el UNIVERSITE
Lt L

j LAVAL

Evaluation de méthodes de lutte aux plantes
envahissantes en tourbiere: les cas de la quenouille
et du roseau

Mémoire

Francois Messier

Maitrise en biologie végétale
Maitre ¢s sciences (M. Sc.)

Québec, Canada

© Frangois Messier, 2017



Evaluation de méthodes de lutte aux plantes
envahissantes en tourbiere: les cas de la quenouille
et du roseau

Mémoire

Francois Messier

Sous la direction de :

Line Rochefort, directrice de recherche

Claude Lavoie, codirecteur de recherche



Résumé

La quenouille a feuilles larges (Typha latifolia, une plante indigéne d’ Amérique du
Nord) et le roseau commun (Phragmites australis, haplotype M, le génotype exotique
d’Eurasie) sont souvent observés dans les tourbiéres a sphaignes a la suite des activités
d’extraction de la tourbe. L’envahissement des milieux humides par ces plantes peut nuire
au rétablissement des communautés végétales typiques des tourbicres et potentiellement
réduire la capacité de ces €écosystémes a stocker le carbone. De plus, les graines produites
en grandes quantités peuvent étre responsables de la contamination de la tourbe extraite des
terrains voisins. Au Québec, des populations denses de quenouille et de roseau ont été
répertoriées récemment dans deux bogs de la région du Bas-Saint-Laurent autrefois utilisés
pour I’extraction de la tourbe. Le but de ce projet était d’évaluer et tester des méthodes pour
lutter contre la propagation de la quenouille et du roseau en tourbiére. Différentes méthodes
de lutte telles que la fauche des tiges, le bachage et la revégétalisation ont été testées dans
deux sites, Bois-des-Bel (BDB, une tourbicre restaurée) et Saint-Alexandre-de-Kamouraska
(SAK, une tourbiére non restaurée). A BDB, les résultats montrent que le traitement de
fauches répétées (trois fois par été) des tiges de quenouille a diminué la densité¢ de
repousses de tiges de 77 % et la biomasse aérienne de 88 % par rapport aux secteurs ou
aucune fauche n’a été effectuée. A SAK, des observations effectuées sur le terrain
suggerent que I’utilisation d’une toile opaque combinée a des plantations de saules pour
former rapidement un couvert végétal dense pourrait contribuer a limiter la repousse du
roseau. Ce projet aborde une nouvelle perspective de I’envahissement biologique dans les
tourbieres d’Amérique du Nord. Par ailleurs, il contribue a développer une expertise
technique et opérationnelle basée sur I’approche expérimentale pour le controle des plantes

envahissantes en tourbiére.

Mots-clés : Quenouille a feuilles larges, Typha latifolia, roseau commun, Phragmites

australis, tourbieres, bog, envahissement, lutte intégrée



Abstract

Broad-leaf cattail (7ypha latifolia, a native plant in North America) and common
reed (Phragmites australis, haplotype M, the exotic Eurasian genotype) are often observed
in Sphagnum-dominated peatlands once peat extraction activities have ceased. Both species
are tall opportunistic herbs showing highly competitive behavior through vegetative
propagation and seed production. They are invasive in peatlands that have been used for
peat extraction and could become a major threat to restoration projects by preventing the
establishment of desirable plant species and potentially reducing carbon sequestration.
Furthermore, seed dispersal could contaminate adjacent commercial peat fields. Dense,
nearly monospecific, patches of Cattail and Reed have been recently identified in two bogs
located in eastern Canada cutover bogs. The main objective of this project was to evaluate
and test methods to prevent the spread of these invasive plants in peatlands. Different
control methods, such as repeated stem cutting, tarping and revegetation were tested on
cattails and reeds, at Bois-des-Bel (BDB, a restored peatland) and Saint-Alexandre-de-
Kamouraska (SAK, an unrestored site). Repeated cuttings (3 times per summer) decreased
cattail stem density by 77 % and biomass by 88 % compared to control (no cutting) sites.
Field observations suggest that a combination of tarping and planting willows to rapidly
establish a dense plant cover could inhibit the regrowth of reeds. This project examines a
new aspect of biological invasions in North American peatlands. It contributes to the
development of technical and operational expertise regarding invasive plant control, based

on experimental evidence.

Key words: Broad-leaf cattail, Typha latifolia, common reed, Phragmites australis,
peatlands, bog, invasion, control
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Avant-propos

En guise d’introduction a cette étude, le premier chapitre présentera bri¢vement le
probléme li¢ a I’envahissement des écosysteémes de tourbi¢re par des plantes. Le second
chapitre présentera le phénomeéne d’envahissement de tourbiéres ombrotrophes par la
quenouille a feuilles larges. Une revue de littérature des méthodes de lutte a la quenouille
sera par la suite présentée, suivie par la formulation des objectifs spécifiques et hypothéses
de ce projet. Ensuite, le site d’étude et I’expérience portant sur la lutte a la quenouille en
tourbicre seront présentés. Une discussion générale des résultats obtenus sera proposée,
puis des recommandations seront émises dans le contexte des tourbicres au Québec. Enfin,
au troisiéme chapitre, une conclusion fera la synthése de l'expérience dans le cadre de la
restauration des tourbieres et présentera les retombées et perspectives de recherche de
I’étude. Une étude complémentaire, dont le déroulement est toujours en cours au moment
de la rédaction de ce document, traitant de 1’évaluation du potentiel de méthodes de lutte au

roseau commun en tourbiere sera présentée en annexe.
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Chapitre 1. Introduction générale

Les quenouilles et les roseaux exotiques sont des plantes de milieux humides qui sont
parfois considérées comme envahissantes selon certaines conditions dans les écosystemes de
tourbiere. Dans les prochaines sections, les caractéristiques de ces plantes envahissantes et leur
impact dans le contexte des tourbieres dégradées et en cours de restauration €cologique seront

abordés.

1.1 Définition du probléme

Certaines espeéces végétales possedent des attributs qui leur permettent de se propager
rapidement dans de nouveaux territoires et former de grandes populations dominantes. De fagon
générale, parmi les caractéristiques qui prédisposent les plantes a occuper un nouveau milieu
avec succes, il y a une aire de répartition vaste dans leur continent d’origine et une production
¢levée de diaspores qui se disséminent facilement (Lodge 1993; Rejmanek et Richardson 1996;
Williamson et Fitter 1996). Le nombre d’especes végétales et la quantité de diaspores introduites
par ’Homme de facon volontaire ou accidentelle dans de nouveaux écosystémes ont été
grandement exacerbés par la multiplication des transports et la mondialisation des échanges
(Levine et D’Antonio 2003; Pauchard et Shea 2006; Keller et Lodge 2007). Parmi 1’ensemble
des especes introduites, quelques-unes parviennent a franchir les barriéres abiotiques et biotiques
a leur survie et leur reproduction, pour ensuite se disperser et s’établir dans de nouveaux

environnements (Richardson et al. 2000).

Généralement pourvues d’une capacité a supporter les fortes variations des conditions
abiotiques (humidité, lumiere, température, salinit¢ et nutriments) d’un environnement
(Rejmanek et Richardson 1996), les especes qui réussissent a disséminer leurs diaspores et
développer de nouveaux individus viables dans cet environnement d’accueil peuvent former une
population naturalisée (Davis 2009). Seule une faible proportion des populations végétales
naturalisées sont capables de produire de nombreux descendants fertiles pouvant étre dispersés a
des distances considérables (> 100 m) des plants méres et ont le potentiel de couvrir de grandes
surfaces. De telles especes sont considérées « envahissantes » (Richardson et al. 2000; Thévenot

2013). Leur prolifération peut parfois s’avérer nuisible aux écosystemes ou aux activités



humaines (Lavoie et al. 2014). Ces nuisances posent des problémes de plus en plus complexes
aux décideurs et entrainent parfois des impacts écologiques aux écosystemes (Vila et al. 2011).
Dans certains cas, des interventions urgentes sont nécessaires afin de limiter les impacts

potentiels.

1.2 Impacts des invasions biologiques et de I’envahissement par des plantes
sur un habitat

Les espéces végétales envahissantes sont majoritairement introduites de fagon volontaire
(Ruiz et Carlton 2003). Toutefois, des espeéces indigenes peuvent aussi occasionnellement se
propager rapidement dans des habitats qu’elles n’avaient pas occupé auparavant (Richardson et
al. 2000). Certaines explosent sur le plan démographique a cause des modifications
environnementales provoquées par les perturbations anthropiques ou naturelles (Lavoie et al.
2005a; Lefeuvre 2013). La disparition de barriéres naturelles confére a ces envahisseurs,
exotiques ou indigeénes, un avantage compétitif par rapport aux autres plantes. Ils se propagent
rapidement et occupent une position dominante dans les €cosystémes d’accueil (Valéry et al.
2008). Cependant, ils ont, dans la plupart des cas, un impact faible sur 1’écosystéme (Lavoie et

al. 2014).

La prolifération de plantes dans un milieu peut affecter le fonctionnement d’un
écosysteme (Vitousek et al. 1987; Vila et al. 2011; Pysek et al. 2012). Par exemple, elles peuvent
provoquer des changements dans le recyclage et la disponibilité des nutriments (Ehrenfeld 2003)
et altérer les régimes de perturbations naturelles d’un territoire, tels que les cycles d’incendie et
I’érosion (Mack et D’Antonio 1998; Brooks et al. 2004). De plus, ces populations végétales tres
productives et dominantes sont capables de déloger des plantes indigénes (Callaway et
Aschehoug 2000; Saltonstall 2002), diminuer la diversité en especes (Hejda et al. 2009; Vila et
al. 2011) et modifier la composition d’un habitat en espéces végétales indigénes (MacDougall et
Turkington 2005). Ces changements biotiques et abiotiques contribuent a I’homogénéisation du
biote (Olden et al. 2004) et la création de nouveaux écosystemes (Hobbs et al. 2006). Par
ailleurs, ils peuvent engendrer la perte de services €cologiques (Eviner et al. 2012). Cela a pour
effet de compromettre la disponibilité des ressources et le bien-étre humain (Pejchar et Mooney

2009; Pysek et Richardson 2010). A la lumiére de ces constatations, il semble probable que
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I’impact négatif global des especes végétales envahissantes surpasse largement I’ensemble des
services €cologiques bénéfiques qu’elles peuvent procurer dans leur environnement dont :
I’épuration de I’eau, le controle des inondations et de 1’érosion, la régulation du climat, la
séquestration du carbone, le maintien de la fertilit¢ des sols et la production de nourriture (Eviner

etal. 2012).

11 est difficile de prédire et mesurer la susceptibilité d’une espeéce végétale a afficher un
caractére envahissant ou d’un habitat a étre envahi par une espéce envahissante. Ce phénomene
est illustré par deux concepts reconnus pour leur importance dans le processus d’envahissement :
le caractére envahissant d’une espéce et le risque d’invasion d’un habitat (Lonsdale 1999; Davis
et al. 2000; Richardson et PySek 2006). Ainsi, un écosysteme est plus propice a I’envahissement
lorsqu’il est exposé a une pression ¢levée en diaspores (Williamson et Fitter 1996; Kolar et
Lodge 2001; Lockwood et al. 2005). Un milieu sera plus vulnérable aux invasions s’il est sujet a
de fortes perturbations anthropiques (Blumenthal 2005; Rejmanek et al. 2005; Pysek et al. 2010)
et a une disponibilité accrue en ressources (nutriments, lumicre, eau, etc.; Tilman 1985;

Blumenthal 2005; Chytry et al. 2008).

1.3 Dégradation des milieux humides

Parmi tous les écosystémes, les milieux humides tendent a étre particulierement
vulnérables a I’envahissement par des plantes, puisqu’ils se trouvent dans les parties basses d’un
bassin versant ou s’accumulent divers débris organiques, les sédiments (sable, limon et argile),
I’eau et les nutriments pouvant faciliter ces invasions (Zedler et Kercher 2004). Ainsi, parmi la
trentaine d’espéces végétales reconnues comme étant les plus envahissantes a travers le monde,

24 9% d’entre elles (8 sur 33) sont des especes végétales envahissantes sont des plantes de milieux

humides (Zedler et Kercher 2004).

Plusieurs activités d’origine anthropique ont fortement contribué a la dégradation voire la
perte des milieux humides a I’échelle globale (Millennium Ecosystem Assessment 2005). Les
causes exactes de ces dégradations sont nombreuses et elles sont généralement liées aux activités

humaines, considérées comme des sources de pollution, fragmentation et transformation des



paysages (Moser et al. 1996; Millennium Ecosystem Assessment 2005; van Asselen et al. 2013).
Parmi ces activités, il y a le drainage, la conversion de 1’usage des terres, 1’eutrophisation,
I’envasement des cours d’eau, la surexploitation et I’envahissement par des especes exotiques
(Cronk et Fennessy 2001; Zedler et Kercher 2005). Par exemple, au Québec, les activités
agricoles et sylvicoles ont perturbé pres de 20 % de la superficie totale des milieux humides des

Basses-Terres du Saint-Laurent sur une période de 22 années (Pellerin et Poulin 2013).

1.4 Ecologie des tourbiéres

Les tourbicres sont des écosystémes a drainage variable, ou le processus d’accumulation
organique prévaut sur les processus de décomposition, sont marqués par la formation de tourbe
riche en carbone organique d’une épaisseur pouvant atteindre 10 m (Rydin et Jeglum 2013). Il
est possible de distinguer deux principaux types de tourbiéres en fonction de leurs
caractéristiques hydriques, physicochimiques de 1’eau et la tourbe et leur composition végétale :
les tourbieres ombrotrophes et minérotrophes. L’écosysttme d’étude se concentre
spécifiquement sur les tourbieres ombrotrophes. Les tourbieres ombrotrophes, communément
appelées bogs, ont une morphologie bombée et sont dominées par des sphaignes, souvent
accompagnées de plantes herbacées, d’arbustes (éricacées) et d’arbres comme le méléze laricin
et I’épinette noire (Payette et Rochefort 2001). La présence de plantes typiques de milieux
humides, telles que la quenouille et le roseau, est généralement faible (- 1 %) dans les parties

naturelles des bogs de la région du Bas-Saint-Laurent (Poulin et al. 2013).

1.5 Envahissement des bogs par des hélophytes

Jusqu’a ce jour, peu de cas d’envahissement d’un bog par des espéces hélophytes ont été
répertoriés en Ameérique du Nord et documentés dans la littérature scientifique. Les hélophytes
sont définies comme des plantes semi-aquatiques typiquement de marais dont l'appareil végétatif
et reproducteur est totalement aérien et dont les racines ou rhizomes se développent dans la vase
ou dans une terre gorgée d'eau (Tiner 1991). Parmi les quelques cas documentés a ce jour, celui
de I’envahissement des bogs du nord-ouest du Michigan (Etats-Unis) est particuliérement
révélateur. La quenouille (Typha latifolia) et le roseau (Phragmites australis) ont envahi la rive

de certains lacs peu profonds entrecoupant ce complexe tourbeux a la suite de perturbations



causées par les feux et le piétinement de la flore. Ces perturbations ont contribué a 1’¢limination

du tapis de sphaignes et de la couche superficielle de tourbe (Gates 1942).

D’autres types de plantes peuvent envahir les bogs. Par exemple, I’envahissement d’une
tourbiere par le bouleau (Betula spp.) est un phénomene qui a souvent été observé au Québec et
ailleurs au Canada, ainsi qu’en Europe (Jonsson-Ninniss et Middleton 1991; Meade 1992;
Lavoie et Rochefort 1996; Girard et al. 2002; Diamond et al. 2003; Lavoie et al. 2005b; Fay et
Lavoie 2009). D’autres études menées principalement en Europe ont fait mention de
I’envahissement par une mousse brune (Campylopus introflexus), des herbacées (Molinia
caerulea, Sarracenia flava, Sarracenia purpurea), une fougere (Pteridium aquilinum), une
éricacée (Rhododendron ponticum), ainsi que différentes especes de coniferes (Picea sitchensis,
Pinus contorta, Pinus sylvestris). Ces envahissements résultent dans la plupart des cas de
perturbations anthropiques séveres, d’un assechement de la tourbe ou d’un dépdt excessif en
azote (Smart et al. 1986; Tomassen et al. 2004; Malone et O’Connell 2009; Gogo et al. 2011;
Rydin et Jeglum 2013; Lindsay 2014; Jukoniené¢ et al. 2015; Swindles et al. 2016; Walker et al.
2016).

Les bogs sont généralement des milieux moins propices a la présence de plantes
envahissantes, puisque leurs conditions abiotiques sont hostiles (Zefferman et al. 2015). Ils
recoivent leurs apports en ¢éléments nutritifs et en eau du vent et des précipitations
atmosphériques. Ils sont isolées des eaux souterraines, ce qui fait en sorte que I’eau et la tourbe y
sont acides (pH de 3,5 a 4,2) et trés pauvres en éléments minéraux et nutritifs (Payette 2001;
Rydin et Jeglum 2013). Par contre, la dégradation de ces milieux par les activités humaines a
nettement contribué¢ a modifier ces conditions. Par exemple, le drainage intensif d’un bog abaisse
le niveau de la nappe phréatique et augmente les fluctuations de cette derniere (Price et al. 2003).
De plus, I’aspiration des horizons superficiels lors de I’extraction de tourbe a des fins horticoles
augmente le pH et la conductivité électrique de la tourbe. Elle augmente aussi les concentrations
en calcium et ammonium, mais diminue la biodisponibilité de certains éléments minéraux et
nutritifs (sodium et phosphore; Andersen et al. 2011). Il est possible que la modification des
conditions hydriques et physicochimiques de la tourbe des bogs perturbés puisse faciliter

I’établissement et la prolifération de certaines hélophytes, puisqu’elles affectionnent les zones



humides non saturées d’eau en permanence, tolérent de fortes fluctuations de la nappe phréatique
et sont compétitives pour 1’eau et les nutriments grace a leur réseau racinaire bien développé
(Tulbure et al. 2007; Johnston et al. 2009). Les perturbations anthropiques peuvent donc avoir
des impacts négatifs sur la richesse en especes de sphaignes (Tousignant et al. 2010). Elles
peuvent également induire des effets a long terme sur certaines fonctions d’une tourbiére comme

la capacité a stocker I’eau et le carbone (Laine et al. 1995; Ward et al. 2007).

L’extraction de la tourbe a des fins horticoles est une source importante de perturbations
anthropiques des bogs dans I’Est du Canada (Poulin et al. 2004). Il s’agit d’une activité répandue
au Québec méridional (Payette et Rochefort 2001; Poulin et al. 2004). Elle se fait principalement
par la méthode d’aspiration (Landry 2008), qui requiert le drainage du site et le retrait du couvert
végétal. A la fin de la vie industrielle de la tourbiére, une couche épaisse de tourbe a été extraite.
Le réservoir de graines a par conséquent ¢t¢ ¢liminé (Salonen 1987) et I’hydrologie grandement
altérée (Price et al. 2003). Il en résulte de grandes superficies de tourbe résiduelle tres
décomposée et compacte (Price et Whitehead 2001). La couche superficielle est instable et
soumise a I’érosion éolienne et au soulévement gélival (Campbell et al. 2002). Ces conditions ne
sont pas favorables a la croissance de la sphaigne. Plusieurs décennies apres 1’arrét des activités
d’extraction de la tourbe, la régénération naturelle par les sphaignes et autres plantes typiques
des bogs est trés lente (Lavoie et Rochefort 1996; Lavoie et al. 2005b). Cependant, cette surface
peut parfois devenir favorable a certaines plantes rudérales tolérantes aux perturbations (Poulin
et al. 2005) ou étre dominée par une seule espece durant plusieurs décennies (Poschlod et al.

2007).

1.6 Restauration écologique des tourbieres dégradées

Depuis le début des années 1990, des efforts ont été entrepris dans le but de restaurer les
bogs fortement perturbés grace a la réintroduction active d’une végétation typique de ces milieux
(Rochefort et Lode 2006). 11 s’est avéré que la restauration des tourbiéres pouvait potentiellement
limiter I’expansion excessive de certaines espeéces indésirables et atypiques des bogs (Poulin et
al. 2013). En Amérique du Nord, la restauration écologique des bogs a partir de la technique de
restauration par transfert du tapis muscinal développée par le Groupe de recherche en écologie

des tourbiéres (GRET ; Quinty et Rochefort 2003) constitue une des pratiques employées pour
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restaurer un milieu dégradé et favoriser le retour & un écosysteéme fonctionnel (Gonzélez et
Rochefort 2014). 11 s’agit de rétablir un couvert végétal principalement compos¢ de mousses du
genre Sphagnum. La restauration par transfert du tapis muscinal comporte plusieurs autres
objectifs, comme le rétablissement d’un régime hydrologique propre aux tourbicres (Rochefort et
al. 2003) et le retour des cycles biogéochimiques et des interactions plantes-micro-organismes
comparables a ceux d’une tourbiére naturelle (Andersen 2006). Cette approche de restauration
peut aussi assurer la présence d’une structure de végétation propre aux tourbicres qui favorise la
biodiversit¢ faunique et floristique et qui permet a I’écosystéme de résister aux invasions
biologiques (Payette et Rochefort 2001), dont I’invasion par des espéces envahissantes atypiques

des bogs (Gorham et Rochefort 2003).

