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RÉSUMÉ 
 

Contexte Considérant l’importance des mammifères dans la régulation des processus 
écologiques des forêts denses humides tropicales et le développement continu du 
secteur forestier en Afrique centrale, il est essentiel d’étudier l’influence qu’ont les 
concessions forestières sur les communautés mammaliennes.  

Objectifs  Cette étude vise à (i) évaluer l’impact de l’exploitation forestière sélective sur la 
biodiversité mammalienne et (ii) comparer deux méthodes d’inventaire de populations 
d’éléphants, l’une utilisant des pièges photographiques et l’autre des capteurs 
acoustiques.  

Localisation Société forestière SEFAC ; située dans le Sud-Est du Cameroun, au nord du Parc 
National de Lobéké.  

Méthodes Des inventaires faunistiques ont été réalisés dans deux AAC possédant des historiques 
d’exploitation contrastés, la première ayant été exploitée jusqu’en janvier 2021 et la 
seconde il y a 17 à 45 ans. Dans chacune de celles-ci, 12 pièges photographiques et 6 
capteurs acoustiques ont été installés selon une grille d’échantillonnage de 2 km2. Les 
deux dispositifs ont été laissés sur le terrain pendant 7 semaines.  

Résultats Au total, 36 taxa de mammifères ont été recensés dans les deux zones d’étude 
confondues. La grande majorité des espèces présentent des taux de détection moyens 
comparables entre les deux AAC étudiées (p > 0,05). De même, la richesse spécifique, 
la composition en espèces et les rythmes d’activité des espèces les plus détectées ne 
varient que faiblement entre les deux zones. Concernant le 2ième objectif de cette étude, 
les inventaires acoustiques sont caractérisés par un taux de détection d’éléphants 
supérieur aux inventaires par pièges photographiques. Les faux positifs générés par le 
traitement des données acoustiques justifient que les évènements de détection des 
deux inventaires ne suivent pas les mêmes tendances d’un point de vue temporel.  

Conclusions D’une part, cette étude confirme le haut potentiel de conservation des concessions 
forestières durablement aménagées. L’UFA étudiée se caractérise par une richesse 
spécifique comparable à celle estimée dans une aire protégée adjacente et des 
abondances relatives en bongos, en chimpanzés et en éléphants plus élevées. Ce travail 
montre aussi qu’une zone récemment exploitée récupère rapidement sa diversité 
mammalienne pour autant que les activités de chasse soient contrôlées. En 
s’investissant dans la gestion de la faune et la lutte anti-braconnage, les sociétés 
forestières ont donc la capacité d’agir comme de réels corridors écologiques à l’échelle 
du paysage. D’autre part, cette étude démontre l’utilité des inventaires acoustiques et 
par camera traps en forêt tropicale, et compare leurs avantages et inconvénients. Des 
études complémentaires permettraient d’identifier quel type d’inventaire se prête le 
mieux au suivi des populations d’éléphants. Cette étude met toutefois en évidence le 
besoin de développer des protocoles standardisés et des algorithmes de détection 
automatique efficaces pour optimiser ces deux méthodes d’inventaire. 

Mots clés Forêts tropicales, défaunation, concessions forestières, inventaires faunistiques, pièges 
photographiques, inventaires acoustiques, éléphant de forêt.   
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ABSTRACT 
 

Context Considering the importance of mammals in regulating ecological processes in 
rainforests and the constant expansion of logging in Central Africa, it is essential to 
study the influence of logging on mammalian communities.  

Objectives This study aims to (i) assess the impact of selective logging on mammalian biodiversity 
and (ii) compare two methods of surveying elephant populations, one using camera 
traps and the other using acoustic sensors. 

Location SEFAC logging company ; located in the South-East of Cameroon, north of the Lobéké 
National Park. 

Methods Wildlife inventories were conducted in two sites with contrasting logging histories, the 
first having been logged until January 2021 and the second 17 to 45 years ago. In each 
of these, 12 camera traps and 6 acoustic sensors were set up on a 2 km2 sampling grid. 
Both devices were left in the field for 7 weeks. 

Results A total of 36 mammalian taxa were recorded in both study areas. The vast majority of 
species had comparable average detection rates between the two sites (p > 0.05). 
Similarly, the species richness, the species composition and the activity pattern of the 
most detected species varied only slightly between both areas. Regarding the second 
objective of this study, passive acoustic monitoring was characterized by a higher 
detection rate of elephants than camera trap surveys. The false positives produced by 
the acoustic data processing justify that the detection events of the two surveys do not 
follow the same trends from a temporal point of view.  

Conclusions This study confirms the high conservation potential of sustainably managed forest 
concessions. The one studied has a species richness comparable to the one estimated 
in an adjacent protected area and higher relative abundances of wild bongos, 
chimpanzees and elephants. This work also shows the quick recovery of mammalian 
communities after logging as long as hunting activities are contained. By investing in 
wildlife management and anti-poaching, logging concessions can act as ecological 
corridors at a landscape scale. Moreover, this study demonstrates the usefulness of 
acoustic and camera trap surveys in rainforests, it also explains their advantages and 
disadvantages. Further studies would help identify which type of survey is most 
appropriate for monitoring elephant populations. Finally, this study highlights the need 
to develop standardized protocols and efficient automatic detection algorithms to 
optimize these two survey methods. 

Keywords Tropical forests, defaunation, logging concessions, wildlife monitoring, camera traps, 
passive acoustic monitoring, forest elephant. 
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I. INTRODUCTION 

1.1. La 6ième crise d’extinction 

Depuis plusieurs décennies, les scientifiques s’accordent pour caractériser le déclin de la 

biodiversité comme un phénomène planétaire dont l’envergure ne fait qu’augmenter (Mittermeier et 

al., 1998; Cardinale et al., 2006; Ceballos et al., 2017). Contrairement aux cinq précédentes crises 

d’extinction qui ont naturellement modelé l’Histoire, la sixième est d’origine anthropique et évolue à 

un rythme sans précédent, exacerbée par les multiples pressions humaines exercées sur 

l’environnement depuis le début de l’Anthropocène2 (Sala et al., 2000; Dirzo et al., 2003; Butchart et 

al., 2010; Barnosky et al., 2011; Ceballos et al., 2015). Son ampleur est telle que 28% des espèces 

évaluées par l’IUCN (International Union for Conservation of Nature) sont considérées, à ce jour, comme 

menacées d’extinction (IUCN, 2021a). De plus, plusieurs auteurs soulignent que la situation est encore 

plus alarmante que le suggèrent ces chiffres. En effet, d’une part, toutes les espèces n’ont pas encore 

été étudiées (Barnosky et al., 2011) et d’autre part, même les populations des espèces encore 

considérées comme faiblement menacées ont largement diminué (Ceballos et al., 2017).  

Abritant plus de la moitié de la biodiversité terrestre (Malhi et al., 2014; Lewis et al., 2015), les 

forêts tropicales sont particulièrement touchées par cette sixième extinction de masse, parfois appelée 

« défaunation » (Bradshaw et al., 2009; Dirzo et al., 2014; Laméris et al., 2019). Couvrant seulement 6 

à 7% des terres émergées (Dirzo et al., 2003), les forêts tropicales jouent néanmoins un rôle 

déterminant dans la régulation du climat mondial (Lewis et al., 2009; Bele et al., 2015). Au-delà des 

fonctions écologiques qu’elles assurent, elles procurent de nombreux biens et services écosystémiques, 

aussi bien économiques que culturels, par le biais de leurs réserves en bois, en minéraux et autres 

ressources naturelles (Cardinale et al., 2012; de Wasseige et al., 2014). En Afrique, l’exploitation de ces 

richesses contribue largement aux économies nationales des six Etats du bassin du Congo (Blake et al., 

2008; de Wasseige et al., 2012; Haurez et al., 2013) tandis que 60 millions de personnes dépendent 

directement de ces ressources pour leur survie (Desclée et al., 2014). En d’autres termes, si l’équilibre 

de cet écosystème riche et complexe venait à être rompu, les répercussions seraient aussi bien d’ordre 

environnemental que socio-économique. 

Parmi les vertébrés, certaines espèces sont davantage menacées d’extinction que d’autres 

(Poulsen et al., 2011; Gutiérrez-Granados et al., 2021). Les mammifères de grande taille, tels que les 

éléphants de forêt (Loxodonta cyclotis Matschie), sont particulièrement menacés par cette crise 

environnementale (Cardillo et al., 2005; Dirzo et al., 2014) alors que les espèces généralistes et de plus 

petite taille ont tendance à prospérer (Poulsen et al., 2011; Burivalova et al., 2014; Granados et al., 

 
2 Nouvelle ère des temps géologiques, où les activités anthropiques ont de fortes répercussions sur la biosphère, 
succédant à l’« Holocène » (Malhi et al., 2014; Larousse, 2021) 
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2017; Gutiérrez-Granados et al., 2021). Les modifications subies par les populations et communautés 

animales, en termes d’abondance et de richesse spécifique, altèrent profondément les interactions 

écologiques, la résilience des écosystèmes et par conséquent, les services écosystémiques qui en 

émanent (Chapin et al., 2000; Mc Cauley et al., 2012; Tilker et al., 2019). La disparition d’animaux jouant 

un rôle clé au sein des écosystèmes forestiers tropicaux, tels que les grands vertébrés (Sala et al., 2000; 

Lewis et al., 2015; Benítez-López et al., 2019; Tagg et al., 2019), les prédateurs (Redford, 1992; Nasi, 

2010) ou encore certains insectes comme les bousiers (Lhoest et al., 2020), entraîne de nombreux effets 

en cascade sur leur environnement (Nasi, 2010; Kurten, 2013; Poulsen et al., 2013; Ceballos et al., 2017; 

Lamperty et al., 2019). Le déclin des mammifères de grande taille influence fortement la dispersion des 

graines (Dirzo et al., 1990; Lewis et al., 2015) et par conséquent, la régénération de 60 à 90 % des 

essences tropicales (Doucet, 2003; Abernethy et al., 2013) ; les prédateurs participent à la régulation 

de la composition spécifique des communautés animales (Redford, 1992; Tagg et al., 2019) et les 

bousiers, aux cycles des nutriments et à la fertilisation du sol (Nichols et al., 2008).  

Par ailleurs, alors que des estimations récentes à partir d’images satellites stipulaient que les 

« Paysages Forestiers Intacts » (PFI) constituaient 20% de la superficie totale des forêts tropicales 

(Potapov et al., 2017), Benítez-López et al. (2019) ont démontré que plus de la moitié de ces PFI étaient 

en réalité partiellement dépourvues de faune, constituant dès lors ce qu’on appelle des empty forests 

(Redford, 1992; Lewis et al., 2015). Dans ce contexte, il apparaît essentiel d’étudier et d’affiner les 

connaissances sur les différents processus impliqués dans l’érosion de la biodiversité et leurs 

conséquences. 

1.2. Pressions anthropiques exercées sur la faune 

 Bien que l’espèce humaine interagisse avec les forêts tropicales et ses ressources depuis 

plusieurs millions d’années, l’impact des activités anthropiques sur cet écosystème n’a jamais été aussi 

important qu’aujourd’hui (Asner et al., 2009; Malhi et al., 2014; Tagg et al., 2019). En effet, en réponse 

à la croissance démographique observée depuis la révolution industrielle, les besoins en matières 

premières et en espace n’ont cessé d’augmenter (Ernst et al., 2010; Malhi et al., 2014; Bele et al., 2015). 

Le déclin de la biodiversité est une conséquence de cet essor (Sala et al., 2000; Bradshaw et al., 2009; 

Gardner et al., 2009; Tilker et al., 2019). Directes ou indirectes, les pressions exercées sur la faune sont 

multiples et hautement spécifiques aux espèces considérées (Laméris et al., 2019; Gallego-Zamorano 

et al., 2020). Néanmoins, les modifications relatives à l’utilisation des terres sont responsables de la 

majorité des déclins observés en région tropicale (Sala et al., 2000; Newbold et al., 2014; Gallego-

Zamorano et al., 2020), suivies de la pression de la chasse et du braconnage (Fa et al., 2005; Benítez-

López et al., 2019; Gallego-Zamorano et al., 2020). Bien que chacun de ces facteurs soit abordé ci-

dessous séparément, leurs effets sont cumulatifs (Nasi et al., 2009; Poulsen et al., 2011; Symes et al., 

2018; Gallego-Zamorano et al., 2020).  
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1.2.1. Détérioration de l’habitat 

Les forêts tropicales peuvent être altérées à des degrés divers (Tilker et al., 2019). Bien que de 

nombreuses définitions existent pour caractériser la dégradation forestière (Vásquez-Grandón et al., 

2018), ce processus implique de façon caractéristique une modification de la structure, de la 

composition et des fonctions de la forêt, menant à une dépréciation des biens et services 

écosystémiques qu’elle procure (Barlow et al., 2016; Vásquez-Grandón et al., 2018; IUCN, 2021b). La 

déforestation, quant à elle, se traduit par la conversion de la forêt en une autre occupation du sol (IUCN, 

2021b).  

Majoritairement liée à l’essor de l’agriculture itinérante sur brûlis imposant des temps de 

jachère plus courts (Newbold et al., 2014; Gillet et al., 2016), la déforestation dans le bassin du Congo 

a atteint la valeur annuelle de 0,14% pour la décennie 2000-2010 en Afrique centrale (Desclée et al., 

2014). Cependant, l’émergence de nouveaux marchés commerciaux et l’amélioration progressive des 

infrastructures nationales dans le bassin du Congo annoncent un accroissement des pressions exercées 

sur les ressources forestières (Ernst et al., 2010).  

L’impact de la dégradation des forêts est plus difficile à quantifier. Les étendues concernées 

par ce processus sont pourtant beaucoup plus vastes (Doumenge et al., 2001). Ceci se justifie 

principalement par l’expansion massive des exploitations forestières et minières (Van Vliet et al., 2012; 

Bele et al., 2015), constituant les piliers de la croissance économique des pays du bassin du Congo (de 

Wasseige et al., 2012). Selon les mesures mises en place pour assurer la pérennité des ressources 

exploitées, ces activités extractives ont des impacts directs plus ou moins néfastes sur la biodiversité. 

Parmi ces impacts, figurent la fragmentation du paysage (Ernst et al., 2010; Malhi et al., 2014) et 

l’altération de la structure et des dynamiques forestières (Newbold et al., 2014; Lewis et al., 2015; Tilker 

et al., 2019). L’implantation de telles entreprises génère aussi indirectement un accroissement de la 

densité de population humaine et un développement du réseau routier dans des zones jusque-là peu 

perturbées (Ernst et al., 2010; Desclée et al., 2014; Gillet et al., 2016), se traduisant, en l’absence de 

contrôle, par l’intensification des activités de chasse, d’agriculture et de collecte de produits forestiers 

(Doumenge et al., 2001; Gillet et al., 2016).  
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1.2.2. Trafic de faune 

Dans les zones rurales d’Afrique centrale, la chasse a toujours été une pratique d’une 

importance capitale pour les populations locales : la viande de brousse représente non seulement leur 

seul apport « bon marché » en protéines animales (Doumenge et al., 2001; Van Vliet et al., 2012) mais 

également, une part non-négligeable de leurs revenus (Nasi et al., 2008; Haurez et al., 2013). De nos 

jours, cette activité s’est intensifiée au point d’être souvent devenue non-durable (Van Vliet et al., 2012; 

Benítez-López et al., 2019). La chasse commerciale a désormais pris le pas sur la chasse traditionnelle 

(Nasi et al., 2009; Vermeulen et al., 2009; Lewis et al., 2015). Parallèlement à l’expansion des centres 

urbains et des voies ouvertes par les sociétés forestières et minières, les réseaux de commercialisation 

et les techniques de chasse se sont développés (Laurance et al., 2006; Haurez et al., 2013; Maréchal et 

al., 2014). La combinaison de ces facteurs a dès lors mené à une intensification des activités de chasse, 

souvent illégales, aussi bien à proximité des villes que dans les massifs forestiers autrefois isolés 

(Benítez-López et al., 2019; Tagg et al., 2019).  

