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Résumé 
Cette étude porte sur l’évaluation à long terme de la végétation de la tourbière de 

Bois-des-Bel, restaurée par la technique de « transfert du tapis muscinal ». L’approche par 

communautés a montré que l’écosystème de référence, la zone non restaurée et la zone 

restaurée depuis neuf ans étaient différents quant à la structure et à la composition végétale. 

La zone restaurée avait une abondance élevée 1) de sphaignes, ce qui la différenciait de la 

zone non restaurée, et 2) d’herbacées, ce qui la différenciait de l’écosystème de référence. 

Les traits des herbacées trouvés dix ans après la restauration, bien que différents et plus 

uniformes que ceux de l’écosystème de référence, montraient une tendance à se rapprocher 

de ce dernier. Après 10 ans, les canaux possédaient une diversité fonctionnelle de traits 

d’herbacées plus élevée que les planches. La création de mares de différentes profondeurs 

pourrait augmenter la diversité du site restauré. 
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Abstract 
This study is about the long term evaluation of the vegetation of Bois-des-Bel 

peatland, restored by the “moss layer transfer” technique. The communities approach 

showed different vegetation structure and composition for the reference ecosystem, the 

non-restored section and the nine years old restored section. However, the restored section 

had higher abundances of 1) Sphagnum mosses which increased its dissimilarity from the 

non-restored section and of 2) herbaceous species which increased the difference with the 

reference ecosystem. Traits of herbaceous species found ten years after restoration were 

different and more uniform than those found in the reference ecosystem, but they seemed to 

converge toward the latter. For herbaceous species, the former ditches of the restored 

section had higher traits functional diversity than peat fields ten years after restoration. 

Thus, the creation of shallow or deep ponds could increase diversity of the restored site.  

 



Avant-propos 
Les chapitres 1 et 4 constituent respectivement l’introduction et la conclusion de ce 

mémoire. Je suis l’auteure principale de ces chapitres qui ont été révisés par Monique 

Poulin (directrice) et Line Rochefort (co-directrice). Une section du chapitre 2 sera utilisée 

dans un article pour lequel je serai co-auteure et qui est en préparation. Pour ce chapitre, 

j’ai récolté les données sur le terrain, j’ai effectué les analyses statistiques et j’ai rédigé le 

manuscrit. Par conséquent, je suis l’auteure principale de ce chapitre. Le protocole 

d’échantillonnage utilisé a été adapté de celui établi par le Groupe de recherche en écologie 

des tourbières (GRET). Les analyses multivariées ont été, en partie, réalisées pendant le 

cours de Pierre Legendre. Monique Poulin et Line Rochefort ont développé le dispositif 

expérimental et le protocole de suivi à long terme, ont participé à l’interprétation des 

résultats ainsi qu’à la révision du manuscrit. Les auteures de ce chapitre sont donc :  

D'Astous, A., M. Poulin et L. Rochefort. « Retour de la structure et de la 

composition végétale dans une tourbière neuf ans après restauration. » 

 

Le chapitre 3 a été rédigé sous forme d’article et j’en suis l’auteure principale. Ce 

chapitre a été rédigé en anglais et a été soumis, en partie, à une édition spéciale portant sur 

les plantes des milieux humides construits, restaurés et créés de la revue Ecological 

Engineering. Pour cet article, j’ai récolté les données prises en 2010 et utilisé la base de 

données d’abondance d’espèces construite par le Groupe de recherche en écologie des 

tourbières (GRET) depuis 1999. En collaboration avec Isabelle Aubin, j’ai créé la base de 

données des traits et j’ai effectué les analyses statistiques. Les trois co-auteures ont 

contribué à la révision du manuscrit.  

D'Astous, A., M. Poulin, I. Aubin, and L. Rochefort. “Using functional diversity as 

an indicator of restoration success of a cut-over bog.” 

 

Tout au long de ce mémoire, les références sont présentées des plus récentes au plus 

anciennes afin d’assurer une uniformité avec le format demandé par le journal Ecological 

Engineering (chapitre 3). J’ai reçu une aide financière des organismes suivants : le Fonds 

de recherche du Québec - Nature et technologies (FQRNT), l’Institut Hydro-Québec en 

environnement, développement et société (Institut EDS), le Centre de la science de la 

biodiversité du Québec (CSBQ) et le Groupe de recherche en écologie des tourbières 

(GRET). Ce dernier a aussi apporté un soutien logistique inestimable.  
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1 Introduction générale 

1.1 Les services écologiques et la biodiversité 
Les écosystèmes rendent plusieurs services bénéfiques aux humains tels que le 

recyclage de nutriments, l’emmagasinage de carbone, la régulation des inondations et un 

support pour la biodiversité (Kimmel et Mander 2010). La biodiversité, qui est un sujet 

d’actualité important, est définie comme la « variabilité des organismes vivants de toute 

origine y compris, entre autres, les écosystèmes terrestres, marins et autres écosystèmes 

aquatiques et les complexes écologiques dont ils font partie : cela comprend la diversité au 

sein des espèces et entre espèces ainsi que celle des écosystèmes » (Nations Unies 1993). 

La biodiversité a des effets positifs au niveau de l’écosystème (Schmid et al. 2009) et au 

sein du même groupe trophique (Cardinale et al. 2006). Ainsi, la biodiversité a plusieurs 

fois été associée à diverses fonctions écosystémiques (rétention des nutriments, 

productivité, etc.; Hooper et al. 2005; Loreau et al. 2003). Par exemple, une biodiversité 

accrue peut assurer une plus grande stabilité des services écosystémiques rendus sur une 

longue période de temps (Hooper et al. 2005; Loreau et al. 2001). De plus, la biodiversité a 

une valeur économique importante (Pearce et Moran 1994). Par exemple, au Canada, 

l’écosystème des tourbières procure une ressource naturelle utile à l’homme : la tourbe. 

Néanmoins, l’exploitation de cette ressource a des conséquences à ne pas négliger sur la 

biodiversité.  

1.2 La perte de la biodiversité 
La perte d’habitats, qui peut être causée par les phénomènes d’exploitation, de 

fragmentation et de réchauffement climatique, est la principale cause de la diminution 

drastique de la biodiversité mondiale (Pimm et al. 1995). En effet, le rythme actuel 

d’extinction d’espèces rend la crise contemporaine de perte de biodiversité comparable et 

même supérieure à celles observées lors des périodes d’extinction de masse du Permien et 

du Crétacé (Sepkoski 1997). Face à cette situation critique, des traités internationaux pour 

la protection de la biodiversité ont été mis en place, le principal étant celui de la 

Convention sur la diversité biologique (CDB). Une des solutions proposées par la CDB 

pour ralentir la perte de la biodiversité est la restauration écologique (SCBD 2005), qui 
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représente une option de conservation où diverses actions sont entreprises afin d’améliorer 

l’état d’un écosystème qui a été endommagé (SERIS & PWG 2004). L’étude qui suit 

s’inscrit justement dans ce cadre afin d’analyser si la restauration des tourbières aide au 

retour de sa biodiversité végétale.  

1.3 L’évaluation des bénéfices de la restauration écologique 
Afin de connaître l’étendue des bénéfices que les projets de restauration amènent, les 

évaluations qui sont effectuées doivent être mieux définies. En effet, les professionnels en 

charge des projets de restauration établissent des buts vagues (Ehrenfeld 2000) et 

difficilement mesurables (Bakker et al. 2000). De plus, les évaluations sont trop souvent 

basées sur des données amassées quelques années après la restauration. Ces évaluations 

sont inappropriées puisque les activités de restauration entraînent une réponse rapide des 

conditions abiotiques ou biotiques, mais qui changent souvent à long terme (Sarr 2002). 

Conséquemment, les conditions trouvées quelques années après la restauration ne sont pas 

nécessairement représentatives du site restauré plusieurs années après la restauration. 

Idéalement, des évaluations basées sur un programme de suivi écologique rigoureux et qui 

couvrent suffisamment d’années pour refléter les conditions trouvées dans l’écosystème 

restauré à long terme devraient être mises en place. Pour l’instant, de telles études restent 

rares (Follstad Shah et al. 2007).  

1.4 L’écosystème de référence 
L’objectif général de la restauration est de faire en sorte que l’écosystème dégradé se 

rapproche de l’écosystème de référence qui est trouvé dans la même région et qui présente 

une variabilité naturelle (Landres et al. 1999; White et Walker 1997). Idéalement, 

l’écosystème de référence regroupe plusieurs sites naturels où des données spatiales et 

temporelles sont accessibles et peuvent être combinées (Rochefort et Lode 2006). Certaines 

études prônent aussi l’utilisation d’analyses paléoécologiques comme référence afin de 

reconstruire l’histoire d’un site sur des milliers d’années (Lavoie et al. 2001). Il est critique 

d’établir des buts de restauration basés sur l’écosystème de référence afin qu’ils soient 

réalistes et qu’ils puissent être évalués (Ehrenfeld 2000). Toutefois, plusieurs auteurs 

soulignent l’impossibilité d’avoir un écosystème restauré identique à l’écosystème de 

référence (Dufour et Piégay 2009). Par exemple, la restauration des forêts de pins 
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ponderosa avait pour objectif le retour d’une communauté d’herbacées similaire à celle qui 

existait en 1876, avant l’établissement des euro-américains (Laughlin et al. 2006). Même 

après onze ans de suivi, l’objectif n’a pas été atteint et on estime que le retour d’une 

communauté d’herbacées similaire à celle trouvée en 1876 ne sera pas vu dans les 

prochaines années (Laughlin et al. 2006). L’un des facteurs identifiés empêchant de 

s’approcher de l’objectif initial est la différence au niveau de l’accumulation de la litière, 

qui se fait depuis plus de cent ans au sein de l’écosystème de référence, alors que le site 

restauré n’a que onze ans. En somme, l’évaluation des projets de restauration basée sur un 

écosystème de référence est préférable bien qu’il soit important de connaître les limites 

inhérentes à la comparaison d’un écosystème de référence et d’un site restauré. Pour notre 

étude, un écosystème de référence sera utilisé afin de faire l’évaluation de la restauration 

des tourbières. 

1.5 Les tourbières 
Les tourbières sont définies comme étant des écosystèmes « où une couche de tourbe 

s’est naturellement accumulée » (Ramsar 2002). Les tourbières sont caractérisées par une 

nappe phréatique située près de la surface. Il existe plusieurs types de tourbières, mais les 

deux catégories principales sont les tourbières ombrotrophes (bog) ou minérotrophes (fen). 

Selon l’étude de Vitt et al. (1995), les variations de l’acidité, de l’alcalinité et de la 

conductivité de l’eau de surface permettent de distinguer les deux catégories de tourbières. 

Les tourbières ombrotrophes sont plus acides (le mode du pH se situe entre 4,01 - 4,25), ont 

des concentrations plus faibles en calcium, en sodium ainsi qu’en magnésium et ont une 

plus faible conductivité de l’eau de surface que les tourbières minérotrophes (Vitt et al. 

1995). Plus précisément, les tourbières ombrotrophes sont caractérisées par une nappe 

phréatique qui n’est alimentée que par les sources atmosphériques (c’est-à-dire les eaux de 

pluie; Payette et Rochefort 2001). Généralement, elles sont dominées par les sphaignes 

(Gorham et Janssens 1992). Au Québec et au Labrador, des herbacées, des éricacées et des 

arbres comme Rubus chamaemorus L., Ledum groenlandicum Oeder et Picea mariana 

(Mill.) B.S.P. sont aussi présents (Garneau 2001). Pour ce qui est des mesures de pH, le 

point charnière entre les tourbières ombrotrophes et minérotrophes est de 5,70 (Gorham et 

Janssens 1992). Au contraire des bogs, les sources d’eau des tourbières minérotrophes 

proviennent à la fois des précipitations et du ruissellement qui origine des écosystèmes 
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avoisinants, ce qui amène une source d’éléments minéraux dissous. Le mode du pH des 

fens varie généralement entre 6,76 et 7,00 (Gorham et Janssens 1992). La végétation 

dominante est composée de mousses brunes et de graminées telles que les cypéracées. Les 

espèces typiques des fens du Québec et du Labrador comprennent, entre autres : Carex 

canescens L., Eriophorum angustifolium Honckeny, Maianthemum trifolium (L.) Sloboda, 

Campylium stellatum (Hedw.) C. Jens., Scorpidium scorpioides (Hedw.) Limpr. et Myrica 

gale L. (Garneau 2001). Les tourbières qui seront étudiées dans le présent mémoire sont 

toutes de type ombrotrophe.  