Les tourbicres a sphaignes revétent une valeur exceptionnelle dans I’ensemble des
écosystémes du Québec. Par contre, leur envahissement par des plantes habituellement non
présentes ou peu abondantes peut représenter des risques inhérents a leur intégrité écologique.
C’est pourquoi des interventions visant a freiner 1’expansion ou diminuer la dominance de ces
plantes doivent €tre entreprises rapidement lorsqu’une espece réussit a s’établir et a se propager.
A ce titre, I’article 8h de la Convention des Nations Unies sur la diversité biologique (CDB),
ratifiée par le Canada en 1992, stipule que chaque partie contractante doit « empécher
d’introduire, controler ou éradiquer les especes exotiques qui menacent des écosystemes, des
habitats ou des especes » (Nations Unies 1992). D’ailleurs, la Convention relative aux zones
humides d’importance internationale (Convention de Ramsar 1971) considére les plantes
exotiques envahissantes comme une des trois plus grandes menaces aux zones humides (sites
Ramsar). De plus, la recommandation 6.1 (CdP 6) de cette convention encourage les parties
contractantes « a soutenir des programmes de recherche, particulierement sur le fonctionnement
des tourbieres et sur la restauration des écosystéemes de tourbieres dégradés » (Convention de
Ramsar 2013). Depuis ce jour, la onzieme Conférence des Parties (CdP 11) de la CDB, qui s’est
tenue en 2012, a demandé¢ aux parties contractantes « d envisager, lors de [’élaboration de leurs
stratégies nationales ou régionales sur les especes exotiques envahissantes des mesures
appropriées en faisant usage de ’ensemble des mesures de détection précoce, de contréle et/ou
d’éradication » (Secretariat of the Convention on Biological Diversity 2012). Il apparait donc

primordial, tel que souligné par Daehler (2003), d’intégrer des pratiques environnementales



planifiées et définies en connaissance de I’espéce et du type d’habitat, afin d’apporter des

solutions face aux problémes que pose la gestion des especes végétales envahissantes.

1.7 Objectifs généraux et hypotheéses

Cette ¢tude vise, dans un premier temps, a dresser un portrait de I’abondance de certaines
plantes jugées potentiellement envahissantes dans quelques tourbieres de la région du Bas-Saint-
Laurent ou des activités d’extraction de la tourbe a des fins horticoles ont eu lieu. A premiére
vue, deux espéces de plantes atypiques des bogs et potentiellement envahissantes, Typha latifolia
et Phragmites australis semblent former des populations denses dans les canaux de drainage et
sur la tourbe adjacente a ces canaux. L’hypotheése émise est que ces hélophytes devraient
proliférer davantage dans les bogs non restaurés, a I’endroit ou les conditions sont les plus
humides et ou leur systéme racinaire peut avoir acces a 1’eau et aux nutriments du sol. De plus,
les conditions qui prévalent dans un bog restauré sont, a priori, moins favorables a
I’établissement et la croissance d’hélophytes. Elles sont plus acides comparativement a celles
caractérisant habituellement un bog non restauré (Andersen et al. 2010, 2011). Dans un
deuxiéme temps, cette étude vise a déterminer les méthodes de lutte les plus appropriées aux
tourbieres pour empécher la dominance ou freiner 1’expansion de ces plantes envahissantes. La
mise en place d’expériences pour tester ces méthodes a pour but de fournir des techniques
pouvant étre appliquées dans un contexte de restauration, conservation ou utilisation industrielle

d’un bog.



Chapitre 2. Lutte a la quenouille a feuilles larges en tourbiére

2.1 Introduction

Plusieurs activités liées a I’extraction industrielle de la tourbe horticole offrent des
conditions favorables a 1’établissement de la quenouille (7ypha spp.). Les sites avec du sol a nu,
humide et exposé a la lumieére constituent des habitats idéaux pour 1’établissement d’hélophytes
comme la quenouille (Tulbure et Johnston 2010; Boivin et al. 2011). Lorsque des activités
d’extraction de la tourbe ont lieu, les canaux de drainage ou la tourbe est exposée représentent
des conditions favorables a I’établissement de nouveaux individus par graines. Des fragments de
tiges et de rhizomes de quenouille peuvent aussi €tre dispersés par la machinerie utilisée. Les
conditions abiotiques de certains bogs dégradés et 1’apport en diaspores peuvent avoir favorisé
I’établissement et la prolifération de populations de quenouilles a feuilles larges (7ypha
latifolia L.) qui ont été remarquées dans les canaux de drainage de certaines tourbieres du
Québec. Aux fins de la présente étude, le terme « population » réfere a un groupe localisé
d’individus appartenant a une méme espece et situé dans un méme habitat ou circonscrit dans

une parcelle expérimentale (Raven et al. 2005; Gibson 2015).

2.1.1 Définition du probleme de I’envahissement des milieux humides par la quenouille

Le genre Typha (famille : Typhaceae) représente une composante importante des milieux
humides a travers le monde (Cronk et Fennessy 2001). Trois des espéces qui en font partie
(T. angustifolia, T. latifolia et T. dominensis), ainsi qu’un hybride envahissant (7. xXglauca)
figurent parmi les especes les plus répandues dans certains milieux humides d’Amérique du
Nord (Grace et Harrison 1986). Toutefois, ils peuvent parfois devenir fortement dominants a la
suite de perturbations anthropiques (Galatowitsch et al. 1999; Ciotir et Freeland 2016). Des
populations denses quasi-monospécifiques peuvent alors constituer une nuisance pour les
milieux humides (Global Invasive Species Database 2017). Au Québec, on trouve deux especes
de quenouilles: la quenouille a feuilles larges (Typha latifolia L.), indigéne d’ Amérique du Nord,
et la quenouille a feuilles étroites (7Typha angustifolia L.), probablement introduite d’Europe
(Ciotir et al. 2013; Ciotir et Freeland 2016). Ces deux especes peuvent se croiser pour former des
hydrides F, dont le plus connu est 7. xglauca Godr. (Smith 1967; Galatowitsch et al. 1999). Il a

été suggéré que cet hybride jouerait un réle important dans I’envahissement des milieux humides



situés le long des rives des Grands Lacs et du fleuve Saint-Laurent (Freeland et al. 2013). 11 s’est
propagé a divers endroits aux Etats-Unis (Wilcox et al. 1985, 2008; Vaccaro et al. 2009).
Dr’ailleurs, la prolifération de 7. xXglauca dans un large complexe de milieux humides pres du lac
Michigan aurait eu pour conséquence de diminuer drastiquement la diversité d’especes de
plantes indigénes et d’altérer les conditions abiotiques du milieu (Mitchell et al. 2011).
Néanmoins, aucun envahissement par 7. xglauca n’a encore été répertorié¢ dans une tourbicre en

Amérique du Nord.

Les communautés de quenouilles ou la densité des tiges et I’accumulation de biomasse
sont fortes peuvent s’avérer nuisibles pour la diversité des especes floristiques et fauniques et les
activités humaines (Holm et al. 1997; Farrer et Goldberg 2009). La prolifération de la quenouille
pourrait mettre en péril certaines especes de plantes rares ou représentatives de bogs naturels. Ce
changement dans la composition végétale pourrait aussi affecter certaines especes d’oiseaux
typiques des tourbiéres qu’on trouve habituellement sous des latitudes beaucoup plus nordiques
que celles des Basses-Terres du Saint-Laurent, telles que la Paruline a couronne rousse
(Setophaga palmarum; Calmé et al. 2002). Bien que ces hypothéses demeurent controversées,
certaines études suggerent que la quenouille aurait la capacité d’inhiber la germination et la
croissance de certaines especes indigénes, car elle libérerait des substances allélopathiques a
partir de ses racines (McNaughton 1968; Jarchow et Cook 2009). La biomasse aérienne et la
litiere qu’elle accumule au sol diminue la pénétration de la lumicre a la surface du sol, ce qui
pourrait avoir des effets négatifs sur la germination et la richesse en especes de plantes
(McNaughton 1966; Facelli 1994; Vaccaro et al. 2009). Elle pourrait ¢galement engendrer des
pertes importantes d’eau par transpiration dans certains lacs, mares ou champs (Mitich 2000).
D’un autre point de vue, la dissémination d’une quantité abondante de diaspores de quenouilles
sur des tourbieres voisines, ou la tourbe est toujours extraite a des fins industrielles, peut affecter

la qualité de la tourbe et entrainer une dépréciation de cette ressource sur le marché.

2.1.2 Ecologie et biologie de la quenouille a feuilles larges
L’espece indigeéne, Typha latifolia, a connu une expansion considérable de son aire de
répartition en Amérique du Nord entre le milieu et la fin du 20° siécle et tend a former des

populations denses, parfois dominantes, dans les milieux humides fortement dégradés par des
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perturbations anthropiques (McNaughton 1966; Shih et Finkelstein 2008). Au Québec, elle a été
répertoriée dans plusieurs bogs ayant été fortement perturbés. La quenouille a feuilles larges est
une espece ubiquiste, typique des bords des eaux calmes, des rivages, des lacs, des marécages,
des marais, des tourbieres minérotrophes et plus généralement des milieux humides, ou elle
pousse parfois en populations denses (Grace et Harrison 1986). L’expansion de son aire de
répartition aurait été facilitée par sa capacité a occuper des sites fortement perturbés, dont les
canaux situés en bordure du systéme routier reconnus comme des corridors de dissémination
pour certaines especes envahissantes et caractérisés par des conditions salines (Hansen et
Clevenger 2005; Jodoin et al. 2008; Olson et al. 2009). Cette plante monocotylédone pérenne
possede plusieurs traits morphologiques qui font d’elle un envahisseur prolifique dans les
milieux humides. Il s’agit d’une plante semi-aquatique de type émergente, dont la tige peut
atteindre jusqu’a 3 m de hauteur (Mitich 2000). La quenouille tolére une salinité modérée (300 a
2400 mg L''; Koropchak et Vitt 2012) et elle tolére aussi une acidité élevée (pH > 3,5), mais elle
capte mieux les nutriments (azote) lorsque les conditions sont moins acides (pH > 5; Brix 2002).
Elle est adaptée a une vaste gamme de températures pouvant aller de -34 a 50 °C (Liu et al. 1978;
Mitich 2000), mais sa croissance et ses besoins en macro¢léments et microéléments sont
influencés positivement par une augmentation de la température du sol (Adriano et al. 1980).
Tolérante a un stress hydrique important (humidité du sol > 5 %; Asamoah et Bork 2010), la
quenouille est répartie spatialement selon son degré d’adaptation morphologique aux niveaux
d’eau. Typha latifolia, I’espece ayant proliféré dans les canaux de drainage du site d’étude, se
trouve principalement dans les étendues d’eau peu profondes (< 50 cm) contrairement a
Typha angustifolia qui se trouve dans les eaux plus profondes (> 50 cm; Grace et Wetzel 1981a,
1982, 1998). La quenouille possede une plasticité phénotypique. Elle dispose d’une capacité a
exprimer différents phénotypes physiologiques ou morphologiques en réponse a diverses
conditions environnementales (Callaway et al. 2003). Par contre, elle est sensible a une
sécheresse prolongée. Dans ces conditions, la photosynthése est réduite et la production de sa
biomasse est ralentie (Grace et Wetzel 1981b; Li et al. 2004). La forte production de biomasse
aérienne, due a son efficacité photosynthétique élevée (équivalente a une plante en Cy4) et a sa
capacit¢ a emmagasiner les réserves de glucides sous forme d’amidon dans ses organes

souterrains, se traduit souvent par une grande quantité de litiere au sol (McNaughton 1974).
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La quenouille se reproduit entre autres de maniere sexuée. Ses organes femelles, une fois
fécondées, peuvent produire entre 200 000 et 700 000 graines (akénes) par inflorescence (Holm
et al. 1997). Ces graines vont étre dispersées par le vent grace a leurs stipes allongés munis de
longs poils (Grace et Harrison 1986). Ce mode de dissémination permet aux graines d’étre
transportées sur des distances considérables. Les graines de quenouille peuvent former une
proportion importante (> 25 %) du réservoir de semences dans le sol d’un milieu humide. Une
densité de 13 670 graines m™ a été observée dans les premiers 10 cm du sol (Leck et Graveline
1979). Elles peuvent entrer en dormance lorsque les conditions du milieu sont défavorables a
leur germination et demeurer viables durant une longue période (60 mois ; Comes et al. 1978).
Elles nécessitent toutefois des conditions qui leurs sont favorables pour germer, soient : un taux
d’humidité élevé, une température oscillant entre 20 et 30 °C, une photopériode relativement
longue avec un cycle de 12/12 et une faible concentration en oxygéne dans [’eau
(2,3a4,3mg L' ; Sifton 1959; Bonnewell et al. 1983; Lombardi et al. 1997). La germination
peut aussi avoir lieu sans oxygene (Lorenzen et al. 2000), mais elle est fortement affaiblie par

une diminution ou une privation de lumiere (Sifton 1959; Bourgeois et al. 2012).

Elle se propage aussi par multiplication végétative (clonale). Ce mode de propagation est
une stratégie de survie primordiale pour la quenouille et lui permet d’augmenter la taille de sa
population (Grace et Wetzel 1981b). Westlake (1982) estime que plus de 50 % de la biomasse
totale de la quenouille est allouée au systéme racinaire. Ses rhizomes latéraux sont des organes
robustes, parfois lignifiés, longs (jusqu’a 1 m) et minces (0,5 a 3 cm de diamétre) pouvant
potentiellement demeurer vivants durant 17 a 22 mois (Westlake 1968; Holm et al. 1997; Mitich
2000). Les racines et les rhizomes se trouvent dans la portion du sol comprise entre la surface
jusqu’a 25 cm de profondeur (McNaughton 1966). Les organes souterrains possédent un tissu
particulier, 1’aérenchyme, qui favorise les échanges gazeux, surtout 1’oxygene. Il permet
notamment a la plante de s’installer dans les milieux saturés en eau et de tolérer des conditions

anaérobiques.

Le premier stade de développement de la quenouille consiste a la croissance des feuilles,
puis des tiges au printemps griace aux réserves énergétiques contenues dans les rhizomes. Le

deuxiéme stade comprend la floraison et la germination des graines produites durant les années
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précédentes. Celles-ci ont lieu au début ou a la moitié de I’été. Le troisieme stade de
développement consiste a la fécondation, la fructification et le relachement des fruits en aofit et
septembre. Lorsqu’il y a fructification d’un individu de quenouille, ’activité du méristeme (un
tissu veégétal indifférenci¢ produisant de nouvelles cellules) situé a la base de la tige est
totalement épuisée. Cela provoque 1’arrét de la croissance des feuilles et la mort de 1’individu
(Grace et Wetzel 1981b). Le quatriéme stade est marqué par une forte croissance des rhizomes
qui survient a la suite de la fructification et lorsque les tiges atteignent environ 35 a 45 cm de
hauteur (Holm et al. 1997). La quenouille continue de se propager végétativement a partir des
rhizomes et de produire de nouvelles tiges pour la prochaine saison de croissance jusqu’a ce que
les feuilles deviennent sénescentes a la fin de ’automne. Lors du cinquieme et dernier stade de

développement, les individus entrent en dormance pour la saison hivernale (Grace et Harrison

1986).

2.1.3 Méthodes de lutte a la quenouille
2.1.3.1 Herbicides

Certains produits phytosanitaires ont été utilisés aux Etats-Unis dans la lutte chimique a
la quenouille dont I’amitrole, le dalapon, le paraquat, le Tandex, le 2,4-D et le glyphosate (Corns
et Gubta 1971; Lawrence et al. 2015). Sculthorpe (1967) mentionne que le dalapon s’est avéré
particulicrement efficace pour la lutte a la quenouille lorsqu’utilis¢é a une dose de 11,2 a
44,8 kgha™'. Selon les résultats obtenus dans cette étude, la pulvérisation foliaire était une
technique préférable a I’injection directe dans le sol, dont I’efficacité ne pouvait étre assurée
qu’en absence d’eau libre. En contrepartie, I'utilisation du 2,4-D pouvait nécessiter plusieurs
applications par saison selon la région ou le traitement avait été¢ effectué. L’application de
glyphosate sous forme de pulvérisation aérienne a souvent été utilisée pour contrdler la
quenouille dans les vastes complexes de milieux humides dans le but de restaurer les habitats

pour la faune aviaire (Solberg et Higgins 1993; Linz et Homan 2011).

Plusieurs études montrent que [’utilisation d’herbicides en lutte a I’envahissement des
milieux humides par des plantes augmente la disponibilité en nutriments (N et P; Findlay et al.
2003; Lawrence et al. 2015), ce qui pourrait favoriser un ré-envahissement des parcelles traitées,

une eutrophisation du milieu et une prolifération d’algues nocives (Lawrence et al. 2015).
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Plusieurs envahisseurs des milieux humides, telles que les quenouilles, voient alors leur
croissance augmenter en réponse a un apport supplémentaire en nutriments (Woo et Zedler 2002;

Minchinton et Bertness 2003; Kercher et Zedler 2004).

L’utilisation de produits phytosanitaires pour la lutte a une plante envahissante n’est pas
permise dans le contexte des tourbieres du Québec. En vertu de 1’alinéa 2 de I’article 22 de la Loi
sur la qualité de I'environnement (R.L.R.Q., chap. Q-2, art. 22), I’application de pesticides est
proscrite dans un milieu humide (Gouvernement du Québec 2016). De surcroit, 1’utilisation des
herbicides suscite la controverse au sein de la communauté scientifique, étant donné que la
toxicité liée aux adjuvants est peu documentée et semble étre potentiellement néfaste a certaines
especes de poissons et macro-invertébrés (Tu et al. 2001). Malgré ces contraintes et
conséquences possibles, des études menées en Europe montrent que 1’utilisation ciblée de
glyphosate est la méthode ayant le rapport cotit-efficacité le plus avantageux pour éradiquer ou

diminuer 1’abondance de certaines espéces de plantes envahissantes en tourbieres (Walker et al.

2016).

2.1.3.2 Extraction manuelle

Selon I’¢tude menée par Lawrence et al. (2015), I’extraction manuelle est une méthode
toute aussi efficace que les herbicides pour éliminer une population de quenouilles en milieux
humides. Une seule récolte des parties aériennes et souterraines vivantes de quenouilles peut
engendrer des améliorations significatives de la biodiversité et des conditions de 1’habitat
(Lishawa et al. 2015). Plus précisément, cette récolte augmente la pénétration de la lumiere a la
surface du sol (Lawrence et al. 2015). De plus, elle n’appauvrit pas le sol en nutriments (Lishawa
et al. 2015). En revanche, I’extraction manuelle de la quenouille est exigeante en main d’ceuvre
et limitée aux petites populations. Elle peut avoir un effet négatif sur le réservoir de semences
présent dans le sol et le potentiel de régénération naturelle des plantes indigenes, puisqu’elle
contribue a la compaction de la couche superficielle de I’horizon organique du sol, diminue les
échanges gazeux, I’activité microbienne et la capacité d’infiltration de 1’eau dans les pores du sol
(Boyd et al. 2015). En tourbiere, Walker ef al. (2016) ont démontré que 1’extraction manuelle de
Sarracenia purpurea, une plante carnivore exotique trés commune des tourbiéres d’Europe,

contribue a diminuer de fagon significative I’abondance des plants adultes, tout en entrainant une
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faible diminution de la diversité des espéces qui leur est associées. A I’inverse, elle a causé une
augmentation de facon significative du nombre de diaspores et de plantes juvéniles. Il est
possible que les effets de D’extraction manuelle de la quenouille en tourbieéres puissent

s’apparenter a ceux observeés chez la sarracénie.

2.1.3.3 Fauche répétée

La fauche répétée des tiges semble étre la méthode la plus efficace pour lutter contre
I’envahissement par la quenouille (Sale et Wetzel 1983). Des réductions trés importantes des
densités de quenouilles (80 a 99 %) ont été obtenues dans plusieurs €tudes a la suite d’une fauche
répétée (Nelson et Dietz 1966; Stodola 1967; Shekhov 1974; Weller 1975; Sojda et Solberg
1993). Dans ces études, deux a trois fauches par saison de croissance ont ét¢ effectuées de fagcon
a laisser les sections de tiges restantes sous un niveau d’eau supérieur a 7,5 cm pendant au moins

une saison de croissance.

