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RESUME

En me basant sur un modéle de changement des tourbiéres face au réchauffement
climatique, j’ai reproduit les conditions d’assechement auxquelles elles seront soumises au
cours du présent siecle en abaissant artificiellement le niveau de la nappe phréatique. J’ai
testé I’hypothése que les changements de vegétation et d’accumulation de la matiere
organique différeraient a I’échelle spatiale (buttes, platieres et dépressions) et a I’échelle
temporelle (court et long termes) dans une tourbiére minérotrophe pauvre dominée par les
sphaignes et représentative de la majorité des tourbiéres minérotrophes boréales pauvres du

Canada.

L’abaissement de la nappe phréatique a eu pour effet d’homogénéiser les
communautes végétales des microhabitats ainsi que de modifier leur productivité végétale
et leur taux de décomposition. Toutefois, c’est uniquement dans les buttes que
I’accumulation de la matiere organique a été réduite. Les changements observés a court
terme n’ont pas toujours été semblables a ceux a long terme. Finalement, mes résultats
montrent I’importance d’intégrer les réponses différentielles des microhabitats dans les

modeles de changement des tourbieres face au réchauffement climatique.
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CHAPITRE 1

INTRODUCTION GENERALE



1.0 INTRODUCTION : LES IMPACTS DU RECHAUFFEMENT CLIMATIQUE
SUR LES TOURBIERES BOREALES

Les tourbiéres constituent un écosysteme important au Canada en occupant 17 % de
la superficie du pays. Comme les tourbiéres sont reconnues pour accumuler plus de carbone
que les autres ecosystemes terrestres, on les soupconne d’effectuer des échanges importants
avec le réservoir de carbone de I’atmosphere (Gorham 1991). Actuellement, méme si les
impacts du réchauffement climatique sont déja observables a I’échelle de I’hémisphere
Nord (Root et al. 2003), ils sont encore mal documentés pour les tourbieres boréales et
subarctiques (Moore et al. 1998). Il est donc difficile d’intégrer les réponses potentielles
des tourbiéres dans les modeles de simulation climatique. La majorité des modeles actuels,
comme par exemple le modéle de Gignac et al. (2000), ne tiennent pas compte des
mécanismes d’adaptation et de rétroaction des especes végétales, bien que ces mécanismes
puissent influencer la réponse des tourbieres (van Minnen et al. 1995; Peng et al. 1998;
Weltzin et al. 2003; Ehrenfeld et al. 2005).

Au niveau des tourbieres minérotrophes boréales et subarctiques de I’est de
I’Amérique du Nord, Roulet et al. (1992) prédisent que le réchauffement climatique
entrainera une augmentation de la demande en évapotranspiration, causant alors un
assechement par I’abaissement de la hauteur de la nappe phreéatique. Or, I’assechement des
tourbiéres modifiera les conditions de croissance des especes végétales et de ce fait, la
dynamique de la végétation. Ainsi, certaines especes végétales seront remplacées par
d’autres plus compétitives et mieux adaptées aux conditions plus séches (Weltzin et al.
2000, 2003). De plus, les plantes bénéficieront d’un plus grand recyclage des éléments
nutritifs par I’augmentation des taux de décomposition (Lieffers 1988; Laiho et al. 2003).
Toutefois, cette augmentation des taux de décomposition par I’abaissement du niveau d’eau
réduira I’accumulation de la matiere organique et, par conséquent, le rdle écologique des
tourbiéres comme réservoir de carbone terrestre (Armentano et Menges 1986; Gorham
1991; Silvola et al. 1996; Caroll et Crill 1997; Waddington et al. 1998).

Bien que certains modeles prédictifs des changements des tourbiéres aient été testes
en laboratoire (Freeman et al. 1993; Moore et Dalva 1993) ou en milieu semi-naturel

(Weltzin et al. 2003), peu d’entre eux ont été testés pour I’ensemble d’une tourbiére



naturelle (Laine et al. 2004). De plus, peu de modeéles ont analysé les changements des
tourbieres en fonction de la variabilité intra-tourbiére, comme la présence de différentes
zones de végétation (Bubier et al. 2003). Il serait donc intéressant d’étudier les
changements de végetation face au réchauffement climatique pour I’ensemble d’une
tourbiére naturelle compte tenu que les réponses ne seront probablement pas uniformes a
cause du gradient microtopographique entre les communautés végétales de buttes seches,
de platieres et de dépressions humides en bordure des mares. Ainsi, bien que la présence de
mares fasse partie intégrante du paysage des tourbieres canadiennes (Buteau et al. 1994),
aucune etude, a notre connaissance, ne s’est intéressée aux changements de végétation
qu’elles subiront dans le contexte du réchauffement climatique. Il me semble donc pertinent
de valider les modeles prédictifs de I’impact des changements climatiques dans les
tourbiéres, d’abord afin de comprendre de quelles maniéres s’effectueront les changements
de végétation sur le terrain, puis pour cerner quelles communautés végétales seront les plus

affectées par le réchauffement du climat.

Par une expérience d’abaissement du niveau d’eau dans une tourbiére minérotrophe
pauvre, j’ai testé les prédictions du modéle de Roulet et al. (1992) dans le but de
comparer les changements de végétation et d’accumulation de la matiére organique le long
du gradient microtopographique. Pour pouvoir inférer les resultats a une bonne partie des
écosystéemes tourbeux du pays, j’ai choisi une tourbiere typique des régions nordiques
canadiennes avec un gradient hydrologique marqué entre les microhabitats de buttes séches,
de platieres et de dépressions. De plus, comme les changements de végétation pourront
varier au fil du temps lors du réchauffement par I’adaptation des espéces aux nouvelles
conditions environnementales (Hotanen et al. 1999), j’ai comparé les changements de
végetation pour chaque microhabitat apres une courte et une longue période d’abaissement
de la nappe phréatique.



1.1 L’ECOLOGIE ET LA CLASSIFICATION DES TOURBIERES

Dans les prochaines sections, j’introduirai les principaux concepts reliés a la
typologie des tourbiéres boréales, a la distribution naturelle des espéces vegétales, a la
production végétale, aux taux de décomposition et a I’accumulation de la matiere organique
pour mieux comprendre les caractéristiques qui influenceront la réponse des tourbiéres face
au réchauffement climatique. Il est a noter que dans tous les chapitres, la nomenclature suit
celle d’Anderson et Crum (1981) pour les bryophytes et de Marie-Victorin (1964) pour les

plantes vasculaires.

1.1.1 Définition des tourbiéres

Les tourbieres couvrent environ de 3 et 4 % de la superficie du globe (Lappalainen
1996). Le fait que le substrat des tourbiéres soit habituellement mal drainé influence leur
développement. Ainsi, la matiere organique s’accumule plus qu’elle ne se décompose,
entrainant la formation de la tourbe. La matiere organique responsable de I’accumulation
provient du site méme et non pas de zones extérieures. Au Canada, pour définir une
tourbiere, la couche de tourbe doit atteindre un minimum de 30 a 40 cm d’épaisseur
(Payette 2001).

1.1.2 Ecologie des bryophytes

Les bryophytes incluent les mousses et les sphaignes et sont les espéces dominantes
des tourbiéres (Gauthier 2001). La décomposition des bryophytes est lente, ce qui favorise
I’accumulation de la tourbe. Elles ne présentent pas d’adaptation physiologique similaire a
celles des plantes vasculaires permettant le transport des éléments nutritifs et de I’eau
(Clymo et Hayward 1982) puisqu’elles n’ont pas de tissus vasculaires. Cependant, leur
forte capacité d’échange ionique leur permet de capter efficacement les nutriments présents
dans I’eau, en échange d’ions H*, acidifiant ainsi le substrat (Clymo 1963, 1984). Les
bryophytes jouent donc un réle trés important dans la disponibilit¢ des nutriments,
influencant I’ensemble des conditions environnementales des tourbieres. Elles sont méme
considérées comme des ingénieurs écologiques de cet écosystéeme (Svensson 1995; van
Breemen 1995).



1.1.3 Description des principaux types de tourbiéres

Les tourbiéres canadiennes sont classifiées selon leurs propriétés chimiques, leur
végetation et leur hydrologie (Zoltai et Vitt 1995). Il existe un gradient entre les tourbieres
ombrotrophes (bogs) et les tourbiéres minérotrophes (fens) pauvres et riches. Chaque type
de tourbiere differe par ses processus de formation et de développement, de méme que par
ses conditions écologiques. A mon avis, il est primordial de cerner les différences entre les
tourbiéres ombrotrophes et minérotrophes afin de mieux comprendre comment elles seront
affectées par le réchauffement climatique. Au Canada, la majorité des tourbiéres sont des
tourbiéres & sphaignes. Les tourbiéres ombrotrophes couvrent 762 X 10° km? du territoire

tandis que les tourbiéres minérotrophes en couvrent 372 X 10° km? (Tarnocai et al. 2005).
1.1.3.1 Tourbiéres minérotrophes

Dans les tourbiéres minérotrophes, des mousses brunes de la famille des
amblystegiacées, des herbacées de la famille des cypéracées, des arbustes et des arbres
(comme Larix laricina et Thuya occidentalis) dominent le paysage. La nappe phréatique se
situe prés de la surface du sol. L’eau qui alimente les fens provient des précipitations, des
eaux de ruissellement de surface et des eaux souterraines (Payette 2001). Les fens
présentent un pH plus élevé (variant de 3,8 a 8,4) que les bogs (inférieur a 4,2) compte tenu
que les eaux de ruissellement sont riches en minéraux et en cations Ca, Na et Mg. Par
ailleurs, les fens pauvres sont dominés par les sphaignes et ont un pH entre 3,8 et 6,5, tandis
gue les fens riches se caractérisent par un pH entre 5,5 et 8,4 et par la présence de mousses
brunes (Sjors 1950; Payette 2001). Une forte alcalinité et la présence de carbonate de
calcium nuisent au développement des sphaignes, mais sont bénéfiques a la croissance des
mousses brunes (Clymo et Hayward 1982; Gorham et al. 1984; Gorham et Janssens 1992).
En général, la répartition des bryophytes dans les tourbiéres minérotrophes riches et
pauvres est liée aux gradients d’acidité et d’alcalinité, tandis que la répartition des plantes

vasculaires est davantage reliée aux nutriments (Vitt et Chee 1990).

Pour cette étude, j’ai sélectionné un fen pauvre dominé par les sphaignes, typique

des tourbiéres minérotrophes boréales pauvres du Canada. Les changements observés dans



cette étude leur seront en partie transférables, ce qui permettra de dresser un portrait général

des impacts du réchauffement climatique a I’échelle canadienne.
1.1.3.2 Tourbiéres ombrotrophes

Contrairement aux tourbieres minérotrophes, le régime hydrologique des tourbieres
ombrotrophes est exclusivement alimenté par les eaux de pluie. Les sphaignes y sont
abondantes et forment de denses tapis au sol. La forte capacité d’échange ionique des
sphaignes acidifie le milieu environnant. La végeétation y est moins diversifiée et ne
comprend qu’un nombre restreint de plantes vasculaires. On y trouve principalement des

espéces de sphaignes, d’éricacées, d’arbustes et d’épinettes noires (Payette 2001).

Les bogs possedent une plus importante couche aérobie a la surface du sol que les
fens. Cette couche se nomme I’acrotelme (Ingram 1978). C’est dans cette couche que
fluctue le niveau de la nappe phréatique. C’est également a ce niveau que s’effectue la
croissance des plantes. Les processus de décomposition, de recyclage des €léments nutritifs
et les activités biologiques y sont trés actifs. En profondeur se trouve le catotelme, c’est-a-
dire une couche hydrologique située sous I’acrotelme et saturée d’eau en permanence. Les
bacteéries situées a la surface du catotelme consument I’oxygéne plus vite que sa diffusion
en profondeur, créant alors des conditions anaérobies dans la tourbe (Belyea et Clymo
1998). Les processus de décomposition sont donc limités dans le catotelme, ce qui entraine
I’accumulation de la matiere végétale. Il est a noter que les bogs et les fens pauvres
présentent une végétation ainsi que des propriétés chimiques assez semblables
comparativement aux fens riches (Malmer et al. 1992).



1.2 DISTRIBUTION DES ESPECES VEGETALES

Pour chaque type de tourbiere, les plantes se distribuent selon différents gradients de
végetation. Ceux-ci correspondent a une modification de la croissance, de la composition,
de I’abondance des espéces ou des communautés végétales, par rapport a un gradient de
nature chimique, physique, biologique ou spatial (Campbell et Rochefort 2001). Il existe
différents types de gradients: de microtopographie (selon les microhabitats d’une
tourbiére), de bordure (distance entre la bordure et le centre de la tourbiere) et de
minérotrophie (selon les espéces indicatrices déterminant les bogs ou les fens) (Sjors 1950).
La distance entre la localisation des tourbieéres ombrotrophes et la mer (continentalité)
constitue le quatrieme gradient (Malmer 1986). Dans la prochaine section, je m’intéresserai
uniquement au gradient de microtopographie car I’objectif de cette étude était d’analyser
les changements dans les microhabitats en réponse a I’abaissement du niveau de la nappe

phréatique.

1.2.1 Gradient de microtopographie

Un des gradients dominants qui explique la répartition naturelle des plantes a
I”intérieur d’une tourbiere est le relief microtopographique (Figure 1.1). Ce gradient mesure
quelques metres de longueur et de 40 a 80 cm de hauteur. Il est plus apparent dans les
tourbiéres ombrotrophes que dans les minérotrophes, de par la présence d’un acrotelme
plus épais. Toutefois, dans la tourbiere choisie pour la présente étude, ce gradient de

microtopographie entre les buttes et les dépressions est bien évident.

Le gradient de microtopographie inclut une série de microhabitats caractérisés par
des conditions environnementales spécifiques et une composition végétale différente. On
retrouve trois principaux types de microhabitats : les buttes, les platiéres et les dépressions.
Dans les microhabitats de milieux plus secs (les buttes), la nappe phréatique est en général
située de 20 a 25 cm sous la surface (mais peut atteindre 60-70 cm) tandis qu’elle est tres
prés ou au-dessus de la surface du sol dans les dépressions humides (0 a +5 cm).
L’acrotelme est donc plus épais dans les buttes que dans les dépressions. Dans les
microhabitats intermédiaires (les platiéres), la nappe phréatique est située relativement pres
de la surface du sol (entre 0 et -20 cm) (Campbell et Rochefort 2001).
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Figure 1.1. Espéces typiques des communautés veégétales le long du gradient de
microtopographie, dans une tourbiére ombrotrophe de I’Est du Canada. Les espéces sont

classifiées en fonction de leur occurrence (Figure tirée de Campbell et Rochefort 2001).

La répartition des espéces végétales est intimement liee a I’humidité du sol. Selon
leur position le long du gradient de microtopographie, les bryophytes présentent différentes
adaptations physiologiques pour retenir I’eau et résister a des conditions de sécheresse
(Hayward et Clymo 1982; Proctor 2000). Contrairement aux especes des buttes, les
sphaignes des dépressions ne peuvent pas coloniser les buttes parce que leur capacité a
transporter I’eau est limitée (Titus et Wagner 1984; Rydin 1993). Par ailleurs, les espéces
des buttes conservent I’eau beaucoup plus efficacement que les especes des dépressions, car
elles forment de denses colonies serrées (Hayward et Clymo 1982; Titus et Wagner 1984).
Ainsi, les changements des espéces et des communautés végétales face a I’abaissement de
la nappe phréatique seront influencés par leurs adaptations physiologiques et leur capacité
de résilience et leur résistance. La résilience d’une espece se définit comme étant sa
capacité a retourner a son étant initial suite a une perturbation. La résistance d’une espéce

est plut6t son habilité a ne pas étre affectée par un stress (Barbour et al. 1998).



1.3 L’ACCUMULATION DE LA MATIERE ORGANIQUE

Tout comme la distribution des especes végétales, I’accumulation de la matiere
organique est aussi influencée par le gradient de microtopographie ainsi que par la
profondeur de la nappe phréatique. L’accumulation de la matiére organique est définie en
fonction de la proportion entre la biomasse produite par les plantes et celle perdue par les
processus de décomposition (Damman 1979; Wieder et Lang 1983). Dans les prochaines
sections, je présenterai plusieurs aspects relatifs a la production végétale et aux processus
de décomposition, pour ensuite mieux comprendre la dynamique d’accumulation de la

matiere organique.

1.3.1 La production végétale

1.3.1.1 Définition de la production végétale

La production végétale se définit comme étant la nouvelle biomasse végétale
produite. Lorsqu’elle est exprimée par unité de surface et par période de temps, on référe
alors a la productivité vegétale. D’autres auteurs utilisent également la productivité
primaire nette (NPP). Elle est égalea la quantité de carbone fixée par les activités

photosynthétiques, moins la perte causée par la respiration (Barbour et al. 1998).

En plus de la biomasse aérienne, la production végétale inclut la biomasse des
parties souterraines. Pour les fens et les bogs de I’Ouest canadien et des Etats-Unis,
Campbell et al. (2000) estiment que 50 % de la productivité des parties aériennes est une
estimation appropriée de la productivité des parties souterraines. Bien des études n’incluent
pas la productivité souterraine, car ces mesures sont longues et fastidieuses a réaliser. Dans

le cadre de cette etude, la productivité végeétale souterraine n’a pas été mesurée non plus.
1.3.1.2 Différences entre les microhabitats

La position de la nappe phréatique et les conditions d’humidité sont des facteurs
déterminants dans la production des especes végétales (Bubier 1995; Thormann et al. 1998;
Weltzin et al. 2001; Price et al. 2002; Campeau et al. 2004). Habituellement, la production

des plantes vasculaires dans les buttes est supérieure a celle des dépressions (Moore 1989;



10

Belyea et Clymo 1998). Comme les plantes vasculaires sont en grande partie responsables
de la production de la litiére, celle-ci est également plus importante dans les buttes (Wallén
1986, 1987; Wallén et al. 1988). De plus, la présence de nombreuses tiges et racines des
plantes vasculaires favorisent la croissance des sphaignes. Les structures ligneuses des
arbustes et des éricacées supportent les tiges de sphaignes, réduisant ainsi le compactage de
la tourbe. Dans les dépressions, les conditions anaérobies reliées a la position de la nappe
phréatique pres de la surface du sol ne permettent pas aux racines des éricacées de survivre.
De plus, de petites plantes annuelles, telles Eriophorium angustifolium et Rhynchospora
alba, n’offrent qu’un soutien temporaire et peu efficace aux espéces de sphaignes (Belyea
et Clymo 1998). Ainsi, la présence de structures végétales solides dans les milieux aérobies
pourrait étre a I’origine de la formation des buttes de sphaignes (Wallén et Malmer 1992;
Belyea et Clymo 1998).

1.3.1.3 Réponses aux changements des conditions environnementales

Dépendamment des fluctuations des conditions environnementales, la productivité
d’une espéce ou d’une communauté végétale peut varier d’une année a I’autre (Wallén et
al. 1988; Thormann et Bayley 1997b). Par exemple, ce sont les especes des buttes qui
présentent les plus fortes valeurs de productivité lors de sécheresses. A I’inverse, la
productivité des especes adaptées aux conditions plus humides est augmentée par une plus
forte présence d’eau dans le milieu (Gerdol 1995). Par ailleurs, les différents groupes
fonctionnels, comme les mousses, les herbacées et les éricacées, ne réagissent pas tous de la
méme maniére aux variations des conditions environnementales. Certains groupes semblent
étre plus affectés par la concentration d’éléments nutritifs dans I’eau ou par la température
atmosphérique que par le niveau de la nappe phréatique (Thormann et al. 1998). Toutes les
variations des conditions environnementales pourront donc moduler la production des
espéces végetales en réponse aux futures conditions de sécheresse que subiront les fens

boréals canadiens selon le modele de Roulet et al. (1992).
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1.3.1.4 Comparaisons entre différents milieux humides

Au Canada, Thormann et Bayley (1997b) ont comparé la productivité végétale entre
différents milieux humides de I’Alberta. lls ont démontré que la productivité était
relativement semblable entre une tourbiére ombrotrophe (390 g m? année™) et des
tourbiéres minérotrophes (de 277 & 409 g m? année™). Pour les tourbiéres minérotrophes,
ces résultats sont similaires a ceux de Szumigalski et Bayley (1996a) qui ont estimé a 310 g
m année™ la productivité d’un autre fen. Par ailleurs, pour les microhabitats, la production
végétale totale des bryophytes est supérieure dans les tapis flottants (dépressions) des
tourbieres ombrotrophes alors qu’elle est plus importante dans les buttes des tourbieres
minérotrophes (Vitt 1990). Bien entendu, il sera intéressant de comparer les valeurs de

productivité obtenues par la présente étude a ces autres recherches.