1.6 L’exploitation des tourbières 
Mondialement, le Canada est l’un des pays où la production de tourbe est la plus 

élevée (Daigle et Gautreau-Daigle 2001). Cette production est concentrée dans les 

provinces du Nouveau-Brunswick et du Québec (Poulin et al. 2004) ainsi que dans les 

zones méridionales (Rochefort 2000), ce qui menace la biodiversité régionale (Poulin et al. 

2004). L’industrie utilise principalement la méthode d’aspiration pour extraire la tourbe 

(Landry 2008). Cette technique est particulièrement destructive pour l’écosystème puisque 

toute la végétation présente sur les champs d’aspiration du site avant l’exploitation, ci-après 

désignés par le mot « planche », est retirée. Le site est drainé de manière extensive par des 

canaux d’un mètre de profondeur disposés tous les trente mètres. Suite à l’exploitation d’un 

site par aspiration, son réservoir de graines a complètement disparu (Salonen 1987), son 

hydrologie est grandement perturbée (Price et al. 2003) et sa surface est instable 

(Groeneveld et Rochefort 2002). Ces conditions abiotiques empêchent les sphaignes, qui 

font parties de la strate muscinale typique de cet écosystème, de s’établir (en moyenne, 

< 2 % de couverture pour des tourbières abandonnées à la régénération spontanée; Poulin et 

al. 2005). Cette activité laisse donc de grandes superficies perturbées, mais des efforts ont 

été déployés depuis dix-huit ans pour assurer une gestion responsable des tourbières 

(Rochefort et Lode 2006). Le résultat de ce travail est le développement de la technique de 

restauration par « transfert du tapis muscinal » par le Groupe de recherche en écologie des 

tourbières (GRET), en collaboration avec l’industrie canadienne de la tourbe.  
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1.7 Technique de restauration par transfert du tapis muscinal  
Les étapes de la technique par transfert du tapis muscinal consistent, brièvement, en 

la préparation du site à restaurer qui doit avoir une surface plane. Si de la végétation s’est 

établie suite à l’abandon de la tourbière exploitée, elle est enlevée. Ensuite, la surface 

végétale (cinq à dix premiers centimètres) d’une tourbière naturelle, qualifiée de « tourbière 

d’emprunt », est récoltée (Figure 1.1.a). Cette couche contient des graines, des rhizomes ou 

des diaspores de sphaignes, de mousses, de lichens et de plantes vasculaires qui servent de 

propagules pour recoloniser les sites abandonnés (Figure 1.1.b). L’établissement des 

fragments de végétation est favorisé en ajoutant de la paille pour accroître l’humidité à 

l’interface air-sol (Figure 1.1.c; Price et al. 1998) et en remouillant le site à restaurer par le 

blocage des canaux de drainage (Figure 1.1.d; LaRose et al. 1997). De plus, du phosphore 

peut être appliqué en faible dose afin de favoriser l’établissement des polytriques 

(Polytrichum spp.), qui à leur tour, facilitent le retour des sphaignes (Groeneveld et 

Rochefort 2005; Rochefort et al. 2003). La restauration écologique par transfert du tapis 

muscinal a comme objectif principal le retour d’un couvert de végétation principalement 

composé de sphaignes et le rétablissement d’un régime hydrologique propre aux tourbières 

(Rochefort et al. 2003). Plusieurs autres objectifs existent, tels que ceux reliés aux 

fonctions des tourbières (accumulation de la tourbe et puits de carbone, retour des cycles 

biogéochimiques et des nutriments), à la biodiversité (retour de la structure de 

l’écosystème, de la composition en espèces et de l’organisation trophique) ou à l’intégrité 

écologique (résistance aux espèces exotiques, perpétuité de la tourbière restaurée sans 

autres interventions humaines, etc.; Gorham et Rochefort 2003; Rochefort 2000).  

1.8 La tourbière de Bois-des-Bel 
La technique de restauration par transfert du tapis muscinal a été appliquée à grande 

échelle (8,4 ha) à l’automne 1999 et a été complétée au cours de l’année 2000 à la tourbière 

de Bois-des-Bel (BDB). La première saison de croissance du site restauré de BDB est celle 

de l’été 2001, qui représente l’an un après la restauration. La tourbière de BDB est située 

sur la rive sud du Saint-Laurent, à 200 km au nord-est de Québec (Figure 1.2). Elle fait 

partie d’une région où la biodiversité régionale des écosystèmes tourbeux a été affectée 

négativement par le drainage agricole et par l’augmentation de la fréquence de feux 

d’origine anthropique (Pellerin et Lavoie 2003). La tourbière de Bois-des-Bel est aussi 
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composée d’une zone non restaurée de 2,1 ha (qui a été abandonnée depuis 1980) et d’une 

zone tampon de 1,0 ha qui sépare la zone restaurée de la zone non restaurée (Figure 1.3).  

 

Figure 1.1 Photographies de quelques étapes de la restauration par transfert du tapis 

muscinal : a) emprunt du matériel végétal d’une tourbière naturelle (Crédit, GRET 1999), 

b) dispersion mécanique des fragments de végétation sur le site à restaurer avec un 

rotoculteur (Crédit, Croft 2000), c) ajout de paille sur le site à restaurer (Crédit, Croft 2000) 

et d) blocage des canaux de drainage du site à restaurer (Crédit, Bérubé 2009).  
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Figure 1.2 Emplacement géographique du site d’étude de Bois-des-Bel (200 km au nord-est 

de la ville de Québec) où la technique de restauration par transfert du tapis muscinal a été 

appliquée en 1999-2000 (Crédit, Ministère des ressources naturelles du Québec 2011).  

 

Figure 1.3 Description du dispositif expérimental de la tourbière de Bois-des-Bel (Adaptée 

de Rochefort et al. En préparation). Le site est composé d’une zone de 8,4 ha restaurée par 

transfert du tapis muscinal (en gris foncé), d’une zone non restaurée de 2,1 ha (abandonnée 

depuis 1980 - en gris pâle) et d’une zone tampon de 1,0 ha (ligne grise pâle rapprochée).  
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1.9 Évaluation de la restauration de Bois-des-Bel (1999-2008) 
Une équipe multidisciplinaire d’écologistes, d’hydrologistes, de microbiologistes et 

de biochimistes avait comme mandat d’évaluer chacun des objectifs mentionnés à la section 

1.7 pour la restauration de Bois-des-Bel. Ci-après, une revue de littérature succincte est 

présentée afin de montrer les résultats majeurs et, plus particulièrement, ceux qui illustrent 

la dynamique de la végétation au cours des huit premières années suivant la restauration.  

 

Avant la restauration, la majorité du site était dépourvue de végétation (Rochefort et 

al. 2002). Quelques années après la restauration, Shantz et Price (2006) ont vu une 

amélioration de certaines conditions hydrologiques, soit une nappe phréatique plus élevée 

mais aussi plus variable dans la zone restaurée que dans la zone non restaurée. Les espèces 

d’herbacées montrent une abondance élevée quelques années après la restauration 

(Rochefort et al. En préparation). Bien qu’elles aient diminué avec les années, les herbacées 

restent plus abondantes que dans un écosystème de référence huit années après la 

restauration (Rochefort et al. En préparation). Après huit ans, Poulin et al. (Soumis) 

montrent que la biodiversité du site restauré dépasse parfois celle d’un écosystème de 

référence et qu’un couvert muscinal composé de sphaignes et d’hépatiques est bien établi. 

Dans ce mémoire, deux approches d’évaluation seront employées afin de mesurer différents 

objectifs reliés à la végétation trouvée neuf et dix ans après l’application de la technique de 

restauration par transfert du tapis muscinal à Bois-des-Bel. 

1.10  Approche par communautés 
L’approche par communautés est une évaluation traditionnelle des projets de 

restauration basée sur la réponse des espèces. Les communautés sont définies comme un 

« groupe d’organismes vivants qui interagissent dans les mêmes lieux et temps » et qui ont 

des limites géographiques ainsi que temporelles bien établies (Fauth et al. 1996). Les 

assemblages d’espèces sont influencés par divers facteurs abiotiques (par exemple la 

température, l’humidité, les conditions du sol, etc.) et les interactions biotiques (par 

exemple la compétition, le mutualisme, etc.; Pavoine et al. 2011). Généralement, les 

communautés sont composées de quelques espèces dominantes et de plusieurs espèces rares 

(Whittaker 1965). L’approche par communautés permet de voir quels assemblages de 
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strates de végétation ou d’espèces dominent au sein des sites étudiés.  

 

La comparaison des espèces trouvées dans les sites restauré, non restauré et naturel 

sert de modèle d’évaluation. L’évaluation de ces trois types de sites est communément 

employée pour les projets de restauration de différents écosystèmes (Benayas et al. 2009). 

Laughlin et al. (2006) soulignent que la communauté végétale du site restauré ne sera pas 

complètement similaire à celle de l’écosystème de référence (voir section 1.4) mais que ce 

dernier peut tout de même servir d’objectif pour le projet de restauration.  

 

Une des limites importantes de l’approche par communautés est qu’il n’est pas 

possible de généraliser les résultats obtenus à différentes régions biogéographiques (Keddy 

1992). De plus, les analyses des projets de restauration seulement basées sur les espèces, 

telles que les mesures de diversité ou de richesse, ne sont pas appropriées puisqu’un retour 

d’espèces non désirées est souvent observé les premières années après la restauration 

(Kellogg et Bridgham 2002). L’utilisation de l’approche par communautés combinée avec 

l’approche par traits est encouragée (Laughlin et al. 2006) bien que plusieurs auteurs 

préconisent seulement cette dernière (Barbaro et al. 2001; Woodward et Diament 1991).  

1.11  Approche par traits  
Au cours des vingt dernières années, les écologistes ont commencé à rechercher de 

nouvelles voies pour prédire la réponse des communautés aux changements 

environnementaux globaux (Keddy 1992). Une des approches qui est dorénavant 

fréquemment utilisée est basée sur les traits des espèces, qui ont un caractère universel 

(Aubin et al. 2009). Les traits des espèces peuvent référer à leur environnement préférentiel 

ou être des caractéristiques morphologiques, physiologiques et phénologiques mesurables 

au niveau de l’individu (Violle et al. 2007). En effet, le potentiel qu’une espèce a de se 

trouver dans un écosystème donné est largement déterminé par ses traits (Lavorel et al. 

1997). Donc, l’abondance d’une espèce trouvée dans un écosystème donné dépend de la 

combinaison de traits adaptée aux filtres écologiques qui jouent un rôle important dans ledit 

écosystème (Lacourse 2009; Cingolani et al. 2007). Ainsi, il est possible de comprendre les 

mécanismes structurant les communautés. Par exemple, la biomasse des mycorrhizes ou la 
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vitesse de croissance d’une plante sont des traits qui peuvent être reliés à la fonction du 

recyclage des nutriments (Hobbie et al. 1992). Si une étude montre des changements dans 

les données mesurées sur ces traits, il est possible que l’on soit en présence d’une période 

de transition d’un milieu pauvre à un milieu riche en nutriments, ou vice-versa (Hobbie et 

al. 1992; Woodward et Diament 1991). Donc, l’utilisation d’une approche par traits semble 

une voie prometteuse afin de répondre à des questions d’ordre mondial. Par exemple, des 

études sur la résilience des écosystèmes face à leurs changements d’utilisation à grande 

échelle (Laliberté et al. 2010) ou sur la migration des espèces face aux changements 

climatiques (Diaz et Cabido 1997) existent.  

