin, on fait l’hypothèse que l’Epicéa disperse ses graines à une distance
plus élevée que le Sapin. Du fait de la relative tolérance à l’ombre du Sapin par rapport
à l’Epicéa, on suppose que le Sapin a une probabilité de recrutement plus importante que
l’Epicéa à faible lumière et inversement à forte lumière.

Chacun des résultats obtenus dans les chapitres portant sur les allométries et la dé-
mographie sera discuté en termes de stratégie des espèces et de dynamique de la commu-
nauté, en référence aux mécanismes de coexistence des espèces abordés en introduction
dans le chapitre 1. Dans le chapitre 8 de discussion, on étudiera la dynamique du Sapin
et de l’Epicéa sur le long terme à l’aide du simulateur Samsara2 au sein duquel aura été
implementé l’ensemble des fonctions démographiques et d’allométries présentées dans les
chapitres précédents. Pour ce dernier chapitre, on fait l’hypothèse a priori que la varia-
bilité spatio-temporelle participe fortement à la structuration du peuplement et ralentit
l’exclusion compétitive de l’Epicéa par le Sapin.
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Individual variability in tree allometry determines light resource
allocation in forest ecosystems – A hierarchical Bayes approach.
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Abstract :

Tree species differences in crown size and shape are often highlighted as key characte-
ristics determining light interception strategies and successional dynamics. The phenotypic
plasticity of species in response to light and space availability suggests that intraspecific
variability can have potential consequences on light interception and community dynamics.

Species crown size varies depending on site characteristics and other factors at the in-
dividual level, which differ from competition for light and space. These factors, such as
individual genetic characteristics or other environmental micro-site effects (temperature,
water availability, disturbance damage, etc.) combine with competition-related phenotypic
plasticity to determine the individual variability in crown size. Site and individual varia-
bility are typically ignored when considering crown size and light interception by trees,
and residual variability is relegated to a residual error term, which is then ignored when
studying ecological processes.

In the present study, we structured and quantified variability at the species, site, and
individual levels for three frequently used tree allometric relations using fixed and ran-
dom effects in a hierarchical Bayesian framework. We focused on two species : Abies alba
(Silver Fir) and Picea abies (Norway Spruce) in nine forest stands of the western Alps.
We demonstrated that species had different allometric relations from site to site and that
individual variability accounted for a large part of the variation in allometric relationships.

Using a spatially explicit radiation transmission model at the scale of individual trees,
we showed that individual variability in tree allometry could have a substantial impact on
light resource allocation in the forest, leading to a high variance of light intercepted by a
tree of a given species and size and to a high variance of light reaching potential shaded
ground cells.

Individual variability in tree allometry locally modulates species’ light-intercepting abi-
lity and slows down succession dynamics associated with competitive exclusion of early-
successional shade-intolerant species.

Keywords : Abies alba,allometry, hierarchical Bayes, individual effects, light, mountain
forests, Picea abies, plasticity, resource allocation, variability.
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3.1 Introduction
The size and shape of living organisms directly affect their ability to capture resources

(Bonner, 2006; Brown et al., 2004; McMahon, 1973). Resource acquisition influences not
only how populations survive, develop and reproduce, but also how they compete (Tilman,
1977, 1982). This is especially true in tree communities, where competition for light is
asymmetric (Yokozawa, 1999). Large trees capture a disproportionate fraction of resources
(Weiner, 1990). Such competition has been shown to determine the development of hierar-
chies, the process of self-thinning, and the development of spatial structure in forest stands
(Oliver and Larson, 1996). Stand structure determines light allocation, which contributes
to growth, mortality and regeneration (Emborg, 1998).

Tree species’ differences in crown size and allometry (Aarssen, 1995; Bohlman and
O’Brien, 2006; Poorter et al., 2006; Rees et al., 2001) are often highlighted as key characte-
ristics determining species’ strategies for light interception and successional dynamics in the
forest (Canham et al., 1994; Grubb, 1998; King, 1996; Parish et al., 2008; Shukla and Ra-
makrishnan, 1986; Yokozawa et al., 1996). Dominant species may be those capable of large
size, thereby increasing their light exposure, casting shade on competitors, and increasing
reproductive or dispersal organs (Aarssen, 1995). Late-successional shade-tolerant species
may reach greater heights and develop deeper and larger crowns than early-successional
shade-intolerant species (Canham, 1988; Pacala et al., 1996; Parish et al., 2008). Since
they cast more shade, late-successional species promote the regeneration of shade-tolerant
species, progressively excluding early-successional shade-intolerant species (Canham, 1988;
Deutschman et al., 1997; Grubb, 1998).

For a given species, crown size and shape are highly variable from one individual to
another. Numerous study have analyzed this variability in term of tree crowns response
to anisotropic light and space availability through phenotypic plasticity (Canham, 1988;
Piboule et al., 2005; Purves et al., 2007; Sorrensen-Cothern et al., 1993; Vincent and Harja,
2008). Trees expressing high phenotypic plasticity can form tessellating crown shapes that
fill most of the canopy space (Purves et al., 2007). Based on this plasticity some authors
have gone as far as assuming a perfect plasticity — crown filling all the canopy space -–
resulting in closed homogenous canopy (Adams et al., 2007; Purves et al., 2007) and thus
simplifying the modelling of tree competition for light. However such assumption ignores
the high variability in crown shape independent of light-related phenotypic plasticity. In-
deed it is well known that soil nutrients and water availability (Deleuze et al., 1996) and,
climatic conditions such as temperature and air humidity (Geburek et al., 2008) affect
the potential maximum size of a tree species and its crown size and shape while stand
composition and biotic interactions modulate this potential (Oldeman, 1990; Parish et al.,
2008). Parish et al. 2008 underlined that damage consisting of branch and leader breakage
also explained a large part of the intraspecific variability. Multiple external environmen-
tal factors combine with intraspecific genetic variability to determine individual growth
trajectories (Aarssen, 1992), resulting in random individual crown sizes and shapes. Para-
doxically, the ecological consequences of the overall individual variability in crown size on
light interception and successional dynamics has been poorly studied (Parish et al., 2008).

55



In order to understand ecological processes related to crown variation and light allo-
cation, one needs to quantify the sources of variation contributed by the species, sites,
and individuals. One set of parameters is usually defined for each species because they
are assumed to differ from each other (Abe and Yamada, 2008; Bohlman and O’Brien,
2006; Poorter et al., 2006). Explicit variables such as aspect, slope, elevation, habitat type,
location (Wykoff, 1990), density (Hummel, 2000), species composition and soil (Sterba
et al., 2002) may account for site differences. Individual variation in crown size and al-
lometric relationships has been associated with individual size (DBH or height or basal
area), competition indexes (Monserud and Sterba, 1996; Wykoff, 1990) or local anisotro-
pic light and space availability considering plastic asymmetric individual crowns (Purves
et al., 2007; Sorrensen-Cothern et al., 1993; Vincent and Harja, 2008). However, much of
the intraspecific variability resulting from non-measured environmental and genetic factors
is not considered and included as part of a residual error term, so that the potential effect
of individual variability in crown size on species’ strategies for light interception and on
successional dynamics is not assessed.

In this study, a hierarchical Bayesian framework was applied to break down variability
into allometric measurements at the individual level. A light interception model was then
used to test for the effect of the individual variability in crown size on species’ strategies
for light interception and regeneration. First, we tested for light- and space-related pheno-
typic plasticity including competition indexes in allometric models. Second, we quantified
individual variability to determine whether this leveled the differences between species
in terms of allometry and crown size. Third, we assessed whether individual variation in
crown size had an effect on the understory light regime and forest succession. These tests
were carried out on two species : a relative shade-tolerant species Abies alba Mill. (Silver
Fir) and a relative shade-intolerant species Picea abies (L.) Karst. (Norway Spruce), which
coexist spontaneously at the mountain-belt elevation (800–1800 m) in the western Alps.
Three allometric functions were analyzed : height-DBH, crown height-height, and crown
radius-DBH. We used the calibrated allometric measurements to run an explicit radiation
transmission model (Courbaud et al., 2003) to analyze the effect of individual allometric
variability on light interception and light penetration in a real forest stand.
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3.2 Materials and methods

3.2.1 Field measures
Trees were measured on nine plots ranging in size from 0.25 ha to 1 ha. Six plots are

located in the French Alps, two in the Italian Alps and one in the Swiss Alps. Stands
are uneven-aged with A. alba and P. abies the dominant species. Plots contain different
stand ages and have different silvicultural histories. They are located at the mountain
belt elevation (800–1800 m) in the western Alps. The precise characteristics of each plot
(elevation, composition, number of trees, surface, etc.) are presented in Appendix S1 in
Supplementary Material.

On each plot, we measured DBH and mapped all trees taller than 1.3 m. To account for
phenotypic plasticity associated with local light and space availability, we computed nine
neighborhood competition indexes with the basal area of (i) all the trees, (ii) the larger
trees and (iii) the smaller trees, on three different distances : 5, 10 and 15 m. Edge effects
were taken into account with a torus system (Courbaud et al., 2003).

We measured height, crown height and crown radius for a sample of A. alba and P.
abies trees with H ≥ 1.3 m. A first census was taken from 1994 to 2005. A second one was
taken in 2006 on the sites previously measured in 1994. Heights of 794 P. abies and 637 A.
alba trees were measured at the first census with measurements repeated for 148 P. abies
and 53 A. alba trees at the second census. Crown radius and crown height were measured
for 454 P. abies and 513 A. alba trees at the first census and measured again for 96 P.
abies and 53 A. alba trees at the second census. Trees that were measured twice allowed
us to quantify individual variability.

Crown height was defined as the mean of the distances from the ground to the basal
living branches of the crown in four directions : upslope, downslope, left and right. Crown
radius was defined as the mean of the lengths of the longest branches of the crown in these
four directions. DBH was measured using a metric diameter tape. Tree height and crown
height were measured with a Vertex III. Crown radius was measured using a metric tape.

An independent protocol was applied to evaluate measurement errors made on the four
dendrometric variables (DBH, tree height, crown height and crown radius). A substantial
part of the variability in allometries can indeed come from measurement errors, especially
for crown shape and tree height, which are not easily measured. From a statistical point
of view, evaluating measurement error can better separate out the variability observed in
data and provide a more accurate inference on parameters (Clark, 2005). The protocol and
results for measurement errors are presented in detail in Appendix S2.

3.2.2 Model comparison for allometric equations
We calibrated three allometric functions in order to reconstruct each tree in three di-

mensions from DBH : (i) height as a function of DBH, (ii) crown height as a function of
total height and (iii) crown radius as a function of DBH. Allometric relations were calibra-
ted independently for each species. We used a log transformation for response variables to
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restrict it to positive values and to include multiplicative errors.
In the first step, we examined functions to relate the covariate to the response combining

the data-sets for the two species. Several classical functions for each allometric relation were
compared. The model selection protocol is described in Appendix S3. A Gompertz function
was selected to describe the height-DBH relation :

H = K exp(− log(K/1.3) exp(−rDBH)) (3.1)

A linear function was selected for the crown height-height relation (with CH<H) :

CH = (1/(1 +K))H (3.2)

and a power function was selected for the crown radius-DBH relation :

CR = K(DBH)b (3.3)

Once the best function was selected, the site, local competition and individual effects
for each species were assessed independently. We included the effects in the parameter
which, depending on the allometric relation considered, acted on the scale or the slope of
the function. Individual effects were considered as random effects drawn from a common
distribution. The site was considered as a fixed effect. The competition index was integrated
as a covariate.

The DIC (deviance information criterion) was used to compare hierarchical models of
increasing complexity (Spiegelhalter et al., 2002). The DIC is the sum of the mean deviance
(which represents the model’s goodness of fit : Deviance = −2 log(Likelihood)) and of the
effective number of parameters pD (with pD the posterior mean of the deviance minus
the deviance of the posterior means). A difference in DIC of more than 25 was taken as a
rough index of the difference between two models and ruled out the model with the higher
DIC. When the difference in DIC was less than 25, we selected the model with the lower
deviance. In case the deviance difference was less than 25, we chose the model with the
lower pD.

R 2.4.1 software (Ihaka and Gentleman, 1996) was used for data manipulations and
graphs, WinBUGS 1.4 (Gilks et al., 1994) for hierarchical Bayes modeling, and R2WinBUGS
(Sturtz et al., 2005) to connect R to WinBUGS. We checked the convergence of two Markov
Chains Monte Carlo (MCMC) using the potential scale reduction factor Rhat (at conver-
gence, Rhat=1). We made 300,000 iterations for each MCMC with a burn-in period of
290,000 steps and a thinning of 10 and obtained 2000 estimations per parameter.

3.2.3 Structure of the best model
We integrated the different effects into the statistical model using a hierarchical Baye-

sian framework (Clark, 2007). Here we present the structure of the model which integrates
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site effects, individual effects and measurement errors. For the three allometric relations,
this model corresponded to the best model that could be obtained basing our choice on
the DIC criterion.

The measurement of covariate x for tree i of plot j at time t is denoted xijt and X is
the vector of observations xijt. Covariate is DBH for Eqn. 3.1 and Eqn. 3.3 and height for
Eqn. 3.2. The corresponding “true” value for xijt is denoted xijt,0 and X0 is the vector of
xijt,0. The total number of measurements for each tree i is Ti (T = 2 for trees with two
measurements and T = 1 otherwise) and the total number of trees is I. The measurement
of response y for tree i of plot j at time t is denoted yijt with Y being the vector of yijt.
The function relating the covariate to the response is f (see Eqn. 3.1, Eqn. 3.2 and Eqn.
3.3). Kij is the scale parameter for Eqn. 3.1 and Eqn. 3.3 and the slope parameter for Eqn.
3.2. We used the notation N for normal distribution, LN for log-normal distribution, and
IG for inverse-gamma distribution. Information on measurement errors was integrated into
allometric models for both the covariate x (e.g., DBH) and the response variable y (e.g.,
height) through the mean of the posterior distributions of variance parameters σ2

x and σ2
y

(Tab. 3.1). The residual variance τ 2 corresponded to unexplained variability.
The likelihood of the model included both the uncertainty in the data (observation

error) and the variability of the process (process error) :

p(Y ,X|X0, σ
2
x, Kij, other parameters of f, σ2

y, τ
2)

= ∏I
i=1

∏Ti
t=1 p(yijt|f(xijt,0, Kij, other parameters of f), σ2

y, τ
2)p(xijt,0|xijt, σ2

x)

= ∏I
i=1

∏Ti
t=1 LN(yijt|f(xijt,0, Kij, other parameters of f), σ2

y, τ
2)LN(xijt,0| log(xijt), σ2

x)

(3.4)
We used conjugate priors with inverse-gamma distributions for variance parameters and

log-normal distributions for log-transformed means. The first-level priors were : p(τ 2) =
IG(τ 2|s1, s2), p(b) = N(b|mb, Vb) for Eqn. 3.3, p(r) = N(r|mr, Vr) for Eqn. 3.1 and
p(Kij|µj, V ) with µj being the site fixed effect and V being the variance of individual
random effects. The second-level priors (hyperpriors) were p(µj) = LN(µj|m,V ) and
p(V ) = IG(V |t1, t2). We used informative priors for residual variance τ 2 and individual
variance V (Tab. 3.1 for parameter values and Appendix 4 for prior visualization). We fixed
our prior for individual variance and residual variance following Lappi’s study (Lappi, 1997)
on the height-DBH relation, which demonstrated that individual variability was about 69%
of total variability. Total variability was obtained from field a priori : for an A. alba and P.
abies tree of 40 cm DBH, the height was supposed to vary between 15 and 35 m and the
crown radius between 2 and 5 m. For a tree of 20 m height, the crown height was supposed
to vary between 5 and 15 m. The value of 69% for the individual variability was also used
as a priori information for the crown height-height and crown radius-DBH relationships,
since we had no other prior information available. All other priors were taken to be uninfor-
mative (Tab. 3.1 and Appendix S4). A synthetic graphic representation of the hierarchical
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model is presented in Fig. 3.1 and the entire mathematical model in a Bayesian framework
is described in Appendix S5.

3.2.4 Computing light interception by the tree and ground cell
To understand how canopy variation might affect light availability, we used an actuali-

zed version of the light transmission model developed by Courbaud et al. 2003. Light rays
come from all directions of the sky and arrive at the center of each ground cells (Courbaud
et al., 2003). Each time a ray touches a tree, it looses 80% of its energy (Courbaud et al.,
2003; Groot, 2004). In the light model, crowns of two adjacent trees can overlap, so that
a light ray coming through such crowns looses 80% of its energy twice. If a tree has a
bigger crown than the population mean, it casts more shade on the ground as it intercepts
more rays. We used the light model to compute both the light intercepted by each tree and
the light arriving on each 5× 5 m cell on the ground at two selected sites in our data-set
(the Queige and Teppas sites, see Appendix S1) composed for the most part of A. alba
and P. abies trees (≥ 94% of trees in density). These two quantities were studied to see
how individual variability in allometries could modify the allocation of the light resource
in a forest stand. Considering the amount of light reaching the ground, we focused on the
more shaded cells receiving less than 5% of relative light. On these cells, regeneration of
early-successional shade-intolerant species was assumed to be more difficult than on light
receiving more than 5% of relative light.

We used two different approaches to compute light interception. In the first, we used ca-
librated allometries without individual variability to reconstitute the whole stand in three
dimensions from DBH using a conic shape for the crowns. The trees that were neither A.
alba nor P. abies (6% of the trees on Teppas, see Appendix S1) were randomly attributed
to one of the two species. In the second approach, we included individual variability in
allometries : we randomly drew an additional individual parameter for each tree in the
probability distribution corresponding to individual variability. The first approach takes
into account uncertainty on parameters since we have a posterior distribution for each
parameter obtained from the Bayesian inference. The second approach takes into account
individual variability in allometries in addition to uncertainty on parameters. In our case,
we didn’t assume a deterministic space-filling of the canopy. The individual variability we
considered is different from phenotypic plasticity in regard to light and space availability.
Individual variability is random and includes all possible sources of intra-specific variability
in crown size and shape. We carried out 500 different simulations for each approach. Clas-
sical approaches usually do not take into account uncertainty on parameters and use only
mean parameter estimates for simulations (but see (Pacala et al., 1996)). The comparison
in the present study discriminated effects of uncertainty and variability in the simulations.
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3.3 Results
Using a hierarchical Bayesian approach, we were able to break down the allometric varia-

bility into species, site and individual variability, taking measurement errors into account.
The models chosen showed no convergence problems with tight posterior distributions for
each parameter (Appendix S4). Our data-set was large enough to accurately estimate in-
dividual variability in allometries for the two species studied and for the three allometries
considered.

Using the radiation transmission model, we were able to test for the effects of individual
allometric variability on light transmission in real stands computing light intercepted by
trees and light arriving on ground cells.

3.3.1 Species and site effects
Species allometries differed from site to site (Fig. 3.2). Adding a site effect greatly

improved fits, with a gain in deviance much higher than 25 for the crown radius-DBH
relation for both species, the P. abies height-DBH relation and the A. alba crown height-
height relation (Tab. 3.2). The gain in DIC was lower than 25 for the A. alba height-DBH
relation and the P. abies crown height-height relation, although with a substantial gain
in deviance (Tab. 3.2). Fig. 3.2 shows that species and site effects were not sufficient to
describe all the variability observed in the allometries, which is determined by the dispersion
of the data points.

3.3.2 Competition effects and crown plasticity
The remaining variability could not be explained by local competition since we found

no local competition effect on allometric relations for our data set, whatever competition
index was taken into account (Tab. 3.2 and Appendix S6). These results do not prove that
there is no crown plasticity associated with light or space availability for A. alba and P.
abies but that even with nine different competition indexes, we were not able to catch a
deterministic crown plasticity associated with the neighborhood.

3.3.3 Individual allometric variability
Individual variability was very high for all the species and the allometric measurements

considered. The individual effect led to a high gain in DIC : close to 100 points for all
allometric relations except the P. abies height-DBH relation and the A. alba crown radius-
DBH relation. In these two cases, the high number of effective parameters resulted in a
higher DIC but the models’ goodness of fit was increased substantially by the addition of
individual effects, with a gain in deviance greater than 200 points (Tab. 3.2).

For each species on each site, individual variability led to large 95% confidence enve-
lopes, with an overlapping of the confidence envelopes for the two species in our data-set
(Fig. 3.3). The remaining variability was partially explained by measurement errors (Tab.
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3.2). Taking into account measurement errors resulted in a gain in DIC greater than 200
points for the crown height-height relation, for which we demonstrated that measurement
error was close to 50% for crown-height and nearly 10% for height (Appendix S2). Measu-
rement errors for the two other allometries were smaller but led to a gain in deviance much
greater than 25. Adding an individual effect to the model in addition to species, covariate,
site and measurement error effects, we obtained a low variance for unexplained residual
errors (see τ 2 of magnitude 1.0E-02 in Appendix S7), suggesting that the final models for
the three allometries explained a major part of the variability observed in the data-set.

3.3.4 Impact of individual allometric variability on light alloca-
tion

3.3.4.1 Impact on light intercepted by species

A tree of a given species in a 10-cm DBH class intercepted a variable amount of light
because of its size and its neighborhood. Species hierarchy was observable on each site.
P. abies intercepted more light than A. alba on the Queige site (Fig. 3.4a), contrary to
the Teppas site, with A. alba intercepting more light than P. abies (Fig. 3.4b). Individual
allometric variability increased the variance of intercepted light for a tree of a given species
and size by fivefold (Fig. 3.4). The range increased with the size of the tree as the variability
in crown shape increased with tree size. On each site, individual variability in crown size
totally blurred species differences in terms of light interception (Fig. 3.4). The maximum
amount of light that can be potentially intercepted by a tree, whatever its size, was also
significantly changed, increasing from approximately 2.3 to 5.0 GJ.year−1 for P. abies
on the Queige site (Fig. 3.4a). There were few trees with high light interception when
individual variability in allometries was not considered, whereas no more than seven trees
were observed in that class when considering individual variability on the Queige site (Tab.
3.3). Individual allometric variability allowed some trees to have a much larger or smaller
crown than their mean population so that they intercepted a much higher or lower amount
of light. When considering other classes of intercepted light for trees, we observed that
the range of the potential number of trees was larger when including individual allometric
variability (Tab. 3.3).

3.3.4.2 Impact on light arriving on ground cells

Individual allometric variability influenced the amount of light penetrating the canopy.
The variance increased eightfold when we included individual allometric variability rela-
tionships for the Queige site (Fig. 3.5a). Shaded cells that received less than 5% relative
light when the canopy was modeled without individual variation, reached values up to
more than 10% when individual variability was included (Fig. 3.5a). The light regime on
shaded cells was much more heterogeneous when considering individual variability (Fig.
3.5b). These differences included a small contribution from the estimation error, the bulk
of the variation coming from individual trees (Fig. 3.5a and 3.5b). The increase in the
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variance of light available on ground cells was twice as large as the increase in variance for
light interception by trees. This differs because the light arriving at a cell depends on the
shape of all tree crowns surrounding the cell, whereas the amount of light intercepted by
a tree depends to a greater degree on its own crown shape.
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3.4 Discussion

3.4.1 Phenotypic plasticity and individual variability in crown
shape

Using a hierarchical Bayesian framework, we quantified individual variability in allome-
tries remaining after having taken into account species, site, competition, and measurement
error effects. We were not able to detect any individual response to local light or space
availability ; nevertheless, we demonstrated that individual variability in allometries was
substantial.

Previous studies have underlined the importance of crown plasticity resulting from local
light and space availability to explain individual variability in a deterministic way (Getzin
and Wiegand, 2007; Kantola and Makela, 2004; Purves et al., 2007; Sorrensen-Cothern
et al., 1993; Vincent and Harja, 2008). In this study, no crown plasticity could be iden-
tified even after testing nine different competitive indexes representing the neighborhood.
The absence of a significant competitive effect on different tree allometries has already
been found by previous authors (Coomes and Grubb, 1998; Deleuze et al., 1996; Gebu-
rek et al., 2008; Hummel, 2000). In these studies, a significant competitive effect may be
absent because the competition indexes used are symmetric, whereas phenotypic plasti-
city is asymmetric (Purves et al., 2007; Vincent and Harja, 2008). These results are not
a reconsideration of crown plasticity but they demonstrate that crown plasticity is diffi-
cult to isolate from other possibly correlated factors in an experimental design including
allometric measurements. In addition, it is recognized that shade-tolerant and coniferous
species express much less crown plasticity than shade-intolerant or leaved species (Grubb,
1998) and in the present study, A. alba and P. abies are two coniferous species classified as
high shade-tolerant species (Ellenberg, 1988). If phenotypic plasticity can form tessellating
crown shapes that fill most of the canopy space in deciduous forest (Purves et al., 2007),
this is not always the case in coniferous mountain stands. Moreover, individual variability
in crown size can be associated with numerous heterogeneous environmental factors other
than light or space availability. In the context of mountain stands, snow damage can be a
determining factor of individual crown size variation (Jalkanen and Konopka, 1998; Parish
et al., 2008), and increasing altitude tends to diminish phenotypic plasticity in compari-
son to adaptive differenciation associated with temperature or water availability (Geburek
et al., 2008). These micro-site environmental factors coalesce with genetic variability to
determine intraspecific crown size variability (Aarssen, 1992). It is difficult to separate out
the deterministic effect of each one of these factors, but taken together they contribute to
the estimation of a large random individual variability.

Few studies have attempted to quantify the entire range of individual variability in
allometric models. Lappi 1997 used an individual tree effect for a height-DBH model for
jack pine in Ontario, and Nothdurft et al. (Nothdurft et al., 2006) described the indi-
vidual height-growth relation of P. abies in Germany. These studies included individual
effect to avoid the statistical bias caused by dependence between longitudinal observations
but did not explore implications on the ecological mechanisms associated with individual
variability.

64



Unlike the model’s error term, individual effects describe variation associated with
individuals over time, leading to different individual trajectories (Henry and Aarssen, 1999).
Individual effects on allometries may initiate a differentiation between trees and combine
with competition in creating a hierarchy of sizes between trees and a heterogeneous spatial
structure (Oliver and Larson, 1996).

3.4.2 Individual variability obscures species differences in crown
size

The species hierarchy considering light interception varies spatially. On the Teppas site,
the relative shade-tolerant species P. abies had a deeper crown than the relative shade-
intolerant species A. alba, whereas on the Queige site, species hierarchy was reversed.
Whatever the hierarchy on each site, individual allometric variability was so great that it
obscured species differences in crown size and light interception.

Tree species are often classified in terms of architecture and adult stature (Pacala
et al., 1996; Bohlman and O’Brien, 2006; Poorter et al., 2006; Dietze et al., inpress), which
determine species life history and community dynamics (Abe and Yamada, 2008; King,
1996). Shade-tolerant species are assumed to have a deeper crown than shade-intolerant
species, thereby increasing light exposure, casting shade on competitors, and increasing
reproductive or dispersal organs (Aarssen, 1995; Canham, 1988; Grubb, 1998; Parish et al.,
2008). Our analysis demonstrates that there are limitations to interpretations of average
tendencies. Species differences may be observed when considering the whole population, but
they must be put into perspective taking into account site and individual characteristics.
Following the niche theory (Hutchinson, 1957) and the acclimation mechanism (Korner,
1999), species may present different morphological traits depending on local environmental
conditions at the site level. As a consequence, species hierarchy for light interception may
vary from site to site. Although this result is not new, it does imply the importance of
relativizing species classification in terms of architecture and adult stature.

On a given site, the amount of light intercepted by a tree of a specific species and
diameter appeared to be much more variable than what is usually assumed. Adding in-
dividual variability in allometric relations multiplied the variance of light intercepted by
trees of a given species and class of DBH by five. The phenomenon was amplified because
the crown shape of each tree affects light interception of the entire neighborhood. The fact
that individual variability can overwhelm species differences locally has previously been
demonstrated for growth and fecundity with consequences on species coexistence (Clark
et al., 2004a; Clark, 2003a). Light interception determines growth (Clark, 2003a; Courbaud
et al., 2003; Kunstler et al., 2005; Pacala et al., 1996; Wright et al., 1998) and other key
ecological processes such as fecundity (Clark et al., 2007, 2004a) and mortality (Bigler and
Bugmann, 2003; Kobe and Coates, 1997; Kunstler et al., 2005; Wyckoff and Clark, 2000),
which drive community dynamics. As suggested by Parish et al. (2008), the large intras-
pecific variability resulting in major overlap among species in structural characteristics
should greatly reduce the rates or potential for competitive displacement.
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3.4.3 Intraspecific variability in crown size and successional dy-
namics

The variability in light intercepted by trees affects the amount of light reaching the
ground. This may have a profound impact on seedling growth and survivorship, which
depend on the amount of light available near the ground (Dai, 1996; Uriarte et al., 2005;
Wright et al., 1998). Seedling response to light is one of the main factors determining
succession and species coexistence in forests. The “succession niche hypothesis” states that
early-successional species are able to grow rapidly in forest gaps and that late-successional
species are able to grow and survive under canopy at low light levels (Pacala and Rees,
1998; Rees et al., 2001). Differences in life-history traits between late-successional and
early-successional species explain that in the absence of disturbance, early-successional
species cannot regenerate under a closed canopy and are progressively excluded.

When considering the phenotypic plasticity of trees with regard to light and space
availability as the main deterministic factor contributing to intraspecific crown variability,
trees form tessellating crown shapes that fill most of the canopy space (Purves et al., 2007),
leading to potentially rapid exclusion of shade-intolerant early-successional species in the
absence of disturbances. Our results demonstrated that individual variability in crown
size participates significantly in stand structure, leading to high heterogeneity of light
conditions in close stand and avoiding homogenous low light conditions. Locally, individual
variability may decrease light intercepted by big canopy trees, increasing light arriving
on the ground. Persistence of individual crown characteristics leads to stable subcanopy
light conditions over time. Patches receiving high light levels can provide opportunities
for the regeneration of shade-intolerant species that would otherwise be excluded. In our
context, the relatively shade-intolerant P. abies saplings (Grassi and Bagnaresi, 2001)
have opportunities to regenerate, leading to a better chance of coexistence with A. alba
in mixed stands. Competitive exclusion may occur, but individual variability slows down
these dynamics, allowing for a transient but long coexistence. In association with other
mechanisms such as external perturbations (Connell, 1978), intraspecific variability may
partially explain the long persistence of shade-intolerant species in ancient mountain forests
(Ozenda, 1985; Parish et al., 2008).
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3.6 Tables

Tab. 3.1: Parameter values for priors and measurement errors. Informative priors
were used for residual variance (see parameters s1 and s2) and for the variance of individual
random effects (see parameters t1 and t2). Non-informative priors with large variances (see
Vb, Vr,W ) were used for other parameters. Means of posterior distributions obtained from
the measurement errors protocol were used for measurement errors on the covariate (see
σ2
x) and on the response (see σ2

y).
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Tab. 3.2:Model comparison and effect selection. For (a) height as a function of DBH,
(b) crown height as a function of height and (c) crown radius as a function of DBH, the
effects are progressively included in the model in an ascending manner to check for their
significance. Competition (Comp) reflects the competition index with the lowest deviance.
The model with the lower DIC was chosen if the difference in DIC was greater than 25.
When the difference in DIC was less than 25, the model with the lower deviance was
selected. When the deviance difference was less than 25, the model with the lower pD was
chosen.
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Tab. 3.3: Distribution of trees by intercepted light class. For the 500 simulations
of each approach (with and without individual variability in allometries), for the Queige
site, the minimum, mean and maximum number of trees for each class of intercepted light
were computed.
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3.7 Figures

Fig. 3.1: Graphic representation of the hierarchical Bayesian framework. Model
for allometric relations (linking covariate xijt to response yijt) included (i) the individual
random effects log Kij with mean µj and variance V , (ii) the site fixed effect µj, and
(iii) the measurement errors with estimated covariate value xijt,0, variance σ2

x for error on
covariate and variance σ2

y for error on the response. Process (–), hierarchical parameters
(-) and nonhierarchical parameters (- -) are differentiated.
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Abies alba Picea abies

(a)

(b)

(c)

Fig. 3.2: Predicted allometric relations for each species on each site. For (a) height
as a function of DBH, (b) crown height as a function of height and (c) crown radius as a
function of DBH, the predictive posterior median was plotted for each species on each site.
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Abies alba Picea abies

(a)

(b)

(c)

Fig. 3.3: Individual variability in allometries on the Queige site. For (a) height
as a function of DBH, (b) crown height as a function of height and (c) crown radius as a
function of DBH, credible intervals were plotted at 95% for predictive posterior including
covariate (—), individual variability (· · · ) and whole variability (- · - · -). Vertical graphs
on the left are marginalized posteriors on individuals that represent the variability of all
potential individuals.
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(a) (b)

Fig. 3.4: Effect of individual variability on light interception by species. A light
interception model was used for Abies alba and Picea abies stands (Courbaud et al., 2003)
that was applied on the Queige (a) and Teppas (b) sites, mixed A. alba and P. abies stand.
95% quantiles (horizontal dashes) and the median (dots or triangles) for intercepted light
by tree of a given class of DBH are represented. The vertical dotted lines take into account
uncertainty on parameters and neighborhood variability for each tree of a given diameter.
The vertical solid lines take into account individual allometric variability in addition to
uncertainty on parameters and neighborhood variability. P. abies is represented with grey
lines and triangles and A. abies is represented with black lines and dots.
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(a) (b)

Fig. 3.5: Effect of individual variability on light arriving on ground cells. A light
interception model was used for Abies alba and Picea abies stands (Courbaud et al., 2003)
that were applied on the Queige site, a mixed Abies alba and Picea abies stand. (a) On the
horizontal axis, the mean intercepted light for each cell receiving less than 5% relative light
on the 500 simulations with no individual variability. On the vertical axis, the mean (black
dot) and 95% quantiles (grey vertical lines) for intercepted light for each cell on the 500
simulations including individual variability. Dashed vertical lines represent light variability
due to uncertainty on parameter estimates. (b) Distribution of cells with less than 5%
relative light when considering mean specific allometries (filled grey bars) is compared
to the mean distribution of cells on the 500 simulations when including uncertainty on
parameters (unfilled grey bars) and to the distribution of cells when including individual
variability (unfilled black bars).
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3.8 Appendices
3.8.1 Appendix S1 : General characteristics of the nine plots

composing the data-set
Trees were measured on nine different plots ranging in size from 0.25 ha to 1 ha. Six plots

were located in the French Alps, two in the Italian Alps and one in the Swiss Alps (Fig. 3.6).
Stands are uneaven-aged. Abies alba Mill. (Silver Fir) and Picea abies (L.) Karst. (Norway
spruce) are the dominant species. All sites are situated at the mountain-belt elevation from
800 to 1800 m (Tab. 3.4).