La production des especes végétales est aussi influencée par la décomposition et le
recyclage de la matiere organique (Damman 1971; Pastor et al. 1984; Laiho et al. 2003).
Un changement des taux de décomposition suite a I’abaissement du niveau d’eau pourrait
donc se répercuter sur la production des espéces végétales des différents microhabitats.
Voyons maintenant les principaux facteurs influencant la décomposition et le recyclage de

la matiere organique.

1.3.2 La décomposition de la matiére organique

Tout comme I’étude de la production végétale, celle de la décomposition permet de
mieux comprendre I’accumulation de la matiére organique. Les faibles taux de
décomposition, responsables de I’accumulation de la matiére organique, s’expliquent par la
forte acidité du substrat tourbeux, par la faible concentration en azote des plantes (moins de
1 % de leur poids sec) et par les conditions anaérobies causées par un niveau d’eau élevée
(Clymo et Hayward 1982).

Les taux de décomposition des végétaux sont d’excellents indicateurs de I’intensité
du recyclage des éléments nutritifs dans les tourbiéres (Johnson et Damman 1993). Ils
semblent étre affectés par les parametres environnementaux, ainsi que par la litiere des
especes (Brinson et al. 1981; Szumigalski et Bayley 1996b; Thormann et al. 1997a, 1999).
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1.3.2.1 Facteurs environnementaux

Les processus de décomposition ont majoritairement lieu au-dessus de la nappe
phréatique. En ce sens, I’acrotelme présente des taux de décomposition de deux a quatre
fois supérieurs a ceux du catotelme (Clymo 1965; Farrish et Grigal 1985; Verhoeven et al.
1990). Les conditions aérobies des buttes favorisent donc la décomposition de la matiére
organique, comparativement aux conditions anaérobies des dépressions. Notons que les
taux de décomposition sont également accélérés dans les zones ou fluctue la nappe
phréatique (Malmer 1986; Johnson et Damman 1993; Belyea 1996; Laiho 2006). Lorsque
I’lhumidité et la disponibilité de I’oxygene ne limitent pas les processus de décomposition,

la température est le facteur le plus important (Brinson et al. 1981).
1.3.2.2 Qualité de la litiere

La qualité et la composition chimique des espéces vegetales influencent également
les taux de décomposition (Schlesinger 1977; Coulson et Butterfield 1978; Szumigalski et
Bayley 1996b). Les composés carbonés et les nutriments se décomposent plus rapidement
que la lignine et les lipides polymérisés (Johnson et Damman 1991, 1993; Laiho 2006). En
ce sens, Szumigalski et Bayley (1996b) ont observé que les feuilles de carex se
décomposaient plus rapidement que les jeunes branches et les feuilles de bouleaux, tandis

que les mousses se décomposaient encore plus lentement.

Les taux de décomposition entre les espéces de sphaignes des buttes et des
dépressions sont également différents. Par exemple, Sphagnum angustifolium, Sphagnum
lindbergii et Sphagnum cuspidatum, especes typiques des dépressions, présentent des taux
de décomposition nettement supérieurs a ceux de Sphagnum fuscum, une espece surtout
retrouvée dans les buttes (Johnson et Damman 1991, 1993). Ces différences ne sont pas
causées par les conditions environnementales propres & chaque microhabitat, mais par les
propriétés intrinséques de chaque espece comme la composition chimique des tissus
vegétaux (Johnson et Damman 1991, 1993). Selon plusieurs études (Vitt 1990; Johnson et
Damman 1991, 1993; Belyea 1996), les différents taux de décomposition des especes
végétales sont méme a I’origine d’une accumulation inégale de la matiére organique dans

les microhabitats, d’ou la formation du gradient butte-dépression.
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Ainsi, plusieurs études ont analysé séparément les impacts des conditions
environnementales et de la qualité de la litiere sur les taux de décomposition des espéces
végetales. Cependant, en milieu naturel, I’étude des taux de décomposition est plus
complexe puisqu’il est difficile de séparer les effets de ces deux facteurs, d’autant plus que
leur effet conjoint influence différemment les taux de décomposition (Belyea 1996). Dans
le cadre de la présente étude, il est probable que ces deux facteurs influencent grandement

les changements des taux de décomposition en réponse a I’abaissement du niveau d’eau.
1.3.2.3 Taux de décomposition des bogs et des fens

En général, on observe que les taux de décomposition des fens sont supérieurs a
ceux des bogs, et donc, qu’ils augmentent avec le statut de minérotrophie de la tourbiere
(Verhoeven et al. 1990). En ce sens, la quantité totale de carbone perdue par décomposition
est trois fois plus élevée dans les fens que dans les bogs selon Malmer (1986). Cela
s’explique par une plus faible abondance des sphaignes, un pH plus élevé et une plus
grande disponibilité des nutriments dans les fens, ce qui y favorise la décomposition de la

matiére organique.

Il est & noter que les comparaisons des taux de décomposition entre plusieurs sites
et celles réalisees au sein d’un méme site doivent s’effectuer prudemment a cause de la
variabilité des conditions environnementales et des facteurs locaux (Johnson et Damman
1993; Thormann et Bayley 1997a). Par exemple, les taux de décomposition sont
généralement supérieurs dans les zones méridionales que dans les zones nordiques. En ce
sens, Bartsch et Moore (1985) ont observé, dans une région subarctique du Québec, des
taux de décomposition annuel d’environ 10 % dans des fens. En comparaison, les taux de
décomposition rapportés par Thormann et al. (1999) dans quatre types de fens du sud de
I’ Alberta sont supérieurs a ceux de Bartsch et Moore (1985), variant entre 25 et 61 % pour

une période d’une année.

1.3.3 Processus d’accumulation de la matiére organique

Depuis des milliers d’années, les tourbiéres ont accumulé plus de matiére organique

que tout autre écosysteme terrestre. Au total, le carbone stocké dans les tourbieres boréales
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et subarctiques est estimé a 455 Pg par Gorham (1991) et plus récemment, a 270-370 Pg
par Turunen et al. (2002). L’accumulation de la matiére organique a lieu dans le catotelme,

lorsque celle-ci passe de maniere permanente dans les couches anaérobies de la tourbe.
1.3.3.1 Différences entre les microhabitats

Les élements présentés auparavant, tels la production et les taux de décomposition
des espéces vegétales, ainsi que les conditions environnementales, influencent tous
I’accumulation de la matiere organique dans les microhabitats. Récemment, Belyea et
Clymo (2001) ont élaboré un modéle théorique de formation de la tourbe par rapport a la
productivité végeétale, aux pertes par décomposition et a la densité apparente de la tourbe,
en fonction de I’épaisseur de I’acrotelme dans les différents types de microhabitats. Selon
leur modele, la formation de tourbe est la plus importante aux endroits ou la nappe
phréatique se situe & 10 cm sous la surface du sol, comme dans les platieres et certaines
dépressions. A mon avis, la force du modeéle de Belyea et Clymo (2001) réside dans le fait
qu’il tient compte des différences entre les microhabitats. A I’inverse, d’autres modéles
théoriques comme celui de Hilbert et al. (2000) analysent les changements de la formation
de la tourbe en relation avec les régimes hydrologiques seulement, sans inclure les
différentes caractéristiques et mécanismes de rétroactions des microhabitats, ce qui en font

des modeles moins complets.
1.3.3.2 Différences entre les types de tourbiéres

Bien que I’accumulation de la tourbe soit un processus observé dans tous les types
de tourbiéres, elle n’est pas identique entre les tourbieres ombrotrophes et minérotrophes
(Malmer 1986; Laine et al. 2004). Dans les régions boréales, I’accumulation de la matiére
organique est plus importante dans les sites dominés par les sphaignes (bogs et fens
pauvres) que dans les sites ne présentant aucun couvert de sphaigne au sol (fens riches et
marais) (Thormann et al. 1999). En Finlande et en Estonie, I’estimation de I’accumulation
du carbone a partir d’échantillons de tourbe révele que les tourbiéres a sphaignes ont
accumulé davantage de carbone que les fens (Tolonen et al. 1992). Dans les bogs, cette
accumulation progressive de la tourbe a méme pour effet de percher la nappe d’eau au-

dessus de la surface du sol minéral et de limiter I’acces des plantes aux éléments nutritifs du
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sol. Dans les tourbiéres minérotrophes, I’abondance des herbacées et la croissance de leurs
racines dans le catotelme entrainent un apport supplémentaire de matiére organique dans
cette zone anaérobie. Par contre, les racines participent également au transport de I’oxygene
dans les couches de tourbe situées plus en profondeur (Laine et al. 2004), favorisant alors

les processus de décomposition et réduisant I’accumulation de la matiere organique.
1.4 LE RECHAUFFEMENT CLIMATIQUE

Dans cette section, les principaux concepts reliés au réchauffement climatique et a
ses impacts éventuels sur les écosystemes de tourbiéres sont présentés. Je chercherai a
discerner les changements potentiels de la végétation et de I’accumulation de la matiere

organique.

1.4.1 Contexte actuel

Lors des dernieres périodes glaciaires, les fluctuations de la température ont
largement modifié la structure et les fonctions des communautés végétales des tourbiéres
(Prentice 1986; Ritchie 1986). Par exemple, la distribution spatiale des tourbiéres il y a
10 000 ans dans I’Ouest canadien est reliée aux changements climatiques (Zoltai et Vitt
1990). Le réchauffement du climat associé a cette période aurait occasionné d’importantes
sécheresses, ce qui aurait inhibé la croissance des mousses a certains endroits. A I’échelle
du globe, on prévoit actuellement une augmentation des températures entre 1990 et 2100 de
1,4 a2 5,8 °C. Ces changements climatiques sont donc extrémement rapides. L’augmentation
des températures est principalement causée par I’accroissement de la concentration des gaz
a effet de serre dans I’atmosphere. Le climat de I’hémisphere Nord s’est déja réchauffé de
0,6 °C + 0,2 °C au cours du XX® siécle (IPCC 2007) et les impacts du réchauffement
climatique sont déja observables chez plusieurs populations de plantes et d’animaux (Root
et al. 2003). Dans les régions arctiques, le réchauffement s’observe déja par une
augmentation de la température de 3 °C a la surface du sol. La couverture annuelle de glace
sur les mers a également diminué de 2,7 % durant la derniére décennie (IPCC 2007). Au
nord du Québec, pres de la baie d’Hudson, le réchauffement du climat a entrainé la fonte du

pergélisol dans les tourbieres a palses, entrainant ainsi une diminution de leur superficie
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(Laprise et Payette 1987). Ce type de tourbiere, unique en son genre, sera probablement tres

affecté par le réchauffement du climat.

1.4.2 Impacts sur le cycle biogéochimigue des tourbiéres

Plusieurs auteurs affirment que le réchauffement climatique augmentera les taux
d’évapotranspiration au sol, abaissant ainsi le niveau de la nappe phréatique des tourbiéres
nordiques et subarctiques (Gorham 1991; Rouse 1998). Par conséquent, cet abaissement de
la nappe phréatique aura pour effet d'accroitre la température de la tourbe, I’activité
microbienne, les taux de décomposition et le recyclage des éléments nutritifs (Lieffers
1988; Freeman et al. 1996; Laiho et al. 2003). L’imposante quantité de carbone stockée
dans les tourbiéres canadiennes sera donc particulierement vulnérable au réchauffement
climatique et pourra éventuellement étre relachée massivement sous forme de CO, (Moore
et al. 1998).

D’autre part, I’abaissement du niveau d’eau réduira vraisemblablement les
émissions de méthane dans I’atmosphere (Whalen 2005). Effectivement, dans les tourbiéres
naturelles, la décomposition anaérobie de la matiére organique par des bactéries
méthanogenes dans les zones saturées en eau conduit & la production de méthane. Le
rabattement de la nappe phréatique diminuera donc I’émanation de ce gaz. Il est intéressant
de constater que c’est d’abord I’augmentation de la concentration des gaz a effet de serre
qui meéne au réchauffement du climat et donc, a une modification des échanges de CO; et de

CH,, eux-mémes des gaz a effet de serre.

1.4.3 Abaissement du niveau d’eau par drainage

En Scandinavie et en Russie, de grandes superficies de tourbiéres ont été drainées
afin de faciliter I’exploitation forestiere. Bien que ces expériences n’étaient pas planifiées
dans un contexte d’étude des changements climatiques, elles ont permis a plusieurs
chercheurs d’analyser les impacts de I’abaissement du niveau d’eau sur la végétation
(Vasander 1982, 1987; Laine et Vanha-Majamaa 1992; Laine et al. 1995, 2004; Minkkinen
et Laine 1998; Minkkinen et al. 1999; Laiho et al. 2003). De ces études, on apprend que

I’abaissement du niveau d’eau conduit a I’affaissement de la surface du sol et au
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compactage de la colonne de tourbe. Grace a ce compactage, les concentrations en carbone,
en azote et en phosphore augmentent dans la tourbe et les racines des plantes accédent a de
plus grandes réserves de nutriments. Le recyclage des éléments nutritifs est également
accéleré par les nouvelles conditions aérobies de la tourbe. Par contre, malgré cette plus
grande disponibilité des éléments nutritifs pour les plantes, le lessivage par les eaux de
pluie et de surface entraine une perte des cations magnésium, calcium et potassium,
diminuant alors le pH a la surface du sol. L’abaissement du niveau d’eau par drainage
entraine donc une série de changements qui affectent inévitablement les conditions de

croissance des especes.

Ces études réalisées dans les tourbiéres drainées de Scandinavie et de Russie
apportent également des informations quant aux réponses potentielles de la végétation face
a I’abaissement du niveau de la nappe phréatique dans le contexte du réchauffement
climatique. Les conclusions de ces études sont présentées dans la prochaine section.

1.4.4 Dynamigque de la végétation

L’ abaissement du niveau d’eau des tourbiéres aura pour effet de modifier les
conditions environnementales des microhabitats. Par exemple, elle aura pour effet
d’exposer certaines sections de la tourbiere préalablement recouvertes d’eau a des
conditions environnementales aérobies. Ceci affectera la distribution spatiale des niches
écologiques des plantes vasculaires et des bryophytes dont I’abondance est liée a la
constance des conditions d’humidité. La niche écologique des espéces se définit comme
étant I’espace occupé par une espece le long de plusieurs gradients physiques, chimiques ou
biologiques (Campbell et Rochefort 2001).

Il est plausible qu’une modification des conditions environnementales par
I’abaissement de la nappe phréatique ait d’importantes répercussions sur la dynamique de la
végeétation, autant a I’échelle des groupes fonctionnels et des communautés végétales qu’a
celle des especes. En Finlande, la baisse du niveau d’eau par drainage entraine le
remplacement des espéces de tourbiére par des espéces de forét, entamant ainsi une
succession végétale forestiere (Laine et Vanha-Majamaa 1992; Laine et al. 1995;
Minkkinen et al. 1999). L’abaissement de la nappe phréatique et I’augmentation des taux
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de décomposition favorisent la croissance des éricacées et des arbres au détriment de celle
des cypéracées et des graminées (Vasander 1982 ; Laiho 1996; Laiho et al. 2003). Au
Canada, Bubier et al. (2003) affirment également que les communautés végétales
composees principalement d’éricacees sont plus résistantes aux périodes de sécheresses que
celles composées surtout de cypéracées. Cela dit, une plus forte croissance des éricacées et
des arbres favorisera le stockage de carbone, ce qui pourra contrebalancer les pertes de CO,
atmosphérique et permettre a nouveau une séquestration du carbone dans les tourbiéres

plusieurs années aprés le drainage (Minkkinen et Laine 1998; Minkkinen et al. 1999).

En général, une plus forte croissance des plantes vasculaires entraine une
augmentation de la litiere, ce qui a pour effet de restreindre la croissance des bryophytes
(Malmer et al. 1994) en modifiant les conditions de croissance au sol, comme la
température, la disponibilité des nutriments et de la lumiere (Weltzin et al. 2005). Les
changements de luminosité ont un effet important sur la succession végétale étant donné
que la disponibilité de la lumiére est I’un des facteurs les plus importants dans la
distribution des especes et dans le remplacement des communautés végétales de fens
(Kotowski et van Diggelen 2004). Par ailleurs, bien que la majorité des plantes de tourbiére
soient des plantes a croissance pérenne se reproduisant par clone, une augmentation de la
biomasse des plantes vasculaires et de la litiere nuit a la germination de graines, limitant
ainsi la reproduction de certaines especes. Ainsi, en Finlande et en ex-URSS, Vasander
(1987) a observé qu’a la suite du drainage de plusieurs tourbiéres, le nombre d’especes
poussant prés de la surface du sol a diminué a cause d’un plus important couvert d’espéces
de haute taille, tels les arbustes et les linaigrettes. Toutefois, la croissance de nouvelles
especes muscinales forestiéres et de plantes vasculaires a entrainé une augmentation du

nombre total d’espéces sur ces tourbieres.

1.4.5 Accumulation de la matiére organique

L’ abaissement du niveau d’eau d’une tourbiére peut entrainer des changements
relatifs a la productivité végétale et aux taux de décomposition, modifiant alors
I’accumulation de la matiere organique. Par exemple, I’abaissement du niveau d’eau
augmente les taux de décomposition (Lieffers 1988), ce qui diminue la quantité de matiere

organique accumulée dans les tourbiéres. De plus, le rabattement du niveau d’eau réduit
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I’abondance des sphaignes au profit des plantes vasculaires (Bubier 1995; Bubier et al.
1995; Svenssen 1995). Compte tenu que la litiere des plantes vasculaires se décompose plus
rapidement que celle des sphaignes (Szumigalski et Bayley 1996b), ce remplacement des

espéces diminue la capacité des tourbiéres a accumuler du carbone (Malmer et al. 2003).

A ma connaissance, il n’existe actuellement aucune étude en tourbiére naturelle qui
mesure directement les changements entre la productivité vegétale et les taux de
décomposition de la matiére organique le long du gradient de microtopographie suite a
I’abaissement du niveau d’eau. Méme si plusieurs études réalisées en Finlande, comme
celles de Laine et al. (1996, 2004), ont suivi le changement des tourbiéres suite au drainage,
il est difficile d’effectuer une comparaison appropriée entre ces études et la mienne car elles
ont été menées sur I’ensemble des tourbieres et non pas a I’échelle microtopographique. Il
m’est donc difficile de prédire clairement les changements de I’accumulation de la matiére
organique dans chaque microhabitat. A partir de mesures d’échange gazeux entre la
tourbiére et I’atmosphere, Alm et al. (1997) suggerent toutefois que les buttes des fens
pourraient rapidement devenir une source de carbone atmosphérique lors de conditions plus
séches. Parallelement, Bubier et al. (2003) ont déterminé que dans les microhabitats plus
humides, comme les dépressions, la fonction de réservoir de carbone et la séquestration du
CO, atmosphérique par la vegétation n’étaient pas réduites. Par contre, selon Belyea et
Clymo (2001), c’est n’est pas dans les buttes qu’on observerait un changement rapide de
I’accumulation de la matiére organique mais dans les dépressions. Bien que le modéle
théorique de Belyea et Clymo (2001) se base sur les relations entre la production végétale,
les taux de décomposition et la densité apparente de la tourbe en fonction des
microhabitats, il n’a jamais été validé sur le terrain. En définissant les microhabitats les plus
sensibles a une réduction de I’accumulation de la matiere organique sur le terrain, nous

préciserons les prédictions des modéles de changement des tourbiéres.