 

Plusieurs efforts ont été effectués afin d’améliorer l’interprétation et la validité des 

études basées sur les traits. Des mesures standardisées de 28 traits identifiés comme 

représentant différentes fonctions écosystémiques, étant faciles à mesurer et à faibles coûts, 

ont été établies (Cornelissen et al. 2003). Au Canada, des progrès importants ont été faits 

dans le développement d’une banque de données de traits pour les plantes (TOPIQ-C, 

Aubin et al. 2007). De plus, certains traits ont été associés à certains procédés 

environnementaux : la hauteur des plantes face aux pressions des herbivores (Cingolani et 

al. 2007), les méthodes de dissémination des graines pour l’établissement des plantes 

(Kirmer et al. 2008; Campbell et al. 2003), etc. Néanmoins, certains problèmes, tels que la 

corrélation de traits en raison de contraintes phylogénétiques, ont été identifiés (Poff et al. 

2006). Afin d’améliorer les analyses basées sur les traits, de nouvelles approches ont 

récemment été développées (Pagel et Meade 2006). Par exemple, pour les insectes lotiques, 

le trait des niveaux trophiques (c’est-à-dire herbivores, prédateurs, etc.) a été montré 

comme n’étant pas corrélé avec la phylogénie des espèces considérées, ce qui rend les 

modèles dans lesquels ce trait est utilisé plus robustes (Poff et al. 2006).  

 

À ses débuts, l’approche par traits a surtout été utilisée dans les études portant sur la 

dynamique de la végétation des prairies en Europe (Kahmen et al. 2002; Barbaro et al. 

2001; Lavorel et al. 1998), mais elle a rapidement été appliquée à une grande variété 

d’écosystèmes, de taxons et de contextes. Par exemple, des études sur les niveaux de 

prédisposition des espèces menacées (Farnsworth et Ogurcak 2008), sur la réponse des 
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araignées au feu (Langlands et al. 2011) ou sur la réponse de la végétation à la gestion des 

forêts (Aubin et al. 2009; Aubin et al. 2008; Aubin et al. 2007) ainsi que sur les 

assemblages des communautés sur une échelle temporelle de 15 000 ans (Lacourse 2009) 

ont été réalisées.  

 

Dans les projets de restauration, l’approche par traits est préconisée puisqu’elle 

permet de prédire l’assemblage des espèces, d’identifier des traits liés au rétablissement 

d’une espèce désirée ou de faciliter la conservation de la diversité fonctionnelle (Tullos et 

al. 2009; Kirmer et al. 2008; Gondard et al. 2003; Pywell et al. 2003). Par exemple, si 

l’objectif de la restauration est d’empêcher le retour d’espèces exotiques, il est judicieux de 

choisir a priori des espèces indigènes présentant un ensemble de traits similaires aux 

espèces exotiques susceptibles d’envahir le site à restaurer (Funk et al. 2008). Si 

l’écosystème à restaurer a des pressions abiotiques extrêmes, telle que la sécheresse estivale 

dans les écosystèmes méditerranéens, il est important de choisir des arbres qui sont connus 

comme ayant le meilleur potentiel de transport d’eau au sein du xylem et de conductivité 

hydraulique pour les projets de restauration (Swift et al. 2008). Donc, le potentiel de 

prédiction de l’approche par traits est l’avantage principal à considérer lors de la 

planification de la restauration (Bakker et al. 2000).  

 

L’approche par traits a aussi été utilisée dans le domaine de l’évaluation de la 

restauration et sa popularité a augmenté en Amérique du Nord au cours des dernières 

années (Sandel et al. 2011; Tullos et al. 2009; Seabloom et van der Valk 2003). En 

associant la variation de l’abondance des espèces aux changements temporels d’un 

écosystème restauré, les traits des espèces favorisées peuvent être identifiés (Aubin et al. 

2009). Donc, un syndrome, qui représente un groupe de traits associé à un stade particulier 

(Lavorel et al. 2007), peut être décrit. Il est possible d’évaluer la trajectoire de l’écosystème 

restauré sur plusieurs années et sa similarité par rapport à l’écosystème de référence, en 

intégrant ce dernier à l’analyse. Ainsi, les responsables des projets de restauration peuvent 

évaluer leurs succès au niveau des fonctions rétablies au sein de l’écosystème restauré au 

lieu des espèces qui y sont trouvées. Par la suite, de nouvelles actions pourront être 

appliquer, si nécessaires. Dans les plantations d’épinette de Norvège, l’analyse de la 
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restauration à partir de l’approche par traits a permis de réaliser que les herbacées 

généralistes étaient favorisées par les éclaircies faites par les gestionnaires, une pratique qui 

doit dorénavant être évitée pour atteindre les objectifs initiaux visés (Hérault et al. 2005). 

En somme, l’intégration de l’approche par traits à l’évaluation de la restauration pourrait 

permettre d’identifier des étapes critiques où une amélioration significative pourrait être 

amenée afin d’atteindre un niveau de succès plus élevé et de manière plus efficace (Funk et 

al. 2008; Campbell 2002; Ehrenfeld 2000). 

1.12  Objectifs du mémoire 
En 2010, la tourbière de Bois-des-Bel est restaurée depuis dix ans. De nombreuses 

études ont été faites sur cette tourbière puisqu’elle est la première à avoir été restaurée par 

la technique de transfert du tapis muscinale dans son intégralité (voir section 1.9) et à avoir 

été suivie rigoureusement. Après neuf ans, une analyse fixe dans le temps de la zone 

restaurée a été effectuée afin de voir les progrès réalisés par rapport à la zone non restaurée 

et à l’écosystème de référence (chapitre 2). L’approche par communautés a permis une 

comparaison approfondie de toutes les espèces végétales (arbres/arbustes, éricacées, 

herbacées, sphaignes, mousses et hépatiques) au niveau spatial. Nous avons avancé 

l’hypothèse que la similarité de la structure et de la composition végétale du site restauré 

depuis neuf ans était plus grande avec l’écosystème de référence qu’avec le site non 

restauré. Ajoutons que le site restauré depuis neuf ans a aussi été comparé avec la tourbière 

d’emprunt afin d’identifier des espèces qui sont favorisées par la technique de transfert du 

tapis muscinal, ou qui sont récalcitrantes, c'est-à-dire qui ne s’établissent pas suite à leur 

transfert dans le milieu de réintroduction (par exemple Bell 2001). Ici, notre hypothèse était 

qu’il y aurait des espèces favorisées par la technique de restauration par transfert du tapis 

muscinal. En effet, une des études antérieures effectuée à la tourbière de BDB montre que 

les herbacées du site restauré sont surabondantes (Rochefort et al. En préparation) par 

rapport à la quantité trouvée en tourbière ombrotrophe naturelle (Moore et al. 2002). 

Puisqu’il existe déjà plusieurs études portant sur les espèces trouvées à Bois-des-Bel (voir 

section 1.9), une nouvelle approche a été mise de l’avant afin de mieux comprendre les 

mécanismes sous-jacents à la revégétation des tourbières restaurées. En effet, les traits 

déterminants du potentiel des herbacées à s’établir ou à persister sur le site avant la 

restauration, au cours des dix années suivant la restauration et dans un écosystème de 



 

 

 

13 

référence, ont été identifiés (chapitre 3). Pour chacun des traits étudiés, des hypothèses ont 

été créées en se basant sur la littérature. Ainsi, il est possible d’évaluer le succès du site 

restauré en observant les changements des traits trouvés dans l’écosystème restauré sur une 

échelle temporelle de dix ans par rapport aux traits trouvés dans l’écosystème de référence. 

De plus, les tourbières exploitées pour la tourbe horticole présentent une topographie 

initiale unique : des planches et des canaux. Cette particularité a été utilisée pour augmenter 

les connaissances sur la diversité des tourbières restaurées. En effet, il est connu que les 

sites restaurés montrent généralement une diminution de biodiversité par rapport aux 

écosystèmes de référence (Benayas et al. 2009). Donc, une description additionnelle des 

changements observés à BDB a été effectuée à l’aide d’analyses de diversité fonctionnelle, 

de diversité des espèces et de diversité des traits. Afin d’avoir des exemples visuels de la 

zone non restaurée, de la zone restaurée depuis trois et neuf ans et d’un écosystème de 

référence, des photographies sont présentées ci-dessous (Figure 1.4). Ce mémoire consiste 

en une évaluation multi-années sur la végétation de la tourbière de Bois-des-Bel, restaurée 

à l’aide de la technique de restauration par transfert du tapis muscinal. 



 

 

 

14 

 

 

Figure 1.4 Photographies des zones de la tourbière de Bois-des-Bel : a) non restaurée 

(Crédit, Poulin 2007), b) restaurée par la technique de transfert de tapis muscinal après trois 

ans (Crédit, Zhou 2003) et c) neuf ans (Crédit, D’Astous 2009) ainsi que d) d’un des sites 

composant l’écosystème de référence, la zone naturelle de la tourbière de Bois-des-Bel 

(Crédit, D’Astous 2009). Au moment de prise de la photographie, la zone non restaurée 

avait cessé d’être exploitée depuis une trentaine d’années. 
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2 Retour de la structure et de la composition végétale 

dans une tourbière neuf ans après restauration 

2.1 Introduction 
La restauration écologique se définit comme étant le « processus d’assistance au 

rétablissement d’un écosystème qui a été dégradé » (SERIS & PWG 2004). En effet, les 

écosystèmes perturbés sont restaurés pour diverses raisons. Parfois, ils ne remplissent plus 

les mêmes fonctions écologiques que les écosystèmes naturels (Bantilan-Smith et al. 2009), 

ont des abondances d’espèces non désirées trop élevées (Konisky et al. 2006) ou manquent 

d’espèces clés spécifiques à l’écosystème étudié (Graf et al. 2008). Avec la restauration, de 

nouvelles conditions sont créées et le site restauré s’éloigne alors de l’état non restauré.  

 

Afin d’évaluer le succès des projets de restauration, des suivis écologiques rigoureux 

sont nécessaires mais ils restent peu nombreux. En effet, Bernhardt et al. (2005) ont montré 

que seulement 10 % des projets de restauration des rivières aux États-Unis ont fait l’objet 

d’un suivi écologique quelconque. Il n’est donc pas possible de savoir quelle est la 

proportion des projets qui ont atteint leurs objectifs. De plus, des suivis à long terme (basés 

sur des données amassées sur plus de cinq ans suivant la restauration) sont nécessaires 

puisqu’il a été montré que la dynamique de la végétation est imprévisible jusqu’à trois 

années suivant la restauration (Kellogg et Bridgham 2002). Néanmoins, l’estimation du 

degré de succès basée sur des suivis à long terme est rare (Follstad Shah et al. 2007) et se 

limite à certains écosystèmes, tels que les terres préalablement utilisées à des fins agricoles 

(Verhagen et al. 2001), les bandes riveraines (Sarr 2002) ou les forêts (Laughlin et al. 

2006). Un suivi adéquat effectué sur plusieurs années permet d’estimer le retour de 

certaines fonctions écologiques (Rochefort et Lode 2006), de créer des indicateurs du 

succès de restauration (Bakker et al. 2000) ou d’améliorer la planification des projets et 

d’en diminuer les coûts (Young et al. 2005).  

 

Ainsi, plusieurs années après la restauration, il est possible d’évaluer le succès du 

projet en estimant la distance écologique du site restauré par rapport à des sites non 
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restaurés et à un écosystème de référence (Benayas et al. 2009). Généralement, l’objectif 

global des projets est de rapprocher le site restauré de l’écosystème de référence (Dufour et 

Piégay 2009). L’écosystème de référence est choisi de façon à représenter la variabilité 

écologique des sites non perturbés trouvés dans une région donnée (White et Walker 1997). 