Par ailleurs, toutes les espèces ne sont pas équitablement chassées (Poulsen et al., 2011; Van 

Vliet et al., 2012). Désavantagés par leur masse corporelle, par leur faible taux de reproduction et par 

leurs faibles densités de population (Nasi et al., 2008; Abernethy et al., 2013; Haurez et al., 2013), les 

mammifères de grande taille sont disproportionnellement impactés par le braconnage (Malhi et al., 

2014; Symes et al., 2018; Tilker et al., 2019). Ils représentent plus de la moitié de la biomasse chassée 

dans les régions tropicales (Fa et al., 2005). Pour ces espèces, l’augmentation de la consommation de 

viande de brousse représente une plus grande menace que la dégradation des forêts (Van Vliet et al., 

2008; Nasi et al., 2012; Gallego-Zamorano et al., 2020). Le braconnage pour l’ivoire ou d’autres 

trophées est également un véritable fléau, très difficile à endiguer (Maréchal et al., 2014; Bennett, 

2015). Il a déjà causé la perte de nombreuses populations d’espèces emblématiques de la faune 

africaine, telles que l’éléphant (Wittemyer et al., 2014; Gutiérrez-Granados et al., 2021), les grands 

singes (Haurez et al., 2013; Tagg et al., 2019) ou encore le rhinocéros (Symes et al., 2018).  

Au-delà des conséquences écologiques que cela entraîne comme évoqué précédemment, 

l’essor du trafic de faune soulève de nombreuses problématiques relatives à la sécurité alimentaire des 

populations dépendant des ressources de la forêt pour leur survie et à l’émergence de zoonoses, 

constituant un risque majeur pour la santé publique (Nasi et al., 2011; Van Vliet et al., 2012).  
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1.3. Exploitation forestière sélective en Afrique centrale 

Précédé par l’Amazonie, l’Afrique centrale héberge le second plus grand massif forestier 

tropical, s’étendant sur près de 2 millions de km2 (Doumenge et al., 2001; Ernst et al., 2010). 

Correspondant à 26% de la superficie totale des forêts d’Afrique centrale (Doucet et al., 2016), les 

concessions forestières participent largement au développement socio-économique de six pays et 

continuent de couvrir de plus en plus de terrain (Doumenge et al., 2001; Nasi et al., 2009; Doetinchem 

et al., 2013). Le secteur forestier valorise une matière première renouvelable, en plus de créer de 

nombreux emplois dans des zones rurales, jusque-là peu concernées par l’économie nationale (de 

Wasseige et al., 2012; Haurez et al., 2013). Dans le bassin du Congo, l’exploitation forestière industrielle 

génère en moyenne 8 millions de mètres cube de bois d’œuvre par an (Doetinchem et al., 2013).  

Les sociétés forestières établies en Afrique prélèvent uniquement les arbres à haute valeur 

économique (Lewis et al., 2015; Doucet et al., 2016). Leur taux d’extraction est donc relativement faible 

au vu de l’hétérogénéité des forêts (Gillet et al., 2016) : en moyenne, moins de deux arbres sont 

exploités par hectare (Ruiz Pérez et al., 2005). Par ailleurs, une prise de conscience relative à la gestion 

durable des forêts est observée depuis une vingtaine d’années dans cette région (Desclée et al., 2014; 

Maréchal et al., 2014). De plus en plus de concessions forestières démontrent, en effet, un réel intérêt 

pour intégrer les variables sociales et environnementales dans leur démarche économique (de 

Wasseige et al., 2012). Cela se traduit par la mise en place de plans d’aménagement, par l’application 

des normes d’Exploitation Forestière à Impact Réduit (EFIR) ou encore, si le marché et les moyens le 

justifient, par l’obtention d’un certificat de gestion durable des forêts (FSC ou PEFC) (Haurez et al., 

2013). La certification forestière demande aux sociétés de se plier à de nombreuses exigences, 

favorisant un impact limité des activités anthropiques sur les ressources forestières et un 

développement socio-économique de la région (Doetinchem et al., 2013). En échange, elle leur assure 

une meilleure compétitivité sur certains marchés internationaux (de Wasseige et al., 2012). A ce jour, 

plus de 3,6 millions d’hectares de forêt sont certifiés FSC dans le bassin du Congo (FSC, 2019).  
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1.3.1. Impacts sur la biodiversité 

Selon les normes d’exploitation appliquées par les concessionnaires forestiers, les effets de 

leurs activités sur la biodiversité sont plus ou moins prononcés (Burivalova et al., 2014; Malhi et al., 

2014; Tilker et al., 2019). Dans le cas d’une exploitation responsable, l’exploitation forestière sélective 

a un impact direct limité sur l’environnement ; des mesures visant à contrôler les dégâts directs et 

indirects sur la faune et la flore sont alors mises en place (Billand, 2010). En dessous d’un seuil 

d’intensité d’exploitation de 10 m3/ha, les populations animales, tous groupes taxonomiques 

confondus, seraient majoritairement résilientes face au front d’exploitation (Burivalova et al., 2014). 

Dans des concessions durablement aménagées, il a parfois même été observé que les densités de 

population de certaines espèces augmentent (Poulsen et al., 2011; Haurez et al., 2013; Brodie et al., 

2015). Par exemple, le gorille et l’éléphant de forêt tirent profit de l’altération de la structure forestière 

et des ouvertures ponctuelles de la canopée en se nourrissant des plantes herbacées colonisant les 

jeunes trouées et les bas-côtés des routes forestières (Barnes et al., 1991; Blake et al., 2008; Haurez et 

al., 2013; Kleinschroth et al., 2017). Cependant, les entreprises forestières non-impliquées dans une 

démarche de gestion durable restent encore nombreuses et ont, par conséquent, un impact plus 

important sur la faune et la flore (de Wasseige et al., 2012; Nasi et al., 2012; Gutiérrez-Granados et al., 

2021).   

L’exploitation du bois d’œuvre a également des conséquences sur la biodiversité ne pouvant 

être évitées quel que soit le régime d’exploitation mis en application (Billand, 2010). Certaines sont 

limitées dans le temps, telles que les perturbations anthropiques associées aux chantiers d’exploitation 

(nuisances sonores, présence humaine, etc.) (Nasi et al., 2009; Haurez et al., 2013) tandis que d’autres 

peuvent mener à des réactions en chaîne, parfois irréversibles en l’absence de contrôle (Nasi et al., 

2012). Le développement d’un réseau routier constitue sans doute l’impact faisant le plus débat dans 

la littérature scientifique (Burivalova et al., 2014). De nombreux auteurs considèrent les routes comme 

étant à l’origine d’une multitude de dégâts pesant sur la biodiversité (Blake et al., 2007; de Wasseige 

et al., 2012; Gillet et al., 2016). En plus de faciliter le braconnage en forêt, les routes forestières sont 

parfois pointées du doigt pour fragmenter le paysage et limiter le déplacement de certaines espèces 

(Clark et al., 2009; Vanthomme et al., 2013). Cependant, d’autres études démontrent qu’elles ont un 

impact limité sur la faune tant que leur accessibilité aux braconniers est contrôlée (Laurance et al., 

2006; Blake et al., 2008; Kleinschroth et al., 2017). De plus, au vu de la dynamique spatiale et temporelle 

de l’exploitation forestière sélective, les routes forestières abandonnées ont tendance à naturellement 

se refermer après 10 ans (Kleinschroth et al., 2016).  
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1.3.2. Un rôle de conservation complémentaire aux aires protégées ? 

Dans un contexte où le secteur forestier continue de prendre de l’ampleur et où l’efficacité de 

certaines aires protégées (AP) ne semble plus suffire pour endiguer l’érosion de la biodiversité 

(Laurance et al., 2012; Riggio et al., 2013; Maréchal et al., 2014), le potentiel de conservation des 

concessions forestières est de plus en plus reconnu par la communauté scientifique (Clark et al., 2009; 

Nasi et al., 2012; Maréchal et al., 2014). En effet, plusieurs articles ont démontré que les forêts 

exploitées de façon durable et dont l’accès était rigoureusement contrôlé afin d’assurer l’absence de 

braconnage, abritaient une biodiversité aussi diversifiée que les AP (Clark et al., 2009; Putz et al., 2012; 

Edwards et al., 2014; Lhoest et al., 2020). Pour contrer les effets de la défaunation à long terme, une 

planification intégrée à l’échelle du paysage s’impose (Doumenge et al., 2001; Nasi et al., 2009; 

Maréchal et al., 2014). La première étape de ce processus consiste donc à identifier les concessions 

forestières pouvant agir comme zones « tampon » et comme corridors écologiques entre les réserves 

naturelles (Gardner et al., 2009; Nasi et al., 2012; Haurez et al., 2013; Lhoest et al., 2020). 

1.4. Suivi de la faune, essentiel pour une gestion intégrée des forêts 
tropicales 

1.4.1. Plan de gestion de la faune 

Face à cette crise environnementale et en réponse à l’émergence du processus de certification 

forestière en Afrique centrale, certains concessionnaires ont rassemblé dans un document officiel 

toutes les informations relatives à leur politique de gestion de la faune (Mathot et al., 2006). Ce « plan 

de gestion de la faune » comprend, entre autres, un état des lieux des ressources fauniques présentes 

dans le massif forestier et des enjeux auxquels elles font face ; les objectifs visés par la société forestière 

ainsi que les mesures mises en place pour les atteindre (de Wasseige et al., 2014; Haurez et al., 2020). 

Ainsi, réaliser des inventaires réguliers de la faune est devenu une nécessité pour (i) caractériser la 

faune d’une région en termes de diversité, d’abondance et de distribution, (ii) identifier les actions de 

conservation à mener en priorité, (iii) faciliter l’identification des zones à haut potentiel écologique et 

(iv) évaluer les répercussions de l’exploitation sur les populations animales, dans le but d’ajuster les 

mesures de gestion (Mathot et al., 2006; Dirzo et al., 2014; Maréchal et al., 2014; Crunchant et al., 

2020; Fonteyn et al., 2020; Hongo et al., 2020). Pour assurer la pérennité des ressources fauniques, le 

plan de gestion de la faune doit également proposer des mesures participatives et palliatives, 

permettant d’intégrer les populations locales à la politique de gestion de la faune mise en place (Nguiffo 

et al., 2010; Haurez et al., 2020), et des mesures répressives visant à limiter l’essor des activités illégales 

aux alentours (Haurez et al., 2020).  
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1.4.2. Méthodes et outils d’inventaire 

De nombreuses méthodes de recensement existent, chacune présentant des avantages et des 

inconvénients : les inventaires aériens, par avion (Bouché et al., 2012) ou par drone (Linchant et al., 

2014, 2018) ; les inventaires pédestres (Mathot et al., 2006; Maréchal et al., 2014) ; les inventaires par 

pièges photographiques (Kays et al., 2020; Blount et al., 2021) ; les inventaires acoustiques (Enari et al., 

2019; Sugai et al., 2019) ou encore, les inventaires génétiques (Maréchal et al., 2014; Inoue et al., 2015). 

Cette liste n’est pas exhaustive, d’autant plus que, la technologie étant en perpétuelle évolution, les 

choix de dispositifs ne cessent de se multiplier et les méthodes d’évoluer (Wrege et al., 2017; Sugai et 

al., 2019; Fonteyn et al., 2020; Blount et al., 2021).  

Selon l’espèce ciblée, les objectifs de l’étude et les moyens mis à disposition, une méthode sera 

privilégiée à une autre (Maréchal et al., 2014). Tandis que les inventaires aériens sont davantage 

adaptés au monitoring des espèces de grande taille en savane (Bouché, 2007; Vermeulen et al., 2013), 

les inventaires pédestres ont longtemps été la méthode la plus utilisée pour réaliser le suivi de la faune 

en forêt tropicale (Maréchal et al., 2014). Cependant, cette technique coûteuse en temps et en 

personnel, est progressivement remplacée par des méthodes plus récemment développées, telles que 

les inventaires par camera traps et acoustiques (Thompson et al., 2009; Haurez et al., 2020; Hongo et 

al., 2020). En plus de limiter le biais associé à la présence humaine, ces dernières permettent de 

rapidement collecter des données à distance et sont adaptées au suivi des espèces nocturnes et/ou 

rares (Wrege et al., 2017; Holinda et al., 2020; Blount et al., 2021). En revanche, traiter le volume 

important de données qu’elles génèrent reste souvent une problématique délicate à gérer (Crunchant 

et al., 2020; Blount et al., 2021). 

1.4.3. Cas d’étude spécifique : l’éléphant de forêt 

Espèce emblématique du continent africain (White, 1994), l’éléphant est l’un des derniers 

représentants de la mégafaune (Bush et al., 2020). Tandis que les scientifiques se sont déjà largement 

intéressés à l’écologie et à la distribution de l’éléphant de savane (Loxodonta africana Blumenbach), 

l’éléphant de forêt (Loxodonta cyclotis Matschie) reste encore relativement peu étudié (Barnes et al., 

1991; Blake et al., 2007; Breuer et al., 2016). Or, ce pachyderme est considéré comme un réel 

« ingénieur écologique » : il joue un rôle essentiel dans la dynamique des forêts tropicales, en modifiant 

aussi bien leur structure que leur composition (Nasi et al., 2008; Campos-Arceiz et al., 2011; Poulsen et 

al., 2018; Rosin et al., 2019). Grand frugivore généraliste, il permet notamment la dispersion de 

nombreuses graines sur de longues distances et par conséquent, la régénération de ces essences 

(Campos-Arceiz et al., 2011; Poulsen et al., 2018; Bush et al., 2020). Cette dernière est par ailleurs 

facilitée par l’ouverture de la canopée et la redistribution des nutriments dans le sol, processus 

auxquels l’éléphant participe également (Poulsen et al., 2018). Enfin, par son corps imposant et ses 
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fréquents déplacements, il crée de vastes réseaux de pistes animales dont d’autres espèces tirent 

également profit (Blake et al., 2004; Naude et al., 2019). 

La combinaison des perturbations anthropiques évoquées ci-dessus ont mené à une chute 

drastique des éléphants du bassin du Congo en particulier (Blake et al., 2007; Maisels et al., 2013; 

Poulsen et al., 2018). Depuis 2021, l’éléphant de forêt est reconnu par l’IUCN comme en danger critique 

d’extinction (IUCN, 2021a). En effet, l’indice PIKE (Proportion of Illegal Killed Elephants) pour l’Afrique 

centrale, calculé par le programme MIKE (Monitoring the Illegal Killing of Elephants), n’a cessé 

d’augmenter jusqu’en 2011. Depuis, il a maintenu un taux supérieur aux indices relatifs aux éléphants 

de savane (CITES, 2020). Le braconnage intensif est particulièrement problématique dans le cas de 

l’éléphant qui, en plus d’être un animal de grande taille et donc plus vulnérable à la chasse, représente 

une proie de choix pour l’ivoire dont il est pourvu (Redford, 1992; Blake et al., 2007; Thompson et al., 

2009; Wittemyer et al., 2014; Breuer et al., 2016).  