Selon Sale et Wetzel (1983), il est préférable d’effectuer la fauche juste avant la floraison
(début et moitié de 1’été) des individus, lorsque les réserves énergétiques contenues dans les
rhizomes sont a leurs niveaux minima. Les fauches effectuées aprés la floraison empéchent la
repousse des tiges au printemps suivant, mais elles n’ont aucun effet sur la croissance des tiges
au cours des années subséquentes et peuvent méme 1’augmenter. De plus, une fauche trop hative
(au printemps) augmente de 25 % le nombre de tiges observées 1’été suivant (Sale et Wetzel
1983). L’efficacité de la méthode de fauche répétée sous la surface de 1’eau résiderait peut-étre
dans sa capacité a empécher la diffusion de I’oxygene vers les racines et les rthizomes (Beule
1979). A ce titre, Sale et Wetzel (1983) ont montré que trois fauches successives des tiges durant
la saison de croissance effectuées sous la surface de 1’eau étaient suffisantes pour supprimer la
quasi-totalité¢ des parties souterraines de quenouilles. Malgré ces diminutions importantes de la
biomasse souterraine (97 %) et de la densité de tiges (75 %), Sharma et Kushwaha (1990) ont
noté que les quenouilles fauchées étaient toujours viables, donc qu’elles avaient la capacité de se
régénérer. Il semble probable que cette méthode puisse contribuer a affaiblir le réseau racinaire
et a empécher la production de graines jusqu’a épuiser le réservoir de graines du sol. En

revanche, il est possible qu’elle s’avére inefficace a éradiquer une population bien établie.

15



2.1.3.4 Bdchage

La méthode de bachage n’a pas été testée a ce jour dans un objectif de lutte a la
quenouille en tourbiere. Elle est toutefois fréquemment utilisée dans le secteur agricole pour
lutter contre certains parasites (champignons pathogénes, nématodes) ou mauvaises herbes des
cultures (Katan 2015). Certains chercheurs ont aussi utilis¢ cette méthode pour lutter contre
plusieurs espéces de plantes envahissantes dans un contexte d’aménagement ou de restauration
d’habitats (Holm et al. 1977). Le bachage consiste a mettre en place une membrane (toile)
transparente ou opaque qui est laissée plusieurs années sur la surface a traiter pour ¢éliminer les
plantes situées en-dessous de celle-ci. L’efficacit¢ de la méthode de bachage repose
essentiellement sur le principe de solarisation du sol, c’est-a-dire une hausse de la température
des couches supérieures (15 cm) de sol pouvant atteindre 10 a 12 °C sous une toile opaque
(Stapleton et al. 1985). I a été montré que la température enregistrée sous une toile pouvait
atteindre 60 °C a 5 cm de profondeur et 45 °C a 15 cm de profondeur dans un sol de type loam
sableux (Arora et Yaduraju 1998). L’effet thermique de la solarisation induit une mortalité
importante des graines contenues dans le sol (Arora et Yaduraju 1998; Cohen et al. 2008;
Hutchinson et Viers 2011). Elle peut notamment faire sortir les graines de leur stade de
dormance et détériorer leur tégument, par choc thermique ou altération chimique (Dahlquist et al.

2007), ce qui les rend plus vulnérables aux attaques par des microbes du sol (Kremer 1993).

Cette méthode agit toutefois sur I’ensemble des communautés végétales de la surface
traitée. Elle peut entrainer des changements physiques, biologiques et chimiques importants du
sol qui peuvent persister jusqu’a deux ans apres le retrait de la toile (Kiviat 2006). Suite a son
retrait, le traitement laisse le site propice a de nouvelles invasions (Tu et al. 2001b; Kiviat 2006).
De plus, la solarisation contribuerait a libérer une quantité appréciable d’éléments minéraux
solubles dans le sol susceptibles de provoquer une augmentation momentanée de la croissance
des plantes, quoique D’effet aurait une durée relativement courte (Stapleton et al. 1985). Le
bachage est considéré tout aussi efficace que les traitements chimiques (Hutchinson et Viers
2011). 11 est souvent combiné avec une fauche préalable des tiges, ainsi qu’un labour ou une
scarification de la surface du sol a traiter. Toutefois, il s’agit d’une technique trés cofiteuse et

limitée aux petites populations (Kiviat 2006; Hazelton et al. 2014). Son efficacit¢ dépend
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certainement du moment et de la durée du bachage, des propriétés de la membrane utilisée et des

conditions environnementales du milieu (Karathanos 2015).

2.1.3.5 Compétition végétale

La compétition végétale est utilisée pour lutter contre certaines plantes envahissantes en
milieux humides, mais elle n’a encore fait I’objet d’aucune étude concernant la quenouille. La
mise en place d’un couvert formé d’espeéces herbacées compétitives ou d’arbustes vise a créer de
I’ombre pour diminuer la densité des especes indésirables et d’avantager les espéces indigenes
qui poussent bien sous couvert (Perry et Galatowitsch 2006). La plupart des études traitant de
méthodes de lutte tendent a négliger le rétablissement des espéces végétales indigénes
(Kettenring et Adams 2011). De fagon générale, la compétition végétale consiste a mettre en
place rapidement un couvert compos¢ de plantes indigénes, soit des arbres, arbustes ou un
mélange d’herbacées. Ce couvert végétal doit créer un ombrage et alimenter la compétition pour
les ressources de facon suffisamment importante pour empécher 1’établissement de 1’espece

végétale envahissante.

La compétition végétale a 1’aide d’arbustes a été utilisée pour lutter contre différentes
especes hélophytes envahissantes telles que Calamagrostis canadensis (Lieffers et al. 1993) et
Phalaris arundinacea (Hovick et Reinartz 2007). Une étude a montré que lorsqu’elle est soumise
a un ombrage prolongé, la quenouille a feuilles larges devient moins compétitive pour les
ressources par rapport a une autre plante comme la salicaire commune (Lythrum salicaria,
(Yakimowski et al. 2005). La croissance des organes aériens et souterrains, ainsi que le nombre
des inflorescences, diminuent en raison de ’ombrage (Weihe et Neely 1997). Méme si la
quenouille dispose d’un indice de surface foliaire élevé lui permettant d’étre compétitive pour la
lumicre (Grace et Wetzel 1981b), il a ét¢ démontré que la totalit¢ des quenouilles étaient
supprimées apres trois mois lorsqu’elles se situaient sous un filet d’ombrage bloquant 90 % des
rayons solaires (Holm et al. 1997). Dans le contexte de création de mares en tourbieres, une
¢tude menée en laboratoire a montré que la mise en place d’un couvert de sphaignes permet de
diminuer le taux de germination des graines de quenouilles présentes a une valeur presque nulle

a cause du pH acide (< 4) de la tourbe et I’ombrage créé par le tapis de sphaignes (Bourgeois et
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al. 2012). Ainsi, le rétablissement rapide d’un tapis de mousses peut offrir une compétition a la

germination de la quenouille en tourbiére.

Bien que la méthode de compétition végétale soit utilisée habituellement en combinaison
avec des méthodes de lutte mécanique ou chimique, elle pourrait constituer une barriére végétale
a I’établissement de nouvelles populations de quenouilles. Cette barriére pourrait également étre
utilisée pour confiner des populations denses de quenouilles a 1’aide d’une haie arbustive utilisée
pour circonscrire 1’expansion de certaines populations denses d’hélophytes en milieux humides
(Albert et al. 2013). Cela dit, elle serait efficace surtout pour limiter 1’établissement d’individus a
partir de graines et elle aurait probablement un effet négligeable sur la propagation d’individus

de quenouilles par voie végétative.

2.1.3.6 Lutte biologique

Il existe plusieurs especes d’insectes susceptibles de se nourrir ou de parasiter les
différentes parties de la quenouille (Claassens 1918). Toutefois, aucun insecte n’a été utilisé
jusqu’a présent pour empécher la prolifération de la quenouille. En fait, la plupart de ces insectes
peuvent attaquer plusieurs parties de la plante a la fois, mais il demeure néanmoins plus pratique
de catégoriser ces especes en fonction du type de dommages affligés a la plante pour étre en
mesure de les intégrer dans une perspective de lutte biologique. Certains insectes appartenant aux
ordres des 1épidopteres ou des hémiptéres se nourrissent des styles a leur stade larvaire, puis des
graines et des parties contigués de I’inflorescence en atteignant un stade plus mature. Deux
autres types d’insectes trés communs sur la quenouille, les chenilles noctuidés et les aphides,
vont plutdt ingérer des portions de feuilles ou des jeunes pousses. Les noctuidés et d’autres
especes de coléoptéres s’attaquent pour leur part aux tiges de quenouilles. Les larves, capables de
s’introduire a I’intérieur de la tige, migrent vers leur base et se nourrissent des tissus de
I’aérenchyme. Elles provoquent une mortalité importante des jeunes feuilles et ’avortement des
inflorescences, pouvant représenter une diminution de 55 % de la production totale de la
biomasse aérienne de la plante (Grace et Harrison 1986). Une autre espéce d’insectes appartenant
a Pordre des coléopteres et au genre Calendra (Calendra pertinax Oliv.) est spécialisée dans
I’ingestion de la partie corticale des rhizomes fortement concentrée en amidon (Claassens 1918;

Grace et Harrison 1986).
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2.1.4 Objectif spécifique et hypothéses

L’objectif spécifique poursuivi dans cette expérience consistait principalement a tester
deux méthodes de lutte, la fauche répétée des tiges sous la surface de 1’eau et le bachage, dans le
but de réduire la dominance ou freiner I’expansion de la quenouille dans les canaux de drainage a
la tourbic¢re de Bois-des-Bel dans la région du Bas-Saint-Laurent. Premi¢rement, considérant les
¢tudes scientifiques décrites précédemment, la fauche répétée effectuée sous la surface de 1’eau
semble étre une méthode trés efficace pour diminuer le nombre de repousses, limiter la
germination et affaiblir le réseau racinaire des quenouilles. Ainsi, I’hypothése émise était que la
fauche répétée des quenouilles trois fois par saison de croissance est plus efficace pour diminuer
le nombre de repousses en tourbiére comparativement a un traitement sans fauche ni bachage ou
un traitement avec une fauche unique. La deuxiéme hypothése était que I’installation d’une toile
opaque laissée sur place durant trois années consécutives est plus efficace qu’un bachage durant
deux années pour diminuer les repousses de quenouille en tourbiere. Puisque la littérature semble
indiquer que la durée du bachage semble avoir un effet non négligeable sur I’efficacité du
traitement, la durée du traitement la plus longue est la plus efficace. Enfin, la troisiéme
hypothése est que la méthode de fauche répétée a trois reprises durant quatre années consécutives
est plus efficace pour diminuer les repousses de quenouille en tourbiére que 1’installation d’une

toile durant deux a trois années consécutives.

2.2. Méthodologie
2.2.1 Site d’étude

L’expérience visant a freiner 1’expansion de la quenouille a été¢ effectuée dans la
tourbiere de Bois-des-Bel (BDB). Il s’agit d’une tourbiére ombrotrophe couvrant une superficie
de 202 ha et située a une altitude moyenne de 28 m, a environ 10 km au nord-ouest de la ville de
Riviére-du-Loup, dans la région du Bas-Saint-Laurent (47° 58’ N; 69° 26’ O; Figure 1). Le bog
de Bois-des-Bel repose en majeure partie sur de 1’argile marine. L’épaisseur moyenne de la
tourbe y est de 2,2 m et peut atteindre par endroit 3,75 m (Lavoie et al. 2001). La végétation
consiste en un assemblage d’aires ouvertes ou boisées dominées par 1’épinette noire (Picea
mariana (Miller) Britton, Sterns et Poggenburg), des éricacées (Kalmia angustifolia L., Ledum

groenlandicum Oeder, Chamaedaphne calyculata (L.) Moench, Vaccinium angustifolium Ait.) et
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les mousses boréales (Sphagnum spp. et Pleurozium schreberi (Brid.) Mitt. ; Pellerin et Lavoie
2000).
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Figure 1. Emplacement géographique du site d’étude de Bois-des-Bel (BDB) ou des méthodes de lutte a
la quenouille a feuilles larges ont été testées.

Les données climatologiques relevées a la station météorologique de Riviere-du-Loup,
située respectivement a environ 30 km de BDB indiquent que les précipitations totales annuelles
enregistrées en 2015 étaient de 760 mm (34 % en neige; minimum de 5 mm en mai et maximum
de 125 mm en juillet). La température moyenne annuelle était de 3,6 °C avec des températures
moyennes minimale de -17,1 °C au mois de février et maximale de 18,3 °C au mois d’aoit

(Environnement Canada 2016).
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La quasi-totalit¢ du site de Bois-des-Bel est encore a I’état naturel (sans perturbation
visible). Toutefois, un petit secteur couvrant une superficie de 11,8 ha a été drainé et des activités
d’extraction de la tourbe par aspirateur y ont été effectuées de 1972 a 1980. Selon un inventaire
exhaustif de la végétation réalis€¢ en 1995, la recolonisation naturelle par les plantes dans ce
secteur était trés éparse (<5 % de couvert) et aucune sphaigne n’avait colonisé le site 15 ans
apres la fin des activités d’extraction (Poulin et al. 2005). En 1999, 20 ans apres la cessation des
activités d’extraction de la tourbe, le cortége floristique était toujours caractérisé par une faible
présence des sphaignes, par la présence d’espéces rudérales comme Equisetum arvense et celui,
dans les canaux de drainage, d’espéces de milieux humides peu communes dans les bogs comme
la quenouille a feuilles larges. Afin de recréer un tapis de sphaignes et permettre le retour des
fonctions écologiques d’un bog, une expérience de restauration a grande échelle a été menée par
le Groupe de recherche en écologie des tourbieres (GRET) de 1’Université Laval sur 8,4 des
11,8 ha perturbés. La restauration consistait a épandre des diaspores de plantes de bog, les
recouvrir avec de la paille, appliquer un fertilisant phosphaté et bloquer les canaux de drainage
(Rochefort 2000; Quinty et Rochefort 2003). Une autre section de 2,4 ha n’a pas été restaurée
(elle a été abandonnée en 1980) a des fins de comparaison. Ces deux sections ont été séparées

I’une de I’autre par une zone tampon de 1 ha et d’une largeur de 30 m.

2.2.2 Approche expérimentale et description des méthodes de lutte a la quenouille choisies
Dés le mois de juin 2012, une équipe du GRET a décidé de tester des méthodes de lutte a
la quenouille de maniére a diminuer fortement sa présence dans les canaux de drainage, afin
qu’en définitive, on ne trouve plus dans la tourbiere que quelques plants épars formant tout au
plus 1 % du couvert, comme ce que I’on trouve dans les sites non perturbés. Ces méthodes de
lutte ont été testées sur le site de BDB. Les deux méthodes qui ont été choisies ont répondu a
différents criteres, soit la faisabilité en tourbicre, le faible colit, la faible perturbation du milieu
occasionnée par la méthode et I’efficacité démontrée dans la littérature scientifique, sinon pour la
quenouille, du moins pour d’autres types de plantes de milieu humide. Les deux méthodes
retenues pour cette expérience consistent en la fauche des tiges sous la surface de 1’eau et le

bachage.

21



2.2.3 Dispositif expérimental et description des traitements

Les effets de la fauche et du bachage ont été testés selon un dispositif aléatoire

comprenant cinq traitements (Tableau 1) qui ont été répliqués trois fois. Ces traitements ont été

appliqués selon une séquence précise entre 2012 a 2015 (Figure 2). L’emplacement de chacune

des 15 parcelles expérimentales est représenté a la Figure 3.

Tableau 1. Description des traitements de I’expérience de lutte a la quenouille a feuilles larges
effectuée au site de BDB.

Dimensions . An.n e de

Traitement Description (largeur x longueur) Su;z:a;’zt;lcle pI;:cs: (eile:s

(m) parcelles
T1 : Témoin ?éllc;ne fauche ni bachage depuis 4%5 20 2015
T2 : Fauche unique Tiges de quenouilles fauchées une 4%5 20 2012

seule fois en 2012.

T3

: Fauche répétée

Tiges de quenouilles fauchées a
trois reprises a chaque été de 2012 5x8 40 2012
22015 (4 ans).

T4

: Bachage 3 ans

Tiges de quenouilles fauchées en

2012.

Canal nettoyé de ses tiges

Baches installées sur les parcelles 4 x5 20 2012
et laissées en place durant trois

années consécutives.

Béches retirées en mai 2015.

T5

: Bachage 2 ans

Tiges de quenouilles fauchées en

2013.

Canal nettoy¢ de ses tiges.

Baches installées sur les parcelles 4x8 32 2013
et laissées en place durant deux

années consécutives.

Baches retirées en mai 2015.
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T1 Aucun ._) Aucun ._> Aucun ,_) Aucun

T2 | Fauché —)' Aucun '_)' Aucun '_> Aucun

Fauché > Fauché > Fauché > Fauché Sl
T3 = Fauche répetee
ATi i Bache | -
T4 BEEE 1 retiee S Bachage 3 ans

Bache
retirée

Figure 2. Schéma décrivant la séquence des différents traitements de lutte a la quenouille a feuilles
larges effectués de 2012 a 2015 dans le site de BDB. Le traitement « fauché » était constitu¢ de trois
coupes des tiges par saison de croissance tant pour la fauche unique (une année) que la fauche répétée
sur quatre années.
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Figure 3. Localisation du site de BDB dans la tourbiére de Bois-des-Bel et représentation schématique
du dispositif expérimental et de I’emplacement des traitements de lutte a la quenouille a feuilles larges le
long des canaux de drainage. Les chiffres correspondent au numéro de chacune des parcelles.
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Au cours de chaque opération de fauche, toutes les tiges de quenouilles ont été coupées a
I’aide de cisailles a haie sous le niveau de 1’eau ou le plus prés de la surface de la tourbe si le
canal était asséché. Par ailleurs, pour le traitement de fauche répétée, les tiges considérées
vivantes, ¢’est-a-dire comportant une portion de tige verte ou une inflorescence, ont été coupées
a trois reprises entre les mois de juin et de septembre durant quatre saisons de croissance. Tous
les résidus de fauche ont été laissés en place dans le canal aprés les fauches de 2012 a 2014.
Cependant, ils ont été récoltés pour ensuite €tre pesés en laboratoire pour le traitement de fauche
répétée effectué en 2015 afin de comparer entre les traitements la biomasse aérienne totale de

quenouilles produites durant une saison de croissance.

Lors du bachage, toutes les tiges ont été fauchées de la maniére décrite précédemment
pour chacune des parcelles expérimentales. Les résidus de fauche ont été récoltés pour étre
¢liminés. Puis, les toiles ont été fixées au sol grace a des piquets de bois et laissées en place

durant deux ou trois années consécutives (Figure 4). Les baches ont été retirées le 11 mai 2015.

Figure 4. Exemple d’une parcelle expérimentale soumise a un traitement de bachage des tiges de
quenouille a feuilles larges sur le site de BDB. Les photographies ont été prises a 1’automne 2012
a) avant la mise en place des baches et b) au printemps apres la fauche des tiges et I’installation des
baches. Photographies : F. Messier.

Deux espéces de sphaignes, Sphagnum cuspidatum et Sphagnum fallax, ont été
introduites dans la partie du canal de drainage correspondant a chacune des parcelles
expérimentales a la suite du retrait des toiles. L’objectif de cette manipulation visait a favoriser la

compétition végétale pour la lumiere et I’espace par un couvert de sphaignes ayant la capacité de
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limiter la germination de la quenouille par I’ombrage (Bourgeois et al. 2012). Ces deux especes
ont ¢été choisies en raison de leur tolérance aux conditions trés humides pendant de longues
périodes. L’introduction de sphaignes consistait a couper a I’aide de ciseaux la premicre couche
de 10 cm du tapis de sphaignes présent dans des mares et a la récolter a 1a main ou a 1’aide d’un
rateau. Ensuite, les sphaignes ont été essorées et transportées le jour méme du site d’emprunt (les
mares) jusqu’au site receveur (les parcelles expérimentales). Un rapport de surface de 1:10 (1 m?
de surface du site d’emprunt épandu sur 10 m” de surface du site receveur) a été utilisé, tel que
suggéré par Quinty et Rochefort (2003). En 2015, environ 13,5 m” de sphaignes ont été récoltés
et étendues a la main dans les canaux de drainage pour les parcelles expérimentales ou la
méthode de bachage a été utilisée, puisque la sphaigne était absente dans ces parcelles et ne
pouvait donc pas offrir une compétition a la germination de la quenouille. Les autres parcelles

contenaient déja des sphaignes dans leurs canaux de drainage.

2.2.4 Récolte des données in situ

Au cours de 1’été¢ 2015, le nombre de tiges de quenouilles a ét¢ compté dans chaque
parcelle expérimentale a quatre moments, soit le 23 juin, le 28 juillet, le 3 septembre et le
28 septembre. Toutes les tiges vivantes, c’est-a-dire comportant une partie de tige verte ou une
inflorescence étaient comptées. La biomasse aérienne a été récoltée le 28 septembre 2015 pour
I’ensemble des parcelles expérimentales. Toutes les tiges ont été fauchées sous la surface de
I’eau, plus précisément a I’endroit situ¢ le plus preés possible de la surface de la tourbe se
trouvant dans le fond du canal de drainage, a 1’aide d’une cisaille a haie. Cette biomasse a
ensuite ét¢ mise dans des sacs en papier puis emportée au laboratoire pour étre séchée et pesée.
Pour les parcelles avec fauches répétées, la biomasse aérienne a été récoltée a trois autres
reprises suite aux fauches effectuées au méme moment que chacun des relevés
d’échantillonnage. Enfin, I’ensemble des coftits relatifs a I’exécution des travaux et a 1’achat du

matériel a été évalué (Annexe 1).