Tant pour I’accumulation de matiere organique que pour la végétation, il est fort
probable que les changements observés suite au drainage ne seront pas stables, mais
évolueront dans le temps. Les changements a courts termes sont reliés au fait que les
especes, les communautés végeétales, les microhabitats et I’ensemble de I’écosysteme de

tourbiéere etaient préalablement adaptés a des conditions plus humides. Toutefois, les
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changements observes a plus long terme résultent de leurs différents mécanismes

adaptations face aux nouvelles conditions hydrologiques (Laiho 2006).

1.5 OBJECTIFS

1.5.1 Validation d’un modeéle de réchauffement climatique

Au Canada, selon un scénario du doublement de la concentration du CO,
atmosphérique par rapport aux valeurs de base des années 1980 (donc de 350 ppm a 700
ppm), Mitchell (1989) a prédit une augmentation de 3 °C de la température ainsi que de
1 mm par jour du régime des précipitations. A partir du modéle de Mitchell (1989), Roulet
et al. (1992), de I’Université McGill, ont évalué plus spécifiquement les impacts du
réchauffement climatique dans une tourbiére minérotrophe située prés de la ville de
Scherfferville, dans la zone subarctique de la province du Québec. llIs concluent que le
réchauffement climatique entrainera un abaissement de 14 a 22 cm de la nappe phréatique.

Malgré que le modéle de Roulet et al. (1992) a été concu il y a plus de 10 ans, ses
prédictions sont toujours actuelles. Les prévisions de Mitchell (1989) sur lesquelles se
basent Roulet et al. (1992) sont trés similaires a celles émises dans le rapport du Groupe
d’experts intergouvernemental sur I’évolution du climat, en février 2007 (IPCC 2007).
Selon ce rapport, on estime que la température de I’air s’élevera de 3 °C et que le régime
des précipitations augmentera de 20% au cours du XX°® siécle dans les zones boréales de
I”’Amérique du Nord. Malgré I’augmentation du régime des précipitations, le réchauffement
de la température atmosphérique soumettra une grande partie des tourbieres canadiennes a
des conditions plus séches. Ainsi, bien que le modele de Roulet et al. ait éteé testé dans une
tourbiere de la région de Scherfferville, il est plausible que la majorité des tourbieres
minérotrophes boréales et subarctiques des régions méridionales du Canada (excluant les
zones cotiéres) de I’est de I’Amérique du Nord subiront un abaissement du niveau de leur
nappe phréatique. Plusieurs chercheurs supportent ce scénario en affirmant que
I’abaissement du niveau d’eau dans les tourbiéres sera un facteur clé de leurs réponses face
au réchauffement climatique (Gignac 2001; Weltzin et al. 2003; Laiho 2006).
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Conformément au modéle de Roulet et al. (1992), le niveau de la nappe phréatique
d’une tourbiére située a 30 kma I’est de la ville de Québec a donc été abaissé
artificiellement afin de reproduire les futures conditions de sécheresse. Une tourbiére a
mares, de type minérotrophe pauvre, dominée par les sphaignes et typique de la région

boréale a été sélectionnée.

1.5.2 Impacts sur la végétation

Le deuxieme chapitre de ce mémoire dévoile les impacts de I’abaissement de la
hauteur de la nappe phréatique a court terme (de 1 a 2 années aprés drainage) et a long
terme (de 8 a 11 années apres drainage) sur la composition végétale et I’abondance des
especes vegétales. Je pose comme hypothése que les changements de végétation différent
pour chagque microhabitat. Je prédis que I’abaissement du niveau d’eau favorise les plantes
mieux adaptées a des conditions plus séches au détriment des especes de milieux humides.
En ce sens, les communautés végétales des dépressions sont probablement plus sensibles au

réchauffement climatique.

1.5.3 Impacts sur I’accumulation de la matiére organigue

Le troisieme chapitre de ce mémoire présente les modifications de la productivité
végétale et des taux de décomposition a la suite du drainage expérimental, afin d’évaluer
les changements de I’accumulation de la matiére organique. Tout d’abord, je pose comme
hypothése qu’apres le rabattement de la nappe phréatique, la productivité végétale et les
taux de décomposition sont différents pour chaque microhabitat. Conséquemment, je prédis
que I’altération de la fonction d’accumulation de la matiére organique differe également
entre les microhabitats. L’accumulation est probablement réduite pour la majorité d’entre
eux, particulierement dans les dépressions. Autant pour I’accumulation de la matiere
organique que la végétation, je prévoie que les changements observés a court terme ne

correspondent pas a ceux a long terme et qu’ils évoluent au fil du temps.



CHAPITRE 2

WATER TABLE DRAWDOWN EXPERIMENT SIMULATING CLIMATE
CHANGE IMPACT IN BOREAL MINEROTROPHIC PEATLAND: RAPID
RESPONSES OF VEGETATION

EXPERIENCE D’ABAISSEMENT DE LA NAPPE PHREATIQUE
SIMULANT L’IMPACT D’UN CHANGEMENT CLIMATIQUE DANS
UNE TOURBIERE MINEROTROPHE BOREALE : REPONSES RAPIDES
DE LA VEGETATION
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2.1 ABSTRACT

A global climate warming scenario in Canada predicts the lowering of water table
level in boreal minerotrophic peatlands, which could consequently modify their vegetation.
In a Sphagnum dominated poor fen, we have tested the hypothesis that vegetation
responses to water table drawdown would differ among microhabitats (hummaocks, lawns
and hollows) with time, according to the duration of the water table lowering (between 1-2

and 8-11 years after drainage).

Following an experimental drainage, the species composition was more uniform
among the plant communities of the microhabitats. The rate of species composition change
varied among the microhabitats, and the species which were promoted or reduced after
drainage were also different. After two years of drainage, the vegetation already reached a
new equilibrium on lawns while this equilibrium occurred between 2 and 8 years for
hollows and hummocks. This relatively rapid vegetation succession is likely to influence
the total response of the peatlands in terms of carbon flux with regard to the climate

warming.

Keywords: drainage, succession, fen, global warming, microhabitats, peatlands, vegetation

dynamics
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2.1 RESUME

Au Canada, le réchauffement du climat menera & I’abaissement du niveau de la
nappe phréatique dans les tourbieres minérotrophes boréales, ce qui modifiera alors leur
végeétation. Dans un fen pauvre dominé par les sphaignes, nous avons testé I’hypothése que
les réponses de la végétation ne seraient pas uniformes entre les microhabitats (buttes,
platiéres et dépressions), selon la durée d’abaissement de la nappe phréatique (de 1 a 2

années et de 8 a 11 années apres drainage).

A la suite du drainage expérimental d’une mare, les communautés végétales des
microhabitats présentaient une composition végétale plus similaire. Toutefois, la vitesse
des changements des especes variait selon les microhabitats et les especes qui étaient
favorisées ou réduites n’étaient pas les mémes. Apres 2 ans de drainage, la végétation avait
déja atteint un nouvel équilibre dans les platieres alors que cet équilibre ne s’établissait
qu’entre 2 et 8 années pour les dépressions et les buttes. Cette succession relativement
rapide de la végeétation est susceptible d’influencer la réponse globale des tourbiéres face

au réchauffement climatique en termes de flux de carbone.

Mots clés: drainage, dynamique de la vegétation, fen, microhabitats, réchauffement

climatique, tourbieres
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2.2 INTRODUCTION

Peatlands interact with the atmosphere as they sequester atmospheric carbon. In
Canada, the annual carbon accumulation is estimated as 25 g m™ (Gorham et al. 2003). At
present, several scenarios concerning the effect of global warming on northern peatlands
predict a significant change in the carbon cycling and accumulation (Gorham 1991; Moore
et al. 1998). According to the model of Mitchell (1989) a doubling of CO, concentrations
would increase temperatures by 3 °C. Roulet et al. (1992) predict a lowering of the water
table of 14 to 22 cm for northern fens, driven mostly by increased evapotranspiration at the
peatland surface. Thus, the ecological role of peatlands as carbon reservoirs may be
considerably altered due to decreased peat accumulation resulting from higher
decomposition and CO, emission rates (Laine et al. 1996; Carroll and Crill 1997, Moore et
al. 1998).

Nevertheless, the responses of the peatlands concerning global warming remain
dubious given that the predictive models do not take account adaptive and feedback
mechanisms (Moore et al. 1998). For instance, most of the predictive models do not include
the successional adaptability of species and plant communities in their evaluation of global
peatland responses. Because carbon cycling is closely associated with soil moisture and
hydrology (Price and Waddington 2000), peatland vegetation responses to global warming
should be reflected in carbon budget changes and peatland ecosystem functions (van
Minnen et al. 1995; Aerts et al. 1999; Updegraff et al. 2001; Pastor et al. 2002).

A large part of boreal peatlands have patterned structures with a characteristic
hydrological gradient going from hummock microhabitats to hollows and open water pools.
Species are distributed along the hummock-hollow gradient. Some Sphagnum species (Vitt
et al. 1975; Andrus et al. 1983; Luken 1985) and vascular plants (Gauthier 1980; Clymo
and Hayward 1982) are adapted to drier conditions of the hummocks, while others are
found in the intermediate lawns and some only in wet hollows or open water. Each
microhabitat presents a specific hydrologic regime, species productivity and decomposition
(Rochefort et al. 1990; Vitt 1990; Belyea 1996; Belyea and Clymo 1998), and plant
community structure and functions (Wallén and Malmer 1992; Malmer et al. 1994; Malmer

et al. 2003). Thus, the water table lowering predicted from global warming scenarios
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should affect each of the microhabitats differently and these changes will be reflected in
vegetation responses. In addition, it is possible that the response of the plant species and

communities varies on a temporal scale (Peng et al. 1998).

The changes in bryophyte’s productivity as well as the global response of the
vegetation in fens and bogs according to different climate scenarios were already analyzed
by Weltzin et al. (2000, 2001, 2003) in a semi-natural environment. However, few studies
have been conducted experimentally to test the impacts of climatic changes along the
microtopographic gradient of a natural peatland or analyzed plant community responses
over time. In addition, little information exists about the changes that could occur in the
specific case of peatlands with pools. In our study, we analyzed the effect of a short-term (1
to 2 years) and a long-term (8 to 11 years) lowering of the water table on plant community
composition and on species abundance in a poor fen which contained hydrological
gradients (hummocks to hollows and pools). The comparison of the vegetation changes will
enable us to determine which species and plant communities are more sensitive to the water
level drawdown initiated by future global warming as predicted by Roulet et al. (1992), to
follow patterns in vegetation succession, and to provide more information about potential

changes in carbon budget.
2.3 METHODS

2.3.1 Study site

The experimental site was located at St-Charles-de-Bellechasse, 30 km east of
Queébec city (46°45’N, 71°00°W), in a poor fen with pools, dominated by Sphagnum. This
type of peatland is representative of the temperate and boreal poor fen (sensu Buteau et al.
1994). The fen is part of a large peatland complex of about 10 km? where bog massifs
dominate, with the presence of fens in shallower parts. According to the closest
meteorological station (46°48’N, 71°22°W,; 30 km from the study site), the average annual
temperature is 3.4 °C and the mean temperatures of the warmest and coldest months are 18.3
°C for July and -13.1 °C for January. Total annual precipitation is 1230 mm (Environment
Canada 2006). A detailed description of the site hydrology and meteorology is available in
Whittington (2005).
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The vegetation associated with pools at the study site forms a clear microtopographic
gradient from drier hummocks to open water (microhabitat terminology sensu Charman
2002). Hummocks are dominated by dwarf shrubs such as Gaylussacia baccata and
Chamaedaphne calyculata that form a dense stand, below which peat mosses, such as
Sphagnum magellanicum and Sphagnum papillosum form a continuous moss carpet. In
wettest surfaces, the sparser vegetation is characterized by sedges such as Carex
oligosperma and Rhynchospora alba. Nomenclature follows Marie-Victorin (1964) for
vascular plants and Anderson and Crum (1981) for bryophytes. Peat depth of the site varies
from 0.8 to1.5 m.

2.3.2 Experimental design

We selected three sites measuring 0.25 ha, with a pool in the center of each one.
Each pool was similar in size and shape. One site was kept untreated (Control site), a
second one was drained in 2002 (drained 2-years site; D-2) and a third one had been
drained in 1993 (drained 11-years site; D-11) (Annexe 1 and 2; Photo 1). Sites were located
within 30 m of each other. The water table of D-2 site was lowered by about 20 cm in June
2002 by digging a ditch to simulate the climate warming effect according to the prediction
of Roulet et al. (1992) (Annexe 2; Photo 6). The D-11 site had been drained in 1993 for the
construction of a nearby road. As for D-2, the water table was lowered by approximately
20 cm in D-11 (S. Leblanc, Les Tourbes Nirom Peat Moss inc. pers. comm.), using similar
ditching techniques. The water table drawdown expected by model of Roulet et al. (1992)
applies probably to a large part of boreal and subarctic fens of Canada, situated in the

continental and meridional regions.

We applied BACI design (Before-After-Control-Impact experiment) to study the
short term effect of drainage (Lep$ and Smilauer 1999). During summer 2001, the
vegetation surrounding the pools was surveyed prior to the drainage treatment to assess the
similarity between the Control site and the site to be experimentally drained, D-2. BACI
was applied because it was not possible to replicate the drainage treatment due the nature of

the study which implies large scale (0.25 ha) manipulations (Hulbert 1984).
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2.3.3 Vegetation survey and water table monitoring

To evaluate the changes in vegetation caused by altered water table, we delimited
three random transects per site (Annexe 1). Each transect was approximately 15 m long,
starting at dry hummock level, crossing a sequence of lawns, hollows and open water, and
ending on the other side of the pool, in hummocks. At each meter along transects, we
installed permanent sample plots (50 x 50 cm) to study the species composition of the field
layer (vascular plants that rise above the moss carpet). Within these sample plots, we
delimited smaller permanent sample plots (20 cm diameter circles) to study the species
composition of the ground layer (bryophytes and small vascular plants such as Drosera sp.
and Vaccinium oxycoccos). Vegetation surveys were done in August 2001, October 2002,
and September 2003 and 2004. The vegetation survey in 2002 corresponded to 4 months
post-drainage situation in the D-2 site. Field layer and ground layer vegetation were
recorded in 43 plots in the Control site and the D-2 site and 42 plots in the D-11 site. In
total, our sampling included 512 permanent sample plots inventoried between 2001 and
2004.

Three perforated PVC wells were installed for each microhabitat (hummaocks, lawns
and hollows) of each site to monitor the water table weekly from May to August. We
monitored water table each year during the period of this study. All the measurements

showed in this paper refer to water table position in relation to moss or peat surface.

2.3.4 Statistical analysis

2.3.4.1 Comparison of sites prior to experimental drainage

Prior to experimental drainage of June 2002, plant communities and microhabitats
were described in the Control site and the D-2 site in their pristine state. This was done by
classifying Control and D-2 sample plots based on their 2001 ground-layer vegetation data
using Two Way Indicator Species Analysis (TWINSPAN, PC-ORD for Windows, v. 4.25,
MjM Software, Gleneden Beach, OR, USA). Because sample plots in open water did not
include any ground layer species, they were excluded from TWINSPAN and grouped
together. TWINSPAN classification was based on ground-layer vegetation alone because
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field layer vegetation was recorded in only half of the quadrats in 2001, i.e. at each two

meter. However, field layer was measured in all quadrats in 2002, 2003 and 2004.

The vegetation in the Control site and the D-2 site before experimental drainage
were also compared with the D-11 site. For the D-11 site, sample plots were grouped by
microhabitats based on their apparent former microtopographic position, still easily seen at
the site. The sample plot groups were later used for the analysis of vegetation changes in

different plant communities following drainage.
2.3.4.2 Vegetation responses to water table drawdown
a) Plant community changes

We applied Detrended Correspondence Analysis (DCA; Lep$ and Smilauer 1999) to
assess compositional change in vegetation under the three drainage treatments throughout
the four years study. We applied Hill’s scaling, detrending by second order polynomials, and
downweighting species with less than 2 % cover. We log-transformed species data to trigger
out successional change more clearly and to avoid that few highly abundant species
influence unduly the ordination. The sample scores of the sample plots were grouped by
year, site and plant community to calculate the group centroid (average = S.E). DCA was
conducted with Canoco 4.5 package (Canoco for Windows, v. 4.52, Biometrics — Plant

Research International, Wageningen, Netherlands).

The resulting first axis of DCA describes the main compositional variation in the
vegetation; therefore it can be used as a measure of beta-diversity (Whittacker 1972). We
applied the spreading of the sample plots along the first DCA axis as a measure of beta-

diversity within sites and communities.
b) Changes of species abundance within each microhabitat

Species responses to drawdown treatments from the different microhabitats were
analyzed using Principle Response Curves (Van den Brink and ter Braak 1999) with Canoco
4.5 package. PRC is a method developed for repeated measured designs and is based on

partial Redundancy Analysis (partial RDA). PRC allows comparison between sampling
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conducted before and after the application of treatments. It takes into account the annual
variation that is not related to treatment. To construct the PRC, we used the interaction term

between the time and treatment and omit this interaction for the reference treatment.

We analyzed vegetation changes separately for each microhabitat: hummock, lawn
and hollow. Each microhabitat included one or two plant communities. For each
microhabitat, we performed RDA where sampling years were used as covariables (n = 4) to
test if the treatments (drainage) was significant once we excluded the interannual variation.
The interaction term between year and site was used as predicting variables to focus on site
specific successional change. We coded the variables years and sites as categorical dummy
variables. Species data were log-transformed and centered by species. Resulting ordinations

were based on inter-sample distances.

To study the significance of site specific successional change we used Monte Carlo
permutation test to determine the significance of the first axis. We applied Monte Carlo test

but permuted the treatment within the same year (split-plot design option in Canoco).

We prepared a PRC diagram to study the strength and the direction of changes in the
D-2 site and the D-11 site in comparison to the Control site. The distance between the sites
on the PRC-Axisl is related to their compositional similarity: two sites that are very close
have very similar vegetation. In the resulting diagram, the species weight scale is a measure
of changes in species abundance. The change in species cover for each site was calculated
using the formula:

g = gWd)

where S is the species’ cover change, w the species’ weight value and d is the distance on the
PRC-Axisl between two years for a single site. The sign of species weight values
determinates which species were reduced (-), promoted (+), or unaffected (£0) by the
drainage. The value itself indicates the rate of change i.e. how many times the cover of each
species was increased or diminished relative to interannual change in the Control site. The

Control site is represented by zero line on the diagram.
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2.4 RESULTS

2.4.1 Comparison of sites prior to experimental drainage

The 93 sample plots of undrained sites, the Control site and the D-2 site prior to
experimental drainage, were proportionally distributed in five plant communities in 2001
(Table 2.1, Annexe 2; Photos 2 and 3). As often seen in peatlands (Marie-Victorin 1964;
Vitt et al. 1975; Rydin 1986, 1993; Gauthier 2001), the main variation in vegetation was
related to moisture. The first DCA axis ordered sample plots along their
microtopographical position from hummocks to pools. The community distribution
between the Control site and the D-2 site before drainage was similar. The dry end of the
gradient was dominated by Sphagnum magellanicum (63 % cover in Table 2.2) and dwarf
shrub Chamaedaphne calyculata (11 %; S. magellanicum community), species
characteristic to hummocks. In the driest part of the lawns, Sphagnum papillosum
dominated with 67 % cover with accompanying Carex oligosperma (10 %; S. papillosum
community). In the wet lawn community, Sphagnum majus (21 %) and Rhynchospora alba
(15 %) were the most abundant species (S. majus community). The wet end of the gradient,
hollows was covered by Rhynchospora alba (14 %) and Sphagnum cuspidatum (3 %; S.
cuspidatum community). In the hollows positioned in the middle of the pools, Scirpus
subterminalis had the highest cover (11 %; S. subterminalis community) while bryophytes
were completely absent, maybe due to high disturbance related to fluctuations in open

water (Bragazza and Gerdol 1996).