3.8.2 Appendix S2 : Measurement errors
3.8.2.1 Measurement error protocol

A specific protocol was established to estimate the distribution of measurement errors
for the four dendrometric variables : DBH, height, crown height and crown radius. Three
teams measured a same sample of 50 trees (ten for each 15-cm DBH class) during a 2-day
period, on one plot selected at random. Measurements were independent of the general
protocol but were taken under the same conditions and with the same instruments. Dif-
ferences between the measurements of the three teams were attributed to measurement
errors.

In the measurement error protocol section, z denoted the dendrometric variable consi-
dered. We assumed that zit, a measurement associated to tree i made by team t, diverged
from the “true value” zi,0 for tree i and that the measurement error term exp(εit) was
multiplicative and drawn in a log-normal distribution of parameters 0 and σ2. We had the
following model : zit = zi,0 exp(εit), with p(εit) = N(εit|0, σ2). The model is equivalent to
log(zit) = log(zi,0) + εit with p(εit) = N(εit|0, σ2).

We used the following hierarchical Bayesian framework (Clark, 2007) to estimate the
distribution of parameter :

Indexes and notations
i : Index of the tree.
t : Index of the measuring team.
T : Number of measurements for each tree (T = 3).
I : Number of trees in the measurement error protocol (I = 50).
zit : Measurement t of variable for tree i. z can be DBH, height, crown height or crown
radius.
Z : Vector of observed values zit.
zi,0 : Latent variable (“true value”) z for tree i.
Z0 : Vector of “true values” zi,0.
N : Normal distribution.
LN : Log-normal distribution.
IG : Inverse-gamma distribution.
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Bayes formula
p(parameter|data,model) ∝ Likelihood× Prior

Likelihood
The likelihood is defined as the probability of observing the data under the assumption
that the model is true :
p(Z|Z0, σ

2) = ∏T
t=1

∏I
i=1 LN(zit|zi,o, σ2)

Priors
p(zi,0) = LN(zi,0|ui, vi)
p(σ2) = IG(σ2|s1, s2)

Joint posterior
p(Z0, σ

2|Z, priors) ∝ ∏T
t=1

∏I
i=1 p(zit, f)p(zi,0)p(σ2)

p(Z0, σ
2|Z, priors) ∝ ∏T

t=1
∏I
i=1 LN(zit|zi,o, σ2)LN(zi,0|ui, vi)IG(σ2|s1, s2)

Conditional posterior for parameter σ2

p(σ2|Z,Z0, priors) ∝
∏T
t=1

∏I
i=1 LN(zit|zi,o, σ2)IG(σ2|s1, s2)

3.8.2.2 Measurement error results

MCMC provided 1000 estimation values for σ2. The mean and standard variation for σ2

were calculated for each dendrometric variable (Tab. 3.5). We were able to estimate the pre-
cision of our measurement as a percentage (Tab. 3.5) because we considered multiplicative
errors : zit = zi,0 exp(εit). For a 95% confidence interval :

−2σ̄ ≤ εit ≤ +2σ̄
exp(−2σ̄) ≤ exp(εit) ≤ exp(+2σ̄)

100(exp(−2σ̄)− 1)(%) ≤ measurement error(%) ≤ 100(exp(+2σ̄)− 1)(%)

The results show a very good estimation of the DBH with a low measurement error
(0.93%). Height was also quite well estimated with an error close to 10%. The two other
variables, crown height and crown radius, were quite difficult to measure in the field and
had a range of precision of approximately 50% and 30%, respectively (Tab. 3.5).

The values of σ2 obtained form Markov Chain Monte Carlo (MCMC) are used to
define the measurement error variance in allometric models with the moment matching
technique. First, we considered the response variable and we estimated σ2

y : σ̂2
y = σ̄2.

The same technique was then used for the explicative variable x. The measurement error
variance was inserted into allometric models for both the explicative variable : p(xijt,0) =
LN(xijt,0|xijt, σ2

x) with xijt,0 being the “true” value for the covariate indexed on tree i
of plot j and on time t and xijt being the observed value ; and the response variable :
p(εy,ijt) = N(εy,ijt|0, σ2

y) with εy,ijt being the measurement error on observed response yijt.
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3.8.3 Appendix S3 : Selection of the best mathematical functions
for allometries

3.8.3.1 Function selection protocol

We identified the best function to relate the covariate to the response. Several classical
functions taken from literature were compared for each allometric relation (Tab. 3.6). The
model comparison was based on various criteria. First, we checked that the fitted models
responded to biological criteria. The models giving an implausible range of response were
rejected. We also checked the graphical superposition between the function selected and a
nonparametric curve representing the mean of the response for covariate classes. This was
done in order to avoid the bias in the function shape resulting from forest plots containing
fewer big trees than small trees. The DIC (Deviance Information Criterion) was used as a
crude index to compare hierarchical models of increasing complexity (Spiegelhalter et al.,
2002). The DIC is the sum of the mean deviance (which represents the goodness of fit of
the model : Deviance = −2 log(Likelihood)) and of the effective number of parameters pD
(with pD being the posterior mean of the deviance minus the deviance of the posterior
means). A difference of more than 25 in DIC was taken as a rough index of difference
between two models and ruled out the model with the higher DIC. When difference in
DIC was less than 25, we selected the model with the best goodness of fit, that is to say,
with the lower deviance. In case that the deviance difference was less than 25, we chose
the model with the lower pD.

3.8.3.2 Function selection results

A Gompertz function seemed to represent best the height-DBH relation (Tab. 3.6 and
Fig. 3.7a). The advantage of this function is to have an inflexion point and a quick asymp-
tote that was clearly visible on data. Other functions such as Michaelis-Menten, Power or
Quotient showed unrealistic values with height greater than 50 m for DBH greater than 100
cm (Fig. 3.7a) and did not respond to the biological criteria. Considering the DIC in Tab.
3.6, we hesitated between a Linear and a Power model to represent the crown height-height
relation because of a small DIC difference between the two models. We selected the model
with the fewest estimated number of parameters (cf. pD), which was the linear one. Our
choice was confirmed by the graphical superposition with points showing crown height by
height class (Fig. 3.7b). For the crown radius-DBH relation, we selected the Power model,
which was the best when we based the selection on our criteria (Tab. 3.6 and Fig. 3.7c). For
each allometric relation, the best function was used to evaluate the species, site, individual
and the competition effect.

3.8.3.3 Function selection comments

As underlined by Zeide (1993), nature is diverse and the choice of the best function
depends on the population we consider. Population bounds are given by the composition
of the data set. In our case, the population comprises A. alba and P. abies in mixed or
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monospecific uneaven-aged stands of the western Alps. In the nonlinear hierarchical mixed
model approach we presented, we assumed that one mean function described the allometric
relation the best possible and that individual and site variability were distributed around
the mean function. The more accurate an equation is, the less variable its parameters are.
Choosing inaccurate mean functions may lead to misrepresenting the decomposition of
variability between species, sites and individuals. Nevertheless, functions are not always
compared, even in linear non-mixed models. For the allometric relation, the power model
is often directly chosen for technical reasons (it is easily transformed into a simpler linear
model with a log-log transformation) or for theoretical reasons. Three theoretical mechani-
cal stability models using power functions have been proposed. The elastic similarity model
(McMahon, 1973) assumes that trees maintain the same average safety factor against bu-
ckling and that H ∝ DBH2/3, the constant-stress model (Dean and Long, 1986), assumes
that the bending stress remains constant along the stem and that H ∝ DBH1/2 and the geo-
metric similarity model (Norberg, 1988) assumes that the structure remains geometrically
similar throughout growth and that H ∝ DBH1. Considering our population, we showed
that the power model for height-DBH appeared unsatisfactory because of unreasonable
predicted values for high diameters (Fig. 3.7a). This result is consistent with Curtis’s 1967
analyses of height-diameter equations. When models are selected for allometric relations,
it may be in a nonexhaustive manner, without an exact description of the criteria used
for selection (Lee et al., 2004; Wykoff, 1990), using previous functions selected on other
populations (Mehtatalo, 2004; Monserud and Sterba, 1996) or basing model selection only
on the model’s prediction abilities using a single statistical criterion, which may be the
coefficient of determination R2 (Gill et al., 2000; Lee et al., 2004) or the Akaike infor-
mation criterion AIC and associated criteria like Deviance = −2 log(Likelihood) (Calama
and Montero, 2004). In our study, models were selected based on biological realism and
DIC. Moreover, we checked the graphical superposition between the function selected and
a nonparametric curve given by the points representing the mean of the response by cova-
riate class (Fig. 3.7). This was done in order to avoid bias due to an unbalanced data set
with more small individuals than large ones. This problem is raised by (Wyckoff and Clark,
2000) for tree mortality function, but, within the limits of our knowledge, this is not often
taken into account in other studies based on forest plot data. We therefore emphasize the
importance of a coherent model selection, particularly for a mixed model approach where
the objective is structuring variability at different ecological scales around an appropriate
mean function.

3.8.4 Appendix S4 : Comparison of priors and posteriors for pa-
rameters

Priors for residual variance and individual variance were taken informative given pre-
vious studies’ results and field observations. Priors for other parameters were taken to be
uninformative. Measurement errors information was included through posterior distribu-
tion of measurement error variance for the covariate and for the response (Fig. 3.8).
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3.8.5 Appendix S5 : Full mathematical model for allometric re-
lations

Indexes and notations
i : Index of the tree, j : Index of the plot, t : Index of the time.
Ti : Total number of measurements for tree i.
I : Total number of trees.
xijt : Measurement of covariate x for tree i of plotj at time t. x can represent DBH or
height.
X : Vector of xijt.
xijt,0 : Latent covariate (“True value”) x for tree i of plot j at time t.
X0 : Vector of xijt,0.
σ2
x : Covariate measurement error parameter.
yijt : Response variable y for tree i of plot j at time t. y can represent height, crown
radius or crown height.
Y : Vector of yijt.
σ2
y : Response measurement error parameter.
f : Best mathematical function relating the covariate to the response.
N : Normal distribution, LN : Log-normal distribution, IG : Inverse-gamma distribution.

Likelihood

p(Y ,X|X0, σ
2
x, Kij, other parameters of f, σ2

y, τ
2)

= ∏I
i=1

∏Ti
t=1 p(yijt|f(xijt,0, Kij, other parameters of f), σ2

y, τ
2)p(xijt,0|xijt, σ2

x)
= ∏I

i=1
∏Ti
t=1 LN(yijt|f(xijt,0, Kij, other parameters of f), σ2

y, τ
2)LN(xijt,0| log(xijt), σ2

x)

First level priors
p(Kij) = LN(Kij|µj, V )
p(τ 2) = IG(τ 2|s1, s2)
p(r) = N(r|mr, Vr) for height-DBH allometry
p(b) = N(b|mb, Vb) for crown radius-DBH allometry

Second level priors
p(µj) = LN(µj|m,W )
p(V ) = IG(V |t1, t2)

Joint posterior

p(parameters,X0|X,Y )
∝ ∏I

i=1
∏Ti
t=1 LN(yijt|f(xijt,0, Kij, other parameters of f), σ2

y, τ
2)LN(xijt,0| log(xijt), σ2

x)
×p(Kij)p(τ 2)p(other parameters of f)
×p(µj)p(V )
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p(parameters,X0|X,Y )
∝ ∏I

i=1
∏Ti
t=1 LN(yijt|f(xijt,0, Kij, other parameters of f), σ2

y, τ
2)LN(xijt,0| log(xijt), σ2

x)
×LN(Kij|µj, V )IG(τ 2|s1, s2)p(other parameters of f)
×LN(µj|m,W )IG(V |t1, t2)

3.8.6 Appendix S6 : Competition index in allometric relations
Considering the neighborhood of each tree, we computed up to nine competition indexes

with the associated basal area for (i) all the trees, (ii) the bigger trees or (iii) the smaller
trees on three different distances : 5, 10 or 15 m. The basal area of smaller trees was not
tested for height because of the absence of an obvious ecological hypothesis relating height
to this competition index. Adding a competition index did not improve the models DIC in
the three allometric functions we studied (Tab. 3.7).

3.8.7 Appendix S7 : Means and standard deviations of the esti-
mated parameters

The Gibbs sampling makes it possible to obtain the conditional posterior distribution
of each parameter using Markov Chains Monte Carlo (MCMC) (Casella and George 1992).
We made 20,000 iterations for each MCMC with a burning period of 10,000 steps and a
thinning of 10. We then obtained 1000 estimations per parameter. Tab. 3.8 shows the mean
and standard deviation associated with the distribution of each parameter.
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3.8.8 Tables

Tab. 3.4: Plot characteristics

82



Tab. 3.5: Means and standard deviations for the distribution of the errors va-
riance. Means and variances are calculated from the thousand simulations of σ2 obtained
with MCMC. They are used to identify a posterior distribution for the variance of errors
using the moment matching technique. Credible interval at 95% for the measurement errors
can also be obtained. As errors are multiplicative they can be expressed in percentage.
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Tab. 3.6: Model comparison for the three allometric relations. Allometries are (a)
height as a function of DBH, (b) crown height as a function of height and (c) crown radius
as a function of DBH. The lower the DIC, the best the model. A difference of more than 25
in the DIC rules out the model with the higher DIC. For equivalent DIC, we selected the
model with the lower deviance. If the deviance difference was inferior to 25, we applied the
parsimonious principle selecting the model with fewer parameters (with the lowest pD).
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Tab. 3.7: Models comparison with competition index. Allometries are (a) height as
a function of DBH, (b) crown height as a function of height and (c) crown radius as a
function of DBH. Competition indexes were computed from the basal area of all the trees,
of the bigger trees or of the smaller trees within circles of three different radius : 5, 10 or
15 meters.
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Tab. 3.8: Means and standard deviations of the estimated parameters for the
best allometric models. Allometries are : (a) height as a function of DBH, (b) crown
height as a function of height and (c) crown radius as a function of DBH.
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3.8.9 Figures

Fig. 3.6: Map of the nine plots composing the data-set. They are all located at the
mountain elevation belt (800-1800 m) in the Western Alps. Six plots are in the French Alps
(French administrative areas are delimited with blue lines), two plots are in the Italian Alps
(green lines) and one plot is in the Swiss Alps (orange lines).
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Fig. 3.7: Graphical superposition of calibrated mathematical functions with
points representing the mean of the response by covariate class. Allometries are :
(a) height as a function of DBH, (b) crown height as a function of height and (c) crown
radius as a function of DBH. Some parametric functions may be too much constrained
by an unbalanced data-set, where the number of smaller trees is much more important
than the number of bigger trees. Here we show that the graphical superposition of the
mathematical function selected and the mean by DBH class (or H class) was good and
that selected models were not biased because of an unbalanced data-set.
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Fig. 3.8: Posteriors and priors for parameters. Allometries are : (a) height as a
function of DBH, (b) crown height as a function of height and (c) crown radius as a
function of DBH. Priors are represented with dashed lines (- - -) and posteriors with
plain lines (—). We used informative priors for variances and posterior distributions for
measurement errors on response (σ2

y) and on covariate (σ2
x).
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Abstract :

Abstract in English

Mortality rate is thought to show a U-shape relationship to tree size. This shape could
result from a decrease of competition-related mortality as diameter increases from small
size, followed by an increase of senescence and disturbances-related mortality for large trees.
Modeling mortality rate as a function of diameter is netherveless difficult, first because this
relationship is strongly non-linear, and second because data can be unbalanced, with few
observations for large trees. Parametric functions, which are inflexible and sensitive to the
distribution of observations, tend to introduce biases in the estimation of mortality rates.

In this study, we used mortality data for Abies alba Mill. (Silver Fir) and Picea abies
(L.) Karst. (Norway Spruce) to demonstrate that estimates of mortality rate for extreme
diameters were biased when using classical parametric functions. This bias resulted in mis-
leading interpretations of species life-history traits depending highly on the choice of the
function. We then propose a semi-parametric approach allowing a more flexible relation-
ship between mortality and diameter, and we showed that the relatively shade-tolerant A.
alba has a smaller annual mortality rate (2.75%) than P. abies (3.78%) for small diameter
trees (DBH < 15 cm) and that P. abies, thought to be more sensitive than A. alba to
bark beetles attacks and windthrows, had a higher mortality rate (up to 0.46%) for high
DBH (≥ 50 cm) than A. alba (up to 0.30%). Our approach enhances mortality rate es-
timation from tree size and should help forecast more precisely forest community dynamics.

Résumé en français

La relation entre le taux de mortalité et la taille des arbres est supposée présenter
une forme en U. Cette forme serait associée à une diminution de la mortalité due à la
compétition pour les faibles diamètres, suivie d’une augmentation de la mortalité due à
la sénescence et aux perturbations. La modélisation du taux de mortalité en fonction du
diamètre est difficile, d’une part parce que la relation est fortement non-linéaire et d’autre
part parce que les données sont déséquilibrées, avec peu d’observations disponibles pour
les gros arbres. Les fonctions paramétriques habituellement utilisées ont tendance à être
peu flexibles et sensibles à la répartition des données.

Dans cette étude, nous nous sommes appuyés sur la mortalité d’Abies alba Mill. (Sapin
Pectiné) et de Picea abies (L.) Karst. (Epicéa Commun) pour démontrer que l’estimation
du taux de mortalité pour des diamètres extrêmes était biaisée lorsque l’on utilisait des
fonctions paramétriques. Les biais conduisent à de mauvaises interprétations concernant les
histoires de vie des espèces qui dépendent fortement du choix de la fonction. Nous avons
donc proposé une approche semi-paramétrique plus flexible pour représenter la relation
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entre mortalité et diamètre. Nous avons montré qu’A. alba, l’espèce la plus tolérante à
l’ombre, avait un taux de mortalité annuel plus faible (2.75%) que P. abies (3.78%) pour
les faibles diamètres (DBH < 15 cm) et que P. abies, l’espèce supposée la plus sensible
aux attaques d’insectes et aux coups de vent, avait un taux de mortalité annuel supérieur
(jusqu’à 0.46%) à A. alba (jusqu’à 0.30%) pour les forts DBH (≥ 50 cm). Notre approche
améliore l’estimation du taux de mortalité en fonction de la taille des arbres et devrait
aider à prédire plus précisément la dynamique des communautés forestières.

Keywords : Abies alba, Alps, Bayesian statistics, diameter, forest dynamics models,
Picea abies, semi-parametric models, tree mortality, U-shape.
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4.1 Introduction
Understanding how mortality risk is influenced by tree size is frustrated by the fact

that tree death is rarely observed, especially for large trees. The relationship between size
and mortality risk varies among species, in part due to differences in shade tolerance and
longevity, and it influences forest stand dynamics (Franklin et al., 1987; Harcombe, 1987;
Monserud, 1976). Mortality rate is generally modeled as a U-shape function of diameter.
Smaller individuals present high mortality rates due to competition from the overstory.
Large trees can also have high mortality rates due to senescence and susceptibility to
insect attacks or windthrows (Harcombe, 1987). Due to long life span, small differences in
annual mortality rate can translate to huge differences in terms of population dynamics
(Pacala et al., 1996). Thus, even small differences between species and size classes can have
dramatic effect on production of offspring and life expectancy, thus determining community
composition, structure, and carbon storage.

The data-sets that are used for mortality estimation come from long-term or permanent
plot that contain few large trees, few of which die in any given year (Hawkes, 2000; Lori-
mer et al., 2001). Permanent plots are rarely followed for more than several years (Wunder
et al., 2007) and national forest inventories are principally based on managed forests where
logging also limits natural tree death. Moreover, methods vary among inventories (e.g. a
minimum diameter of 7.5 cm for the French national forest inventory and 12 cm for the
Swiss national forest inventory (Ulmer, 2006)) so that data for small diameters are less
numerous than for other diameters when we combine data-sets. The U-shape mortality-
diameter curve is usually modeled using a parametric logistic (Wunder et al., 2007; Yao
et al., 2001) or a parametric log-normal function (Uriarte et al., 2004). Parametric models
assume strict model shapes although the exact shape of the mortality-diameter relation-
ship is uncertain a priori (Draper, 1995; Lavine, 1991). This may lead to bias estimates
where the mortality-diameter curve is highly skewed (Wyckoff and Clark, 2000). In addi-
tion, when using parametric models, estimation at one diameter depends on estimations at
all other diameters. When data-sets are unbalanced and relations are strongly non-linear,
the disproportionate influence of intervals with many observations can lead to biased esti-
mations in intervals with few observations (Lavine, 1991; Wyckoff and Clark, 2000), with
misleading results for small and large diameters in our context.

In this study, we analyzed mortality-diameter relationships for Abies alba Mill. (Sil-
ver Fir) and Picea abies (L.) Karst. (Norway Spruce). Data came from French and Swiss
national forest inventories and a permanent-plots network data set. We compared a semi-
parametric model to three classical parametric models described by i) a logistic function
including a degree two polynomial on DBH (Yao et al., 2001), ii) a more flexible logis-
tic function including a degree three polynomial on DBH and iii) a log-normal function
implying a slight upturn of the mortality for high DBH (Uriarte et al., 2004). We used a
Bayesian framework to estimate parameters, both for the semi-parametric model and the
three parametric models and we compared models goodness of fit for each diameter class
thanks to the deviance criterion. We simulated unbalanced and balanced data-sets, and tes-
ted for the effect of unbalanced data on the four models shape. Our objectives in this study
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were to demonstrate i) first, that parametric approaches lead to divergent results when es-
timating mortality for extreme diameters (DBH < 15 cm and DBH ≥ 45 cm), ii) second,
that the unbalancedness of the data dramatically affects the shape of the parametric mo-
dels, whereas the semi-parametric model is not affected iii) third, that the semi-parametric
approach results in unbiased estimations allowing a more accurate comparison of species
ecological strategies.
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4.2 Materials and methods

4.2.1 Field data
Mortality rate estimations for A. alba and P. abies were based on three different data-

sets : (i) Swiss national forest inventory (NFI), (ii) French NFI and (iii) permanent-plots
from the Cemagref network.

The Swiss NFI includes 1982 permanent sample plots established between 1983 and
1985 and measured again between 1993 and 1995. Tree attributes (tree species, state dead
or alive and DBH) were collected on two concentric circular plots, 200 m2 for trees of
at least 12 cm in diameter at breast height and 500 m2 for trees of at least 36 cm in
DBH (Ulmer, 2006). Logged trees were not taken into account. The Swiss NFI stands were
dominated by A. alba or P. abies and had an elevation from 800 to 1800 m (mountain-belt
elevation). Plots were all situated in the Swiss Alps.

The French NFI was analyzed for the twelve administrative areas that constitute the
French Alps. Measurements were taken from 1992 to 2002 on 4776 temporary plots and are
part of the third NFI. Tree attributes were taken on three concentric circular plots with a
radius of 6, 9 and 15 m for trees having DBH between 7.5 and 22.5 cm, between 22.5 and
37.5 cm and above to 37.5 cm, respectively. Dead trees for which death was estimated to
be less than 5 years were identified on the basis of the dates of past tempests and the state
of the bark. As for the Swiss NFI, logged trees were not included in the analysis.

The two National Forest Inventories were completed by 7 permanents-plots from the
Cemagref network located in the French Alps. Plots were installed from 1994 to 2002 and
measured again from 2005 to 2006. No silvicultural operations had been performed on these
plots for at least ten years before installation. Plots range from 0.25 to 1 ha. Stands were
dominated by A. alba and P. abies. Plot elevations ranged from 800 to 1800 m. All trees
with a minimum of 5 cm DBH were measured.

Death was attributed to windthrow or not (standing dead trees). Combining these three
data-sets, we obtained a large sample size with a total of 22127 A. alba and 45237 P. abies.
Nevertheless, the data-set was highly unbalanced with numerous trees between 15 and
45 cm of DBH and few trees for DBH less than 15 cm and for DBH greater than 45 cm
(Fig. 4.1).

4.2.2 Parametric models to compute mortality rate as a function
of DBH

Mortality rate was modeled separately for each species. Let zi be the event that indivi-
dual i survives (zi = 1) or dies (zi = 0) during a time interval Yi (in years) with probability
1− µ′Di : zi ∼ Bernoulli(1− µ′Di).

The parameter µ′Di was expressed in function of the annual mortality rate µDi and the
time interval between censuses Yi for tree i (Monserud, 1976) :

µ′Di = (1− µDi)Yi (4.1)
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We tested three common parametric functions to link µDi the annual mortality rate of
tree i to DBHi, the diameter at breast height of tree i. First, we used a logistic function
including a degree two polynomial on DBH :

logit(µDi) = µ0 + αDBHi + βDBH2
i (4.2)

Secondly, we used a logistic function including a more flexible degree three polynomial
on DBH :

logit(µDi) = µ0 + αDBHi + βDBH2
i + γDBH3

i (4.3)

Thirdly, we used a log-normal function implying a slight upturn of the mortality for
high DBH (Uriarte et al., 2004) :

µDi = 1−K exp
−1

2

(
log(DBHi/X0)

Xb

)2
 (4.4)

We used a bayesian framework to infer parameters values. Priors were chosen non-
informative. Parameters µ0, α, β and γ, which belong to the set of real numbers R were
drawn in a flat normal distribution : µ0, α, β, γ ∼ Normal(0, 1.0×106). Parameter K, which
corresponds to the minimum mortality rate, has a value comprised between 0 and 1 and
was therefore drawn in a flat beta distribution : K ∼ Beta(1, 1). Parameters X0 and Xb

which have non-null positive real values, were drawn in a flat log-normal distribution :
X0, Xb ∼ LogNormal(0, 1.0× 106).

The conditional posterior distribution of each parameter was used to compute a poste-
rior for mortality rate with a mean and 95% quantiles. We used R 2.5.0 software (Ihaka and
Gentleman, 1996) for data manipulations and graphs, WinBUGS 1.4 (Gilks et al., 1994)
for Bayesian modelling, and R2WinBUGS (Sturtz et al., 2005) to link R to WinBUGS. We
checked the convergence of two Markov Chains Monte Carlo (MCMC) for each parameter
using the potential scale reduction factor Rhat (at convergence, Rhat=1). We made 50 000
iterations for each MCMC with a burning period of 25 000 steps and a thinning of 50. We
then obtained 1000 estimations per parameter.

4.2.3 Semi-parametric model to compute mortality rate as a
function of DBH

4.2.3.1 Modified Ayer’s algorithm to determine minimum mortality and DBH
bins

We used a fourth model with a semi-parametric Bayesian approach to compute mor-
tality rate as a function of DBH. The semi-parametric model consisted of dividing the
range of diameters in bins and calculating associated probabilities of mortality. The model
relied on the assumption that mortality risk was decreasing until a given diameter DBH0,
afterwards mortality risk was increasing.
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We used a modified Ayer’s algorithm (Ayer et al., 1955; Wyckoff and Clark, 2000) to
determine i) DBH0 in the interval [0, 5, 10, . . . , 135] and ii) the values of the bins of the
DBH classes respecting our assumption of decreasing mortality on the interval [0,DBH0]
and increasing mortality on [DBH0, 135].

We implemented the algorithm for each value of DBH0 in the interval [0, 5, 10, . . . , 135].
Our algorithm began with an arbitrarily small bin width of 5 cm DBH. DBH of all living
and dead trees were partitioned into bins j = 1, 2, . . . ,mD and a corresponding annual
mortality rate µDj for each bin j was estimated with the maximum likelihood approach.
The likelihood of the model for each bin was :

Likelihoodj =
dDj∏
k=1

1−
(
1− µDj

)Yk × nDj−dDj∏
l=1

(
1− µDj

)Yl (4.5)

where dDj and nDj were respectively the number of dead and total trees in bin j. Yk and
Yl were respectively the number of years between census for dead tree k and living tree l in
bin j. The likelihood accounts for the different time intervals for the three inventories. The
algorithm then checked for monotonic decrease of mortality rate for DBH ∈ [0,DBH0] and
monotonic increase of mortality rate for DBH ∈ [DBH, 135]. Bins for which µDj < µDj+1

on [0,DBH0] or µDj > µDj+1 on [DBH0, 135] were expanded (increased in width), data
were re-binned, and the process was continued until a monotonic sequence was achieved
on [0,DBH0] and on [DBH0, 135].

For each value DBH0 in the interval [0, 5, 10, . . . , 135], we computed model’s deviance :

Deviance = −2 logLikelihood = −2 log
mD∑
j=1

(Likelihoodj) (4.6)

We selected the model with the lowest deviance and identified the best DBH0 with the
corresponding bins repartition.

4.2.3.2 Bayesian model to infer mortality rate considering DBH

After having identified the minimum mortality rate DBH0 and the bin values for each
DBH class, we estimated mortality rate of each DBH class using a Bayesian approach. Let
zij be the event that individual i of diameter class j survives (zij = 1) or dies (zij = 0)
during a time interval Yi (in years) with probability 1− µ′Dij , zij ∼ Bernoulli(zij|1− µ′Dij).
We expressed 1−µ′Dij in function of the annual mortality rate µDj associated with diameter
class j and Yi :

µ′Dij = 1− (1− µDj)Yi (4.7)

We used a logit transformation for mortality rate :

logit(µDj) = λDj (4.8)

and priors for themD parameters λDj were taken non-informative with a large variance :
λDj ∼ Normal(0, 1.0× 106).
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4.2.4 Deviance comparison between approaches
In order to compare models, we computed the deviance of the four models taking into

account observations in each DBH class. The deviance of model M ∈ 1, 2, 3, 4 for bin j is :

Deviancej,M = −2 logLikelihoodj,M (4.9)

Likelihoodj,M =
dDj∏
k=1

1− (1− µDk,M)Yk ×
nDj−dDj∏

l=1
(1− µDl,M)Yl (4.10)

Annual mortality rates µDi,M of tree i were obtained from equations 4.2, 4.3, 4.4 and
4.8.