Pour mettre en place des mesures de conservation adaptées à la sauvegarde de cette espèce, 

il est, avant tout, crucial d’évaluer le statut de leurs populations, leurs tendances démographiques et  

les menaces qui pèsent localement sur elles (Wrege et al., 2010; Keen et al., 2017). Dans cette optique, 

plusieurs types d’inventaire de populations d’éléphants ont déjà été réalisés, tels que des inventaires 

pédestres basés sur le comptage de leurs excréments (Barnes et al., 1991; Hedges et al., 2006) ou 

encore des inventaires par pièges photographiques (Varma et al., 2006). Plus récemment, l’éléphant 

de forêt a également fait l’objet d’inventaires acoustiques (Thompson et al., 2010; Wrege et al., 2017). 

En effet, leur taux de grondement a été identifié comme un bon proxy de leur abondance (Thompson 

et al., 2009; Wrege et al., 2010). Cette espèce hautement sociale communique essentiellement en 

émettant des infrasons, se propageant dans toutes les directions, dans un rayon de deux à quatre 

kilomètres en milieu ouvert (Langbauer et al., 1991; Garstang, 2004; Wrege et al., 2010). Ces fréquences 

étant très basses, elles sont peu atténuées par les obstacles, ce qui permet d’inventorier les éléphants 

dans un milieu fermé, comme la forêt (White, 1992; Garstang, 2004; Wrege et al., 2012; Keen et al., 

2017). Bien que cette nouvelle méthode semble prometteuse pour le suivi des populations d’éléphants 

de forêt, elle reste, à ce jour, peu documentée (Thompson et al., 2009; Keen et al., 2017; Wrege et al., 

2017).  
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1.5. Objectifs 

Considérant l’importance des mammifères dans la régulation des processus écologiques des 

forêts tropicales et le développement continu du secteur forestier en Afrique centrale, il est essentiel 

d’étudier l’influence qu’ont les concessions forestières sur les communautés mammaliennes. Peuvent-

elles être considérées comme des refuges pour la biodiversité quand elles sont durablement 

aménagées, même si elles ne sont pas certifiées FSC ou PEFC ? 

Cette étude a pour premier objectif d’évaluer l’impact de l’exploitation forestière sélective sur 

la biodiversité mammalienne. Pour ce faire, ce travail vise plus spécifiquement à comparer, sur base 

d’inventaires par pièges photographiques, des zones anciennement et récemment exploitées au sein 

d’une concession forestière légale, dotée d’un plan d’aménagement durable mais non certifiée 

« gestion durable » par le label FSC ou PEFC. 

De plus, au vu des nombreuses méthodes disponibles pour inventorier la faune, il semblait 

également pertinent de comparer deux d’entre elles dans le cadre des inventaires de l’espèce 

emblématique qu’est l’éléphant de forêt. Ainsi, le deuxième objectif de cette étude consiste 

à comparer deux méthodes d’inventaire de populations d’éléphants ; l’une utilisant des pièges 

photographiques et l’autre des capteurs acoustiques.   
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II. MATÉRIEL ET MÉTHODE 

2.1. Site d’étude 

Considérant le rôle tampon des concessions forestières lorsqu’elles sont situées en périphérie 

des AP (cf. 1.3.2.), la présente étude se devait d’identifier une société forestière œuvrant dans de telles 

conditions. Le groupe SEFAC, entourant le Parc National (PN) de Lobéké dans le Sud-Est du Cameroun, 

est apparu comme le candidat idéal.  

2.1.1. Présentation du Groupe SEFAC 

Depuis sa création en 1968, la Société d’Exploitation Forestière et Agricole du Cameroun 

(SEFAC) est installée dans le Sud-Est du Cameroun, le long de la rivière Sangha. L’implantation de la 

société forestière dans cette région a permis le développement d’une agglomération, dénommée 

Libongo, sur le rivage ouest de la frontière naturelle séparant le Cameroun de la République 

Centrafricaine (RCA). Depuis lors, ce site est le centre d’activité principale de l’entreprise. 

Au cours des années 1990, deux autres entreprises forestières sont nées de la SEFAC, 

permettant la création du Groupe SEFAC. Constitué de la Société d’Exploitation du Bois d’Afrique 

Centrale (SEBAC), de la Filière Bois (FB) et de la SEFAC, ce groupe est actuellement attributaire de cinq 

Unités Forestières d’Aménagement (UFA), couvrant près de 406 000 ha (Figure 1). Ces dernières sont 

réparties entre les arrondissements de Yokadouma, de Salapoumbé et de Moloundou dans le 

département de la Boumba et Ngoko. 

 

Figure 1 : Localisation des UFA du Groupe SEFAC. 
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La production annuelle moyenne de l’entreprise s’élève à 140 000 m3 de bois, dont 90% est 

transformé localement. L’essence la plus exploitée est l’ayous (Triplochiton scleroxylon K. Schum.), 

représentant plus de la moitié du volume de bois exploité, suivie du sapelli (Entandrophragma 

cylindricum (Sprague) Sprague) et du tali (Erythrophleum suaveolens (Guill. & Perr.) Brenan). Implanté 

au cœur du massif forestier du bassin du Congo, le Groupe SEFAC est conscient du potentiel que 

représentent ses forêts et attribue autant d’importance à une gestion forestière économiquement 

viable, que socialement bénéfique et soucieuse de l’environnement. Dans cette logique, la société a 

obtenu le certificat OLB (Origine et Légalité des Bois) en 2010, pour leur gestion forestière ainsi que 

pour leur chaine de contrôle des produits forestiers transformés. 

L’investissement du Groupe SEFAC dans la gestion forestière a également permis le 

développement socio-économique de Libongo, comptant désormais 10 000 habitants environ. Par le 

biais de l’entreprise, les employés ont un accès facilité à l’eau potable, à l’électricité, au logement, à 

des vivres « bon-marchés », etc. Par ailleurs, l’essor d’alternatives économiques dans cette région 

participe à la stratégie de lutte anti-braconnage mise en place par la société, incitant les villageois à ne 

plus chasser illégalement dans les UFA.  

2.1.2. Localisation et historique 

La présente étude s’est déroulée dans l’UFA n°10-012 (Figure 1) de la société forestière SEFAC. 

Appartenant à l’arrondissement de Salapoumbé, celle-ci se situe plus précisément entre les latitudes 

2°23’ et 2°38’ Nord et les longitudes 15°39’ et 16°09’ Est. Limitée au sud par le PN de Lobéké et à l’est 

par la rivière Sangha, cette UFA est composée de 30 Assiettes Annuelles de Coupe (AAC) s’étendant sur 

une superficie totale de 58 676 ha.  

Initialement, les forêts de l’UFA n°10-012 étaient définies comme forêts domaniales de 

production selon le plan de zonage du Cameroun méridional. Entre 1976 et 1995, elles ont ainsi été 

exploitées suivant deux licences desservies à la SEFAC. Après avoir été mises en adjudication en 1996 

et officiellement assignées à la SEFAC, elles ont fait l’objet d’une convention provisoire d’exploitation 

dès 1998. De cette façon, six AAC ont été exploitées entre 1998 et 2004, représentant une superficie 

totale de 14 170 ha au sein de l’UFA (SEFAC, 2013). Enfin, un premier plan d’aménagement a été 

approuvé par le ministère en 2004 pour être, ensuite, mis à jour en 2013. Depuis lors, l’UFA est 

exploitée en suivant cette dernière version du plan d’aménagement.  
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2.1.3. Climat, pédologie et topographie 

Les forêts de l’UFA n°10-012 sont soumises à un climat subéquatorial, caractérisé par deux 

saisons des pluies et deux saisons « sèches » (Faure, 1989; Gond et al., 2014). L’une s’étale de juin à 

août tandis que l’autre, plus marquée, s’étend de décembre à février. Selon la classification de Köppen-

Geiger (Köppen et al., 1954; Peel et al., 2007), elles se situent dans une zone de transition entre les 

climats Aw et Am. Les précipitations annuelles atteignent en moyenne 1400 mm. Une hauteur 

moyenne des pluies de 32 mm par mois fait de janvier le mois le plus sec tandis que le mois d’octobre 

possède le taux de précipitation le plus élevé, avec une moyenne de 191 mm. Contrairement à la forte 

variabilité saisonnière des précipitations journalières, la température annuelle, estimée à 25,3°C en 

moyenne, ne fluctue que faiblement au cours des saisons.  

Selon la carte des sols d’Afrique éditée par Jones et al. (2013), les sols sont ferralitiques de 

couleur rouge (Dewitte et al., 2013; IUSS Working Group WRB, 2015). Issus de l’altération d’anciennes 

surfaces géomorphiques datant de l’époque précambrienne (Kögel-Knabner et al., 2014), ils sont acides 

et pauvres en éléments nutritifs en raison de leur faible Capacité d’Echange Cationique (CEC) (Faure, 

1989; Nakao et al., 2016).  

Le relief est peu accidenté. Les points culminants atteignent environ 600 mètres d’altitude. Le 

réseau hydrographique est cependant fort développé, de par la proximité de la rivière Sangha, 

alimentée par de nombreux affluents. Ces derniers mènent à la formation de zones marécageuses, 

principalement à l’est de l’UFA.  

2.1.4. Végétation 

Les massifs forestiers font partie de la région guinéo-congolaise (White, 1983), et plus 

particulièrement d’une zone de transition entre les sous-régions guinéenne inférieure et congolaise 

(Droissart et al., 2018). Associées au cluster dénommé « Moist Central Africa » (Fayolle et al., 2014), 

elles appartiennent au type « semi-décidu » dont les familles dominantes parmi les arbres sont les 

Fabaceae, Malvaceae et Annonaceae (Letouzey, 1985; Réjou-Méchain et al., 2021).  

Selon le plan d’aménagement de l’UFA étudiée, le tali, le sapelli, le fraké (Terminalia superba 

Engl. & Diels), l’éyong (Eribroma oblongum (Mast.) Pierre ex A. Chev.), l’émien (Alstonia boonei De 

Wild.), le bubinga rouge (Guibourtia demeusei L.), le fromager (Ceiba pentandra (L.) Gaertn.) et l’ayous 

dominent la canopée (SEFAC, 2013). Par ailleurs, l’abondance en espèces issues de la famille des 

Malvacées, telles que l’ayous, l’éyong ou encore le bété (Mansonia altissima (A.Chev.) A.Chev.), est 

particulièrement caractéristique des forêts denses semi-caducifoliées (Faure, 1989).  
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2.1.5. Faune 

La diversité faunistique du site étudié est assignée au complexe biogéographique guinéo-

congolais (Linder et al., 2012). Bien que faisant l’objet d’une exploitation forestière, ces forêts sont le 

refuge de plusieurs espèces emblématiques des massifs forestiers camerounais ; l’éléphant de forêt 

(Loxodonta cyclotis), le léopard (Panthera pardus) ou encore, le gorille de l’Ouest (Gorilla gorilla). Selon 

le plan d’aménagement mis à jour en 2013, 26 espèces de mammifères de taille moyenne à grande ont 

été inventoriées dans l’UFA n°10-012 (SEFAC, 2013). Parmi celles-ci, neuf espèces sont intégralement 

protégées (Classe A) par la législation nationale camerounaise relative à la protection de la faune 

(arrêté n°0648/MINFOF du 18 décembre 2006) tandis que six bénéficient d’une protection partielle 

(Classe B), dont le buffle de forêt (Syncerus caffer nanus) et le bongo (Tragelaphus eurycerus). Dans la 

première catégorie, le chimpanzé (Pan troglodytes), le céphalophe à dos jaune (Cephalophus 

sylvicultor) et le magistrat (Colobus guereza) peuvent être cités en plus des trois espèces phares du 

Cameroun évoquées ci-dessus.  

Le céphalophe à bande dorsale noire (Cephalophus dorsalis), le céphalophe bleu (Philantomba 

monticola) et l’éléphant de forêt constituaient les trois espèces répertoriées comme les plus 

abondantes en 2013, avec un Indice Kilométrique d’Abondance (IKA) valant respectivement 5,8 ; 4,0  et 

3,2 (SEFAC, 2013). Le gorille occupait la quatrième position de ce classement avec un taux de rencontre 

égal à presqu’un individu par kilomètre. Cependant, ces données nécessiteraient d’être actualisées au 

vu des pressions croissantes exercées sur les ressources fauniques du bassin du Congo, et plus 

spécifiquement sur les mammifères (Fa et al., 2005; Laurance et al., 2006; Van Vliet et al., 2008; Poulsen 

et al., 2011; Laméris et al., 2019). Malgré l’observation généralisée d’une tendance démographique 

décroissante des mammifères en Afrique centrale, deux éléments relatifs à la position géographique 

de l’UFA jouent en faveur de la conservation des espèces présentes au sein du site. Premièrement, 

l’UFA longe les limites nord du PN de Lobéké. Ensuite, une portion du territoire étudié se superpose à 

des zones faisant l’objet de permis de chasse, autrement appelées Zones d’Intérêt Cynégétique (ZIC). 

Ainsi, les populations animales circulant dans les massifs forestiers étudiés bénéficient des efforts de 

conservation mis en place par les gestionnaires du PN et des ZIC.  

Les ZIC sont gérées par l’organisme « Faro Safaris » qui organise des activités de chasse sportive 

mais qui participe également de façon non-négligeable à la lutte anti-braconnage dans la région, par le 

biais de patrouilles quotidiennes de contrôle. Au cours des deux dernières saisons, ils ont extirpé plus 

de 50 000 collets de la forêt (C.Dugas de la Boissonny, communication personnelle, 2021). Depuis la 

période d’instabilité politique en RCA, de plus en plus de réfugiés centrafricains viennent braconner 

dans les forêts camerounaises. Ces menaces pesant sur la faune sont particulièrement inquiétantes 

sachant que ces derniers utilisent principalement des armes à feu pour chasser (A.Oumar Ramadan, 

communication personnelle, 2021).  
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2.2. Acquisition des données  

Les différentes phases de terrain nécessaires à la réalisation du protocole ont été menées du 

15 février au 24 avril 2021 par une équipe composée de trois à quatre personnes.  

2.2.1. Stratégie d’échantillonnage 

2.2.1.1. Identification des zones échantillonnées 

Pour répondre aux objectifs de l’étude, des inventaires de faune, par pièges photographiques 

et acoustiques, ont été réalisés dans des zones récemment et anciennement exploitées de l’UFA 

étudiée. Deux AAC présentant des historiques d’exploitation contrastés ont été identifiées (Figure 2).  

L’exploitation de l’AAC 5-2 a pris fin en janvier 2021 tandis que l’AAC 6-1 a été exploitée pour la dernière 

fois entre 1976 et 2004. Autrement dit, une période de 17 à 45 ans s’est écoulée depuis sa dernière 

exploitation.  

 

Figure 2 : Localisation des AAC échantillonnées dans l’UFA n°10-012. 