L’utilisation d’un écosystème de référence est en train de devenir pratique courante en 

restauration, suite à des projets d’exploitation ou lorsque des mesures d’atténuation sont 

appliquées (Goebel et al. 2005; Brinson et Rheinhardt 1996).  

 

Au Canada, la restauration écologique par transfert de tapis muscinal (voir section 1.7 

pour les étapes de cette technique) est prônée pour les tourbières exploitées. Le but à court 

terme de la technique de restauration par transfert du tapis muscinal est l’établissement 

d’un couvert de plantes dominé par les sphaignes ainsi que le retour d’un régime 

hydrologique typique des tourbières, afin de voir, à long terme, un retour de la fonction 

d’accumulation de tourbe (Gorham et Rochefort 2003; Rochefort et al. 2003; Rochefort 

2000). Suite à l’établissement d’un tapis de sphaignes, le retour de la composition en 

espèces typiques de tourbières devrait s’établir à partir du matériel introduit ou par 

dissémination de graines provenant de tourbières voisines (Rochefort et Lode 2006). De ce 

fait, l’organisation trophique, la structure végétale et la faculté de résistance aux espèces 

envahissantes pourront être rétablies (Rochefort 2000). Quelques années après la 

restauration d’une tourbière par la technique de transfert du tapis muscinal, les études de 

Rochefort et al. (En préparation) et de Shantz et Price (2006) montrent le retour d’un tapis 

de sphaignes ainsi qu’une nappe phréatique plus élevée. Cependant, il est reconnu que seule 

une évaluation à long terme permettra de valider le succès des méthodes employées (Poulin 

et al. Soumis).  

 

L’objectif de la présente étude est d’évaluer la végétation de la tourbière restaurée 

depuis neuf ans. La structure et la composition en espèces de la tourbière restaurée depuis 

neuf ans ont été comparées avec une tourbière non restaurée et un écosystème de référence. 

Contrairement à l’étude de Rochefort et al. (En préparation), il sera non seulement possible 

de savoir si les trois zones (restaurée, non restaurée et naturelle) étaient différentes 

entre-elles mais aussi de révéler grossièrement la distance écologique qui les séparait. En ce 
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qui a trait à la structure et à la composition en espèces, nous avons avancé l’hypothèse que 

la tourbière restaurée aura une distance écologique moindre par rapport à l’écosystème de 

référence que par rapport à la tourbière non restaurée puisqu’un établissement rapide de 

diverses strates végétales a été observé huit ans après la restauration d’une tourbière par 

transfert du tapis muscinal (Rochefort et al. En préparation). De plus, la composition en 

espèces de la tourbière restaurée a été comparée à la tourbière d’emprunt pour identifier les 

espèces récalcitrantes ou favorisées par la technique de restauration par transfert du tapis 

muscinal. Nous nous attendons à ce qu’il n’y ait aucune espèce récalcitrante, mais qu’il y 

ait des espèces favorisées sur le site restauré, particulièrement pour les espèces d’herbacées, 

déjà identifiées comme surabondantes dans une tourbière restaurée (Rochefort et al. En 

préparation).  

2.2 Méthodes  
Le site d’étude est la tourbière de Bois-des-Bel (BDB - 47°48’N, 69°31’W) qui est 

située près de Rivière-du-Loup, sur la rive sud du fleuve Saint-Laurent, à 200 km au 

nord-est de Québec. Pour cette région, les données de température moyenne en janvier et en 

juillet sont respectivement de -12,6ºC et 17,8 ºC, alors que, annuellement, il tombe 963 mm 

de précipitations, dont 685 mm sous forme de pluie (Service météorologique du Canada 

2011). La tourbière couvre 202 ha, dont 11,5 ha ont été exploités industriellement 

(c’est-à-dire par aspiration) pour la tourbe dans les années 1970. Environ un mètre de 

tourbe a été récolté sur le site, laissant un dépôt de tourbe résiduelle de deux mètres. À 

l’automne 1999 et en 2000, une zone de 8,4 ha a été restaurée alors que 2,1 ha sont 

demeurés à l’état non restauré afin de servir de zone de comparaison. Entre les zones 

restaurée et non restaurée, un hectare sert de zone tampon (Figure 2.1). Ce dispositif est 

considéré comme quasi-expérimental puisque le traitement de restauration n’a pas été 

assigné aléatoirement et n’a pas été répété. Cette pratique est toutefois commune en 

restauration (Block et al. 2001). En effet, lors de la restauration d’une tourbière, il faut 

remouiller la majorité du site pour restaurer l’hydrologie du milieu, ce qui ne permet pas 

une distribution aléatoire des zones remouillées et non remouillées (témoin).  
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Figure 2.1 Emplacement des parcelles (carrés bleu foncé) de la tourbière de Bois-des-Bel, 

dont la végétation a été échantillonnée dans la zone restaurée depuis neuf ans par la 

technique de transfert du tapis muscinal (planches un à huit) et dans la zone non restaurée 

depuis trente ans (planches dix et onze). Les nombres au bas de la figure correspondent aux 

numéros des planches. De plus, les mares (rectangles bleu pâle) et les andains (lignes vert 

foncé) construits lors de la restauration sont présentés, ainsi que les canaux qui ont été 

bloqués (c’est-à-dire les zones de drainage lors de l’exploitation, lignes brun pâle). La zone 

tampon correspond à la planche neuf (GRET 2009). 

 

Une étude dans la même région que BDB indique que les tourbières représentaient 

8 % (1352 ha) du territoire en 2000 (Pellerin 2003). Pellerin et Lavoie (2003) ont montré 

que la plupart des tourbières de la région sont de plus en plus perturbées par les activités 
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anthropiques (l’extraction de la tourbe, la foresterie ou les activités agricoles) et qu’entre 

1948 et 1995, le couvert forestier a augmenté de 22,5 % à 56,5 %. La zone naturelle de 

BDB a été retenue comme écosystème de référence puisque c’est la tourbière la plus intègre 

de la région et la plus grande (189 ha; Lachance 2005). D’ailleurs, une étude 

paléoécologique a montré que son assemblage de plantes a été stable sur des milliers 

d’années (Lavoie et al. 2001). Il est toutefois important de noter que c’est une tourbière à 

caractère forestier puisqu’on y trouve des arbres d’environ dix mètres de haut (Campbell et 

al. 2002) et que son couvert forestier total était de 67,5 % en 1995, ce qui représente une 

augmentation de 25 % depuis 1948 (Pellerin et Lavoie 2003). Il est acceptable d’utiliser la 

zone naturelle de Bois-des-Bel comme seul site représentant l’écosystème de référence 

puisqu’il est possible d’obtenir des données écologiques contemporaines ainsi que des 

données sur l’historique récent et ancien de la tourbière (White et Walker 1997). 

 

Certaines des zones de la grande tourbière de Rivière-du-Loup, secteur 

Saint-Antonin (4747’N, 6929’W), ont servi de tourbière d’emprunt pour la restauration 

de BDB. Située à 20 km au sud de BDB, cette tourbière consiste en une quinzaine 

d’hectares entourés de routes, de fossés et de champs agricoles. Selon Rochefort et al. 

(2002), les espèces suivantes étaient dominantes : Kalmia angustifolia L., Polytrichum 

strictum Brid., Sphagnum fuscum (Schimp.) Klinggr. et Sphagnum rubellum Wils.  

 

Des parcelles mesurant 3 x 8 m ont été établies aléatoirement en 1999 pour les zones 

restaurée (n = 28) et non restaurée (n = 15) de BDB (Figure 2.1). Les emplacements des 

parcelles de la zone naturelle de BDB (n = 15) et de la tourbière d’emprunt (n = 10) ont été 

déterminés au hasard à partir d’une photo aérienne de BDB (échelle 1 : 15000, 1995), 

digitilisée dans un programme SIG (ArcGIS 9 version 9.3), et du programme Google Earth. 

Les parcelles ont été positionnées sur le terrain avec un système de positionnement 

universel (GPS). Un effort a été fait pour disposer le tiers des parcelles dans des zones 

« ouvertes », où le recouvrement forestier, d’une hauteur d’au moins 1,5 m, ne dépassait 

pas 50 %. Afin de contrer les effets des perturbations entourant la zone naturelle de BDB, 

les parcelles ont été localisées à 200 m de tout fossé, route, champ agricole et site 

d’enfouissement. Il était impossible d’appliquer cette mesure à Saint-Antonin, le site 
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d’emprunt, puisque la tourbière était trop petite. La hauteur de trois individus de la cohorte 

la plus vieille pour les strates des éricacées et des herbacées a été mesurée pour les parcelles 

des zones restaurée, non restaurée et naturelle. Mis à part ces mesures de hauteur, seule la 

catégorie « tourbe nue et litière » a été associée à une classe de couvert (0 = 0 %, 

+ = présence, 1 = 1-10 %, 2 = 11-25 %, 3 = 26-50 %, 4 = 51-75 %, 5 = 76-100 %) au sein 

des grandes parcelles. La médiane des classes est utilisée dans les analyses.  

 

Au sein de chacune des parcelles de 3 x 8 m, six unités circulaires de 0,385 m
2
 ont été 

systématiquement distribuées (Figure 2.2). Le recouvrement au sol (%) des strates des 

arbres/arbustes, des éricacées, des herbacées, des sphaignes, des mousses autres que les 

sphaignes, des hépatiques et des lichens a été évalué, ainsi que celui de chaque espèce 

présente. Les lichens n’ont pas été inclus dans les analyses de composition en espèces 

puisqu’ils sont peu abondants dans les tourbières naturelles (Dunford et al. 2006) et ne sont 

pas une strate végétale d’intérêt dans la technique de restauration par transfert du tapis 

muscinal. Le système d'information taxonomique intégré (SITI) a été utilisé comme 

référence pour les noms officiels des espèces (Annexe I; Tableau 2.2; Gouvernement du 

Canada 2009). 

 

 
Figure 2.2 Exemple d’une parcelle de 3 x 8 m et des six unités circulaires (0,385 m

2
) 

inclues et systématiquement distribuées. La hauteur de trois individus de la cohorte la plus 

vieille pour les strates des éricacées et des herbacées ainsi qu’une classe de recouvrement 

au sol de la tourbe nue et de la litière ont été évaluées dans chaque parcelle. Les six unités 

étaient échantillonnées pour le recouvrement au sol (%) de diverses strates de végétation et 

de toutes les espèces trouvées. La moyenne des six unités circulaires a été attribuée à 

chaque parcelle et a été utilisée dans les analyses subséquentes. Cette figure a été adaptée 

du protocole du GRET (2009).  
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Pour chaque parcelle, la moyenne des abondances des six unités circulaires a été 

calculée. Dans les analyses subséquentes, l’abondance des strates végétales sera utilisée 

pour évaluer la structure de la végétation, alors que l’abondance de toutes les espèces 

servira à caractériser la composition en espèces des différentes zones analysées. Ces 

données ont subi la transformation de Hellinger afin de contrer le paradoxe des doubles 

zéros trouvé dans les jeux de données d’abondance d’espèces et causé par la présence de 

quelques espèces très abondantes et de plusieurs espèces rares (Legendre et Legendre 

1998). Les espèces n’ayant qu’une ou deux présences ont été supprimées puisque la 

transformation d’Hellinger fait en sorte que les différences entre les espèces abondantes 

vont contribuer fortement à l’association des types de sites similaires alors que les espèces 

rares ont très peu de poids (Legendre et Legendre 1998). Des analyses de 

redondances (ADR), où les types de sites sont les variables environnementales, ont été 

utilisées pour tester la relation entre 1) les strates végétales des zones restaurée, non 

restaurée et naturelle, 2) la composition en espèces par strate de végétation 

a) d’arbres/arbustes et éricacées, b) d’herbacées et c) de bryophytes (mousses, sphaignes et 

hépatiques) des zones restaurée, non restaurée et naturelle, et 3) la composition en espèces 

de la zone restaurée et de la tourbière d’emprunt. Pour chaque axe, la proportion ajustée 