4.2.5 Fitting models on simulated unbalanced and balanced data-
sets

To test for the effect of unbalanced data-sets on parametric models shapes, we fitted
the three parametric models and the semi-parametric model on two simulated data-sets,
the first one being unbalanced in regard to diameter, in the same way as the real data-set
is, and the second one being balanced. Contrary to the original data set, both simulated
data-sets were based on time-intervals between censuses for dead and living trees – Yk and
Yl – fixed to 1 year, eliminating the additional complexity of heterogeneous time intervals.
In the simulated unbalanced data-set, each 5 cm DBH class had the same number of
observations than in the original A. alba data-set, with a total of 22127 observations. For
the simulated balanced data-set, each 5 cm DBH class had an equal number of observations
(820) with a total of 22140 observations. In both simulated data-sets, the number of dead
trees for each 5 cm DBH class corresponded to annual mortality rates for A. alba estimated
with the semi-parametric model and values of individual DBH were drawn uniformly in
the corresponding DBH class.
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4.3 Results
The large data-set allowed estimating mortality rates on a large diameter range (from

5 to 125-130 cm), with relatively narrow 95% confidence envelops (Tab. 4.1 and Fig. 4.2).

4.3.1 Different estimates of mortality rates with parametric ap-
proaches

Parametric functions led to dramatically different estimates for large and small diame-
ters, where data were sparse (Tab. 4.2). For small diameters (DBH < 15 cm), the logistic
function with degree two and three polynomials gave mortality rate estimates for P. abies
that were larger than those for A. alba. At minimum DBH (DBH = 5 cm), the mortality
estimates for the two species were much higher than with the semi-parametric approach
(Fig. 4.3) with estimates of about 7% for P. Abies and 4% for A. alba (Fig. 4.2a and Fig.
4.2b). Mortality rate estimates were higher still for these values of DBH when using the
log-normal function, with 8.04% for P. abies and 5.59% for A. alba. Nevertheless, in this
last case, the difference in mortality between the two species was not significant (Fig. 4.2c).

For the largest trees (DBH ≥ 75 cm), when considering the logistic function associa-
ted with degree two polynomial, the curve for P. abies increased from 0.20% to 11.90%
(Fig. 4.2a). By contrast, the increase did not occur for A. alba (Fig. 4.2a). A logistic func-
tion associated with degree three polynomial led, for both species, to a strong upturn of
mortality-DBH curve for high DBH, with mortality estimates much higher than with the
semi-parametric approach (Fig. 4.3). For both species, the log-normal function led to a
slight increase of mortality rate for high DBH (Fig. 4.2c). Estimates of mortality rate for
large diameters were lower than with the logistic function associated with polynomials
(Fig. 4.3). P. abies had a non-significant higher mortality rate (1.71% at DBH = 130 cm)
than A. alba (0.82% at DBH = 125 cm) (Fig. 4.2c).

For medium diameters (DBH comprised between 15 and 75 cm), where data were
more numerous, there was less difference between mortality estimates when comparing the
parametric functions (Tab. 4.2). Whatever the function we used, we observed a minimum
mortality rate of about 0.3% around 45 cm of DBH for both species (Fig. 4.2 and Fig. 4.3).

4.3.2 Unbalanced data-set affects the parametric model shapes
With the simulated balanced data-set, parametric models gave equivalent mortality rate

estimations (Fig. 4.4). Strong differences between parametric models for large diameters
when using real and simulated unbalanced data-set (Fig. 4.3 and Fig. 4.4) were not observed
when using simulated balanced data (Fig. 4.4). In contrast, unbalanced data-set didn’t
affect the predictions of the semi-parametric model (Fig. 4.4). When using an unbalanced
data set, gain in deviance with the semi-parametric model was high both at extreme
diameters where data were scarce and between 45 and 50 cm of DBH, where the mortality-
DBH curve was highly skewed (Tab. 4.3 and Fig. 4.4). On the contrary, using a balanced
data-set, gain in deviance for the semi-parametric model was more important (from 8 to
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17%) on the skewed portion of the curve but was not large (<3%) for extreme diameters
(Tab. 4.3 and Fig. 4.4).

4.3.3 Improved goodness of fit for the semi-parametric model
Of the four models we compared, the semi-parametric model best described the ob-

servations. For all DBH classes, the semi-parametric model had the lowest deviance (see
equations [9] and [10] and Tab. 4.4). For the central DBH range (15 to 60 cm of DBH),
the gain in deviance was low (<1%) but for extreme DBH where data were sparse (DBH
< 15 cm and especially for DBH ≥ 60 cm), the gain in deviance was large, increasing from
1 to 12% (Tab. 4.4).

A U-shape mortality-DBH function with substantial differences between species for
extreme diameters was obtained when using the semi-parametric approach. The deviance
study for the semi-parametric approach showed that the best models had a minimum
mortality rate at DBH0 = 45 cm for A. alba and P. abies with an estimate of annual
mortality rate of 0.12% for A. alba and 0.22% for P. abies (Fig. 4.2d). For small diameter
(DBH < 15 cm), A. alba had a significant smaller annual mortality rate (2.74%) than P.
abies (3.78%). For trees having DBH ≥ 50 cm, the semi-parametric approach led to an
increase in mortality rate for both species. This increase was substantial, but not as strong
as what was suggested by the parametric degree three polynomial or log-normal approaches
(Fig. 4.3). P. abies had a higher mortality rate (up to 0.46%) for high DBH ( ≥ 50 cm)
than A. alba (up to 0.33%) (Fig. 4.2d). The difference was nevertheless not significant for
the last DBH class (DBH ≥ 75 cm) due to a very small number of observations.
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4.4 Discussion

4.4.1 Bias in the estimation of a mortality-diameter function
with parametric models

In this study, parametric methods provided reasonable estimates of the mortality rates
corresponding to DBH intervals containing numerous observations (from 15 to 60 cm of
DBH). In this range, estimates did not strongly depend on the model. However, parametric
methods were unable to estimate mortality rates for extreme values of DBH with fewer
observations (for DBH < 15 cm and especially for DBH ≥ 60 cm) as shown by large
differences from one function to another and by model deviance dramatically higher than
with the semi-parametric model.

For parametric models, estimation at one data point depends on estimations at all other
data points and therefore on the distribution of data (Lavine, 1991). While comparing esti-
mations for parametric models with balanced and unbalanced data-sets, we demonstrated
that the part of the curve where data are numerous fits correctly the data. Because para-
meters estimates depend mostly on these data and because of the inflexibility of parametric
models in comparison with the strong non-linearity of the relationship, it leads to biased
mortality rate estimates where data are scarce. Unbalanced data sets are common in mor-
tality studies, but the consequent bias in estimations made with parametric approaches
are rarely taken into account. Wyckoff and Clark (2000) also demonstrated this problem
for the estimation of a monotonic decreasing mortality-growth relationship, comparing re-
sults of parametric and semi-parametric approaches. For the mortality-diameter relation,
Muller-Landau et al. (2006) used regression based on the mean mortality rate within equal
diameter classes to avoid undue influence of the many small individuals. Semi-parametric
models avoid bias due to unbalanced data-set as estimation at one data point does not
depend on estimations at all other data points.

With the simulated balanced data-set, gain in deviance for the semi-parametric model
was more important on the range of data where the mortality-diameter curve was highly
skewed (from 45 to 55 cm of DBH). Whereas the exact shape of the mortality-diameter
relationship is uncertain, parametric models assume a strict inflexible shape. Putting aside
the problem due to unbalanced data, parametric models fail at representing the strong
non-linearity of the true mortality-diameter relationship (Draper, 1995; Lavine, 1991).
Semi-parametric model perform better in this case as they do not assume a strict model
shape as parametric models do (Draper, 1995; Lavine, 1991; Wyckoff and Clark, 2000).

Bias in mortality estimation may lead to inaccurate demographic models and poor pre-
dictions at extreme diameters. Mortality rates for extreme values of DBH are especially
important as they provide a quantitative description of species life-history strategies, such
as longevity or shade-tolerance (Harcombe, 1987). Difference in survival at small diameters
can be related to difference in shade-tolerance (Nakashizuka, 2001). At small diameters, a
tradeoff between survival in resource-limited environments and rapid growth in rich envi-
ronments can promote coexistence, as formalized in the successional niche theory (Pacala
and Rees, 1998). Low mortality for high diameter contributes to a longer life-span and
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may promote species coexistence by allowing adults survive over long periods of poor re-
cruitments, as formalized in the storage effect theory (Warner and Chesson, 1985). A small
difference in annual mortality rate estimation can modify substantially the population and
community dynamics on a long time scale, with a huge impact on tree life span. Indeed,
annual mortality rate cumulates each year so that for an initial number of 1000 trees, a
small difference of 1‰for the annual mortality rate on a 100 years time-interval leads to a
difference of 1000× [1− (1− 0.001)100] ' 95 dead trees.

The semi-parametric approach we developed allowed making the most of existing data
by combining several data-sets despite variable time-intervals for dead counts and by avoi-
ding the bias related to unbalanced data-sets. The semi-parametric model provided maxi-
mum flexibility to accommodate patterns in data with minimal assumptions. We only
supposed a monotonic decrease followed by a monotonic increase for mortality-diameter
relation. Although the estimate of mortality risk in any one bin depended on adjacent bins
(to achieve monotonicity), the dependency was weak relative to that of parametric models.

4.4.2 Advantages of the semi-parametric method for forest dy-
namics study

The estimates of mortality obtained with parametric approaches are dramatically de-
pendent on the function chosen, without clear statistical advantage for one or the other, to
identify confidently ecological differences between species. The semi-parametric approach,
more flexible and less dependent on the balance in the data, appeared more reliable to
identify species strategies. We showed that A. alba had a smaller annual mortality rate
(2.74%) than P. abies (3.78%) for low DBH (< 15 cm) and that P. abies had a higher
mortality rate (up to 0.46%) than A. alba (up to 0.33%) for high DBH (> 50 cm).

Few studies tried to compare A. alba and P. abies in terms of mortality as a function
of diameter although they commonly coexist in the Alps at the mountain-belt elevation
(800-1800 m). In an analysis on the Austrian National Forest Inventory data, Monserud
and Sterba (1999) found opposite results for low DBH (DBH < 20 cm). In their study,
A. alba had a higher annual mortality rate (around 1.6%) than P. abies (around 1.1%),
but parameter uncertainty led to a non-significant difference between the two species.
The difference between the two studies may be attributed to the differences of modelling
approaches or to site characteristics which were not taken into account in both cases.
Another study by Eid and Tuhus (2001) based on the Norwegian National Forest Inventory
gave mortality estimates similar to ours for P. abies at low DBH (around 3.5% for DBH
< 15 cm). For high DBH (DBH ≥ 60 cm), species comparison is often not proceeded as
data for big trees are missing (Eid and Tuhus, 2001; Monserud and Sterba, 1999; Wunder
et al., 2007), which urges to combine national data-sets.

Small trees are potentially those receiving low levels of light in the sub-canopy and the
lower small tree mortality for A. alba than for P. abies is in agreement with species life-
history strategies. The relative shade-tolerance of A. alba and P. abies has previously been
observed and demonstrated by various authors (Grassi and Bagnaresi, 2001; Schütz, 1969;
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Stancioiu and O’Hara, 2006; Wasser and Frehner, 1996). The characteristics describing
photosynthetic performance at low light (dark respiration rate, apparent quantum yield
and light compensation point) suggest that A. alba is better suited to maintain a positive
carbon balance in shaded conditions than P. abies (Grassi and Bagnaresi, 2001). The
shorter longevity of P. abies compared to A. alba, associated with a higher vulnerability
to disturbances such as rock-fall (Stokes et al., 2005), storms (Lundstrom et al., 2007) and
insects attacks (Zolubas, 2003) is also in agreement with our results reporting a higher
mortality rate for P. abies than for A. alba for high DBH.

We believe that the potential bias of parametric methods in the estimation of mortality
at extreme diameter has been largely overlooked in previous studies. We showed that this
bias can have important consequences on the estimation of tree species life history traits
such as shade tolerance and longevity. We think that further studies of tree survival should
take in account this potential bias. The semi-parametric approach presented in this study
can be useful to do so.
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4.5 Tables

Tab. 4.1: Values of parameters for the semi-parametric approach and the para-
metric functions. (a) For Fir, (b) for Spruce. For equations see materials and methods.
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Tab. 4.2: Mortality rate for specific values of DBH estimated with 3 different
parametric models and a semi-parametric model for Abies alba and Picea abies.
Models are L-Poly2 for logistic function with degree two polynomials, L-Poly3 for logistic
function with degree three polynomials, Log-N for log-normal function and SP for semi-
parametric model.
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Tab. 4.3: Comparing models deviance for simulated unbalanced and balanced
data-sets. We computed the deviance of each model for each diameter class and the gain
obtained by using the semi-parametric approach. Models are L-Poly2 for logistic function
with degree two polynomials, L-Poly3 for logistic function with degree three polynomials,
Log-N for log-normal function and SP for semi-parametric model. nj and dj are the number
of total trees and dead trees for class j. There were 820 observations for each 5 cm DBH
class for the balanced data-set. In comparison with the unbalanced data-set, the higher gain
in deviance using the semi-parametric model was not observed for extreme large diameters
but for the skewed portion of mortality-DBH curve, between 45 and 55 cm of DBH.
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Tab. 4.4: Comparing models deviance for each DBH class for real data-sets with
Abies alba and Picea abies. We computed the deviance of each model for each diameter
class and the gain obtained by using the semi-parametric approach. Models are L-Poly2
for logistic function with degree two polynomials, L-Poly3 for logistic function with degree
three polynomials, Log-N for log-normal function and SP for semi-parametric model. The
minimum deviance is obtained with the semi-parametric model for every diameter class
with gain mostly in high diameter classes. nj and dj are the number of total trees and dead
trees for class j.
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4.6 Figures
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Fig. 4.1: Data distribution by DBH class. Number of living trees is represented by
transparent boxes with shaded lines for Abies alba (black) and Picea abies (grey). Number
of dead trees is represented by colored boxes. The exact number of trees is written-down
vertically at the top of each box.
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Fig. 4.2: Comparison of parametric and semi-parametric models estimating
mortality rate as a function of DBH. (a) Logistic function with degree two poly-
nomial, (b) logistic function with degree thee polynomial, (c) log-normal function, (d)
semi-parametric model. Models for Abies alba (black lines and dots) and Picea abies (grey
lines and triangles) are represented with posterior mean (—) and 95% quantiles (−−−).
On graphic (d) bar widths represent bins values obtained from modified Ayer’s algorithm
and bar height represent maximum likelihood estimates obtained within Ayer’s algorithm.
Vertical lines on the DBH axis indicate range of data for Abies alba (black) and Picea abies
(grey).
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Fig. 4.3: Curves comparison for Abies alba (a) and Picea abies (b) with real
unbalanced data-set. Semi-parametric curve (—) is compared to a logistic function with
degree two polynomial (− − −), with degree three polynomial (· · · ) and to a log-normal
function (−·−). Bar widths represent bins values obtained from modified Ayer’s algorithm
for semi-parametric model and bar height represent maximum likelihood estimates obtai-
ned within Ayer’s algorithm. Vertical lines on the DBH axis indicate range of values for
observations.
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Fig. 4.4: Comparing model fits for unbalanced and balanced data-sets. (a) Data
repartition for the unbalanced (left) and the balanced (right) data-set. Number of living
trees is represented by transparent boxes with shaded lines and number of dead trees is
represented by colored boxes. The exact number of living and dead trees is written-down
vertically at the top of each vertical bar. (b) Corresponding models fits for the unbalanced
(left) and the balanced (right) data-set. For each data-set, we fitted a semi-parametric
model (—), a parametric logistic model with degree two polynomial (−−−), with degree
three polynomial (· · · ) and a parametric log-normal model (− · −). Bar widths represent
bins values obtained from modified Ayer’s algorithm for semi-parametric model and bar
height represent annual mortality rate for A. alba used to simulate mortality data.
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Abstract :

Question : Tree mortality can be modeled using two complementary covariates, tree size
and tree growth. Tree growth is an integrative measure of tree vitality while tree diameter
is a good index of sensitivity to disturbances and can be consider as a proxy for tree age
which determines senescence. Few mortality models integrate both covariates as classical
model calibration need large permanent plots data-sets which are rare. How then to obtain
a multivariate mortality model including size and growth when permanent plots data are
not available ?

Location : To answer this question, we studied A. alba and P. abies mortality in the
French and Swiss Alps.

Method : Our study proposes an alternative semi-parametric Bayesian method which
includes a random sample of living and dead trees with diameter and growth measurements.

Results : We were able to obtain a mortality model combining both size-dependent and
growth-dependent mortality. We demonstrated that A. alba had a lower mortality rate
(10%) than P. abies (18%) for low growth (< 20/100 mm.an−1). We also demonstrated
that for higher diameters (DBH ≥ 70 cm), P. abies had a higher mortality rate (0.45%)
than A. alba (0.32%).

Conclusion : Our results fit to the mechanisms of colonization-competition trade-off
and of successional niche which can explain, in part, the coexistence of the two species in
the Alps. The method we developed should be of valuable help to forecast tree mortality
and to improve the efficiency of forest dynamics model.

Keywords :Abies alba, Bayesian statistics, coexistence, forest dynamics models, growth-
related mortality, longevity, non-parametric models, Picea abies, shade-tolerance, size-
related mortality.
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5.1 Introduction

5.1.1 Tree mortality process
Natural mortality of trees is an important mechanism of forest dynamics (Monserud and

Sterba, 1999). It provides a quantitative description of components of life-history, such as
longevity or shade-tolerance that determine species succession or coexistence (Harcombe,
1987).

Natural mortality of trees can be separated in two categories : regular and irregular
mortality (Hawkes, 2000; Lee, 1971; Monserud, 1976). Regular mortality is associated to a
progressive reduction of vitality. It can result either from competition for light, water and
soil nutrients for less competitive trees (Peet and Christensen, 1987) or from senescence
defined as a decrease in resources utilization efficiency because of limitations in respiratory
efficiency or hydraulic conductance for older trees (Gower et al., 1996; Hubbard et al.,
1999; MacFarlane et al., 2002). Irregular mortality can be described as mortality caused by
random events or hazards, e.g. by insect attacks, fire, wind, snow or rock falls (Lee, 1971)
which can determine a high part of mortality especially in highly disturbed stands such as
mountain stands (Clark, 1996; Coomes et al., 2003; Nishimura, 2006; Worrall et al., 2005).
Decreasing vitality leads to increasing susceptibility to fatal agents, e.g. insects, fungi and
drought, so that irregular and regular mortality are inextricable.

On a statistical point of view, mortality can be modeled using two complementary co-
variates : tree size and tree growth. Growth is an integrative measure of tree vitality which,
at low age, depends principally on competition. For a given size, fast growing individuals
are supposed to have a higher survivorship than slow growing individuals (Bigler and Bug-
mann, 2003; Kobe and Coates, 1997; Kunstler et al., 2005; Lin et al., 2001; Monserud, 1976;
Wyckoff and Clark, 2000, 2002). In combination with growth, tree diameter is a good index
of sensitivity to disturbances. Bigger trees with bigger crowns are more sensitive to hard
wind and heavy snow whereas smaller trees are protected by the canopy effect (Canham
et al., 2001; Fridman and Valinger, 1998; Peltola et al., 1999; Valinger and Fridman, 1997).
Moreover it seems that insects affect preferentially older trees (Zolubas, 2003) and that
fires and large mammals cause more mortality among small trees (Muller-Landau et al.,
2006). Tree diameter can be considered as a proxy for tree age which determines senescence
for largest trees.

5.1.2 Taking into account both size- and growth-dependent mor-
tality in a flexible model

Despite its importance in determining species strategies and forest dynamics, tree mor-
tality is often misrepresented (Franklin et al., 1987; Hawkes, 2000). Most of mortality
models in forest systems predict only growth-dependent mortality or a specific type of size-
dependent irregular mortality (Hawkes, 2000; Monserud, 1976). In her review on woody
plant mortality algorithms, Hawkes (2000) underlined that only a third of the models
integrate combinations of covariates to determine mortality. Many of them combine com-
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petition indexes and size (Eid and Tuhus, 2001; Moore et al., 2004; Uriarte et al., 2004;
Yao et al., 2001). Competition determines indirectly the carbon balance of a tree by de-
priving it of resources. Nevertheless, since competition, age and abiotic factors all affect
growth, growth is a more integrative measure of whole-plant carbon balance, which deter-
mines tree vitality (Kobe et al., 1995). Tree growth can be estimated from tree-ring series,
which provide high resolution records of tree growth, or from consecutive permanent plot
censuses which give a coarse resolution of growth through DBH increment measures (Wun-
der et al., 2007). Permanent plots surveys are less destructive than tree coring to obtain
growth measures but they imply at least three censuses on long time intervals to link mor-
tality observations between the second and third census to past growth between the two
first censuses. Such experimental devices are not always available (but see Wunder et al.
(2007) and Monserud (1976)) so that some authors have proposed statistical methods to
obtain mortality-growth models from a reduce sample of dead and living trees from a
unique census (Kobe et al., 1995; Wyckoff and Clark, 2000). Nevertheless, no method has
been proposed to combine both growth and size in a multivariate mortality model when
permanent plots data are not available.

When permanent plots data are available, competition indexes (or growth) and size
are often combined in a parametric regression, such as the logistic regression, to determine
mortality estimates (Eid and Tuhus, 2001; Moore et al., 2004; Uriarte et al., 2004; Wunder
et al., 2007; Yao et al., 2001). Parametric functions have two disadvantages when trying
to calibrate mortality models. First, they assume a strict model shape which may not
conveniently represent the highly skewed shape of mortality given growth and size. Second,
their estimations depend highly on the distribution of the data points which are often
unbalanced in regard to diameter due to much less observations for big trees (Lavine,
1991; Vieilledent et al., in reviewb; Wyckoff and Clark, 2000).

5.1.3 Objectives and hypothesis
In this study we propose an alternative semi-parametric Bayesian method to model both

size-dependent and growth-dependent mortality using diameter and past radial growth
as covariates. The method is applicable when long-term permanent plots data are not
available. The approach relies principally on a prior mortality rate obtained from National
Forest Inventories associated to a random sample of living and dead trees with diameter
and past radial growth measurements obtained from tree-ring series on a reduced number
of plots.

We focused on two species : Abies alba Mill. (Silver Fir) and Picea abies (L.) Karst.
(Norway Spruce) which appear spontaneously in mixed or pure stands at the mountain-
belt elevation (800-1800 m) in the Western Alps. Our objective was to accurately model
size- and growth-dependent mortality for these two species in order to interpret the results
regarding species strategies and dynamics. Ecological hypothesis was that (i) A. alba was
more resistant to low growth than P. abies as it is considered to be the relative shade-
tolerant species and that (ii) P. abies was more sensitive than A. alba for high diameter as
it is considered to be more sensitive to drought, insects, snow damage and storms at this
elevation.
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5.2 Materials and methods

5.2.1 Field data for mortality-diameter model
Mortality rate estimations given diameter for A. alba and P. abies were based on three

different data-sets : (i) Swiss national forest inventory (NFI), (ii) French NFI and (iii)
permanent-plots from the Cemagref network.

The Swiss NFI includes 1,982 permanent sample plots established between 1983 and
1985 and measured again between 1993 and 1995. Tree attributes (tree species, state dead
or alive and DBH) were collected on two concentric circular plots, 200 m2 for trees of
at least 12 cm in diameter at breast height and 500 m2 for trees of at least 36 cm in
DBH (Ulmer, 2006). Logged trees were not taken into account. The Swiss NFI stands were
dominated by A. alba or P. abies and had an elevation from 800 to 1800 m (mountain-belt
elevation). Plots were all situated in the Swiss Alps.

The French NFI was analyzed for the twelve administrative areas that constitute the
French Alps. Measurements were taken from 1992 to 2002 on 4,776 temporary plots and
are part of the third NFI. Tree attributes were taken on three concentric circular plots with
a radius of 6, 9 and 15 m for trees having DBH between 7.5 and 22.5 cm, between 22.5
and 37.5 cm and above to 37.5 cm, respectively. Dead trees for which death was estimated
to be less than 5 years were identified on the basis of the dates of past tempests and the
state of the bark. As for the Swiss NFI, logged trees were not included in the analysis.

The two National Forest Inventories were completed by 7 permanents-plots from the
Cemagref network located in the French Alps. Plots were installed from 1994 to 2002 and
measured again from 2005 to 2006. No silvicultural operations had been performed on these
plots for at least ten years before installation. Plots range from 0.25 to 1 ha. Stands were
dominated by A. alba and P. abies. Plot elevations ranged from 800 to 1800 m. All trees
with a minimum of 5 cm DBH were measured.

Death was attributed to windthrow or not (standing dead trees). Combining these three
data-sets, we obtained a large sample size with a total of 22,127 A. alba and 45,237 P. abies.

5.2.2 Mortality-diameter model
5.2.2.1 Modified Ayer’s algorithm to determine DBH bins

We used a semi-parametric Bayesian approach to compute mortality rate as a function
of DBH. A semi-parametric model has two advantages in comparison with parametric
models. First, it is very flexible and doesn’t assume a strict model shape and second, it is
much less dependent on the unbalancedness of the data (Lavine, 1991; Vieilledent et al., in
reviewb; Wyckoff and Clark, 2000). Semi-parametric models are then particularly adapted
to the study of skewed tree mortality curves based on unbalanced data in regard to diameter
or growth (Vieilledent et al., in reviewb; Wyckoff and Clark, 2000). For all statistical
analysis, the two species were treated separately. The semi-parametric model consisted
in dividing the range of diameters in bins and in calculating associated probabilities of
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mortality. The model relied on the assumption that mortality risk was decreasing until a
given diameter DBH0, afterwards mortality risk was increasing.

We used a modified Ayer’s algorithm (Ayer et al., 1955; Wyckoff and Clark, 2000) to
determine i) DBH0 in the interval [0, 5, 10, . . . , 135] and ii) the values of the bins of the
DBH classes respecting our assumption of decreasing mortality on the interval [0,DBH0]
and increasing mortality on [DBH0, 135].

We implemented the algorithm for each value of DBH0 in the interval [0, 5, 10, . . . , 135].
Our algorithm began with an arbitrarily small bin width of 5 cm DBH. DBH of all living
and dead trees were partitioned into bins j = 1, 2, . . . ,mD and a corresponding annual
mortality rate for each bin µDj was estimated with the maximum likelihood approach. The
likelihood of the model for each bin was :

Likelihoodj =
dDj∏
k=1

(1− (1− µDj)Yk)×
nDj−dDj∏

l=1
(1− µDj)Yl (5.1)

where dDj and nDj were respectively the number of dead and total trees in bin j. Yk and
Yl were respectively the number of years between census for dead tree k and living tree l in
bin j. The likelihood accounts for the different time intervals for the three inventories. The
algorithm then checked for monotonic decrease of mortality rate for DBH ∈ [0,DBH0] and
monotonic increase of mortality rate for DBH ∈ [DBH0, 135]. Bins for which µDj ≤ µDj+1

on [0,DBH0] or µDj ≥ µDj+1 on [DBH0, 135] were expanded (increased in width), data
were re-binned, and the process was continued until a monotonic sequence was achieved
on [0,DBH0] and on [DBH0, 135].

For each value DBH0 in [0, 5, 10, . . . , 135], we computed model’s deviance :

Deviance = −2 log(Likelihood) = −2 log(
mD∏
j=1

Likelihoodj) (5.2)

We selected the model with the lowest deviance and identified the best DBH0 with the
corresponding bins repartition.

5.2.2.2 Hierarchical Bayes model to infer on the annual mortality rate given
DBH

After having identified the minimum mortality rate DBH0 and the bin values for each
DBH class, we estimated mortality rate of each DBH class using a Bayesian approach. Let
zij be the event that individual i of diameter class j survives (zij = 1) or dies (zij = 0)
during a time interval Yi (in years) with probability 1− µ′Dij , zij ∼ Bernoulli(zij|1− µ′Dij).
We expressed µ′Dij in function of the annual mortality rate µDj associated with diameter
class j and in function of the time interval Yi :

µ′Dij = 1− (1− µDj)Yi (5.3)
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We used a logit transformation for mortality rate :

logit(µDj) = λDj (5.4)

and priors for themD parameters λDj were taken non-informative with a large variance :
λDj ∼ Normal(λDj |0, 1.0× 106). We obtained a posterior µDj for each diameter class j for
each species.

5.2.3 Field data including growth and diameter for dead and
living trees

Growth data for dead and living trees were not available in the National Forest Inven-
tories data-sets. To estimate size and recent growth history for dead and living trees, we
measured the DBH and we cored all recently dead trees with height > 1.30 m that we
found on the Cemagref plots and a random sample of living trees with height > 1.30 m on
each plots. The annual mean radial growth on the five last years were obtained from cores
analysis which was performed using a LINTAB 5 with the TSAP software. We measured
the DBH of all dead and sampled living trees using a metric diameter tape. A total of
2,589 living trees and 53 dead trees were measured for A. alba and respectively 2,270 and
179 for P. abies (Fig. 5.1).

As we had no idea of the date of death for dead trees and as we only cored a sample of
living trees on each plot, we lacked the proportions of living and dead trees that determine
annual mortality rate (Wyckoff and Clark, 2000). In that case, classical statistics such as
the logistic regression presented above for the mortality-diameter relationship can’t be used
to infer annual mortality rate in function of past radial growth and diameter. Nevertheless,
it is possible to compute the probability for a dead tree to be in the diameter class j and
in the growth class k : p(Dj, Gk|dead) and the corresponding probability for a living tree :
p(Dj, Gk|alive). Taken together, these two probabilities can be used to compute the annual
mortality rate given diameter class j and growth class k : p(dead|Dj, Gk) (see next part
for details).

Too few dead trees were measured for large diameters (DBH ≥ 45 cm) with respectively
3 and 4 dead trees for A. alba and P. abies (Fig. 5.1). As a consequence, we were not able to
accurately decompose annual mortality rate for diameter and growth classes for these values
of diameter. For trees with DBH ≥ 45 cm we only obtained mortality rate estimates as a
function of diameter using National Forest Inventories and Cemagref permanent plots data.
This was not supposed to affect the quality of the mortality model for largest trees. Indeed,
competition affecting growth occurs principally for small trees. Moreover, senescence, which
is supposed to affect growth of all trees of the same age in the same way, is taken into
account through diameter covariate which can be considered as a proxy for age.
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5.2.4 Mortality rate integrating both DBH and past radial growth
for each species

5.2.4.1 Use of the Bayes formula to compute the combined mortality rate

For smaller trees (with DBH < 45 cm), we obtained the combined mortality rate
µDGjk = p(deadD<45|Dj, Gk) in function of the diameter class j and the growth class k
using the Bayes’ formula and the prior probability of death for a tree with DBH < 45 cm
that we denoted µD<45 = p(deadD<45) :

µDGjk = p(deadD<45|Dj, Gk) = p(Dj ,Gk|deadD<45)p(deadD<45)
p(Dj ,Gk)

= p(Dj ,Gk|deadD<45)µD<45
p(Dj ,Gk|deadD<45)µD<45+p(Dj ,Gk|aliveD<45)(1−µD<45)

(5.5)

We denoted Rjk the following odd ratio :

Rjk = p(Dj, Gk|deadD<45)/p(Dj, Gk|aliveD<45) (5.6)

Given that

p(Dj, Gk|deadD<45) = dDGjk/
∑
j,k

dDGjk (5.7)

and

p(Dj, Gk|aliveD<45) = (nDGjk − dDGjk)/
∑
j,k

(nDGjk − dDGjk) (5.8)

with dDGjk and nDGjk − dDGjk respectively the number of dead and living trees in
diameter class j and growth class k, the odds ratio Rjk was written as :

Rjk = (dDGjk
∑
j,k

(nDGjk − dDGjk))/((nDGjk − dDGjk)
∑
j,k

dDGjk) (5.9)

We then obtained a simple expression for the combined mortality rate :

µDGjk = (RjkµD<45)/(RjkµD<45 + (1− µD<45)) (5.10)

5.2.4.2 Determination of the prior

To compute µDGjk we needed to determine µD<45 = p(deadD<45), which is the prior
probability of death for a tree with DBH < 45 cm (Eqn. 5.10). We selected the trees with
DBH < 45 cm in the data-set composed by the two National Forest Inventories and the
Cemagref permanent plots which integrated diameter measures. We inferred on µD<45 using
a Bayesian approach. Let yi be the event that individual i with DBH < 45 cm survives
(yi = 1) or dies (yi = 0) during a time interval Yi (in years) with probability 1 − µ′D<45,
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yi ∼ Bernoulli(yi|1 − µ′D<45). We expressed 1 − µ′D<45 in function of the annual mortality
rate µD<45 :

µ′D<45 = 1− (1− µD<45)Yi (5.11)
We used a logit transformation for mortality rate :

logit(µD<45) = λD<45 (5.12)
and the prior for parameter λD<45 was taken non-informative with a large variance :

λD<45 ∼ Normal(λD<45|0, 1.0× 106). We obtained a posterior for µD<45 for each species.