Par ailleurs, une attention particulière a été portée au type de végétation lors de la sélection 

des zones d’étude afin de réaliser les inventaires dans des environnements comparables et ainsi, de 

limiter les biais. L’AAC 5-2 et l’AAC 6-1 sont également relativement similaires en termes de superficie. 

Elles couvrent respectivement 18,4 et 21,4 km2. 
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2.2.1.2. Plans d’échantillonnage 

Dans l’objectif de définir l’emplacement des pièges photographiques, une grille dont chaque 

cellule possède des dimensions de 1,4 km de côté, a été construite au sein des deux AAC identifiées, à 

l’aide du logiciel QGIS 3.10. En d’autres termes, cela équivaut à appliquer une densité d’une caméra 

par 2 km2. Recommandée par le réseau TEAM (Tropical Ecology Assessment and Monitoring Network), 

cette disposition systématique correspond à « un bon compromis entre le niveau d’effort requis pour 

détecter les espèces possédant un large domaine vital (> 100 km2), telles que les éléphants, et le niveau 

d’effort requis pour détecter les espèces aux plus petits domaines vitaux (~1 km2), telles que les petits 

carnivores » (TEAM Network, 2008). Selon ces modalités d’échantillonnage et la superficie propre à 

chacune des AAC étudiées, 12 pièges photographiques ont pu être disposés dans chacune d’entre elles 

(Figures 3 et 4).  

Afin de répondre au second objectif spécifique de cette étude, visant à comparer deux 

méthodes d’inventaire des populations d’éléphants, des inventaires acoustiques ont été réalisés en 

complément des inventaires par pièges photographiques. Ainsi, à ces deux premiers réseaux de camera 

traps s’est greffé le dispositif expérimental mis en place pour la collecte des données sonores (Figures 

3 et 4). La distance entre chaque piège photographique convenait également à la disposition des 

capteurs acoustiques, possédant un rayon de détection de 550 mètres (P.Wrege, communication 

personnelle, 2020). La distance de 1,4 km imposée par les grilles d’échantillonnage des caméras 

permettait donc d’assurer qu’un même grondement d’éléphant ne soit pas enregistré par plusieurs 

unités. Possédant une zone de détection plus grande que celle des pièges photographiques, seuls six 

capteurs acoustiques ont été installés dans chaque AAC. Autrement dit, deux fois plus de pièges 

photographiques (12) que de capteurs acoustiques (6) ont échantillonné chaque zone d’étude. Parmi 

les 12 emplacements disponibles par AAC, les capteurs acoustiques ont été placés aux positions qui 

permettaient que leur zone de détection soit la plus contenue possible dans l’AAC étudiée afin d’éviter 

la détection d’animaux situés dans les AAC voisines. 

Dans les deux zones d’étude, les dispositifs associés à chaque type d’inventaire ont été laissés 

sur le terrain durant sept semaines environ, correspondant à la durée maximale permise par la longueur 

de la mission.  
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Figure 3 : Plan d’échantillonnage des pièges photographiques (PP) et des capteurs acoustiques (CA) dans l’AAC 5-2, zone 
récemment exploitée. 

 

Figure 4 : Plan d’échantillonnage des pièges photographiques (PP) et des capteurs acoustiques (CA) dans l’AAC 6-1, zone 
anciennement exploitée. 
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2.2.2. Inventaires par pièges photographiques  

2.2.2.1. Modèle utilisé et paramétrage 

Le modèle des camera traps « BolyGuard SG2060-X » a été utilisé pour réaliser les inventaires 

par pièges photographiques. Muni d’un capteur infrarouge passif (PIR detector), l’appareil se déclenche 

automatiquement lorsque ses capteurs pyroélectriques traduisent la détection d’un mouvement et 

d’une variation thermique dans son champ, par la production d’un voltage. La distance de détection de 

ce modèle est estimée à 15 mètres selon un angle de 57°. De nuit, un flash incandescent « noir » permet 

d’éclairer la scène visée selon une portée de 10 mètres. La discrétion de ce système d’éclairage 

nocturne limite l’influence que le piège photographique pourrait avoir sur le comportement des 

espèces photographiées. Par ailleurs, la petite taille et l’aspect camouflé de ce dernier vont également 

en ce sens.  

Dans le cadre de cette étude, les camera traps ont été programmées pour enregistrer des 

vidéos de 5 secondes à chaque détection, selon une résolution de 1920x1080 (full HD). Aucun intervalle 

de temps minimum entre deux déclenchements n’a été paramétré. Cependant, un délai de 0,8 

seconde, correspondant au temps de déclenchement, est requis à l’appareil pour démarrer 

l’enregistrement, sans compter le délai associé à la vitesse de récupération du piège photographique 

en cas de déclenchements consécutifs. L’ensemble des réglages ayant été enregistrés sur chaque 

appareil est repris en Annexe 1.  

2.2.2.2. Installation et récupération des pièges photographiques 

Préalablement à l’installation des caméras, un code identifiant a été attribué à chaque piège 

photographique. Ce dernier a également été attribué à une carte SD de 32 GB, qui était aussitôt insérée 

dans le piège qui lui était propre. Ce système a permis d’assurer la traçabilité tout au long du protocole, 

entre les données récoltées, l’appareil et le point d’installation. Dans la même optique, une fiche 

d’installation était présentée à la caméra (Photo 2). 

Une fois sur le terrain et le point géoréférencé théorique du piège photographique atteint, 

plusieurs étapes, inspirées du protocole de Fonteyn (2017) et de Haurez et al. (2020), étaient 

successivement menées par l’équipe pour assurer une installation adéquate et opérationnelle du 

matériel.  

1) La première d’entre elles consistait à trouver un wildlife-friendly site dans un rayon de 100 

mètres autour des coordonnées géographiques théoriques de la caméra. Ce dernier 

correspondait fréquemment à une piste animale nettement dessinée ou confirmée par la 

présence de traces animales, telles que des excréments ou des amas de terre rouge le long 

des arbres, signalant que de larges mammifères s’y étaient frottés (Photo 1a).  
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2) Une fois l’arbre support identifié, le piège photographique était fixé à celui-ci à une hauteur 

moyenne de 50 cm (hauteur du genou), parallèlement au sol et visant la scène 

présélectionnée. De façon à maximiser la longueur de la trajectoire animale perçue par 

l’objectif, la caméra était préférentiellement orientée en diagonale par rapport à celle-ci. 

Les coordonnées GPS réelles de l’emplacement du piège photographique étaient 

enregistrées.  

3) La végétation se situant dans le champ de vision du piège photographique dans un rayon 

de 3 mètres était potentiellement dégagée à l’aide d’une machette. Seule la végétation 

susceptible d’entraîner des faux-déclenchements de l’appareil était coupée, de façon à 

dénaturer le moins possible le lieu d’installation. Tous les éléments végétaux sectionnés 

étaient jetés à plus de 20 mètres de l’emplacement de la caméra pour limiter les signes de 

sa présence. Dans ce même esprit, la machette n’était utilisée qu’en cas de réelle nécessité 

dans un rayon de 150 mètres autour du point d’installation. 

4) Plusieurs tests de cadrage et de détection étaient ensuite réalisés, de même qu’une 

vérification de la configuration des paramètres. Lorsque la disposition du piège était 

considérée comme satisfaisante après visionnage des résultats obtenus sur l’écran intégré 

à l’appareil, une couche de graisse de silicone était disposée le long des pourtours du boîtier 

pour limiter toute infiltration d’humidité (Photo 1b). L’appareil était ainsi prêt à être activé 

et scellé (Photo 1c). 

 

          

Photo 1 : A. Piste animale sélectionnée comme scène. B. Finalisation de l’installation du piège par la pose d’une couche de 
graisse de silicone sur les joints du boitier.  C. Piège photographique installé et activé. 
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A l’issue de ce processus, deux fiches standardisées étaient complétées : la « Camera Setup / 

Recovery habitat sheet » et la « Camera Setup / Service / Recovery photo sheet » (Fonteyn, 2017). La 

première (Annexe 2) reprenait principalement les caractéristiques environnementales du lieu 

d’installation ainsi que les observations réalisées sur l’état du matériel récupéré à la fin de la collecte 

des données. La seconde (Annexe 3) avait pour but d’être présentée à la caméra à chaque passage 

(Photo 2) avant de quitter la scène pour, à nouveau, améliorer le système de traçabilité des données.  

 

 

Photo 2 : Fiche standardisée présentée à la caméra avant de quitter le lieu d’installation afin de garantir la traçabilité. 

 

A mi-parcours de la période de collecte de données (fin mars), chaque lieu d’installation a été 

visité par la même équipe que celle qui avait installé les pièges photographiques pour vérifier leur état 

de marche et leur orientation. En cas de dégâts, le piège était remplacé par une nouvelle caméra. Si 

seule l’orientation de la caméra avait été modifiée, cette dernière était rectifiée. Par ailleurs, la 

végétation se situant dans le champ de vision du piège photographique était éclaircie au besoin.  
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2.2.3. Inventaires acoustiques 

2.2.3.1. Modèle utilisé et paramétrage 

Le modèle des capteurs acoustiques ayant servi dans cette étude est le « Swift Recorder – ELP 

Version ». Ces Autonomous Recording Units (ARU) ont été mis au point par le programme de recherche 

en bioacoustique mené par le laboratoire ornithologique de l’Université de Cornell (Ithaca, Etats-Unis). 

Plus spécifiquement, cette version « ELP » a été développée dans le cadre des études conduites par 

l’Elephant Listening Project (ELP) dans les forêts du bassin du Congo (Wrege, 2017). De façon à 

minimiser les dégâts pouvant endommager l’appareil, l’entièreté de son mécanisme a été placé dans 

un solide boîtier. Le rayon de détection de ce modèle est de 550 mètres pour un grondement moyen 

d’éléphant dans un milieu fermé, à condition que le microphone gain, pouvant être défini comme le 

nombre de décibels captées, soit réglé au maximum (P.Wrege, communication personnelle, 2020).  

Cet outil nécessite d’être programmé via un logiciel de configuration « Swift Beta 13 », 

développé par le même laboratoire. Différents paramètres, dépendant de l’espèce étudiée, nécessitent 

d’être enregistrés sur chaque ARU. Tout d’abord, un seuil de 8 kHz a été défini comme taux 

d’échantillonnage, permettant au microphone d’uniquement enregistrer les sons possédant une 

fréquence inférieure à ce seuil. En effet, ce dernier, ciblant les sons basse fréquence, est suffisant pour 

capter les grondements d’éléphant, possédant une signature fréquentielle caractéristique comprise 

entre 8 et 180 Hz (Keen et al., 2017). Par ailleurs, pour maximiser la surface échantillonnée par les 

capteurs, le microphone gain a été réglé sur sa valeur maximale, soit 47,5 dB. Quant à la programmation 

de l’horaire journalier pendant lequel le capteur était actif, celui-ci a été défini en visant à trouver un 

compromis entre la quantité de données, les coûts associés à la capacité de stockage et le temps de 

traitement de données. En conséquence, l’appareil a été paramétré pour enregistrer 12 heures par 

jour, à raison d’une heure sur deux. De cette façon, 12 fichiers audio (format WAV) étaient générés par 

jour, représentant près de 700 Mo de données. L’Annexe 4 reprend les paramètres attribués à tous les 

capteurs acoustiques.  
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2.2.3.2. Installation et récupération des capteurs acoustiques 

Préalablement à leur installation, le même système d’étiquetage que pour les pièges 

photographiques a été mis en place pour les capteurs acoustiques pour, à nouveau, assurer la 

traçabilité des données lors de la récolte du matériel et de l’analyse de ces dernières. 

Une fois sur le terrain, les capteurs acoustiques ont été attachés aux mêmes troncs d’arbres 

que les pièges photographiques à l’aide d’une échelle, à une hauteur moyenne de 5 mètres (Photo 3a). 

Ceci avait pour but de maximiser la bonne réception des ondes sonores et de minimiser les potentiels 

dégâts occasionnés par la faune et les risques de vol du matériel. Le boîtier était positionné sur l’arbre 

de façon à ce que le microphone ne soit jamais orienté vers le haut de sorte à limiter les risques 

d’infiltration d’eau au niveau de la membrane recouvrant l’emplacement du microphone. (Photo 3b).  

Ne possédant pas de bouton on/off, à l’instant où la batterie était alimentée, le capteur entrait 

en état de marche. Son bon fonctionnement était alors contrôlé : en fonction de l’heure qu’il était, une 

lumière bleue (mode stand-by) ou verte (mode recording) devait clignoter. Enfin, une couche de graisse 

de silicone était déposée sur les joints du boîtier afin d’étanchéifier l’appareil, avant qu’il soit 

définitivement fermé et accroché au tronc à l’aide d’une large sangle. 

  

Photo  3 : A. Phase d’installation d’un capteur acoustique à 5 mètres de haut. B. Installation définitive du capteur avec le 
microphone placé de côté. 

A l’issue de ces différentes étapes d’installation, une fiche standardisée, présentée en Annexe 

5, a été complétée pour chaque capteur acoustique installé. Cette dernière décrivait principalement le 

milieu environnant le lieu d’installation et permettait également de préciser l’identifiant de la camera 

trap à laquelle le capteur était géographiquement associé, ainsi que les éléments relatifs à l’état du 

matériel récupéré à la fin de la collecte de données.  
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2.3. Analyse des données 

2.3.1. Prétraitement des données collectées 

Toutes les données issues des pièges photographiques ont été traitées à l’aide du logiciel 

Timelapse 2.2.4.0. : les animaux détectés étaient identifiés jusqu’à l’espèce quand la vidéo le permettait 

et le nombre d’individus photographiés enregistré. La nomenclature ayant été appliquée aux espèces 

identifiées est celle référencée par la liste rouge de l’IUCN (IUCN, 2021a). Pour une même espèce, les 

évènements de détection indépendants ont été définis comme ceux possédant au minimum 30 

minutes d’intervalle (Fonteyn et al., 2020).  

Afin d’inventorier le nombre de cris d’éléphant enregistrés par les capteurs acoustiques, 

chaque enregistrement sonore d’une heure a été analysé par un programme de détection automatique 

de grondement d’éléphant de forêt, dénommé Hori Harm Detector 6.3. A nouveau, ce logiciel a été 

développé dans le cadre de l’ELP mené par le laboratoire ornithologique de l’Université de Cornell 

(Keen et al., 2017). Globalement, cet algorithme recherche des émissions de fréquence se situant dans 

la gamme de 8-64 Hz, durant entre 2 et 8 s. Pour ce faire, il se base sur un processus comprenant (i) 

une première étape de sélection des flux d’énergie répondant aux critères spectro-temporels de 

certains filtres et (ii) une seconde étape de classification de ces détections selon leur probabilité de 

correspondre ou non à un grondement d’éléphant, nécessitant que le modèle ait été entraîné et testé 

au préalable (Keen et al., 2017). Au cours de cette seconde étape, l’algorithme accorde un score, allant 

de 0 à 1, à chaque détection, dépendant de la force du signal détecté, de sa structure, etc. Plus il est 

élevé, plus il est probable que le son détecté corresponde réellement à un grondement d’éléphant. 

Dans le cas d’études acoustique menées en forêt dense humide, il est recommandé de considérer 

toutes les détections possédant un score ≥ 0,4 (L.D.Rowland, communication personnelle, 2021). 