(r
2
 ajusté) de la variation de la disposition des strates végétales ou des espèces a été 

calculée. Des permutations de Monte-Carlo, restreintes au nombre de 500, ont été 

effectuées pour chacune des analyses de redondances pour voir si 1) l’ensemble du modèle, 

2) les axes d’ordination contraints et 3) chacune des variables contraignantes (types de 

sites) étaient significatifs (p < 0,05). Dans l’analyse de la composition en espèces de la zone 

de Bois-des-Bel restaurée depuis neuf ans et de la tourbière d’emprunt, il n’y avait que 

deux types de sites, donc l’analyse de redondance n’avait qu’un seul axe contraint. Une 

espèce qui se trouvait au-delà du centroïde de la zone restaurée était une espèce favorisée 

par la technique de restauration par transfert du tapis muscinal, alors qu’une espèce qui se 

trouvait au-delà du centroïde de la tourbière d’emprunt était récalcitrante à la technique de 

restauration par transfert du tapis muscinal. Sphagnum capillifolium (Ehrh.) Hedw et 

Sphagnum rubellum sont considérées comme une seule espèce dans cette analyse 

puisqu’elles ont été distinguées au microscope dans la tourbière de Saint-Antonin alors que 

seule une identification morphologique de terrain a été effectuée dans la zone restaurée de 
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BDB. Les abondances des différentes strates de végétation et de quelques espèces 

dominantes des communautés des trois zones de Bois-des-Bel et de la tourbière d’emprunt 

sont présentées à l’Annexe II (Tableau 2.3) et mentionnées lorsqu’elles facilitent 

l’interprétation des résultats. Toutes les analyses ont été effectuées avec le logiciel R 2.10.1 

(R Development Core Team 2009) à l’aide des bibliothèques Vegan (Oksanen et al. 2010) 

et Ade4 (Chessel et al. 2004).  

2.3 Résultats 
Les zones restaurée, non restaurée et naturelle de Bois-des-Bel avaient une structure 

et une composition en espèces qui leur étaient propres puisque chacun des modèles étudiés 

étaient significatifs, de même que les axes contraints présentés (Annexe III; Tableau 2.4).  

2.3.1 Structure végétale des zones restaurée, non restaurée et naturelle de 

Bois-des-Bel 

La structure végétale de la zone restaurée était distincte de celle trouvée dans la zone 

non restaurée (voir axe 1 qui expliquait 45 % de la variance; Figure 2.3.a). Cette différence 

était principalement causée par la forte abondance de sphaignes dans la zone restaurée 

(63,7  16,0 %; Annexe II) alors qu’elles étaient pratiquement absentes de la zone non 

restaurée (0,1  0,5 %; Annexe II). Selon ce gradient associé aux sphaignes, la zone 

naturelle (42,8  26,7 %; Annexe II) avait moins de sphaignes que dans la zone restaurée 

mais plus que dans la zone non restaurée (voir axe 1, Figure 2.3.a). Les herbacées, quant à 

elles, étaient plutôt associées à la zone restaurée qui différait particulièrement de la zone 

naturelle à cet égard (voir axe 2 qui expliquait 14 % de la variance; Figure 2.3.a). La zone 

restaurée était également différente de la zone naturelle en regard de la présence accrue 

d’arbres et d’arbustes dans cette dernière. Les éricacées et les lichens étaient associés à la 

zone non restaurée. Pour ce qui est de la tourbe nue et de la litière, elles se retrouvaient en 

plus grande abondance dans la zone non restaurée (68,3  27,6 %; Annexe II) que dans la 

zone naturelle (18,8  25,0 %; Annexe II) ou que dans la zone restaurée (10,9  10,2 %; 

Annexe II). Par ailleurs, il est possible d’observer, par la dispersion des points qui 

représentent les parcelles échantillonnées, que la structure végétale de la zone restaurée 

était très homogène alors qu’elle était hétérogène dans les zones non restaurée et 

naturelle (Figure 2.3.a).  
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Figure 2.3.a. Strates végétales (voir titre en page 31). 
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Figure 2.3.b. Bryophytes (sphaignes, mousses et hépatiques; voir titre en page 31). 
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Figure 2.3.c. Herbacées (voir titre en page 31). 
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Figure 2.3.d. Arbres/arbustes et éricacées (voir titre en page 31). 

 

Figure 2.3 Analyse de redondance (ADR) a) des strates végétales et de la composition en 

espèces b) des bryophytes (sphaignes, mousses et hépatiques), c) des herbacées et d) des 

arbres/arbustes et éricacées de la tourbière de Bois-des-Bel dans la zone restaurée neuf ans 

après la restauration, la zone non restaurée et abandonnée depuis trente ans et la zone 

naturelle qui est l’écosystème de référence (cadrage 2). Les losanges représentent les 

centroïdes des zones inventoriées où les triangles bleus sont associés aux parcelles de la 

zone restaurée (RES), les cercles rouges sont associés aux parcelles de la zone non 

restaurée (NON) et les carrés verts sont associés aux parcelles de la zone naturelle (NAT). 

Pour chaque parcelle, la moyenne des données d’abondance des six unités circulaires de 

0,385 m
2 

qui y sont systématiquement distribuées a été utilisée et a subi la transformation 

Hellinger. Le pourcentage expliqué de la variance de l’abondance des différentes variables 

de végétation par chacun des axes est indiqué entre parenthèses. Les strates ou les espèces 

sont représentées par des cercles. Les espèces sont nommées à l’aide des trois premières 

lettres qui correspondent au genre alors que les trois dernières lettres correspondent à 

l’espèce (voir l’Annexe I pour les noms complets).  
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Les mesures de hauteurs approximatives des éricacées et des herbacées ont donné une 

description visuelle de la structure de la végétation. Les éricacées étaient plus basses dans 

la zone restaurée que dans les zones non restaurée et naturelle où leur hauteur était similaire 

(Tableau 2.1). Finalement, la hauteur des herbacées dans les zones restaurée et non 

restaurée était similaire, mais deux fois plus élevée que dans la zone naturelle 

(Tableau 2.1). 

 

Tableau 2.1 Hauteur (en centimètre) de la cohorte la plus vieille pour les strates des 

éricacées et des herbacées mesurée dans les parcelles de 3 x 8 m pour les zones restaurée 

depuis neuf ans, non restaurée (abandonnée depuis trente ans) et naturelle (écosystème de 

référence).  

Strate de 

végétation 

Zone restaurée Zone non restaurée Zone naturelle 

Moyenne Écart type Moyenne Écart type Moyenne Écart type 

Éricacées 26,9  7,8 47,9  27,0 44,0  15,8 

Herbacées 31,7  11,0 37,9  18,9 16,5  6,9 

2.3.2 Composition en espèces des zones restaurée, non restaurée et 

naturelle de Bois-des-Bel 

Pour la composition en espèces des bryophytes, la zone restaurée était plus différente 

de la zone non restaurée que de la zone naturelle (voir axe I qui expliquait 28 % de la 

variance; Figure 2.3.b). La zone restaurée était caractérisée par plusieurs espèces de 

sphaignes : Sphagnum rubellum, Sphagnum fuscum, Sphagnum fallax (Klinggr.) Klinggr. et 

Sphagnum magellanicum Brid. Le deuxième axe présentait un gradient important bien que 

moindre qui opposait la zone naturelle aux zones restaurée et non restaurée (voir axe II qui 

expliquait 17 % de la variance; Figure 2.3.b). La mousse Polytrichum strictum était 

associée aux zones restaurée et non restaurée mais peu à la zone naturelle (voir axe II; 

Figure 2.3.b). Cette espèce était trouvée en plus grande abondance dans la zone restaurée 

que dans la zone non restaurée (voir Annexe II). Néanmoins, elle était plus fortement 

associée à la zone non restaurée qu’à la zone restaurée (Figure 2.3.b) puisque c’était 

l’espèce de mousse dominante de la zone non restaurée (voir Annexe II). Pleurozium 

schreberi (Brid.) Mitt., Sphagnum capillifolium, Sphagnum angustifolium (C. Jens. ex 

Russ.) C. Jens. in Tolf, Sphagnum russowii Warnst., Ptilidium ciliare (L.) et Nees étaient 

associés à la zone naturelle. Tel qu’indiqué par un grand rapprochement des parcelles de la 

zone restaurée, les bryophytes trouvées étaient similaires alors que les parcelles des zones 
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non restaurée et naturelle étaient plus distinctes, c'est-à-dire caractérisées par une 

composition de bryophytes plus diversifiée.  

 

Pour les herbacées, la composition en espèces de la zone restaurée avait une 

dissimilarité plus importante avec les espèces trouvées dans la zone naturelle (voir axe I qui 

expliquait 20 % de la variance; Figure 2.3.c) qu’avec les espèces trouvées dans la zone non 

restaurée (voir axe II qui expliquait 8 % de la variance; Figure 2.3.c). Selon l’axe I 

(Figure 2.3.c), Eriophorum vaginatum L. était particulièrement importante dans la zone 

restaurée, puis dans la zone non restaurée. La zone restaurée se distinguait par la présence 

de Sarracenia purpurea L., de Carex trisperma Dewey, d’Eriophorum angustifolium 

Honckeny, de Scirpus atrocinctus Fern. et de Typha latifolia L. (Figure 2.3.c). Les espèces 

spécifiques à la zone non restaurée étaient Equisetum arvense L. et Solidago rugosa P.Mill. 

alors que Maianthemum trifolium (L.) Sloboda, Rubus chamaemorus L. et Carex trisperma 

étaient associées à la zone naturelle (Figure 2.3.c). Ici, l’étendue du nuage de points, qui 

représentaient les parcelles échantillonnées, était vaste pour toutes les zones étudiées. Donc, 

les espèces d’herbacées trouvées au sein des parcelles de chacune des zones étaient 

variables.  

 

Finalement, la décortication de la strate d’arbres/arbustes et d’éricacées a montré un 

gradient sur le premier axe où la zone restaurée diffèrait un peu plus de la zone naturelle 

que de la zone non restaurée (voir axe I qui expliquait 38 % de la variance; Figure 2.3.d). 

La différence entre la zone restaurée, où aucune espèce arborescente n’était importante, et 

la zone naturelle, était fortement influencée par Picea mariana (P.Mill.) B.S.P. 

(Figure 2.3.d). La zone non restaurée était caractérisée par plusieurs espèces d’arbres : 

Betula papyrifera Marsh., Betula populifolia Marsh. et Prunus pensylvanica L.f. Pour les 

éricacées, Chamaedaphne calyculata (L.) Moench., et, en moindre importance, Vaccinium 

oxycoccos L., contribuaient à distinguer la zone restaurée des deux autres zones. Ledum 

groenlandicum Oeder était aussi associé à la zone restaurée (Figure 2.3.d) bien que son 

abondance était légèrement plus élevée dans la zone non restaurée (voir Annexe II). 

Vaccinium angustifolium Ait. était plus abondante dans la zone non restaurée alors que 

Kalmia angustifolia était plus abondante dans la zone naturelle (Figure 2.3.d). Finalement, 
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les arbres/arbustes et les éricacées trouvés au sein de chacun des types de sites étaient 

variables puisque les nuages de points des parcelles échantillonnées étaient dispersés 

(Figure 2.3.d). 