The similarity of vegetation between the Control site and the D-2 site before
drainage (Table 2.1) allows us to assess vegetation changes following drainage in

comparison with the Control site.
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Table 2.1. The proportion (%) of sample plots in each microhabitat and each community during summer 2001. 2001 corresponds to
one year prior to drainage for the D-2 site and 8 years post-drainage for the D-11 site. For the Control site and the D-2 site, sample
plots were grouped in four communities based on their ground layer composition, according to TWINSPAN. Plots without ground
layer species, which were all positioned in the middle of the pool, were grouped together into a fifth plant community (Scirpus
subterminalis) according to field observations. For the D-11 site, sample plots were assigned to microhabitats based on their former
microtopographic position before drainage. Plant communities were ordered in the table according their position along the

microtopographic gradient.

% of sample plots in each % of plots in each microhabitat
plant community
Location in the fen  Microhabitats  Plant communities Control site Dramed_ Control site Dralned_ Dralned_
2-years site 2-years site 11-years site
Fen ridge Hummocks Sphagn_um 17 9 17 9 31
magellanicum
Dryer intermediate Lawns Sph'agnum 11 20
zone papillosum
28 47 21
Humid intermediate Lawns Sphagnum majus 17 7
zone
Pool edge Hollows Sph"?‘gr‘“m 7 4
cuspidatum
55 44 48

Pool-open water Hollows Scirpus subterminalis 48 40
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Table 2.2 — Species cover (mean % + SE) for each microhabitat and each community in 2001 (i.e. one year prior to drainage for D-2
and 8 years post-drainage for D-11). Species are ordered by decreasing abundance values calculated for the three sites together. Only
the species with higher than 5 % cover are presented. The Sphagnum magellanicum, Sphagnum papillosum, Sphagnum majus,
Sphagnum cuspidatum and Scirpus subterminalis groups referred to plant community defined by TWINSPAN (Table 2.1).

Control site and Drained 2-years site Drained 11-years site
Hummocks Lawns Hollows Hummocks Lawns Hollows
Sphagnum Sphagnum  Sphagnum Sphagnum Scirpus
magellanicum papillosum majus cuspidatum  subterminalis

Ground layer
Sphagnum magellanicum 63.5 (+9.1) 6.5 (+2.4) 0 0 0 16.4 (+6.8) 13.9 (¢8.2) 1.1 (+1)
Sphagnum papillosum 0.1 (x0.1) 67.5 (+6.7) 7.9 (+41) 0 0 0 7.5 (+7.5) 0.1 (x0.1)
Liverworts 0 0 3.8 (+2.8) 0 0 0.1 (x0.1) 24.6 (+11) 25.1 (+5.6)
Sphagnum majus 0 1.4 (x1.4) 20.7 (+6.8) 0 0 0.1 (x0.1) 8.9 (x7) 10.9 (+4.6)
Sphagnum rubellum 6.4 (+6.3) 0 0 0 0 15.8 (+5.8) 0 0
Polytrichum strictum 9.2 (#5.4) 0.2 (x0.2) 0 0 0 12.4 (+6.9) 0 0
Sphagnum fallax 5.4 (+2.3) 5.9 (+3.7) 0.2 (x0.1) 0 0 0 1.9 (+1.4) 0
Drosera intermedia 0 0 1.8 (+0.7) 0 0 0.2 (£0.2) 5.8 (+2.1) 3.9 (+1.6)
Vaccinium oxycoccos 6.3 (+2.6) 0.8 (x0.3) 0.4 (x0.3) 0 0 2.3 (x1.8) 0 0
Utricularia cornuta 0 0 0.4 (+0.3) 0.5 (+0.4) 0 0 0.3 (+0.3) 8.3 (+3.9)
Sphagnum cuspidatum 0 0 2.3 (x1.3) 3.3 (x1.3) 0 0 0.1 (x0.1) 4.1 (£1.3)
Sum 90.9 82.3 37.5 3.8 0 47.3 63 53.5
Field layer
Carex oligosperma 9 (+4.8) 10.3 (¢3.5) 4 (£2.1) 0 3.6 (+2.8) 27.5(29.2) 41.7 (£7) 13.7 (£3.8)
Rhynchospora alba 0 3.5 (+1.6) 15 (4.1) 14 (£5.6) 0.0 1.7 (+1.7) 6.7 (+2.8) 14.1 (+2.8)
Andromeda glaucophylla 3.7 (¥2.5) 2.3 (+15) 0 0 0.4 (+0.3) 18.8 (+14.6) 8.8 (+8.2) 0.6 (+0.6)
Chamaedaphne calyculata 11.2 (x4.7) 1.7 (x1.7) 0 0 0.0 12.5 (+8.1) 2.5 (x1.1) 0.1(x0.1)
Carex limosa 0.3 (x0.3) 4.2 (+1.7) 0 6.7 (+6.7) 4.2 (+1.6) 0 0.3 (+0.3) 0.2 (+0.2)
Scripus subterminalis 0 0.3 (x0.3) 0.8 (x0.8) 4.7 (£23) 11.2 (£2.6) 0 0 0

Sum 24.2 22.3 19.8 25.4 19.4 60.5 60 28.7
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2.4.2 Water table drawdown by drainage

Although at first the water table was lowered by approximately 20 cm following the
experimental drainage of the D-2 site in June 2002, the distance between the water table
and the moss/peat surface diminished progressively due to the peat subsidence and the
consequently lowering surface topography (Whittington and Price 2006). The effect was
particularly pronounced in wettest microhabitats: lawns and hollows. Thus, the decrease of
the water table level compared to the moss/peat surface during the summer following the
drainage in D-2 was approximately 9 cm in hummocks and lawns, and 4 cm in hollows,
compared to their water table level in 2001 (Figure 2.1). In contrast to the Control site and
the recently drained site (D-2), the water table in the D-11 site was relatively stable during
the study period. In the D-11 site, water table was positioned 25 cm below the surface or
deeper in hummocks, while it remained between 10 cm and the surface in lawns and

hollows.

20 Hummocks - Lawns il Hollows

il I I &{L{jﬂ
L e e e e L e S A ey e m L
10} - w—j el

-30

_40 L 1 1 1 1 1 1 1 1 1 ] 1
2001 2002 2003 2004 2001 2002 2003 2004 2001 2002 2003 2004

Water table depth (cm)

—O— Control site
—=— Drained 2-years site
—4— Drained 11-years site

Figure 2.1. Water table level in relation to moss/peat surface between 2001 and 2004 for
each microhabitat on Control, D-2 and D-11 sites (mean = SE). The doted line corresponds
to the moss or peat surface. Water table levels were measured weekly over the summers

from May to August.
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2.4.3 Vegetation responses to water table lowering

2.4.3.1 Plant community changes

Drainage reduced compositional variation among plant communities and
consequently also among microhabitats. The plant communities of the Control site were
highly spared along the first axis from hummocks to pools and showed a clear separation
among microhabitats (white symbols on Figure 2.2A). In contrast to the Control site, lawn
and hollow communities in the D-11 site were clustered close to hummocks indicating
similar species composition among all the microhabitats (black symbols). Similarly, the
larger spread of the communities of the Control site and the D-2 site prior drainage along the
first DCA axis in comparison to the D-11 site (Figure 2.2A) indicates that the beta-diversity
decreased after drainage. In addition, the larger variation within communities in the Control
site and the D-2 site prior drainage in the ordination space (Figure 2.2B S.E around the
centroids) indicates that beta-diversity diminished after drainage.

The compositional variation within communities was highest in the wettest
communities and there was a decreasing trend from hollows to hummocks. This is indicated
by the width of standard error bars associated with plant communities of the Control site and
the D-2 site before drainage (Figure 2.2B). The trend was similar for spatial and interannual
variation. In both sites, the change from hollows and lawns towards drier hummock

community composition lead to decreased variability within each plant community.

For the D-2 site, the drainage only modified the Scirpus subterminalis plant
community composition by reducing the abundance of aquatic species, such as Scirpus
subterminalis, Nuphar sp. and Scheuzeria palustris (small gray circles on Figure 2.2A and
Annexe 2; Photo 5). As a consequence, the water table lowering lead to a more homogenous
plant community composition along the microtopographic gradient. Two years after
drainage, Scirpus subterminalis community composition was very close to the Sphagnum

cuspidatum community.
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2.4.3.2 Long term effect of drainage on vegetation

The differences in vegetation between the undrained sites (the Control site and the D-
2 site prior drainage) and the D-11 site were evident in the species abundance level (Table
2.2). In the D-11 site, Carex oligosperma was the dominant field layer species in all the
microhabitats. In contrast, in the undrained sites, Carex oligosperma was restricted to lawns
and hummocks (Table 2.2, Annexe 2; Photo 4). The cover of ericaceous scrubs, especially
the cover of Andromeda glaucophylla in hummocks was somewhat higher than in undrained
sites. The difference between undrained and D-11 was particularly evident in the abundance
of liverworts. In the D-11 site, liverworts were the dominants species of lawns and hollows,

but in contrast they had only a minor importance in the vegetation of the undrained sites.

Long term drainage had also changed vegetation structure (Table 2.2). In general,
field layer cover was higher in the D-11 site than in the undrained sites, the prior drainage D-
2 site and the Control site. In hummocks the field layer cover was 2.5 times higher in D-11
than in the undrained sites, but the ground layer cover in D-11 was only a half of that in
undrained. In lawns, the field layer cover was three times higher in D-11, but no difference
in the ground layer cover was observed. In hollows, while the field layer cover of D-11 was
only slightly higher than in undrained, the ground layer cover was 28 times higher.
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Figure 2.2. DCA of plant community changes for three sites in a poor minerotrophic
peatland from 2001 to 2004. The lowering of the water table took place in June 2002 in the
D-2 site and in 1993 in the D-11 site. The eigenvalue of the first axis is 0.7 and 0.4 for the
second axis. The first and second DCA axis explained 13 % and 8 % of the variance of the
species data, respectively. The first axis is related to microtopographical variation and
second axis is associated with the variation within plant communities. Although that we
observed a separation between the D-2 site and the D-11 site, no clearly pattern was
observable along the second axis. Symbols represent the centroid of all sample scores
average for each plant community. A) The centroids are linked to indicate changes in
species composition from 2001 to 2004. B) The same centroids are showed with their
standard errors. Only those species presenting a cumulative fit higher than 0,05 are shown.
And gla = Andromeda glaucophylla, Bet sp = Betula sp. Car lim = Carex limosa, Car oli =
Carex oligosperma, Cha cal = Chamaedaphne calyculata, Dro int = Drosera intermedia,
Kal ang = Kalmia angustifolia, Liv = liverworts, Nup sp = Nuphar sp, Pol str =
Polytrichum strictum, Rhy alb = Rhynchospora alba, Sch pal = Scheuchzeria palustris, Sci
sub = Scirpus subterminalis, Sph cus = Sphagnum cuspidatum, Sph fal = Sphagnum fallax,
Sph mag = Sph magellanicum, Sph maj = Sphagnum majus, Sph pap = Sphagnum
papillosum, Sph rub = Sphagnum rubellum, Utr cor = Utricularia cornuta, Vac oxy =

Vaccinium oxycoccos .
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2.4.3.3 Vegetation changes within each microhabitat

The rate of species composition and the species cover changed differently in each
microhabitat after drainage, as shown by the PRC (Figures 2.3). After the experimental
drainage, plant cover changed more rapidly in hollows and lawns than in hummocks (see
grey squares in Figures 2.3a, 2.3b and 2.3c). Following drainage, the vegetation
composition of hollows and lawns diverged from the Control site (see white circles) and
started to converge to the vegetation composition of D-11 site (see black triangles). The
species composition in the lawn of the D-2 site started to resemble that of the D-11 site
already within two years following the water table drawdown. Eight years after the
drainage of the D-2 site (2010), the vegetation in hollows and hummocks should be similar
to the 2001 vegetation in the D-11 site, if the annual rate of change stays constant. In the D-
11 site, plant communities were relatively stable in all microhabitats during the study
period and vegetation changes were associated to interannual fluctuations in species
abundances. Thus, it seems that the drastic disturbance succession in D-11 site has already

occurred before 2001, i.e. during the first eight years following the drainage.

The principal response curves allow us to compare species abundance in the drained
sites in relation to the Control site (Figure 2.3; Species weigh on the right). Following
drainage, the cover of Carex oligosperma, liverworts, and Rhynchospora alba increased in
hollows of the D-2 site. In the third year following drainage, their cover was on average
two times higher than in the Control site. In contrast, drainage diminished the cover of
Scirpus subterminalis by 0.5 times. In lawns of the D-2 site and the D-11 site, species
belonging to a variety of different functional groups, such as sedges, ericaceous,
bryophytes, were more abundant than in the Control site. In hummocks, Sphagnum species
were more affected by the changes in hydrology than any other plant group. The cover of
Sphagnum mosses adapted to rather wet conditions, such as Sphagnum magellanicum and
Sphagnum fallax, was reduced; while Sphagnum mosses like Sphagnum rubellum adapted

to drier conditions increased their cover.
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Figure 2.3. Principal response curves (PRC) of the species cover. PRC shows the response
of the vegetation to drainage in different microhabitats, hummocks, lawns and hollows in
comparison to the Control site. The water table was lowered in June 2002 in the D-2 site
and in 1993 in the D-11 site. Annual vegetation survey was done each fall. On the species
weight axis, the cover change value indicates how many times the cover of each species
increases (+) or decreases (-) in the drained sites in comparison to the Control site. Values
of cover change that are close to +1 or -1 mean that the cover for a given species changed
similarly to that of the Control site. The first RDA axis represented by PRC explains 35 %
of the variation in hollows, 15 % in lawns and 24 % in hummocks. Only the species which
patterns were explained by the RDA axis are presented here. Car lim = Carex limosa, Car
oli = Carex oligosperma, Dro int = Drosera intermedia, Kal ang = Kalmia angustifolia, Liv
= liverworts, Rhy alb = Rhynchospora alba, Sph fal = Sphagnum fallax, Sph mag = Sph
magellanicum, Sph rub = Sphagnum rubellum, Sci sub = Scirpus subterminalis.
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2.5 DISCUSSION

2.5.1 Plant community responses to water table lowering

The vegetation response to a water table drawdown experiment based on a Canadian
global warming scenario (Roulet et al. 1992) differed among plant communities of
microhabitats. Similarly, the response to drainage was different among functional plant
groups and species that composed the plant communities. The experimental drainage
decreased the variation of vegetation in the natural fen ecosystem by diminishing the
variation in species composition along the microtopographic gradient. In hollows and
lawns, vegetation succession proceeded towards a species composition typical of
hummocks, and a variety of plants adapted to drier conditions replaced those adapted to
wetter conditions. As a result, plant communities in the drained sites showed a more
homogenous species composition among microhabitats. Plant communities observed in this
study were representative of the majority of boreal peatlands communities, with a
dominance of ericaceous shrubs, sedges and a large Sphagnum carpet (Sjoérs 1950; Andrus
et al. 1983; Malmer 1986; Vitt 1994). Thus, we expected that our results will contribute to

understand the futures responses of boreal peatlands to global warming.

In Finland, studies on the effect of forest drainage have shown that water table
drawdown leads to changes in the plant species composition, particularly in minerotrophic
peatland sites (Laine et al. 1995; Minkkinen et al. 1999). Similar to our study, plant
community composition was more homogenous and beta-diversity index decreased after
drainage (Laine et al. 1995; Hotanen et al. 1999). However, contrary to our results, these
studies reported the replacement of peatland species by forest species. The difference
among the results can be explained by the fact that these study sites contained a higher
abundance of trees and the development of a forest stand after drainage modified the light
availability for the ground layer vegetation.

At the Canadian study site, the vegetation dynamics reached a new equilibrium in two
years after the drainage in lawns. In the D-2 site, plant composition of lawns resembled that
of the D-11 site already after two years of drainage succession (Figure 2.3B). The rate of
change in hollows and hummocks of the D-2 site predicted that the new equilibrium would
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be reached between two and eight years after drainage. Although short term vegetation
responses are a poor indicator of the long term community changes (Chapin et al. 1995),
this prediction is supported by the new stable equilibrium found in the D-11 site eight years
after the drainage (Figure 2.3). Our study clearly showed that two years of vegetation
monitoring after drainage would not permit the description of all the changes in vegetation
for hollows and hummocks. Such a short monitoring period would also not allow the
determination of the timing of a new equilibrium in drainage succession. In addition, our
results did not show vegetation succession over time and how long the plant communities
in each microhabitat will stay in their new equilibrium state. Consequently, our study
showed that vegetation changes in peatlands should be followed during a longer period of

time to cover the various responses of the typically heterogeneous vegetation.

2.5.2 Changes of species abundance within each microhabitat

The increase of vascular plant cover was observed on drained sites, particularly on
hummocks (Figure 2.3, Table 2.2). In pristine peatlands, moist conditions related to the
high water table levels reduce the oxygen absorption by the vascular plant roots (Reader,
1978). In addition, the dense Sphagnum carpet decreases the availability of nutriments
(Clymo 1963, 1984) for vascular plants growth. Because water level drawdown reduces
Sphagnum abundance (Bubier et al. 1995) and increases the nutrient cycling (Lieffers 1988;
Laiho et al. 2003), vascular plant growth is promoted in the drained sites (Svensson 1995;
Malmer et al. 2003). In the United-Stated, Weltzin et al. (2003) showed that decreasing
water table in a fen promoted the increase in shrub cover, like Andromeda glaucophylla and
Chamaedaphne calyculata. In agreement with Weltzin et al. (2003), our results showed that
these two species, along with Carex oligosperma, showed a higher vascular plant cover in
the D-11 than in the Control site and the D-2 site.

The increase in the vascular plant biomass is often coupled with a decrease in
bryophytes (Malmer et al. 1994). The greater vascular biomass most likely increases the
production of litter, therefore modifying the shade, nutrients and moisture conditions
(Weltzin et al. 2005), which become unfavourable for the ground layer species. In our
study, we observed lower cover of the ground layer species in hummocks of the D-11 site
(Table 2.2). However, drainage and related increase in vascular plant cover had not lead to
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complete exclusion of Sphagna in the hummocks. Sphagnum rubellum, which is able to
maintain high moisture content in dry conditions (Titus and Wagner 1984), continued to

grow below ericaceous and sedge cover (Figure 2.3).

The changes in species abundance were most rapid on lawns comparatively to other
microhabitats (Figure 2.3) and mostly noticeable by the high increase in vascular plant
cover (Table 2.2). Contrary to intuition, plant communities did not evolve plainly towards
drier plant communities but rather develop into a new mixture of hummock and hollow
species. It is usual for lawn communities to show a mix of xerophyte and hydrophyte
species growing together as it is a transitional zone along the microtopographic gradient
(Bragazza and Gerdol 1996). All the changes on lawns were not observables on the first
DCA axis (Figure 2.2A), which was rather related to vegetation changes along the
hummock-hollow gradient. Furthermore, the humid conditions created by a water table
close to the surface after drainage (Figure 2.1) might explain the high abundance of ground
layer species, such as bryophytes. The water table close to the surface in lawns after
drainage was a result of the lowering of the surface due to high peat compression and
oxidation (Whittington and Price 2006). This phenomenon was most pronounced in wettest

microhabitats, following the order hollows > lawns > hummaocks.

Similarly to lawns, the water table close to the surface in hollows of the drained
sites (Figure 2.1) could explain the high abundance of Sphagna and liverworts. However,
the decrease of the open water area in the pool area in the D-2 site and its complete
disappearance in the D-11 site reduced the abundance of pool-associated species, like
Scirpus subterminalis, Scheuzeria palustris and Nuphar sp. Species that are not usually
found in pools, such as Carex oligosperma and Rhynchospora alba, were able to colonize
lawns and hollows following drainage. The high variability within the recently drained
hollow plant community, indicated by the large standard error in the Figure 2.2B, could be
explained by the simultaneous presence of uncommon and colonizing species shortly after
the drainage. However, the reduction of the variability in 2004 indicated that the new plant

composition was more stable and excluded aquatic plants.