Cependant, après avoir analysé 5% du jeu de données à la main (384 heures d’enregistrement) à l’aide 

du logiciel Ishmael 3.0., un seuil de 0,5 a finalement été défini dans le cadre de notre étude, pour 

minimiser le nombre de faux positifs (FP) considérés dans nos analyses (Figure 5). Avec ce seuil, le taux 

de faux positifs était de 29%.  

 

Figure 5 : Nombre d’évènements de détection identifiés par l’algorithme comme grondements d’éléphant, définis à posteriori 
comme faux positifs (FP), vrais positifs (VP) et faux négatifs (FN) par classe de score, lors de la vérification manuelle de 5% des 
données acoustiques. 
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La précision de cet algorithme, définie comme la proportion de cris d’éléphants existants parmi 

ceux détectés par l’algorithme (le nombre de VP sur la somme des FP et des VP), dépend de plusieurs 

facteurs, dont la zone d’étude, la saison à laquelle la collecte de données est effectuée et le seuil 

appliqué sur la gamme des scores des détections (Keen et al., 2017). En effet, plus les scores considérés 

sont faibles, plus le nombre de faux positifs détectés par l’algorithme est élevé (Keen et al., 2017). En 

utilisant un seuil de 0,5, la précision de l’algorithme utilisé a été estimée à 68% dans les conditions 

propres à cette étude, pour un recall, correspondant à la proportion de grondements d’éléphant 

trouvés par l’algorithme (le nombre de VP sur la somme des FN et des VP), de 56%.  

Après avoir effectué ce sous-échantillonnage, seuls les évènements de détection possédant un 

intervalle de 4 heures entre eux ont été conservés comme évènements de détection indépendants afin 

de contrôler l’autocorrélation (Thompson et al., 2010).  

 Une fois prétraitées, les données issues des deux types d’inventaires faunistiques ont été 

analysées en utilisant le logiciel R 4.1.0. (R-Development-Core-Team) et les packages mentionnés ci-

après.  

2.3.2. Caractérisation de la biodiversité mammalienne de zones anciennement et 

récemment exploitées 

  Pour générer les courbes de raréfaction et évaluer la richesse spécifique des deux zones 

d’étude, la fonction specaccum du package vegan a été utilisée par le biais de l’application Shiny 

EurêCam!. Dans le but de comparer la variabilité du nombre d’espèces détectées par caméra dans 

chacune des AAC étudiées, un test t de student a également été réalisé.   

 Ensuite, une ordination non-métrique multidimensionnelle, autrement appelée NMDS (Non-

metric MultiDimensional Scaling), a été générée à l’aide des packages vegan et ggplot2. Cette analyse 

permet de visualiser les éventuelles différences de composition spécifique des communautés animales 

étudiées (Fonteyn et al., 2020; Lhoest et al., 2020). Sa construction est basée sur la matrice de 

dissimilarité (grille de caméras x espèces) caractérisée par les distances de Bray-Curtis ayant, elle-

même, été calculées sur base de la matrice d’abondance relative des espèces. Dans le cadre de cette 

analyse, seules les espèces ayant au moins deux occurrences ont été considérées afin que les espèces 

rares ne tirent pas l’ordination selon un certain axe, ce qui fausserait l’interprétation du résultat. De 

même, les espèces arboricoles (Cercopithecus cephus, Cercopithecus nictitans, Colobus guereza et 

Lophocebus albigena) ont été exclues pour cette analyse et les suivantes : de par leur plus faible 

probabilité de détection, les données récoltées à leur égard ne peuvent être considérées comme 

représentatives de leur activité. 
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Afin de compléter la comparaison des deux zones en termes de diversité spécifique, les indices 

d’abondance relative (RAI) de chaque espèce ont été calculés pour les deux zones d’étude et comparés 

à l’aide d’un test t de student ou de Wilcoxon-Mann-Withney selon que les conditions de normalité des 

populations étaient ou n’étaient pas respectées. L’indépendance des deux distributions de RAI, propres 

à chaque AAC, a également été évaluée à l’aide d’un test khi2. Également appelé « taux de détection 

moyen », ce proxy d’abondance a été calculé comme suit pour chaque espèce :  

𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅 =  𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁 𝑑𝑑′é𝑣𝑣è𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛 𝑑𝑑𝑑𝑑 𝑑𝑑é𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡 𝑖𝑖𝑖𝑖𝑖𝑖é𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝
𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁 𝑑𝑑𝑑𝑑 𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐é𝑟𝑟𝑟𝑟.𝑗𝑗𝑗𝑗𝑗𝑗𝑗𝑗𝑗𝑗 𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐é𝑟𝑟é𝑠𝑠

  (O’Brien, 2011). 

Enfin, de façon à étudier l’influence de l’exploitation forestière sur l’activité quotidienne des 

mammifères, les rythmes d’activité des espèces ayant été détectés dans les deux AAC, à au moins deux 

reprises, ont été estimés. A l’aide du package overlap, ceux-ci ont été obtenu en estimant leurs densités 

de probabilité à être détectés selon un cycle de 24 heures par la méthode du noyau (kernel density 

estimation). Pour comparer les deux courbes d’activité obtenues pour chaque espèce, le test statistique 

U2 de Watson a été réalisé (Zar, 2012). Cette méthode, nécessitant de transformer les données 

temporelles en données circulaires (package circular), a également été utilisée dans le cadre d’autres 

études visant à déterminer si les profils d’activité issus de deux populations variaient significativement 

(Graipel et al., 2014; Frey et al., 2017).  

2.3.3. Comparaison de deux méthodes d’inventaire d’éléphants 

 Un taux de détection d’éléphant et de grondement d’éléphant par heure, pouvant être défini 

comme un RAI horaire (RAIH), a été calculé pour chaque couple de caméra-capteur, géographiquement 

appariés. Cet indice permet de comparer le nombre de détections enregistrées par les deux dispositifs 

en les ramenant à une même échelle temporelle et en intégrant l’effort d’échantillonnage mis en place 

pour chacune des méthodes. La formule suivante a été appliquée : 

𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅H =  𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁 𝑑𝑑′é𝑣𝑣è𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛 𝑑𝑑𝑑𝑑 𝑑𝑑é𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡 𝑖𝑖𝑖𝑖𝑖𝑖é𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝
𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁 𝑑𝑑′ℎ𝑒𝑒𝑢𝑢𝑢𝑢𝑢𝑢𝑢𝑢 𝑑𝑑′𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒

  

 Ce RAIH a également été multiplié par 24 pour obtenir un taux de détection exprimé en 

caméra.jour (RAI),  permettant de comparer les résultats obtenus à ceux d’autres études évaluant ces 

deux méthodes d’inventaire. La régression linéaire des RAI issus des inventaires acoustiques en 

fonction des RAI issus des inventaires par pièges photographiques a permis d’étudier la relation entre 

ces deux variables. De plus, un test t de student a été réalisé pour évaluer la significativité de la 

différence entre les moyennes du taux de détection de grondement d’éléphant entre les deux zones 

d’étude. 
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 Ensuite, pour pouvoir déterminer si les deux méthodes d’inventaire utilisées permettaient 

d’obtenir une courbe similaire d’activité quotidienne de l’éléphant, son rythme d’activité a été généré 

en utilisant d’une part, les évènements de détections indépendants d’éléphant collectées par pièges 

photographiques et d’autre part, les évènements de grondement d’éléphant indépendants enregistrés 

par les capteurs acoustiques. Pour ce faire, la même approche que celle décrite dans la section 2.3.2. a 

été appliquée.   

 Enfin, une analyse temporelle du nombre d’évènements de détection indépendants ayant été 

enregistré par chaque unité a été réalisée afin de déterminer si les mêmes tendances étaient observées 

entre chacune des deux unités d’enregistrement appariées (camera trap vs capteur acoustique). Un 

test de corrélation de Kendall a ensuite été appliqué à ces variables, qui ne répondaient pas aux 

conditions d’application de normalité du test de Pearson. A nouveau, le package ggplot2 a été utilisé 

pour la construction des graphiques produits.  
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III. RÉSULTATS 

3.1. Résultats globaux 

3.1.1. Inventaires par pièges photographiques 

Sur les 24 camera traps déployées, quatre d’entre elles ont été abîmées par des éléphants et 

ont nécessité un remplacement à mi-parcours, générant une perte de données allant de 13 à 30 jours. 

Malgré cela, la collecte de données s’est étendue sur un total de 1 207 caméras.jours et a permis 

d’enregistrer 124 Go de vidéos. Au total, 11 162 évènements de détection ont été inventoriés. Parmi 

ceux-ci, seuls 2,3% n’ont pu être associés à un taxon.  

Un total de 36 taxa de mammifères a été identifié au sein du jeu de données (Annexe 6). Parmi 

les taxons observés, figurent des espèces emblématiques, telles que le gorille (Gorilla gorilla) et le 

chimpanzé (Pan troglodytes), ou encore le pangolin géant (Smutsia gigantea). D’autres espèces 

considérées comme rares et peu connues ont également été détectées, notamment l’hylochère 

(Hylochoerus meinertzhageni) (D’Huart, 1993) et le chat doré (Caracal aurata) (Bahaa-el-din et al., 

2015) (Photo 4).  

   

Photo 4 : Arrêt sur image d’un gorille (A), d’un pangolin géant (B) et d’un chat doré (C) filmés par un piège photographique. 

3.1.2. Inventaires acoustiques 

Les 12 capteurs acoustiques installés en forêt ont permis l’enregistrement sonore de 7 623 

heures sur un total de 635 capteurs.jours, représentant 408 Go de données. Après traitement par le 

détecteur automatique de grondement d’éléphant, 8 343 évènements de détection possédant un score 

supérieur à 0,5 ont été identifiés.  

La plupart des grondements identifiés ne possédaient pas de structure harmonique (Figure 6). 

En effet, il est fréquent que seule la fréquence fondamentale, se situant dans les infrasons entre 8 et 

34 Hz, soit visible lors des analyses (Keen et al., 2017). Les grondements peuvent être atténués sur les 

enregistrements pour plusieurs raisons : ils sont émis trop loin du capteur acoustique, ils ont été trop 

dégradés au cours de leur propagation, ou ils ont été émis à faible intensité (Thompson et al., 2009; 

Keen et al., 2017).  
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Figure 6 : Identification de grondements d’éléphant (A) présentant une structure harmonique (scores de 0,98 et 0,96),                   
(B) dont seule la fréquence fondamentale est visible dans le spectrogramme (score de 0,87), avec le logiciel Ishmael. 
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3.2. Comparaison de la biodiversité mammalienne entre des zones 
anciennement et récemment exploitées 

Dans le but d’évaluer l’effet de l’exploitation forestière sur les communautés animales, et plus 

spécifiquement sur les mammifères, plusieurs analyses ont été menées pour quantifier les variations 

(i) de richesse, (ii) de composition spécifique, (iii) d’abondance relative et (iv) de rythmes d’activité des 

espèces entre les deux zones étudiées.  

3.2.1. Richesse spécifique 

 

Figure 7 : Courbes de raréfaction des espèces de la zone anciennement (verte) et récemment exploitée (orange). 

L’AAC anciennement exploitée abrite la plus grande richesse avec 33 espèces (Figure 7), 

possédant une moyenne de 15 [8-19] espèces détectées par caméra (Figure 8). De plus, la courbe de 

raréfaction relative à cette zone suggère que la période d’échantillonnage est considérée comme 

insuffisante pour inventorier la totalité des espèces qui la caractérisent, ce qui suppose que cette zone 

est en réalité encore plus riche. Au contraire, la courbe de l’AAC récemment exploitée semble 

progressivement se stabiliser aux alentours de son maximum, atteignant 30 espèces (Figure 7).  

Bien que le nombre moyen d’espèces détectées par caméra soit supérieur dans la zone 

récemment exploitée, avec 17 [12-23] espèces (Figure 8), les richesses moyennes perçues par piège 

photographique ne présentent finalement aucune différence significative entre zones (p = 0,11 ; t = 

1,65) (Annexe 7).  
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Figure 8 : Nombre d’espèces détectées par piège photographique dans les AAC récemment exploitée (A) et anciennement 
exploitée (B), avec n = l’effort d’échantillonnage en nombre de jours propre à chaque caméra. 

3.2.2. Composition spécifique 

La NMDS démontre que les communautés animales propres à chaque zone d’étude se 

chevauchent largement (Figure 9). Ceci confirme que la composition globale en espèces ne varie que 

faiblement d’une AAC à l’autre au vu de la concentration des espèces au centre de l’ordination.  

 

Figure 9 : Ordination non-métrique multidimensionnelle (NMDS), construite sur base de la matrice de dissimilarité, utilisant 
l’indice de Bray-Curtis comme coefficient de matrice, calculé à partir de l’indice d’abondance relative des espèces (RAI). Les 
triangles correspondent aux différents pièges photographiques, colorés selon l’AAC dans laquelle il est placé. Les espèces sont 
représentées par des points gris proportionnels à leur masse corporelle. La flèche correspond à la projection de la richesse 
spécifique.  
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La stress value de la NMDS, quantifiant à quel point l’ordination représente fidèlement la 

dissimilarité par paire entre les différentes données dans un espace bidimensionnel, s’élève à 0,13. 

Etant proche de 0,1 , l’ordination est considérée comme de bonne qualité et peut être interprétée. La 

variable « richesse spécifique » semble corrélée à l’axe « NMDS 2 » qui est principalement tiré par les 

positions du buffle (Syncerus caffer) et du bongo (Tragelaphus eurycerus). Probablement parce que ces 

deux espèces n’ont été détectées que par des caméras n’ayant pas capté l’ensemble des espèces les 

plus communes. Par ailleurs, l’ordination ne permet pas de révéler un gradient opposant les 

mammifères de faible masse corporelle à ceux de taille plus imposante. 

3.2.3. Abondance relative 

Dans les deux AAC, les espèces les plus fréquemment détectées sont le céphalophe bleu 

(Philantomba monticola) et le céphalophe de Peters (Cephalophus callipygus), constituant 

respectivement 33% et 23% des 4 325 évènements de détection indépendants inventoriés. Dans l’AAC 

récemment exploitée, elles sont suivies par l’athérure (Atherurus africanus) et le céphalophe à bande 

dorsale noire (Cephalophus dorsalis), avec respectivement 8% et 6%, tandis que ce dernier occupe la 

troisième place dans l’AAC anciennement exploitée et l’éléphant (Loxodonta cyclotis) la quatrième, 

avec 9% et 8%.  

Afin d’intégrer l’effort d’échantillonnage à ces données, les indices d’abondance relative (RAI) 

ont été calculés pour chaque espèce (Figure 10 et Annexe 8).  