5.2.4.3 Two-dimensional Ayer’s algorithm to determine diameter and growth
bins

The mortality model given diameter and growth assumed that annual mortality rate was
decreasing on [0,DBH0) for diameter (cm) and on [0, 800) for growth (1/100 mm.an−1).
We then used a modified two-dimensional Ayer’s algorithm to determine diameter and
growth bins that respected these two hypotheses (Ayer et al., 1955). Our algorithm began
with arbitrarily small bin widths of 5 cm for diameter and of 10/100 mm.an−1 for growth.
Diameter of all living and dead trees were partitioned into bins j = 1, 2, . . . , qD and growth
were partitioned into bins k = 1, 2, . . . , rG. A corresponding annual mortality rate for each
bin µDGjk was estimated with Eqn. 5.9, 5.10 and 5.12. For each couple (j, k), we checked
firstly that µDGjk > µDG(j+1)k and secondly that µDGjk > µDGj(k+1) . If the inequality was not
respected, bins were expanded (increased in width), data were re-binned, and the process
was continued until a monotonic sequence was achieved on [0,DBH0) for diameter and on
[0, 800) for growth.

5.2.5 Mortality-growth model
We were interested in comparing species behavior regarding growth-dependent mor-

tality to interpret the results in terms of species strategies and successional dynamics.
For each class of growth g of width equal to 20/100 mm.an−1, we computed the annual
mortality rate µGg :

µGg =
∫ qD
j=1

∫ rG
k=1 µDGjkp(DGjk∩g)djdk

= ∑qD
j=1

∑rG
k=1 µDGjknjk∩g/(

∑qD
j=1

∑rG
k=1 njk)

(5.13)
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5.3 Results
We obtained a mortality model integrating both size-dependent and growth-dependent

mortality for A. alba and P. abies. The model was based on an efficient use of the scarce
mortality data including a random sample of living and dead trees with DBH measurements
and growth measurements obtained from tree-ring series. The flexible semi-parametric
model, based on minimal assumptions in regard to model shape, led to a realistic mortality
model which confirmed the previous knowledge concerning species shade-tolerance and
longevity.

5.3.1 Mortality-diameter relationship
Using NFI data and Cemagref plots, we were able to obtain a mortality-diameter model.

For both species, we observed a U-shape mortality-DBH relationship with a minimum
mortality rate around 45 cm (Fig. 5.2). For the smallest diameter class (DBH < 15 cm), P.
abies had a higher mortality rate (3.76%) than A. alba (2.75%). For high diameters (DBH
≥ 45 cm), P. abies had a higher mortality rate than A. alba (Fig. 5.2) with a maximum
mortality rate of 0.45% for P. abies and 0.32% for A. alba in the biggest DBH class (Tab.
5.1).

To compute the combined size-dependent and growth-dependent mortality, we needed
to estimate a prior mortality probability for DBH < 45 cm. On this diameter range, P.
abies had a significantly higher annual mortality rate prior (1.49%) than A. alba (1.38%)
(Fig. 5.3).

5.3.2 Mortality-growth relationship
For both species, mortality rate was increasing as growth was decreasing (Fig. 5.4).

Fast growing individuals (> 60/100 mm.an−1) had a lower annual mortality rate (< 2%)
than slow growing individuals (Tab. 5.1 and Fig. 5.4).

For a same value of growth, P. abies had a higher mortality rate than A. alba (Tab.
5.1 and Fig. 5.5). The difference of mortality rate between the two species was increasing
as growth was decreasing with a mortality rate for growth inferior to 20/100 mm.an−1 of
18.42% for P. abies against 10.21% for A. alba (Tab. 5.1). We demonstrated that, in our
context, A. alba was more resistant to low growth than P. abies.

5.3.3 Size- and growth-dependent mortality model
The semi-parametric model allowed a flexible description of mortality as a function of

diameter and growth for DBH < 45 cm. With our method, we were able to differentiate
growth-related and size-related mortality on that range of diameter (Fig. 5.5). For a given
DBH class, a less vigorous tree with a lower growth had a higher mortality rate than a
more vigorous tree with a higher growth (Fig. 5.5). The semi-parametric model didn’t
assume a strict model shape and allowed us to represent the skewed shape of the mortality
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surface (Fig. 5.5). Such a skewed shape would have been difficult to catch with a classical
parametric model assuming a strict model shape.

The low number of data for large trees (DBH ≥ 45 cm) (Fig. 5.1) didn’t permit to sepa-
rate growth-related mortality from size-related mortality. Because growth-related mortality
affects principally small sub-canopy trees which suffer competition, this was not supposed
to affect the quality of the mortality model for large trees. For large trees (DBH ≥ 45 cm),
size-related mortality referred both to irregular mortality and senescence (Fig. 5.2 and Fig.
5.5).
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5.4 Discussion

5.4.1 A model combining size-dependent and growth-dependent
mortality

The mortality model we developed integrates both size-dependent and growth-dependent
mortality which are taken into account through diameter and past radial growth cova-
riates. Tree mortality increased with decreasing growth for smaller trees (DBH < 45 cm)
affected by competition. Mortality had a U-shape relation with diameter accounting for
disturbance-related mortality and senescence.

Most mortality models published to date have focused on one type of mortality. Some
authors studied only carbon balance related mortality using growth as covariate (Bigler
and Bugmann, 2003; Dobbertin, 2005; Kobe and Coates, 1997; Kunstler et al., 2005; Lin
et al., 2001; Monserud, 1976; Wyckoff and Clark, 2000, 2002). A first limit is that growth-
mortality models alone are not sufficient for a good description of mortality as disturbances
are not taken into account in the mortality process. Secondly, in forest dynamics models,
tree growth is often related to local resource availability such as quantity of light (Cour-
baud et al., 2003), soil moisture or quantity of nutrients (Korzukhin and Ter-Mikaelian,
1995; Lexer and Hönninger, 2001). But, resource availability may not be the limiting factor
for growth and carbon balance. For older trees, senescence mechanisms such as decreasing
respiratory efficiency and decreasing hydraulic conductance may limit growth. Such me-
chanisms are not easily quantified and implemented in forest dynamics models so that
carbon balance related mortality is not well represented. Adding a mortality-diameter re-
lation with an increasing mortality for DBH ≥ 45 cm allows taking into account mortality
associated to senescence mechanisms as diameter can be considered as a proxy for age.
Other authors studied mortality due only to specific disturbances such as rock fall, insects
(Hansen et al., 2006), snow damage (Fridman and Valinger, 1998; Peltola et al., 1999) or
windthrows (Canham et al., 2001) without considering growth-related mortality so that
a tree with high growth and a tree with low growth were not differentiated in terms of
mortality probability.

Some other models integrated both type of mortality. In the 1996 version of SORTIE
model (Pacala et al., 1996), regular mortality was growth-dependent and was combined to a
fixed background mortality rate of 1% assigned to both juvenile and adult trees. Depending
on the model version, irregular mortality associated to severe disturbances such as wind-
throw was added (Papaik and Canham, 2006). In the ForClim model (Bugmann, 1994),
mortality was divided into age-related mortality, stress-induced mortality and disturbance-
related mortality. In these cases, mortality models don’t use specifically collected data, but
also empirical data collected in other locations or sensible estimates (Hawkes, 2000). In
contrast, our method allows estimating mortality rate combining both size-dependent and
growth-dependent mortality from field observations.
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5.4.2 A flexible model making the most of available data
The semi-parametric approach we developed allowed us to obtain a flexible represen-

tation of the two-dimensional and highly skewed shape of mortality given growth and
diameter. Other authors developed parametric regressions (such as logistic regression) on
permanent plots data which included both growth (either directly or indirectly through
competition indexes) and size to obtain synthetic mortality models including regular and
irregular mortality (Eid and Tuhus, 2001; Moore et al., 2004; Uriarte et al., 2004; Wunder
et al., 2007; Yao et al., 2001). Nevertheless, it has been demonstrated that due to the unba-
lancedness of the data-sets coming from permanent plots and to the highly skewed shape of
mortality, parametric models assuming a strict model shape may lead to biased mortality
estimates and wrong interpretations concerning species life-history traits differences (La-
vine, 1991; Vieilledent et al., in reviewb; Wyckoff and Clark, 2000). The semi-parametric
model we developed didn’t assume a strict model shape and is less dependent on the
distribution of the data points.

In order to parameterized classical logistic regression model for mortality estimation,
ones needs large data-sets based on permanent plot survey with various census over long
time periods (Hawkes, 2000; Wunder et al., 2007). To account for growth, at least three
censuses are needed to link mortality observation between the second and third census to
growth between the two first censuses. Monserud (1976) used data obtained from 20-28
years of observations and Wunder et al. (2007) used a permanent plot network initiated in
the late 1940’s. Such experimental devices are rare. Some authors have previously described
methods using a reduce sample of dead and living trees with growth measurements to avoid
the use of permanent plot data for growth-related mortality (Kobe et al., 1995; Wyckoff
and Clark, 2000). We extended the method to a multivariate mortality model including
both size and growth. As the mortality prior can be obtained from bibliography or previous
studies, the only data needed is a random sample of dead and living trees with DBH and
past radial growth measures which can be used to obtain the inverse probabilities and the
odd ratio detailed in Eqn. 5.5 and 5.6. The method we propose is then easy and fast to
implement when permanent plots data are not available.

5.4.3 A model which helps to understand and forecast A. alba
and P. abies dynamics

With our model, we were able to demonstrate that A. alba was more resistant to low
growth (< 60/100 mm.an−1) than P. abies and that P. abies had a higher mortality rate
than A. alba for high diameter (DBH ≥ 45 cm). As small trees are those receiving lower
levels of light and having a lower growth, the better resistance of A. alba to low growth can
be associated to its relative shade-tolerance compared to P. abies. These results match the
classical accepted dynamics of mixed P. abies and A. alba stands which considers P. abies
as being the relative early-successional species (Schütz, 1969; Wasser and Frehner, 1996).
Early-successional plant species are supposed to have higher fecundity, longer dispersal,
faster growth when resources are abundant, and slower growth and lower survivorship

125



when resources are scarce compared to late-successional species (Rees et al., 2001). Such
traits determine the competition-colonization trade-off (Tilman, 1994) and the successional
niche (Pacala and Rees, 1998; Rees et al., 2001) which constitute hypothesis for species
coexistence.

About the successional niche, previous studies have shown that P. abies saplings had
higher growth at full light than A. alba (Grassi and Bagnaresi, 2001). Our results suggest
that this advantage may be compensated by a higher mortality rate at low light for P. abies
than for A. alba. About the colonization-competition trade-off P. abies is supposed to have
a higher fecundity and longer dispersal than A. alba (Dovčiak et al., 2008; Sagnard et al.,
2007). This colonization advantage may be balanced by a lower competitive ability for P.
abies than for A. alba when resources (typically light) are scarce (Schütz, 1969; Wasser
and Frehner, 1996). In regard to our results, we can argue that P. abies colonization
advantage can also be compensated by a higher mortality rate for high diameter which can
be interpreted as a lower life-span due to lower resistance to external perturbations such as
rock-fall (Stokes et al., 2005), storms (Lundstrom et al., 2007) and insect attack (Zolubas,
2003) or to an earlier senescence.

To conclude, we emphasize the advantages of the mortality model we developed as (i) it
includes both size-related and growth-related mortality (ii) making the most of the available
mortality data (iii) without assuming a strict model shape for the mortality surface (iv)
allowing to accurately interpret species life-histories. Therefore, the method we proposed
should be of valuable help to understand and forecast more realistically forest community
dynamics.
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5.5 Tables

Tab. 5.1: Values of annual mortality rate given diameter or growth. The annual
mortality probability associated to diameter class j is µDj and the annual mortality rate
given growth class g is µGg . For diameter class j, nDj is the total number of trees and dDj
is the number of dead trees. For growth class g, nGg is the total number of trees and dGg
is the number of dead trees.
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5.6 Figures
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Fig. 5.1: Data repartition for dead and living trees in regard to growth and
diameter. A total of 2,589 living trees (grey unfilled dots) and 53 dead trees (black filled
dots) were measured for A. alba and respectively 2,270 (grey cross) and 179 (black filled
triangle) for P. abies. Too few dead trees were measured for large DBH (see respectively
3 and 4 dead trees for A. alba and P. abies with DBH ≥ 45 cm) to have the ability to
decompose mortality given growth and diameter on this range of diameter. We used a
local smoother (see function lowess() in R 2.5.0 (Ihaka and Gentleman, 1996)) to visualize
growth-diameter relationship for dead (black curves) and living trees (grey curves) for
A. alba (plain lines) and P. abies (dashed lines). The smoother indicated that past radial
growth was dramatically lower for dead trees than for living trees for both species, whatever
the diameter value.
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Fig. 5.2: Mortality-diameter semi-parametric model for A. alba and P. abies.
Models for A. alba (black lines and dots) and P. abies (grey lines and triangles) are repre-
sented with posterior mean (—) and 95% quantiles (- - -). Bar widths represent bins values
obtained from modified Ayer’s algorithm and bar height represent maximum likelihood
estimates obtained within Ayer’s algorithm. Vertical lines on the DBH axis indicate range
of data for A. alba (black) and P. abies (grey).
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Fig. 5.3: Small trees mortality prior (µD<45) for A. alba and P. abies. Prior
probability distributions for A. alba (bold plain line) and P. abies (thin plain line) are
compared. Vertical plain line indicates the mean and vertical dashed lines indicate 95%
credible interval. For trees with DBH < 45 cm, P. abies has an annual mortality rate
dramatically higher than A. alba.

130



DBH < 45 cm

Growth class (1/100 mm.an−1)

M
or

ta
lit

y 
pr

ob
ab

ili
ty

0.
00

0.
05

0.
10

0.
15

0.
20

0 20 40 60 80 100 120 140 300

0.
00

0.
05

0.
10

0.
15

0.
20

●

●

●
●

● ● ● ●

Fig. 5.4: Mortality-growth semi-parametric model for small trees (DBH <
45 cm) of A. alba and P. abies. Mortality estimates µGg for each growth class g
of range 20/100 mm.an−1 were obtained integrating the combined mortality rates µDGjk
on all diameter classes j and growth class intersections k∩g (see Eqn. 5.10). Mean posterior
for A. alba (black lines and dots) and P. abies (grey lines and triangles) are represented.
Bar widths represent fixed bins values of 20/100 mm.an−1 for growth and bar height also
represent the mean posterior. 95% credible intervals due to uncertainty on priors were too
narrow to be represented on the graph. From this graph, we can see that for small trees
(DBH < 45 cm) at low growth (growth < 60/100 mm.an−1), P. abies has a dramatically
higher mortality rate than A. alba.
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Fig. 5.5: Multivariate mortality rate estimates for A. alba (a) and P. abies
(b). Bins for diameter-classes and growth-classes were obtained with the modified two-
dimensional Ayer’s algorithm. Mortality model is independent of growth for DBH ≥ 45 cm
with the only assumption that mortality increases with diameter. For DBH < 45 cm, the
model assumes that mortality decreases both with growth and diameter. Mortality model
combines size-dependent and growth-dependent mortality.
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Abstract :

1. Scientists opposed two classical approaches to try to answer to the biodiversity para-
dox : the niche theory emphasizes niche differenciation between species and trade-offs
mechanisms for stable coexistence while neutral theory assumes equivalent fitness
between species and individuals with slow drift to extinction offset by speciation or
immigration.

2. A first step to the consensus was to reconsider the coexistence as being high-dimension-
al. Differences among species in space and time can be structured and quantified with
random individual and temporal effects (RITES), i.e. process-level variation that re-
sults from many causes and contribute to species diversity. Individual effects stand for
intraspecific differences (such as genetics and micro-site characteristics) while tem-
poral effects stand for inter-annual process variability (such as climate) which may
affect species differently.

3. Nevertheless, a process-level variation is still missing in the RITES approach : the
intra-individual variability.

4. Focusing on the trophic niche through the growth response to light for two coexisting
tree species, we used an auto-regressive (AR) dynamic model within a hierarchical
Bayesian framework to test for the significance of intra-individual variability. Com-
paring growth simulations obtained from classical niche and neutral processes to a
space and time structured growth process, we demonstrated that RITES and intra-
individual variability act as equalizing mechanisms in simulations for species and
individual fitness.

5. Synthesis : Intra-individual variability is a significant process-level variation. Combi-
ned with RITES, intra-individual variability tends to equalize fitness between species
and individuals. Nevertheless, as stochasticity entered in the model at known levels
of spatial and temporal scale in the way determined by data, structured niche models
are supposed to forecast community dynamics in a more realistic and understandable
way than purely stochastic niche models.

Keywords : Community ecology, growth response, hierarchical Bayes, intra-individual
variability, intra-specific variability, light, neutral models, niche models, stochasticity.
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6.1 Introduction

6.1.1 Scientific background
One of the classical questions in ecology, defined as the biodiversity paradox, is why

so many species can coexist in a given ecosystem (Hutchinson, 1959) ? The intuitive ex-
planation is that there are two alternative ways to survive together : being sufficiently
different with complementarities or being sufficiently similar (Scheffer and van Nes, 2006).
The first explanation promotes niche differenciation and niche complementary through
trade-offs along a small number of axes (see (Rees et al., 2001) and (Wright, 2002) for a
review). Trade-offs have been observed for resource competition (Tilman, 1977, 1982) or
for life-history including colonization-competition trade-off (Tilman, 1994), successional-
niche (Pacala and Rees, 1998) and growth at low light vs. growth at high light (Pacala
et al., 1996). Trade-offs are stabilizing mechanisms : following disturbances, trade-offs are
expected to return populations to their former abundances (Clark and McLachnan, 2003).
Theoretically, an infinite number of species can coexist when considering a unique trade-off
but when parameters obtained from real data are entered in models, classical niche theory
often leads to rapid extinction of species lacking parameter combinations (Clark, 2007)
that are sometimes favored in competition or in potentially rare or transient environments
(Tilman, 1977; Huisman and Weissing, 1999).

A second explanation, referred as the neutral theory, invokes equivalent fitness among
species and individuals and a dynamics governed by stochastic processes of birth, death
and dispersal (Hubbell, 1997; Bell, 2000; Hubbell, 2001). Neutral models predict many of
the basic patterns of species-rich communities (tropical forests, coral reefs) with many rare
species, demonstrating their heuristic power (see relative species abundance curve fitting
(Volkov et al., 2003)). Neutral theory invokes equalizing mechanisms between species and
individuals to promote coexistence (Chesson, 2000b; Adler et al., 2007) with population
densities drifting at random (Clark and McLachnan, 2003). Stability is achieved in the
local community when considering meta-community processes inspired by the theory of
island biogeography (MacArthur and Wilson, 1967) : extinction in the local community is
compensated by immigration from the surrounding meta-community or by speciation (Vol-
kov et al., 2003). A fundamental problem in the neutral approach is the strict assumption
of equivalence among species and individuals that find little empirical support in general
(Chave, 2004) and the absence of underlying mechanisms at the community level which
explain maintenance of diversity (Clark, 2007) and leads to weak prediction of successional
dynamics (Pacala and Rees, 1998).

A large literature tried to fill the theoretical gap between the two approaches (Chave,
2004; Tilman, 2004; Purves and Pacala, 2005; Gravel et al., 2006; Adler et al., 2007) with
the conclusion that niche and neutral theory were two extremes of a continuum (Gravel
et al., 2006; Adler et al., 2007) and that both balance of fitness equivalence and strength of
stabilization through niche differenciation determine coexistence (Chesson, 2000b; Tilman,
2004; Gravel et al., 2006; Adler et al., 2007). Ecologist had to develop both niche models
that include stochasticity and quasi-neutral models that allow for interspecific differences
to forecast community dynamics (Chave, 2004; Adler et al., 2007).
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A major input aiming at improving niche model, including both theoretical aspects and
data, was the work of Clark et al. (2007) on forest community dynamics which starts from
the recognized high-dimensional differences among species (Hutchinson, 1961). Process-
level variability was structured and quantified with random individual and temporal effects
(RITES), i.e. process-level variation that results from many causes and which contribute
to species diversity. Individual effects stand for intraspecific differences (such as genetics
and micro-site characteristics) while temporal effects stand for inter-annual process varia-
bility (such as climate) which may affect species differently. The approach of Clark et al.
(2007) defends structuring variability at various hierarchical levels in space and time more
than including purely stochastic processes where sources of stochasticity and underlying
mechanisms are difficult to identify (Adler et al., 2007; Clark et al., 2007; Tilman, 2004).

6.1.2 Knowledge gap
Nevertheless, one process-level variation is missing in the actual RITES growth and

dispersal models (Clark et al., 2004b, 2003b) : the intra-individual variability. Random
individual effects for growth and dispersal were estimated on a short time period inferior
to eleven years so that individual effects for the two processes could be confounded with
transient states revealing intra-individual variability.

Taking for example the highly studied trophic niche (Bazzaz, 1979; Tilman, 1982; Clark
et al., 2003b) through the growth-light process for trees, several biological mechanisms can
affect individual growth potential which is not staying constant with time. They may be
external processes such as disease, insect attacks, rock falls or tempest or internal physiolo-
gical processes such as individual resource switching between vegetative and reproductive
years (Hirayama et al., 2008). These random events affect individual trees sporadically
in space in time and must be differentiated from inter-annual temporal variability which
affects all trees of a same species at the same time.

Moreover, evidence of strong stabilizing force in plant community has been demonstra-
ted based on the paleontological record of tree taxa (Clark and McLachnan, 2003). Indivi-
dual and temporal variability has been represented so far as stabilizing forces as ’they stand
for high-dimensional variation that persists within populations over time’ (Clark et al.,
2007) but process-level variability has not been tested as potential equalizing mechanisms
based on field data (but see theoretical model of Lichstein et al. (2007) for intraspecific
variation).

6.1.3 Objectives and hypothesis
Considering the trophic niche, we studied the growth-light process for trees in continua-

tion with the work of Clark et al. (2003b). We focused on two species Abies alba Mill. (Silver
Fir) and Picea abies (L.) Karst. (Norway Spruce) which are coexisting spontaneously in
the French Alps. First, we tested for the significance of intra-individual variability as a
process-level variation developing an autoregressive (AR) growth model in a hierarchical
Bayesian framework relying on growth and light longitudinal data along 25 years. Second,
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we demonstrated that RITES and intra-individual variability can act as equalizing me-
chanisms for species and individual fitness, shifting species fitness toward what would be
expected in the neutral case. To do so, we compared growth simulations obtained from
classical niche and neutral processes to a space and time structured growth process. Fi-
nally, leaning on our study of the trophic niche, we discussed the potential advantages and
limits of a structured niche model in space and time to understand and forecast community
dynamics.
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6.2 Materials and methods
6.2.1 Collecting data

The aim of the field protocol was to obtain 25 repeated values of growth in function
of intercepted light for individual trees of A. alba and P. abies in a particular stand. We
obtained individual growth at several dates in the past from core analysis. Intercepted
light was obtained from stand reconstitution in three-dimensions and from a radiation
transmission model at the scale of individual trees (Courbaud et al., 2003).

6.2.1.1 Field data

We based our study on the Queige sub-natural plot located in the French Northern Alps
(45◦ 41′ 57′′ N – 6◦ 27′ 30′′ E) at 1358 m of elevation. Plot surface was 0.5 ha (100 m × 50 m
) with a slope of 27◦ oriented to 23◦ (North). The forest was characteristic of an uneven-
aged mixed stand of A. alba and P. abies which coexist spontaneously at the mountain-belt
elevation in the Alps (800-1800 m). In spring of 2002, the stand was constituted of 77 A.
alba and 85 P. abies having a diameter at breast height (DBH) superior to 10 cm. Trees
were mapped with x, y and z coordinates. We measured DBH, height, crown height and
crown radius for each tree having DBH superior to 10 cm in 2002. Crown height was defined
as the mean of the distances from the ground to the basal living branches of the crown
in four directions : upslope, downslope, left and right. Crown radius was defined as the
mean of the lengths of the longest branches of the crown in these four directions. DBH
was measured using a metric diameter tape. Tree height and crown height were measured
with a Vertex III. Crown radius was measured using a metric tape. All trees with DBH
superior to 10 cm were cored perpendicularly to plot slope at 1.30 m above ground in order
to obtain 25 measurements of radial increment from 1977 to 2001. We use a Pressler auger
to extract cores which were analyzed using a LINTAB 5 table with the TSAP software.
Growth git of tree i between years t and t + 1 was expressed as the annual basal area
increment (BAI in cm2.an−1) with BAIit = BAit+1 − BAit.

6.2.1.2 Plot reconstitution in three dimensions

We calibrated individual allometric functions for each tree in a separate study which is
in the process of publication (Fig. 6.5 in Appendices). We obtained individual height-DBH
functions, crown height-height functions and crown radius-DBH functions. With radial
increment, we were able to compute the DBH of each tree for the 25 years going from 1977 to
2001. With individual allometries, we were able to reconstitute each tree and crown shape in
three dimensions from the DBH value. We then obtained a three-dimensional reconstitution
of the stand at 25 dates from 1977 to 2001 (Fig. 6.6 in Appendices). A previous study of
mortality for A. alba and P. abies gave an estimate of annual mortality rate for dominant
trees (DBH ≥ 30 cm) which were inferior to 0.3%. On a total of about 100 dominant
trees, this would lead for a 25 years interval to a number of dead inferior to 8 trees :
100× [1−(1−0.003)25] < 8. We considered this number to be sufficiently low to neglect the
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dead dominant trees in the reconstitution and light computation. Non-dominant dead trees
were also neglected as they don’t play a major role in competition for light. Cutting register
from the National Forest Office indicated that silvicultural operations stopped before 1977
on the plot, excepting the cutting of dead trees for sanitary reasons. On the plot, we found
ten dispersed and recent stumps in regard to their state of decomposition, which may
be attributed to sanitary cutting of dead trees on this period. As a consequence that no
exploited trees had to be taken into account for reconstitution and light computation.

6.2.1.3 Light computation

For the 25 years between 1977 and 2001, we computed light intercepted by each tree
using a radiation transmission model at the scale of individual trees (Courbaud et al., 2003).
The model described how light rays hitting the centers of ground cells were attenuated by
the canopy. Radiation distribution during the growing season was defined by rays coming
from all directions in the sky (Fig. 6.7 in Appendices). Trees were modeled by parabolic
shapes that were symmetrical around their geometrical axis. By calculating the entry point
of a ray into a tree crown and its exit point, it was possible to calculate path length through
the crown. Radiation attenuation was proportional to path length through the different
crowns encountered. Total intercepted light energy lit (in GJ.an−1) by each tree i during
year t was calculated by adding up the energy intercepted from different rays (Fig. 6.7 in
Appendices).

6.2.2 Comparing growth-light models with different spatio-temporal
structures

To test for the intra-individual variability in the growth-light process, we compared
two embedded hierarchical models linking growth git (BAI in cm2.an−1) to intercepted
light lit (in GJ.an−1) for tree i at year t : (i) first, a model including random individual and
temporal effects (RITES, see Clark et al. (2007) and (ii) second, an autoregressive model
(RITES+AR) including RITES and a stationary autoregressive process for growth with
intra-individual variability and a memory effect. Data were analysed separately for each
species. We chose a log-log linear model to link growth to intercepted light :

log(git) = log(αit) + β log(lit) + εit, εit ∼ N(0, Vε) (6.1)
with αit being the scale parameter which traduced the potential of tree i at date t to

transform light energy into biomass and β being the shape parameter which traduced the
shape of the growth-light relationship which was not supposed to vary between individual
or date. The log-log linear model was used for several reasons. First, it led to a flexible power
relation between light and growth which conveniently represented the physiological process
(Wyckoff and Clark, 2005). Second, it constrained growth to be positive with multiplicative
log-normal errors exp(εit), to account for data heteroscedasticity.
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6.2.2.1 The RITES model

The RITES model (for which parameters were denoted with a superior index (1)) allo-
wed trees to have different growth potentials α(1)

it from one individual to another due to
individual variability represented by the variance V (1)

b of the individual random effects b(1)
i

which deviated the log-growth potential from its species mean A(1). Individual variability
is defined by the individual characteristics of trees, which are constant throughout tree life
and change from one tree to another. Individual variability is not equivalent to a random
noise. It is associated with a random parameter, but this parameter remains constant over
time for each tree, leading to different individual growth trajectories for all the trees of a
stand. Individual variability includes genetic characteristics, micro-site conditions and the
legacy of events such as herbivory, damage and strong competition affecting the first deve-
lopment stages of trees (Clark et al., 2003b). The RITES model included also inter-annual
variability which led to variable growth potential from one year to another due principally
to climatic conditions (Clark et al., 2004b). Inter-annual variations affect all trees of a
same species in the same way but can affect each species differently. They were taken into
account in the model through variance V (1)

λ of the annual random effects λ(1)
t . We then

obtained the following decomposition for the log-growth potential :

log(α(1)
it ) = A(1) + b

(1)
i + λ

(1)
t (6.2)

Consequently, the RITES model didn’t allow for a change of hierarchy between indivi-
duals of a same species for the growth potential. We used a hierarchical bayesian framework
to infer parameters. The likelihood of the RITES model was :

p(G|L,α(1), β(1), V (1)
ε ) =

I∏
i=1

Ti∏
t=1

Normal(git|lit, A(1), b
(1)
i , λ

(1)
t , β(1), V (1)

ε ) (6.3)

I was the total number of trees for each species and Ti was the total number of ob-
servations for tree i (Ti = 25). G, L and α were vectors for the set of log(git), log(lit)
and log(αit). We used non-informative conjugated priors for parameters (N for Normal
distribution, IG for Inverse-Gamma) :

A(1) ∼ N(0, 1.0× 106), β(1) ∼ N(0, 1.0× 106),
b

(1)
i ∼ N(0, V (1)

b ), λ(1)
t ∼ N(0, V (1)

λ ),
V

(1)
b ∼ IG(1.0× 10−3, 1.0× 10−3),

V
(1)
λ ∼ IG(1.0× 10−3, 1.0× 10−3), V (1)

ε ∼ IG(1.0× 10−3, 1.0× 10−3).