In addition to the clearly directional drainage succession, we observed temporal
fluctuations in species abundance over the study period. Li and Vitt (1995) suggested that
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the changes of species are related to the competitive interactions and stress tolerance
between species. As a result, some species that are promoted during a certain period of time
may soon become replaced by others (Ellis and Tallis 2000). In our study, Rhynchospora
alba was the fastest vascular plant species to colonise the new bare peat areas created by
the decrease or the disappearance of the pools after drainage. However, Carex oligosperma
soon replaced Rhynchospora alba and became the dominant species. The large interannual
variations in species and plant community level showed in Figures 2.2 and 2.3 were also
observed in previous studies (Wallén et al. 1988; Rochefort et al. 1990; Thormann and
Bayley 1997b).

2.5.3 Implications for the future climate change scenarios on peatlands

Vegetation responses following experimental drainage have clearly shown large
variation in drainage succession between fen microhabitats. Our results point out the need
to include the specific response of plant communities into predictive models concerning
peatland responses to climate warming. Furthermore, our results suggest that the ecosystem
adaptation to climate warming could lead to rapid shifts in vegetation communities,
particularly in intermediate and wet microhabitats. Thus, scenarios about impacts of global
warming on peatlands need to take into account the plant community changes on a temporal
scale. It is clear that the reduction or disappearance of pools by the drying out of peatlands
will have a strong impact on the boreal peatlands. It will change resource allocation, modify
species interaction, lead to habitat destruction for many organisms, threaten some species
survival and disturb trophic relations. Moreover, the vegetation responses to drying could
influence the changes of the carbon cycle such as gas exchanges with the atmosphere or
peat accumulation. Overall, they would greatly impact the response of the boreal peatlands

to global warming.
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CHAPITRE 3

SIMULATION D’UN SCENARIO DE RECHAUFFEMENT CLIMATIQUE
DANS UN FEN PAUVRE : CHANGEMENTS DE L’ACCUMULATION
DE LA MATIERE ORGANIQUE EN FONCTION DES MICROHABITATS
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3.1 RESUME

Dans les tourbiéres minérotrophes boréales du Canada, le réchauffement climatique
conduirait a I’abaissement du niveau de la nappe phréatique, ce qui réduirait I’accumulation
de la matiere organique. L’objectif était de reproduire un scénario de réchauffement
climatique et d’analyser I’effet de I’abaissement artificiel de la nappe phréatique sur
I’accumulation de la matiére organique a court (2 ans) et long (11 ans) termes, en fonction
des microhabitats (buttes, platieres, dépressions) dans une tourbiére minérotrophe boréale
pauvre, dominée par les sphaignes. L’accumulation de matiére organique s’est calculée par
le ratio entre productivité végétale et la masse perdue par décomposition dans chaque

microhabitat.

Dans le site contréle, I’accumulation de matiére organique était similaire dans les
microhabitats. Dans les sites drainés a court et a long termes, I’abaissement de la nappe
phréatique a réduit I’accumulation de la matiere organique dans les buttes seulement. Cette
diminution s’explique par une baisse de la productivité végétale totale et par une
augmentation du potentiel de décomposition (K’). Dans le site contrdle et les sites drainés,
lorsque I’on départage la productivité par groupe fonctionnel, une plus grande productivité
des sphaignes comparativement aux plantes vasculaires ne témoigne pas d’une
accumulation plus importante de la matiére organique. Finalement, les résultats de notre
étude indiguent que les modéles de changement des tourbieres doivent tenir compte de la
productivité végetale et des taux de décomposition de I’ensemble des microhabitats plutot
que des changements spécifiques des especes et des groupes fonctionnels.

Mots clés: accumulation de la matiére organique, changements climatiques, drainage

expérimental, fens, productivité végétale, taux de décomposition, tourbieres
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3.2 INTRODUCTION

Depuis la derniere glaciation, les tourbieres ont accumulé une imposante quantité de
carbone (270-370 Pg; Turunen et al. 2002), réduisant ainsi le relachement de CO, dans
I’atmosphére. Toutefois, le réservoir de carbone des tourbiéres boréales serait
particulierement vulnérable au réchauffement climatique. Dans les fens boréaux et
subarctiques, un réchauffement du climat canadien de 3 °C rabattrait la hauteur de la nappe
phréatique de 14 a 22 cm (Roulet et al. 1992). Conséquemment, certains chercheurs
prédisent une augmentation des processus de décomposition, une diminution de
I’accumulation de la matiére organique et le relachement massif de CO, dans I’atmosphere
(Gorham 1991; Moore et al. 1998; Rouse 1998). On s’attend donc a un renforcement positif

massif de la part des écosystemes tourbeux sur le phénomeéne du réchauffement climatique.

Dans les tourbiéres naturelles, I’importante accumulation de la matiére organique
s’explique par la plus faible décomposition de la litiere par rapport a la production végétale
(Clymo 1965; Damman 1979). Plusieurs études ont déja montré qu’un rabattement de la
nappe phréatique augmente les taux de décomposition et le recyclage des éléments nutritifs
(Lieffers 1988; Laiho et al. 2003) en plus de modifier la production végétale (Vasander
1982; Weltzin et al. 2001). Toutefois, peu d’entre elles ont reproduit expérimentalement un
scénario de réchauffement climatique a I’échelle de I’écosystéme d’une tourbiere naturelle
afin de quantifier directement les changements du bilan d’accumulation de la matiere
organique entre les différents microhabitats de buttes séches, de platieres et de dépressions
humides. De plus, il existe actuellement peu d’informations quant a I’évolution temporelle
des changements de la production végétale et des taux de décomposition de la litiere dans

les microhabitats.

Dans cette étude, nous avons recréeé les futures conditions de sécheresse en abaissant
artificiellement le niveau de la nappe phréatique dans une tourbiere a sphaignes avec mares,
représentative des tourbiéres minérotrophes boréales pauvres du Canada. Malgré que la
présence de mares soit commune a plusieurs tourbiéres boréales (Buteau et al. 1994), peu
d’études ont analysé les changements qu’elles subiront en réponse a un réchauffement

climatique. Notre objectif était d’analyser les changements de la productivité végétale, ainsi
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que des taux de décomposition et d’accumulation de la matiere organique pour chaque
microhabitat. Nous avons comparé tous ces changements apres une courte période (2 ans)
et une plus longue période (11 ans) d’abaissement de la nappe phréatique. Afin de mieux
comprendre I’influence relative de la décomposition et de la productivité végétale dans les
processus d’accumulation de la tourbe, une attention particuliere a été portee a la
contribution des sphaignes par rapport a celle des plantes vasculaires. Comme les sphaignes
se décomposent habituellement plus lentement que les herbacées (Coulson et Butterfield
1978; Tolonen et al. 1992, Johnson et Damman 1993), il est possible qu’une plus grande
productivité des sphaignes corresponde a une plus grande accumulation de matiére

organique dans les microhabitats.
3.3 MATERIEL ET METHODES

3.3.1 Site d’étude

Le site d’étude de la tourbiére de Saint-Charles-de-Bellechasse est localisé a 30 km
a I’est de la ville de Québec (46°45’N, 71°00°0). Cette tourbiére minérotrophe pauvre a
sphaignes inclut une série de mares et est typique des régions boréales méridionales
canadiennes. Cette tourbiére fait partie d’un vaste complexe de tourbiéres de 10 km? ou les
massifs de tourbieres ombrotrophes sont entourés par des tourbiéres minérotrophes. Les
données d’une station météorologique située a prés de 30 km de la tourbiére indiquent que
les températures moyennes les plus chaudes sont enregistrées au mois de juillet (19,2 °C) et
les plus froides au mois de janvier (-12,8 °C). La moyenne des précipitations est de 128
mm en juillet et de 90 mm en janvier. Les précipitations annuelles totales se chiffrent a
1230 mm (Environnement Canada 2006). Le relevé complet des conditions
météorologiques pour I’été 2004 est présenté dans Whittington (2005).

La tourbiére présente un gradient hydrologique marqué entre les buttes, les platieres
et les dépressions situées en bordure des mares. Sphagnum magellanicum et Sphagnum
papillosum forment un tapis presque continu de sphaignes dans les milieux plus secs, sous
des couverts d’Andromeda glaucophylla, de Gaylussacia baccata et de Chamaedaphne
calyculata. Sphagnum majus et Sphagnum cuspidatum sont davantage dispersés dans les

platieres et les dépressions humides en bordure des mares. Carex oligosperma et
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Rhynchospora alba abondent dans tous les microhabitats, sauf dans les mares ou ils sont
remplacés par Scirpus subterminalis. Une description compléte de la végétation est
présentée dans le deuxiéme chapitre de ce mémoire. Pour I’ensemble de la tourbieére,

I’épaisseur de la tourbe varie entre 0,8 et 1,5 m.

3.3.2 Dispositif expérimental

Sur la partie fen du complexe de tourbieres, nous avons sélectionné trois sites
présentant un gradient microtopographique similaire. Chaque site mesurait environ 0,25 ha
et incluait une mare en son centre (Annexe 2; Photo 1). Le traitement de drainage de 2002 a
été determiné au hasard entre deux mares naturelles similaires. Une troisiéme mare du fen,
qui a eté drainee en 1993 lors de la construction d’une route a proximité de la zone d’étude,
a eté adjointe au dispositif. Ainsi, dans cet article, nous parlerons du site contrdle pour le
site naturel non drainé, du site drainé-2 ans (D-2) pour le traitement expérimental de
drainage effectué en juin 2002 et du site drainé-11 ans (D-11) pour le site accidentellement
drainé en 1993 (Annexe 2; Photos 2 a 5). Le drainage expérimental dans le site D-2 s’est
fait par creusage d’un canal vers un ancien systeme de drainage d’une tourbiére exploitée
(Annexe 2; Photo 6). Le niveau d’eau a été abaissé d’environ 20 cm afin de reproduire le
modele prédictif de Roulet et al. (1992). Nous avons choisi le modéle de Roulet et al.
(1992), car il présente les futurs changements hydrologiques des fens boréals et
subarctiques des régions méridionales du Canada (excluant les zones cétiéres). Dans le site
D-11, le niveau d’eau a été abaissé d’environ 20 cm par la mise en place de canaux de
drainage (S. Leblanc, Les Tourbes Nirom Peat Moss inc., comm. pers.).

Au cours de I’éte 2004, le niveau moyen de la nappe phréatique par rapport a la
surface du sol dans le site contréle était de -12 cm dans les buttes, de -6 cm dans les
platiéres et de +19 cm dans les dépressions situées autour de la mare. Dans le site D-2, le
niveau d’eau par rapport a la surface du sol était de -23, de -15 et de +4 cm respectivement
dans les buttes, les platiéres et les dépressions, alors que dans le site D-11, il était de -26, -4
et de +5 cm. Pour les sites drainés, le drainage expérimental a entrainé un compactage de la
tourbe. Ceci a eu pour effet d’abaisser la surface du sol et donc, de la garder prés du niveau
d’eau dans les platieres et les dépressions. Tous les détails relatifs aux changements du

niveau d’eau sont présentes dans le chapitre 2, dans la section résultat 2.4.2.
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Un indice d’accumulation de la matiére organique a été estimé a I’aide du ratio entre
la productivité végétale et les taux de décomposition pour I’ensemble de la communauté
végétale de chaque quadrat entre les mois de mai et d’octobre 2004. Dans les trois sites, les
mesures ont été réalisées dans chacun des microhabitats (buttes, platiéres et dépressions) a
I’aide de trois quadrats metalliques permanents (60 cm x 60 cm) placés a la surface du sol
(Annexe 1). Les quadrats ont été positionnés de maniére a représenter le plus fidelement les
microhabitats. Afin d’empécher le piétinement de la végétation et la compression de la
tourbe, I’accés aux quadrats permanents s’est fait par I’utilisation de trottoirs de bois portés
sur pilotis. Ces efforts ont permis de ne pas perturber I’hydrologie du site par les passages

répétés des expérimentateurs.

Les importants codts reliés a la mise en place des sites nous ont contraints a prendre
des mesures avant et apres manipulation expérimentale pour obtenir une plus grande
confiance vis-a-vis de [I’interprétation des résultats en raison du probléme de
pseudoréplication (Hulbert 1984). Nous avons constaté, lors des mesures effectuées pour
une année de calibration qui a précédé I’application du drainage expérimental, que le site
controle et le site D-2 présentaient des communautés végétales similaires (Chapitre 2,
section 2.4.1). Il a donc été possible d’analyser les changements du site D-2 apres drainage

en comparaison avec le site controle.
3.3.2.1 Productivité végétale

Tout d’abord, nous avons calculé la productivité végétale des espéces les plus
abondantes dans la tourbiere. Les especes ont été sélectionnées en fonction de leur couvert
dans les quadrats en 2003 (Groupe de recherche en écologie des tourbieres, données non
publiées). Pour les bryophytes, nous avons mesuré la productivité annuelle de Sphagnum
magellanicum, Sphagnum papillosum et Sphagnum cuspidatum. Pour les plantes
vasculaires, nous avons mesuré la productivité annuelle de Carex oligosperma,
Rhynchospora alba, Chamaedaphne calyculata, Carex limosa, Scirpus subterminalis et
Eriophorum virginicum. La productivité des especes dont le couvert était inférieur a 5 %
n’a pas été mesurée. La nomenclature des bryophytes suit celle d’Anderson et Crum (1981)
et celle des plantes vasculaires suit Marie-Victorin (1964).
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a) Productivité des sphaignes

La productivité annuelle des sphaignes a été calculée grace a la formule suivante :
Productivité =ESx D x P

ou ES représente I’élongation (cm) moyenne des tiges de sphaignes, D la densité de

capitula par m? et P le poids (g) par centimétre de tige de sphaigne.

L’élongation des tiges de sphaignes a été mesurée avec la technique des tiges
coudées (Clymo 1970). Dans chaque quadrat permanent, le nombre de tiges coudées variait
de 3 a 25, selon le couvert occupé par chaque espece. Sur I’ensemble des 27 quadrats, 405
tiges coudées ont été installées. La mesure d’élongation des tiges réféere a la période de
croissance des sphaignes entre la fonte du couvert de neige (début avril) et son retour en
automne (mi-octobre). Pour le site D-2, le drainage expérimental a entrainé un compactage
de la tourbe et un affaissement de la surface du sol dans les dépressions (Whittington et
Price 2006). Ainsi, plusieurs tiges coudées situées dans les dépressions se sont déplacées,
faussant certaines valeurs d’élongation des tiges de sphaignes. A cause de cela, prés de 50

valeurs négatives d’élongation ont été exclues.

Pour évaluer la densité des sphaignes, nous avons prélevé huit échantillons du tapis
muscinal par espece et par site. Pour un méme site, les especes de sphaignes étaient
distribuées selon les microhabitats et leur densité était stable. Les échantillons ont été
prélevés a I’aide un cylindre mesurant 10 cm de diameétre par 15 cm de long. Pour chaque
échantillon, nous avons compté le nombre de capitules par unité de surface. Nous avons
ensuite calculé la biomasse seche par centimetre de tige. Pour ce faire, nous avons
sélectionné aléatoirement 50 individus de sphaignes par échantillon. Nous avons coupé les
trois premiers centimétres de tige, en excluant le capitule des sphaignes. Les tiges ont été

séchées a 60 °C durant 24 h, puis pesées.
b) Productivité des plantes vasculaires

Autour de chaque quadrat permanent, nous avons récolté la biomasse des plantes
vasculaires dominantes du site d’étude a I’aide de quatre quadrats temporaires de 25 cm x

25 cm, une fois par mois (Annexe 3). Les quadrats temporaires étaient positionnés a
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I’extérieur de chaque quadrat permanent, a moins d’un meétre de distance, et cela jamais au
méme endroit d’une fois a I’autre de par la nature destructive de I’échantillonnage. Nous
avons calculé la productivité annuelle des especes a I’aide du poids sec de toutes les parties
aériennes produites au cours de la saison de croissance (Szumigalski et Bayley 1996a;
Thormann et al. 1999). Pour Chamaedaphne calyculata, nous avons mesuré le poids des
tiges, des feuilles et des parties reproductives. Nous n’avons pas calculé la productivité
végétale associée a I’augmentation du diameétre radial ni du poids des vieilles feuilles
compte tenu qu’elle est souvent négligeable (Reader et Stewart 1972; Vasander 1982). La
biomasse a été séchée pendant 48 h a 60 °C, puis pesée. Les récoltes mensuelles nous ont
permis de déterminer a quel moment la quantité maximale de biomasse aérienne a été
produite au cours de la saison de croissance. En général, la productivité végétale des
espéces était maximale en aolt. Nous avons utilisé les valeurs de productivité du mois
d’aolt comme mesure de la productivité végétale totale dans le calcul de I’indice
d’accumulation de la matiere organique. Pour Chamaedaphne calyculata, les mesures ont

été prises une seule fois durant I’éte, c’est-a-dire en aoQt.

c) Calcul de la productivité végétale totale

Pour obtenir les valeurs de productivité végétale totale, nous avons pondéré les
valeurs de productivité par la superficie occupée pour chaque espéce pour ensuite les

additionner, et cela, dans chaque quadrat permanent.
3.3.2.2 Taux de décomposition

Les taux de décomposition des especes les plus abondantes de la tourbiere ont été
calculés a I’aide de la technique des sacs de décomposition (Johnson et Damman 1993). Le
matériel vegétal a été récolte en novembre 2003 afin qu’il soit de qualité chimique similaire
a celui de la litiere. Apres la récolte des especes sur le terrain, le matériel vegétal a été
séché a 45 °C, pendant environ une semaine. Il a été trié puis inséré dans des sacs de 5 cm
7,5 cm. Une fois remplis, tous les sacs ont été séchés a 45 °C durant 24 h, avant d’étre

pesés.
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Pour Carex oligosperma et Rhynchospora alba, nous avons récolté I’ensemble de
leurs parties aériennes. Pour Chamaedaphne calyculata, nous avons mesuré les taux de
décomposition des tiges et des feuilles séparément. Pour ces deux parties de plante, nous
n’avons pas sépareé les parties produites en 2004 de celles produites les années précédentes,
car il était impossible de les récolter en grande quantité. Pour les plantes vasculaires, nous
avons utilisé des sacs en fibre de verre, avec des mailles de 1 mm. Nous n’avons pas
mesuré les taux de décomposition de Carex limosa, de Scirpus subterminalis et
d’Eriophorum virginicum, compte tenu que les manipulations relatives aux sacs a
décomposition étaient longues et fastidieuses a réaliser et que ces especes étaient moins
abondantes dans la tourbiére (GRET, données non publiées). En ce qui concerne les
sphaignes (Sphagnum magellanicum, Sphagnum papillosum et Sphagnum cuspidatum),
nous avons inseré les cing premiers centimétres des tiges dans les sacs, incluant les

capitula. Les sacs des sphaignes étaient en nylon, avec des mailles de 0,25 mm de largeur.

Au site expérimental, 10 sacs par espece de sphaigne et 5 sacs par espece de plante
vasculaire ont été placés a 5 cm sous la surface du sol, a I’extérieur de chaque quadrat
permanent. En mai 2004, 50 sacs de toutes les espéces confondues ont été disposés a moins
de 30 cm autour de chaque quadrat. Au total, 1350 sacs de décomposition ont été installés
sur I’ensemble de la tourbiére. Ceci nous a permis de calculer les taux de décomposition
des différentes especes et de I’ensemble des communautés végeétales des microhabitats. Les
sacs ont été retirés aprés 12 mois d’incubation dans le sol (mai 2005). Aprés leur retrait du
sol, tous les sacs ont été lavés et les racines des plantes vasculaires ayant poussé au travers
des sacs ont éte retirées. Les sacs ont été séchés de nouveau a 45 °C durant 24 h, puis pesés.
Pour chaque sac, nous avons calculé le coefficient linéaire de decomposition (K”) a I’aide

de la formule :
K’:Xo—xl / Xo

ou Xp est la phytomasse initiale du matériel végétal et X;, la phytomasse finale. Ce
coefficient représente le potentiel de décomposition de la matiere organique.
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3.3.2.3 Calcul de I’indice d’accumulation de la matiere organique

Pour chaque quadrat permanent, un indice d’accumulation de la matiére organique a
été estimé par la proportion (ratio) entre la productivité végétale et les pertes de matiere
organique par décomposition (Reader et Stewart 1972; Thormann et al. 1999). Un exemple
complet est présenté a I’Annexe 4. Cet indice n’est pas une valeur quantitative de
I’accumulation de la matiere organique mais une mesure comparative de I’accumulation
entre les microhabitats et les sites. Notre étude ne tient pas compte des taux de
décomposition de I’ensemble du profil de tourbe, ni de la quantité de litiere tombée au sol
(Laiho 2006).