 

Figure 10 : Indices d’abondance relative des espèces détectées, groupés par zone d’étude et classés par ordre décroissant des 
valeurs obtenues pour l’AAC anciennement exploitée. Selon les résultats au test t de student ou de Wilcoxon-Mann-Withney 
visant à définir la significativité des différences de moyennes des RAI entre les deux AAC, les espèces sont surmontées de * si p 
< 0,05 ; ** si p < 0,01 ; *** si p < 0,001. 
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Les deux distributions de RAI ne diffèrent pas de façon significative (p = 1,0 ; χ2 = 0,10). Un RAI 

significativement plus élevé chez les rongeurs, tels que l’athérure (Atherurus africanus) et le rat géant 

(Cricetomys emini), est observé dans l’AAC récemment exploitée. Le chevrotain aquatique 

(Hyemoschus aquaticus), espèce intégralement protégée au Cameroun, est également plus représenté 

dans cette AAC mais quant à lui, de façon non-significative. D’autres espèces faisant partie de la liste 

camerounaise des espèces protégées, notamment l’éléphant et le céphalophe à bande dorsale noire, 

présentent la tendance inverse en possédant un taux de détection légèrement supérieur dans l’AAC 

anciennement exploitée mais à nouveau, aucune différence significative n’est observée entre leurs 

valeurs de RAI. Seule la mangouste Crossarchus platycephalus est significativement mieux représentée 

dans la zone anciennement exploitée (Figure 10). 

Il est également à noter que les espèces suivantes ont été uniquement détectées dans l’AAC 

anciennement exploitée : le chat doré, le daman (Dendrohyrax dorsalis), une espèce de galago (Galago 

spp.), l’hylochère, l’antilope de Bates (Neotragus batesi) et le léopard (Panthera pardus). Cependant, 

elles n’ont chacune été observées qu’une fois, soulignant le caractère rare ou arboricole de ces espèces. 

Au contraire, le céphalophe à front noir (Cephalophus nigrifons) et le potto de Bosman (Perodicticus 

potto) n’ont été détectés que dans l’AAC récemment exploitée.  

3.2.4. Rythmes d’activité 

Selon Lashley et al. (2018), l’interprétation d’une courbe d’activité est considérée comme fiable 

à partir d’un seuil d’échantillonnage de 100 détections. C’est pourquoi, seuls les profils d’activité de 

Cephalophus callipygus, Cephalophus dorsalis, Loxodonta cyclotis et Philantomba monticola sont 

présentés (Tableau 1 et Figure 11), les autres étant disponibles en Annexes 9 et 10.  

Tableau 1 : Comparaison statistique des profils d’activité des quatre mammifères répondant aux critères de cette analyse selon 
le test U2 de Watson, avec les niveaux de significativité suivants : non significatif > 0,05 ; * < 0,05 ; ** < 0,01 ; *** < 0,001. 

 

Selon le test statistique de Watson, les différences entre distributions sont non-significatives, 

excepté pour P.monticola. Toutefois, pour cette espèce, les différences entre courbes demeurent peu 

marquées, seul le pic d’activité crépusculaire est plus marqué dans la zone anciennement exploitée. 
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Figure 11 : Estimations des profils d'activité quotidienne de Cephalophus callipygus, Cephalophus dorsalis, Loxodonta cyclotis 
et Philantomba monticola dans les AAC anciennement exploitée (courbe verte) et récemment exploitée (courbe orange). Les 
petites lignes verticales au-dessus de l'axe des x indiquent les heures de chaque détection indépendante tandis que les zones 
grisées représentent les heures durant lesquelles il fait nuit. Dans le coin supérieur gauche, sont présentés les résultats du test 
U2 de Watson comparant les deux distributions. 

 

3.3. Comparaison de deux méthodes d’inventaire d’éléphants 

Afin de comparer les inventaires par pièges photographiques et acoustique des populations 

d’éléphants, différentes approches ont été utilisées. La première vise à comparer les taux de détection 

horaires (RAIH) relatifs aux deux dispositifs, la seconde à déterminer si le profil d’activité des éléphants 

obtenu via chacune des méthodes suit la même distribution et la troisième, à comparer les tendances 

de détection des deux dispositifs d’un point de vue temporel. 

3.3.1. Taux de détection 

Au total, 230 évènements de détection indépendants d’éléphant ont été enregistrés par les 

pièges photographiques appariés à un capteur acoustique (12 au total). En ce qui concerne les 

inventaires acoustiques, 976 évènements de détection indépendants de grondement d’éléphant ont 

été identifiés par l’algorithme de détection automatique. Les taux de détection obtenus sont, en 

moyenne, 28 [2 – 184] fois plus élevés dans le cadre des inventaires acoustiques.  
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Tableau 2 : Comparaison des taux moyens de détection d’éléphant, par heure et par jour, obtenus pour les deux méthodes 
d’inventaire, avec chaque ligne = un couple caméra-capteur, AAC 5-2 = AAC récemment exploitée et AAC 6-1 = AAC 
anciennement exploitée. 

 

  

Les résultats obtenus par les deux méthodes ne sont pas significativement corrélés (R2=0,19 ; p 

= 0,15) (Figure 12).  

 

Figure 12 : Comparaison des RAI moyens selon les deux méthodes d’inventaire. 

 

A l’instar des résultats obtenus sur base des inventaires par pièges photographiques : le taux 

de détection de l’éléphant est supérieur dans l’AAC anciennement exploitée (𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅����� = 3,22 ; σ = 0,16) 

comparativement à l’AAC récemment exploitée (𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅����� = 2,96 ; σ =0,36), mais à nouveau, la différence 

entre les deux zones d’étude est non-significative (p = 0,15 ; t = -1,63). 
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3.3.2. Rythmes d’activité 

La différence entre les deux profils d’activité est très hautement significative selon la méthode 

utilisée, toutes AAC confondues (U2 = 0,672 ; p < 0,001) (Figure 13). Le rythme d’activité extrait des 

inventaires acoustiques se singularise par un pic diurne de détection dont le mode est entre 10h et 12h.  

 

Figure 13 : Estimations de la courbe d'activité quotidienne de l’éléphant de forêt sur base des données enregistrées par pièges 
photographiques (jaune) et des données acoustiques (bleue). Les petites lignes verticales au-dessus de l'axe des x indiquent les 
heures de chaque détection indépendante. Dans le coin supérieur gauche, sont présentés les résultats du test U2 de Watson 
comparant les deux distributions. 

 La comparaison des AAC (Figure 14) révèle des tendances différentes en fonction des 

méthodes. En zone récemment exploitée, les pics détectés par les pièges photographiques sont 

comparativement plus précoces et, à l’inverse, ceux détectés par les capteurs acoustiques sont plus 

tardifs. 

 

Figure 14 : Estimations de la courbe d'activité quotidienne de l’éléphant de forêt sur base des données enregistrées par pièges 
photographiques (jaune) et des données acoustiques (bleue) avec distinction entre l’AAC anciennement exploitée (trait 
pointillé) et l’AAC récemment exploitée (trait plein). 
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3.3.3. Analyse de la temporalité des détections perçues par couple PP-CA 

L’analyse par couple (Figure 15 et Annexe 11) montre que les jours durant lesquels un nombre 

maximum de détection est enregistré par un capteur acoustique n’impliquent pas nécessairement un 

nombre plus important d’éléphants détectés par la caméra appariée à ce capteur, et inversement. Les 

résultats au test de corrélation de Kendall prouvent en effet qu’à tous les couples, excepté un, les deux 

variables ne sont pas liées. 

La Figure 15 illustre différents cas : 

• A : Des grondements d’éléphants ont été enregistrés de façon régulière tandis que le piège 

photographique appariée n’a détecté qu’un seul éléphant tout au long de la période 

d’échantillonnage. 

• B : Les deux types de détection ont été observés de façon ponctuelle au cours de la collecte de 

données, avec tout de même une fréquence plus élevée de grondements d’éléphant.  

• C : Chaque méthode a enregistré de nombreuses détections avec un nombre maximal de 5 

détections en un jour, atteint cette fois par le piège photographique.  

• D : Les capteurs acoustiques ont régulièrement recensé des éléphants contrairement à la 

caméra qui n’en a détecté que par période.  

 

 

Figure 15 : Comparaison temporelle du nombre d’évènements de détection indépendants d’éléphant enregistrés par un piège 
photographique (jaune) et un capteur acoustique (bleu) appariés, à quatre points d’enregistrement différents (A,B,C,D), avec 
les résultats au test de corrélation de Kendall affichés dans les coins supérieurs gauches. 
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IV. DISCUSSION 

4.1. Biodiversité mammalienne en concession forestière et comparaison entre 
des zones anciennement et récemment exploitées 

 Depuis plusieurs décennies, les pièges photographiques (PP) sont de plus en plus utilisés pour 

étudier l’écologie des espèces, suivre les tendances des populations animales et évaluer l’efficacité des 

stratégies de conservation (Tobler et al., 2008; Wearn et al., 2019; Fonteyn et al., 2020; Blount et al., 

2021). Cette méthode d’inventaire non-invasive permet rapidement de collecter des données sur un 

large échantillon d’espèces, notamment celles qui sont rares ou élusives, dans une gamme variée 

d’habitats, tels que les forêts denses humides d’Afrique centrale (Cappelle et al., 2019; Holinda et al., 

2020; Hongo et al., 2020). Dernièrement, de nombreuses études ont également eu recours aux PP pour 

évaluer l’influence des facteurs paysagers et/ou anthropiques sur la distribution des espèces, leur 

abondance relative et leur comportement (Wearn et al., 2017; Tilker et al., 2019; Kays et al., 2020). 

Dans ce contexte et pour répondre au premier objectif de cette étude, deux AAC possédant des 

historiques d’exploitation distincts ont été caractérisées selon plusieurs approches, valorisant 

différemment les données issues des inventaires par PP. Plus spécifiquement, les quatre variables 

suivantes ont été étudiées et comparées entre zones d’étude : la richesse spécifique, la composition 

spécifique, l’abondance relative des mammifères détectés et enfin, leurs rythmes d’activité.  

4.1.1. Diversité mammalienne en concession forestière 

Le Tableau 3 reprend la richesse spécifique et les RAI de certaines espèces phares des forêts 

d’Afrique centrale, obtenus à l’échelle de l’UFA étudiée (les données des deux AAC étant ici 

confondues) et les compare aux données estimées dans le cadre d’autres études ayant également 

recensé les mammifères terrestres à l’aide de PP.  

Tableau 3 : Comparaison de la richesse et des abondances relatives de mammifères emblématiques des forêts tropicales, entre 
plusieurs affectations des terres au Cameroun et au Gabon. 
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En termes de richesse spécifique, la concession forestière de la SEFAC se caractérise par le plus 

grand nombre d’espèces détectées, suivie de près par le PN de Lobéké. Dans celui-ci, les céphalophes 

de Peters (Cephalophus callipygus) et les gorilles (Gorilla gorilla) sont plus fréquemment détectées 

tandis que les bongos (Tragelaphus eurycerus), les chimpanzés (Pan trogoldytes) et les éléphants 

(Loxodonta cyclotis) sont nettement plus abondants dans l’UFA de la SEFAC. Ces derniers y sont 

observés à une fréquence près de cinq fois plus élevée que dans le PN. En 2018, un rapport avait déjà 

relevé que les éléphants étaient 2,2 fois plus abondants au nord du PN, dans la concession forestière 

de la SEFAC, qu’en son sein (Beukou et al., 2019). Bien que cette espèce soit connue pour tirer profit 

des zones éclaircies par l’exploitation forestière en se nourrissant des plantes herbacées qui les 

colonisent (Barnes et al., 1991; Blake et al., 2008), une abondance relative aussi élevée suggère tout de 

même que cette zone est particulièrement riche en éléphants. Concernant les bongos et les 

chimpanzés, ces espèces ont tendance à se raréfier dans les forêts d’Afrique centrale en raison de leur 

forte sensibilité aux pressions anthropiques (Bruce et al., 2018; Koopmans et al., 2021). Leur taux de 

détection élevé suggère donc que l’UFA étudiée est faiblement perturbée.  

Quant aux autres allocations forestières présentées ci-dessus, elles ont tendance à abriter 

moins d’espèces, avec des RAI plus faibles. Ceci démontre qu’une concession forestière non-certifiée, 

appliquant des mesures de gestion adéquates, a la capacité de maintenir une biodiversité comparable, 

voire parfois plus riche, qu’une aire protégée ou qu’une concession forestière certifiée.  

Les résultats obtenus dans le cadre de cette étude, suggérant qu’une zone ayant été exploitée 

de façon durable puisse être comparable à une zone non-dégradée en termes de diversité et de 

composition spécifique, sont en accord avec les conclusions de nombreux auteurs (Clark et al., 2009; 

Berry et al., 2010; Putz et al., 2012; Burivalova et al., 2014). D’autres études stipulent au contraire 

l’inverse (Gibson et al., 2011; Poulsen et al., 2011; Gutiérrez-Granados et al., 2021). Si les avis divergent, 

c’est entre autres parce que les résultats obtenus sont influencés par de nombreux facteurs, tels que 

la façon dont les concessions forestières étudiées sont aménagées, l’accessibilité aux routes forestières 

et le braconnage qui en découle, ainsi que les contextes socio-économique et géographique (Malhi et 

al., 2014; Lhoest et al., 2020). Ce travail ne permet donc certainement pas de généraliser les tendances 

observées ci-dessus à toutes les sociétés forestières légales appliquant un plan d’aménagement. Par 

ailleurs, il ne faut pas omettre la situation privilégiée de l’UFA dans laquelle la collecte de données a 

été effectuée, en faisant partie intégrante d’une ZIC au sein de laquelle de nombreuses opérations de 

lutte anti-braconnage sont menées, en se situant au nord d’une aire protégée et dans une partie 

reculée du pays, encore relativement peu peuplée. Les conflits en RCA, aux alentours de la région de 

Libongo, pourraient potentiellement aussi avoir joué un rôle dans l’obtention de taux de détection 

particulièrement élevés : de nombreux animaux se sont probablement réfugiés au Cameroun pour fuir 

les régions d’instabilité (A.Oumar Ramadan, communication personnelle, 2021). 
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4.1.2. Comparaison entre des zones récemment et anciennement exploitées 

 Dans l’ensemble, les comparaison des résultats ne montrent que peu de différences entre l’AAC 

dernièrement exploitée et celle exploitée il y a plus de 17 ans [17-45 ans]. Le nombre d’espèces 

détectées dans chacune des zones est très proche, avec respectivement 30 et 33 espèces. Parmi les 36 

taxa recensés, 27 étaient communs aux deux inventaires. La superposition des deux communautés au 

sein de l’ordination ne permettent pas de dissocier significativement les deux communautés. Ainsi, les 

deux AAC semblent se caractériser par une même structure trophique de telle sorte que l’équilibre de 

l’écosystème forestier tropical, en termes de structure et de fonctionnement, peut être considéré 

comme maintenu dans l’AAC récemment exploitée. 

En termes d’abondance relative, la plupart des mammifères détectés possèdent des taux de 

détection qui ne présentent pas de différence significative entre les deux AAC, à l’exception des 

rongeurs. L’athérure africain (Atherurus africanus) et le rat géant (Cricetomys emini) ont été davantage 

observés dans l’AAC récemment exploitée. Ces derniers sont généralement considérés comme de bons 

indicateurs de la perturbation du milieu (Laurance et al., 2006; Mathot et al., 2006; Gutiérrez-Granados 

et al., 2021). La surabondance des petits mammifères dans les forêts dégradées est souvent une 

conséquence directe du dépeuplement des prédateurs et des espèces partageant la même niche 

écologique (Gutiérrez-Granados et al., 2021). Peres et al. (2000) parle alors de density compensation. 