2.2.5 Traitements des échantillons en laboratoire
La biomasse aérienne des quenouilles récoltée a été mise dans un séchoir a mais-grains a
une température de 25 °C pendant deux semaines. Une premiere pesée a été effectuée apres le

séchage sur quelques échantillons de biomasse. Une deuxiéme pesée a ensuite été effectuce le
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jour suivant sur les mémes échantillons en s’assurant que le pourcentage de variation entre ces
deux lectures n’excéde pas 0,1 %. Au moment de la pesée définitive, chaque sac de biomasse a

été pese a I’aide d’une balance d’une précision égale a 0,01 g.

2.2.6 Analyses statistiques

L’efficacité des cinq traitements de lutte a la quenouille sur la biomasse résiduelle post-
traitement et la densité des tiges a été comparée a I’aide d’une analyse de variance (ANOVA) a
mesures répétées, suivie d’un test LSD protégé de Fisher a intervalle de confiance égal a 95 %.
Pour la biomasse aérienne, les comparaisons multiples des moyennes ont été effectuées a 1’aide
d’une analyse de variance (ANOVA) a un facteur, suivie du méme test utilisé pour 1’analyse des
valeurs de densité de tiges (Tableau 2). La normalité et 1’indépendance des échantillons ont été
vérifiées au préalable grace a 1’analyse des résidus. Les tests statistiques ont été effectués a I’aide

du logiciel SAS, version 9.4 (SAS Institute 2013).

Tableau 2. Plan des analyses de variance (ANOVA) effectuées pour comparer les moyennes des
valeurs de a) densité¢ de tiges et de b) biomasse aérienne de quenouilles recueillies lors de
I’expérience de lutte contre la quenouille a feuilles larges menée a BDB.

a) Analyse de variance de la densité de tiges

Source de variation | Degrés de liberté
Traitements 4
Erreur (a) 15
Temps 3
Traitements x Temps 12
Erreur (b) 45
Total 79

b) Analyse de variance de la biomasse aérienne

Source de variation

Degrés de liberté

Traitements 4
Erreur 10
Total 14
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2.3 Résultats

2.3.1 Etat de la situation de la présence de la quenouille 2 Bois-des-Bel

Une analyse préliminaire de la présence de la quenouille sur le site de BDB a été
effectuée en 2015 afin de faire le portrait de 1’état d’envahissement des canaux de drainage et des
planches par cette plante. L’analyse a été réalisée a partir des données provenant de six
inventaires de végétation pour les canaux et sept inventaires pour les planches effectués entre
1999 et 2015 a ’aide de la méthode d’échantillonnage par transects linéaires par point de contact
(line-point intercept method ; Bonham 1989). Cette méthode d’échantillonnage consiste a relever
a tous les points d’inventaire la présence des especes des strates arbustive, herbacée et muscinale
en contact ou situées a moins de 2 mm d’une tige verticale ou de son prolongement vers le haut
(Rochefort et al. 2013). En 2015, 12 canaux de drainage et 11 planches orientés nord-sud ont été
inventoriés a partir de transects disposés a tous les 10 m le long du canal (5 m pour les planches
entre 1999 et 2007) et le traversant sur le sens de la largeur. Chacun des canaux comptait six
points d’inventaire équidistants. Le nombre de points par transect a vari¢ au cours des années
(sept en 1999, cing en 2003 et six de 2005 a 2015). Chacune des planches comptait, quant a elles,
dix points d’inventaire équidistants par transect. En résumé, les especes végétales présentes dans
les canaux secondaires ont ét¢ inventoriées a six reprises et celles présentes sur les planches ont
¢té inventoriées a sept reprises sur une période de 16 ans. La fréquence totale d’apparition de
chaque espece a été calculée selon le nombre d’observations de I’espece en fonction du nombre
total de points échantillonnés, qui était en moyenne de 2 028 chaque année pour les canaux et

2 441 chaque année pour les planches (pour les sections restaurée et non restaurée combinées).

On constate que la répartition spatiale de la quenouille présente dans les canaux et sur les
planches avant et apres les travaux de restauration n’a guere changée dans la section non
restaurée et la zone tampon, comparativement a la section restaurée (Figures 5 et 6). L’analyse
de I’évolution temporelle de la présence de la quenouille dans les canaux de drainage (Figure 7)
suggere que les travaux de restauration semblent avoir nui a la plante dans la section restaurée,
qui passe de 30 % de fréquence d’apparition (avant restauration) a 13 % (15 ans apres
restauration). On observe toutefois la méme tendance (chute de fréquence) dans la section non
restaurée (50 a 33 %). Pour les planches, ’analyse suggeére que les actions de restauration

semblent avoir facilité temporairement la propagation de la quenouille dans la section restaurée,
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dont la fréquence d’apparition a augmenté de 5 % durant les cinq premicres années pour
atteindre 6,2 % (Figure 8). Toutefois, entre la 5° et la 15° année aprés la restauration, la présence
de la quenouille sur les planches a diminu¢ pour atteindre une fréquence de 1,5 %. On observe la
méme tendance dans la section non restaurée, qui passe d’une fréquence d’apparition de 2,6 % (3
ans apres restauration) a 0,5 % (15 ans aprés restauration). Il est donc difficile de savoir avec
certitude si les actions de restauration nuisent bel et bien a la quenouille présente autant dans les
canaux que sur les planches ou si la tourbiére devient simplement, au fil du temps, de moins en
moins propice a sa présence, restauration ou pas. Cela étant, les pourcentages pour les canaux
demeurent largement supérieurs a ce que I’on trouve en général dans les tourbicres (< 1 %;
D’Astous 2012; Poulin et al. 2013), signe que les activités d’extraction de la tourbe peuvent

favoriser 1’établissement massif des quenouilles.
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Figure 5. Cartes illustrant la répartition spatiale
de la quenouille a feuilles larges dans les
canaux de drainage de la tourbiére de BDB
avant sa restauration, ainsi que 3 et 15 ans
aprés restauration dans les trois différentes
sections du site (restaurée, non restauré,
tampon). Chacun des points sur la carte
correspond a une ou plusieurs observations de
la quenouille dans les canaux de drainage.

15 ans aprés restauration
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Figure 6. Cartes illustrant la répartition spatiale
de la quenouille a feuilles larges sur les
planches de la tourbiére de BDB avant sa
restauration, ainsi que 3 et 15 ans aprés
restauration dans les trois différentes sections
du site (restaurée, non restauré, tampon).
Chacun des points sur la carte correspond a une
ou plusieurs observations de la quenouille sur
les planches.

15 ans aprés la restauratio
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Figure 7. Fréquence (%) d’apparition de la quenouille a feuilles larges dans les canaux de drainage
des sections restaurée et non restaurée du site de BDB en fonction du nombre d’années écoulées
depuis la restauration du site.
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Figure 8. Fréquence (%) d’apparition de la quenouille a feuilles larges sur les planches des sections
restaurée et non restaurée du site de BDB en fonction du nombre d’années écoulées depuis la
restauration du site.
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2.3.2 Etat de la situation de la présence des populations de quenouilles dans les
tourbiéres du Bas-Saint-Laurent

Au cours de 1’été 2015, quatre sites d’extraction de la tourbe situés tout pres de
Riviere-du-Loup (Chemin-du-Lac, Saint-Laurent, Président Ouest et Verbois) ont été
visités dans le but de recenser la présence et ’abondance de la quenouille dans leurs canaux
de drainage. Dans chacun de ces sites, un ou plusieurs types d’aménagement de tourbiere
(ci-aprés nommeés secteurs) ont été choisis, puis ont été classés selon les catégories
suivantes : 1) restauré, 2)remouillé (blocage des canaux de drainage, mais sans
réintroduction de matériel végétal) ou 3) sans restauration ni remouillage. Un secteur
couvrait en moyenne une superficie de 10 ha. Un canal sur deux a été inventori¢ dans
chaque secteur. La méthode consistait a marcher le long du canal d’une extrémité a I’autre
et a relever la position, a I’aide d’un systeme de positionnement géographique, de toutes les
populations observées. L’étendue de chaque population le long du canal a aussi été
mesurée. Parmi les 50 canaux suivis dans les quatre sites, 94 populations, d’une étendue
moyenne de 19 m, ont été observées. Prises dans leur ensemble, elles s’étendaient sur 25 %
des 6 725 m de longueur représentant ’ensemble des canaux recensés (Tableau 3). On
trouvait davantage de quenouille dans les secteurs non restaurés que les secteurs restaurés

ou remouillés mais la différence entre les secteurs demeure faible.
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Tableau 3. Nombre et étendue des populations de quenouilles dans les canaux de drainage
de différents types de secteurs dans quatre sites d’extraction de la tourbe de la région du
Bas-Saint-Laurent.

Type de secteur Tous les
Variable
Restauré Remouillé  Non restauré ~ Secteurs
Nombre total de populations 30 22 42 94
Etendue moyenne des populations (m) 58 32 72 54
Pourcentage moyen de la longueur des 9 5 1 25

canaux occupée par la quenouille (%)

2.3.3 Effets des traitements de lutte contre la quenouille testés a Bois-des-Bel

L’analyse de I’effet des cinq traitements (témoin, fauche unique, fauche répétée,
bachage 3 ans et bachage 2 ans) sur la densité des tiges de quenouilles indique que les
traitements de fauche répétée (trois fois par année) et de bachage (3 ans) diminuent de
facon significative la densité des tiges (Figure 9). Ainsi, la fauche répétée diminue la
densité des tiges de 77 % (en moyenne apreés quatre ans de traitement) par rapport aux
parcelles ou aucune fauche ni bachage n’ont été¢ effectués (traitement témoin). Mais on note
qu’une fois la toile enlevée post-trois ans, la densité¢ de tiges s’est accrue au cours de la
saison de croissance suivante tout comme pour les autres traitements, sauf dans le
traitement de fauche répétée (Figure 10). Sans é€gard aux autres traitements, la fauche
répétée a diminué¢ en moyenne de 88 % la densité de tiges entre le début et la fin de la
saison de croissance suivante, soit dans la quatrieme année de fauche. Le traitement de
bachage des quenouilles durant trois années a, quant a lui, diminué la densité des tiges de
50 % par rapport au traitement témoin. Néanmoins, ce dernier traitement a connu, apres le
retrait de la bache au début de la saison de croissance suivante, une augmentation de la

densité de tiges de 6 % (Figure 10).

34



F=28,58; p <0,0001
n=15

=
N
|
Q
Q

=
o
1

=
1

Densité de tiges (n tiges/m?)
[e)}
|

Témoin

Fauche unique
Fauche répétée
Bachage 3 ans
Bachage 2 ans

Figure 9. Effet de différents traitements de lutte contre la quenouille a feuilles larges sur la densité
des tiges de quenouilles mesurée au cours de la saison de croissance (moyenne + écart-type) sur le
sitt  de BDB. Des lettres différentes indiquent des traitements dont les valeurs sont
significativement différentes a o = 0,05.
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Figure 10. Evolution de la densité des tiges de quenouille a feuilles larges au cours de la saison de
croissance (nombre de mois aprés le retrait des toiles entre les mois de juin a septembre) en
fonction du traitement de lutte contre la quenouille utilisé sur le site de BDB.
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Pour ce qui est de la biomasse aérienne des tiges, un seul traitement, celui de la
fauche répétée, a fait chuter de fagon significative la biomasse dans une proportion de
88 % par rapport au témoin (Figure 11). La biomasse aérienne récoltée lors de la premicre
fauche des tiges en 2015 variait entre 3,22 & 13,99 g/m” (traitement de fauche répétée).
Quatre mois plus tard, elle variait entre 0,02 et 0,35 g/mz. A titre comparatif, la biomasse

était de 22,42 4 78,57 g/m” pour les deux traitements de bachage.
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Figure 11. Effet de différents traitements sur la biomasse aérienne des tiges de quenouilles a
feuilles larges mesurée a la quatriéme année de la mise en place des traitements et a la troisiéme
année pour le bachage 2 ans (moyenne + écart-type) sur le site de BDB. Des lettres différentes
indiquent des traitements dont les valeurs sont significativement différentes a o = 0,05.
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2.4 Discussion

Dans le bog de Bois-des-Bel, la quenouille a feuilles larges s’est établie de fagon
massive dans les canaux de drainage de la section restaurée du site. Elle s’est aussi établie
dans d’autres sites d’extraction de la tourbe de la région du Bas-Saint-Laurent. Les résultats
obtenus dans cette étude ont permis de comparer deux méthodes de lutte a la quenouille en
tourbicre restaurée : la fauche et le bachage. Ceux-ci seront discutés dans la section

suivante de 1’étude.

2.4.1 Fauche répétée

La fauche répétée des tiges de quenouilles sous la surface de I’eau est une méthode
plus efficace que le bachage pour diminuer la densité et la biomasse aérienne de repousse
de tiges. Elle est aussi moins dispendieuse (0,69$/m”) que le bachage (2,23$/m” ; Annexe
1). La fauche des tiges a trois reprises au cours de la saison de croissance 2015 a contribué
a diminuer de facon significative la densité de tiges (- 77 %) et la biomasse aérienne de
quenouilles (- 88 %), résultats qui ont été obtenus dans d’autres études (Nelson et Dietz
1966; Stodola 1967; Shekhov 1974; Weller 1975; Husak 1978; Sale et Wetzel 1983; Ball
1990; Boa 2013). Cependant, cette diminution fut de 13 a 23 % inférieure a celle indiquée

dans la littérature pour une saison de croissance.

La fauche répétée des tiges sous la surface de 1’eau contribue fort probablement a
affaiblir le systéme racinaire, ce qui se traduit par une croissance plus lente, voire nulle, des
parties aériennes de la plante (Sojda et Solberg 1993). Ce frein a la croissance de la plante
se traduit par une diminution de la densit¢ de tiges et de la production de biomasse
aérienne, tel qu’observée dans la présente ¢tude. En fait, il a été montré que les organes
souterrains utilisent rapidement (environ 8 h) tout 1’oxygeéne et les sucres disponibles
lorsqu’ils sont privés de leurs connexions avec les tissus aériens (feuilles et tiges) apres une
fauche (Sale et Wetzel 1983). Ensuite, ils entrent en respiration anaérobique et produisent
de 1’éthanol. Apreés quelques semaines ou mois seulement, la totalit¢ des rhizomes et
racines des quenouilles est fortement détérioré ou meure a cause d’une exposition a des
conditions anoxiques sur une période prolongée. Cette anoxie entraine la dégradation des

tissus du systéme racinaire due a la toxicité provoquée par une concentration trop élevée en
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¢thanol (Sale et Wetzel 1983; Monk et al. 1984; Briandle 1985). Donc, la fauche initie ce

processus de dégradation du systéme racinaire.

D’autre part, apres certains traitements de fauche des quenouilles, il est possible que
des portions de tiges aient été exposées a I’air ambiant lors d’une période séche et
suffisamment longue pour que ’oxygeéne soit diffusé vers les rhizomes. A ce titre, Sale et
Wetzel (1983) ont démontré que les parties aériennes vivantes ou mortes de la quenouille
fournissent, grace a l’aérenchyme, une quantité suffisante d’oxygene aux racines et
rhizomes pour que la respiration cellulaire de ces derniers s’effectue en aérobie. Cette
respiration des rhizomes augmente rapidement la production de nouvelles quenouilles par
voie végétative. Ces nouveaux individus permettent la translocation de photosyntats, des
sucres simples produits lors de la photosynthése (Sale et Wetzel 1983). Ces sucres quittent
les feuilles par la séve €élaborée et sont transportés, par le biais du phloéme, vers les racines
et les rhizomes (Raven et al. 2005). Ces apports en oxygene et sucres provenant des feuilles
et des tiges des nouveaux plants contribuent a I’augmentation de la biomasse de leurs
organes souterrains. De plus, ils peuvent accroitre la vitesse de propagation végétative
d’une population dans un site (Sharma et Kushwaha 1990). A BDB, le niveau moyen de
I’eau enregistré dans les canaux de drainage ou s’est déroulée I’expérience était
particulierement prés de la surface du sol en septembre (0,6 cm), tandis qu’il était plus
¢levé aux mois de juin, juillet et aolt (16,8 cm, 17,3 cm et §,2cm ; données non
présentées). Cet asséchement des canaux a expos¢ des portions de tiges de quenouilles a
’air, ce qui a possiblement augmenté la diffusion d’oxygeéne vers les rhizomes et favorisé
I’apparition de jeunes tiges issues de la multiplication végétative. Il a été montré également
que 1’asséchement d’un étang pendant 1’été créé un bon lit de germination pour les graines
de quenouille qui y sont déja présentes (Sojda et Solberg 1993). Ces deux mécanismes
entrainent une forte production de jeunes tiges et, par conséquent, une densité de tiges

¢levée et un effet moindre de la fauche répétée par rapport au traitement témoin.

Un autre facteur pouvant expliquer une diminution plus importante de la densité de
tiges obtenue dans d’autres études comparativement a celle-ci, tient peut-étre de I’effet de

la biomasse aérienne (tiges mortes et vivantes) et la litiecre de quenouilles sur son
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environnement. Plusieurs tiges mortes peuvent demeurer érigées pendant deux années,
s’accumuler au sol et produire une liticre qui se décompose lentement (Vaccaro et al.
2009). 11 a ét¢ démontré que 1’enlévement de ces tiges a un effet négatif sur la repousse de
la quenouille aprés une fauche (Weller 1975; Beule 1979; Boa 2013). En contrepartie,
certaines études suggerent que la quenouille hybride (7ypha xglauca) présente dans les
Grands-Lacs produit une litiere capable d’engendrer une rétroaction positive sur son
environnement, ce qui contribue au maintien de sa dominance (Larkin et al. 2012; Farrer et
Goldberg 2014). Elle augmente notamment le contenu en azote dans le sol et diminue
I’espace et la lumicre disponibles aux autres plantes indigénes sans affecter la croissance de
ses propres individus vivants (Boers et Zedler 2008; Farrer et Goldberg 2014). Un nombre
plus ¢élevé d’especes et d’individus de plantes indigénes a d’ailleurs été observé apres
’enlévement de la litiere de quenouilles (van der Valk 1986). A BDB, les tiges mortes
érigées et la litiere formée avant les traitements de fauche effectués en 2015 n’ont pas été
retirées des canaux de drainage. Celles-ci peuvent avoir favorisé des conditions propices a

la repousse de tiges tout au long de la saison de croissance.

La fauche répétée des tiges s’est avérée plus efficace pour diminuer la biomasse
aérienne que de diminuer la densit¢ de tiges de quenouilles. Cette différence peut
s’expliquer par la synchronisation des interventions avec les différents stades de
développement de la quenouille. Trois périodes de croissance des tiges de Typha latifolia
ont été rapportées dans la région des Grands-Lacs (Michigan, Etats-Unis) au cours d’une
saison de croissance (Dickerman et Wetzel 1985). Celles-ci se traduisent par la formation
de trois différentes cohortes (cohortes A, B et C). La premiére période de croissance a lieu
au début de la saison de croissance, soit du début mai a la mi-juin (cohorte A). La deuxi¢me
période correspond a la croissance de nouvelles tiges (jeunes, petites et de faible diameétre)
entre la mi-juin et la mi-aoGt (cohorte B). La troisieme période de croissance de nouvelles
tiges a lieu de la fin de 1’été (mi-aott) au début de I’automne (fin octobre; cohorte C). Dans
notre étude, la densité moyenne de tiges pour la cohorte A (5,0 tiges m™?) a été 64 %
supérieure a celle de la cohorte B (1,8 tiges m™). Ce résultat s’apparente a celui de
Dickerman et Wetzel (1985) qui ont observé pour la premiere et deuxieme année de

croissance, des densités de 50 % et 90 % supérieures a la cohorte B. La densité et la
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biomasse des tiges issues de la premicre cohorte sont élevées, puisque les individus adultes
(tiges hautes et de diameétre ¢élevé) en dormance depuis la fin de la saison de croissance
précédente ont recommencé a pousser. Les tiges et les feuilles, profitant de la vigueur des
rhizomes formés au cours de I’année précédente, puisent les réserves de glucides (amidon)
contenues dans ces derniers et croissent de facon rapide et prolifique (Ball 1990). Par
ailleurs, la floraison de ces individus diminue les réserves énergétiques des rhizomes a un
niveau minimal (Sojda et Solberg 1993). A ce moment (fin juin), un traitement de fauche
est effectu¢ et diminue de fagon marquée la biomasse des parties aériennes et du systeme
racinaire (Fiala 1978; Sale et Wetzel 1983). Les résultats de notre étude montrent une
diminution de 60 % de la biomasse aérienne aprés la premiere fauche avec une submersion
d’environ 17 cm d’eau. Quoique I’impact sur le réseau racinaire n’ait pas été mesuré dans
le cas présent, certaines études ont observé une diminution de 90 % de la biomasse
souterraine apres la premiére fauche avec une submersion de 7 cm (Nelson et Dietz 1966;
Weller 1975). Les autres fauches effectuées a la fin de juillet et au début septembre
¢liminent la repousse de jeunes individus issus essentiellement de la reproduction
végétative et appartenant aux cohortes B et C. Au cours de cette période, les réserves
d’énergie produites par les feuilles sont redirigées vers les rhizomes pour permettre la
croissance de nouvelles tiges au printemps suivant. Ainsi, ces deux fauches ont peu d’effet
sur la diminution de la densité de tiges au cours de la méme saison de croissance, mais elles
affectent les tiges et rhizomes qui subsistent en hiver (Shekhov 1974; Sharma et Gopal

1977).