Premierement, a I’aide des valeurs de productivité et des taux de decomposition,
nous avons calculé les pertes de matiére organique (g m? an™) pour chaque espéce. Pour ce
faire nous avons multiplié la productivité de chaque espéce (g m? an™) par son coefficient
linéaire de décomposition. Deuxiémement, nous avons calculé le coefficient linéaire de
décomposition pour I’ensemble de la communauté végétale de chaque quadrat en divisant
la somme des pertes de matiére organique par la somme totale de la productivité végétale.
Par ailleurs, comme nous n’avions pas mesuré les taux de décomposition de Carex limosa,
de Scirpus subterminalis et d’Eriophorum virginicum, nous avons assumé que leur
coefficient linéaire de décomposition était similaire a celui de I’ensemble de la
communauté végetale (Reader et Stewart 1972). Troisiemement, nous avons multiplié la
productivité végétale totale du quadrat par son coefficient de décomposition pour connaitre
la perte totale de matiére organique de I’ensemble de la communauté végétale. Finalement,
le ratio productivité/décomposition final a été obtenu en divisant la productivité totale
(g m? an™) par la masse totale perdue (g m? an™). Il faut noter que de par la nature de ce
calcul, la masse perdue par décomposition est proportionnelle a celle de la productivité
végétale. Pour chaque microhabitat, I’analyse de la masse perdue a été effectuee
conjointement avec celle des coefficients de déecomposition afin de bien comprendre

I’ensemble des changements reliés a la décomposition de la matiere organique.

D’autre part, nous avons recalculé le ratio productivité/décomposition pour quatre
quadrats en incluant cette fois toutes les espéces végétales. Nous avons également inclus les

especes dont le couvert était inférieur a 5 %. Comme la valeur finale du ratio changeait peu
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(< 0,5 unité) dans chaque quadrat, nous avons conclu que nos ratios étaient représentatifs

de I’ensemble de la communauté végétale.

3.3.3 Analyses statistiques

Les données de la productivité végétale, de la masse perdue par décomposition, du
coefficient de décomposition et de I’indice d’accumulation de la matiére organique ont été
analysées selon des analyses de variance paramétriques a deux facteurs : sites (3 niveaux) et
microhabitats (3 niveaux). Les analyses ont été effectuées en utilisant la procédure GLM du
logiciel SAS (SAS Institute Inc. 2003-2004). Lorsque I’interaction « sites X microhabitats »
s’avérait significative, nous avons employé I’option SLICE dans I’énoncé LSMEANS, afin
de cerner les différences des microhabitats pour chaque site et vice-versa. Lorsqu’un seul
facteur s’averait significatif (site ou microhabitat), nous avons utilisé I’option MEANS et
analysé les différences grace au test de comparaison multiple de Tukey. Le seuil de
signification des tests statistiques a été fixé a P < 0,05. Nous nous sommes assurés que les
conditions d’homogenéité des variances et que la normalite des résidus étaient respectées.
Les données de productivité, de masse perdue et du coefficient de décomposition, calculées
pour les communautés végétales de chaque microhabitat, ont subi une transformation racine
carrée. Les moyennes présentées dans ce chapitre sont toujours accompagnées de leur

erreur type.
3.4 RESULTATS

L’effet du rabattement de la nappe phréatique sur la productivité végétale totale, la
masse perdue par décomposition, les coefficients de décomposition et I’indice
d’accumulation de la matiere organique ont varié selon les microhabitats et les sites (voir
les interactions significatives des tableaux d’ANOVA de I’Annexe 5). Nous présentons nos
données sous deux formes graphiques différentes pour faciliter I’interprétation des résultats
(Figures 3.1 et 3.2).



58

3.4.1 Impacts de I’abaissement du niveau d’eau sur les microhabitats des sites

3.4.1.1 Site contrble

Pour le site n’ayant subi aucune manipulation (contrdle), I’accumulation de matiére
organique était semblable dans les microhabitats (Figure 3.1). Ceci s’explique par le fait
que la productivité végétale totale et la masse perdue par décomposition n’ont pas varié,
tout comme le coefficient de décomposition. En séparant la productivité végétale totale par
groupe fonctionnel, les sphaignes se sont averées visiblement plus productives dans les
buttes et les platiéres que dans les dépressions, ou I’on trouvait principalement des plantes
vasculaires. La forte croissance des sphaignes a été attribuée a Sphagnum papillosum et a
Scirpus subterminalis ainsi qu’a Rhynchospora alba pour les plantes vasculaires. La
productivité moyenne de chaque espece végétale pour I’ensemble des sites est présentée a

I’Annexe 6.
3.4.1.2 Site D-2

Aprés le rabattement de la nappe phréatique a court terme, I’accumulation de la
matiere organique a suivi un gradient croissant (buttes < platieres < dépressions; Figure
3.1). Toutefois, lorsque I’on compare les sites entre eux (Figure 3.2), seules les buttes du
site D-2 présentaient une diminution réelle de I’accumulation de la matiére organique. C’est
la diminution de la croissance des sphaignes (et donc de la productivité végétale totale),
sans diminution de la masse perdue par décomposition, qui était responsable de cette plus
faible accumulation de la matiére organique. Toutefois, lorsque I’on compare les
coefficients de décomposition, ils sont nettement supérieurs dans les buttes (Figure 3.2).
Dans les buttes du site D-2 et du site D-11, la nappe phréatique se situait a plus de 20 cm
sous la surface du sol, ce qui correspond a une diminution de plus de 10 cm par rapport au
site contrdle (Chapitre 2; Figure 2.1). D’autre part, la plus forte croissance de Sphagnum
papillosum et de Carex oligosperma expliquent la productivité végétale supérieure des

platiéres, comparativement aux buttes et aux dépressions (Figure 3.1).
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3.4.1.2 Site D-11

Tout comme pour le site D-2, I’accumulation de la matiére organique était
supérieure dans les dépressions et inférieure dans les buttes (Figures 3.1 et 3.2). Dans les
buttes, la faible production végétale totale se reflétait inévitablement par une plus petite
masse perdue par decomposition. Néanmoins, les coefficients de décomposition étaient plus
élevés dans les buttes. La productivité des buttes est principalement associée a la faible
croissance de Chamaedaphne calyculata et des cypéracées et a I’absence des sphaignes.
Cette diminution de la production végétale totale des buttes a été en partie compensée par
une plus forte croissance des sphaignes dans les dépressions, ce qui n’a pas été le cas dans
le site D-2 (Figures 3.1). Dans les platieres et les dépressions, Sphagnum papillosum,
Sphagnum magellanicum et Carex oligosperma ont présenté la meilleure productivité

veégeétale.
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Figure 3.1. Moyennes (£ erreurs types) de la productivité végetale totale, de la masse

perdue par décomposition, des coefficients de décomposition et de I’accumulation (ratio

production : masse perdue par décomposition) de la matiere organique, en fonction des

microhabitats (buttes, platiéres et dépressions) dans les différents sites (n=3). L’interaction

« sites X microhabitats » est significative pour tous les paramétres (Annexe 5). Les

différences de la végétation totale (sphaignes et plantes vasculaires) entre les microhabitats

d’un méme site sont indiquées par des lettres (P < 0,05). L’effet de la transformation racine

carrée des valeurs de productivité, de masse perdue et des coefficients de décomposition a

été enlevé pour présentation de ce graphique (données « détransformeées »). B = Buttes,

P = Platieres, D = Dépressions
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Figure 3.2. Moyennes (£ erreurs types) de la productivité végétale totale, de la masse
perdue par décomposition, des coefficients de décomposition et de I’accumulation (ratio
production : masse perdue par décomposition) de la matiére organique, en fonction des sites
(contrdle, drainé-2 ans et drainé-11 ans) dans les différents microhabitats (n=3). Les valeurs
sont identiques a celles de la Figure 3.1, mais elles sont regroupées par microhabitat plut6t
que par site. L’interaction «sites X microhabitats » est significative pour tous les
paramétres (Annexe 5). Pour chaque microhabitat, les différences de la végétation totale
(sphaignes et plantes vasculaires) entre les sites sont indiquées par des lettres (P < 0,05).
L’effet de la transformation racine carrée des valeurs de productivité, de masse perdue et
des coefficients de décomposition a été enlevé pour présentation de ce graphique (données
« détransformées »). C = Site controle, D-2 = Site drainé-2 ans, D-11 = Site drainé-11 ans.
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3.4.2 Changements de I’accumulation de la matiere organigue en fonction de la productivité
des sphaignes et des plantes vasculaires

Dans tous les sites, une plus grande accumulation de la matiere organique n’était
nécessairement reliée a une plus importante productivité des sphaignes. Par exemple, dans
le site contréle, la plus forte productivité des sphaignes dans les buttes et les platieres
comparativement aux dépressions ne correspondait pas a une augmentation de
I’accumulation de la matiere organique (Figure 3.1). Ensuite, bien que la productivité des
sphaignes par rapport a celles des plantes vasculaires ait visuellement variée dans les
platiéres des trois sites, I’accumulation de la matiére organique est demeurée stable (Figure
3.2). Dans un autre exemple, I’accumulation de la matiere organique a été principalement
associée a la production des plantes vasculaires dans les dépressions du site contréle et D-2
tandis gu’elle était associée a celle des sphaignes dans les dépressions du site D-11. Il est a
remarquer que la proportion de masse perdue entre les sphaignes et les plantes vasculaires

n’expliquait pas non plus les patrons d’accumulation.

Les erreurs types associés aux moyennes des microhabitats sont assez élevées pour
plusieurs parametres (Figures 3.1 et 3.2). Toutefois, I’amplitude des erreurs types n’est pas
surprenante, car d’autres auteurs ont déja noté des variations importantes des mesures de
productivité végétale (Thormann et Bayley 1997b) et de taux de décomposition (Ohlson
1987). 1l faudra évaluer si la prise d’un plus grand nombre d’échantillons devrait étre

nécessaire pour ce genre d’étude, quitte a diminuer le nombre de facteurs etudiés.

Comme le dispositif expérimental mis en place pour les calculs de I’accumulation
de la matiére organique ont nécessité des mesures des taux de décomposition de différents
types de litiere (sphaignes, cypéracées et arbuste), nous avons pu comparer les taux de
décomposition des espéces avant et apres I’abaissement du niveau d’eau. Ces informations
permettront de mieux comprendre I’influence des conditions environnementales et de la
composition de la litiére sur les changements des taux de décomposition. Les résultats sont
présentés a I’Annexe 7. Ces informations contribueront également a valider les processus
de développement des tourbiéeres boreales (Damman 1979; Malmer et al. 1994; Bauer
2004) et de formation des buttes et des dépressions, formes microtopographiques typiques

des tourbieres (Johnson et Damman 1991; Belyea 1996; Belyea et Clymo 2001).
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3.5 DISCUSSION

3.5.1 Impacts potentiels d’un réchauffement climatique sur les microhabitats d’un fen
pauvre

La simulation des conditions de sécheresse auxquelles seront éventuellement
soumises les tourbieres face au réchauffement climatique a permis d’en évaluer les impacts
sur I’accumulation de la matiére organique dans les principaux microhabitats d’une
tourbiere naturelle a mares. Le drainage expérimental d’un fen pauvre démontre que
I’abaissement du niveau d’eau réduit la fonction d’accumulation des buttes (Figure 3.1).
C’est la diminution de la productivité végétale des sphaignes a court terme, puis de la
productivité des plantes vasculaires a plus long terme, couplée avec I’augmentation des
coefficients de décomposition, qui ont entrainé la réduction de I’accumulation dans les
buttes. Dans les platieres, la diminution de I’accumulation n’est pas encore aussi évidente
que dans les buttes. Il est possible que les platieres et méme les dépressions cessent
d’accumuler de la matiere organique mais seulement aprés une plus longue période
d’abaissement du niveau d’eau. Etant donné que les conditions météorologiques de I’été
2004 etaient relativement similaires a celles des 30 dernieres années (Whittington 2005),
nous croyons que I’ensemble des changements observés dans cette étude sont effectivement

reliés a I’abaissement artificiel du niveau d’eau.

Dans les buttes, la baisse artificielle du niveau d’eau a eu pour effet d’augmenter
I’épaisseur de I’acrotelme et par conséquent, I’aération du substrat. 1l est connu qu’une plus
grande oxygénation favorise I’activité microbienne, stimulant ainsi le recyclage des
nutriments et la décomposition, et par effet de cascade, diminuant I’accumulation de
carbone (Laine et al. 1996, 2004; Waddington et al. 1998). Toutefois, dans les buttes des
sites D-2 et D-11, la masse perdue par décomposition n’a pas augmenté. Ceci s’explique
par le fait que la masse perdue est proportionnelle a la productivité végétale totale et ne
tient pas compte de la matiére organique déja présente dans la tourbe (section 3.3.2.3). Elle
sous-estime donc la quantité de matiére organique décomposée. C’est la forte augmentation
du coefficient de décomposition qui nous indique que les processus de décomposition
étaient plus actifs dans les buttes des sites drainées. En ce sens, Strack et al. (2006) ont

comparé les échanges gazeux entre la tourbiere et I’atmosphére dans les sites contrdle et D-
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11 et ont observé une nette augmentation du relachement de CO, apres drainage. Les buttes

des sites drainés ne constituaient donc plus un réservoir de carbone, mais plutét une source.

L’abaissement de la nappe phréatique a entraine un effondrement de la surface du
sol et un compactage de la tourbe dans les dépressions (-20 cm), les platiéres (-15 cm) et les
buttes (-5 cm), tel qu’observé expérimentalement dans le site D-2 (Whittington et Price
2006). Cela a eu pour effet de garder la surface du sol relativement prés de la nappe
phréatique pour les plantes situées dans les dépressions et les platieres, et ce, malgré la
réduction de la superficie de la mare drainée expérimentalement et sa disparition a long
terme. De fagcon comparable a nos résultats, Minkkinen et Laine (1998) ont déja observé
que les processus d’oxydation de la tourbe, a la suite du drainage, ont moins d’influence sur
les taux d’accumulation de la matiére organique que I’abaissement physique (compactage,
compression) de la surface du sol. En conservant de bonnes conditions d’humidité, la
décomposition de la litiere est limitée et I’accumulation de la matiére organique est
favoriseée. D’apres les mesures d’échanges gazeux effectuées par Strack et al. (2006) au
méme site d’étude, les platiéres et les dépressions du site D-11 ont continué a agir comme
réservoirs de CO, aprés I’abaissement de la nappe phréatique a long terme. D’autre part,
dans les depressions du site D-11, les bonnes conditions d’humidité ont permis aux
sphaignes de coloniser le fond des mares et de reprendre leur croissance (Price et al. 2002;
Campeau et al. 2004). Par contre, dans le site D-2, la colonisation des sphaignes dans les
dépressions n’a pas eu lieu, étant donné le court laps de temps depuis le drainage.

3.5.2 Impact de la productivité végétale des plantes vasculaires par rapport a celle des
sphaignes sur I’accumulation de la matiére organique

On associe généralement la présence de tapis de sphaignes a une plus grande
accumulation de la matiére organique du fait qu’elles se décomposent habituellement plus
lentement que les herbacées. Tolonen et al. (1992) et Thormann et al. (1999) ont méme
montré que les tourbieres a sphaignes présentent une plus grande accumulation de tourbe et
de carbone comparativement a celles sans sphaigne et a d’autres types de milieux humides.
Sur I’ensemble des microhabitats des trois sites, nous avons observé visuellement qu’une

plus grande productivité des sphaignes par rapport aux plantes vasculaires n’entrainait pas
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forcément une plus grande accumulation de la matiére organique. Méme s’il est evident que
la croissance d’espéces et de groupes fonctionnels mieux adaptés aux nouvelles conditions
des microhabitats influencera la quantité et le type de litiere tombant au sol (Lieffers 1988;
Laiho et al. 2003; Laiho 2006) et de ce fait, I’accumulation de matiére organique, il est
préférable de calculer les changements des microhabitats sur I’ensemble de la communauté

végeétale.

3.5.4 Implications pour les futurs modéles d’accumulation de la tourbe

Notre étude apporte plusieurs nouvelles informations qui seront utiles a
I’élaboration des futurs modeles prédictifs des changements de I’accumulation de la matiére
organique dans les tourbieres boréales. Tout d’abord, notre étude démontre que les modeles
doivent inclure les changements associés a chaque microhabitat de tourbiére. La diminution
de I’accumulation dans les buttes suggére que les tourbieres canadiennes, qui présentent de
grandes superficies de zones séches, seront particulierement affectées par le réchauffement
climatique. Un suivi a plus long terme (plus de 15 ans) permettra de savoir si la fonction
d’accumulation sera éventuellement altérée dans les platieres et les dépressions. Par
ailleurs, nos résultats indiquent que les modeles doivent tenir compte des changements de la
productivité végétale totale des communautés des microhabitats que des changements
specifiques de la productivité des sphaignes versus celle des plantes vasculaires. Pour bien
évaluer les impacts du réchauffement climatique sur I’écosystéeme de tourbiére, il serait

donc préférable d’effectuer des mesures sur I’ensemble des microhabitats.
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4.1 APPORTS DE L’ETUDE

4.1.1 Changements de la végétation et de I’accumulation de la matiére organigue dans les
tourbiéres minérotrophes boréales pauvres du Canada en réponse au réchauffement

climatique

La présente étude a permis de Vvérifier expérimentalement les impacts potentiels du
réchauffement climatique dans une tourbiére minérotrophe pauvre selon le scénario proposé
par Roulet et al. (1992). Les réponses de la végétation et de I’indice d’accumulation de la
matiere organique a I’échelle microtopographique et a I’échelle temporelle apportent a la
communauté scientifiqgue de nouvelles informations sur la facon dont les tourbiéres a
sphaignes et les fens boréals et subarctiques canadiens (excluant ceux de la région de la

Baie James et des régions maritimes) réagiront face au réechauffement climatique.

Mes résultats démontrent que la végétation des tourbieres sera modifiée a la suite du
réchauffement climatique. Bien que les changements de végétation seront observables dans
tous les microhabitats, ils s’opéreront plus vite dans les platieres et les dépressions
(Chapitre 2; Figure 2.3). A I’échelle des tourbiéres minérotrophes boréales pauvres et des
tourbieres a sphaignes du Canada, mes résultats démontrent que les changements de
vegétation se produiront plus rapidement dans les tourbieres plus humides, ou la nappe
phréatique se situe prés de la surface du sol. A I’inverse des changements de végétation,
I’accumulation de la matiére organique subira des modifications uniquement dans les
buttes, ou elle diminuera (Chapitre 3; Figure 3.1). L’accumulation de matiére organique
demeurera inchangee dans les platiéres et les dépressions. Ainsi, les tourbiéres contenant
une grande proportion de buttes ou présentant une nappe phréatique profonde (a plus de 20
cm selon notre étude) répondront rapidement au réchauffement climatique en diminuant

leur potentiel d’accumulation de la matiére organique.