Using a Gibbs sampler (Gelfand and Smith, 1990; Casella and George, 1992) we ob-
tained a conditional posterior distribution for each parameter and a predictive posterior
distribution for growth.
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6.2.2.2 RITES-Autoregressive model

Contrary to the first model, the RITES+AR dynamic model (for which parameters were
denoted with a superior index (2)) allowed for a change in hierarchy between individuals for
growth potential due to intra-individual variability. Intra-individual variability in potential
growth can be associated to a temporary change in tree vigor. A loss of vigor can result
of damages such as branch breakage due to snow or tempest (Parish et al., 2008), barking
removal (Vera, 2000), rock-falls (Dorren and Berger, 2006), disease (Manion, 1981), micro-
site conditions degradations or physiological changes due for example to resource switching
for which resource is allocated to growth or reproduction in function of the year (Smith
et al., 1990; Koenig et al., 1994; Hirayama et al., 2008). A gain of vigor can result of
healing of an injury, micro-site conditions enhancement or physiological resurgence. Tree
vigor at date t was supposed to be dependent on tree vigor at date t− 1 and we assumed
a stationary autoregressive process :

∀t ∈ {1, . . . , 25}, b(2)
it = ρb

(2)
it−1 + δ

(2)
it , with 0 < ρ < 1 (6.4)

b
(2)
i0 was the individual random effect for log-growth potential with variance V (2)

b . b(2)
i0

and V (2)
b were equivalent to parameters b(1)

i and V (1)
b in the RITES model (RITES model

was embedded in the RITES+AR). Intra-individual variability was represented by the
variance V (2)

δ of the intra-individual random effects δ(2)
it . Inter-annual variability was also

taken into account in the same way as in the RITES model with annual effect λ(2)
t and

variance V (2)
λ . We then obtained a different decomposition for the log-growth potential :

log(α(2)
it ) = A(2) + b

(2)
it + λ

(2)
t (6.5)

with λ(2)
t and individual parameter b(2)

it indexed on time t. The likelihood of the RITES+AR
model was :

p(G|L,α(2), β(2), V (2)
ε ) =

I∏
i=1

Ti∏
t=1

N(git|lit, A(2), b
(2)
i0 , ρ, [δ

(2)
i1 , . . . , δ

(2)
it ], λ(2)

t , β(2), V (2)
ε ) (6.6)

We used non-informative conjugated priors for parameters (N for Normal distribution,
IG for Inverse-Gamma, B for Beta) :

A(2) ∼ N(0, 1.0× 106), β(2) ∼ N(0, 1.0× 106), b(2)
i0 ∼ N(0, V (2)

b ), ρ ∼ B(1, 1)
δ

(2)
it ∼ N(0, V (2)

δ ), λ(2)
t ∼ N(0, V (2)

λ )
V

(2)
b ∼ IG(1.0× 10−3, 1.0× 10−3), V (2)

δ ∼ IG(1.0× 10−3, 1.0× 10−3),
V

(2)
λ ∼ IG(1.0× 10−3, 1.0× 10−3), V (2)

ε ∼ IG(1.0× 10−3, 1.0× 10−3).
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6.2.2.3 Model comparison

Our first hypothesis supposed that intra-individual variability for potential growth in
function of light was a significant process-level variation. To test for this hypothesis, we
compared the RITES and RITES+AR models using DIC (Deviance Information Crite-
rion) as a rough index. The DIC is the sum of the mean deviance (which represents the
goodness of fit of the model : Deviance = −2 log(Likelihood)) and of the effective number
of parameters pD (with pD being the posterior mean of the deviance minus the deviance
of the posterior means) (Spiegelhalter et al., 2002). A difference of more than 15 in DIC
was taken as a rough index of difference between the two models and ruled out the model
with the higher DIC (Spiegelhalter et al., 2002).

6.2.3 Growth simulations and equalizing forces
With a simulation approach, our objective was to demonstrate that spatio-temporal

structured niche models tend to equalize species and individual fitness in the simulations.
We simulated growth on a 25 years time interval for 10 trees of each species. Level of
intercepted light was fixed to a low level of intercepted light (first quantile = 8,657 GJ.an−1)
for all the trees for the 25 dates of our data set. Nevertheless, results of simulations are
transposable to all intercepted light levels, from under-canopy trees to upper-canopy trees.
We compared growth simulations obtained from 8 different growth processes : (i) a classical
niche process, (ii) a RTES process (without individual effects), (iii) a RIES process (without
temporal effects), (iv) an AR process (without individual nor temporal effects), (v) a RITES
process, (vi) a RITES+AR process, (vii) a classical neutral process and finally (viii) a
stochastic niche process. Each model had a different stochastic structure. For simplicity
reasons in the text, we will use forward the terms “niche model” and “neutral model” in
place of “niche process” and “neutral process” considering the growth-light model, even if
we are aware of the fact that a complete niche model would theoretically involve all niche
axis and that a complete neutral mode takes in account more demographic rates such as
birth and death and meta-community processes such as immigration. Our approach remains
valid to test our hypothesis of inter-annual, individual and intra-individual variability being
equalizing mechanisms for the growth-light process in simulations.

6.2.3.1 The niche model

The simple classical niche model assumed different patterns of resource use between
species but no process-level variation at the individual or annual level. Parameters for
this model were equal to estimated parameters for the RITES+AR model (see Results
part) with the exception that inter-annual variability V (2)

λ , individual variability V (2)
b and

intra-individual variability V (2)
δ were fixed to zero. The RTES model included inter-annual

variability V (2)
λ while individual variability V (2)

b and intra-individual variability V (2)
δ were

fixed to zero. The RIES model included individual variability V (2)
b while inter-annual varia-

bility V (2)
λ and intra-individual variability V (2)

δ were fixed to zero. The AR model included
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intra-individual variability V (2)
δ while V (2)

b and V (2)
λ were fixed to zero. The RITES model

included inter-annual variability V (2)
λ and individual variability V (2)

b while intra-individual
variability V (2)

δ was fixed to zero. The RITES+AR model included all process-level varia-
tions.

6.2.3.2 The neutral model

The neutral model (for which parameters were denoted with a superior index (3)) as-
sumed equivalent growth-light fitness for species and individuals ; that is to say a same
parameter value for each species and individual (Volkov et al., 2005) with a stochastic
growth-light process including the variance V (3)

ε of the residual errors in the simulation.
Through this model, we respected neutral process assumptions. We then obtained the
following decomposition for the log-growth potential of both species :

log(α(3)
it ) = A(3) (6.7)

Total number of individuals for the two species was equal to I(3). The likelihood of the
neutral model was :

p(G|L,α(3), β(3), V (3)
ε ) =

I(3)∏
i=1

Ti∏
t=1

N(git|lit, A(3), β(3), V (3)
ε ) (6.8)

We used non-informative conjugated priors for parameters :

A(3) ∼ N(0, 1.0× 106), β(3) ∼ N(0, 1.0× 106),
V (3)
ε ∼ IG(1.0× 10−3, 1.0× 10−3).

6.2.3.3 The stochastic niche model

The stochastic niche model (for which parameters were denoted with a superior index
(4)) assumed mean differences between species, such as in the structured niche model. All
residual variability was relegated in the error term ε

(4)
it and stochasticity of the process was

taken into account in the simulations through the variance V (4)
ε of the errors. We fixed

the parameters A(4) and β(4) of each species to the mean of the posteriors of A(2) and β(2)

which were obtained fom the RITES+AR model for each species. We only had to estimate
the variance V (4)

ε of the errors for each species.
The likelihood of the stochastic niche model was :

p(G|L, V (4)
ε ) =

I∏
i=1

Ti∏
t=1

N(git|lit, V (4)
ε ) (6.9)

We used non-informative conjugated priors for the only parameter of the model :

V (4)
ε ∼ IG(1.0× 10−3, 1.0× 10−3).
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6.2.3.4 Comparing simulations

For each of the 8 model, we computed the number of occurrences for which the growth
of a P. abies tree was superior to the growth of an A. alba tree for a low level of light (first
quantile = 8,657 GJ.an−1). We compared each of the 10 trees of P. abies to each of the
10 trees of A. alba for the 25 dates so that the total number of occurrences was equal to
2,500.
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6.3 Results

Three dimensional reconstitution of the stand in the past allowed us to obtain longitudi-
nal data for growth as a function of light on a large 25-years time interval. The sub-natural
Queige stand was particularly well adapted for reconstitution because of low mortality
and no-silvicultural operations since 1977. We minimized uncertainty on light and growth
variables using individual allometries to compute intercepted light and precise core ana-
lysis for individual growth. We obtained a rapid convergence for parameters as models
were linearized with conjugated priors. Hierarchical models led to a subtle decomposition
of variability, with a differenciation between individual, intra-individual, inter-annual and
residual variability.

6.3.1 A high dimensional trophic niche

6.3.1.1 A trophic niche differenciation between species

We observed a niche differenciation between A. alba and P. abies, in aggreement with
the autecology of the species given that A. alba is considered to be the relative shade-
tolerant species compared to P. abies. A. alba had a higher growth than P. abies for low
levels of light (< 110 000 GJ.an−1) whereas it had a lower growth than P. abies for high
levels of light (> 110 000 GJ.an−1) (Fig. 6.1).

6.3.1.2 A large individual variability of the species trophic niche

Individual variability needed to be estimated on large time interval otherwise estimation
was biased (Fig. 6.8 in Appendices). Figure S4 showed that estimated individual effects
depended on the time interval chosen and on the number of years taken into account.
Indeed, when estimated on a short time interval, individual effect was confounded with a
transient individual state which was changing with time. Bias was small when growth on
selected time interval was relevant of the mean growth for the individual tree and bias was
large when growth on selected time interval was far from the mean growth for the individual
tree. This bias led to changes in individual variability estimation depending on the selected
time-interval (Fig. 6.8 in Appendices). Bias was greater on time-intervals going from 1977
to 1985 with significant higher individual variability Vb compared to individual variability
on a 25-years time interval. The increase of individual variability may be explained by
external disturbances not taken into account in the model such as the relevant drought
which occurred in 1976 and which may have affected trees differently for each individual.
The bias in estimating individual variability on short time-intervals led to biased posterior
predictive distribution for growth (Fig. 6.8 in Appendices). There was a significant overlap
of species niche when we took into account individual variability (Fig. 6.1). Nevertheless,
a lot of variability remained unstructured (Fig. 6.2).
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6.3.1.3 A large intra-individual variability with a significant growth memory
process

The RITES+AR model appeared to be significantly better than the RITES model for
both species as DIC differences were strongly superior to 15 (Tab. 6.2). Intra-individual
variability was significant and accounted for a large part of the variability in the growth-
light process (Tab. 6.1 and Fig. 6.2). Intra-individual variability was even larger than
inter-annual variability (Tab. 6.1). Predicted values for RITES+AR model were much
closer to the observations than for the RITES model (Fig. 6.2). The RITES+AR model
led to low residual variance compared to RITES model (Tab. 6.1) suggesting that we
achieved to structure a major part of the variability existing in the growth-light process.
The RITES+AR model implied a memory process for growth as growth at year t+1 had a
higher probability of being close to growth at year t. The memory process was different from
a random noise : it was well visible on data and correctly represented in predictions (Fig.
6.2) and in simulations (Fig. 6.3). The transient states for growth could last several years
(Fig. 6.3). The RITES+AR model led to more realistic simulations than the niche model. It
included the particular cases and the variability observed in nature while including species
difference and process-level variation. Whereas it included a lot of stochasticity, it led to
different simulations patterns than the neutral process (Fig. 6.3).

6.3.2 Process-level variations as equalizing forces
With the simple niche model, species hierarchy was always respected : basal area in-

crement was significantly higher for A. alba than for P. abies for a low level of light (Fig.
6.1, Fig. 6.3 and Fig. 6.4).

The RTES model, including only inter-annual variability, changed species hierarchy in
28 cases out of 2500 (Fig. 6.3 and Fig. 6.4). Inter-annual variability had a weak equalizing
effect as Vλ was low in our data-set (Tab. 6.1). Nevertheless, in other contexts, inter-annual
variability has the potential to change strongly species hierarchy. Moreover, inter-annual
variability has to be taken into account in interaction with individual variability. In this
case, it allows changes in hierarchy between individuals as inter-individual mean differences
may be smaller than inter-specific mean differences (see RITES model in Fig. 6.3).

Individual variability in the growth process blurred inter-specific differences as we ob-
tained an overlap of the two species confidence envelops at 95% when including individual
variability in the growth predictive posterior distribution (Fig. 6.1). Locally, a P. abies tree
can have a more important mean growth than an A. alba tree for a low level of light (Fig.
6.3). The hierarchy for growth between P. abies and A. alba was inverted in 965 cases out
of 2,500 when considering individual variability (Fig. 6.4).

The autoregressive process participated highly in equalizing species fitness for the
growth-light process. The hierarchy was inverted in 850 cases out of 2,500 for the AR
models (Fig. 6.4). Sporadically in time, a P. abies tree can have a higher growth at low
light than an A. alba tree due to intra-individual variability (Fig. 6.3).
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The stochastic niche model implied a change of hierarchy in 974 cases out of 2,500.
Species differences cannot be entirely blurred by stochasticity and 974 seemed to constitute
a maximum mean number of cases for which species hierarchy can be inverted due to
stochasticity (Fig. 6.4).

With the RITES+AR model, which included all process-level variations, this maximal
mean number was approached since species hierarchy was inverted for 952 cases out of
2,500 (Fig. 6.4). For some simulations representing extreme cases, P. abies grew better
than A. alba for a number of cases superior to 1,250, so that the competitive advantage of
A. alba at low light was entirely blurred by the spatio-temporal variability of the trophic
niche. Structuring spatio-temporal variability shifted the niche model toward what would
be expected with a Neutral model for which species have equivalent fitness : P. abies was
superior to A. alba for half of the occurrences (1,251 out of 2,500) (Fig. 6.4). Netherveless,
growth-light patterns for the community was highly different between the RITES+AR and
the Neutral model as the RITES+AR integrated a structured variability through inter-
annual, individual and intra-individual variability (Fig. 6.3).
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6.4 Discussion

6.4.1 Intra-individual variability as a process-level variation
The RITES+AR model was better than the RITES model to fit growth data in function

of light demonstrating that intra-individual variability was a significant process-level varia-
tion that must be taken into account to represent niche high-dimensionality. RITES+AR
process is different from unstructured stochastic processes which have been proposed to
fill the gap between niche and neutral theory (Tilman, 2004; Gravel et al., 2006) : it
quantifies intra-individual variability in the growth process from one year to another in-
cluding a memory effect : Vδ is inferred from data and the potential growth of year t + 1
has a higher probability to be close to the potential growth of year t due to model spe-
cification. Change in potential growth can last several years having potential impact on
growth-related processes such as mortality (Kobe et al., 1995) and fecundity which drive
community dynamics. We don’t precisely know which factors enter in the potential growth
intra-individual variability as we didn’t include fixed explicit effects reflecting such pro-
cess in the model. They can be any factor, unmeasured and immeasurable (Clark, 2003a),
leading to an individual gain or loss of vigor. Nevertheless, a lot of information coming
from data has entered the model : we know the relative importance of intra-individual va-
riability compared to species difference, individual variability and inter-annual variability
(see V (2)

b , V (2)
λ , V (2)

δ and A(2), β(2) for each species) and this variability is structured in
space and time through hierarchical model specification (Clark, 2005, 2007). Clark et al.
(2003b, 2004b) previously estimated RITES for growth and fecundity processes on rather
short time intervals (3 years for saplings growth and up to 11 years for fecundity). Short
time intervals lead to a biased estimation of individual variability as individual effects can
be confounded with transient states determining intra-individual variability (Fig. 6.8 in
Appendices). Including intra-individual variability leads to a complete niche structuring in
space and time which extend the work of Clark et al. (2007) with the RITES approach.
This supplementary process level variation may lead to more realistic simulations and a
better understanding of ecological patterns.

6.4.2 Process-level variation and equalizing mechanisms
Our low-dimensional analysis of the trophic niche led to the result that coexisting spe-

cies had significant different mean fitness for growth-light process. To have an overview of
the processes and to understand complex dynamics we need to think to high-dimensional
coexistence (Hutchinson, 1957; Clark et al., 2007). But low-dimensional studies must not
be underestimated as all niche dimensions are not equivalent for species coexistence. Pro-
cesses are organized in a hierarchy in the sense that some are key-processes for species
coexistence, others are of second importance. Competition for light is one of these key pro-
cesses in forest (Rees et al., 2001) : the successional-niche (trade-off between rapid growth
when light is abundant vs. high seedling survival when resource is scarce) conveniently
explain numerous succession dynamics in the absence of perturbations and coexistence for
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intermediate perturbations (Pacala et al., 1996; Connell and Slatyer, 1977). Niche differen-
ciation, and complementarities through trade-off, even on a small number of key axis, act
as strong stabilizing mechanisms (Rees et al., 2001; Wright, 2002; Chesson, 2000b; Adler
et al., 2007) which play a role in the rapid return of a community to its initial composition
after a perturbation (Clark and McLachnan, 2003) without intervention of processes at the
meta-community level.

In our analysis, we extended the structuring of the niche including intra-individual va-
riability for the growth-light process. We demonstrated that process-level variations, which
were included in the model through Random Individual and Temporal EffectS (RITES)
and intra-individual effects, tended to equalize fitness between species and individuals for
the growth-light process.

Clark et al. (2007) argued that stability in plant communities depends on high dimen-
sional trade-offs which are summarized in the Random Individual and Temporal EffectS
(RITES). They suggested that the niche overlap between species was the result of obser-
ving the growth process on one axis of the niche (the light gradient) whereas in reality, it is
the consequence of multiple factors (see Tokeshi (1999) p. 153 for a graphical explanation).
RITES represent highdimensional variations which result from many unmeasured and im-
measurable factors (Clark et al., 2003b). As we increase our knowledge of the process,
including fixed effects for several covariates, tradeoffs can emerge. This approach takes its
origin in the niche theory (Hutchinson, 1957).

When considering these aspects of the RITES, we understand that they contribute to
community stability : species are packed in a high-dimensional space. RITES provide new
perspective to understand how species interactions are stabilized with mechanisms more
general than traditional trade-offs such as the colonisation-competition trade-off (Rees
et al., 2001). Nevertheless, these conclusions imply to see species as having fixed needs
and characteristics in space and time. This view corresponds to mean coordinates for
each species on all the axis of the niche. This was not the original view of Hutchinson
(Hutchinson, 1957) which considered that in a n-dimensional space, the repartition of all
the individuals in space determine the species niche. What RITES and intra-individual
variability also represent are changes in species traits in space and time. Individuals are
genetically different which implies variability of species traits in space. Individual genetic
caracteristics interact with external environmental factors to determine individual fitness
(Aarssen, 1992). The individual fitness is changing with time depending on the legacy of
events due to endogenous physiological changes or external environmental factors. This
implies species traits to change with time. As species traits are changing in space and
time, there may be a niche overlap between species in a n-dimensional space which tends
to equalize species and individual fitness.

Chesson (2000b); Adler et al. (2007); Lichstein et al. (2007) underline that it is the
balance between fitness inequality and stabilizing, niche-based processes in low and high
dimensions that determined coexistence. Equalizing mechanisms, structured spatially and
temporally, combined with trade-offs to promote coexistence (Clark et al., 2007; Lichstein
et al., 2007; Courbaud et al., in review). Both type of mechanisms as to be taken into
account in simulations. Nevertheless, in simulations, process-level variations only act as
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equalizing mechanisms because individual and temporal effects are random. If no cova-
riance for individual or temporal effects between processes is included in the model (such
as growth coupled to fecundity or mortality), there won’t be any stabilizing mechanims in
the simulations. For simulation perspectives, this imply to integrate in the model adequate
processes and factors which are supposed to drive and stabilize community dynamics (Pa-
cala et al., 1996). Interactions between a reduced number of ecological processes can lead
to numerous emerging stabilizing trade-offs (Pacala et al., 1996). The residual variability
must be structured and quantified in simulations to take into account equalizing mecha-
nisms and to obtain realistic patterns in simulations which make the most of available
ecological data and knowledge.
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6.6 Tables

Tab. 6.1: Parameters estimates. For each parameter of the RITES and the RITES+AR
model, we computed the mean and standard deviation of the conditional posterior distribu-
tion. Individual variability Vb is large compared to inter-annual variability Vλ and residual
variability Vε. Including intra-individual variability Vδ in the RITES+AR model led to a
strong decrease of residual variability.
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Tab. 6.2: RITES and RITES+AR growth model comparison. The growth
RITES+AR model was significantly better than the RITES model as DIC difference was
strongly superior to 15. The R-square was taken as a rough index to estimate the per-
centage of explained variability by each model. The RITES+AR model led to an almost
complete decomposition of variability through inter-annual, individual and intra-individual
variability.
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6.7 Figures
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Fig. 6.1: Species trophic niche differenciation and individual variability. On the
upper graph, we represented the growth mean predictive posterior distribution for Picea
abies and Abies alba (plain lines) with 95% credible intervals (dashed lines). Growth was
expressed as the basal area increment (BAI cm2.an−1). The relative late-successional shade-
tolerant species A. alba had a higher growth than P. abies for low levels of light (<110
000 GJ.an−1). The lower graph show broad overlap of the two species confidence envelops
at 95% for growth predictive posterior distribution including individual variability Vb (see
equations in materials and methods).
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Fig. 6.2: Predictions against data for RITES and RITES+AR models. For the
two species (A. alba on graphic (a) and P. abies on graphic (b)), we plotted growth data
of three sample trees with high (circle), medium (triangle) and low (cross) mean growth
on the 25 dates. On the left part, we plotted data against growth predictions of the RITES
model including estimated inter- annual effect λt and individual effect bi (see equations in
materials and methods). A large residual error was observed between data and predictions.
On the right part, we plotted data against growth predictions of the RITES+AR model
including estimated inter-annual effect λt, individual effect bi0 and intra-individual effect
bit. A small residual error was observed between data and predictions.
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Fig. 6.3: Growth simulations for 8 models including process variability in dif-
ferent ways. For a fixed low level of light (first quantile = 8,657 GJ.an−1),we simulated
the growth of ten trees for each species (P. abies in bold lines and A. alba in thin lines) on
25 dates using the 8 models. The simple niche model included no process-level variations.
RTES model included interannual variability Vλ (see equations in materials and methods).
RIES model included individual variability Vb. AR model included intra-individual varia-
bility Vδ. RITES model included both interannual and individual variability. RITES+AR
model included interannual, individual and intra-individual variability. Neutral model si-
mulations considered equivalent fitness between species and individuals with a stochastic
growth process without process-level variations. The stochastic niche model considered
mean differences between species and an additional purely stochastic process.
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Fig. 6.4: Spatio-temporal variability of the trophic niche and species fitness. For
a fixed low level of light (first quantile = 8,657 GJ.an−1),we simulated the growth of ten
trees for each species on 25 dates using 8 models including process variability in different
ways. For each model, we computed the number of occurrences for which a P. abies tree
had a superior growth than a A. alba tree (black squares). For each model, we made 500
simulations and plotted the 95% confidence envelops (black lines). The horizontal dashed
line marked the equality between P. abies and A. alba (1,250 occurrences out of a total
of 2,500). Spatio-temporal variability of the trophic niche modulated significant species
differences and brought the community dynamics closer to the behavior of a neutral system.
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6.8 Appendices
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Fig. 6.5: Individual allometries on the Queige stand. (a) height-DBH, (b) crown
height-height, (c) crown radius-DBH. Dendrometric data for trees on the Queige stand
with DBH > 10 cm are represented with black dot (for Abies alba) and black cross
(for Picea abies) for the year 2002. Individual allometries for each tree are represented
with grey curves. We retained a Gompertz function to describe the height-DBH rela-
tion : H = K exp(− log(K/1.3) exp(−rDBH)). A linear function was selected for the crown
height-height relation (with the constraint that CH < H) : CH = (1/(1 + K))H and a
power function was selected for the crown radius-DBH relation : CR = KDBHb. Functions
parameters were estimated independently for each species. Bayesian hierarchical model for
allometries included measurement error process and allometric process variability through
individual random effect.
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Fig. 6.6: Three-dimension representation of the Queige stand in 1977 and 2002.
We used Samsara software (Courbaud et al., 2003) to represent tree crowns in three di-
mensions. Abies alba are represented as blue trees and Picea abies are in green. Upper
graphics show a two-dimension representation of the stand with circle size proportional to
stem diameter at breast height (DBH=1.30m).
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Fig. 6.7: Radiation transmission model and intercepted light computation. We
used Samsara radiation transmission model (Courbaud et al., 2003) to compute intercepted
light by each tree at the 25 dates in the past. Here we represented a cross-section of the
stand in the y/z plane. The slope of the ground surface, B, is maximal in this plane. R1 to
R16 represent parallel rays aiming at ground cell centers. They are intercepted on their way
by the crowns of trees T1 to T3. Rays are synthesized as lines, but tubes of intercepting
leaves are drawn to emphasize the fact that a cross-section corresponding to cell size can
be associated with each ray. Total intercepted light energy by each tree was calculated by
adding up the energy intercepted from different rays.
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Fig. 6.8: Bias in estimating individual effects on a short time period. (a) For
Abies alba, (b) for Picea abies. Graphics on the upper-left side represent individual effects
bi (see equations in materials and methods) for each tree, with estimations on 21 5-years
intervals : from [1977− 1981] to [1997− 2001] (in grey) and estimation on a 25-years time
interval : [1977 − 2001] (in black). Graphics on the lower-left side represent individual
variability Vb, with estimations on the 5-years intervals (in grey) and estimation on a 25-
years interval (in black). Graphics on the right represent corresponding growth predictive
posterior distributions.
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CHAPITRE 7

Effects of light and dispersal on the recruitment limitation of Abies
alba and Picea abies in the Western Alps.

(In preparation for Ecological Modelling)

Ghislain Vieilledent?,1,2 Benoît Courbaud1

Georges Kunstler1 and Jean-François Dhôte3,4

[?] Corresponding author : \E-mail : ghislain.vieilledent@cemagref.fr
\Phone : 00.33.4.76.76.27.62 \Fax : 00.33.4.76.51.38.03
[1] Cemagref–Mountain Ecosystems Research Unit, 2 rue de la Papeterie, BP 76, F–38402
Saint-Martin-d’Hères cedex, France
[2] AgroParisTech–UMR1092, Laboratoire d’Etude des Ressources Forêt Bois, 14 rue
Girardet, F–54000 Nancy, France
[3] INRA–UMR1092, Laboratoire d’Etude des Ressources Forêt Bois, 14 rue Girardet, F–54000
Nancy, France
[4] ONF–Département Recherche, Boulevard de Constance, F–77300 Fontainebleau, France

“The sampling effort needed to characterize [. . . ] the role of recruitment limitation [. . . ]
is beyond most studies now in the literature. Although more extensive sampling is clearly
needed to estimate demography associated with recruitment, the solution is not simply one
of impossibly large and long-term experiments. Indeed, creative approaches that minimize
time-consuming field work are preferred. Insights gained from models that adopt simplistic
views demonstrate the value of pushing forward in the absence of ideal data sets.” Clark
et al. (1999)
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Abstract :

Recruitment is a key process determining forest dynamics and succession. In forest
community, it is commonly admitted that recruitment limitation of late-successional species
participate in a colonization-competition trade-off leading to persistence of relative early-
successional species. Recruitment limitation can be attributed to fecundity, dispersal or
habitat suitability.

Modelling recruitment process is a difficult task as (i) location and number of seeds,
seedlings or saplings need to be linked to adult trees distribution (ii) seedling and sapling
counts present excesses of zeros, (iii) the recruitment process is highly variable over time.

In the Alps, A. alba and P. abies coexist spontaneously at the mountain-belt eleva-
tion (800-1800 m) and A. alba is considered as the relative late-successional species. To
test for the recruitment limitation of A. alba and to highlight if recruitment limitation
was due to fecundity, dispersal or habitat suitability, we developed a creative statistical
approach including inverse modelling, zero-inflated distribution and inter-annual variabi-
lity in a hierarchical Bayesian framework. We demonstrated that in the old-growth forests
which composed our data-set, recruitment limitation of A. alba was not due to dispersal
limitation. Recruitment limitation was due first to habitat unsuitability defined by light
conditions in the gaps (A. alba having a lower probability of recruitment than P. abies on
cells with more than 20% of relative light) and second to the high inter-annual variability
of the potential of recruits associated to a highly variable fecundity and seedling establish-
ment.

Keywords : Abies alba, Alps, coexistence, colonization-competition trade-off, disper-
sal kernel, forest dynamics models, hierarchical Bayes, Picea abies, recruitment model,
successional niche, zero-inflated poisson.
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7.1 Introduction
Recruitment is important for forest dynamics and succession (Ribbens et al., 1994).

It involves many stages of tree life-cycle from seeds to seedlings, saplings and adult trees
and many demographic processes such as fecundity, dispersal, growth and mortality (Clark
et al., 1999). In forest, populations are recruitment limited. Recruitment limitation can be
due both to low and uncertain seed supply associated to trees fecundity and dispersal or
to low and uncertain seedling establishment associated to habitat suitability (Clark et al.,
1999). It can explain abundance, absence or rarity of the species in the community (Streng
et al., 1989; Ribbens et al., 1994). Recruitment limitation participates in species coexistence
through the colonization-competition trade-off (Tilman, 1994; Rees et al., 2001). It can
limit the abundance of species which are the most competitive in the adult stage, giving
opportunities to less competitive species, which are less recruitment-limited, to persist.
Recruitment is highly variable in space and time (Clark et al., 2004b; Sagnard et al.,
2007). Species-specific response to temporal variation can produce high fluctuation in seeds
dispersal and seedlings establishment limiting competitive exclusion and facilitating species
coexistence (Warner and Chesson, 1985).

Quantifying recruitment limitation requires appropriate statistical methods. Ones need
to link the size and distribution of adult trees with the number and distribution of recruits.
Under closed canopy, a first difficulty is that seed shadows of conspecific adults overlap
and that identification of the mother trees need genetic analysis (Lian et al., 2008). In
these cases, inverse modelling permits statistical estimates of seed shadows (Ribbens et al.,
1994). Inverse modelling assumes that each recruit or seed can potentially come from all
conspecific adult trees with a probability depending on their distance and size. A second
difficulty when estimating seedling establishment is the excess of zeros in seedling counts
associated to habitat unsuitability (Rathbun and Fei, 2006) which imply using appropriate
distributions such as zero-inflated distributions (Martin et al., 2005; Rathbun and Fei,
2006). A third difficulty is that recruitment temporal variability needs to be taken into
account through inter-annual random effects which imply the use of advanced statistical
methods such as hierarchical Bayes (Clark et al., 2004b; Clark, 2005; Ghosh et al., 2006;
Lian et al., 2008). As far as we know, no study have combined inverse modelling, zero-
inflated distributions and inter-annual random effects into a hierarchical Bayesian approach
with the objective of testing for recruitment limitation in forest.

In mountain forests of Northern Europe, Abies alba Mill. (Silver Fir) and Picea abies
(L.) Karst. (Norway Spruce) coexist spontaneously at the mountain-belt elevation (800-
1800m). A. alba is considered to be the relative shade-intolerant late-successional species
and P. abies the relative shade-tolerant early-successional species (Schütz, 1969; Wasser
and Frehner, 1996; Gauquelin and Courbaud, 2006). Early-successional species typically
have a series of correlated traits for seeds dispersal and seedlings establishment, including
high fecundity, long dispersal and rapid growth when resources (typically light) are abun-
dant while late-successional species have the opposite traits including low fecundity, short
dispersal and an ability to grow and survive when resources are scarce (Rees et al., 2001;
Uriarte et al., 2005). Nevertheless, few scientific studies compared recruitment limitation
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due to dispersal and resource availability for A. alba and P. abies (but see (Grassi and
Bagnaresi, 2001; Grassi et al., 2004) for comparison of regeneration along a light gradient)
whereas mixed stands of the two species are of high economical and ecological interest in
the Northern Europe (Gauquelin and Courbaud, 2006).