I est donc manifeste que la fauche répétée des tiges a trois reprises durant la saison
de croissance pendant quatre années consécutives diminue la biomasse souterraine et
aérienne des quenouilles par ’affaiblissement du réseau racinaire. Par contre, la quenouille
possede des traits morphologiques et phénotypiques lui permettant d’étre plus compétitive
pour les ressources par rapport aux plantes typiques d’une tourbiére et de maintenir sa
dominance en créant elle-méme des conditions propices a son développement. Il est donc
fort probable que la méthode de fauche répétée des tiges sous la surface de 1’eau s’avere
efficace a court ou moyen terme pour diminuer la dominance et freiner 1’expansion des

populations de quenouilles, mais qu’elle s’aveére dans le cadre du protocole suivi au cours
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de cette expérience une solution temporaire et inefficace pour éradiquer cette espece
envahissante. Ainsi, les interventions de fauche doivent étre appliquées a plus long terme
(>4 ans) pour parvenir a maintenir la présence de la quenouille a un seuil acceptable et

représentatif des tourbieres naturelles (< 1 %; D’ Astous 2012; Poulin et al. 2013).

2.4.2 Bachage

La méthode de bachage a un effet significatif (diminution de 50 %) sur la densité
des tiges de quenouilles lorsqu’appliquée pendant trois ans. Apres 106 jours de bachage,
Beule (1979) a observé une diminution de 38 % de la densité de tiges. Selon ’auteur,
I’efficacité du traitement était fortement liée a la durée de la solarisation. Par contre, les
résultats de notre étude n’indiquent aucun effet significatif sur la biomasse de repousses de
tiges évaluée apres deux et trois ans. Dans ce dernier traitement, la densit¢ de tiges
observée apres deux années de traitement a méme augment¢ de fagon marquée. Un résultat
semblable a été obtenu par Beule (1979) aprés un bachage des tiges durant 70 jours, dont

’auteur attribue probablement a I’infiltration d’air sous la toile.

A priori, 'utilisation d’une toile déposée au-dessus de la végétation agit comme une
perturbation, voire un stress autant pour les especes de plantes de bogs que la quenouille.
En principe, la capacité de solarisation ou de formation d’un stress thermique important
associée a l’altération substantielle des propriétés physicochimiques du sol a une échelle
locale, entrainerait des conséquences importantes sur les structures souterraines des
quenouilles. En fait, peu de plantes vasculaires survivent a des températures de plus de
45 °C (Brock 1978). Pourtant, il a été rapport¢ dans la littérature que la malate
déshydrogénase (MDH), une isoenzyme impliquée dans plusieurs voies métaboliques
majeures des plantes et essentielle pour leur nutrition minérale (Schulze et al. 2002),
pouvait demeurer intacte a 50 °C dans le cas de tissus végétaux prélevés sur Typha latifolia,
mais était complétement dénaturée pour Typha domingensis (Liu et al. 1978). A la lumiére
de I’expérience menée dans notre étude, il est impossible de déterminer avec certitude les
effets engendrés par la solarisation sur les tissus végétaux de 7. latifolia dans le contexte
d’une tourbicre. Apres les deux premicres années de traitement de bachage, certains

rhizomes situés pres de la surface de la tourbe peuvent avoir survécu aux températures
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extrémes (45 a 60 °C) engendrées généralement par la solarisation, tandis que d’autres
rhizomes peuvent avoir ét¢ détruits. En fait, il est fort probable que les températures
atteintes sous la toile aient été plus faibles (< 45 °C) que celles normalement atteintes et
mentionnées dans la littérature, a cause du contexte trés humide des tourbiéres. Elles
pourraient étre insuffisantes pour induire un effet quelconque sur les rhizomes. Puisqu’elles
n’ont pas été quantifiées dans cette €tude, il est impossible de mesurer ’effet de la

solarisation sur la quenouille en tourbiere.

Une hausse significative des concentrations en azote (NH4 et NO3') a souvent été
observée dans les sols solarisés a cause d’une minéralisation accrue (Stapleton et al. 1985;
Kaewruang et al. 1989; Arora et Yaduraju 1998). Puisque ces nutriments se seraient
accumulés dans les rhizomes survivants, ils auraient probablement contribué a la croissance
des parties aériennes apres le retrait des toiles, et auraient méme favorisé une hausse de la
densité et de la biomasse de la repousse des tiges de quenouilles. Ce phénoméene n’est pas
surprenant, puisqu’il a été¢ démontré dans plusieurs études que les nutriments jouent un role
essentiel dans la productivité d’une population de quenouilles et que la quenouille est
particulierement compétitive pour la captation des nutriments du sol par rapport aux autres
plantes de milieux humides (Boyd et Hess 1970; Boyd 1971; Bonnewell et Pratt 1978;
Grace et Wetzel 1981a).

L’inefficacité¢ de la méthode de bachage pourrait aussi étre liée a la structure du
systéme racinaire de la quenouille composé de plusieurs rhizomes longs et minces et d’un
mode d’envahissement de type phalange (de proche en proche; Dickerman et Wetzel 1985).
Un effet semblable du réseau racinaire a aussi été constaté dans une expérience visant a
tester le bachage sur la densité des repousses du passerage a feuilles larges (Lepidium
latifolium), une plante envahissante aux Etats-Unis (Hutchinson et Viers 2011). Cette
plante peut se propager sur une distance de 3 m par année via son réseau racinaire et former
des tiges, pourvues parfois d’inflorescences, au pourtour d’une toile. De la méme maniére,
les populations de quenouilles présentes dans les canaux de drainage de Bois-des-Bel ont
pu bénéficier de la forte capacité de leurs rhizomes a s’étendre rapidement pour former des

tiges au pourtour des parcelles bachées. Lors de I’expérience menée a BDB, des
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quenouilles ont été¢ observées a de multiples reprises aux deux extrémités des parcelles
bachées orientées le long du canal de drainage. En contrepartie, la baisse significative de la
densité de repousses constatée a la quatriéme année de 1’expérience pourrait s’expliquer par
une mortalité importante des rhizomes apres le traitement de trois années de bachage, étant
donné que la durée de la solarisation était supérieure a la longévité des rhizomes (< 3 ans)

décrite dans la littérature.

En résumé, la méthode de bachage s’avere moins efficace que la fauche répétée des
tiges sous le niveau d’eau. Elle semble peu efficace pour lutter contre la quenouille dans les
bogs en raison d’une résistance potentielle des rhizomes a des températures extrémes ou
d’une inefficacité de la solarisation dans les bogs a induire un effet thermique suffisant pour
affecter la structure des rhizomes. De plus, son efficacité est influencée par la propagation

des rhizomes au-dela de la surface bachée.

2.4.3 Effet de la restauration d’une tourbiére sur I’abondance de quenouilles

En comparant les données de 1’analyse de 1’évolution temporelle de la présence de
la quenouille au site expérimental de Bois-des-Bel et les données de 1’abondance de la
quenouille dans différents secteurs de quatre sites d’extraction de la tourbe du Bas-Saint-
Laurent, on remarque que la quenouille s’est établie de fagon massive dans les canaux de
drainage suite aux activités d’extraction de la tourbe. Par exemple, la composition végétale
de la section restaurée du site de Bois-des-Bel était caractérisée par une fréquence
d’apparition anormalement élevée (13—15 %) d’herbacées atypiques d’un bog, dont Typha
latifolia, dans les canaux de drainage et les champs d’aspiration, comparativement a
I’écosysteme de référence ou ces especes sont pratiquement absentes (Poulin et al. 2013; ce
mémoire). Dans le site restauré de Bois-des-Bel, la quenouille devient de moins en moins
abondante au fil du temps. On remarque aussi qu’elle est plus abondante dans les secteurs

non restaurés des tourbieres que dans ceux restaurés.

Quelques pistes de réflexion peuvent étre envisagées pour expliquer les différences
dans I’abondance de quenouille entre les secteurs non restaurés et restaurés d’une tourbiére.

En prenant ’exemple du site de Bois-des-Bel, le fait qu’il se soit écoulé un long intervalle
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de temps (> 20 ans) entre la cessation des activités d’extraction de la tourbe et I’amorce des
travaux de restauration a probablement facilité¢ 1’établissement de la quenouille qui a la
capacité d’étre envahissante dans les milieux humides perturbés (Shih et Finkelstein 2008).
Elle serait apparue a partir de corridors de dissémination situés prés du chemin d’acces
principal au site. Des graines auraient été transportées par I’eau circulant entre le ruisseau
bordant le secteur sud du site et les différents canaux de drainage artificiels créés lors des
activités d’extraction de la tourbe par aspiration par 1I’entremise d’un ponceau reliant ceux-
ci. A cette étape, le succes de la germination d’une ou plusieurs graines serait attribuable au
taux d’humidité élevé de la tourbe, 1’enrichissement en nutriments lié aux activités
d’extraction de la tourbe (Wind-Mulder et al. 1996) et la faible compétition interspécifique.
Par la suite, la quenouille se serait probablement établie dans les canaux de drainage et les

parties plus humides des champs d’aspiration.

La présence de la quenouille dans les canaux de drainage secondaires du site de
Bois-des-Bel, 15 ans apreés la restauration, peut é&tre attribuable a sa tolérance
exceptionnelle a des conditions abiotiques variées et sites perturbés, son caractére
opportuniste, sa forte productivité et sa compétitivité pour les ressources. Elle s’est établie
sous forme de populations denses dans les canaux de drainage, une niche écologique laissée
libre apres les activités d’extraction de la tourbe. Cela a pu entrainer des changements dans

les conditions environnementales locales de la tourbe de surface.

2.5 Recommandations dans le contexte des tourbieéres au Québec

Dans cette étude, différentes méthodes (fauche répétée et bachage et réintroduction
de mousses) ont été déployées pour lutter contre la quenouille a feuilles larges. Afin
d’évaluer la pertinence de ces méthodes, il faut prendre en compte la valeur accordée a
I’écosystéme et aux especes spécifiques des tourbieres. Elles doivent aussi avoir un rapport
colits/bénéfices avantageux pour limiter 1’introduction et la propagation de nouvelles
populations de plantes envahissantes dans les tourbieres. Le statu quo est, dans ce travail,
exclu d’emblée puisque des interventions ciblées et proactives sont nécessaires pour
renverser le rythme de croissance exponentielle d’une plante envahissante et minimiser ses

impacts potentiels a 1I’échelle locale.
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Ce projet de recherche constitue une étape vers 1’élaboration d’un programme de
lutte intégrée aux especes de plantes envahissantes dans les tourbieres. Il tente d’apporter
quelques pistes de solutions concrétes en proposant des méthodes et techniques
opérationnelles en tourbiére pour les gestionnaires des milieux naturels et les producteurs
de tourbe du Québec. Des méthodes de lutte contre la quenouille ont ét¢ comparées et

testées, puis leur efficacité a été évaluée et leur faisabilité a été vérifice.

Pour traiter des populations de quenouille en tourbiére, une fauche répétée des tiges
sous la surface de 1’eau serait préférable lorsque 1) le site est aisément accessible, 2) les
populations sont petites, jeunes et éparses, 3) le systéme racinaire est encore peu développé
et 4) le niveau d’eau permet une période de submersion des tiges fauchées suffisamment
longue au cours de la saison de croissance. Cette étude suggere qu’une fauche répétée des
tiges sous la surface de 1’eau est plus appropriée qu’un bachage. Elle réduit de facon
significative les repousses de quenouilles dans les canaux de drainage a un cott abordable.
De plus, les fauches successives peuvent favoriser une croissance des plantes indigenes sur

les surfaces traitées. Elles sont simples a faire et peu exigeantes en main-d’ceuvre.

Un bachage durant au moins trois années serait préférable si 1) le site est €¢loigné,
peu accessible et profite d’un ensoleillement prolongé et 2) que les populations de
quenouilles sont petites. Le bachage est moins efficace, plus dispendieux et plus complexe
a mettre en place que la fauche répétée des tiges lorsqu’effectué¢ durant deux ou trois
années. En revanche, moins de temps est nécessaire pour le suivi. Pour les deux méthodes,
il est suggéré de retirer, avant le traitement si possible, toute la litiere de quenouilles
accumulée au sol et d’ensemencer le plus rapidement possible apres le traitement la surface
du sol avec un mélange d’especes végétales représentatives de tourbicre. Ces interventions
sont susceptibles de favoriser le retour d’une flore indigéne qui offre une certaine

compétition pour la lumiere et I’espace a la germination des graines de quenouilles.
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Chapitre 3. Conclusion

3.1 Caractere envahissant de la quenouille a feuilles larges en tourbiere

La quenouille a feuilles larges est utilisée par ’Homme depuis plusieurs millénaires
(Revedin et al. 2010) et lui procure de nombreux services écologiques (Kiviat 2013). La
quenouille constitue notamment une source d’alimentation importante (Turner 1981; Small
2013). Par contre, il est possible que cette espéce ait des effets indésirables, tel que
I’émission ¢élevée de méthane vers I’atmosphere (Chanton et al. 1993, Rankin 2016), et que
I’expansion excessive de ses populations constitue une nuisance pour les tourbiéres. Il est
improbable d’éradiquer ces populations a court terme (< 10 années) sans déployer des
moyens significatifs. Les populations devraient plutot étre réduites a un seuil a partir duquel
la nuisance est faible. Actuellement, la valeur de ce seuil n’a pas encore été déterminée.
Des études subséquentes devraient étre conduites afin de I’évaluer dans un avenir proche.
Malgreé cela, deux méthodes (fauche répétée et bachage) présentées et testées dans ce projet
de recherche sont susceptibles de pouvoir maintenir des populations de quenouilles a des
seuils faibles lorsqu’utilisées pendant plusieurs années (> 4 ans). Elles pourraient aussi étre

utilisées pour rétablir un couvert végétal de plantes indigenes.

3.2 Restauration des tourbieres envahies par des quenouilles

Certaines hypotheéses ont été avancées quant au dépérissement possible de
populations de quenouilles a la suite d’une inondation prolongée. En effet, les variations du
niveau d’eau peuvent avoir un impact majeur sur la dynamique des populations (Keddy
1982; Keddy et Reznicek 1986). Wilcox et al. (2008) ont analysé¢ durant cinq décennies
I’envahissement par la quenouille de 16 milieux humides répartis le long de la rive du lac
Ontario dans la région des Grands-Lacs aux Etats-Unis. Leurs observations ont permis de
détecter des épisodes ou certaines populations se sont rétractées durant quelques années (3
a 5 ans) a cause des niveaux d’eau anormalement ¢élevés lac enregistrés en 1973. Le méme
constat a été établit dans des milieux humides situés prés des lacs Eri¢, Huron, Michigan et
St-Clair (Wilcox et al. 2008). D’autres études menées a Delta Marsh (Manitoba) ont
indiqué une chute drastique (40 %) de la densité totale de tiges de quenouilles aprés avoir

inondé des marais sous 30 & 60 cm d’eau pendant 5 ans (van der Valk 1981; 1986; van der
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Valk et al. 1994). Néanmoins, la quenouille se rétablit a la suite du retour a des niveaux
d’eau plus bas (Boers et al. 2007). Elle peut survivre a une inondation (> 70 cm d’eau)
pendant 2 a 3 années (Squires et van der Valk 1992; van der Valk 1994). En tourbiére, il est
peu probable que ces niveaux d’eaux soient atteints. A BDB, le niveau moyen de la nappe
phréatique (-27,3 = 14,9 cm) a été rehaussé (~ 5 a 10 cm) 10 ans apres la restauration d’une
partie de la tourbiere (McCarter 2012). Cependant, il est inférieur et fluctue davantage que
celui observé en conditions naturelles (33,2 + 9,0 cm). A ce propos, il a été mentionné
qu’un rabattement de la nappe phréatique est nécessaire a 1’établissement de certaines
especes de plantes émergentes, comme la quenouille et le roseau (van der Valk 1981). Cette
fluctuation du niveau d’eau est particuliérement importante dans les bogs non restaurés.
Alors que la nappe phréatique tend a s’élever et se stabiliser aprés la restauration d’un bog
(Price et al. 2003). Dans un bog restauré, il est possible que les inondations récurrentes et
prolongées aient tendance a submerger le réservoir la banque de graines de quenouilles
comprises majoritairement dans la couche superficielle du sol (10 cm). L’effet de cette
submersion peut limiter le recrutement de nouveaux individus de quenouilles par
reproduction sexuée jusqu’a ce que les individus matures meurent par asphyxie de leur
systéme racinaire. Finalement, la quenouille perd peu a peu sa dominance, devient moins

vigoureuse et fréquente sur le site, jusqu’a ce qu’elle soit éteinte (Whigham et al. 1990).

La restauration de la tourbieére de Bois-des-Bel, effectuée en 1999 par le Groupe de
recherche en écologie des tourbiéres et ses partenaires, est un exemple du retour de la
végétation représentative d’un bog en moins d’une décennie. La restauration de ce site a
contribué a réduire 1’abondance de la quenouille dans les canaux de drainage. 1 est possible
que la restauration écologique des tourbieres dégradées puisse restreindre 1’envahissement
de cet écosysteme par des plantes atypiques. Cette hypothése reste toutefois a démontrer et

pourrait faire 1’objet de davantage de recherches.

3.3 Retombées du projet et perspectives de recherche
Cette étude met en évidence un phénoméne encore peu étudi¢ et documenté en
Amérique du Nord : I’envahissement par des hélophytes des tourbic¢res dégradées a cause

d’activités anthropiques. A ma connaissance, il s’agit de la premiére étude sur le continent
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nord-américain traitant de 1’envahissement d’une tourbi¢re a sphaigne par la quenouille a
feuilles larges. En particulier, 1’étude sur la prolifération remarquable de la quenouille a la
tourbiere de Bois-des-Bel apporte quelques pistes de solutions quant aux mesures qui
peuvent étre prises pour limiter sa prolifération. Ce projet de recherche a eu pour objectif
d’affiner et de rendre opérationnel des techniques de lutte a cette plante. Au cours des
prochaines décennies, il est fort probable que les envahissements par des hélophytes se
multiplient dans les tourbieres dégradées au Québec. C’est pourquoi, il semble tout a fait a
propos de fournir aux acteurs concernés (gestionnaires de milieux naturels dans les secteurs
publics et privés) I’information adéquate sur les moyens pratiques pour lutter efficacement.
Cela étant, les défis et contraintes associés a la lutte aux hélophytes en tourbicres devront
tenir compte a I’avenir des développements récents en matiére de recherche et d’apports
technologiques, ainsi que des nouvelles réalités liées aux changements mondiaux affectant
les écosystémes. Par exemple, il est suggéré que des méthodes alternatives de lutte a la
quenouille (lutte biologique, badigeonnage manuel d’herbicides et inondation prolongée
des terres) soient testées a des fins expérimentales en tourbiére si les moyens légaux le

permettent.

Tel que mentionné par Lavoie (2007): « Le succes de telles campagnes
[d’éradication] sera en effet toujours mitigé si [’on néglige de s’occuper de la source du
probleme [...] ». 1l donc est essentiel de porter un regard en amont face aux problémes
causés par les invasions biologiques, plus spécifiquement face a la prolifération de la

quenouille en tourbiéres.

Dans le cadre de la stratégie de 1I’Union européenne en faveur de la biodiversité d’ici
2020, I’action n°7 vise a assurer « aucune perte nette de biodiversité et des services
écologiques » (Commission Européenne 2011). Si cette action d’aucune perte nette était
appliquée au Canada, il semble nécessaire que les gestionnaires et décideurs aient a prendre
en compte les impacts potentiels li€s a I’envahissement des tourbiéres par des plantes. Il en
résulterait une meilleure stratégie de conservation et de restauration des tourbiéres sur

I’ensemble du territoire canadien.
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Annexes

Annexe 1: Sommaire des coiits (en valeur monétaire de 2016) associés
aux méthodes de bachage et fauche répétée des populations de quenouilles
présentes dans les canaux de drainage a BDB.