Dans les tourbiéres minérotrophes, I’enrichissement en minéraux par les eaux de
ruissellement créent les conditions nécessaires au développement de communautés
végétales particulieres (Kotowski et al. 2001). Thormann et al. (1998) ont suggéré qu’a la
suite d’un abaissement du niveau d’eau, la quantité d’eau de ruissellement diminuerait,

réduisant par conséquent les apports en nutriments. Cet appauvrissement des fens
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s’observerait par des changements de vegétation, comme le remplacement des mousses
brunes par des espéces mieux adaptées aux milieux pauvres, comme les sphaignes. Sous
ces conditions, une initiation ou une accelération des processus d’ombrotrophication
pourrait s’opérer. Les résultats obtenus dans le cadre de mon étude ne corroborent pas
entierement cette hypothése. En effet, dans les dépressions du site drainé-11 ans (D-11), le
couvert des sphaignes et des hépatiques ainsi que la productivité des sphaignes sont
supérieurs a ceux du site contréle (Chapitre 2; Tableau 2.2 et Chapitre 3; Figure 3.2). Dans
les platieres du site drainé a long terme (D-11), le couvert des sphaignes est semblable a
celui du site controle tandis que le couvert des plantes vasculaires lui est supérieur
(Chapitre 2; Tableau 2.2), grace a la colonisation d’especes de milieux secs et humides
(Chapitre 2; Figure 2.3). Contrairement a Thormann et al. (1998), je crois que comme la
nappe phréatique est demeurée preés de la surface du sol dans les platieres et les dépressions
du site D-11 (Chapitre 2; Figure 2.1), il n’y a pas eu de diminution drastique de I’apport des
nutriments aux plantes par les eaux de ruissellement. Des signes d’assechement sont
toutefois observables dans les buttes du site D-11. On y note un plus fort couvert
d’éricacées et de cypéracées que dans le site contrble, ainsi qu’un couvert (Chapitre 2;
Tableau 2.2) et une croissance des sphaignes inférieurs (Chapitre 3; Figure 3.2).

A la lumiére de I’ensemble des résultats, on n’observe pas de facon explicite de
remplacement des especes de fens pauvres par des especes de bogs sur I’ensemble des sites
drainés. Les communautés végétales y sont demeurées similaires a celles du site contrdle et
de la majorité des tourbiéres minérotrophes pauvres. Néanmoins, la plus forte abondance
des sphaignes dans les microhabitats plus humides et leur plus faible représentation dans les
buttes, de méme que le couvert plus élevé des éricacées dans les buttes, pourraient étre des
signes que la végetation des sites drainés évoluerait pour ressembler davantage a celle des
bogs. Cela dit, I’ensemble de mes résultats ne me permet pas de conclure que le
réchauffement climatique transformera les fens pauvres en bogs. La ressemblance avec la
végétation de bogs, si elle devait se produire, serait probablement plus évidente apres une
plus longue période d’abaissement de la nappe phréatique. Par ailleurs, il ne faut pas
oublier que les fens pauvres présentent a la base une végétation assez similaire a celle des

bogs (Malmer et al. 1992). J’aurais donc peut-étre observé une évolution plus évidente de
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la végétation si cette étude avait été menée dans un fen riche, ou les communautés végétales

different davantage de celles des bogs.

4.1.2 Intégration des réponses de la végétation et de I’accumulation de la matiére organique
dans les modeles prédictifs de changement climatigue

Bien que les changements du cycle biogéochimique des tourbiéres face au
réchauffement climatique demeurent incertains (Moore et al. 1998), cette étude apporte de
nouvelles informations qui pourront étre intégrées aux modeéles prédictifs qui guident les
prises de décisions gouvernementales. Actuellement, le Canada met en place de nouvelles
stratégies visant la réduction de ses gaz a effet de serre (GES). Selon le protocole de Kyoto,
entre 2008 et 2012, le Canada devrait réduire de 6 % ses émissions de GES par rapport au
niveau de 1990 (UNFCC 2006). Comme les tourbiéres sont considérées comme I’un des
plus importants puits de carbone terrestres, I’intégration des tourbieres dans les politiques et
les stratégies canadiennes visant la réduction des émissions de GES est a souhaiter.
Actuellement, les enjeux relatifs a I’inclusion des tourbiéres dans les politiques canadiennes
demeurent complexes (Roulet 2000) a cause, entre autres, de la difficulté a quantifier leur
capacité en tant que réservoir de carbone terrestre ainsi que leurs échanges de CO, et de
CH, avec I’atmosphére. Néanmoins, si les tourbieres sont incluses dans les politiques
canadiennes, mes résultats démontrent que I’intégration des réponses spécifiques des
microhabitats permettrait de bonifier et de préciser les modeles de changement des
tourbieres. Par exemple, les calculs relatifs au changement d’accumulation du carbone
devront tenir compte du fait que dans les fens pauvres, les microhabitats de buttes
n’accumuleront probablement plus autant de matiere organique (Chapitre 3), ni, par

conséquent, de carbone terrestre, contrairement aux platiéres et aux dépressions.
4.2 LIMITES DE LA METHODOLOGIE

4.2.1 Simulation du réchauffement climatique par drainage expérimental

L’abaissement de la nappe phréatique des tourbiéres en réponse au réchauffement
climatique ne s’opérera pas aussi rapidement que celui simulé expérimentalement dans

cette étude, mais s’échelonnera sur plusieurs dizaines années. Les plantes auront davantage
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de temps pour s’adapter aux nouvelles conditions de sécheresse. Ensuite, bien que le
modele de Roulet et al. (1992) tienne compte de I’augmentation de la concentration de CO,
dans I’atmosphére, de la température de I’air et de la température du sol lors du calcul de
I’abaissement de la nappe phréatique dans les fens canadiens, je n’ai pas testé directement
les réponses des plantes face a chacun de ces facteurs. Néanmoins, je juge que les résultats
obtenus dans cette étude sont représentatifs des futurs changements parce que I’hydrologie
est I’un des facteurs influencant le plus I’écologie et le cycle du carbone des tourbiéres (Vitt
1994; Moore et al. 1998; Price et Waddington 2000). Par ailleurs, je considére qu’un
abaissement éventuel de 14 a 20 cm de la nappe phréatique, tel que proposé par le modéle
de Roulet et al. (1992), n’est pas invraisemblable ni exagéré. En période de sécheresse, la
nappe phréatique des tourbiéres naturelles peut descendre a plus de 20 cm par rapport a son
niveau initial (Moorhead 2003). A mon avis, la reproduction du modéle de Roulet et al.
(1992) est justifié et nous donne des indications pertinentes permettant de mieux

comprendre les futurs changements que subiront les tourbieres a sphaignes au Canada.

4.2.2 Mesures de productivité végétale

Dans les mesures de productivité, I’exclusion des espéces a faible couvert, des
mesures de la croissance radiale des espéces pérennes et de la litiere tombée au sol a
inévitablement entrainé une sous-estimation de la productivité totale des communautés
végétales. Ainsi, les études de Szumigalski et Bayley (1996a) et de Thormann et Bayley
(1997b), ou toutes ces mesures de productivité étaient incluses, présentent des taux de
productivité deux fois plus élevés que ceux de mon étude. Toutefois, ces différences
peuvent s’expliquer par le fait que ces études se sont déroulées dans I’Ouest canadien,
donc sous un climat différent de celui du Québec. Par ailleurs, notre étude ne tient pas
compte de la productivité végétale des parties souterraines. A partir des données de
plusieurs tourbiéres de I’Ouest canadien et des Etats-Unis, Campbell et al. (2000) ont
estimé que la productivité souterraine représente 50 % de la productivité aérienne des
plantes. Selon cette estimation, la productivité totale du site controle serait de 260 g m™
an™, de 258 g m? an™ pour le site D-11 et de 210 g m? an™* pour le site drainé-2 ans (D-2).

En somme, I’inclusion de toutes ces mesures de productivité pourrait aider a prévoir plus



72

précisément les changements d’accumulation de la matiere organique face au

réchauffement du climat canadien.

4.2.3 Utilisation des sacs de décomposition

L’inclusion des capitula des sphaignes dans les sacs de décomposition a
probablement entrainé une surestimation des taux de décomposition, car les capitula des
sphaignes se décomposent quatre fois plus rapidement que les tiges (Clymo 1965). En ce
sens, plusieurs auteurs, comme Rochefort et al. (1990) et Thormann et Bayley (1997b), ont
retiré les capitula des sphaignes des sacs de décomposition. Par ailleurs, la taille des mailles
des sacs, la profondeur a laquelle ils ont été placés, la période de temps durant laquelle ils
sont demeurés dans le sol ainsi que le traitement des échantillons (temps et température de
séchage) sont tous des facteurs qui ont pu influencer les valeurs obtenues pour les taux de
décomposition (Johnson et Damman 1991, 1993). La prudence est donc de mise si I’on veut
comparer les taux de décomposition obtenus ici avec ceux provenant d’autres études. Cela
dit, j’ai fabriqué et manipulé tous les sacs de la méme facon afin d’avoir des outils
identiques de comparaison entre les microhabitats des trois sites. De plus, le matériel
végétal des sacs de décomposition a été récolté en une seule sortie sur le terrain, en
novembre 2003. Finalement, j’ai placé les sacs en dessous de la surface du sol afin de
reproduire les conditions de decomposition auxquelles la litiere est soumise. Le fait que les
sphaignes ont été mises dans des sacs en nylon, avec des mailles de 0,2 mm et les plantes
vasculaires dans des sacs en fibre de verre, avec des mailles de 1mm, n’a pas empéché la
comparaison des taux de décomposition entre ces deux groupes fonctionnels. Pour le choix
du matériel de fabrication des sacs, il importe peu tant que ce dernier demeure inaltérable
lors des manipulations. Pour la taille des mailles, celle-ci doit étre ajustée a la grosseur et a
la friabilité du matériel végétal. Des mailles trop petites limitent I’accés au matériel vegétal
par les organismes décomposeurs tandis que des mailles trop grandes entrainent la perte de

matériel lors des manipulations.
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4.2.4 Changements de la végétation en équivalent de gramme de carbone

Les valeurs de productivité et de décomposition mesurées dans le cadre de cette
étude n’ont pas été transformées en équivalents de gramme de carbone, contrairement a ce
que font d’autres auteurs tels Minkkinen et al. 1999 et Thormann et al. 1999. Cette
transformation m’aurait permis de quantifier plus specifiguement les changements de
I’allocation du carbone dans son cycle biogéochimique, mais elle n’était pas absolument
nécessaire compte tenu que notre objectif principal était d’estimer le ratio
productivité/décomposition. Mes conclusions face aux changements futurs du cycle du

carbone doivent donc étre interprétées prudemment.
4.3 FUTURES AVENUES DE RECHERCHE

4.3.1 Intégration des réponses des microhabitats dans les modéles de prédictions

Il serait pertinent de comparer les prédictions de modeles avec et sans les réponses
spécifiques de chaque microhabitat afin de juger de I’importance de leur intégration dans
les modeles de prédictions des changements des tourbiéres. Si on tient compte de la réponse
de chaque microhabitat, la proportion de chacun d’entre eux dans une tourbiere
déterminerait le bilan global de ses changements. Alors, I’utilisation de photos aériennes et
d’images satellites permettrait de déterminer la superficie de chaque microhabitat, ce qui

faciliterait le calcul de ce bilan.

4.3.2 Changements de la microtopographie

Il serait intéressant de relier les changements de la productivité végétale, des taux de
décomposition et d’accumulation de la matiére organique a ceux de la microtopographie du
sol. Par exemple, la colonisation par de nouvelles plantes vasculaires pérennes pourrait
offrir un support a la croissance des sphaignes, favorisant ainsi la formation de buttes
(Belyea et Clymo 1998). A Iinverse, des changements de microtopographie modifieraient
les conditions environnementales du milieu en limitant, par exemple, I’accés des espéces
vegétales a la nappe phréatique (Weltzin et al. 2001). Dans le cadre de la présente étude, le

site D-2 ans serait idéal pour effectuer ce type de suivi.
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4.3.3 Suivi des changements de la végétation sur une plus longue période

Dans cette étude, j’associe le site D-2 a des changements a court terme et le site D-
11 ans a des changements a plus long terme. Néanmoins, ces laps de temps sont
relativement courts comparativement a d’autres études qui se sont intéressées a la
dynamique de la végétation sur une plus longue période de temps. Par exemple, dans une
étude paléoécologique, Ritchie (1986) définit les changements a court terme comme ceux
qui ont eu lieu sur une période de 20 ans ou moins. En Finlande, plusieurs études comme
celle de Minkkinen et Laine (1998) portent sur des tourbiéres qui ont éteé drainées il y a plus
de cinquante ans. Un suivi a long terme des sites drainés me permettrait de relever des
changements au niveau des espéces a croissance plus lente, comme I’augmentation du
couvert des arbres et des arbustes. La croissance a plus long terme de ces espéces pourrait
modifier les bilans d’accumulation de la matiére organique par la capture du carbone dans
les tissus ligneux (Minkkinen et Laine 1998; Minkkinen et al. 1999), ainsi que I’ensemble
des conditions environnementales des microhabitats. Il serait donc pertinent de mettre en
place un suivi a long terme des changements des tourbieres face au réchauffement

climatique.

4.3.4 Comparaisons des changements entre les différents types de tourbiéres

La comparaison de mes résultats avec ceux provenant d’études sur d’autres types de
tourbieres me permet de mieux juger de la sensibilité des fens face au réchauffement
climatique. Ainsi, les fens seraient plus sensibles aux modifications du systéeme
hydrologique (Kotowski et al. 2001) et présenteraient une plus faible résistance aux
changements du climat que les bogs (Moore et al. 1998; Bridgham et al. 1999; Mikkinen et
al. 1999). Dans les bogs, les especes végeétales sont mieux adaptées au stress hydrique,
compte tenu que I’acrotelme y est souvent plus épais que dans les fens et que les plantes
sont exclusivement alimentées par les eaux de pluie (Payette 2001). Par ailleurs, les
changements qui surviendraient dans les tourbieres boréales devraient différer de ceux
ayant lieu dans les tourbieres arctiques. La fonte du pergélisol, I’augmentation des
fluctuations et de la hauteur de la nappe phréatique, I’érosion des thermokarsts et la
formation de mares et d’étangs modifieraient differemment la végétation des tourbiéres

arctiques (Gorham 1991; Camill 1999). Par exemple, les zones a permafrost discontinu,
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dominées par des foréts de Picea mariana, pourraient étre remplacées par des bogs et des
fens (Camill 1999). Camill (2001) estime également que I’accumulation de la tourbe
doublera lors de la fonte du pergélisol dans les zones nordiques. Il semble donc que les
tourbieres arctiques et les fens seraient plus sensibles au réchauffement climatique tandis
que les bogs seraient plus résilients. Actuellement, les études comparatives entre les
différents types de tourbiéres sont peu nombreuses et il serait trés intéressant de comparer,

par exemple, les changements de I’accumulation de la matiere organique entre eux.

4.3.5 Impacts du changement de végétation sur I’ensemble de I’écosystéme des tourbiéres

A la suite d’un abaissement de la nappe phréatique survenant pendant le
réchauffement climatique, il est évident que les changements de la dynamique de la
veégétation tels qu’observés dans cette étude affecteront a leur tour les conditions
environnementales des microhabitats. Plusieurs auteurs, tels Camill (1999) et Weltzin et al.
(2000), ont méme proposé que les changements des espéces et des groupes fonctionnels
face au réchauffement climatique puissent éventuellement influencer le fonctionnement
global des écosystemes de tourbieres. Par exemple, une modification de la végétation
changera le mode de vie de certaines espéces animales de méme que les ressources
alimentaires, ce qui affectera I’ensemble de la chaine trophique (Bridgham et al. 1999;
Weltzin et al. 2000; Root et al. 2003). I serait intéressant de suivre la série de changements
que provoquera la modification de la végétation sur I’ensemble de I’écosysteme des

tourbiéres.
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ANNEXES

ANNEXE 1 : Dispositif expérimental de I’étude.

C = Site Contréle
D-2 = Site drainé -2 ans
D-11 =Site drainé-11 ans

i Drainage

Limite des mares
mmmm Trottoir de bois
------ Transect de végétation

Quadrats: Accumulation matiére organique
01,02,03,11,12,13,21,22,23 = Buttes
04,05,06,14,15,16,24,25,26 = Platiéres
07,08,09,17,18,19, 27,28, 29 = Dépressions



ANNEXE 2 : Séries de photos montrant les changements temporels de la tourbiére de
Saint-Charles-de-Bellechasse (46°45°N, 71°00’0) suite a I’abaissement du niveau d’eau.

Photo 1. Ensemble de la tourbiére minérotrophe pauvre, avec le site contréle (C), le site
drainé-2 ans (D-2) et le site drainée-11ans (D-11). Photo : Gerry Hood

Lk gg‘

Photo 2. Le site contrdle photographié en 2001. Photo : Eeva-Stiina Tuittila
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Photo 3. Le site drainé-2 ans, en 2001, soit une année avant le début du drainage
expérimental. Photo : Mike Waddington

{0 S ! ]

Photo 4. Le site drainé-11 ans, en 2001, soit 8 années apres le début du drainage
expérimental. Photo : Eeva-Stiina Tuittila
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Photo 5. Le site drainé-2 ans, en 2004, soit 2 années apres le début du drainage
expérimental. Cette photo a été prise au méme point de vue que la photo 3. Photo : Claudia
St-Arnaud

Photo 6. Systeme d’abaissement artificiel de la nappe phréatique pour le site drainé-2 ans.
Photo : Claudia St-Arnaud



ANNEXE 3 : Productivité végétale (g m?année™) des plantes vasculaires les plus abondantes de la tourbiére de Saint-Charles-de-Bellechasse, au
cours de la saison de croissance 2004. Les moyennes qui n’ont pas d’erreur type signifient que I’espéce a été trouvée dans un seul des trois
quadrats positionnés dans chaque microhabitat. Seules les espéces avec un couvert supérieur a 5% ont été inventoriées. Au cours de la saison de
croissance, nous avons cessé d’effectuer des mesures pour une espéce si son couvert descendait sous le seuil de 5 %. Les valeurs de productivité
n’ont pas été corrigées par le couvert des espéces dans les quadrats. Pour Chamaedaphne calyculata, nous avons effectué des mesures en aodt
seulement. C = Site contréle, D-2 = Site drainé-2 ans, D-11 = Site drainé-11 ans, B = Buttes, P = Platiéres, D = Dépressions.

Espéce Site Microhabitat Mai Juin Juillet Aot Septembre
C B 43
Carex limosa C P 20 (+9) 30 (+12) 15 (+4) 17 (+3)
D-2 P 10 14 7 18
D-11 B 11 (+3) 17 (+7) 16 9 (+8) 8 (+3)
D-11 P 101 241 (+8) 277 (+29) 190 (+36) 332 (+63)
Carex oligosperma D-2 B 12 (£7) 21 (+8) 30 (x11) 38 (+8) 30 (+12)
D-2 P 13 (¢4) 34 (+26) 28 (+16) 64 (+13) 61 (+11)
D-2 D 10 22 76 34 36
C B 3 (#1)
Cc P 1
Chamaedaphne calyculata D-2 B 11 (£7)
D-11 B 1
D-11 P 29 (¥1)
Eriophorum virginicum ¢ B 14 / 21 22 57
D-11 D 10 23 54 27 (£27) 79
C B 14 61 (+31)
C P 24 (+15)
C D 33 32 57 77
Rhynchospora alba D-2 B 14 11 (+11) 42
D-2 P 36 23 79 50 (£35)
D-2 D 2 39 (+16) 47 (£9)
D-11 D 19 (+3) 26 (+4) 47 (+2) 21 (+10)
Scirpus subterminalis c D 4 18 (+2) 93 (29) 74 (25)
D-2 D 4 (£2) 10 (5) 23 (1) 60 (+34)




ANNEXE 4a : Calculs de la productivite, de la masse perdue et de I’accumulation pour le site contréle. Un exemple est présenté pour le quadrat
1. Les valeurs de productivité et de masse perdue sont arrondies au gramme pres, bien que les calculs soient plus précis. Dans les quadrats 8 et 9,
I’installation des sacs de décomposition perturbait les conditions environnementales; nous avons utilisé le coefficient du quadrat 7.