Our objective was to accurately model the recruitment process of A. alba and P. abies
combining inverse modelling approach, zero-inflated distribution for recruits counts and
inter-annual random effects in a hierarchical Bayesian framework. While modeling recruit-
ment, we tested the following three hypothesis : as A. alba was supposed to be the relative
late-successional species, we assumed that it was recruitment limited by a shorter dispersal
(first hypothesis), a greater ability to grow and survive at low light (second hypothesis), a
lower potential of recruits even if high inter-annual variability (third hypothesis). To test
these three hypothesis, we counted the number of recruits of the two species which have
passed 1.30 m height during the last 10 years using growth segments. Recruit counts were
done on three pure and mixed stands of the French Northern Alps. Plots were divided
into 2.5 × 2.5 m cells. The number of recruits appearing on each cell during the year was
associated to the distribution of conspecific adult trees around the cell and to the amount
of light arriving on each cell. The relative light on each cell was obtained using a light
transmission model (Courbaud et al., 2003).
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7.2 Materials and methods

7.2.1 Field data

7.2.1.1 Recruit count

Field work took place during the end summer of the year 2006, after the vegetative
period, on three plots of the French Western Alps. The Premol and the Queige plots were
mixed uneven-aged A. alba and P. abies stands and the Sainte-Foy plot was a monospecific
uneven-aged P. abies stand. Stands were sub-natural with no silvicultural operations since
at least 15 years. There was no P. abies regeneration on the Premol site due probably
to other factors than light or dispersal such as climate or biotic interactions (competition
with Fagus sylvatica or grazing). Therefore, we selected the Premol and the Queige plots
for modeling A. alba recruitment from light and dispersal and the Queige and Sainte-
Foy plots for P. abies. Plots have an area going from 0.25 to 0.80 ha. They are located
at the mountain-belt elevation (800–1800 m). Precise characteristics of each plot (area,
geographical coordinates, elevation, orientation, slope, composition, etc.) are presented in
Tab. 7.2 in Appendix 1. In the central zone delimited by a distance of 10 m from the edge
of each plot, we mapped all saplings of P. abies and A. alba which had passed 1.30 m height
during the last 10 years, from 1997 to 2006. Recruitment of saplings of 1.30 m height is
worth quantifying. At this height, saplings acquire a DBH and can enter in most forest
dynamics models as DBH is a common explicative variable for allometries, for growth
and for mortality processes. We identified the year of recruitment counting annual growth
segments between two nodes on the sapling stem. We assume one growth segment by year
as P. abies and A. alba are not know as polycyclic species in mountainous regions. Each
plot was divided into 2.5 × 2.5 m cells and a number of recruits was associated to each
cell for each of the 10 last years.

7.2.1.2 Adult trees

On each plot, we mapped all adult trees having DBH superior to 10 cm. We measured
DBH, height, crown height and crown radius of all adult trees. Crown height was defined as
the mean of the distances from the ground to the basal living branches of the crown in four
directions : upslope, downslope, left and right. Crown radius was defined as the mean of the
lengths of the longest branches of the crown in these four directions. DBH was measured
using a metric diameter tape. Tree height and crown height were measured with a Vertex
III. Crown radius was measured using a metric tape. Location of conspecific adult trees
and recruits on each plot is available on Fig. 7.6 in Appendix 2. Mean crown radius, mean
crown height and height were used to reconstitute the crown in three dimensions assuming
a conic shape. Three-dimensional stand reconstitution was used for light computation.
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7.2.1.3 Light measurement

To compute the relative light (% of full light) arriving on each ground cell of each plot,
we used an actualized version of the light transmission model developed by Courbaud et al.
(2003). Light rays come from all directions of the sky and arrive at the center of each ground
cells (Courbaud et al., 2003). Each time a ray touches a tree, it looses 80% of its energy
(Courbaud et al., 2003; Groot, 2004). In the light model, crowns of two adjacent trees can
overlap, so that a light ray coming through such crowns looses 80% of its energy twice. If
a tree has a bigger crown than the population mean, it casts more shade on the ground
as it intercepts more rays. Due to slow growth of trees, we assumed that variations of
light regime on each cell could be neglected on the 10 years time-period. This assumption
was confirmed by a reconstitution analysis on the Queige site based on tree cores and
allometries (unpublished data). We then retained only one light measurement for each cell
which corresponded to the light measurement for year 2006.

7.2.2 Recruitment model
7.2.2.1 Zero-Inflated Poisson model

We treated the two species independently. We considered the number of recruits Rijt on
cell i of plot j for year t as a random variable. Considering the distribution of Rijt for both
species (Fig. 7.7 in Appendix 3), we assumed that Rijt followed a Zero-Inflated Poisson
(ZIP) distribution. Zero-Inflated Poisson regression models have been developed to account
for an excess of zeros in counts data (Lambert, 1992; Martin et al., 2005; Ghosh et al.,
2006). Rijt can be written as a combination of two random variables, Rijt = R?

ijt × Bij,
with R?

ijt following a Poisson distribution of parameter λijt and Bij following a Bernoulli
distribution of parameter θij.

Denoting R the vector of N independent observations Rijt, θ and λ respectively the
vector of θij and the vector of λijt, the likelihood p(R|θ,λ) can be written as :

p(R|θ,λ) =
∏
ijt

p(Rijt|θij, λijt)

p(R|θ,λ) =
∏

ijt|Rijt=0
[θij exp(−λijt) + (1− θij)]

∏
ijt|Rijt>0

[θij(λRijtijt exp(−λijt))/(Rijt!)]

(7.1)

The mean number of saplings recruiting on cell i of plot j on year t was :

E(Rijt) = λijt × θij (7.2)
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7.2.2.2 Dispersal model

Following Lian et al. (2008), we assumed that the mean λijt of the Poisson process was
determined by the seed shadow Sij and by a potential of production of viable recruits ρjt
which depended on the plot j and on the year t :

λijt = Sijρjt (7.3)
The potential of viable recruits (whose unit is cm−2.cell−1.year−1) was the result of

the fecundity process, of the seeds establishment process and of the seedlings (young
trees < 1.30 m in height) survival process. It can be expressed in function of αj, a mean
potential for plot j and of δt, a random annual effect associated to year t :

log(ρjt) = αj + δt with δt ∼ Normal(0, Vδ) (7.4)
We assumed that the seed shadows of each conspecific adult tree k of diameter Dk,

located at distance rik from cell i, overlapped and participated in determining the number
of recruits on cell i. Inverse modelling was used to estimate the seed shadow (Ribbens et al.,
1994; Clark et al., 1999). We considered the dispersal as isotropic and assumed that the
dispersal kernel was described by the two-dimensional log-normal function (Greene et al.,
2004; Dovčiak et al., 2008) :

Sij =
∑
k

D2
kf(rik) (7.5)

f(rik) =
(
1/
(
sr2
ik

√
8π3

))
exp

(
− (log (rik/L))2 /(2s2)

)
(7.6)

Familiarly, for the two-dimensional log-normal, L is the median distance travelled (in
m) while s is the standard deviation of the logarithms of the distance travelled (Greene
et al., 2004).

7.2.2.3 Habitat suitability

We assumed that the excess of zeros associated to the Bernoulli process was determined
by the habitat unsuitability for saplings due to light conditions on the ground. We then
expressed θij as a Gaussian function of light lij arriving on ground cell i of plot j :

θij =
(
1/
(
σ
√

2π
))

exp
(
− (lij − µ)2 /

(
2σ2

))
(7.7)

The optimum suitability was at lij = µ and the width of suitable light conditions was
defined by parameter σ.
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7.2.2.4 Hierarchical Bayes to estimate parameters

We adopted a hierarchical Bayesian framework which allowed us to use accumulated
knowledge on dispersal and recruitment processes concerning P. abies and A. alba. A priori
information entered the model through informative priors which strengthened information
coming from our data (Clark, 2005, 2007). We had to estimate 7 different and highly corre-
lated parameters with a relatively small data-set. Informative priors for tricky parameters
helped to achieve convergence. We defined an uncertainty of 50% around the mean value for
informative priors with normal distribution (2× standard deviation = (mean× 50)/100).

Szymura et al. (2007) demonstrated that for A. alba recruits, light conditions were
optimal around 10% of relative light. The relative shade-tolerance of A. alba compared to
P. abies has been previously observed (Schütz, 1969; Wasser and Frehner, 1996; Grassi and
Bagnaresi, 2001; Stancioiu and O’Hara, 2006). Looking at the distribution of light arriving
on ground cells (Fig. 7.8 in Appendix 4), we assumed that the optimum suitability was
around 20% of light for P. abies saplings. We then used µ ∼ Normal(10, 10/4) as a prior
for A. alba and µ ∼ Normal(20, 20/4) for P. abies.

Sagnard et al. (2007) and Dovčiak et al. (2008) found that median dispersal distances
for A. alba and P. abies were about 15 m. Greene and Johnson (1993) demonstrated that
for Pinaceae (family to which A. alba and P. abies belong), the samara equilibrium descent
velocity was proportional to samara mass raised to the 1/6 power. Consequently, larger
samaras were more poorly dispersed. A. alba has larger and heavier samaras than P. abies
(Fig. 7.9 in Appendix 5), we then used L ∼ Normal(15, 15/4) as a prior for A. alba and
L ∼ Normal(17.5, 17.5/4) for P. abies.

Following Dovčiak et al. (2008) for the estimation of s using a two dimensional log-
normal dispersal kernel, we used s ∼ Normal(1, 1/4) as a prior for both species. We
used non informative priors for all other parameters : αj ∼ Normal(0, 1.0 × 106), Vδ ∼
Uniform(0, 0.5), σ ∼ Uniform(0, 30).

Conditional posterior for each parameter was obtained using a Gibbs sampler (Gelfand
and Smith, 1990) available with the JAGS software (http ://www-fis.iarc.fr/∼martyn/soft-
ware/jags/). The statistical model written in JAGS language is detailed in Fig. 7.10 in
Appendix 6. We ran two Markov Chains Monte Carlo (MCMC) of 10000 iterations. The
burn-in period was set to 5000 iterations and the thinning to 1/10. We then obtained 1000
estimations for each parameter. We checked chains convergence using the Gelman and
Rubin statistic (Gelman et al., 2003). Model fitting was done on a Linux workstation with
4 Go of RAM and a bi-processor Intel EMT64 of 3.2 GHz. Computation lasted 42 hours
and 45 minutes for A. alba model and 20 hours and 43 minutes for P. abies model.
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7.3 Results

7.3.1 Light conditions for the recruitment of A. alba and P. abies
saplings

Light conditions suitability was determined by parameter µ, which indicated the op-
timal light conditions for recruitment, and by parameter σ, which indicated the width
of suitable conditions (Tab. 7.1). The mean of the conditional posterior distribution of µ
(11.83% for A. alba and 21.32% for P. abies) was different from the mean of the prior (10%
for A. alba and 20% for P. abies). Information coming from the prior had been actualized
with the information coming from the data-set (Fig. 7.1). Conditional posteriors confirmed
that A. alba had a higher probability of recruitment at low light (< 20%) than P. abies
and a lower probability of recruitment at high light (> 20%) (Fig. 7.2). The width of light
conditions suitability was relatively large (σ = 26.54 and σ = 27.60 respectively for A. alba
and P. abies) and no absence of recruitment was observed on the range 0-50% of full light
for both species (Fig. 7.2).

7.3.2 Dispersal distance of A. alba and P. abies seeds
Parameter L defined the median of the dispersal distance (Tab. 7.1). The mean of the

conditional posterior distribution of L (17.44 m for A. alba and 19.08 m for P. abies)
was different from the mean of the prior (15 m for A. Alba and 17.5 m for P. abies).
As for light conditions suitability, information coming from the prior had been actualized
with the information coming from the data-set (Fig. 7.1). Median dispersal distance was
around 1.5 m longer for P. abies than for A. alba. With the conditional posterior for L, we
obtained a credible interval at 95% for median dispersal distance of 11.48-23.89 m for A.
alba and 11.68-27.17 m for P. abies. Considering confidence envelops at 95%, we observed
that difference between the two species for the median dispersal distance was not significant
(Fig. 7.3).

7.3.3 Potential of viable recruits and inter-annual variability
A potential of viable recruits was obtained by species and by site (Tab. 7.1). The poten-

tial was highly variable in regard to site and species, going from 6.16/1000 cm−2.cell−1.year−1

for A. alba on the Premol site to 35.44/1000 on the Queige site. P. abies had intermediate
potentials, 25.73/1000 on the Queige site and 17.77/1000 on the Sainte-Foy site (Fig. 7.4).
Species hierarchy in terms of potential of viable recruits was changing from site to site.
The mean potential on two sites was 20.80/1000 for A. alba and 21.75/1000 for P. abies.

To have a quantitative idea of the recruitment rate, we computed the mean number of
recruits by year coming from a tree of 30 cm DBH located at the center of a plot of 1 ha
(100 × 100 m) with a mean relative light of 20% arriving on ground cells. We obtained a
recruitment rate of 2.81% for A. alba and 4.04% for P. abies. Nevertheless, mean differences
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between sites and species for the potential of viable recruits were blurred by a high inter-
annual variance Vδ (Tab. 7.1 and Fig. 7.5). The inter-annual variability was superior for
A. alba (Vδ = 0.22) than for P. abies (Vδ = 0.10).
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7.4 Discussion

7.4.1 A creative approach for modelling the recruitment process
of A. alba and P. abies

We found only one paper studying P. abies recruitment with an inverse modelling ap-
proach (Dovčiak et al., 2008) and one paper for A. alba (Sagnard et al., 2007). Quantitative
studies for dispersal and recruitment are rare compared to studies dealing with growth or
mortality models on these two species. A first explanation could be that mortality and
growth are more easily quantified using either classical permanent plot with DBH mea-
surement on several censuses (Monserud and Sterba, 1996; Eid and Tuhus, 2001; Wunder
et al., 2007) or tree cores (Desplanque et al., 1999). A second explanation could be that
the estimation of the dispersal kernel parameters implies the use of recently developed
statistical methods (see Ribbens et al. (1994) for the maximum likelihood approach and
Clark et al. (2004b) for the Bayesian approach). As far as we know, there were no existing
studies comparing recruitment limitation due both to dispersal and habitat suitability for
A. alba and P. abies whereas they constitute two species of high economical and ecological
interest in Northern Europe (as for example, they account for respectively 7% and 8% of
the growing stock in French forests).

Using a creative approach, we obtained a recruitment model for saplings of 1.30 m
in height for A. alba and P. abies. The recruitment model integrated advantages of va-
rious statistical tools which were used separately before. The inverse modelling approach
introduced by Ribbens et al. (1994), which permitted to describe the seed shadow in func-
tion of the location of the saplings and of the conspecific adults, has been included into
a Bayesian hierarchical framework. Such a method has been previously used by several
authors, particularly to quantify intra-specific or inter-annual variability through random
effects (Clark et al., 2004b; Ibanez et al., 2007; Lian et al., 2008). In these cases, a Poisson
distribution was used to model the recruitment process. As there is usually an excess of
zeros for recruit counts, a Zero-Inflated Poisson (ZIP) distribution should be preferred to
represent the recruitment process (Martin et al., 2005; Flores et al., 2006; Rathbun and
Fei, 2006). In our case, we combined a ZIP distribution, an inverse modelling approach and
a hierarchical Bayesian framework in our model. Under this model, an excess of zeros is
generated at a given site from a Bernoulli process for which probability parameter depends
on light conditions suitability. Within suitable habitats, counts are generated according to
a Poisson distribution for which parameter depends on dispersal and on saplings viability.

Informative priors influenced parameter estimates. They facilitated MCMC convergence
considering the relatively scarce data collected in comparison with the complexity of the
model and the high number of parameters (7 in total). Priors corresponded to accumulated
knowledge on species’ ecology and were fixed considering previous dispersal and recruitment
studies on A. alba and P. abies. Information from the priors was actualized, priors combined
to data to determine the conditional posterior of each parameter (Clark, 2005). No a priori
information was available for the potential of viable recruits at 1.30 m in height, nor for the
inter-annual variability. With a retrospective count of recruitment events, we obtained new
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estimates for these two quantities. Having an estimate of the annual number of recruits
at 1.30 m appearing on a forest plot for a given species is of valuable interest both for
modelling and ecological purposes. First, recruits at 1.30 m acquire a DBH and enter
most of the DBH-based growth, mortality and dispersal models developed to represent
forest dynamics (Bugmann, 2001; Pacala et al., 1996). Second, it allows the analysis of the
recruitment limitation at a stage closer from the adult stage than seeds or seedlings, which
are the commonly studied stages for recruitment (Ribbens et al., 1994; Clark et al., 2004b;
Uriarte et al., 2005; Sagnard et al., 2007). Recruits of 1.30 m are usually older than 15 years
with some individuals being older than 50 years (Schütz, 1969). Light conditions and
distribution of adult trees have probably changed on the last 50 years, determining pasted
seed production and dispersal, germination and seedling growth and mortality. Long-term
demographic studies are necessary to obtain a precise causal link between environmental
conditions and the different steps leading to recruitment (Clark et al., 1999).

7.4.2 Recruitment limitation and coexistence of A. alba and P.
abies

7.4.2.1 Median dispersal distance and recruitment limitation

Our results confirmed that P. abies had a higher median dispersal distance (19.08 m)
than A. alba (17.44 m). Seeds of P. abies have a lower mass than seeds of A. alba. They are
supposed to be dispersed farther by the wind (Greene and Johnson, 1993). Nevertheless,
difference between the two species was not significant. Many others factors including (i)
secondary dispersal by wind or snow reptation, (ii) wind direction, (iii) slope of the plot,
could modify dispersal distance and mask species differences coming from seed morpho-
logical characteristics. Moreover, as in all studies using inverse modelling approach, we
assumed that all trees in the stand could potentially participate in the seed shadow whe-
reas many adult trees may not be fecund and all saplings may come from a reduce number
of seed trees as demonstrated by Lian et al. (2008) in a stand of Abies sachalinensis.

Sagnard et al. (2007) found a median dispersal distance for A. alba in the range 13.2-
19.2 m. Szymura et al. (2007) obtained an average dispersal distance of 14.1 m for the same
species. These values are included into the 95% credible interval we obtained a posteriori
for A. alba : 11.48-23.89 m. Likewise, Dovčiak et al. (2008) found a median dispersal
distance for P. abies in the range 7.3-16.9 m (for adult trees between 15 and 35 m height).
This range broadly overlaps the 95% credible interval we obtained a posteriori for P.
abies : 11.68-27.17 m. Ribbens et al. (1994) estimated mean distances between seed trees
and seedlings for several North American forest species to be between 3.5 and 16.3 m.
Lian et al. (2008) found a mean dispersal distance of 31.1 m for Abies sachalinensis for
which seeds morphology is comparable with A. alba’s seeds. Estimation of median dispersal
distance may change due to the development stage considered in the analysis. If seed traps
are used, the dispersal distance accounts for primary dispersal by wind. If seedlings and
saplings counts are used, the dispersal model includes secondary succession by wind or
other vectors so that median dispersal distance may be longer. Differences between median
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dispersal distance estimates may be explained by the statistical approach used. Inverse
modelling can be used (Ribbens et al., 1994; Clark et al., 2004b; Uriarte et al., 2005;
Sagnard et al., 2007; Dovčiak et al., 2008) or distance to the nearest conspecific adult tree
(Flores et al., 2006; Szymura et al., 2007) or distance to the identified mother tree (Lian
et al., 2008). Moreover, several dispersal functions such as 2Dt (Clark et al., 2004b), normal
(Lian et al., 2008) and log-normal (Dovčiak et al., 2008) can be used, leading to different
estimation of dispersal distances (Greene et al., 2004).

Differences in dispersal distances facilitate colonization of gaps by the species with the
higher dispersal distance. Our results are in agreement with the empirical knowledge which
considers P. abies as the relative early-successional species. P. abies is supposed to colonize
abandoned grazing areas at the mountain elevation in the Western Alps while A. alba, the
relative late-successional species, appears progressively in the sub-canopy (Schütz, 1969;
Ozenda, 1985; Wasser and Frehner, 1996; Gauquelin and Courbaud, 2006). Nevertheless,
dispersal distance may not be the main factor limiting recruitment of A. alba compared to
P. abies in old-growth forest. In old-growth forest, ground may be more easily saturated
by seeds due to the proximity of seed trees (Rees et al., 2001; Sagnard et al., 2007).

7.4.2.2 Micro-site suitability and recruitment limitation

We demonstrated that A. alba had a higher probability of recruitment at low light (<
20%) than P. abies and a lower probability of recruitment at high light (> 20%).

Grassi et al. (2004) had previously found that A. alba saplings were more represented in
understorey environments and less represented in gaps in comparison with P. abies. Physio-
logical explanations can be provided to support the hypothesis that interspecific differences
in nitrogen partitioning within the photosynthetic apparatus may provide a mechanistic
basis for species separation along a light gradient (Grassi and Bagnaresi, 2001). Parame-
ters describing photosynthetic performance at low light (dark respiration rate, apparent
quantum yield and light compensation point) suggested that A. alba was better suited
to maintain a positive carbon balance in shaded conditions. By contrast, parameters des-
cribing biochemical capacity at high light (maximum electron transport rate, maximum
ribulose-1,5-biphosphate carboxylation capacity) indicated that only P. abies was adapted
physiologically to high photosynthetic photon flux densities. The bell shape we obtained
with a maximum suitability for intermediate level of light is in agreement with the fact that
seedlings need a minimum level of light to survive but are in competition with herbaceous
vegetation which usually predominates in the centre of relatively big gaps with high levels
of light (Grassi et al., 2004). Light is not the only factor determining micro-site suitabi-
lity for recruitment. Other abiotic factors, such as soil characteristics, competition (Feller,
1998) or the presence of fallen logs in the stand (Lian et al., 2008), have been identified to
determine the recruitment process of Abies and Picea gender.

Contrary to dispersal distance, light may be one of the main factors explaining re-
cruitment limitation of A. alba in the gaps of old-growth forest. Our results confirm the
successional niche hypothesis (Pacala and Rees, 1998; Rees et al., 2001). At high light,
P. abies seedlings temporarily outperform A. alba seedlings, leading to persistence of the
relative early-successional P. abies species in mixed forests under natural disturbances.
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7.4.2.3 Potential of viable recruits and recruitment limitation

We demonstrated that P. abies had a higher mean potential of viable recruits (21.75/1000
cm−2.cell−1.year−1) than A. alba (20.80/1000), leading to a higher average recruitment rate
for P. abies (4.04%) than for A. alba (2.81%). Differences in potential of viable recruits
may be attributed to difference in seed production, seed bank mortality, predation, ger-
mination, and seedling growth and survival (Clark et al., 1999). The potential of viable
recruits was highly variable from site to site, with different species hierarchy each time.

In our case, differences in seed production could be a plausible explanation to difference
in recruitment rates. P. abies seeds are smaller and have a lower mass than A. alba seeds
leading to a higher number of seeds if we consider a trade-off between seed mass and seed
number (Coomes et al., 2003). But this hypothesis for the couple A. alba–P. abies is not
easily supported by the results obtained from previous studies on fecundity. Using seed
traps or cones counts, Dovčiak et al. (2008) found an average fecundity of 3290 seeds by
year for a medium-size P. abies tree (height = 19.5 m) while Sagnard et al. (2007) found
an average fecundity of 2950 seeds by year for a medium-size A. alba tree (DBH = 20 cm).
Estimated fecundities were highly variable with year so that a proper comparison would
require long-term analysis and homogeneous protocols.

We also found a very high inter-annual variability in the potential of viable recruits.
Inter-annual variability can be explained by mast seeding which corresponds to a synchro-
nous production of a large seed crop every few years (Herrera et al., 1994; Koenig et al.,
1994; Hirayama et al., 2008) or disturbances (such as climatic disturbances or grazing)
inducing large mortality of seedlings lasting for several years.

Differences in recruits production, dispersal and light-conditions suitability between A.
alba and P. abies provide basis for niche differentiation and recruitment limitation (Howe
and Smallwood, 1982; Clark et al., 1999). A colonization-competition trade-off (Tilman,
1994) could then explain the long-term coexistence of A. alba and P. abies with A. alba
being more competitive when resource is scarce and P. abies being more efficient in colo-
nizing gap where resource is abundant. In addition, both theory and field observation tell
us that recruitment variability limits interspecific competition (Clark et al., 1999, 2004b,
2007) so that inter-annual variability in the potential of viable recruits may combine to a
colonization-competition trade-off to promote species coexistence in forest.
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7.6 Tables

Tab. 7.1: Parameter estimates for A. alba and P. abies recruitment models.
For each site j, αj is the mean of the log-transformed potential of viable recruits (in
cm−2.cell−1.year−1) and Vδ is the variance of the inter-annual random effect around this
mean. Parameter µ defines the optimum light conditions (in % of full light) and parameter
σ defines the width of suitable light conditions. Parameter L defines the median dispersal
distance (in m) and s the shape of the dispersal curve. For details, see equations in Materials
and Methods part.
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7.7 Figures
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Fig. 7.1: Prior and conditional posterior distributions for each parameter. Prior
(dashed lines) and conditional posterior (plain lines) of each parameter were compared
for A. alba (a) and P. abies (b) recruitment model. Informative priors based on previous
knowledge on the ecology of the two species have been used for parameter µ which defines
the optimum light conditions (in % of full light), for parameter L which defines the median
dispersal distance (in m) and for parameter s which determines the shape of the dispersal
curve. Non-informative priors with acceptable ecological bounds were used for the other
parameters.
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Fig. 7.2: Light condition suitability for the recruitment of A. alba and P. abies.
Gaussian functions determine the light condition suitability for the recruitment of A. alba
(bold lines) and P. abies (thin lines). Median curves (plain lines) and 95% confidence
envelops (dashed lines) are represented for each species. Vertical lines indicate estimated
optimal light conditions for recruitment (11.89% of relative light for A. alba and 21.33%
for P. abies).
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Fig. 7.3: Seeds dispersal curves for A. alba and P. abies. Two-dimensional log-
normal functions have been used to represent seeds dispersal in function of the distance
from a source adult A. alba tree (bold lines) and P. abies tree (thin lines). Median curves
(plain lines) and 95% confidence envelops (dashed lines) are represented for each species.
Vertical lines indicate median dispersal distance (17.44 m for A. alba and 19.08 m for P.
abies).
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Fig. 7.4: Mean number of recruits in function of distance, species and site. We
computed the mean number of recruits by year (see Eqn. 7.2) coming from an adult tree of
30 cm DBH for a relative light availability of 20%. We observed that recruitment dynamics
was variable from species to species and from site to site. Recruitment dynamics was much
stronger on the Queige site for both species than on the SteFoy and the Premol sites.
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Queige site
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Fig. 7.5: Inter-annual variability in the mean number of recruits on the Queige
mixed site. We represented the mean number of recruits by year (see Eqn. 7.2) coming
from an adult tree of 30 cm DBH, for a relative light availability of 20%. Mean curve is
drawn with a plain bold line for A. alba and with a plain thin line for P. abies. Confidence
envelops at 95% representing inter-annual variability are represented with dashed lines.
Confidence envelops for the two species overlaps and species differences on Queige site in
regard to recruitment process are blurred by the inter-annual variability.
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7.8 Appendices

Tab. 7.2: Appendix 1 : General plot characteristics.
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Fig. 7.6: Appendix 2 : Repartition of conspecific adult trees and recruits on plot
maps. In the central zone delimited by a distance of 10 m from the edge of each plot, we
mapped all saplings (crosses) of P. abies (thin lines) and A. alba (bold lines) which had
passed 1.30 m height during the last 10 years, from 1997 to 2006. Conspecific adult trees
are represented with circles proportional to their trunc diameter.
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Fig. 7.7: Appendix 3 : Zero-inflated distributions of the number of recruits by
cell and by year for A. alba and P. abies. We chose a zero-inflated Poisson (ZIP)
distribution to represent the recruitment process for A. alba and P. abies to conveniently
represent the excess of zeros in recruits counts.
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Fig. 7.8: Appendix 4 : Distribution of the relative light arriving on ground cells.
A spatially explicit radiation transmission model at the scale of individual trees (Courbaud
et al., 2003) was used to compute relative light availability on each ground cell of each plot.
More than 65% of cells had less than 30% of relative light. Taking into account previous
knowledge on the relative shade-tolerance of A. alba saplings compared to P. abies (Grassi
and Bagnaresi, 2001), prior for optimum light conditions for recruitment (µ) was fixed to
10% for A. alba and to 20% for P. abies, with an uncertainty of 50% around these two
values.
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Fig. 7.9: Appendix 5 : Photo of A. alba and P. abies samaras. The shape of
samaras enables the wind to carry the seeds away from the parent tree. Samaras include a
flattened wing of fibrous, papery tissue which develops from the ovary wall. The seed (a)
is on one side, with the wing extending to the other side (b), making the seed spiral as it
falls. A. alba seeds are larger and heavier (5.89 g/100 seeds) than P. abies seeds (0.59 g/100
seeds).
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model {

#######################################
# Likelihood

for (n in 1:N) {
R[n]~dpois(phi[n])
# "Mean trick" for ZIP distribution
phi[n]<-lambda[n]*u[n]
u[n]~dbern(theta[n])
# Habitat suitability
theta[n]<-exp(-pow(light[NIdentCell[n]]-Mu,2)/(2*Sigma*Sigma))/

sqrt(2*pi*Sigma*Sigma)
# Dispersal
lambda[n]<-rho[n]*inprod(P.mat[NIdentCell[n],],F.mat[NIdentCell[n],])
# Potential of viable recruits
log(rho[n])<-alpha.Premol*XX[NIdentCell[n],1]+

alpha.Queige*XX[NIdentCell[n],2]+Delta[NDate[n]]
}

# Log-normal dispersal kernel
for (i in 1:C) {

for (j in 1:n.Adult.Trees) {
F.mat[i,j]<-(1/(pow(2*pi,1.5)*s*r.mat[i,j]*r.mat[i,j]))*

exp(pow(log(r.mat[i,j]/L),2)/(2*s*s))
}

}

#######################################
# Priors for inter-annual random effect
for (y in 1:Y) {

Delta[y]~dnorm(0,tauDelta)
}

####################################################
# Other priors - Note: Informative priors with 50% of uncertainty

# Fecundity
alpha.Queige~dnorm(0.0,1.0E-6) # Non-informative prior
alpha.Premol~dnorm(0.0,1.0E-6) # Non-informative prior

# Light
Mu~dnorm(10,1/((10/4)^2)) # Cf. Szymura 2007
Sigma~dunif(0,30) # Non-informative prior

# Dispersal
L~dnorm(15,1/((15/4)^2)) # Cf. Sagnard 2007
s~dnorm(1,1/((1/4)^2)) # Cf. Dovciak 2008

############################################
# Hyper-prior for inter-annual random effect
tauDelta<-1/varDelta
varDelta~dunif(0,0.5) # Non-informative prior

}

Fig. 7.10: Appendix 6 : BUGS code. Recruitment model for A. alba with a ZIP dis-
tribution written in the BUGS language for the JAGS software.
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CHAPITRE 8

Conclusion

8.1 Bilan des résultats : différences entre espèces et
variabilité

8.1.1 Allométries du Sapin et de l’Epicéa
8.1.1.1 Allométries et tolérance à l’ombre

Plusieurs études ont mis en avant les différences d’interception de la lumière entre les
espèces tolérantes à l’ombre, supposées intercepter plus de lumière, et les espèces non-
tolérantes à l’ombre (Canham et al., 1994; Grubb, 1998; King, 1996; Parish et al., 2008;
Shukla and Ramakrishnan, 1986; Yokozawa et al., 1996).

Les houppiers des espèces tolérantes à l’ombre sont supposés être plus développés avec
une hauteur à la base plus basse et un rayon plus important (Fig. 8.1). Ces différences
moyennes entre espèces dans la forme du houppier ont des conséquences sur l’interception
de la lumière par les individus adultes et sur l’allocation de la ressource lumineuse à l’échelle
du peuplement. Le développement des espèces tolérantes à l’ombre assombrit le sous-étage
forestier et limite l’installation des semis d’espèces non-tolérantes à l’ombre, accélérant
ainsi la dynamique de succession.