Bachage
superficie traitée = 182 m’
Coiit Coiit
Elément Détails au m’ fixe
(CAD)' (CAD)'
MAIN-D'(EUVRE (colit/personne)
Installation de la gé¢omembrane 1 travailleur® a 13,75 $/h x4 h 0,30
Fauche des tiges de quenouille 1 travailleur® a 13,75 $/h x 2 h 0,15
Sous-total 0,45
MATERIAUX
Géomembrane 1 géomembrane TEXEL TM-810P 1.48
(sans frais de transport) (30,99 x 6 m) (185,94 m®) a 1,45 $/m* ’
60 m® de Sphagnum cuspidatum et
Plantes récoltées et dispersées S. fallax récoltée par 1 travailleur” a 0,30
13,758/h x4 h
Sous-total 1,78
EQUIPEMENTS
Cisaille a haie et sacs pour récolter 1 cisaille a haie
L. ) 30,00
les résidus 20 sacs en papier
Sous-total 30,00
TOTAL 2,23% | 30,00 %
Fauches répétées (trois par année)
superficie traitée = 120 m®
Coiit Coiit
Elément Détails au m’ fixe

(CAD)! (CAD)'

MAIN-D'OEUVRE (coiit/personne)
Fauche des tiges de quenouille
Sous-total

EQUIPEMENTS

Cisaille a haie et sacs pour récolter les
résidus

Sous-total

1 travailleur® a 13,75 $/h x 6 h

1 cisaille a haie
20 sacs en papier

0,69
0,69

30,00
30,00

TOTAL

1
Les taxes sont exclues.

0,69 $

?Auxiliaire de recherche de 1% cycle (Université Laval) (salaire incluant les avantages sociaux).
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Annexe 2: Evaluation du potentiel de méthodes de lutte au roseau
exotique en tourbiére

1. Introduction

Au cours de la derni¢re décennie, des populations de Phragmites australis, le roseau
commun exotique, ont ¢été observées dans plusieurs tourbiéres du Québec, plus
spécifiquement les tourbiéres ombrotrophes (bogs) situées sur la rive sud du fleuve Saint-
Laurent. Certes, le roseau est encore peu abondant dans les milieux humides, mais de plus
en plus de cas d’envahissement ont été rapportés dans les terres humides situées le long du
fleuve Saint-Laurent (Gervais et al. 1993; Hudon et al. 2005; Lavoie 2008). De la méme
facon, a 1’échelle de I’Amérique du Nord, les cas d’envahissement sont rares et répertoriés
surtout au Connecticut (Mitchell et Niering 1993), au Michigan (Kost et al. 2007) et le long
d’emprises de lignes ¢lectriques au Québec (Dubé et al. 2010).

1.1 Définition du probleme de ’envahissement des milieux humides par le
roseau commun
1.1.1 Expansion géographique des populations de roseau

Le roseau commun (Phragmites australis [Cav.] Trin. ex Steud.; famille : Poaceae)
est probablement 1’angiosperme le plus répandu dans le monde (Clevering et Lissner 1999;
Cronk et Fenessy 2001; Mal et Narine 2004). Des indices paléoécologiques (fragments de
tiges et de rhizomes bien conservés dans le sol) suggérent qu’il est présent sur le sol nord-
américain depuis plusieurs milliers d’années (Orson 1999). D’ailleurs, au moins onze
génotypes indigenes de roseau ont été répertoriés en Amérique du Nord (Saltonstall 2003;
Meyerson et al. 2012). Un génotype exotique (génotype M), originaire d’Eurasie, aurait été
introduit sur le continent au 19° siécle (Saltonstall 2002). Ce génotype, particuliérement
envahissant, serait attribuable a I’expansion phénoménale du roseau observée sur le
continent nord-américain depuis le début du 20° si¢cle (Orson 1999; Saltonstall 2002, 2003;
Catling et al. 2003).

Au Québec, le roseau exotique est présent en bordure du fleuve Saint-Laurent

depuis au moins 1916, mais sa propagation se serait accélérée avec le développement
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intensif du réseau autoroutier dans les années 1960 et 1970 (Lelong et al. 2007; Brisson et
al. 2010). La plante a pénétré a I’intérieur des terres par les canaux routiers et les canaux
agricoles (Jodoin et al. 2008; Brisson et al. 2010). Depuis les 50 dernieres années, le roseau
envahisseur a proliféré dans plusieurs écosystémes de la province, dont les milieux humides
situés non loin des routes (Gervais et al. 1993; Hudon et al. 2005; Lelong et al. 2007). De
nos jours, 95 % des populations de roseau de la province sont exotiques (Lelong et al.
2007). 11 est fort probable que cette plante connaisse dans les prochaines décennies une
forte expansion sur le territoire québécois en réponse aux changements climatiques

(Tougas-Tellier 2013).

1.1.2 Impacts des roselié¢res sur les milieux humides

Plusieurs fonctions écologiques d’un milieu humide peuvent étre affectées par le
roseau exotique (Zedler et Kercher 2004). Les roseliéres évaporent une quantité élevée
d’eau dans I’atmosphére (Mal et Narine 2004). Elles modifient également la
microtopographie de leur environnement par une forte production et accumulation de litiére
(Meyerson 2000; Rooth et al. 2003). Ces deux facteurs contribuent a rendre la surface du
sol plus seche (Chambers et al. 1999; Windham et Lathrop 1999; Rooth et al. 2003; Zedler
et Kercher 2004). La présence des roseliéres peut altérer les propriétés chimiques du sol et
leur teneur en nutriments (Windham et Lathrop 1999; Meyerson et al. 2000). De plus, il a
¢té démontré que le roseau exotique pouvait émettre une quantité élevée de méthane (CHy)
lorsque la productivité de la plante augmente en réponse a une hausse de la concentration
en gaz carbonique dans 1’atmospheére et une déposition accrue d’azote (Mozdzer et
Megonigal 2013). Ainsi, il est possible qu’un envahissement massif des tourbieres par le
roseau exotique puisse avoir pour conséquence, aprés quelques décennies, I’émission d’une

source de gaz a effet de serre (GES) d’une ampleur considérable (van den Berg et al. 2016).

La présence de populations monospécifiques de roseau peut avoir un impact négatif
sur la biodiversité, plus spécifiquement sur la richesse et la diversité végétale (Chambers et
al. 1999; Keller 2000; Bertness et al. 2002; Lavoie et al. 2003; Silliman et Bertness 2004;
Hunter et al. 2006; Minchinton et al. 2006). Par la formation d’un couvert végétal haut et

dense et I’accumulation d’une litiére relativement épaisse, le roseau nuit a la croissance des
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autres plantes en obstruant la lumiére (Haslam, 1972; Minchinton et al. 2006; Mozdzer et
al. 2013) et en limitant 1’acceés au sol pour les semences (Minchinton et al. 2006). Par
ailleurs, les roselieres peuvent accélérer la sédimentation d’un milieu humide, 1I’exonder et
perturber son fonctionnement hydrologique (Osgood et al. 2003; Rooth et al. 2003; Zedler
et Kercher 2004). Ainsi, les changements entrainés par la prolifération du roseau en
tourbicres pourraient potentiellement nuire aux communautés végétales (comme celles
dominées par les sphaignes) et mettre en péril la survie d’especes de plantes associées a cet

€cosysteéme.

Les chercheurs sont partagés sur 1’impact réel des populations de roseau exotique
sur la faune (groupe PHRAGMITES 2012; Lavoie et al. 2014). Au Québec, plusieurs
études effectuées par le groupe de recherche PHRAGMITES ont montré que les roselieres
d’eau douce étaient fréquentées par la faune (Mazerolle et al. 2014; Gagnon Lupien et al.
2015; Larochelle 2015). Toutefois, d’autres études dans les marais salés montrent que
I’envahissement par le roseau peut aussi engendrer la perte ou la dégradation d’habitats
fauniques (Roman et al. 1984; Thompson et Shay 1989; Chambers et al. 1999; Weinstein et
Balletto 1999; Able et al. 2003; Zedler et Kercher 2004; Fell et al. 2006). Par exemple, la
litiere de roseau éléve le fond d’un marais, ce qui peut nuire a I’habitat de certaines espéces
d’oiseaux (Gagnon Lupien et al. 2015). Il a été montré que plusieurs especes fauniques
(méga, macro et microfaune) utilisent les tourbiéres naturelles pour se reproduire, nicher,
s’abriter et se nourrir de fagon temporaire ou permanente (Calmé et Desrochers 2000;
Warner et Asaeda 2006). Il est donc possible que ces especes soient menacées par
différents changements biotiques et abiotiques de leur habitat si le roseau envahisseur

venait a proliférer davantage dans cet écosysteme.

La présence des roseliéres dans le paysage et leur expansion prolifique peuvent
nuire a [’économie en perturbant certaines activités récréatives ou industrielles.
Lorsqu’elles s’établissent et proliférent de manicre excessive dans les terrains publics ou
privés, elles créent des conditions (faible visibilité, asséchement et modification de
I’écoulement de 1’eau) pouvant s’avérer défavorables a certaines activités récréotouristiques

(chasse, péche, randonnée pédestre, nautisme, ornithologie ; Ontario Phragmites Working
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Group 2016). Dans un contexte industriel, il est possible que des débris végétaux (tiges,
racines, rhizomes et stolons) de roseau provenant de remblais, de la création ou du
rafraichissement des canaux de drainage ou du transport de matériel végétal contaminé
soient dispersés par la machinerie lourde dans des aires de conservation ou sur des terrains
voisins. Pour I’industrie de la tourbe, I’impact économique de ce probléme pourrait étre
important si ces débris étaient transportés a proximité des sites ou la tourbe est extraite et

que la multitude de graines des roseliéres contaminent la tourbe horticole.

1.2 Ecologie et biologie du roseau commun
1.2.1 Ecologie

Le roseau exotique est une plante cosmopolite que 1’on trouve sur tous les
continents (sauf en Antarctique) et dans presque tous les biomes, a I’exception de la
toundra arctique et des foréts équatoriales pluvieuses (Mal et Narine 2004). Il peut croitre
dans plusieurs types d’écosystémes incluant les marais cotiers, lacs, rivieres, montagnes,
déserts et milieux urbains (Packer et al. 2016). Cette plante affectionne particulierement les
milieux humides non boisés (Lavoie 2007). On trouve le roseau surtout dans les marais, les
milieux salins, saumatres et d’eau douce, dans les canaux de drainage le long des routes et
dans les canaux de drainage agricoles, 1a ou le niveau d’eau ne dépasse guére un a deux
métres au-dessus de la surface du sol (Haslam 1972; Mal et Narine 2004; Jodoin et al.
2008; Brisson et al. 2010). Il tolére tres bien les fluctuations importantes du niveau de I’eau
(Chambers et al. 2003; Pagter et al. 2005; White et al. 2007). Le roseau peut pousser a la
fois sur les sols minéraux (surtout argileux) ou organiques et sur des sols d’un pH de 5,5 a
8,1 (Mal et Narine 2004). 1l tolére des niveaux de salinité modérée variant entre 5 et 65 %o

(Engloner 2009).

1.2.2 Biologie

Plusieurs caractéristiques biologiques et morphologiques font du roseau un bon
envahisseur dans les milieux humides. Le roseau commun envahisseur (haplotype M) est
une graminée vivace de grande taille (plus de 6 m). Il s’agit d’une hélophyte pouvant
former des populations denses et monospécifiques de 3 a 4 années suivant son

¢tablissement dans un site (Cronk et Fennessy 2001). Ses populations peuvent atteindre une
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densité variant de 30 a 400 tiges par metre carré (Cronk et Fennessy 2001; Mal et

Narine 2004; Zedler et Kercher 2004).

Les tiges de roseau, de 4 a 10 mm de diameétre, sont composées d’aérenchyme, un
tissu qui permet 1’échange de gaz (oxygéne, méthane et gaz carbonique) des parties
aériennes de la plante vers son systéme racinaire (Mal et Narine 2004). L’aérenchyme,
présent également dans les racines et les rhizomes, procure au roseau un avantage
compétitif qui améliore la tolérance de sa rhizosphére aux conditions anaérobies des sols
inondés (Tulbure et al. 2012) et aux phytotoxines (Armstrong et Armstrong 1988). Les
tiges du roseau émergent chaque printemps a partir des rhizomes, puis meurent a la fin de
I’automne; elles demeurent toutefois érigées 1’hiver (Mal et Narine 2004). Au printemps
suivant, les tiges s’affaissent au sol et forment une liticre de quelques centimeétres
d’épaisseur, qui se décompose lentement (Lavoie 2007). Les tiges du roseau sont
surmontées d’une panicule (inflorescence) terminale d’environ 30 cm de longueur. Chaque
panicule peut produire annuellement de 500 a2000 graines par hampe florale

(Wijte et Gallagher 1996).

Le taux de transpiration du roseau est tres €levé, pouvant atteindre de 5 a 13 litres
par jour par metre carré (Mal et Narine 2004). Le roseau exotique possede une plasticité
phénotypique plus importante que le roseau indigéne (Bellavance et Brisson 2010; Mozdzer
et Megonigal 2012; Mozdzer et al. 2013; Bhattarai et al. 2016). Cette plasticité peut lui
conférer notamment une tolérance prononcée aux perturbations, aux fluctuations du niveau
d’eau et aux herbivores (Pagter et al. 2005; Engloner 2009; Mozdzer et Zieman 2010;
Kettenring et al. 2011; Meyerson et al. 2016).

1.2.3 Reproduction sexuée

Le roseau commun se reproduit de maniere sexuée par le biais de graines. Elles
peuvent étre disséminées par le vent, I’eau et les animaux sur une distance pouvant
atteindre jusqu’a 500 m (McCormick et al. 2016). La germination se produit habituellement
au début du printemps. Les conditions optimales pour qu’elle ait lieu sont un sol humide

ayant un niveau d’eau situ¢ a moins de 3,5 cm de la surface et des températures diurnes
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oscillant entre 25 a 35 °C (Mal et Narine 2004; Baldwin et al. 2010). Par contre, les graines
germent moins bien dans des conditions salines supérieures a 2,3 % (Haraguchi 2014). Leur

survie dans le sol est estimée a moins d’une année (Thompson et al. 1997; Baldwin et al.

2010).

Bien que la proportion de graines viables soit considérée faible pour le roseau
(327 %; Gervais et al. 1993; Maheu-Giroux et de Blois 2007, Kettenring et Wigham
2009), des individus issus de la germination in situ de graines ont été trouvés dans 1’Est du
Canada (Brisson et al. 2008). Il a ét¢ démontré que la plupart des clones de roseau dans les
marais et les canaux d’autoroutes du Québec ont pour origine la germination d’une ou de
quelques graines (Albert et al. 2015). La grande variabilité génétique observée entre les
populations de roseau a confirmé que la reproduction sexuée ¢était le mécanisme
prédominant ayant mené a 1’établissement de nouvelles populations et la propagation du
roseau exotique sur un territoire (Belzile et al. 2010). Ce mécanisme s’est aussi avéré
prépondérant a d’autres endroits en Amérique du Nord (McCormick et al. 2010a, b;
Kettenring et al. 2011). Il s’agit d’un facteur important pouvant expliquer le succés de cet
envahisseur (Kirk et al. 2011) et ’expansion exponentielle de ses populations depuis
quelques décennies au Québec (Hudon et al. 2005; Maheu-Giroux et de Blois 2007,
LeBlanc et al. 2010).

1.2.4 Propagation végétative

Lorsque le roseau s’établit dans un nouvel environnement, il se propage localement
de maniere végétative a partir de rhizomes (sous le sol) et stolons (a la surface du sol ou de
I’eau). Il posséde un réseau racinaire dense et la biomasse d’un clone représente 60 a 70 %
de sa biomasse totale (Haslam 1972; Mal et Narine 2004). Le roseau envahisseur se
propage principalement par un réseau dense de rhizomes horizontaux et verticaux pouvant
s’étendre jusqu’a 2 m de distance (Haslam 1971). Ces deux types de rhizome peuvent
croitre de plusieurs meétres par année (Rice et al. 2000; Juneau et Tarasoff 2013). Ils
forment un enchevétrement dense jusqu’a 25 a 30 cm de profondeur, parfois jusqu’a 60 cm

(Bart et Hartman 2000). Les estimations du taux d’expansion d’une population de roseau
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par propagation végétative varient de pres de 1 m (Meadows et al. 2006) jusqu’a 22 m par

année (Haslam 1972).

1.3 Méthodes de lutte au roseau commun
1.3.1 Herbicides

Pour tenter d’éradiquer des populations de roseau bien établies, 1’épandage
d’herbicides est I’approche la plus fréquemment utilisée en Amérique du Nord (Knezevic et
al. 2013; Martin et Blossey 2013). Le glyphosate et I’imazapyr, deux ingrédients actifs et
non sélectifs contenus dans les herbicides d’usage commercial, seraient les plus efficaces
pour la gestion du roseau exotique (Derr 2008a; Mozdzer et al. 2008; Cheshier et al. 2012;
Knezevic et al. 2013). Sur le terrain, I’imazapyr est considéré légerement plus efficace
(~10 a 15%) que le glyphosate (Kay 1995; Derr 2008b; Back et Holomuzki 2008;
Mozdzer et al. 2008), mais il est plus dispendieux. Le triclopyr, le diquat, I’imazamox et la
fosamine sont également utilisés pour lutter contre le roseau avec une efficacit¢ moindre
que les deux premiers (Cheshier et al. 2012). Pour des populations de roseau de grandes
superficies, D’application foliaire de glyphosate et d’imazapyr par pulvérisation est
généralement employée et s’aveére plus efficace que la technique d’application par
badigeonnage manuel d’herbicide (Kay 1995). En revanche, le badigeonnage des feuilles et
tiges avec un gant imbibé d’herbicides limite les effets sur les especes avoisinantes, et
nécessite jusqu’a cinq fois moins d’ingrédients actifs que la pulvérisation. Cette méthode
est treés efficace (diminution de 79 % du nombre de tiges) pour les petites populations

jeunes et éparses de roseau (Lombard et al. 2012; Karathanos 2015).

Plusieurs études ont indiqué, suite & un traitement au glyphosate, une baisse
significative (>90 %) du couvert, de la densité de tiges ou de la biomasse aérienne de
roseau a court terme (< 2 années de traitement; Derr 2008a; Crowe et al. 2011; Cheshier et
al. 2012; Knezevic et al. 2013). Néanmoins, la littérature scientifique tend a montrer qu’une
répétition des traitements d’herbicides est requise pour assurer leur efficacité a long terme
(Moreira et al. 1999; Ailstock et al. 2001; Back et Holomuzki 2008; Modzer et al. 2008;
Carlson et Kowalski 2009). Il est possible que ces applications puissent contribuer a ralentir

I’envahissement, toutefois elles ne peuvent garantir une éradication (Warren et al. 2001;
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Lombard et al. 2012), puisqu’une roseli¢re se reforme en une dizaine d’années en 1’absence

de traitement (Lavoie et Brisson 2007).

Selon les données actuelles, I’utilisation du glyphosate et de I’imazapyr dans la lutte
au roseau ne semble avoir aucun effet sur les macro-invertébrés et les poissons (Fell et al.
2006; Kulesza et al. 2008) ni sur 1’activité microbienne (Kennedy et al. 2012). La toxicité
de ces ingrédients actifs est considérée faible pour les animaux et les oiseaux (Hazelton et
al. 2014). Par contre, une incertitude subsiste quant a la toxicité liée aux adjuvants. Ces
produits, mélangés aux ingrédients actifs pour en améliorer la performance ou les
propriétés physiques, pourraient étre néfastes a certaines especes de poissons, d’amphibiens
et de macro-invertébrés (Tu et al. 2001; Kiviat et al. 2006; Thompson et al. 2006). Etant
donné leurs caractéristiques non-sélectives, les herbicides sont aussi susceptibles de
provoquer des impacts négatifs sur les especes végétales hors cibles (Marks et al. 1994;

Mozdzer et al. 2008; Martin et Blossey 2013).

Il n’existe présentement aucun herbicide spécifiquement homologué au Canada pour
lutter contre le roseau (sauf a des fins de recherche scientifique) selon 1’Agence de
réglementation de la lutte antiparasitaire de Sant¢ Canada (ARLA 2017). De surcroit,
aucun herbicide n’est homologué au Canada pour un usage en milieux humides (Lavoie et
Brisson 2007; ARLA 2017). Au Québec, en vertu de 1’alinéa 2 de 1’article 22 de la Loi sur
la qualit¢ de ’environnement (L.R.Q., chapitre. Q-2), I’application de pesticides est
proscrite dans un milieu humide (Gouvernement du Québec 2016). L’application
d’herbicides n’est donc pas permise dans les tourbieres du Québec, méme s’il est possible
d’obtenir, aprés de multiples démarches, un avis de non-opposition permettant de faire des

traitements.