2.3.3 Composition en espèces de la zone restaurée depuis neuf ans par 

rapport à la tourbière d’emprunt  

La composition en espèces de la zone restaurée depuis neuf ans a été comparée à la 

tourbière d’emprunt. Elle différait de manière significative entre les deux types de sites 

(Annexe III) et montrait un gradient important (36 % de la variance de toutes les espèces; 

Figure 2.4). Afin d’identifier les espèces récalcitrantes ou favorisées par la technique de 

restauration par transfert du tapis muscinal, l’axe contraint a été utilisé puisqu’il est 

significatif (Annexe III). L’espèce récalcitrante à la technique de restauration incluait 

Kalmia angustifolia (abondance de 1,1  0,8 % en zone restaurée et de 26,4  12,5 % en 

tourbière d’emprunt; Annexe III) alors que les espèces qui se retrouvaient en plus grande 

quantité dans la zone restaurée que dans la tourbière d’emprunt étaient : Eriophorum 

vaginatum, Polytrichum strictum ainsi que Carex trisperma, Chamaedaphne calyculata et 

Sphagnum fallax (Figure 2.4). En décortiquant la strate 1) d’arbres/arbustes et d’éricacées, 

2) d’herbacées et 3) de bryophytes (sphaignes, mousses et hépatiques) individuellement, 

deux autres espèces récalcitrantes apparaissaient : Picea mariana et Rubus chamaemorus, 

ainsi que deux espèces favorisées dans la zone restaurée : Ledum groenlandicum et 

Vaccinium oxycoccos (graphiques non présentés).  
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Figure 2.4 Analyse de redondance (ADR) de la composition en espèces de la zone restaurée 

depuis neuf ans de la tourbière Bois-des-Bel et de la tourbière de Saint-Antonin qui a servi 

de source de matériel végétal (tourbière d’emprunt) pour la restauration de Bois-des-Bel 

(cadrage 2). Les centroïdes des parcelles inventoriées sont représentés par des lignes 

horizontales (jaune pour la zone restaurée et orange pour la tourbière d’emprunt). Une 

espèce qui se trouvait au-dessous de la ligne du centroïde de la zone restaurée était une 

espèce favorisée par la technique de restauration par transfert du tapis muscinal alors 

qu’une espèce trouvée au-dessus de la ligne du centroïde de la tourbière d’emprunt était une 

espèce récalcitrante. L’axe I expliquait 36 % de la variance de l’abondance de toutes les 

espèces recensées sur la tourbière d’emprunt et la zone restaurée. Pour chaque parcelle, la 

moyenne des données d’abondance des six unités circulaires de 0,385 m
2 

qui y sont 

systématiquement distribuées a été utilisée et transformée avec Hellinger. Les espèces sont 

nommées à l’aide des trois premières lettres qui correspondent au genre alors que les trois 

dernières lettres correspondent à l’espèce (voir l’Annexe I pour les noms complets). La 

seule exception est pour Sphagnum capillifolium et Sphagnum rubellum (identifiées par 

SphC&R) qui ont été considérées comme une seule espèce dans cette analyse puisque ces 

deux espèces ont été distinguées au microscope dans la tourbière de Saint-Antonin, alors 

que seule une identification morphologique de terrain a été effectuée dans la zone restaurée, 

ce qui aurait pu amener un biais dans l’analyse. 

2.4 Discussion 
L’évaluation des sites restaurés à long terme est primordiale pour assurer l’efficacité 

écologique des méthodes utilisées (Young et al. 2005). L’approche par communauté a 

montré que les zones restaurée, non restaurée et naturelle de BDB étaient significativement 

différentes quant à leur structure et leur composition en espèces végétales. À certains 

égards, la zone restaurée depuis neuf ans semblait plus similaire à la zone naturelle qu’à la 

zone non restaurée. Conséquemment, l’approche par communauté peut nous révéler 

grossièrement les distances écologiques entre les différents types de sites et nous aider à 

dresser un portrait du succès de la restauration.  
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2.4.1 Structure végétale des zones restaurée, non restaurée et naturelle de 

Bois-des-Bel 

Il est déjà connu que les sphaignes reviennent très peu sur les sites non restaurés 

après l’exploitation par aspiration : des 395 planches étudiées par Poulin et al. (2005), 

seulement 21 % sont colonisées par des sphaignes et la plupart n’ont qu’un recouvrement 

de moins de 10 %. L’étude de Rochefort et al. (En préparation) indique que huit ans après 

la restauration de BDB, les sphaignes sont trouvées à ~ 63 %. Après neuf ans, les sphaignes 

atteignent un couvert de 64 % dans la zone restaurée, ce qui dépasse en moyenne de 21 % 

le couvert de sphaignes trouvé dans la zone naturelle. La comparaison de la zone restaurée 

après neuf ans et de l’écosystème de référence suggère le succès de la technique de 

restauration par transfert du tapis muscinal, en ce qui a trait au but de recréer un couvert 

végétal dominé par les sphaignes (Gorham et Rochefort 2003). Néanmoins, il est important 

d’ajouter un bémol à cette notion de succès puisque l’écosystème de référence utilisé par 

Rochefort et al. (En préparation), composé de sept tourbières, a une médiane de couvert de 

sphaigne atteignant 82 %. Donc, tout dépendant de l’écosystème de référence utilisé, la 

notion de succès du retour des sphaignes dans le site restauré est plus importante dans notre 

étude que dans celle de Rochefort et al. (En préparation). De plus, les herbacées semblent 

être un groupe de plantes profitant des conditions post-restauration. Nos résultats 

confirment ceux de Rochefort et al. (En préparation) qui avaient identifié les herbacées 

comme étant plus abondantes et diversifiées dans la zone restaurée depuis huit ans que dans 

les tourbières ombrotrophes naturelles, où elles ne sont pas prolifiques (Poulin et al. 2005). 

Les arbres/arbustes, quant à eux, caractérisaient surtout la zone naturelle et, en moindre 

importance, la zone non restaurée, ce qui confirme les résultats trouvés par Rochefort et al. 

(En préparation). Ce résultat n’est pas étonnant puisque la tourbière naturelle de 

Bois-des-Bel s’est afforestée au cours des 50 dernières années (Pellerin et Lavoie 2003) et 

que le couvert forestier est bien établi. De plus, il a été montré que les arbres/arbustes et les 

éricacées ont une grande capacité de recolonisation des tourbières abandonnées (Lavoie et 

Rochefort 1996). Deux des facteurs expliquant cette situation sont l’abondance des 

arbres/arbustes et des éricacées sur les bordures des tourbières exploitées et la facilité de 

dissémination de leurs graines par le vent (Campbell et al. 2003). À BDB, le potentiel 

d’immigration des graines des arbres/arbustes et des éricacées est élevée puisque la bordure 

de la zone exploitée a une abondance élevée de ces strates (A. D’Astous observation 
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personnelle). Les lichens étaient associés à la zone non restaurée mais leur couvert restait 

faible. Il est connu que les lichens, tel que Cladina rangiferina (L.) Nyl. et Cladonia spp., 

peuvent vivre dans des conditions acides (~ 3.60) ainsi que sur un substrat de tourbe qui 

contient un faible pourcentage d’eau (~ 55 %; Anderson et al. 1995), deux conditions 

trouvées dans la zone non restaurée (Andersen et al. 2006; Shantz et Price 2006). En effet, 

la zone non restaurée avait l’abondance la plus élevée de tourbe nue et de litière, suivi par 

la zone naturelle et par la zone restaurée. Due à la méthode d’acquisition des données, il 

n’est pas possible de connaître la proportion de tourbe nue par rapport à la litière dans les 

zones étudiées. Néanmoins, il est attendu que la litière soit plus importante dans la zone 

naturelle, puis dans la zone non restaurée et, finalement, dans la zone restaurée en raison de 

la plus forte présence d’éricacées qui perdent leurs feuilles après deux saisons de croissance 

(Reader et Stewart 1972) et des arbres qui perdent leurs aiguilles. Finalement, la structure 

des parcelles de la zone restaurée après neuf ans était homogène alors que celle trouvée 

dans les zones non restaurée et naturelle était hétérogène. L’uniformisation de la 

topographie du site au cours d’une des étapes de la restauration par transfert du tapis 

muscinal (voir section 1.7) et l’utilisation du matériel végétal provenant d’une seule 

tourbière (St-Antonin) en sont probablement la cause. Les espèces structurant les zones 

restaurée, non restaurée et naturelle de BDB ont été étudiées avec l’analyse de composition 

en espèces discutée ci-après. 

2.4.2 Composition en espèces des zones restaurée, non restaurée et 

naturelle de Bois-des-Bel 
Strate muscinale 

Lachance et Lavoie (2004) indiquent que les tourbières non perturbées de la région 

ont une couverture « extensive de bryophytes composée de plusieurs espèces de sphaignes 

(Sphagnum fuscum, Sphagnum magellanicum, Sphagnum rubellum [...]) et de mousses 

(Polytrichum strictum) ». La zone restaurée de Bois-des-Bel était caractérisée par diverses 

espèces de sphaignes. Plus particulièrement, Sphagnum rubellum a été favorisée par la 

technique de restauration par transfert du tapis muscinal. Neuf ans après la restauration, 

cette espèce dominait la communauté des bryophytes. Sphagnum fuscum et Sphagnum 

magellanicum ont été trouvées en moindre abondance. Sphagnum rubellum et, plus 

particulièrement, Sphagnum fuscum sont reconnues comme les espèces de sphaignes ayant 
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la meilleure capacité de coloniser la tourbe nue, alors que Sphagnum magellanicum 

s’établit plus facilement en présence de ces deux espèces (Chirino et al. 2006). Les espèces 

qui semblent avoir été favorisées par la technique de restauration du transfert de tapis 

muscinal incluent aussi : Sphagnum fallax et Polytrichum strictum. Sphagnum fallax est 

reconnue comme ayant une capacité de croissance et de reproduction rapide sous des 

conditions très humides (Grosvernier et al. 1997). Polytrichum strictum est favorisée par la 

fertilisation les premières années suivant la restauration (Groeneveld et Rochefort 2002; 

Lavoie et al. 2001) et cette espèce est restée importante dans la zone restaurée après neuf 

ans. Elle est aussi associée à la zone non restaurée bien qu’en plus faible proportion. Les 

facteurs qui peuvent expliquer sa présence en zone non restaurée sont qu’elle 1) peut 

résister à l’instabilité du substrat causée par le soulèvement gélival (Groeneveld et 

Rochefort 2005), 2) est fertile et 3) est facilement dispersée par le vent (Campbell et al. 

2003). Finalement, Sphagnum capillifolium, Sphagnum angustifolium, Sphagnum russowii, 

Pleurozium schreberi et Ptilidium ciliare ont été recensées dans l’assemblage de 

bryophytes de la zone naturelle de BDB et sont typiques des tourbières forestières 

(Sorenson et al. 2004).  

 

Herbacées 

La composition en espèces de la strate d’herbacées représentait la principale 

différence entre la zone restaurée de BDB et l’écosystème de référence (Figure 2.3.c). 