Concernant le Sapin et l’Epicéa, au sein d’un site, des différences moyennes entre espèces
pour les allométries (Fig. 3.2) et pour l’interception de la lumière (Fig. 3.4) sont observées.
Mais la hiérarchie entre espèces change d’un site à l’autre (Fig. 3.4). Ces résultats sont
en accord avec le concept de niche (Sec. 2.4.1 et Fig. 2.14) : suivant les caractéristiques
environnementales de chaque site, les espèces sont plus ou moins adapatées et ont un
houppier plus ou moins developpé. De plus, sur un site donné, les différences moyennes
entre espèces sont tamponnées par une très forte variabilité individuelle (Fig. 3.4).
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Il existe une limite à l’interprétation des différences moyennes entre espèces. Nos résul-
tats montrent l’importance de prendre en compte l’effet site et la variabilité individuelle
dans les allométries afin de bien rendre compte de l’allocation de la ressource lumineuse
dans le peuplement, à la fois au niveau de l’interception de la lumière par les arbres,
qui détermine la croissance, et au niveau de la lumière arrivant au sol, qui détermine la
régénération.

8.1.1.2 Plasticité dans la forme des houppiers

La forme des arbres est déterminée par des facteurs endogènes, qui déterminent l’ar-
chitecture des espèces, et par des facteurs environnementaux (Barthelemy and Caraglio,
2007). Au sein d’une espèce, les individus ont des formes de houppier différentes. Le mé-
canisme principalement invoqué pour expliquer la variabilité intraspécifique dans la forme
des houppiers est la plasticité des espèces vis-à-vis de la lumière et de l’espace disponible.
Les individus s’adaptent à leur environnement et développent leur architecture là où les
ressources sont les plus abondantes. Dans les peuplements denses, on remarque ainsi un
élancement des arbres adultes lié à une augmentation du rapport Hauteur/Diamètre.

Différents modèles représentent la plasticité phénotypique dans la forme des houppiers,
soit par une minimisation du recouvrement des houppiers d’individus voisins (Piboule
et al., 2005), soit par un allongement vertical et une augmentation du rayon du houppier en
fonction de la lumière (Vincent and Harja, 2008) ou encore par une occupation maximale de
l’espace (Adams et al., 2007) (Fig. 8.2). La plasticité phénotypique conduit à une fermeture
de la canopée et à une homogénéisation des conditions de lumière sous la canopée. Elle
participe à accélérer la dynamique de succession en excluant les espèces héliophiles qui
nécessitent de la lumière pour se régénérer.

La plasticité phénotypique vis-à-vis de la lumière et de l’espace disponible est une vision
déterministe de la variabilité intraspécifique dans la forme des houppiers. Nos résultats ont
montré que la compétition locale n’expliquait pas la forte variabilité individuelle dans un
contexte de forêt de montagne. Une forte variabilité individuelle a toutefois été quantifiée
(Fig. 3.3).

La variabilité individuelle peut être due à une multitude de facteurs qui agissent à
l’échelle de l’arbre. Elle peut être due à des caractéristiques génétiques qui définissent une
architecture individuelle qui entre en interaction avec des paramètres environnementaux
à l’échelle du micro-site : lumière, mais aussi pente, réserve en eau du sol, pierrosité,
etc.. La variabilité individuelle peut également être expliquée par des perturbations ayant
affecté l’individu antérieurement aux mesures. Les perturbations peuvent être associées à
l’abroutissement ou à l’écorçage ainsi qu’au bris de branches dû aux chutes de neige ou
aux chutes de blocs qui sont fréquentes à l’étage montagnard (Parish et al., 2008).

L’existence de la plasticité phénotypique n’est pas remise en cause par nos résultats
mais l’effet de la lumière et de l’espace disponible est très difficilement isolable de celui
d’autres facteurs. Le Sapin et l’Epicéa sont des conifères classés parmi les espèces les plus
tolérantes à l’ombre (Ellenberg, 1988). Elles sont beaucoup moins plastiques que les espèces
feuillues ou les espèces héliophiles. La faible plasticité phénotypique est masquée par des
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(a)

(b)

Fig. 8.1: Tolérance à l’ombre et taille des houppiers. (a) Les espèces les plus to-
lérantes à l’ombre sont en bleu, les espèces les moins tolérantes à l’ombre en rouge. Les
données proviennent d’espèces du sud-est des Etats-Unis (région des Appalaches), (Dietze
et al., inpress). Les espèces les plus tolérantes à l’ombre sont plus petites mais avec un
houppier plus developpé (rayon plus important et profondeur du houppier plus importante).
“Relative canopy depth” = 1−(base du houppier/hauteur de l’arbre). (b) Les espèces sont
classées par ordre de tolérance à l’ombre. Les données proviennent d’espèces d’Amérique du
Nord (Connecticut). Les dimensions du houppier correspondent à celle d’un arbre adulte
de 30 cm de DBH (Pacala et al., 1996).
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(a) (b)

(c)

Fig. 8.2: Plasticité phénotypique dans la forme des houppiers. (a) Minimisation
du recouvrement des houppiers voisins (Piboule et al., 2005), (b) Allongement vertical et
horizontal en fonction de la lumière (Vincent and Harja, 2008), (c) Occupation maximale
de l’espace (Adams et al., 2007).
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facteurs qui agissent de façon antagoniste comme la pente ou les perturbations qui sont
fortes en milieu de montagne. Même si la plasticité phénotypique était prise en compte via
un modèle de déformation asymétrique des houppiers, il est très probable que la variabilité
individuelle résiduelle serait très forte.

Dans un tel contexte, il est sans doute préférable d’avoir une vision stochastique de
la variabilité individuelle. L’effet individuel est un effet aléatoire qui synthétise les effets
d’une multitude de facteurs en interaction qui ne peuvent être isolés les uns des autres.
Bien que les effets soient aléatoires, la variabilité est structurée : les effets restent constants
pour toute la durée de vie des individus et ils participent ainsi à la différenciation et à la
structuration du peuplement sur le long terme (Oldeman, 1990).

La variabilité individuelle aléatoire dans la forme des houppiers conduit à une hétérogénéi-
sation des conditions de lumière sous la canopée (Fig. 3.5). Les cellules de sol entourées
d’arbres adultes aux diamètres importants, et qui sont supposées recevoir moins de 5%
de lumière relative, peuvent atteindre des niveaux de lumière allant jusqu’à 15% lorsque
l’on prend en compte la variabilité individuelle (Fig. 3.5). Autrement dit, la variabilité
individuelle dans la forme des houppiers est à même de ralentir l’exclusion compétitive des
espèces héliophiles lors de la fermeture du peuplement. Dans le cas d’un mélange Sapin-
Epicéa en zone de montagne, l’Epicéa ayant une probabilité de recrutement qui augmente
en fonction de la lumière avec un optimum à 21% (Fig. 7.2), la variabilité individuelle offre
plus de possibilités à l’Epicéa pour se régénérer.

8.1.2 Mortalité du Sapin et de l’Epicéa
8.1.2.1 Bien estimer la mortalité

Les modèles de mortalité en forêt sont difficiles à calibrer. La mortalité est un phéno-
mène rare (de l’ordre de 1% d’individus par an) qui nécessite d’importants jeux de données
étalés dans le temps et dans l’espace afin d’observer suffisamment d’événements de morta-
lité (Hawkes, 2000). Les données de mortalité sont d’autant plus difficile à obtenir pour les
gros arbres qui sont moins nombreux du fait de la dynamique naturelle et de l’exploitation
d’arbres arrivant à maturité dans les forêts gérées.

On distingue souvent la mortalité régulière de la mortalité irrégulière (Lee, 1971). La
mortalité régulière est associée à une diminution progressive de la vitalité qui peut être due
à la compétition dans le jeune âge (Peet and Christensen, 1987) ou à la senescence (Mac-
Farlane et al., 2002). La mortalité irrégulière est la conséquence de perturbations externes
aléatoires comme les tempêtes, les chutes de blocs, les avalanches. Afin de recouvrir ces
deux types de processus, on peut estimer la mortalité à partir de deux variables explicatives
complémentaires : la croissance et le diamètre de l’arbre. La croissance, est un indicateur
synthétique de la vitalité qui dépend très fortement de la compétition dans le jeune âge. Le
diamètre est un bon indicateur de la sensibilité aux perturbations. Les gros arbres ayant
un houppier plus développé sont plus sensibles aux coups de vent et aux fortes chutes de
neige (Canham et al., 2001; Peltola et al., 1999) et semblent être plus sensibles aux at-
taques d’insectes (Zolubas, 2003) alors que les jeunes arbres sont plus sensibles aux feux
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et à l’abroutissement (Muller-Landau et al., 2006). Le diamètre est également fortement
corrélé à l’âge et constitue une bonne variable explicative de la sénescence.

Les modèles de mortalité intégrant les deux covariables sont peux nombreux (Hawkes,
2000). La méthode statistique couramment utilisée pour estimer un modèle de mortalité
multivarié est une régression logistique linéaire de la croissance et du diamètre (Monserud,
1976; Wunder et al., 2007). La technique d’estimation repose le plus souvent sur des don-
nées exhaustives de placettes permanentes mesurant l’évolution du diamètre de tous les
arbres au cours du temps et notant les événements de mortalité entre census (Monserud,
1976; Wunder et al., 2007). Le carottage étant une méthode de mesure pouvant entraîner
une augmentation des maladies et de la mortalité au sein des peuplements, tous les arbres
de la placette ne peuvent être carottés pour quantifier l’accroissement radial. La croissance
est donc obtenue à partir des différences en diamètre entre deux mesures. Il faut donc au
minimum trois census pour estimer la mortalité entre le 2ième et le 3ième census à partir du
diamètre au 3ième census et de la croissance entre le 1er et le 2ième census. Les dispositifs
de placettes permanentes sont coûteux et nécessitent un entretien sur le long terme. Ils ne
sont pas toujours disponibles. Des méthodes d’estimation de la mortalité en fonction de
la croissance basées sur des mesures de carottes pour un sous-échantillon d’arbres morts
et vivants ont donc été développées (Kobe et al., 1995; Wyckoff and Clark, 2000). Notre
approche propose d’étendre ces méthodes à un modèle multivarié afin d’obtenir un esti-
mation de la mortalité en fonction du diamètre et de la croissance lorsqu’un dispositif de
placettes permanentes n’est pas disponible.

Les modèles de regression logistique linéaire sont des modèles paramétriques. Ces mo-
dèles sont peu souples car ils font l’hypothèse d’une forme a priori pour la surface de
réponse mortalité en fonction du diamètre et de la croissance. Ils conduisent à un biais
dans l’estimation de la mortalité sur les portions de courbes où la relation est fortement
non-linéaire (Fig. 4.3 et Fig. 5.5). Les modèles paramétriques sont également dépendants
de la distribution des données car l’estimation en un point dépend de l’estimation en tous
les autres points du jeux de données. Compte-tenu du fort déséquilibre des jeux de données
pour la mortalité due au faible nombre d’individus pour les gros diamètres, l’estimation
de la mortalité pour des diamètres supérieurs à 45 cm est souvent biaisée. L’approche
semi-paramétrique que nous proposons permet de contourner ces difficultés car elle ne
suppose pas de forme a priori pour la relation entre covariables et réponse et parce que les
estimations ne dépendent pas de la distribution des données. L’approche semi-paramétrique
permet d’interpréter finement les différences entre espèces pour la mortalité aux diamètres
extrêmes.

D’un point de vue écologique, la mortalité aux diamètres extrêmes est importante car
elle caractérise les traits d’histoire de vie des espèces du point de vue de la tolérance à
l’ombre (pour les faible diamètres) et de la longévité (pour les forts diamètres). Tolérance
à l’ombre et longévité déterminent en partie la dynamique des espèces en mélange (Pacala
et al., 1996; Warner and Chesson, 1985) (Sec. 2.4.2).
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8.1.2.2 Différences entre espèces

Le Sapin et l’Epicéa présentent un taux de mortalité minimum autour de 45 cm de
DBH. De 0 à 45 cm de DBH, la mortalité diminue progressivement, ce qui est dû en partie
à une diminution de la compétition et en partie à une diminution de la sensibilité aux
perturbations extérieures de type feux ou abroutissement. Au-delà de 45 cm de DBH, la
mortalité augmente progressivement à cause d’une augmentation de la sénescence et de la
sensibilité aux perturbations de type attaques d’insectes, coups de vents, chute de neige et
interaction entre ces facteurs (Fig. 5.2). On observe également une diminution forte de la
mortalité des deux espèces avec la croissance (Fig. 5.4).

Le modèle non-paramétrique permet de distinguer des différences nettes entre espèces
pour la mortalité du Sapin et de l’Epicéa. A faible croissance (Croissance< 20/100 mm.an−1),
l’Epicéa a une mortalité plus importante (18.42%)que le Sapin (10.21%) (Fig. 5.4). De
même, à faible diamètre (DBH < 15 cm), l’Epicéa a un taux de mortalité plus élevé
(3.76%) que le Sapin (2.75%). A faible diamètre, les arbres sont dominés par les arbres de
la canopée et reçoivent peu de lumière. A plus faible niveau de lumière, la croissance est
ralentie. Ces résultats peuvent être associés à la plus forte tolérance à l’ombre du Sapin
dans les jeunes stades. L’Epicéa, moins tolérant à l’ombre, est exclu lors de la fermeture
de la canopée.

Pour de gros diamètres (DBH ≥ 45 cm), l’Epicéa a un taux de mortalité supérieur
(0.45% pour la plus grosse classe de diamètre : DBH ≥ 75 cm) à celui du Sapin (0.32%).
Cela confirme les connaissances a priori sur les deux espèces. L’Epicéa, l’espèce à croissance
la plus rapide et à enracinement superficiel, est plus sensible aux coups de vent que le Sapin.
De même l’Epicéa est connu pour être plus sensible aux attaques d’insectes xylophages et
de champignons au stade adulte (Wasser and Frehner, 1996) (Sec. 2.2 et Fig. 2.6). Ces
résultats contribuent à limiter la longévité de l’Epicéa et à limiter sa compétitivité par
rapport au Sapin au stade adulte.

8.1.3 Croissance du Sapin et de l’Epicéa
Pour des niveaux de lumière interceptée inférieurs à 100 000 GJ.an−1, le Sapin a une

croissance supérieure à celle de l’Epicéa. Au-delà de 100 000 GJ.an−1, c’est l’Epicéa qui
a une croissance supérieure à celle du Sapin (Fig. 6.1). Le site de Queige, sur lequel ont
été effectuées les mesures, est un peuplement relativement ouvert avec un fort gradient
de lumière interceptée. Le quantile à 75% de la lumière interceptée est égal à 116 000
GJ.an−1. Dans des peuplements plus fermés, cette valeur pour l’interception de la lumière
n’est pas atteinte et le Sapin a une croissance supérieure à celle de l’Epicéa. La différence est
faible et non significative compte-tenu du nombre de données sur lesquelles ont été estimé
les paramètres. Mais la différence de croissance se cumule d’année en année. Comme la
compétition pour la lumière est asymétrique (les gros arbres interceptent une très forte
quantité de lumière, de façon disproportionnelle par rapport à leur taille (Getzin and
Wiegand, 2007)), ce cumul peut conduire à une différenciation rapide des tiges des deux
espèces (Oldeman, 1990).
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La variabilité individuelle est cependant très forte pour les deux espèces (Fig. 6.1).
Les résultats rejoignent ainsi ceux de Clark et al. (2003b, 2007) sur la croissance de “Tulip
poplar” et de “Red maple” (Fig. 2.9). Localement, la hiérarchie entre espèces est inversée et
pour un même niveau de lumière, un Epicéa peut avoir une croissance supérieure à celle du
Sapin. De même, la variabilité interannuelle peut conduire à un changement de hiérarchie
entre espèces dans le temps. A un instant donné (ici, pour une année particulière), pour des
raisons climatiques, de maladie, les Epicéas peuvent avoir une croissance supérieure à celle
des Sapins (Fig. 6.3). La variabilité intra-individuelle de la croissance au cours du temps est
également significative. La croissance d’un arbre oscille autour d’un potentiel individuel en
fonction des changements physiologiques affectant l’arbre ou de perturbations extérieures.
Il existe un effet mémoire, ou une certaine inertie, dans la croissance individuelle : un arbre
vigoureux l’année t a une plus forte probabilité d’être vigoureux l’année t + 1 que d’être
très affaibli. La variabilité intra-individuelle masque les différences entre espèces et entre
individus et joue un rôle dans la structuration du peuplement.

La variabilité du processus de croissance en fonction de la lumière est structurée dans
le temps et dans l’espace. Les différences entre individus sont stabilisées dans le temps
(l’individu garde ses caractéristiques tout au long de sa vie) et les différences entre années
sont stabilisées dans l’espace (tous les individus d’une même population sont affectés au
même moment par l’effet annuel). Cette relative stabilité en comparaison d’un modèle
neutre purement stochastique, a des conséquences sur la structuration du peuplement et la
coexistence (Clark et al., 2007) (Fig. 2.10). Ces conséquences ne sont pas encore totalement
explorées. Elles devront être précisées par des simulations comparant la dynamique avec et
sans variabilité spatio-temporelle. Dans les observations, la variabilité est la conséquence
de trade-offs multidimensionnels stabilisateurs et d’une certaine variabilité génétique qui
entre en interaction avec les facteurs du milieux pour définir des trajectoires individuelles
participant à l’égalisation de la fitness des espèces (Clark et al., 2007; Chesson, 2000a;
Adler et al., 2007; Aarssen, 1992) (Sec. 2.4.1 et Fig. 2.14). Toutefois, dans les simulations,
la variabilité est supposée agir uniquement comme un mécanisme égalisateur de la fitness
des espèces (Fig. 6.4).

8.1.4 Recrutement du Sapin et de l’Epicéa
Le recrutement détermine l’apparition de nouveaux individus dans une population lors-

qu’ils franchissent une étape du cycle de vie. Dans notre cas, nous avons étudié le recru-
tement de semis de Sapin et d’Epicéa à 1.30 m. Ces nouveaux individus sont limités en
nombre dans le temps et dans l’espace : une espèce très compétitive ne peut envahir tout
l’espace d’un coup, le recrutement limite sa propagation. On parle alors de limitation du
recrutement ou “recruitment limitation” (Harper, 1977; Grubb, 1977; Clark et al., 1999).
Le recrutement d’une espèce est le résultat d’une multiplication des graines (la fécondité),
de leur dispersion, de la germination, ainsi que de la croissance et de la survie des semis
jusqu’au stade considéré. Il peut être limité par une faible propagation des graines ou bien
par un faible nombre de sites favorables (encore appelés sites refuges ou “safe sites”) néces-
saires à l’établissement, à la croissance et à la survie des semis (Harper et al., 1961; Fowler,
1988).
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La limitation par le recrutement participe à la coexistence des espèces à travers le
trade-off colonisation-compétition (Tilman, 2004; Rees et al., 2001). Elle peut limiter le
développement des espèces les plus compétitives au stade adulte au profit des espèces
moins compétitives mais moins limitées par le recrutement.

Le recrutement est très variable d’une année sur l’autre (Clark et al., 1999; Sagnard
et al., 2007). La variabilité du recrutement participe à la coexistence des espèces à travers
l’effet de stockage (Warner and Chesson, 1985) (Sec. 2.4.2).

Il n’existe pas, à notre connaissance, d’étude quantitative comparant la limitation du re-
crutement du Sapin et de l’Epicéa en prenant en compte à la fois les aspects de propagation
des graines et d’habitats favorables au recrutement. Sagnard et al. (2007) ont toutefois dé-
veloppé un modèle de recrutement pour le Sapin sur les pentes du Mont Ventoux en prenant
en compte la dispersion et la qualité des sites pour la régénération (le type de substrat :
litière, mousse, pierre, sol nu, résidus de coupe).

Le modèle de recrutement que nous proposons pour le Sapin et l’Epicéa est original
car il considère des semis relativement grands (1.30 m) alors que la plupart des études
sur la régénération se concentrent de façon indépendante sur les processus de fécondité et
de dispersion des graines (Dovčiak et al., 2008), sur le recrutement de très jeunes semis
(Sagnard et al., 2007; Ribbens et al., 1994; Lian et al., 2008) ou sur la croissance et
la mortalité des semis (Kunstler, 2005). L’étude du recrutement à un stade avancé de la
régénération comporte des avantages et des inconvénients. Elle permet d’obtenir un modèle
de recrutement sans suivi de toutes les étapes de la régénération allant de la graine jusqu’au
stade 1.30 m, qui peut prendre plus d’une quinzaine d’années pour le Sapin et l’Epicéa et
même jusqu’à une cinquantaine d’années pour certains individus (Schütz, 1969). Le stade
1.30 m est intéressant car à cette hauteur, les arbres acquièrent un DBH et intègrent la
plupart des modèles de croissance et de mortalité développés pour l’étude de la dynamique
forestière. De plus, à un stade avancé de la régénération, on est plus à même d’observer les
résultats de la limitation par le recrutement. D’un autre côté, les facteurs environnementaux
(lumière, caractéristiques du sol) sont susceptibles de changer au cours de cette période et
les corrélations entre présence actuelle des recrus et facteurs environnementaux peuvent
être biaisées. Il faut donc vérifier que les covariables environnementales inclues dans les
modèles de recrutement à 1.30 m soient relativement stables au cours du temps. C’est
globalement le cas pour la lumière. Hormis une mise en lumière brusque pouvant être
imputée à des chablis, les conditions de lumière en peuplements sub-naturels varient peu
sur une quinzaine d’années.

Les modèles de recrutement habituellement développés quantifient le nombre de jeunes
individus sur des cellules de sol en fonction de paramètres environnementaux abiotiques
à l’échelle de la cellule (lumière, type de substrat) et de la distribution des individus
conspécifiques adultes autour de la cellule. A 1.30 m, le nombre moyen d’individus par
cellule de sol et par an est extrêmement faible et un nombre très important de cellules
de sol ne contient aucun individu. Il est donc nécessaire, pour l’estimation des paramètres
du modèle, d’utiliser des distributions de probabilités appropriées afin de tenir compte des
excès de zéros dans les observations (Fig. 7.7). Les distributions gonflées en zéros (ou “zero
inflated distribution”) ont été développées dans cet objectif (Lambert, 1992; Martin et al.,
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2005; Rathbun and Fei, 2006). Dans notre étude, nous avons utilisé une distribution ZIP
(pour “Zero Inflated Poisson”) qui mixe une distribution de Bernoulli de paramètre θ, qui
détermine l’excès de zéro, et une distribution de Poisson de paramètre λ, qui détermine une
faible partie des zéros et le nombre d’individus potentiels par cellule de sol. La moyenne du
nombre de recrus R par cellule de sol et par an vaut R = λ× θ. La méthode des modèles
inverses (ou “inverse modelling”) a été utilisée pour estimer le paramètre λ (Ribbens et al.,
1994). Le paramètre λ décrit le nombre potentiel de recrus sur la cellule de sol en fonction
de la taille, du nombre et de la distance des arbres conspécifiques adultes autour de la
cellule, ainsi que du ratio ρ, le nombre de descendants ayant survécus jusqu’à 1.30 m par
arbre adulte et par an. Le ratio ρ est supposé varier d’une année sur l’autre et intègre ainsi
un effet aléatoire interannuel. Le paramètre θ est une fonction gaussienne de la lumière,
autrement dit, on considère que ce sont les conditions de lumière qui constituent le facteur
limitant le recrutement, même si une grande quantité de graines est présente sur la cellule.
La probabilité de recrutement est optimale pour un certain niveau de lumière. En dessous
d’un certain seuil de lumière, les semis n’ont pas assez de ressources pour se développer et
au-dessus d’un certain seuil, les semis rentrent en compétition avec la végétation herbacée
supposée abondante. A notre connaissance, aucun modèle de recrutement ne combine une
distribution ZIP, une approche par modèle inverse et des effets aléatoires interannuels pour
l’estimation (i) des conditions favorables au recrutement, (ii) de la dispersion et (iii) du
taux de recrutement.

La distance de dispersion moyenne de l’Epicéa estimée à partir de nos données (19.08 m)
est légèrement plus grande que celle du Sapin (17.44 m) (Fig. 7.3). Cela peut, en partie,
s’expliquer par le poids et la taille des graines. Les graines d’Epicéa sont beaucoup plus
petites que les graines de Sapin (Fig. 7.9). Le poids de 100 graines d’Epicéa est de 0.59 g
contre 5.89 g pour le Sapin. Par leur taille et leur poids, les graines d’Epicéa sont supposées
être dispersées sur de plus grandes distances que pour le Sapin (Greene and Johnson, 1993).
Les distances de dispersion sont proches de celles trouvées par d’autres auteurs ayant
travaillé sur le Sapin et l’Epicéa. Sagnard et al. (2007) ont trouvé un intervalle à 95% de
13.2-19.2 m pour la médiane de la distance de dispersion pour le Sapin et Dovčiak et al.
(2008) un intervalle de 7.3-16.9 m pour l’Epicéa. Toutefois, les différences observées à partir
de nos données ne sont pas significatives. De plus, l’estimation des queues de dispersion est
difficile sur des placettes forestières relativement petites (≤ 50 m pour le plus petit côté)
avec des peuplements mûrs qui comportent un nombre important de semenciers et où le
sol est probablement saturé en graines.

Concernant le ratio de recrus observés par arbre et par an, il est très variable d’un site
à l’autre et il n’est pas possible de déterminer une différence entre le Sapin et l’Epicéa
pour cette caractéristique. D’après le trade-off poids des graines-nombre de graines (Fig.
2.16), l’Epicéa est censé produire un nombre plus important de graines que le Sapin. Il
est possible que la probabilité d’installation et la probabilité de survie des semis soit plus
faible pour l’Epicéa et qu’elles viennent contrebalancer le nombre de graines produites. Les
différences entre sites sont, quoiqu’il arrive, masquées par la variabilité interannuelle (Fig.
7.5) qui est très forte pour le ratio de recrus. Ces résultats rejoignent ceux des auteurs
ayant remarqué une très forte variabilité interrannuelle dans la fécondité des espèces qu’ils
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étudiaient (Clark et al., 2004b; Sagnard et al., 2007). La forte variabilité interannuelle du
ratio de recrus pour le Sapin et l’Epicéa peut favoriser leur coexistence sur le long terme
par l’effet de stockage (Warner and Chesson, 1985).

L’optimum de lumière relative pour le recrutement de l’Epicéa a été estimé à 21.32%
contre 11.83% pour le Sapin. L’écart entre ces valeurs souligne les différences de tolérance
à l’ombre entre l’Epicéa et le Sapin pour les jeunes stades. L’ Epicéa recrute préférentielle-
ment dans les trouées ou aux abords des trouées. L’héliophilie caractéristique de l’Epicéa
dans les jeunes stades (Grassi and Bagnaresi, 2001) confère à l’espèce un avantage sur le
Sapin dans les micro-sites ouverts. En revanche, sous la canopée, le Sapin, plus adapté
aux faibles conditions de lumière dans les jeunes stades, a une probabilité de régénération
significativement plus forte que l’Epicéa.
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8.2 Mécanismes de coexistence et dynamique natu-
relle du Sapin et de l’Epicéa

8.2.1 Discussion sur les mécanismes de coexistence des espèces
Deux types de mécanismes interviennent pour la coexistence des espèces au sein d’une

communauté : des mécanismes stabilisateurs de type trade-offs ou densité dépendance et
des mécanismes égalisateurs (Chesson, 2000a; Adler et al., 2007). Il est difficile de se re-
présenter quels peuvent être les mécanismes égalisateurs et on retrouve peu d’exemples
concrets de mécanismes égalisateurs dans la bibliographie se rapportant à l’écologie de la
coexistence. Aarssen (1992) évoque toutefois la variabilité génétique intraspécifique. La
variabilité génétique intraspécifique intéragit avec les facteurs environnementaux et peut
contribuer à rapprocher le barycentre des espèces dans un espace à n dimensions repré-
sentant la niche. C’est également le degré de différence (les distances) entre l’ensemble des
individus de chacune des espèces qui détermine la similarités des espèces et les mécanismes
stabilisateurs nécessaires à une coexistence stable (Fig. 8.3). Plus les espèces sont diffé-
rentes (plus la somme des distances entre individus de chacune des espèces est grande),
plus les mécanismes stabilisateurs devront être forts pour aboutir à une coexistence stable
(Fig. 2.25).

C’est l’interaction de trois gradients : gradient de différence entre espèces, gradient de
variabilité individuelle et gradient d’intensité des trade-offs, qui détermine la possibilité
d’une coexistence stable, l’abondance des espèces et la rapidité d’exclusion des espèces en
mélange (Fig. 8.3).

Afin de bien comprendre comment interagissent ces trois gradients, il est nécessaire
de raisonner sur des modèles théoriques simples qui explorent l’espace des possibilités. En
première approche, (Courbaud et al., in review) ont étudié, pour une variabilité indivi-
duelle fixée, l’effet d’un gradient de différence entre espèces et d’un gradient d’intensité du
trade-off colonisation-compétition sur (i) la coexistence, (ii) le temps d’exclusion et (iii)
l’abondance des espèces (Fig. 8.4).

Lorsque les espèces sont très différentes, la variabilité individuelle n’a pas d’effet. En cas
d’absence de trade-off, la coexistence stable est impossible. Autour du point de neutralité,
les espèces sont moins différentes, la variabilité individuelle élargit la zone de trade-off et
augmente les possibilités de coexistence stable. La coexistence tend à devenir instable au
fur et à mesure que l’on se rapproche des conditions neutres.

Dans les modèles, les effets aléatoires individuels et temporels permettent de structurer
la variabilité des processus dans le temps et dans l’espace. Cela permet de mieux retrans-
crire la réalité des processus écologiques par rapport à des modèles de niches purement
déterministes ou bien des modèles de niches dans lesquels la variabilité est purement sto-
chastique et non structurée (Fig. 6.3). Toutefois, dans les simulations, les effets individuels,
qui sont aléatoires et tirés dans des distributions de probabilités, ont un effet égalisateur ;
alors que dans la réalité, ils correspondent pour une grande part à des caractéristiques de
l’espèce sur une multitude d’axes qui ont un effet stabilisateur. Comment faire dans les
modèles destinés à la simulation de processus écologiques pour éviter ce problème ?
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Fig. 8.3: Schématisation de la niche de deux espèces avec variabilité indivi-
duelle et trade-offs. La dynamique des espèces en mélange dépend (i) de leurs différences
moyennes, (ii) de la variabilité individuelle, (iii) de l’intensité des trade-offs.

Une première proposition est d’identifier les axes prioritaires de la niche (en fait les
processus écologiques) qui sont susceptibles d’influencer le plus fortement la dynamique de
la communauté dans les écosystèmes considérés. Au sein de la niche multidimensionnelle,
suivant les écosystèmes, les axes et les processus écologiques sont hiérarchisés. La croissance
en fonction de la lumière est par exemple un processus déterminant de la dynamique
dans les forêts tempérées (Bazzaz, 1979; Oldeman, 1990; Pacala et al., 1996; Clark et al.,
2003b). On peut également rajouter des processus qui sont imposés par les objectifs assignés
au modèle, par exemple la croissance en fonction de la température et de la disponibi-
lité en eau pour l’étude de l’influence des changements climatiques sur la dynamique des
communautés. Les différences entre espèces et les trade-offs apparents déterminent alors
la dynamique de la communauté. (Fig. 2.18). Les processus prioritaires de la niche et
les trade-offs peuvent être différents suivant les écosystèmes. Kunstler et al. (inreview),
reprenant pour les écosystèmes forestiers Néo-Zélandais le schéma de Pacala et al. (1996)
établi sur des écosystèmes forestiers Nord-américains (Fig. 2.18), n’observent pas les mêmes
trade-offs, alors que les processus écologiques considérés sont quasiment identiques (Fig.
8.5).
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Fig. 8.4: Influence des différences moyennes entre espèces et de l’intensité du
trade-off colonisation-compétiton sur la coexistence de deux espèces incluant
une variabilité individuelle pour la compétition (Courbaud et al., in review).
Le plan représente l’espace des paramètres pour l’espèce 2. L’espèce 1 est représentée
par le symbole “◦”. Le symbole “•” indique une coexistence stable, le symbole “•” une
exclusion de l’espèce 1, le symbole “•” une exclusion de l’espèce 2 et le symbole “•” une
indétermination qui dépend de la simulation. Lorsque l’on inclut la variabilité individuelle
pour la compétition, les gradients de différences entre espèces et de trade-off déterminent
l’existence d’une coexistence stable, l’abondance des espèces à l’équilibre et la rapidité
d’exclusion des espèces.
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Fig. 8.5: Tests de trade-offs multidimensionnels pour des espèces forestières en
Nouvelle-Zélande (Kunstler et al., inreview).
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Il est possible d’intégrer des effets individuels et temporels dans les processus prioritaires
sélectionnés. Ils sont quantifiés sur le terrain et synthétisent l’effet d’un ensemble de facteurs
qui, pris indépendamment, déterminent de manière moindre la dynamique du système, mais
qui, pris ensemble, agissent comme des mécanismes égalisateurs de la fitness des espèces.
Si des effets individuels sont inclus dans différents processus, par exemple la croissance
et la fécondité, il est possible de quantifier à partir des données de terrain une matrice
de variance-covariance pour ces effets aléatoires et donc d’introduire des trade-offs entre
processus, par exemple entre le processus de croissance et le processus de fécondité.