1.3.2 Fauche

La fauche des tiges de roseaux est une méthode de confinement du roseau peu
efficace, dont I’effet est temporaire (Ailstock et al. 2001; Hazelton et al. 2014). Elle peut
toutefois contribuer a la réduction de la taille des tiges de roseau, de leur diamétre et de la

biomasse aérienne (Weisner et Granéli 1989; Giisewell et al. 2000; Warren et al. 2001;
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Giisewell 2003; Asaeda et al. 2006; Derr 2008a). Cette croissance plus faible du roseau
constatée apres la fauche peut s’expliquer par un stress physique continu infligé a la plante
qui engendre une baisse temporaire des réserves en nutriments dans les rhizomes (Giisewell
2003; Asaeda et al. 2006; Carlson et al. 2009). Par contre, plusieurs études ont montré que
la densité des tiges augmente fortement quelques années aprés une fauche (Haslam 1971a;
Cross et Fleming 1989; Buttler 1992; Cowie et al. 1992; Ostendorp 1995, 1999; Giisewell
et al. 2000; Warren et al. 2001; Giisewell 2003; Karathanos et al. 2015). Ainsi, I’arrét de la
fauche entraine un retour de la plante comme espéce dominante au plus deux a trois années
apres le traitement (Cross et Fleming 1989; Vestergaard 1994; Warren et al. 2001; Asaeda
et al. 2006; Rapp et al. 2012).

Lorsque la fauche est la méthode choisie pour freiner 1’expansion du roseau,
certaines considérations doivent étre retenues. Elle est habituellement effectuée au
printemps ou a I’été avant la floraison pour empécher tout risque de production de graines
(Carlson et al. 2009), mais elle est plus efficace lorsqu’effectuée en juin (Weisner et
Granéli 1989; Giisewell 2003). Cette méthode doit étre répétée a chaque deux semaines
pour obtenir un effet optimal sur le roseau (Farnsworth et Meyerson 1999; Giisewell et al.
2000; Giisewell 2003; Derr 2008). D’ailleurs, plusieurs études ont suggéré qu’une fauche
effectuée sur plusieurs saisons consécutives pouvait diminuer la dominance du roseau
(Cross et Flemming 1989; Weisner et Granéli 1989; Marks et al. 1994; Warren et al. 2001;
Derr 2008a).

Dans une perspective de lutte intégrée au roseau, des ¢tudes ont montré qu’une
fauche effectuée avant des interventions de bachage ou d’application d’herbicides pouvait
augmenter significativement ’efficacité de ces traitements (Burdick et al. 2010; Breen et al.
2014). Toutefois, lorsqu’une fauche est effectuée a grande échelle, elle peut étre exigeante
en terme de colts et de main-d’ceuvre, puisque les résidus doivent habituellement éEtre

transportés hors du site pour éviter tout ré-envahissement (Marks et al. 1994; Kiviat 2006).
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1.3.3 Excavation mécanique

L’excavation mécanique est une des méthodes les plus efficaces pour éliminer de
maniere rapide et définitive une population dense de roseau, a la condition que tous les
tissus soient extirpés, incluant les rhizomes et racines (Cross et Flemming 1989). Par
contre, elle est trés onéreuse (Hazelton et al. 2014), en raison des cotits d’opération et de
gestion adéquate des sols contaminés. L’excavation mécanique peut aussi se faire avec un
enfouissement du roseau sur place, ce qui contribue a diminuer ces cofts (Karathanos et al.
2015). La profondeur du matériel excavé peut parfois étre importante (> 2 m), puisque les
rhizomes verticaux peuvent atteindre une profondeur jusqu’a 2 m dans un substrat meuble
comme la tourbe (F. Messier, observ. pers.). Cela entraine des colts d’opération

additionnels.

A la suite des travaux d’extraction, un suivi adéquat est essentiel afin de garantir
une détection précoce des repousses de roseau. Ce suivi permet d’éviter un ré-
envahissement de la surface traitée. Les nouvelles tiges de roseau peuvent étre éliminées de
maniere efficace par extraction manuelle ou application d’herbicides par badigeonnage
manuel (Karathanos et al. 2015). Les sols dénudés doivent étre rapidement ensemencés
avec un mélange d’herbacées ou regarnis avec des arbustes aux endroits ou le degré

d’envahissement par le roseau est plus intense.

1.3.4 Extraction manuelle

L’extraction manuelle est une méthode efficace pour limiter la propagation d’une
population de roseau récemment établie et couvrant une petite superficie. Elle est
particulicrement efficace lorsque le systéme racinaire de la plante n’est pas encore bien

développé (Coupal 2014).

Effectuée avec des outils manuels, elle peut parfois s’avérer laborieuse et perturber
le sol, créant de nouveaux sites propices a I’envahissement par des plantes (Tu et al. 2001).
Pourtant, lorsqu’elle est jumelée a un dépistage précoce, elle permet d’éliminer les
individus de roseau a des endroits ou d’autres méthodes demeurent impraticables. Elle peut

aussi étre utilisée suite un autre traitement initial ayant permis d’éliminer la majorité des
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tiges, par exemple I’excavation mécanique ou ’application d’un herbicide (MacDonald et
al. 2013). Cependant, I’extraction manuelle doit étre répétée sur plus d’une année pour étre

en mesure de réduire le couvert d’une plante envahissante a long terme (Jones et al. 2015).

1.3.5 Bachage

Le bachage semble efficace pour la lutte au roseau exotique (Marushia et Allen
2011), et son efficacité est similaire aux traitements chimiques (Hutchinson et Viers 2011).
Un traitement de bachage effectu¢ durant une année diminue la densité, la hauteur et la
vigueur des tiges (Kettenring et al. 2013). Il a été montré qu’apres deux années de bachage,
la densité et le recouvrement d’une population de roseau diminuaient respectivement de
50 % et 75 % par rapport a 1’état initial d’envahissement (Karathanos 2015). L’effet du
bachage appliqué pendant plus de 11 mois pourrait étre accentué lorsque cette méthode est
précédée d’une fauche des tiges de roseau en juin sur les populations de roseau traitées
(Willcox 2013), sans toutefois garantir leur éradication a long terme (Kettenring et al.

2013).

Le bachage est une méthode trés colteuse et limitée aux populations de faibles
superficies (Kiviat 2006; Hazelton et al. 2014). Elle peut étre difficile a mettre en place
lorsque les conditions du site sont trés humides, car I’installation des toiles et le transport
du matériel par voie terrestre deviennent alors impossible. De plus, la toile est coliteuse, ne
se dégrade pas rapidement et est difficilement récupérable. L’efficacité de la méthode
dépend du moment et de la durée du bachage, des propriétés de la toile et des conditions

environnementales du milieu (Karathanos 2015).

1.3.6 Compétition végétale par ensemencement d’herbacées

L’ensemencement a partir d’herbacées d’un sol dénudé a été utilisé pour empécher
la germination des graines de roseau et le développement des jeunes plantules (Byun et al.
2013). 1l faut compter 3000 semences par m” d’espéces & introduire pour offrir une
compétition suffisamment grande aux jeunes plantules de roseaux déja établis dans une
zone a haute densité de semences de roseau (Byun 2015). Deux espéces se sont avérées

particuliérement efficaces pour offrir une compétition au roseau : le bident penché (Bidens
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cernua) et I’ivraie multiflore (Lolium multiflorum; Byun 2015). Ce sont des espéces
pionniéres qui couvrent trés rapidement la surface du sol et permettent la régénération
d’autres especes vasculaires indigenes. Par contre, cette méthode ne semble pas appropriée
pour freiner la propagation par voie végétative de populations de roseau déja bien établies

(Karathanos 2015).

1.3.7 Compétition végétale par plantations d’arbustes

La compétition végétale par plantation d’arbustes est une intervention de plus
grande envergure que I’ensemencement et elle est utilisée dans les sites ou le roseau est
déja bien établi. D’ailleurs, les haies arbustives peuvent limiter la croissance de jeunes
plantules de roseau, intolérants a 1’ombre, lors de leur établissement et circonscrire une
population de roseau (Albert et al. 2013). La présence d’un couvert ligneux a proximité des
populations de roseau diminue la densité et la hauteur des tiges, le nombre d’inflorescences
ainsi que le taux de germination des graines de roseau (Haslam 1971; Kudo et Ito 1988;
Ostendrop 1989; Havens et al. 2003). De plus, quelques études ont noté une absence de
populations denses de roseau en milieu forestier fermé, ainsi que la diminution de leur
densité en bordure des zones boisé¢es (Lambert 1946; Kassas 1952; Boivin et Brisson
2014). Bien entendu, les espéces utilisées doivent étre adaptées au contexte d’intervention.
Par exemple, ’aulne rugueux (Alnus incana ssp. rugosa) et le saule miyabeana (Salix
miyabeana) sont deux espéces généralistes réputées efficaces pour lutter contre le roseau en
milieux humides (Boivin et al. 2011). La compétition végétale par plantations d’arbustes
peut étre utilisée de fagon préventive pendant ou apres un traitement de bachage et a la suite
de la plupart des interventions ou la plantation d’arbustes est susceptible de nuire a la survie

des plantules de roseau.

1.3.8 Inondation

L’inondation de sites pour lutter contre le roseau a été utilisée a quelques reprises
avec des résultats mitigés. Cette méthode repose sur le principe que le roseau s’introduit
principalement dans de nouveaux sites a partir des plantules issues de graines qui
s’établissent lorsque le niveau d’eau est bas et que le sol devient exposé a 1’air libre. La

survie des plantules dépend de leur tolérance a la submersion totale ou partielle. Il a été
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montré que la submersion permanente (> 40 mm d’eau) de jeunes plantules (20 a 30 mm de
hauteur) peut diminuer considérablement (75 a 100 %) la probabilité qu’ils deviennent des
individus matures (Armstrong et al. 1999). Par contre, cette tolérance a la submersion a

tendance a augmenter avec 1’age des individus (Mauchamp et al. 2001).

Hellings et Gallagher (1992) ont remarqué une baisse significative de la hauteur des
tiges, de la biomasse souterraine et des réserves nutritives du roseau aprés que les tiges
aient été¢ submergées pendant six semaines (10 a 20 cm). De plus, aucun bourgeon attaché
aux rhizomes n’est parvenu a croitre durant 1’inondation, possiblement en raison d’un
manque d’oxygene au niveau du systéme racinaire (Hellings et Gallagher 1992). Lorsque le
roseau est soumis a un stress prolongé (submersion), I’activité photosynthétique et le
contenu en pigments des tissus dotés de chlorophylle prélevés sur les feuilles sont plus

faibles par rapport a des conditions émergées sans stress (Mauchamp et Methy 2004).

1.3.9 Briilage

Le briilage est une méthode considérée treés peu efficace pour lutter contre le roseau
exotique (Thompson et Shay 1989; Rolletschak et al. 2000). Cette méthode engendre une
forte diminution (~ 90 %) de la biomasse aérienne du roseau a court terme (Mook et van
der Toorn 1982; Thompson et Shay 1985). Toutefois, elle entraine par la suite une
augmentation considérable (> 50 %) de la densité de tiges (Mook et van der Toorn 1982;

Thompson et Shay 1985; Cowie et al. 1992).

Un briilage effectué 1’été serait plus efficace que 1’automne ou I’hiver pour diminuer
la densité¢ de repousse de tiges (Thompson et Shay 1989; Ostendorp 1999). De plus, un
brilage 1’été entrainerait une hausse de la richesse et de la diversité en especes végétales
indigenes, ainsi qu’une germination accrue des semences indigénes (Thompson et Shay
1989). Cette méthode contribue également a améliorer les conditions hydrologiques du sol
(Breen et al. 2014). Néanmoins, méme apres plusieurs années consécutives de briilage, les
surfaces traitées tendent a revenir a leur état initial d’envahissement par le roseau aprés 3 a
4 années sans traitement (Ostendorp 1999; Thompson et Shay 1985, 1989; Fernsworth et

Meyerson 1999; Warren et al. 2001). Cette reprise rapide du roseau pourrait s’expliquer a
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I’effet nul du feu sur les organes souterrains de la plante et un apport élevé et rapide en
nutriments disponible dans le sol apres le briilage (Rolletschak et al. 2000; Breen et al.
2014). La méthode de brillage requiert la maitrise de techniques spécifiques, exige des

reégles de sécurité strictes et des autorisations particulieres.

1.3.10 Lutte biologique

Peu d’¢tudes de lutte biologique ont été effectuées pour décrire et documenter
I’efficacité de cette méthode pour la lutte au roseau. En Amérique du Nord, 18 especes
d’insectes, mites et champignons pathogénes ont été recensées comme étant des
phytophages du roseau (Tewksbury et al. 2002). Parmi celles-ci, cinq especes sont
indigénes, dont Ochlodes yuma, Calamomyia phragmites et Thrypticus millestoni,
considérées comme des spécialistes du roseau (Tewksbury et al. 2002; Blossey et

Casagrande 2016).

Aussi, 26 espéces d’insectes originaires d’Europe ont une diéte qui serait basée
exclusivement sur le roseau (Tscharntke 1999; Mal et Narine 2003). Parmi celles-ci, deux
especes de noctuidés, Archanara geminipuncta et Archanara neurica, présentent un
potentiel prometteur quant a leur role d’agent de lutte biologique au roseau envahisseur
(Héfliger et al. 2005, 2006; Blossey et Casagrande 2016; Cronin et al. 2016). A.
geminipuncta est une espece particulierement répandue dans les populations de roseau. Ses
larves dévorent une quantité élevée de tissus provenant des tiges et des entre-nceuds (Mal et
Narine 2003; Blossey et Casagrande 2016). Conséquemment aux attaques successives
infligées par cette espece, la taille et le diametre des tiges tendent a diminuer a chaque

année (Tscharntke 1990).

Plusieurs chercheurs ont soulevé des réserves quant a I’introduction d’insectes a
grande échelle pour la lutte au roseau exotique (Rooth et Widham 2000; Meyerson et al.
2009; Cronin et al. 2015). En effet, I’introduction d’insectes exotiques pose certains risques
quant a un envahissement accidentel. De plus, il a ét¢ mentionné que la spécificité réelle

entre I’espece d’insecte a introduire et le roseau exotique n’est pas encore bien connue. Ces

74



insectes pourraient s’attaquer aux populations de roseau indigéne et provoquer leur

extinction (Lambert et Casagrande 2007; Cronin et al. 2016).

1.3.11 Broutement par les herbivores

Le recours a des troupeaux d’herbivores, particuliérement les ruminants, semble une
méthode efficace pour la lutte au roseau, quoique peu documentée jusqu’a présent. Le
broutement par des chevres ou des bovins entraine une baisse significative de la densité et
de la hauteur des tiges de roseau, ainsi que de la biomasse aérienne et du couvert apres
quelques années (Hayball et Pearce 2004; Sweers et al. 2013; Silliman et al. 2014; Volesky
et al. 2016). L’effet de ce broutement peut également favoriser une plus grande diversité en
especes végétales (Silliman et al. 2014) et le retour de certaines espéces fauniques, comme

par exemple la tortue des marais (Glyptemys muhlenbergii; Tesauro et Ehrenfeld 2007).

Il a été démontré que le broutement pouvait toutefois entrainer des effets néfastes a
I’écosysteme. En outre, il peut affecter la densité apparente du sol par le piétinement des
animaux et diminuer le taux de maticre organique et la fertilit¢ du sol a cause de la
diminution du couvert végétal (Silliman et al. 2014). Par contre, la littérature ne permet pas
de statuer sur la hausse ou la baisse du contenu en phosphore et en azote dans 1’eau et le sol
da a la compaction des sols par les animaux (Brundage 2010; Silliman et al. 2014). L’étude
de van den Wyngaert et al. (2003) a montré que le broutement utilisé sur une période de 15
années avait augmenté la production printanieére de biomasse aérienne de roseau a cause de

I’absence de litiere au sol.

1.4 Objectifs

Les objectifs de ce projet visaient essentiellement a 1) vérifier la faisabilité de
I’application de la méthode du bachage et de la revégétalisation en tourbiére, 2) vérifier sur
le terrain I’opérationnalité (fonctionnement rapide et précis) des techniques associées a ces
deux méthodes pour diminuer la densité de roseaux, 3) estimer les cofits et 4) faire un suivi
des plantations de saules, du nombre de repousse des parties aériennes du roseau et de la
variation de la nappe phréatique au cours de la saison de croissance pour avoir un apergu de

la performance des traitements.
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2. Méthodologie
2.1 Site d’étude

Une expérience visant a controler le roseau établi sur un site de récolte de tourbe
industrielle a ét¢ menée a la tourbicre de Saint-Alexandre-de-Kamouraska (SAK). Le site,
couvrant une superficie d’environ 25 ha, est situé a environ 20 km au sud-ouest de Riviere-
du-Loup (Figure Al). Les activités d’extraction de la tourbe ont débuté en 1970 et se sont
terminées en 1999. La tourbe a été extraite a des fins horticoles par aspirateur. Aucune
activité de restauration n’a ensuite été réalisée et la surface de la tourbe a été recolonisée
par endroit par quelques especes vasculaires. Les populations de roseau se sont développées

dans certains canaux de drainage et a la surface de la tourbe.
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Figure Al. Emplacement géographique du site d’étude de Saint-Alexandre-de-Kamouraska (SAK)
ou des méthodes de lutte au roseau commun ont été testées.
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La tourbiere de SAK est caractérisée par une tourbe résiduelle dont 1’épaisseur varie
de 2,9 a 3,5m. Elle présente une composition chimique de 1’eau et de la tourbe qui
s’apparente a celle trouvée généralement dans un fen pauvre a modérément riche (Rydin et
Jeglum 2013). Le pH de I’eau interstitielle est d’environ 6,0. Lorsque mesurée a 1’intérieur
des populations de roseau qui sont localisées a cheval sur des canaux de drainage, la
concentration moyenne en Ca varie entre 18,3 et 20,9 mg L™ (Rankin 2016). A la surface de
la tourbe résiduelle, la végétation est éparse. Elle est composée principalement de
linaigrette a large gaine (Eriophorum vaginatum) croissant en touradons épars, de plantes
graminoides (Cyperaceae, Poaceae), ainsi que de quelques individus d’éricacées et d’arbres
(bouleau et épinette noire) de petite taille. La surface de la tourbe est jonchée de nombreux
morceaux de troncs et de racines d’arbres morts qui sont peu a peu exposés par 1’oxydation
de la tourbe et les actions de gel - dégel. Cette surface est fortement assujettie aux
perturbations causées par le soulévement gélival. Le pourtour du site est délimité par un
canal de drainage principal toujours actif. De la méme fagon, les canaux secondaires a
I’intérieur du site sont toujours ouverts méme s’ils ne sont plus entretenus, et contribuent au
drainage du site lors du dégel printanier ou de fortes précipitations. Leurs dimensions
varient de 1a 2m de largeur et de 1a 1,5m de profondeur. Le niveau de la nappe
phréatique mesuré au centre de certains de ces canaux a varié entre 35 cm a -70 cm au

cours de la saison de croissance (mai a octobre 2015; Rankin 2016).

2.2 Portrait de I’envahissement du roseau commun a SAK

Des populations denses de roseau commun ont été remarquées pour la premiere fois
a SAK en juin 2013 (Figure A2). Trois populations ont alors été identifiées et délimitées
(Figure A3). Elles sont situées le long d’un canal de drainage a environ 10a 20 m
d’intervalle. Le centre des populations se situe dans le canal de drainage, a partir duquel les
individus s’étendent vers le centre plus sec des anciennes planches de récolte de tourbe.
Leurs dimensions respectives sont présentées au Tableau Al. Quatre parcelles
expérimentales de 8 m de largeur par 20 m de longueur (160 m?) et espacées de 20 m 1’une
de I’autre ont été mises en place a ’intérieur des trois populations de roseau (Figure A4).
Les parcelles ont été caractérisées quant a leur densité initiale de tiges et I’épaisseur de la

tourbe sous-jacente (Tableau A2).
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Figure A2. Population de roseau commun la plus étendue répertoriée sur le site de SAK le long et
en bordure d’un canal de drainage, avant I’application des traitements. Photographie : F. Messier.
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Figure A3. Localisation et délimitation des trois populations de roseau commun répertoriées sur le
site de SAK.
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Tableau Al. Dimensions et superficies des populations de roseau commun observées sur le
site de SAK, une tourbiére non restaurée.

. Dimensions .
Population Superficie
(longueur x largeur) 2
de roseau (m”)
(m)

1 140 x 30 3536

2 30 x 10 242

3 50 x 10 361

[ 1750

Systéme de coordonnées
géographiques : WGS 1984

|:| Unité d'échantillonnage

[ | Parcelle expérimentale

C_’:) Population de roseau commun
Limite du site de SAK

Canal primaire
Canal secondaire

Figure A4. Emplacement des trois populations de roseau commun, des quatre parcelles
expérimentales et des huit unités d’échantillonnage utilisés pour caractériser les populations a
SAK.
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Tableau A2. Caractéristiques des parcelles expérimentales (n = 4) mises en place a SAK,
une tourbiére non restauré, ou des traitements de lutte contre le roseau commun ont eu lieu.