Lachance et Lavoie (2004) ont identifié le paysage agricole qui entoure les tourbières 

comme étant responsable de l’introduction des herbacées atypiques. Certaines espèces, 

Carex trisperma et Eriophorum vaginatum, ont été favorisées par la technique de 

restauration du transfert de tapis muscinal. Carex trisperma est une espèce généraliste qui 

est typique des tourbières canadiennes (Gignac et al. 2004). Elle était déjà présente sur le 

site d’emprunt et a pu proliférer sur le site restauré. Quant à Eriophorum vaginatum, c’est 

une espèce qui est connue comme ayant un fort potentiel d’envahissement des tourbières 

perturbées dès que les conditions hydriques s’améliorent, et ce, grâce à sa grande capacité 

de production de graines (Lavoie et al. 2005) et de dissémination par le vent (Campbell et 

al. 2003). Elle était également présente dans la zone non restaurée au moment de la 

restauration, donc elle a pu facilement immigrer vers la zone restaurée et s’établir suite à 
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l’élévation du niveau de la nappe phréatique (Shantz et Price 2006). Eriophorum 

angustifolium et Sarracenia purpurea sont des espèces préférentielles de tourbières 

(Garneau 2001) et étaient de retour dans la zone restaurée après neuf ans. Rubus 

chamaemorus, quant à elle, s’établit difficilement. Cette espèce est associée aux tourbières 

(Garneau 2001), mais BDB se situe à la limite sud de son aire de répartition, qui est 

circumpolaire (Hultén et Fries 1986). Ajoutons que cette espèce est reconnue comme ayant 

une production de graines faible et irrégulière (Agren 1988), ce qui a pu contribuer à 

diminuer son succès d’établissement. De plus, il a été montré qu’au moins vingt cm de 

rhizome devaient être transplantés pour qu’elle puisse bien s’établir de manière végétative 

dans les tourbières abandonnées (Bellemare et al. 2009). Il est possible que deux des étapes 

de la restauration par transfert du tapis muscinal, le prélèvement de la couche des dix 

premiers centimètres de la tourbière d’emprunt combinée à la fragmentation des rhizomes 

composant le matériel végétal transféré, ait empêché sa propagation clonale. La présence 

d’espèces associées à des habitats de milieux humides telles que Scirpus atrocinctus et 

Typha latifolia semble unique à la zone restaurée. L’état d’abandon suite à l’exploitation de 

BDB a duré de nombreuses années (> 20 ans). Ce long interval de temps où la tourbière est 

restée non restaurée a probablement facilité l’établissement de Typha latifolia qui a la 

capacité d’être envahissante dans les milieux humides perturbés (Shih et Finkelstein 2008). 

Par la suite, le dépôt de graines et de rhizomes dans les canaux de BDB au cours de la 

technique de transfert du tapis muscinal a pu favoriser Typha latifolia les premières années 

suivant la restauration (chapitre 3). Une fois établie, cette espèce a la capacité de diminuer 

l’établissement des autres espèces (Vaccaro et al. 2009), ce qui peut expliquer sa présence 

même neuf ans après la restauration. À l’opposé, Equisetum arvense et Solidago rugosa, 

qui sont des espèces rudérales qui avaient colonisé BDB les premières années suivant sa 

restauration (chapitre 3) étaient, après neuf ans, seulement caractéristiques de la zone non 

restaurée. En somme, la zone restaurée de BDB est composée de diverses espèces 

d’herbacées, plusieurs espèces préférentielles aux tourbières dont une à caractère 

envahissant (c’est-à-dire Eriophorum vaginatum) et d’autres espèces atypiques de la zone 

naturelle de BDB.  
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Arbres/arbustes 

Aucune espèce d’arbre n’était dominante au sein de la communauté de la zone 

restaurée. Puisque la végétation de la zone restaurée a été enlevée dans l’une des premières 

étapes de la technique de restauration par transfert du tapis muscinal, toutes les plantes qui 

y étaient présentes n’avaient pas eu plus de neuf saisons de croissance. Par conséquent, il 

est normal que les arbres ne puissent pas avoir une prédominence dans la communauté 

puisqu’ils prennent plusieurs années à s’établir et à grandir. Bien que Picea mariana a été 

identifiée comme étant une espèce récalcitrante, il n’est pas nécessaire de prendre des 

actions pour favoriser cette espèce puisque la région aux alentours de BDB perd ses 

tourbières ouvertes et voit son couvert forestier augmenter en raison des activités 

anthropiques (Pellerin et Lavoie 2003), ce qui peut conférer un certain attrait pour restaurer 

un site plus ouvert à Bois-des-Bel. Betula papyrifera, Betula populifolia et Prunus 

pensylvanica étaient importantes dans la zone non restaurée et la diversité de cette strate 

arborescente est indicative d’une tourbière qui est de plus en plus perturbée (Lachance et 

Lavoie 2004). Comparés aux autres strates végétales, les arbres ont la meilleure capacité de 

dissémination par le vent, particulièrement Betula papyrifera (Campbell et al. 2003), qui a 

aussi une croissance rapide et Betula populifolia (Campbell et Rochefort 2003). Ces deux 

espèces ont aussi une bonne capacité de pénétration des racines qui varient entre 61 et 

65 cm après 21 jours de croissance dans un substrat similaire à celui trouvé dans la zone 

non restaurée (Campbell et Rochefort 2003). Ces espèces semblent ainsi avantagées par une 

nappe phréatique basse et par le drainage associés aux tourbières abandonnées (Price et al. 

2003).  

 

Éricacées 

Les espèces ont été favorisées par la technique de transfert du tapis muscinal sont : 

Chamaedaphne calyculata, Vaccinium oxycoccos et Ledum groenlandicum. 

Chamaedaphne calyculata produit beaucoup de petites graines, ce qui peut favoriser sa 

recolonisation (Campbell et Rochefort 2003). Vaccinium oxycoccos, qui est peu présente 

sur les bordures des tourbières (Campbell et al. 2003), est bien établie après neuf ans. 

Ainsi, la présence de ces espèces doit principalement avoir été favorisée par la technique de 

restauration. Ledum groenlandicum semble avoir une bonne capacité de se régénérer sur la 
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tourbe résiduelle puisqu’elle a l’un des deux plus grands potentiels d’immigration des 

plantes vasculaires en raison de sa fertilité élevée (Campbell et al. 2003). De plus, Ledum 

groenlandicum serait favorisée puisqu’elle produit d’importantes quantités de petites 

graines (Campbell et Rochefort 2003). Kalmia angustifolia qui est aussi commune dans les 

tourbières naturelles (Poulin et al. 2005; Lachance et Lavoie 2004) s’est établie en faible 

abondance neuf ans après la restauration. C’est une espèce qui a des petites graines qui 

pèsent très peu (Campbell et Rochefort 2003) et qui ont une capacité élevée à être 

disséminées par le vent, d’autant plus que c’est une espèce présente en forte abondance sur 

les bordures des tourbières et très fécondes (Campbell et al. 2003). De plus, cette espèce 

était dominante dans la tourbière d’emprunt (Rochefort et al. 2002). Pour l’instant, la raison 

de sa difficulté d’établissement au sein de la zone restaurée n’est pas claire. Finalement, la 

zone non restaurée était caractérisée par Vaccinium angustifolium, l’une des quatre espèces 

d’éricacées les plus communes dans les tourbières non restaurées (Poulin et al. 2005). 

Campbell et al. (2003) ont indiqué que la dissémination par les animaux aidait la 

colonisation de cette espèce dans les tourbières abandonnées.  

2.5 Conclusion 
Notre étude a permis d’associer les strates ou les espèces dominantes aux différentes 

zones étudiées. Nous avons d’abord montré que la zone restaurée s’éloigne de la zone non 

restaurée en ce qui a trait à la structure végétale. Après neuf ans, un certain succès a été 

atteint puisque les sphaignes étaient fortement prédominentes dans la zone restaurée par 

rapport à la zone naturelle de Bois-des-Bel. Pour la composition en espèces, les herbacées 

sont une des strates qui opposent la zone restaurée à la zone naturelle. Ajoutons qu’il est 

connu que les herbacées sont peu importantes en tourbière naturelle (Moore et al. 2002). 

C’est pourquoi une étude utilisant les caractéristiques écologiques des herbacées sera faite 

au chapitre 3 afin d’approfondir les processus sous-jacents à la dynamique des herbacées 

dans la zone restaurée (Cingolani et al. 2007; Lavorel et al. 1997). Du point de vue de la 

composition en espèces, la zone restaurée reste unique bien qu’elle tende vers la zone 

naturelle pour ce qui est de la composition en espèces des bryophytes et des arbres/arbustes 

et des éricacées. En somme, la technique de restauration par transfert du tapis muscinal 

montre un site homogène quant à la structure et à la composition en espèces. Des efforts 

supplémentaires seront nécessaires pour le rétablissement de la biodiversité typique d’une 
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tourbière et le rétablissement d’espèces particulières telles que Rubus chamaemorus ou 

Kalmia angustifolia. Par contre, il est aussi possible qu’une évaluation faite plus longtemps 

après la restauration montrerait le retour de la biodiversité ou de ces espèces, comme le 

suggère l’étude de Haapalehto et al. (2011) qui évaluait le succès de restauration d’une 

tourbière après 10 ans, préalablement drainée pour des activités de foresterie en Europe. De 

plus, l’évaluation à long terme de plusieurs projets de restauration à l’aide de la technique 

du transfert de tapis muscinal permettra d’indiquer si les espèces trouvées à BDB après 

neuf ans sont indicatrices de succès ou de confirmer la présence d’espèces récalcitrantes 

(Dufrêne et Legendre 1997). Notre recherche servira de référence puisqu’elle est la 

première à comparer la végétation d’une tourbière, à partir d’un projet de restauration par la 

technique du transfert de tapis muscinal suivi depuis neuf ans, avec la végétation des zones 

non restaurée et naturelle. 
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2.7 Annexe I 
Tableau 2.2 Liste de toutes les espèces trouvées dans la zone restaurée neuf ans après la 

restauration, la zone non restaurée (abandonnée depuis trente ans) et la zone naturelle 

(écosystème de référence) ainsi que la tourbière de Saint-Antonin (tourbière d’emprunt). Le 

nombre, entre parenthèses, à côté des strates végétales indique la quantité d’espèces 

trouvées pour chacune des strates. Les espèces sans étoile sont trouvées dans les zones non 

restaurée ou naturelle. Les espèces avec une étoile (*) sont présentes dans la zone restaurée 

ou dans la tourbière d’emprunt. Les espèces avec deux étoiles (**) sont uniques à la 

tourbière d’emprunt.  

 

Abréviation Nom complet 

Arbres/arbustes & Éricacées (21) 

BetPap Betula papyrifera Marsh.* 

BetPop Betula populifolia Marsh.* 

LarLar Larix laricina (DuRoi) Koch.* 

NemMuc Nemopanthus mucronatus (L.) Loes.* 

PhoMel Photinia melanocarpa (Michx.) Robertson & Phipps 

PicMar Picea mariana (P.Mill.) B.S.P.* 

PopTre Populus tremuloides Michx.* 

PruPen Prunus pensylvanica L.f. 

SalPyr Salix pyrifolia Anderss.* 

SpiAlb Spiraea alba var. latifolia (Ait.) Dippel * 

ChaCal Chamaedaphne calyculata (L.) Moench.* 

EmpNig Empetrum nigrum L. 

GayBac Gaylussacia baccata (Wang.) K. Koch* 

KalAng Kalmia angustifolia L.* 

KalPol Kalmia polifolia Wangenh.* 

LedGro Ledum groenlandicum Oeder* 

RhoCan Rhododendron canadense (L.) Torr* 

VacAng Vaccinium angustifolium Ait.* 

VacMyr Vaccinium myrtilloides Michx.** 

VacOxy Vaccinium oxycoccos L.* 

VacVit Vaccinium vitis-idaea L. 
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Abréviation Nom complet 

Herbacées (16) 

CalCan Calamagrostis canadensis (Michx.) Beauv.* 

CarCan Carex canescens L.* 

CarTri Carex trisperma Dewey* 

DroRot Drosera rotundifolia L.* 

DryCri Dryopteris cristata (L.) Gray 

EpiAng Epilobium angustifolium ssp. angustifolium L.* 

EquArv Equisetum arvense L. 

EriAng Eriophorum angustifolium Honckeny* 

EriVag Eriophorum vaginatum L.* 

MaiTri Maianthemum trifolium (L.) Sloboda* 

MelLin Melampyrum lineare Desr. 

RubCha Rubus chamaemorus L.* 

SarPur Sarracenia purpurea L.* 

SciAtr Scirpus atrocinctus Fern.* 

SolRug Solidago rugosa P.Mill.* 

TypLat Typha latifolia L.* 

Sphaignes (7) 

SphAng Sphagnum angustifolium (C. Jens. ex Russ.) C. Jens. in Tolf* 

SphCap Sphagnum capillifolium (Ehrh.) Hedw.* 

SphFal Sphagnum fallax (Klinggr.) Klinggr.* 

SphFus Sphagnum fuscum (Schimp.) Klinggr.* 

SphMag Sphagnum magellanicum Brid.* 

SphRub Sphagnum rubellum Wils.* 

SphRus Sphagnum russowii Warnst. 