Par ailleurs, l’athérure africain résiste particulièrement bien à la dégradation des forêts et à la pression 

de la chasse (Mathot et al., 2006; Nasi et al., 2012), bien qu’il figure parmi les espèces les plus 

communément chassées (Van Vliet et al., 2012). Cependant, dans notre cas, le lien entre prolifération 

des rongeurs et réduction de densité d’autres taxa ne semble pas s’appliquer car plusieurs espèces 

connues pour être sensibles aux perturbations anthropiques, telles que le céphalophe de Peters, les 

grands singes et les pangolins, ne présentent pas de RAI significativement différents entre les deux AAC 

(Mathot et al., 2006; Koerner et al., 2017; Tagg et al., 2019).  

 Toutefois, bien que l’indice d’abondance relative soit un proxy largement utilisé dans les études 

de camera trapping, il est important de tenir compte des biais associés à son calcul afin de ne pas tirer 

de conclusions trop hâtives (Burton et al., 2015; Gilbert et al., 2020). En effet, il ne permet pas de tenir 

compte de l’hétérogénéité des probabilités de détection des espèces filmées par les caméras (Sollmann 

et al., 2013). Elles varient selon les traits caractéristiques de chaque espèce (leur comportement, leur 

utilisation de l’habitat, leur taille, etc.) et le milieu visé par le piège photographique (Blount et al., 2021). 

D’après Harmsen et al. (2010), il arrive même que deux espèces, qui occupent une même niche 

écologique, possèdent des probabilités très différentes d’utiliser les réseaux de pistes animales vers 

lesquelles les camera traps sont fréquemment orientées. Cependant, il a récemment été démontré que 

le choix systématique ou aléatoire de l’orientation de la caméra n’influençait pas significativement les 

taux de détection obtenus pour la plupart des espèces (Fonteyn et al., 2020). En d’autres termes, 

l’emploi de cet indice se justifie dans le cadre d’études visant à comparer la fréquentation d’un 
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environnement par une communauté animale selon une échelle temporelle ou spatiale (Gilbert et al., 

2020) mais il ne reste qu’un reflet de la densité et du taux de déplacement des espèces détectées 

(Broadley et al., 2019; Fonteyn et al., 2020).  

En plus d’évaluer l’impact du passage récent de l’exploitation forestière sur la composition et 

la diversité spécifique, il semblait également pertinent d’analyser si cette activité anthropique avait 

entraîné une modification du rythme d’activité des mammifères étudiés, laquelle pourrait 

éventuellement entrainer une chute du succès reproducteur de l’espèce et par conséquent, impacter 

la dynamique des populations (Houngbégnon et al., 2020). Une étude au Gabon a par exemple 

démontré que, suite au développement d’activités pétrolières dans la région, les éléphants de forêt 

étaient majoritairement devenus nocturnes à une période de l’année où ils étaient connus pour être 

plus actifs en journée (Wrege et al., 2010). Dans notre étude, aucun schéma similaire n’a pu être 

observé. Le céphalophe de Peters et le céphalophe bleu (Philantomba monticola) se caractérisent par 

une activité exclusivement diurne dans les deux AAC, contrairement au céphalophe à bande dorsale 

noire (Cephalophus dorsalis) qui est détecté entre 18h et 6h. Ces mêmes profils d’activité sont obtenus 

par Houngbégnon et al. (2020) à l’échelle de l’Afrique centrale. L’éléphant de forêt, quant à lui, a été 

légèrement plus observé de nuit que de jour dans les deux zones d’étude. Wrege et al. (2010) avaient 

également démontré que cette espèce avait tendance à être davantage nocturne durant la saison des 

pluies. Deux pics d’activité les caractérisent, générant une période de six heures durant lesquelles ils 

sont moins actifs. Cette baisse d’activité est légèrement décalée entre les deux zones d’étude : leur 

courbe d’activité atteint son minimum en fin de journée dans l’AAC anciennement exploitée et aux 

alentours de midi dans l’AAC récemment exploitée. Les activités d’extraction de bois, impliquant la 

production de nuisances sonores et le passage de nombreux véhicules dans la zone exploitée, 

pourraient en partie justifier que les éléphants soient moins actifs en journée dans cette zone-là. 

Cependant, le test U2 de Watson n’a pas identifié de différence significative entre les deux distributions 

4.1.3. Limites de l’étude 

  Les données ayant servi à l’obtention des résultats évoqués ci-dessus ont été collectées durant 

sept semaines. Au cours de celles-ci et à l’aide des 12 PP installés dans chaque AAC, un total de 613 et 

de 594 caméras.jours ont été atteints pour les deux zones d’étude. Ces valeurs sont inférieures au seuil 

théorique de 1000 caméras.jours qui est référencé comme optimal pour capter toute la diversité 

spécifique d’une zone selon O’Brien et al. (2010). Par conséquent, des espèces rares ou élusives 

risquent de ne pas avoir été recensées lors de ces inventaires. Cela semble être particulièrement le cas 

pour l’AAC anciennement exploitée dont la courbe de raréfaction des espèces en fonction du temps 

d’échantillonnage ne présente pas de niveau de stagnation. Par ailleurs, obtenir un nombre de 

détections plus élevé pour chaque espèce en augmentant l’effort d’échantillonnage aurait 

potentiellement permis d’observer des tendances plus marquées lors de la comparaison des résultats 

entre zones d’étude. Pour ce faire, soit davantage de PP par AAC auraient dû être déployés, soit la 
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période d’échantillonnage aurait dû être prolongée. Dans le cadre de cette étude, la première option 

aurait été la plus appropriée à appliquer étant donné qu’au-delà d’un seuil de collecte de données d’un 

mois, aucun gain de précision n’est plus observé pour les estimations de richesse et de taux de 

détection (Kays et al., 2020). Cette étude mentionne également que 25 à 35 PP sont nécessaires pour 

obtenir des résultats précis concernant la richesse spécifique d’une zone, confirmant nos précédentes 

observations relatives à l’effort d’échantillonnage restreint de cette étude. Cependant, la taille des AAC 

et la distance à respecter entre chaque PP installé limitaient fortement le nombre d’unités pouvant être 

déployées dans le cadre de cette étude.   

Le faible nombre d’AAC échantillonnées représente une autre limite de ce travail de recherche. 

Premièrement, il aurait été intéressant d’inventorier la biodiversité mammalienne d’un plus grand 

nombre d’AAC de façon à pouvoir étudier sa potentielle variabilité selon un gradient progressif 

d’historiques d’exploitation. Toutefois, cela demeure compliqué en termes d’accès. Deuxièmement, 

l’intensité moyenne de l’exploitation forestière appliquée par le Groupe SEFAC s’élève à 0,8 arbres 

prélevés par hectare (N.Njib3, communication personnelle, 2021) mais il existe inévitablement des 

variations locales de ce taux de prélèvement, principalement en lien avec le caractère grégaire de 

certaines essences. Ainsi, pour capter davantage de variabilité en termes d’intensité d’exploitation, 

réaliser des inventaires à plus large échelle et moins localisés pourrait être ultérieurement considéré. 

Néanmoins, le taux d’exploitation de l’AAC 5-2 valant 0,7 arbres par hectare (N.Njib, communication 

personnelle, 2021), la zone peut être considérée comme représentative de la majorité des autres AAC 

exploitées. 

 

   

  

 
3 Chef d’exploitation du Groupe SEFAC. 
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4.2. Comparaison de deux méthodes d’inventaire d’éléphants  

 Parallèlement au progrès technologique et en réponse au besoin urgent d’améliorer les 

stratégies globales de conservation de la biodiversité, de nouvelles méthodes de suivi de la faune se 

sont progressivement développées (Wrege et al., 2017; Fonteyn et al., 2020). Parmi elles, figurent les 

inventaires par PP et les inventaires acoustiques (Passive Acoustic Monitoring - PAM). Toutes deux ont 

gagné en popularité dans le domaine de la conservation et de l’écologie animale au cours de ces trente 

dernières années (Sugai et al., 2019; Hongo et al., 2020). Non-invasifs et nécessitant peu d’entretien, 

ces outils de monitoring permettent de collecter de nombreuses données à distance et dans de brefs 

délais (Thompson et al., 2010; Moore et al., 2020; Blount et al., 2021). Ces méthodes sont donc 

particulièrement intéressantes dans le cadre d’inventaires en forêt tropicale où la visibilité est réduite 

et l’accès parfois compliqué (Crunchant et al., 2020). Plus spécifiquement, elles ont chacune été 

référencées dans la littérature scientifique comme étant une technique efficace de suivi des 

populations d’éléphants de forêt (Thompson et al., 2009; Gessner et al., 2014). Néanmoins, la question 

concernant leur capacité à fournir les mêmes résultats demeure.  

4.2.1. Comparaison des résultats fournis par les pièges photographiques et les 

capteurs acoustiques 

Les taux de détection de l’éléphant obtenus via chaque méthode ont été comparés 

globalement puis à l’échelle de tous les couples caméra-capteur. L’indice d’abondance relative était en 

moyenne 28 fois plus grand dans le cas des inventaires acoustiques. Une étude inventoriant les 

chimpanzés (Crunchant et al., 2020) et une autre les cerfs Sika et une espèce de macaque (Enari et al., 

2019), comparant également ces deux types d’inventaire, ont révélé les mêmes tendances. Ces 

résultats étaient attendus pour deux raisons principales. D’une part, les capteurs acoustiques (CA) 

possèdent une zone de détection significativement plus grande que les PP (Enari et al., 2019). D’autre 

part, les sons se propagent de façon omnidirectionnelle sur de plus ou moins grandes distances, que le 

milieu soit encombré d’obstacles ou non (Sugai et al., 2019). Dans de telles conditions, il est logique 

que les CA inventorient davantage d’évènements de détection que les PP, ces derniers nécessitant que 

l’animal passe dans un champ extrêmement localisé et restreint. Ainsi, pour un même effort 

d’échantillonnage, moins d’unités sont requises dans le cadre des inventaires acoustiques que pour les 

inventaires par PP : ceci rend cette première méthode plus avantageuse que la seconde du point de 

vue du temps nécessaire au déploiement de la grille d’échantillonnage mais pas pour autant plus 

rentable en termes de coût étant donné qu’un CA est plus onéreux qu’un PP. 

Par ailleurs, de plus en plus d’études s’intéressent au comportement animal et à l’influence que 

les activités anthropiques peuvent avoir sur celui-ci (Wrege et al., 2010). Il semblait dès lors pertinent 

d’évaluer si les deux méthodes d’inventaire étudiées permettaient d’obtenir des rythmes d’activité 

similaires de l’éléphant de forêt. A première vue, les résultats obtenus diffèrent fortement selon les 



  DISCUSSION 

43 
 

données utilisées. Cependant, il semblerait que l’explication réside dans la méthode de traitement des 

données : tandis que les données acoustiques ont été analysées par un algorithme de détection, les 

données par PP ont été parcourues à la main. Autrement dit, le jeu de données relatif à la première 

méthode contient un certain pourcentage de faux positifs (FP), contrairement à la seconde, biaisant 

potentiellement les résultats. Pour évaluer si ces derniers influencent significativement la courbe 

d’activité dérivée de l’inventaire acoustique, la densité de probabilité des FP ayant été identifiés lors 

de la vérification manuelle d’un sous-échantillonnage du jeu de données acoustiques (5%) a été 

générée (Figure 16). 

 

Figure 16 : Densité de probabilité des faux positifs (grondements d’éléphant non-existants ayant été identifiés comme tels par 
l’algorithme) selon un cycle de 24h (courbe rouge) , avec en arrière-plan ; le rythme d’activité de l’éléphant dérivé des données 
acoustiques (courbe bleue) et des données issues des PP (courbe jaune). 

 Au vu de la forte probabilité des FP à avoir lieu entre 10h et 16h, cela explique pourquoi la 

courbe d’activité dérivée de l’inventaire acoustique présente un pic d’activité en milieu de journée qui 

ne se retrouve pas dans le rythme d’activité obtenu en utilisant les données issues des PP. Tel que 

discuté par Keen et al. (2017), la majorité des FP correspondent à des sons de forte intensité saturant 

entièrement les basses fréquences ou à des sons de basse fréquence présentant une structure 

harmonique similaire à celle des éléphants. Ils sont majoritairement générés par des orages, par des 

bruits lointains de moteur (avion ou véhicule) et par des bourdonnements d’insectes volant près du 

microphone du CA (Annexe 12). Toutes ces activités sont davantage recensées en journée, ce qui 

explique la densité de probabilité obtenue pour les FP. Ceci souligne l’importance de toujours procéder 

à une vérification manuelle d’un pourcentage suffisant des données traitées par un algorithme de 

détection automatique afin de ne pas surinterpréter les résultats obtenus.  

Cette présence de FP pourrait aussi expliquer les résultats obtenus à l’échelle de chaque couple 

caméra-capteur. Une journée d’orage a par exemple pu causer plusieurs faux évènements de détection 

indépendants certains jours. Les jours se caractérisant par plus de détections visuelles d’éléphants que 

sonores sont plus étonnants ; il suggèrerait que les éléphants se déplacent parfois sans émettre de 

grondements ou plus simplement, que des grondements d’éléphant n’aient pas été identifiés par 

l’algorithme ces jours-là (faux négatifs). Néanmoins, l’explication pourrait également résider dans le 
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fait d’avoir appliqué un intervalle de temps trop important pour contrôler l’autocorrélation des 

évènements de détection issus de l’inventaire acoustique, impliquant que le nombre d’évènements de 

grondement d’éléphant ait parfois été sous-estimé. Ce laps de temps de 4 heures est en effet discutable 

étant donné qu’il a été défini en s’inspirant d’une étude acoustique qui l’a elle-même défini en 

observant le temps durant lequel les éléphants de forêt restaient dans le rayon d’action des CA, placés 

dans des clairières forestières (Thompson et al., 2010 ; L.D.Rowland, communication personnelle, 

2021). Également appelées baïs, ces clairières forestières sont d’une haute importance écologique pour 

les éléphants qui s’y rassemblent pour se nourrir de leur terre riche en sels minéraux et pour interagir 

socialement (Blake et al., 2004; Wrege et al., 2012). En forêt dense, il est probable que les individus 

circulent davantage et qu’un intervalle de temps inférieur puisse être considéré pour séparer les 

évènements de détection indépendants. Une étude ultérieure visant à caractériser comment les 

éléphants se comportent dans le rayon de détection des CA et à quelle vitesse ils passent d’une zone 

de détection à une autre permettrait d’améliorer significativement la fiabilité de cette méthode 

d’inventaire. Par ailleurs, comparer les résultats obtenus à l’échelle d’un PP et d’un CA pour une même 

espèce implique que l’effort d’échantillonnage considéré est très faible, ce qui affaiblit à nouveau la 

précision de cette analyse.   