Densité moyenne Epaisseur moyenne
Parcelle de tiges de tourbe
(nombre de tiges/m2) (m)
P1 47 2,9
P2 31 3,0
P3 21 3,5
P4 26 3,0

2.3 Description des méthodes de lutte au roseau testées

Le bachage a été test¢ pour freiner I’expansion du roseau commun sur plusieurs
sections du canal de drainage et les bordures de celui-ci a SAK. Le bachage a été effectué
sur une partie seulement de la surface couverte par les populations de roseau a cause des
contraintes liées aux opérations effectuées avec la machinerie, le temps alloué¢ aux travaux
et les colits associés a la main-d’ceuvre et au matériel nécessaire. Les toiles utilisée sur le
site de SAK ont été installées en avril 2015 sur chacune des quatre parcelles expérimentales
et y étaient toujours lors de la rédaction de ce document (janvier 2017), soit une durée
d’environ deux années apres le début du bachage. En fait, tel que suggérés par Boivin et al.
(2014) et Willcox (2013), il a été convenu de laisser les toiles durant une période d’au
moins deux a trois saisons de croissance afin de permettre la solarisation des graines et des
rhizomes situés dans les couches supérieures de la tourbe. La partie non traitée des
populations a été entretenue par une fauche des inflorescences a la fin de la saison de
croissance, afin d’éviter la dispersion des graines et empécher 1’établissement de nouvelles

plantules sur la tourbe nue.

Le bachage a été effectué en trois étapes principales. La premicere étape du bachage
consistait a faucher toutes les tiges et stolons de roseau situés sur les parcelles
expérimentales a 1’aide d’une débroussailleuse a lame. Les résidus de fauche ont été
récoltés pour étre ¢liminés a 1’extérieur du site, soit dans un lieu d’enfouissement technique

situé a proximité du site de BDB. A la deuxiéme étape, la surface de la tourbe a été
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remaniée a 1’aide d’une excavatrice. La couche supérieure de tourbe (10 cm) de chaque
parcelle a été scarifiée et excavée. Cette opération visait a briser le réseau racinaire du
roseau et le retirer de la surface de la tourbe pour qu’il soit enfoui plus tard (Figure ASa).
Le matériel (mélange de tourbe et de biomasse de roseau) a ensuite été utilis¢ afin de
combler et colmater le canal de drainage au centre de la parcelle. Pour ce faire, le matériel a
¢té soigneusement compacté avec l’excavatrice de fagon a demeurer en place tout en
colmatant le canal. Afin d’évacuer le surplus d’eau accumulé entre les trongons de canaux
bloqués, un canal de débordement d’une dizaine de metres a été creusé dans la partie sud-
ouest de chacune des parcelles (Figure ASb). Ce canal a permis d’évacuer le surplus d’eau
accumulé dans les tranchées. Une toile de jute a été installée telle une passoire au centre de
ce canal afin d’empécher toute dispersion de fragments de roseau a I’extérieur des
parcelles. Ensuite, une tranchée (1 m de largeur x 1,5 m de profondeur) a été creusée au
pourtour de chaque parcelle (Figure AS5c). La tourbe excavée a été¢ empilée autour de la
tranchée. A la troisiéme étape, une toile noire, imperméable et robuste de type
géomembrane' (environ 23 m de longueur x 11 m de largeur) a été étalée a la main et
disposée a la surface du sol de facon a recouvrir uniformément chaque parcelle
(Figure A5d). La toile couvrait aussi verticalement (1,5 m de profondeur dans la tranchée)
le pourtour des parcelles afin de créer une barricre a la propagation des rhizomes.
Finalement, la tourbe a été remise en place dans la tranchée de fagon a y ancrer la toile
(Figure ASe). Les canaux de débordement ont été remblayés. Une inspection visuelle des
toiles a été effectuée lors de chaque visite de terrain. A I’occasion, un entretien de la toile a
¢té nécessaire afin de réparer des trous et des déchirures avec du ruban adhésif toilé

imperméable.

! Polyéthyléne a basse densité linéaire (PEBDL), épaisseur = 0,26 mm, masse surfacique = 244 g/m’, produit
numéro TM-810P chez Texel Inc. a 1,50 $/m” (Texel 2016).
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Figure AS. Différentes opérations entreprises lors du bachage des populations de roseau a SAK,
soit: a) I’excavation de la surface de la tourbe, b) la création d’un canal de débordement et
I’installation d’une barriere de jute pour filtrer ’eau c) la création d’une tranchée, d) une toile
installée et le remblaiement de la tranchée pour I’ancrer et ¢) la tourbe adjacente compactée et
nivelée. Photographies : F. Messier.
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La revégétalisation a été utilisée en combinaison avec le bachage pour freiner
I’expansion du roseau commun au pourtour immédiat (juste a I’extérieur de la toile) et sur
les parcelles expérimentales (Figure A6). Cette méthode de lutte au roseau commun a partir
de la compétition végétale a été développée par I’Institut de recherche en biologie végétale
(IRBV; Boivin et al. 2011). Des boutures de saules indigénes (Salix interior)” et, ainsi que
des boutures de saules exotiques (Salix viminalis)’ ont été plantées en mai dans la tourbe a
travers les toiles (Figure A7a). Ces boutures de saules (40 cm de longueur et d’un diamétre
de 8 a 10 mm) en état de dormance ont été entreposées a 1’obscurité dans une chambre
froide (4°C) pendant 1 a 3 semaines et ont ét¢ humidifiées réguliérement pour éviter que les
tiges ne se dessechent. L’utilisation du saule en tourbicre a été privilégiée, notamment en
raison de sa tolérance a des conditions trés humides, sa croissance rapide et sa capacité a
créer un couvert végétal dense. Le choix des espéces de saules a été déterminé a partir du

rapport préparé par Boivin et al. (2011).

Tiges de roseau
commun

urbe / / Plantation NE N
h ; de saules \ !

N/

Vue de profil

Rhizomes

Figure A6. Population de roseau avant et aprés I’application de la bache et du traitement de
revégétalisation effectué sur une parcelle expérimentale & SAK. En haut : représentations
schématiques d’une vue de profil. En bas : photographies : F. Messier.

* Boutures de saules indigénes (longueur de 40 cm et diamétre entre 8 & 10 mm) achetées chez Agro Energie
Inc. a Saint-Roch-de-1'Achigan au cott de 0,658 par bouture.

? Boutures de saules exotiques (longueur de 40 cm et diamétre entre 8 4 10 mm) achetées chez Osons I’Osier
a Riviére-du-Loup au cotit de 0,65$ par bouture.
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Les boutures ont été introduites en quinconce sur la toile, a une distance de 30 cm
entre elles et un espacement de 1 m entre chacune des rangées (Figures A7b et c¢). Une
bordure de 25 cm a été respectée au pourtour de chaque parcelle. La densité¢ de plantation
équivaut a 4 plants/m”. Les plantations ont été réalisées a la main dans des incisions en
forme de « T » (10 cm de longueur) pratiquées a travers la toile. Les boutures ont été
enfoncées dans la tourbe au deux-tiers de leur longueur (environ 25 cm de profondeur)
(Figures A7d et e). La tourbe autour de chacune des boutures a été pressée pour les
maintenir en place. Pour ’ensemble des boutures, les bourgeons exposés a I’air ont été
dirigés vers le haut et I’extrémité des boutures orientée vers le sol a été taillée en biseau
(angle de 45°) de sorte qu’elles puissent étre insérées verticalement dans la tourbe.
Toutefois, les boutures se trouvant dans les rangées situées prés des canaux ont été plantées
selon un angle variant entre 30 a 45°, afin de demeurer ancrées dans le substrat. Aucun

arrosage ni fertilisation n’ont été effectués avant et aprés 1’étape de plantation.
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Figure A7. Différentes étapes des travaux de revégétalisation des parcelles expérimentales a SAK,
soit : a) la coupe préalable des boutures, b) le positionnement des boutures sur la toile, c¢) le plan
des plantations de saules, d) I’insertion des boutures dans la toile et ¢) la disposition de la plantation
sur une sous-parcelle. Photographies : F. Messier.
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2.4 Dispositif expérimental et description des traitements

Chacune des quatre parcelles bachées a été subdivisée en quatre, pour un total de 16
sous-parcelles expérimentales. La méthode de revégétalisation a été testée sur huit sous-
parcelles d’une superficie de 40 m® chacune (4m de longueur x 10m de largeur;
Figure A8). Deux traitements de plantation de saules, comprenant respectivement 120
boutures de saules exotiques et 120 boutures de saules indigenes, ont été appliqués de fagon
aléatoire sur ces sous-parcelles (SP1 a SP8) et répliqués quatre fois. Huit autres sous-
parcelles (SP9 a SP16) ont été laissées avec bache sans plantation (Figure AS). Celles-ci

pourraient faire 1’objet d’autres suivis ou essais de lutte au roseau dans le futur.

Parcelle de roseau sous bache (160 m?) Traitements

l Plantation de saules exotiques
l Plantation de saules indigénes

. Sous-parcelles bachées non revégétalisées

sous-parcelle (40 m?)
Vue aérienne Canal de drainage

Parcelle 1 Parcelle 2 Parcelle 3 Parcelle 4

Figure A8. Dispositif expérimental de 1’expérience de lutte au roseau commun a SAK.

2.5 Evaluation de la performance des traitements
2.5.1 Estimation des coiits

L’ensemble des cofits relatifs a la supervision et ’exécution des travaux, 1’achat du
matériel, ainsi que la location et I’opération de la machinerie ont été compilés combinant le
bachage et la revégétalisation. Ces données ont permis de calculer un cott d’éradication du

roseau par métre carré a partir de la méthode du bachage suivi d’une revégétalisation.
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2.5.2 Plantations de saules

Au cours de la saison de croissance (juin a septembre 2015) suivant la mise en place
des traitements (27 et 28 mai 2015), la couverture végétale, la hauteur et le taux de survie
des saules ont été évalués pour chacune des sous-parcelles expérimentales sur le site de
SAK. Les suivis ont été réalisés a quatre reprises, soit le 22 juin, 27 juillet, 2 septembre et
30 septembre. La couverture végétale de chaque saule a été évaluée en estimant la
proportion d’une surface (quadrat de 100 cm?) couvert par le feuillage et les rameaux
(Figure A9a). La hauteur maximale a été¢ évaluée en mesurant la longueur entre I’extrémité
de chaque bouture et la position de la plus haute feuille ou rameau (Figure A9b). Le taux de
survie des plantations de saules a été évalué en comptant le nombre de saules vivants par
rapport au nombre de saules morts. Les saules étaient considérés morts s’ils ne possédaient
plus aucun bourgeon, aucune feuille ou qu’ils étaient complétement flétris et que leurs tiges
et rameaux montraient des signes de desséchement (brunissement) a cause d’un stress

hydrique prolongé (Figure A9c).

2.5.3 Nombre de repousses des parties aériennes de roseau

Toutes les parties aériennes (tiges et stolons) vivantes de roseau observées a
I’emplacement des incisions ayant servi a la plantation des boutures ou ayant perforé la
toile ont été comptées lors de chaque relevé pour chacune des sous-parcelles a 1’étude
(Figure A9d et e). Au cours de ces décomptes, chaque ramet (clone) a été compté

séparément méme s’il était issu d’un méme rhizome horizontal par reproduction végétative.

2.5.4 Variation de la nappe phréatique
Lors de chaque relevé (22 juin, 27 juillet, 2 septembre et 30 septembre), la hauteur
de la nappe phréatique a ét¢ mesurée pour chacune des sous-parcelles expérimentales a

partir de puits hydrologiques disposés au centre de ces derniéres (Figure A9f).
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Figure A9. Suivi des plantations de saules a SAK pour déterminer a) la couverture végétale et b) la
hauteur des saules. Exemples c¢) d’un plant de saule mort dii & un stress hydrique prolongé, d) de
tiges de roseau sortant par une incision, ¢) d’une tige ayant percée la toile et f) d’un puits
hydrologique. Photographies : F. Messier.
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3. Résultats et discussion

La prochaine section présente les principaux résultats descriptifs obtenus pour
I’expérience de lutte aux populations de roseau commun menée a SAK. Les cotits associés
a la méthode de bachage suivi d’une regévétalisation, le taux de survie des plantations de
saules et le nombre de roseaux observés, ainsi que la variation de la nappe phréatique y sont

présenteés.

3.1 Estimation des cofits

Les cotits associés a la méthode de bachage suivi d’une regévétalisation pour lutter
contre les populations de roseau commun a SAK sont présentés dans le Tableau A3. Le
cout d’éradication du roseau a I’aide de cette méthode est évalué a 9,31 $/m2, excluant les
colts fixes (achat d’une débroussailleuse, piquets et jute). Ce colit comprenait notamment
les colits associés a la main-d’ceuvre, I’achat de la géomembrane et des boutures de saules,

ainsi que la machinerie.
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Tableau A3. Sommaire des cofits (en valeur monétaire de 2016) associés a la méthode de
bachage des populations de roseau commun présentes a SAK suivi d’une revégétalisation

des superficies traitées.

Bachage suivi d’une revégétalisation
superficie traitée = 640 m*

Coiit Coiit
Elément Détails au m’ fixe
(CAD)! (CAD)'
MAIN-D’OEUVRE (colit/personne)
Installation de la toile 1 travailleur® a 13,75 $/h * 44 h 0,95
Plantation des saules 1 planteur® a 13,75 $/h * 48 h 1,03
Supervision du chantier 1 superviseur® 220,52 $/h * 5 h 0,16
Sous-total 2,14
MATERIAUX
Géomembrane 2 géomembranes TEXEL TM-810P 211
(sans frais de transport) | (30,99 x 15 m) (929,7 m?) a 1,45 $/m’ ’
Filtres en jute pour canaux | 2 toiles de jute (1 x 4,5 m) a 6,89 $/unité 33.82
de débordement 12 piquets de bois (5 x 5 x 60 cm) a 1,67 $/unité ’
Boutures achetées 480 boutures Salix interior (40 cm) a 0,65 $/unité 0.98
(sans frais de transport) 480 tiges Salix viminalis (40 cm) 4 0,65 $/unité ’
Sous-total 3,09 33,82
EQUIPEMENTS
?g:‘;fg:fslede transpory’ | Pelle mécanique Komatsu 1382 110 $/h 23,75 h | 4,08
Débroussailleuse 4 lame 1 débroyssailleuse STIHL FS56C-E a 279,95$
ot accessoires 1 lame a 20,00$ 374,95
1 harnais double a 75,00$
Sous-total 4,08 374,95
TOTAL 9,318 408,77 $

1
Les taxes sont exclues.

? Auxiliaire de recherche de 1 cycle (Université Laval) (salaire incluant les avantages sociaux).
? Auxiliaire de recherche de 2° cycle (Université Laval) (salaire incluant les avantages sociaux).
* Cofits liés a la machinerie incluent les frais de location de I’équipement, le salaire de l'opérateur et les frais
de gestion. I1 s’agit d’un prix moyen estimé pour un contracteur privé.
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3.2 Plantations de saules et nombre de repousses des parties aériennes de

roseau
Les saules indigenes semblent avoir été particulie¢rement vulnérables aux variations

de la profondeur de la nappe phréatique. Environ 70 % des saules exotiques ont survécu
aprés quatre mois, comparativement a environ 40 % pour les saules indigenes (Figure A10).
De facon générale, des observations effectuées sur le terrain en 2015 ont permis de
constater une forte vulnérabilité des saules a I’herbivorie par les insectes et animaux a partir
des marques de broutement observées sur les feuilles, les bourgeons et les tiges, ainsi qu’a
des conditions de sécheresse prolongée marquées par le dessechement des feuilles et des
tiges affectant les plantations (F. Messier, observ. pers.). La hauteur maximale et la
couverture végétale étaient pratiquement similaires entre les plantations de saules indigenes
et exotiques au cours d’une saison de croissance. Entre les mois de mai a septembre, la
couverture végétale des saules a diminué de 13 % (Figure A10). Néanmoins, les saules
exotiques semblaient mieux résister a ces stress biotiques et abiotiques. La plupart des
repousses de roseaux ont €t€ observées dans les incisions, tandis qu’une faible proportion
d’entre elles ont percé la toile (Figure All). Par ailleurs, les repousses ont été plus
nombreuses dans les parcelles ou les conditions étaient les plus humides, tel qu’indiqué au

Tableau A4.

3.3 Variation de la nappe phréatique

Au cours de I’été¢ 2015, une fluctuation importante du niveau nappe phréatique a été
mesurée pour les différentes parcelles expérimentales. Les conditions étaient plus humides
en juillet (profondeur < 20 cm), puis elles devenaient de plus en plus séches en aoft
(35 cm) et tres seéches en septembre (44 cm). De plus, un gradient hydrique important a été
observé entre les parcelles 1 (humide) et 4 (seche), soit une différence de 47 % entre les
deux valeurs de profondeur d’eau (Tableau AS5). Ces variations des conditions
hydrologiques et les stress hydriques et thermiques associés aux conditions seches
pourraient expliquer en partie la mortalité plus importante des saules observée dans les

parcelles 3 et 4.
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Figure A10. Valeurs moyennes (moyenne + écart-type) de la hauteur maximale, la couverture

végétale, le taux de survie et la profondeur de la nappe phréatique mesurée pour les huit sous-
parcelles de plantation de saules indigénes et exotiques effectuées a SAK en fonction du nombre de

mois écoulé depuis le début du traitement de revégétalisation.
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Figure All. Valeurs moyennes (moyenne = écart-type) du nombre de repousses des parties
aériennes de roseau commun compté aux endroits ou le roseau a percé la toile et dans les incisions

des toiles installées sur les parcelles expérimentales a SAK en fonction du type de plantation de

saules.
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Tableau A3. Taux de survie des plantations, hauteur maximale et couverture végétale des
saules (n = 499), nombre de repousses de roseau ayant percées la toile et trouvées dans les
incisions des toiles (n = 499) et profondeur de la nappe phréatique (n = 8) (moyenne des

sous-parcelles + écart-type) inventoriés en 2015 pour les quatre parcelles expérimentales a
SAK.

Nombre Nombre Profondeur
Taux de  Hauteur Couverture
Parcelle . . L de roseau de roseau de la nappe
survie maximale végétale . L
de roseau (%) (cm) (%) ayant percé dans les phreéatique
la toile incisions (cm)
P1 869 11,7+ 13,0 25+24 9+7 14+ 15 1,2+10,8
P2 84+15 114+114 39+29 6+t4 23 +24 9,0 +6,6
P3 72 +29 54+6,7 13+15 3+4 15+12 11,4+8,5
P4 61 £32 4,4+58 13+£18 3+2 16 £16 21,4 +£8.8
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4. Recommandations

Le bachage semble étre une méthode d’éradication prometteuse pour lutter contre
des populations déja bien établies dans les tourbieres non restaurées. Il peut étre réalisé de
fagon fonctionnelle pour traiter de petites surfaces (< 160 m?) ou le roseau s’est établi
récemment. Pour que les techniques employées lors du bachage soient opérationnelles, il
est suggéré d’installer une géomembrane sur la surface a traiter a la fin de I’hiver. Des
conditions hivernales simplifieraient et augmenteraient 1’efficacit¢é des manceuvres
effectuées par I’excavatrice sur la surface de tourbe gelée. Faire les aménagements en hiver,
empécherait I’eau de s’accumuler dans la fosse et d’inonder la tourbe adjacente a la surface
traitée, ce qui favoriserait un meilleur ancrage de la toile dans le sol et limiterait les risques
de dispersion de diaspores (tiges et rhizomes) de roseau. Une zone tampon d’environ cing
meétres devrait €tre bachée au pourtour de la limite d’une population de roseau afin de
bloquer avec la géomembrane tous les rhizomes horizontaux. Il est é¢galement essentiel de
disposer toutes les sections de tiges fauchées avant le bachage de fagon sécuritaire dans un

endroit approprié¢ pour éviter un ré-envahissement des surfaces dénudées.

Une compétition végétale par plantations d’arbustes peut étre jumelée au bachage.
La plantation de boutures de saules exotiques est a privilégier dans les sites qui s’y prétent.
Les saules doivent étre plantés a haute densité (2 4 3 plants/m?) a travers la toile en
minimisant I’ouverture (< 5 cm) disponible pour la repousse des tiges de roseau. Le saule
indigéne semble moins tolérant que I’espece exotique aux conditions de stress hydrique et
de chaleur provoquées par la solarisation a la surface de la tourbe. C’est pourquoi son
utilisation en tourbic¢re devrait étre reconsidérée ou d’autres espéces de saules indigénes
testées de manicre plus approfondie. Un suivi adéquat des jeunes plantations doit étre
accompagné de mesures compensatrices (remplacements d’individus morts). Comme ce
projet est encore en cours, I’analyse approfondie des données fourniront des informations
supplémentaires sur I’efficacité de cette méthode utilisée pour lutter au roseau en tourbicre.
Ainsi, pour I’éradication ou le confinement du roseau, on ne peut pas encore statuer sur une
méthode de gestion en particulier vu le cours délai depuis la mise en place des traitements

et n’ayant pas encore les données probantes pour I’appuyer.
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