Microhabitat Quadrat Litiere Pro_(guctivit_éi Coeffici_e_nt de Masse.p'erdue A(_:cumulation
(g m“année™) décomposition (k) Productivité X K’ Ratio : Pro. / Déc.
Tiges de Chamaedaphne calyculata 5 0,20 1
Sphagnum papillosum 103 0,10 10
Total pour I’ensemble du quadrat (calcul)
Butte 1 Somme de la productivité et masse perdue : 107 11
Coefficient linéaire (11 /107 =0,1) 0,10
Total masse perdue (107 * 0,1 = 10,7) : 107 0,10 11
Total accumulation (107 /11 = 10) 107 11 10
Tiges de Chamaedaphne calyculata 1 0,24 0,2
Sphagnum magellanicum 27 0,12 3
Butte 2 Sphagnum papillosum 187 0,13 24
Rhynchospora alba 94 0,30 28
Eriophorum virginicum 23 0,18 4
Total 332 0,18 60 5,6
Tiges de Chamaedaphne calyculata 3 0,14 0,4
Butte 3 Sphagnum papillosum 63 0,08 5
Total 66 0,08 5 12,5
Sphagnum papillosum 435 0,10 44
. Carex limosa 23 0,10 2
Platiére 4 Eriophorum virginicum 14 0,10 1
Total 472 0,10 47 10
Sphagnum papillosum 186 0,10 19
Platiére 5 Carex limosa 12 0,10 1
Total 198 0,10 20 10
Sphagnum cuspidatum 14 0,18 3
Sphagnum papillosum 86 0,15 13
Platiére 6 Rhynchospora alba 9 0,10 1
Carex limosa 8 0,15 1
Total 117 0,15 18 6,7
Sphagnum papillosum 24 0,08 2
Dépression 7 Rhynchospora alba 57 0,11 6
Total 81 0,10 8 10
Dépression 8 Scirpus subterminalis 84 0,10 8
Total 84 0,10 8 10
Dépression 9 Scirpus subterminalis 102 0,10 10
Total 102 0,10 10 10
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ANNEXE 4b -suite : Calculs de la productivité, de la quantité de masse perdue et de I’accumulation pour le site drainé-2 ans. Les valeurs de
productivité et de masse perdue sont arrondies au gramme pres, bien que les calculs soient plus précis. Dans le quadrat 19, I’installation des sacs
de décomposition perturbait les conditions environnementales; nous avons utilise le coefficient du quadrat 18.

Productivité

Coefficient de

Masse perdue

Accumulation

Microhabitat Quadrat Litiere (gm?année™)  décomposition (k) Productivité X K’ Ratio : Pro. / Déc.
Tiges de Chamaedaphne calyculata 17 0,26 5
Butte 11 Sphagnqm magellanicum 2 0,09 0,2

Carex oligosperma 16 0,49 8
Total 35 0,36 13 2,8

Sphagnum magellanicum 6 0,11 1

Sphagnum papillosum 7 0,15 1

Butte 12 Carex oligosperma 45 0,57 26

Rhynchospora alba 21 0,42 9
Total 79 0,46 37 2,2

Sphagnum magellanicum 0,4 0,10 0,04

Butte 13 Carex oligosperma 54 0,43 23
Total 54 0,43 23 2,3

Sphagnum papillosum 51 0,16 8

. Carex oligosperma 45 0,48 22

Platiere 14 Carex Iimgos; 8 0,31 2
Total 104 0,31 32 3.2

Sphagnum magellanicum 8 0,09 1

- Sphagnum papillosum 269 0,11 29

Platiere 15 Coron oligo§p§rma 88 0,39 34
Total 365 0,16 58 6,3

Sphagnum papillosum 306 0,06 18

- Carex oligosperma 58 0,19 11

Platiére 16 Rhynchogpofa alba 79 0,17 13
Total 442 0,1 44 10

Sphagnum cuspidatum 5 0,13 1

Sphagnum papillosum 15 0,05 1

Dépression 17 Carex oligosperma 34 0,17 6

Rhynchospora alba 56 0,10 6
Total 110 0,12 13 8,3

Rhynchospora alba 23 0,09 2

Dépression 18 Scirpus subterminalis 22 0,09 2
Total 44 0,09 4 11,1

Dépression 19 Scirpus subterminalis 24 0,09 2
Total 24 0,09 2 11,1
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ANNEXE 4c -suite : Calculs de la productivité, de la quantité de masse perdue et de I’accumulation pour le site drainé-11 ans. Les valeurs de

productivité et de masse perdue sont arrondies au gramme pres, bien que les calculs soient plus précis.

Productivité

Coefficient de

Masse perdue

Accumulation

Microhabitat Quadrat Litiere (g m2année™) décomposition (k') Productivité X k' Ratio : Pro. / Déc.
Butte 21 Carex oligosperma 17 0,38 6
Total 17 0,38 6 2,6
Aucune plante dominante de la
Butte 22 tourbiere ne se trouvait dans ce 0 0 0 0
guadrat
Butte 23 Carex oligosperma 1 0,62 0,6
Total 1 0,62 0,6 1,6
Sphagnum magellanicum 100 5
. Sphagnum papillosum 16 1
Platiére 24 Carex oligosperma 258 52
Total 374 56 6,7
Tiges de Chamaedaphne calyculata 1 0,17 0,2
Sphagnum magellanicum 71 0,06 4
Platiere 25 Sphagnum papillosum 25 0,07 2
Carex oligosperma 218 0,17 37
Total 315 0,14 44 7,1
Tiges de Chamaedaphne calyculata 2 0,1 0,2
Sphagnum magellanicum 140 0,04 6
Platiére 26 Sphagnum papillosum 53 0,05 3
Carex oligosperma 94 0,23 22
Total 289 0,1 29 10
Sphagnum papillosum 217 0,08 17
Dépression 27 Eriophorum virginicum 55 0,08 4
Total 272 0,08 22 12,5
Sphagnum magellanicum 8 0,07 0,5
. . Sphagnum papillosum 124 0,08 10
Depression 28 Rhynchospora alba 44 0,09 4
Total 176 0,08 14 12,5
Sphagnum cuspidatum 56 0,13 7
Dépression 29 Rhynchospora alba 49 0,06 3
Total 105 0,1 10 10




ANNEXE 5 : Analyses de variance de la productivité végétale, de la masse perdue, des coefficients de décomposition et de I’accumulation de la
matiere organique selon les microhabitats et les sites de la tourbiére de Saint-Charles-de-Bellechasse.

Coefficient de

Productivité Perte par décomposition da o .
) , . ; écomposition Accumulation
(racine carrée) (racine carrée) . .
(racine carrée)
Source d.l. C.M. F P C.M.. F P C.M. F P C.M. F P
Sites 2 8,6 0,7 0,54 1,4 0,7 0,52 0,05 11,6 0,007 22,9 55 0,013
Microhabitats 2 221,6 16,7 <0,0001 24,7 125 00004 014 36,0 <0,0001 gg,7 20,9  <0,0001
Sites X Microhabitats 4 53,5 4,0 0,017 7.5 3,8 0,0212 0,03 8,4 0,006 20,1 4,8 0,0079
Erreur 18 13,3 2,0 4.1

Total 26




ANNEXE 6 : Productivité végétale des especes dominantes de la tourbiére de Saint-
Charles-de-Bellechasse (trois sites confondus). La moyenne (x erreur type) de chaque
espece inclut uniqguement les quadrats ou elle est présente.

Espéces Productivité (g m? année™)
Sphagnum papillosum 225 + 56
Sphagnum magellanicum 143 +41
Sphagnum cuspidatum 104 + 52

Carex oligosperma 77 +£40

Scirpus subterminalis 58 £ 20
Rhynchospora alba 48 + 14
Eriophorum virginicum 30 £11

Carex limosa 137

Chamaedaphne calyculata 4+5




ANNEXE 7: Taux de décomposition des espéces dominantes de la tourbiére

Dans le Chapitre 3, le dispositif expérimental mis en place pour I’évaluation et le
calcul de I’accumulation de la matiere organique nous a permis d’analyser les changements
des taux de décomposition des six espéces végétales dominantes de la tourbiére. Nous
avons donc pu analyser I’influence de la composition de la litiere et des conditions
environnementales en comparant les taux de décomposition de ces espéces avant et apres

I’abaissement du niveau d’eau. Tous les résultats sont présentés dans cette Annexe.

Les descriptions des especes et des méthodes sont présentées dans la section 3.3 du
Chapitre 3, avec la seule différence que nous avons calculé les taux de décomposition des
especes. Pour ce faire, nous avons multiplié les coefficients linéaires de decomposition (K”)
des especes par 100. Concernant les comparaisons des taux de décomposition de différents
types de litiere, nous n’avons effectué aucune analyse de nos tissus végétaux car la
composition chimique de plusieurs espéces de tourbiéres a déja fait I’objet d’études
précedentes (Belyea 1996; Aerts et al. 1999; Thormann et al. 2001; Laiho et al. 2003).

RESULTATS

Différences entre les taux de décomposition des especes avant I’abaissement du niveau
d’eau

La comparaison des taux de décomposition des especes dans les microhabitats du
site contrdle a permis de mieux comprendre I’influence du type de litiére sur les processus
de decomposition en tourbiere naturelle. Dans le site contrdle, les taux de décomposition de
Carex oligosperma, de Rhynchospora alba, et de Sphagnum magellanicum sont supérieurs
dans les buttes et inférieurs dans les dépressions (Figure 7.1 et Tableau 7.1). Pour leur part,
les taux de décomposition des tiges et des feuilles de Chamaedaphne calyculata, de
Sphagnum papillosum et de Sphagnum cuspidatum ne différaient pas entre les butes, les
platiéres et les dépressions. Par ailleurs, lorsque I’on compare les taux de décomposition
des espéces le long du gradient butte-dépression, I’ordre des especes, du plus faible au plus
fort taux de décomposition, est sensiblement le méme dans tous les microhabitats,
exception faite de Rhynchospora alba. Parmi ces plantes, Carex oligosperma et les feuilles

de Chamaedaphne calyculata présentent toujours les taux de décomposition les plus élevés.
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Pour les sphaignes, Sphagnum cuspidatum affiche toujours le plus important taux de
décomposition, suivi de Sphagnum papillosum et de Sphagnum magellanicum. La
diminution des valeurs des taux de décomposition entre les buttes et les dépressions est plus
marquée pour les cypéracées Rhynchospora alba et Carex oligosperma (11 % en moyenne)
que pour les sphaignes (3 %). Pour Chamaedaphne calyculata, les taux de décomposition

des feuilles sont en moyenne 2,2 fois plus élevés que ceux des tiges.

Changements des taux de décomposition des espéces apres |’abaissement du niveau d’eau

L’abaissement du niveau d’eau a affecté les taux de décomposition de seulement
trois especes, soit Chamaedaphne calyculata (pour les tiges seulement), Sphagnum
cuspidatum et Sphagnum papillosum dans les platieres et les dépressions (Figure 7.1 et
Tableau 7.1). Pour les tiges de Chamaedaphne calyculata, I’abaissement du niveau d’eau a
entrainé une diminution du taux de décomposition dans les dépressions du site D-2, de
méme que dans les platieres et les dépressions du site D-11 (Figure 7.1). Pour Sphagnum
cuspidatum et Sphagnum papillosum, les taux de décomposition ont été moindres dans les

dépressions apres une courte période de drainage (site D-2) seulement.

D’autre part, bien que la Figure 7.1 indique les différences entre les taux de
décomposition des microhabitats d’un méme site (par les lettres), il est possible de
comparer visuellement les différences pour un méme microhabitat entre les trois sites. Pour
les tiges de Chamaedaphne calyculata, Sphagnum cuspidatum et Sphagnum papillosum, on
observe une augmentation significative des taux de décomposition dans les buttes du site
D-2 comparativement a celles du site contrdle. Pour les sphaignes, cette augmentation n’a
été observée qu’apres une courte période suivant le drainage, c’est-a-dire dans le site D-2,
puisque les taux de décomposition des buttes du site D-11 sont semblables a ceux du site
contr6le. Pour Chamaedaphne calyculata, cette augmentation a été également observée
dans le site D-11, mais de maniére moins marquée compte tenu que les taux de
décomposition sont comparables a la fois a ceux du site D-2 et du site contréle. En ce qui
concerne les platiéres, les taux de décomposition des trois especes dans le site D-2 étaient
similaires a ceux du site controle et supérieurs a ceux du site D-11. Pour les dépressions,
seuls les taux de décomposition de Sphagnum papillosum étaient plus petits au site D-2

comparativement au site contréle, tout en étant similaires a ceux du site D-11.
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Figure 7.1. Taux de décomposition moyens (x erreurs types) de Carex oligosperma,
Rhynchospora alba, des feuilles et des tiges de Chamaedaphne calyculata, de Sphagnum
cuspidatum, de Sphagnum magellanicum et de Sphagnum papillosum en fonction des
microhabitats (buttes, platieres et dépressions) dans les différents sites (n=3). Les
différences pour les microhabitats d’un méme site sont indiquées par des lettres (P < 0,05).
L’interaction « sites X microhabitats » est significative pour les tiges de Chamaedaphne
calyculata, Sphagnum cuspidatum et Sphagnum papillosum (Tableau 7.1). Pour la
présentation graphique des sphaignes, I’effet de la transformation racine carrée a été enlevé

(données « détransformées »). B = Buttes, P = Platieres, D = Dépressions.
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Tableau 7.1 Analyses de variance des taux de décomposition des espéces dominantes selon les microhabitats et les sites de la tourbiere de Saint-
Charles-de-Bellechasse. Les taux de décomposition ont été calculés sur une période d’une année.

Chamaedaphne calyculata  Chamaedaphne calyculata

H a
Carex oligosperma Rhynchospora alba (tiges) (feuilles)

Source de variation

d.l. C.M. F P C.M. F P C.M. F P C.M. F P
Sites 2 146,2 2,4 0,12 65,1 2,4 0,12 25,3 2,7 0,09 37,3 1,69 0,21
Microhabitats 2 1405,0 23,1 <0,0001 765,3 28,0 <0,0001 104,1 11,3 0,001 0,5 0,02 0,98
Sites X Microhabitats 4 168,8 2,8 0,058 43,4 1,6 0,22 29,5 3,2 0,038 22,8 1,03 0,42
Erreur 18 60,7 27,3 9,2 22,0
Total 26

Sphagnum cuspidatum Sphagnum magellanicum Sphagnum papillosum
(racine carrée) (racine carrée) (racine carrée)

Source de variation

d.l. C.M. F P C.M. F P C.M. F P
Sites 2 0,7 42 0,032 0,1 0,5 0,59 0,4 3,8 0,043
Microhabitats 2 2,3 14,0 0,0002 1,4 6,7 0,0067 1,4 11,8 0,0005
Sites X Microhabitats 4 0,7 4,2 0,014 0,4 1,9 0,16 0,6 51 0,0062
Erreur 18 0,2 0,2 0,1

Total 26

# Pour Rhynchospora alba, les données de deux quadrats permanents ont dii étre exclues. Contrairement aux autres espéces, le nombre total de
degrés de liberté est de 24 et il est de 16 pour I’erreur associée au modele.
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DISCUSSION

Impacts du type de litiere sur les taux de décomposition

Le type de litiere a eu un impact important sur les taux de décomposition des especes
dans le site naturel (sans traitement de drainage). Tout comme I’ont observé Szumigalski et
Bayley (1996b) et Thormann et al. (2001), les taux de décomposition étaient généralement
supérieurs pour les cypéracées (Carex oligosperma), intermédiaires pour les plantes ligneuses
(tiges de Chamaedaphne calyculata) et inférieures pour les sphaignes. La plus forte
concentration en nutriments des feuilles de Chamaedaphne calyculata pourrait expliquer les
plus fortes valeurs de taux de décomposition. D’autre part, la plus faible décomposition des
sphaignes s’explique par leur faible concentration en azote, soit moins de 1 % de leur poids
sec (Clymo et Hayward 1982), ainsi que par la présence de composés résistants, tels la lignine
et les lipides polymérisés (Johnson et Damman 1993). A I’instar de plusieurs autres études,
nous observons également que les espéces de sphaignes des dépressions, comme Sphagnum
cuspidatum, se décomposent plus rapidement que les especes de milieux plus secs, comme
Sphagnum papillosum et magellanicum (Rochefort et al. 1990; Johnson et Damman 1991;
Belyea 1996).

Impacts du réchauffement climatigue et de I’abaissement de la nappe phréatigue sur les taux
de décomposition de la litiére

L’abaissement du niveau d’eau a modifié les taux de décomposition de seulement trois
des six espéces vegeétales étudiées (Figure 7.1, Tableau 7.1). Ainsi, les litieres de Sphagnum
cuspidatum et de Sphagnum papillosum ont réagi rapidement (apres 2 ans) a une simulation
de réchauffement climatique tandis que les tiges de Chamaedaphne calyculata n’ont été
affectées qu’a plus long terme (aprés 11 ans). Comme I’a noté Belyea (1996), il est difficile
pour ces espéces de départager I’'influence de la composition de la litiere de celle de
I’abaissement du niveau d’eau, d’autant plus qu’aucune analyse chimique des tissus végétaux
n’a été réalisée. Par ailleurs, les taux de décomposition de Carex oligosperma, de
Rhynchospora alba, des feuilles de Chamaedaphne calyculata et de Sphagnum magellanicum
n’ont pas été modifiés par I’abaissement du niveau d’eau. Ceci suggére I’importance du type

de litiére sur les taux de décomposition en situation de réchauffement climatique.

Dans le site D-2, les plus forts taux de décomposition des tiges de Chamaedaphne

calyculata, de Sphagnum cuspidatum et de Sphagnum papillosum dans les buttes ainsi que
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leur maintien a des taux assez élevés dans les platiéres, s’expliqueraient par le fait qu’il existe
deux types de composés carbonés décomposables dans la tourbe (Updergraf et al. 1995, Laiho
2006). A la suite du drainage et des nouvelles conditions aérobies de la tourbe, la portion du
carbone facilement décomposable a pu étre rapidement utilisée par les microorganismes,
favorisant ainsi une augmentation des taux de décomposition. La diminution des taux de
décomposition a plus long terme, dans le site D-11, est liée a I’autre portion du carbone,
récalcitrante, et peu utilisable par les microorganismes. Cette limitation a I’utilisation et a la
décomposition du carbone récalcitrant limiterait méme le retour des microorganismes dans
des sites de tourbieres abandonnées (Andersen et al. 2006), diminuant ainsi la production de
CO, atmosphérique (Waddington et al. 2001). Dans le contexte d’un réchauffement
climatique, nous supposons que le carbone facilement décomposable serait altéré plus
rapidement que le carbone récalcitrant. Cette différence dans la décomposition du carbone
dans le temps pourrait influencer les changements d’accumulation de la matiére organique.
D’autre part, Malmer (1986) et Belyea (1996) rapportent que les fluctuations du niveau d’eau
accelerent davantage les processus de décomposition dans les buttes que dans les autres
microhabitats. Toutefois, dans notre étude, les valeurs plus élevées des buttes du site D-2 ne

correspondent pas a de plus fortes fluctuations du niveau d’eau (Chapitre 2; Figure 2.1).

Utilisation d’espéces indicatrices pour évaluer les changements des microhabitats en réponse
au réchauffement climatigue

Il est intéressant de constater que les modifications des taux de decomposition des six
especes dominantes de la tourbiére suite au rabattement de la nappe phréatique ne
correspondent pas a ceux calculés pour I’ensemble de la communauté végétale des
microhabitats (Chapitre 3; section 3.4). Tout d’abord, ce ne sont pas toutes les espéces dont
les taux de décomposition ont été modifiés. Ensuite, pour les espéces ayant été affectées par
I’abaissement du niveau d’eau, I’augmentation du taux de decomposition dans les buttes et les
platieres était plus forte a court terme qu’a long terme, ce qui n’était pas le cas pour les
communautés végétales. Ainsi, nous ne pouvons pas directement utiliser les taux de
décomposition des especes végétales comme indicateurs des changements de I’ensemble des

microhabitats dans le contexte du réchauffement climatique.