8.2.2 Application à la modélisation de la dynamique du mélange
Sapin et Epicéa

8.2.2.1 Modèle SAMSARA2 : Simulations de la dynamique et éléments de
validation du modèle

L’ensemble des fonctions allométriques et démographiques, dont la calibration est pré-
sentée dans les cinq précédents chapitres, a été implémenté dans le logiciel de dynamique
forestière Samsara2 de la plateforme logiciel Capsis (Courbaud et al., 2003; de Coligny,
2007; de Coligny et al., 2003). Le logiciel intègre un modèle d’interception de la lumière
appelé SamsaLight qui permet de calculer la lumière interceptée par chacun des houppiers
des individus constituant le peuplement et la lumière arrivant sur les cellules de sol d’une
surface que l’on peut choisir (dans les simulations présentées ci-après, 5 × 5 m). Le modèle
de lumière considère 50 rayons par cellule de sol qui proviennent de toutes les directions
de la voûte céleste. Lorsque qu’un rayon traverse un houppier, il perd 80% de son énergie
lumineuse (Groot, 2004). Le modèle de lumière ne fait pas intervenir de plasticité phéno-
typique. Les houppiers peuvent se recouvrir et le rayon perd 80% de son énergie autant de
fois qu’il traverse de houppiers (Fig. 8.6).

Les premières simulations considèrent des peuplements virtuels purs de Sapin et d’Epi-
céa constitués uniquement de jeunes individus ayant un DBH de 1 cm. La position des
individus est aléatoire dans une placette de 1 ha (100 × 100 m). On cherche à valider
le modèle en comparant les patterns (i) d’évolution de la surface terrière en fonction du
temps et (ii) de structuration du peuplement en hauteur et en diamètre, avec des pat-
terns classiques décrits dans la littérature. On compare également les patterns obtenus
avec et sans variabilité spatio-temporelle pour les processus écologiques. L’incertitude sur
les paramètres n’est pas prise en compte.

Concernant l’évolution de la surface terrière, Bormann and E. (1979) décrivent une
phase d’aggradation qui se termine par un pic de biomasse, une phase de transition et
une phase d’équilibre (Fig. 8.7). On identifie clairement ces trois phases lorsque l’on consi-
dère l’évolution de la surface terrière en fonction du temps pour le Sapin et l’Epicéa en
incluant la variabilité spatio-temporelle. Le Sapin atteint 140 m2.ha−1 pour se stabiliser
à 120 m2.ha−1. L’Epicéa atteint 100 m2.ha−1 pour se stabiliser à 60 m2.ha−1 (Fig. 8.8).
Lorsque l’on ne tient pas compte de la variabilité, les patterns sont moins réalistes : (i)
les surfaces terrières maximales atteintes sont beaucoup plus importantes et très éloignées
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Fig. 8.6: Modèle d’interception de lumière SamsaLight. SamsaLight est utilisé pour
calculer l’énergie lumineuse interceptée par chaque individu et l’énergie lumineuse qui
atteint chaque cellule de sol.
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des grandeurs classiquement observées (240 m2.ha−1 pour le Sapin et 135 m2.ha−1 pour
l’Epicéa), (ii) la phase de stabilisation est précédée par une remontée de la surface terrière
qui n’est pas décrite dans les patterns classiques (Fig. 8.7 et Fig. 8.8). Même lorsque l’on
prend en compte la variabilité spatio-temporelle, on peut remarquer que les surfaces ter-
rières atteintes par le Sapin et l’Epicéa sont relativement importantes, notamment pour
le Sapin, par rapport aux chiffres habituellement rencontrés par les forestiers. Même si
les informations sur des peuplements âgés et non gérés de Sapin et d’Epicéa sont rares et
que la comparaison des simulations sur 1500 ans est difficile à faire avec des données de
terrain, il est peu probable que la surface terrière dépasse 100 m2.ha−1. Ceci peut être dû
à une mauvaise estimation de la mortalité pour les gros diamètres. Le nombre de données
est faible pour les diamètres supérieurs à 75 cm (Fig. 4.1) et conduit à une incertitude
forte sur l’estimation de la mortalité pour les gros arbres (Fig. 5.2) qu’il serait intéressant
de prendre en compte dans les simulations. De plus, la surface terrière calculée à travers
les simulations est établie à partir d’une hauteur de précomptage de 1.30 m alors que
les surfaces terrières sont habituellement calculées pour des diamètres de précomptage de
7.5 cm, ce qui pourrait expliquer, en partie, les fortes surfaces terrières calculées. Enfin, les
effets individuels sont pour le moment tirés dans des lois log-normales pour les simulations
(sur l’intervalle [0,+∞[). Cela peut conduire, à l’issu du tirage aléatoire, à des individus
inconcevablement grands qui participent à l’obtention d’une forte surface terrière. Afin de
remédier à ce problème, des tirages aléatoires dans des distributions tronquées sont prévues
pour les simulations futures.

Lorsque l’on inclut la variabilité spatio-temporelle dans les simulations, le peuplement
est beaucoup plus structuré. Lorsque l’on étudie la distribution des tiges par classe de
hauteur à 100 ans, on remarque que le peuplement est beaucoup plus hétérogène avec que
sans variabilité (Fig. 8.9). Cela peut s’expliquer par l’effet individuel dans la croissance
en fonction de la lumière et dans les allométries. Certains individus interceptent plus de
lumière et grandissent plus que d’autres en conservant cet avantage sur plusieurs années.
La compétition asymétrique pour la lumière s’associe aux effets individuels et aboutit à
une différenciation rapide des tiges en début de phase de croissance.

La dynamique naturelle simulée sur 1500 ans aboutit à un peuplement ouvert pour
l’Epicéa et fermé pour le Sapin, ce qui est en accord avec les connaissances sur l’autécologie
des espèces et sur la plus grande tolérance à l’ombre pour le Sapin que pour l’Epicéa (Fig.
8.10).

8.2.2.2 Modèle SAMSARA2 : Simulations de la dynamique et coexistence du
Sapin et de l’Epicéa

Afin de répondre à la question de l’effet de la variabilité spatio-temporelle dans les
processus écologiques sur la coexistence du Sapin et de l’Epicéa, nous avons entrepris
des simulations sur un peuplement mélangé de 1 ha (100 × 100 m) correspondant à une
duplication de la placette de Queige (100 × 50 m) (Fig. 2.1, Tab. 3.4 et Fig. 7.6). Sur
cette placette, l’état initial est caractérisé par un mélange en densité de 49% d’Epicéa et
51% de Sapin. Hormis les différences présentées dans la précédente partie (cf. évolution
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Fig. 8.7: Evolution de la biomasse d’un écosystème forestier au cours du temps
(Bormann and E., 1979). Les différentes phases (aggradation, transition, équilibre)
sont définies par des changements dans l’accumulation totale de la biomasse. On supppose
l’absence de perturbations extérieures après la coupe. Le schéma est établi pour des forêts
secondaires en zone tempérée.
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Fig. 8.8: Evolution de la surface terrière pour des peuplements purs de Sapin
et d’Epicéa. Simulations sur 1500 ans à l’aide du logiciel Samsara2. Les peuplements
initiaux sont des peuplements virtuels composés de jeunes individus de 1 cm de DBH. Le
Sapin est représenté en bleu et l’Epicéa en vert. Les courbes en pointillés n’intègrent pas
de variabilité spatio-temporelle.
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Fig. 8.9: Distribution des hauteurs à 100 ans pour des peuplements purs de
Sapin (en bleu) et d’Epicéa (en vert). La variabilité individuelle conduit à des peu-
plements plus structurés verticalement ((a) et (c)) que lorsque la variabilité individuelle
n’est pas prise en compte ((b) et (d)).
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Fig. 8.10: Peuplements obtenus après 1500 ans de dynamique naturelle simulée.
Les peuplements de Sapin (en bleu) sont plus fermés que les peuplements d’Epicéa (en
vert). Le diamètre des houppiers tracés est proportionnel au DBH. Les simulations faisant
intervenir la variabilité spatio-temporelle dans les processus conduisent à des peuplements
plus structurés en hauteur et en diamètre.
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de la surface terrière et structuration du peuplement), on n’observe pas de différences sur
la dynamique de coexistence des deux espèces. L’Epicéa est exclu par le Sapin au bout
de 1000 ans environ (Fig. 8.11). Ce résultat n’est pas dépendant de la simulation. Sur la
dizaine de simulations effectuées sur 1500 ans pour le même état initial, les mêmes patterns
ont été observés.

Les caractéristiques du Sapin et de l’Epicéa pour les allométries, la croissance en fonc-
tion de la lumière, la mortalité, le recrutement, ne conduisent pas à des trade-offs qui
auraient permis la coexistence stable des deux espèces. Les différences entre espèces quan-
tifiées dans les processus démographiques sont relativement faibles. Toutefois, ces diffé-
rences se cumulent d’une année sur l’autre et interagissent d’un processus démographique
à l’autre. La plus forte croissance du Sapin par rapport à l’Epicéa pour des niveaux de lu-
mière faible, sa plus faible mortalité pour des croissances faibles et pour de faibles diamètres
et une probabilité de recrutement plus forte à faible lumière lui confèrent un avantage sur
l’Epicéa. La très forte variabilité individuelle dans la croissance et les allométries et la
très forte variabilité temporelle dans la croissance et le recrutement ne parviennent pas à
contrebalancer les différences entre espèces puisque l’on n’observe même pas de ralentis-
sement de l’exclusion compétitive de l’Epicéa lorsque l’on prend en compte la variabilité
dans les simulations (Fig. 8.11). Dans le contexte du mélange Sapin et Epicéa, la variabilité
spatio-temporelle des processus écologiques n’a pas d’effet sur la coexistence. La coexis-
tence apparente des deux espèces est cependant longue puisque l’on peut observer des
individus des deux espèces pendant près de 1000 ans. Lorsque l’on compare les résultats
de simulations avec les prédictions du “patch model” théorique décrit par Courbaud et al.
(in review) et qui se base uniquement sur l’étude du trade-off colonisation-compétition,
l’exclusion lente de l’Epicéa est confirmée (Fig. 8.12).

Même si dans le cas du mélange Sapin et Epicéa la variabilité n’a pas d’effet sur la co-
existence, il est important d’insister sur le fait que la variabilité doit être prise en compte
malgré tout pour l’étude de la dynamique des communautés. Elle constitue une réalité éco-
logique non négligeable qui dans d’autres situations, peut favoriser la coexistence (Clark,
2007; Lichstein et al., 2007; Courbaud et al., in review). Elle contribue de plus à la struc-
turation du peuplement avec des conséquences potentielles fortes sur la productivité (Fig.
8.9 et Fig. 8.8).
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Fig. 8.11: Dynamique naturelle et temps de coexistence du Sapin et de l’Epi-
céa. Les simulations de la dynamique ont été effectuées à partir d’un peuplement initial
mélangé correspondant à celui de la placette de Queige dans le massif du Beaufortain (voir
également Tab. 2.1). Pour un peuplement composé à 50% de Sapin et 50% d’Epicéa, le
temps d’exclusion est de l’ordre du millénaire. La dizaine de simulations effectuées pour
un même état intial a abouti au même pattern sur 1500 ans.
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Fig. 8.12:Une exclusion lente de l’Epicéa par le Sapin d’après un “patch model”
étudiant le trade-off colonisation-compétition (Courbaud et al., in review). Le
Sapin est l’espèce 1 référence (symbole “?”). Le plan représente l’espace des paramètres
pour l’espèce 2. Le symbole “•” indique une coexistence stable, le symbole “•” une ex-
clusion de l’espèce 1, le symbole “•” une exclusion de l’espèce 2 et le symbole “•” une
indétermination qui dépend de la simulation. Les coordonnées pour l’Epicéa sont matéria-
lisées par le symbole “?”. Dans une communauté de Sapin et d’Epicéa, le modèle prédit
une exclusion lente de l’Epicéa.
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8.3 Bilan et perspectives
8.3.1 Améliorations à apporter au modèle
8.3.1.1 Prise en compte de la plasticité phénotypique des houppiers

L’effet de la variabilité intraspécifique dans la forme des houppiers sur l’allocation
de la ressource lumineuse dans les peuplements forestiers est une question émergente en
écologie forestière (Piboule et al., 2005; Adams et al., 2007; Purves et al., 2008; Vincent
and Harja, 2008; Purves et al., 2008). Dans les peuplements résineux de montagne, la
plasticité vis-à-vis de la lumière et de l’espace disponible est potentiellement faible et les
facteurs contrebalançant l’effet de la plasticité peuvent être forts (pente, bris de branches
par perturbations extérieures, etc.). Il est alors préférable de considérer une variabilité
intraspécifique aléatoire. Dans des peuplements de feuillus pour lesquels les espèces sont
potentiellement plus plastiques et les perturbations moins importantes, il serait intéressant
d’intégrer des modèles représentant de façon déterministe la plasticité des houppiers vis-à-
vis de la lumière. Le module STReTCH (Vincent and Harja, 2008) semble très adapté et
est déjà implémenté sous la plateforme logiciel Capsis. Il pourrait être rapidement couplé
avec le modèle de dynamique forestière Samsara2.

8.3.1.2 Prise en compte des caractéristiques stationnelles dans la dynamique
du Sapin et de l’Epicéa

Suivant les fonctions, l’effet du site n’est pas toujours pris en compte. Classiquement,
les fonctions allométriques et démographiques sont calibrées par espèce et l’effet site est
soit négligé, soit pris en compte à travers un indice (ou “site index”), qui peut être fixe
ou aléatoire, ou bien à travers un ensemble de covariables qui varient à l’échelle du site :
pente, exposition, substrat ou altitude, températures et précipitations pour les paramètres
climatiques.

Dans les modèles developpés au cours de la thèse, seules les fonctions allométriques et
la fonction de recrutement font intervenir un effet site. Pour les allométries, le nombre de
site est relativement important par espèce (environ six par espèce). Les effets sites sont
fixes dans les modèles mixtes utilisés. Dans les simulations, lorsque l’on veut prédire la
dynamique d’une espèce sur un site ne faisant pas parti du jeu de données, il est possible
(i) soit de considérer l’effet moyen de l’espèce tout site confondu en calculant une moyenne
pour l’effet site en première approximation, (ii) soit d’identifier le site du jeu de données
qui se rapproche le plus du site de simulations, (iii) soit de recalibrer les fonctions en
considérant un effet site aléatoire et en tirant aléatoirement l’effet site dans les simulations.
La dernière alternative nécessite de multiplier le nombre de simulations effectuées pour
avoir des prédictions probabilistes intégrant la variabilité sur les conditions stationnelles.
Concernant le recrutement, les fonctions pour le Sapin et l’Epicéa prennent en compte les
données obtenues uniquement sur deux sites. Or, on sait que le taux de recrutement est très
variable spatialement en fonction des conditions de substrat et des conditions climatiques.
Il serait donc intéressant de compléter le jeu de données pour le recrutement en applicant
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le même protocole sur plus de sites définissant un gradient de continentalité, par exemple,
ou d’altitude.Toutefois, dans un premier temps, une valeur moyenne sur les deux sites peut
être appliquée à chacune des espèces.

Les fonctions de croissance et de mortalité n’intègrent pas d’effet site. Pour la crois-
sance, le protocole retenu pour quantifier la variabilité individuelle, interannuelle et intra-
individuelle impliquait de carotter l’ensemble des arbres de la placette. Il était donc difficile
d’appliquer ce protocole sur plusieurs placettes. Concernant la mortalité, la nécessité d’ap-
pliquer des méthodes non-paramétriques pour la calibration d’une fonction multivariée de
la mortalité en fonction du diamètre et de la croissance rend difficile la prise en compte
d’un effet site. Même en considérant deux Inventaire Forestier Nationaux (l’IFN Français
et l’IFN Suisse), les données sont rares et l’inclusion d’un effet site aurait l’inconvénient
de surparamétrer le modèle par rapport aux nombre de données disponibles par classe de
diamètre et de croissance. Une solution pour ces deux fonctions est d’inclure des covariables
climatiques dans la fonction de croissance (voir Section 8.3.2 suivante). Cela permettrait
d’envisager une dynamique forestière sous forçage climatique et également de prendre en
compte les caractéristiques stationnelles pour la croissance de chacune des espèces. La mor-
talité étant dépendante de la croissance, les effets site auraient des conséquences indirectes
sur la mortalité.

8.3.1.3 Poursuivre dans la recherche de méthodes statistiques adaptées aux
données forestières

Les modèles statistiques que nous avons utilisés (modèles mixtes, généralisés, non-
linéaires, non-paramétriques, auto-régressifs) sont bien adaptés aux traitements de données
forestières qui sont caractérisées par des déséquilibres, de fortes corrélations spatiales et
temporelles, des relations non-linéaires. Toutefois, le champ de la statistique est large et il
nous semble important de mener une veille bibliographique sur des domaines de recherche
parrallèles à l’écologie forestière, de travailler au contact de statisticiens afin de pouvoir
choisir les méthodes les mieux adaptées aux données disponibles et aux objectifs assignés
aux modèles statistiques. Concernant la mortalité, les approches non-paramétriques sont
multiples. L’algorithme de Ayer (Ayer et al., 1955), sur lequel nous nous sommes appuyés
pour définir une fonction de mortalité en fonction du diamètre et de la croissance, implique
un taux de mortalité par classe et des sauts entre les estimations pour deux classes voisines.
D’autres méthodes non-paramétriques, comme celle des “penalized spline” (ou“P-Spline”)
(Crainiceanu et al., 2005; Gimenez et al., 2006a) peuvent permettre d’obtenir des fonctions
lissées de la mortalité en fonction des covariables.

Concernant les modèles mixtes développés au cours de la thèse, il serait intéressant de
tester des covariances entre effets aléatoires individuels et temporels afin de faire émerger
des trade-offs entre processus. Cela nous permettrait par exemple de savoir si un arbre
ayant une forte hauteur a également un rayon de houppier élevé et une hauteur à la base
faible. Il serait également intéressant de lier le processus de croissance au processus de
fécondité afin d’identifier des effets de changement d’allocation des ressources par exemple
de façon individuelle ou synchrone (“masting effect”).
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8.3.2 Scénarios sous forçage climatique
Les changements climatiques actuellement en cours sont particulièrement marqués dans

les Alpes, avec des prévisions d’augmentation de 5.5 à 6◦C de la température estivale et
une diminution des précipitations d’été de 15 à 20% d’ici 100 ans (Beniston, 2006). On
considère généralement que ces changements climatiques vont induire une réorganisation
importante de la composition des forêts aux étages montagnard et subalpin, avec des migra-
tions d’espèces et des événements de mortalité de masse de peuplements matures (Beckage
et al., 2008; Thuiller et al., 2005). Lenoir et al. (2008) ont ainsi mis en évidence une élé-
vation moyenne de 29 m par décade de l’altitude optimale de 171 plantes forestières entre
1905 et 2005 en Europe occidentale. Des phénomènes de dépérissement sont également
observés sur certaines espèces aux marges inférieures de leur zone de distribution. On a
ainsi observé des attaques d’insectes importantes sur le Sapin et l’Epicéa à la suite de la
sécheresse estivale de 2003, qui se poursuivent depuis (Seidl et al., 2008; Mantgem and
Stephenson, 2007; Wermelinger et al., 2008). Plus généralement, des changements démo-
graphiques (croissance, mortalité, recrutement) sont observés sur de nombreuses essences
forestières en relation avec le climat ou à la suite d’évènements climatiques exceptionnels,
en particulier de sécheresses (Bigler et al., 2007; Jump et al., 2007; Kunstler et al., 2005;
Reich and Oleksyn, 2008). De tels changements risquent d’entraîner des pertes de biodi-
versité, en particulier pour les espèces de haute altitude qui ne pourront trouver de zones
de refuge avec un climat favorable (Townsend, 2008).

Le modèle établi pour la dynamique du Sapin et de l’Epicéa pourrait servir de base
à la construction d’un modèle de dynamique sous contraintes climatiques. Parallèlement
au travail de thèse, un travail de collaboration entre l’Unité Ecosystèmes Montagnards
du Cemagref de Grenoble et d’autres organismes de recherche en France et à l’étranger
vise à coupler les données de croissance et de mortalité issues des placettes de l’Inventaire
Forestier National Français avec des données climatiques. La base climatique utilisée a été
produite par Niklaus Zimmermann (WSL) à partir des données AURHELY (données Météo
France sur une grille de 1 × 1 km). Les données ont été interpolées à une échelle de 200
× 200 m en utilisant la méthode DAYMET (prise en compte d’un modèle numérique de
terrain à 50 m, http ://www.daymet.org/). Puis la variabilité temporelle a été inclue en se
basant sur les anomalies climatiques de la période 1980-2000 enregistrées par le Climatic
Research Unit (http ://www.cru.uea.ac.uk/cru/data/), elles-mêmes interpolées à 200 ×
200 m avec la méthode DAYMET. Les analyses sont donc basées sur une grille de données
de 200 × 200 m de températures et précipitations mensuelles couvrant la période 1980-
2000, ainsi que sur les radiations solaires mensuelles à 200 × 200 m (calcul de radiation
directe par condition de ciel clair basé sur la méthode de Lalit Kumar – cette méthode
ne prend pas en compte la nébulosité). Sur la base de ces données climatiques nous avons
calculé deux variables bioclimatiques connues pour leur contrainte forte sur la croissance et
la survie des arbres et qui sont utilisées dans le modèle FORCLIM développé par Bugmann
(2001) pour modéliser la croissance : le bilan hydrique et la somme des degrés jours.
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Des modèles de croissance en fonction de la température et du bilan hydrique pourront
être obtenus à très court terme pour le Sapin et l’Epicéa et être intégrés dans le modèle
Samsara2. Les variables climatiques affecteront indirectement le processus de mortalité
qui dépend de la croissance. Il sera alors possible d’étudier l’influence des changements
climatiques sur la dynamique naturelle et la coexistence du Sapin et de l’Epicéa.

Le modèle Samsara2 pourrait également être couplé à un modèle simple de métacommu-
nauté à l’échelle du paysage avec une localisation des points sources et des taux de migration
par espèce afin de faire intervenir des processus écologiques à l’échelle de la métacommu-
nauté qui participent fortement à la coexistence (Hubbell, 2001; Calcagno et al., 2006;
MacArthur and Wilson, 1967; Holyoak and Leibold, 2005) et qui ne sont pas actuellement
représentés dans le modèle sous sa forme actuelle.

8.3.3 Tests de scénarios sylvicoles
Le modèle Samsara2 doit permettre d’entreprendre des tests de scénarios sylvicoles sur

le long terme afin d’orienter les gestionnaires dans leur choix de pratiques pour la conser-
vation du mélange Sapin-Epicéa. Initialement, une des premières préconisations de gestion
portait sur la taille, le nombre et la disposition des trouées à effectuer lors des coupes
dans les peuplements mélangés. Les trouées devaient être suffisamment grandes afin de fa-
ciliter la régénération de l’Epicéa (Gauquelin and Courbaud, 2006). D’après les premières
simulations, l’Epicéa est effectivement limité par un faible recrutement à 1.30 m dans les
peuplements fermés ce qui implique de réfléchir sur la configuration des trouées. Toutefois,
il est également très limité par l’auto-éclaircie. Beaucoup moins résistant à l’ombre et aux
faibles niveaux de croissance, l’Epicéa résiste mal à la compétition dans les jeunes stades
(entre 1.30 m et 45 cm de diamètre). Cela implique de limiter la compétition dans les peu-
plements mélangés en évitant d’atteindre des surfaces terrières trop élevées qui favorisent
le Sapin. Des simulations s’appuyant sur un plan d’expérience bien construit (Dagnelie,
2003; Cochran and Cox, 1957; Santner et al., 2003) devront être mises en place pour ob-
tenir des conclusions quantitatives plus détaillées sur la base de ces premiers résultats de
simulations.

8.3.4 Modèles multi-espèces
Les méthodes statistiques développées au cours de la thèse ont été appliquées sur les

données disponibles sur le Sapin et l’Epicéa afin d’obtenir un modèle de dynamique fo-
restière pour les deux espèces en mélange et afin de mieux comprendre les mécanismes
déterminant leur coexistence. Les protocoles de terrain et les méthodes statistiques sont
génériques et peuvent être appliqués à toutes les autres espèces forestières. Les données de
l’Institut Forestier National Français fournissent suffisamment d’information pour calibrer
les fonctions de croissance en fonction d’indices de compétition, en prenant en compte
la variabilité individuelle et les fonctions de mortalité en fonction du diamètre. Ces don-
nées pourraient être complétées par celles issues du réseau de placettes permanentes du
Cemagref, ou d’autres instituts, pour estimer les fonctions de mortalité en fonction de la
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croissance et les fonctions de recrutement de chacune des espèces. L’objectif serait à terme
de pouvoir simuler la dynamique de chacune des espèces, pures ou en mélange, afin d’amé-
liorer les connaissances sur l’écologie des espèces et de proposer des conditions de gestion
pour différents types de peuplements.

8.3.5 Bilan
Afin de répondre à un besoin exprimé par les gestionnaires forestiers dans la conser-

vation du mélange Sapin-Epicéa en forêt de montagne, nous avons dû aborder l’étude
théorique des mécanismes de coexistence des espèces au sein d’une communauté végétale.
Les modèles théoriques utilisés (Courbaud et al., in review) et l’estimation des fonctions
de croissance (Vieilledent et al., in prepb), de mortalité (Vieilledent et al., in reviewa), de
recrutement (Vieilledent et al., in prepa) et des fonctions allométriques (Vieilledent et al.,
in reviewc), ont permis de mieux identifier l’importance des différences entre Sapin et
Epicéa et le rôle de la variabilité spatio-temporelle des processus dans l’émergence de mé-
canismes stabilisateurs (espèces aux niches complémentaires) et égalisateurs (espèces aux
niches recouvrantes) qui déterminent la dynamique d’une communauté et le cas échéant,
la coexistence.

L’utilisation de méthodes statistiques adaptées (notamment les statistiques bayésiennes
hiérarchiques, les modèles auto-régressifs et semi-paramétriques) ont permis de valoriser
proprement les jeux de données disponibles en extrayant toute l’information inclue dans
les données pour quantifier les différences entre espèces et la variabilité spatio-temporelle
des processus. Les paramètres estimés ont été inclus dans le modèle de dynamique fores-
tière Samsara2 afin de simuler la dynamique naturelle du Sapin et de l’Epicéa sur une
placette test. L’Epicéa, comparativement au Sapin, régénère peu sous couvert, a une plus
faible croissance à faible niveau de lumière et est plus fortement touché par le phénomène
d’autoéclaircie. L’Epicéa est exclu petit à petit du peuplement. L’exclusion est lente, et la
coexistence apparente des deux espèces peut s’étaler sur plusieurs centaines d’années.

Le modèle Samsara2 devrait permettre de tester des scénarios sylvicoles afin de conser-
ver le mélange sur le long terme. Tel qu’il est construit, le modèle peut facilement intégrer
des variables climatiques afin d’étudier l’impact des changements climatiques sur la dyna-
mique naturelle. Enfin, les protocoles et méthodes statistiques utilisés sont génériques et
peuvent servir de point de départ ou être appliqués à l’ensemble des espèces arborées afin
de simuler la dynamique de différentes communautés forestières.
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Résumé en français

Les gestionnaires forestiers sont demandeurs d’une aide à la décision pour la conservation du mélange
Sapin et Epicéa en forêt de montagne. Pour répondre à leur attente, nous avons modélisé, pour les deux
espèces, les fonctions démographiques (croissance, mortalité et recrutement) et les fonctions d’allométries
à partir de données de terrain. Ces fonctions ont été implémentées dans un modèle de dynamique forestière
afin d’améliorer les connaissances sur la dynamique naturelle des deux espèces et d’envisager des tests de
scénarios sylvicoles.

L’estimation statistique des paramètres des modèles a été effectuée dans un cadre bayésien hiérarchique.
Elle a permis de mettre en évidence et de quantifier les différences entre espèces : le Sapin, espèce tolérante
à l’ombre comparativement à l’Epicéa, est moins sensible à l’autoéclaircie, a une croissance plus forte et
un taux de recrutement plus important à faibles niveaux de lumière que l’Epicéa. Les modèles développés
ont pris en compte l’incertitude sur les observations et la variabilité spatio-temporelle des processus. La
variabilité individuelle (ou intraspécifique) et temporelle (interannuelle et intra-individuelle) est forte et
tend à égaliser la fitness des deux espèces en inversant la hiérarchie des espèces localement dans l’espace
ou sporadiquement dans le temps.

Les premières simulations à l’aide du simulateur Samsara2 indiquent un meilleur comportement du
modèle lorsque la variabilité spatio-temporelle est inclue dans les processus. La variabilité assure une
structuration en hauteur et en diamètre ainsi qu’une évolution de la surface terrière qui correspondent
à des patterns plus réalistes que lorsque la variabilité n’est pas prise en compte. A l’issue des premières
simulations sur un peuplement test en mélange, on observe une exclusion compétititve systématique de
l’Epicéa par le Sapin. Les mécanismes égaliseurs associés à la variabilité ne parviennent pas à contrebalan-
cer l’avantage compétitif du Sapin sur l’Epicéa. Toutefois, la dynamique transitoire du système est lente
et la coexistence apparente des deux espèces peut s’étaler sur plusieurs centaines d’années.

Mots-clés : Abies alba, allométrie, coexistence, croissance, démographie, dynamique forestière, in-
certitude, lumière, mortalité, Picea abies, recrutement, statistiques bayésiennes hiérarchiques, trade-off,
variabilité.

Abstract in English

Practitioners and decision-makers need information on how to conserve mixed Fir and Spruce forests
in mountains. To answer this question, we modelled demographic (growth, mortality, recruitment) and
allometric functions from field data for the two species. These functions have been implemented in a
forest dynamics model to improve the knowledge on natural dynamics of the two species and to test for
silvicultural practices.

Parameter estimation was performed within a hierarchical Bayesian framework. Estimation permitted
to quantify and underline species differences : Fir, the relatively shade-tolerant species compared to Spruce,
was less sensitive to self-thinning, had a higher growth and a higher probability of recruitment at low
light than Spruce. Models took into account observation errors and spatio-temporal process variability.
Individual variability (or so-called intra-specific variability) and temporal variability (interannual and intra-
individual variability) were significant and tended to equalize species fitness, inverting species hierarchy
locally in space or sporadically in time.

First simulations with simulator Samsara2 showed a better behavior of the model when including
process variability. Variability led to patterns for stand structuration (tree heights and diameters) and
to patterns for basal-area evolution with time which were much more realistic than without variability.
Running simulations on a mixed Fir and Spruce stand, we observed a competitive exclusion of Spruce by
Fir. Equalizing mechanisms associated to variability were not able to blur the competitive advantage of
Fir on Spruce. Nevertheless, transient dynamics of the system was slow and apparent coexistence of the
two species lasted for several hundred years.

Keywords : Abies alba, allometry, coexistence, demography, forest dynamics, growth, hierarchical
Bayesian statistics, light, mortality, Picea abies, recruitment, trade-off, uncertainty, variability.
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