4.2.2. Limites de l’étude 

Un des plus gros inconvénients limitant la comparaison des deux méthodes d’inventaire est la 

performance non optimale de l’algorithme de détection automatique de grondement d’éléphant, 

appliqué aux données sonores collectées. Deux paramètres, basés sur le taux de FP et de FN, 

permettent de la caractériser : la précision et le recall. La précision traduit le pourcentage de détections 

identifiées par l’algorithme correspondant réellement à des grondements d’éléphant (Keen et al., 

2017). Estimée à 68%, celle-ci est tout à fait acceptable (Keen et al., 2017). Le recall révèle, quant à lui, 

la proportion de grondements d’éléphant ayant été repérés et identifiés comme tels par l’algorithme 

(Keen et al., 2017; Wrege et al., 2017). Or, ayant été estimé à 56%, le recall obtenu est peu 

convainquant puisqu’il suggère que 44% des grondements d’éléphant n’ont pas été détectés par 

l’algorithme. Ces paramètres dépendent fortement du seuil de score appliqué aux détections. Plus 

celui-ci sera rehaussé, plus la précision de l’algorithme sera améliorée au vu du nombre réduit de FP, 

mais plus son recall sera faible étant donné que davantage de grondements d’éléphant seront manqués 

par l’algorithme (Keen et al., 2017). Trouver un bon compromis entre la précision et le recall n’est donc 

pas évident et favoriser l’un ou l’autre dépend de l’objectif de l’étude. Dans notre cas, la précision de 

l’algorithme a été privilégiée aux dépens du recall afin de ne pas surestimer le nombre de détections 

considérées dans nos analyses. Malgré cela, les tendances précédemment relevées démontrent tout 

de même que les inventaires acoustiques ont enregistré plus de détections que les inventaires par PP. 

Comme évoqué par Keen et al. (2017), différents post-traitements pourraient être intégrés à 

l’algorithme pour améliorer sa performance et réduire les probabilités qu’un grondement soit 
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confondu avec des orages ou des bruits de moteur. Par ailleurs, vérifier manuellement un pourcentage 

plus important du jeu de données acoustiques initial, environ 10% de celui-ci, permettrait d’estimer les 

paramètres de l’algorithme avec plus de précision (D.Fonteyn, communication personnelle, 2021).  

Une autre limite de cette étude, minimisant potentiellement le nombre de détections perçues 

par les PP, concerne la grille d’échantillonnage et plus spécifiquement, les distances séparant chaque 

unité d’enregistrement. Une distance d’1,4 km a été appliquée entre chaque PP en s’inspirant du 

protocole TEAM (TEAM Network, 2008). Selon celui-ci, il s’agit d’un bon compromis à appliquer dans le 

cadre d’études multi-espèces (cf. Objectif 1). Cependant, pour une étude ciblant une espèce telle que 

l’éléphant de forêt, possédant un domaine vital de 1 200 km2 en moyenne et pouvant atteindre jusqu’à 

20 000 km2 (Blake, 2002), une grille déployée sur de plus grandes étendues et intégrant une plus grande 

distance entre unités aurait potentiellement permis d’enregistrer des données d’activité plus 

représentatives de cette espèce. 

4.2.3. Autres paramètres à considérer dans le choix de la méthode 

Outre les résultats discutés ci-dessus, les méthodes d’inventaire par PP et acoustiques 

présentent chacune des caractéristiques plus ou moins avantageuses. Les PP ont par exemple confirmé 

leur efficacité à détecter de nombreux taxons, dont des espèces rares, nocturnes et élusives, telles que 

le chimpanzé (Pan trgolodytes), le pangolin géant (Smutsia gigantea) et le léopard (Panthera pardus) 

(Cappelle et al., 2019; Holinda et al., 2020), tandis que les études acoustiques ciblent généralement 

une à deux espèces possédant un ou plusieurs cris singuliers (Enari et al., 2019). Les inventaires par PP 

possèdent ainsi un champ d’action plus large au cours d’une même étude (Wrege et al., 2017). En 

revanche, ils détectent majoritairement des mammifères terrestres et sont encore peu utilisés pour 

étudier d’autres groupes d’espèces, tels que les oiseaux, les espèces arboricoles, les reptiles, etc. 

(Blount et al., 2021). Au contraire, de nombreux exemples d’inventaires acoustiques de chauves-souris, 

de cétacées, d’oiseaux et plus récemment de mammifères, existent dans la littérature scientifique 

(Sugai et al., 2019). Néanmoins, ces études nécessitent d’avoir à disposition une bibliothèque des sons 

de référence de l’espèce ciblée ou de réaliser une étude préliminaire sur les caractéristiques de ses cris. 

Par ailleurs, les CA ont tendance à consommer beaucoup plus de piles comparé aux PP étant donné 

qu’ils enregistrent selon un horaire prédéfini fixe, contrairement aux PP qui ne sont actifs que lorsqu’ils 

sont automatiquement déclenchés (Enari et al., 2019; Crunchant et al., 2020; Blount et al., 2021). Cela 

les rend, par conséquent, plus contraignants du point de vue du transport du matériel sur le terrain et 

d’un point de vue financier, bien que ces aspects puissent varier d’un modèle à l’autre. Toutefois, 

chaque unité de CA a la capacité de couvrir plusieurs types d’habitats, ce qui permet aux opérateurs 

d’économiser sur le nombre d’unités à déployer pour collecter des données représentatives de la 

variabilité paysagère (Wrege et al., 2017; Enari et al., 2019). Dans le cas d’inventaires par PP, chaque 

unité déployée est intrinsèquement liée à la microtopographie et à la densité de végétation du site 

d’installation (Enari et al., 2019; Fonteyn et al., 2020).  
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Enfin, les PP permettent de collecter des images jouant un rôle dans la sensibilisation du public 

à la conservation de la biodiversité et en termes d’analyses, un contact visuel reste plus facilement 

interprétable que des émissions de fréquence dans un spectrogramme (Blount et al., 2021).  

Les deux méthodes sont également de plus en plus considérées pour suivre les activités de 

braconnage à distance (Wrege et al., 2017; Blount et al., 2021). Cependant, il reste encore certains 

challenges à relever pour optimiser leur utilisation et la comparaison des résultats obtenus entre 

études. Ceux-ci consistent à (i) définir des protocoles standardisés pour les deux méthodes et (ii) à 

perfectionner les algorithmes de détection automatique pour traiter les volumes importants de 

données générées par ces deux types d’inventaire (Sugai et al., 2019; Crunchant et al., 2020; Blount et 

al., 2021). 
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V. CONCLUSION 
 

Ce travail de fin d’études avait pour objectifs (i) d’évaluer l’impact de l’exploitation forestière 

sélective sur la biodiversité mammalienne dans le Sud-Est du Cameroun et (ii) de comparer deux 

méthodes d’inventaire de populations d’éléphants.  

Malgré les quelques limites soulevées en discussion, nos résultats soulignent le haut potentiel 

des concessions forestières aménagées durablement, à jouer un rôle important dans la conservation 

de la biodiversité, et plus spécifiquement des mammifères. En agissant comme des zones tampons ou 

des corridors écologiques, elles peuvent permettre le maintien de métapopulations à l’échelle du 

paysage et l’expansion des populations d’espèces possédant de larges domaines vitaux, telles que le 

gorille et l’éléphant de forêt. Le rôle de ces acteurs n’est pas à négliger pour autant qu’ils investissent 

dans la gestion de la faune et le contrôle du braconnage. Au vu de l’expansion continue des superficies 

forestières exploitées en Afrique centrale, les partenariats publiques-privés conciliant production et 

conservation des forêts tropicales sont à favoriser.  

Au sein de la concession forestière étudiée, il a été démontré qu’une AAC récemment exploitée 

peut maintenir une biodiversité mammalienne comparable à celle d’une AAC anciennement exploitée. 

Au vu de la gamme importante d’espèces détectées, incluant des espèces rares et élusives, cette étude 

prouve une nouvelle fois l’efficacité des inventaires par pièges photographiques et leur intérêt en 

termes de suivi des populations animales au sein des forêts tropicales. La généralisation des résultats 

obtenus à d’autres concessions forestières reste cependant à démontrer, dépendant fortement des 

mesures de gestion mises en place par la société forestière. Des études ultérieures « multi-sites », 

évaluant la biodiversité selon un gradient progressif d’historiques d’exploitation et intégrant l’intensité 

d’exploitation de l’AAC comme second facteur de perturbation, sont à envisager. Cela permettrait de 

vérifier si les tendances observées sont maintenues dans d’autres contextes socio-économiques et 

géographiques.  

Enfin, cette étude a apporté de nouvelles informations quant aux atouts et inconvénients des 

deux méthodes d’inventaire de populations d’éléphants testées ; à savoir, les inventaires par pièges 

photographiques et les inventaires acoustiques. Les résultats obtenus ont confirmé les tendances 

précédemment observées dans la littérature scientifique : les capteurs acoustiques enregistrent 

davantage d’évènements de détection que les pièges photographiques, en raison de leur plus grande 

zone de détection et de la propagation omnidirectionnelle des sons dans l’air. Des études 

complémentaires visant à estimer les densités de populations d’éléphants via ces deux méthodes 

d’inventaire et comparer les résultats obtenus avec une valeur de référence seraient utiles. Pour 

terminer, les analyses menées ont mis en exergue le besoin de développer des protocoles standardisés 

mais également, d’optimiser le traitement des données en améliorant la performance des programmes 

de détection automatique.  
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VII.  ANNEXES 
 

Annexe 1 : Tableau récapitulatif des paramètres encodés dans chaque piège photographique avant 
installation. 

Paramètres Option sélectionnée Description 

Camera Mode Vidéo Définition du mode d’enregistrement, pouvant 
correspondre à photo, vidéo ou photo + vidéo 

Photo Size / 
Définition de la résolution des photos 
enregistrées, pouvant correspondre à 14, 25 ou 
36 MP 

Video Size 1920x1080 
Définition de la résolution des vidéos 
enregistrées, pouvant correspondre à 1280x720 
ou 1920x1080 FULL HD 

Photo Burst / Définition du nombre de photos prises à la suite 
de chaque détection, pouvant aller de 1 à 3 

Video Lenght 5 sec Définition de la durée des vidéos enregistrées, 
pouvant aller de 5 à 180 secondes 

Time Lapse Off 

Définition de l’intervalle de temps séparant 
automatiquement deux déclenchements, 
pouvant aller de 5 minutes à 8 heures (ne 
nécessite plus qu’un mouvement soit détecté par 
les capteurs PIR) 

PIR Trigger Normal Définition de la sensibilité du capteur PIR, 
pouvant correspondre à Low, Normal ou High 

PIR Interval 0 sec 
Définition du délai pendant lequel le capteur 
restera inactif après chaque déclenchement, 
pouvant aller de 0 secondes à 1 heure 

Work hour Off Définition d’une plage horaire pendant laquelle le 
capteur sera actif 
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Annexe 2 : Fiche standardisée, dénommée « Camera Setup / Recovery habitat sheet », étant remplie 
pour chaque piège photographique installé. 
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Annexe 3 : Fiche standardisée, dénommée « Camera Setup / Service / Recovery photo sheet », étant 
remplie et présentée au piège photographique lors de chaque passage sur le lieu d’installation du PP. 
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Annexe 4 : Tableau récapitulatif des paramètres attribués à chaque capteur acoustique via l’interface 
du logiciel « Swift Beta 13 ». 

Paramètres Option sélectionnée Description 

Sample rate 8 kHz (min) 
Définition du taux d’échantillonnage, 
pouvant correspondre à 8, 16, 32, 48 
ou 96 kHz. 

Microphone gain 47,5 dB (max) 
Définition du nombre de décibels 
captées par le microphone, pouvant 
aller de 0 à 47,5 dB. 

User defined file name ID 

Définition de l’identifiant précédant 
chaque fichier enregistré sur la carte 
mémoire du capteur selon le format 
suivant : ID_AAAAMMJJ_HHMMSS où 
le second terme suivant l’identifiant 
correspond à la date du début de 
l’enregistrement et le dernier à 
l’heure du début de l’enregistrement. 

Audio file maximum size 1500 MB (max) 

Définition de la taille maximale des 
dossiers générés, pouvant aller de 50 
à 1500 MB. En sélectionnant la valeur 
maximale, un dossier par jour est 
créé. 

Scheduled recording start 
date 15 février 2021 

Définition de la date à laquelle le 
capteur doit devenir actif en suivant 
l’horaire journalier prédéfini. 

Scheduled recording stop 
date 4 mai 2021 Définition de la date à laquelle le 

capteur ne doit plus enregistrer. 

Scheduled recording 
times 

Record from 00 :00 to 01 :00 
Record from 02 :00 to 03 :00 
Record from 04 :00 to 05 :00 
Record from 06 :00 to 07 :00 
Record from 08 :00 to 09 :00 
Record from 10 :00 to 11 :00 
Record from 12 :00 to 13 :00 
Record from 14 :00 to 15 :00 
Record from 16 :00 to 17 :00 
Record from 18 :00 to 19 :00 
Record from 20 :00 to 21 :00 
Record from 22 :00 to 23 :00 

Définition des plages horaire pendant 
lesquelles le capteur sera actif entre le 
jour de début et de fin 
d’enregistrement. 
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Annexe 5 : Fiche standardisée, dénommée « Sensor Setup / Service / Recovery habitat sheet », étant 
remplie pour chaque capteur acoustique. 
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Annexe 6 : Liste des taxa recensés au cours des inventaires par pièges photographiques. 
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Annexe 7 : Variation du nombre d’espèces détectées par caméra selon l’AAC considérée, avec le trait 
noir plein représentant la médiane, la boîte représentant 50% des observations et les points noirs 
représentant les valeurs extrêmes. Les lettres indiquent les résultats du test t de student réalisant une 
comparaison des moyennes : elles sont identiques si les moyennes ne sont pas significativement 
différentes. 
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Annexe 8 : Liste des espèces ou groupes d’espèces de mammifères inventoriés, avec leur nombre de 
détections indépendantes (n) et leur taux de détection (RAI) relatifs à la zone anciennement exploitée 
(AAC 6-1) et récemment exploitée (AAC 5-2), le nombre moyen d’individus par détection (N) et leur 
statut de conservation UICN. Selon les résultats au test t de student ou de Wilcoxon-Mann-Withney 
visant à définir la significativité des différences de moyennes des RAI entre les deux AAC, les espèces 
sont surmontées de * si p < 0,05 ; ** si p < 0,01 ; *** si p < 0,001. 
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Annexe 9 : Comparaison statistique des profils d’activité des mammifères répondant aux critères de 
cette analyse, selon le test U2 de Watson, avec les niveaux de significativité suivants : non significatif > 
0,05 ; * < 0,05 ; ** < 0,01 ; *** < 0,001. 
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Annexe 10 : Estimations des profils d'activité quotidienne des 17 espèces présentées ci-dessous dans 
les AAC anciennement exploitée (courbe verte) et récemment exploitée (courbe orange), avec les 
résultats au test U2 de Watson affichés dans les coins supérieurs. Les petites lignes verticales au-dessus 
de l'axe des x indiquent les heures de chaque détection indépendante tandis que les zones grisées 
représentent les heures durant lesquelles il fait nuit. 
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Annexe 11 : Comparaison temporelle du nombre d’évènements de détection indépendants d’éléphant 
enregistrés par un piège photographique (jaune) et un capteur acoustique (bleu) appariés, à 9 points 
d’enregistrement différents, avec les résultats au test de corrélation de Kendall affichés dans les coins 
supérieurs. Le douzième couple PP-CA ne se prêtait pas à cette analyse au vu des disfonctionnements 
rencontrés par le PP et le CA au cours de la collecte des données. 
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Annexe 12 : Exemples de bruits parasites ayant induit l’algorithme de détection automatique de 
grondement d’éléphant en erreur, avec pour causes principales ; des orages (A), des bruits lointains de 
moteur (B), des bourdonnements d’insectes (C). 
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