Mousses (8) 

AulPal Aulacomnium palustre (Hedw.) Schwaegr. 

CalHal Callicladium haldanianum (Grev.) Crum 

DicCer Dicranella cerviculata (Hedw.) Schimp. 

DicPol Dicranum polysetum Sw. 

DicUnd Dicranum undulatum Bridel, J. Bot. (Schrader). * 

PleSch Pleurozium schreberi (Brid.) Mitt. * 

PohNut Pohlia nutans (Hedw.) Lindb.* 

PolStr Polytrichum strictum Brid.* 

Hépatiques (4) 

CepCon Cephalozia connivens (Dicks.) Lindb. 

CepHam Cephaloziella hampeana (Nees) Schiffn. 

MylAno Mylia anomala (Hook.) S. Gray* 

PtiCil Ptilidium ciliare (L.) Nees 
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2.8 Annexe II 
Tableau 2.3 Moyenne de recouvrement au sol (%) pour toutes les parcelles de la tourbière 

de Bois-des-Bel, au sein de la zone restaurée neuf ans après la restauration, de la zone non 

restaurée (abandonnée depuis trente ans) et de la zone naturelle (écosystème de référence) 

ainsi que de la tourbière de Saint-Antonin (tourbière d’emprunt). La valeur de chaque 

parcelle correspond à la moyenne des six unités circulaires de 0,385 m
2 

qui y sont 

systématiquement distribuées, sauf si indiqué autrement. Le recouvrement au sol (%) des 

strates de végétation d’arbres/arbustes, des éricacées, des herbacées, des sphaignes et des 

mousses ainsi que des espèces sélectionnées y est présenté. L’écart type est aussi indiqué. 

Ici, ND signifie non disponible. 

 

Strates/ 

Espèces 

Zone restaurée 

depuis neuf ans 
Zone non restaurée  Zone naturelle  

Tourbière 

d’emprunt 

Moyenne 
Écart 

type 
Moyenne 

Écart 

type 
Moyenne 

Écart 

type 
Moyenne 

Écart 

type 

a) Structure végétale         

Arbres/arbustes 

 
1,5  1,6 17,1  19,9 44,3  26,6 ND ND 

Éricacées 

 
13,7  4,7 15,8  18,1 12,6  11,0 ND ND 

Herbacées 

 
15,2  5,1 6,5  10,1 1,6  1,6 ND ND 

Sphaignes 

 
63,7  16,0 0,1  0,5 42,8  26,7 ND ND 

Mousses 

 
16,0  7,9 4,1  5,2 16,0  18,8 ND ND 

Tourbe nue et 

litière 
1
  

10,9  10,2 68,3  27,6 18,8  25,0 ND ND 

b) Composition végétale        

Arbres/arbustes & éricacées        

Picea  

mariana  
0,7  1,4 9,7  13,6 43,8  26,7 15,7  16,0 

Chamaedaphne 

calyculata  
6,6  2,6 0,0  0,1 0,6  1,4 3,4  4,1 

Kalmia 

angustifolia  
1,1  0,8 1,3  1,4 7,0  6,8 26,4  12,5 

Ledum 

groenlandicum  
4,4  2,5 5,7  7,2 3,8  4,3 7,8  3,9 

Vaccinium 

angustifolium 
1,3  2,5 9,2  11,7 1,0  2,0 3,3  4,6 

Vaccinium 

oxycoccos 
0,9  0,6 0,0  0,0 0,2  0,2 0,5  0,3 

Herbacées          
Carex  

trisperma  
1,8  2,8 0,0  0,0 0,7  1,5 0,1  0,2 

Equisetum 

arvense  
0,0  0,0 2,7  5,4 0,0  0,0 0,0  0,0 
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Strates/ 

Espèces 

Zone restaurée 

depuis neuf ans 
Zone non restaurée  Zone naturelle  

Tourbière 

d’emprunt 

Moyenne 
Écart 

type 
Moyenne 

Écart 

type 
Moyenne 

Écart 

type 
Moyenne 

Écart 

type 

Eriophorum 

angustifolium  
0,8  1,7 0,0  0,0 0,0  0,1 0,0  0,0 

Eriophorum 

vaginatum  
11,0  5,4 2,0  4,7 0,2  0,5 0,0  0,0 

Maianthemum 

trifolium 
0,0  0,0 0,0  0,0 0,4  0,5 1,1  2,3 

Rubus 

chamaemorus  
0,0  0,1 0,0  0,0 0,5  0,9 0,5  0,8 

Sarracenia 

purpurea  
0,6  0,6 0,0  0,0 0,0  0,0 0,7  1,2 

Scirpus 

atrocinctus  
0,5  1,1 0,0  0,0 0,0  0,0 0,0  0,0 

Solidago 

rugosa 
0,1  0,2 0,9  2,2 0,0  0,0 0,0  0,0 

Typha  

latifolia  
0,1  0,3 0,0  0,0 0,0  0,0 0,0  0,0 

Bryophytes          
Sphagnum 

capillifolium 
2
  

0,3  0,5 0,0  0,0 13,0  24,8 23,5  25,9 

Sphagnum 

fallax  
3,6  8,6 0,0  0,0 0,1  0,3 0,1  0,1 

Sphagnum 

fuscum 
2,8  2,2 0,0  0,0 3,0  5,8 7,2  12,1 

Sphagnum 

magellanicum  
3,5  4,7 0,0  0,0 2,7  7,5 4,1  5,0 

Sphagnum 

rubellum 
2 53,0  19,4 0,1  0,5 15,5  16,5 28,1  23,4 

Sphagnum 

russowii  
0,0  0,0 0,0  0,0 3,3  7,6 0,0  0,0 

Pleurozium 

schreberi 
0,0  0,0 1,0  3,5 14,7  18,9 4,6  5,7 

Polytrichum 

strictum 
15,9  7,9 2,2  2,2 0,4  1,0 6,7  9,9 

Ptilidium 

ciliare  
0,0  0,0 0,0  0,0 1,1  1,6 0,0  0,0 

1 
Cette mesure était la seule prise dans la grande parcelle. Une classe de couvert a été associée pour 

la tourbe et la litière de chaque parcelle (0 = 0 %. + = présence, 1 = 1-10 %, 2 = 11-25 %, 

3 = 26-50 %, 4 = 51-75 %, 5 = 76-100 %). La médiane des classes est utilisée dans les analyses. 
2
 La valeur présentée pour les zones restaurée, non restaurée et naturelle est seulement basée sur une 

identification morphologique, alors que la valeur présentée pour la tourbière d’emprunt est basée 

sur une identification microscopique. Il est donc important de ne pas comparer les valeurs de la 

tourbière d’emprunt pour Sphagnum capillifolium et Sphagnum rubellum avec les valeurs obtenues 

pour les zones restaurée, non restaurée et naturelle. Une abondance combinée de ces deux espèces a 

été utilisée dans l’analyse en composition d’espèce de la zone restaurée et de la tourbière d’emprunt 

(cette abondance n’est pas montrée dans le tableau). 
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2.9 Annexe III 
Tableau 2.4 Analyse du niveau de signification de chacune des analyses de redondances 

pour 1) l’ensemble du modèle, 2) les axes d’ordination contraints et 3) chacune des 

variables contraignantes (types de sites) à l’aide de permutations de Monte-Carlo, 

restreintes au nombre de 500. Tous les résultats sont significatifs (p < 0,05). Pour l’analyse 

des espèces récalcitrantes, l’axe II n’est pas contraint et n’est pas inclus dans l’analyse 

(NA = non applicable).  
 

Types de 

sites 

Données 

utilisées 

Ensemble 

du modèle 

ADR 

Axe I 

d’ordination 

contraint 

Axe II 

d’ordination 

contraint 

Variable 

contraignante 

(types de 

sites) 

Zones 

restaurée, non 

restaurée et 

naturelle de 

Bois-des-Bel 

 

Strate de 

végétation 

 

0,005 0,005 0,005 0,002 

 

Arbres/arbustes 

& éricacées 

 

0,005 0,005 0,005 0,002 

 

Herbacées 

 

0,005 0,005 0,005 0,002 

 

Bryophytes 

 

0,005 0,005 0,005 0,002 

Zone 

restaurée de 

Bois-des-Bel 

et tourbière 

d’emprunt 

Saint-

Antonin 

Toutes les 

espèces 
0,005 0,005 NA 0,002 
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3 Using functional diversity as an indicator of 

restoration success of a cut-over bog 
 

D’Astous, A., M. Poulin, I. Aubin, and L. Rochefort. 

3.1 Résumé 
Les traits ont été utilisés pour évaluer le succès de restauration des herbacées d’une 

tourbière jusqu’à dix ans après le transfert de tapis muscinal. Les traits trouvés avant ou 

dans les premières années après la restauration (espèces rudéral ou de milieu humide, avec 

mycorrhizes, associées à un sol mésique avec un pH de fen et exotiques) ne perduraient pas 

dans les années six à dix, où des espèces carnivores, avec une reproduction sexuée ou 

associées à une grande disponibilité de l’eau étaient trouvées. L’écosystème de référence 

présentait des traits d’espèces avec de larges graines, d’un habitat de tourbière ou de forêt et 

de sol humide. Un rapprochement du site restauré vers l’écosystème de référence est noté 

bien qu’une diversité de traits moindre est trouvée. La diversité fonctionnelle a diminué sur 

les planches mais est restée stable dans les canaux. La restauration pourrait être améliorée 

en créant une topographie initiale différente. 

 

Mots-clés: traits, herbacées, technique de transfert du tapis muscinal, TOPIQ-C, suivi 

écologique, analyse des moyennes pondérées de la communauté 

3.2 Abstract 
Traits were used to evaluate the restoration success of herbs in a peatland up to ten 

years following the moss layer transfer. Traits found prior to or in the early stage after 

restoration (species associated to mesic soil conditions with a fen-like pH, from ruderal and 

wetland habitat, with mycorrhiza and exotic ones) did not persist in the latter stage after 

restoration, which presented a different set of traits (species which were carnivorous, 

associated to large amplitude of water availability and showing sexual reproduction). Traits 

composition found in the latter stage after restoration converged toward the reference 

ecosystem (species with large seeds, associated to humid soil conditions and from a forest 

or a peatland habitat) but showed fewer trait diversity. Functional diversity is lower onto 
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peat fields ten years after restoration but remained stable in ditches. Restoration could be 

improved by creating different initial topography. 

 

Key words: traits, herbaceous, moss layer transfer technique, TOPIQ-C, ecological 

monitoring, community weighted mean 

3.3 Introduction 
Ecological restoration can draw upon a wide array of techniques, yet assessment of 

success is an essential component of any restoration strategy. In that respect, the need for 

standardized evaluation methods and multi-year monitoring are critical (Bernhardt et al. 

2005; SERIS & PWG 2004). When restoring an entire ecosystem (Ehrenfeld 2000), 

practitioners usually improve abiotic conditions and/or translocate propagules in order to 

overcome environmental filters (e.g. inappropriate light or water conditions, nutrient 

limitation, competition, etc.) that limit the establishment and maintenance of species typical 

of the undisturbed state. However, unforeseen and undesirable species can also benefit 

from the environmental changes following restoration and may compete with species 

targeted by the restoration project (Young et al. 2005). Indeed, in the first years following 

restoration, the ecosystem is highly dynamic (Sarr 2002) and rapid shifts in communities 

can be observed (Kellogg and Bridgham 2002). Multiple years of monitoring are thus 

required to accurately assess restoration success (Verhagen et al. 2001).  

 

The use of a reference ecosystem is encouraged to set restoration objectives and to 

evaluate success. It is usually composed of a set of sites representing the ecological 

variability of an undisturbed ecosystem within a specific region (SERIS & PWG 2004; 

Landres et al. 1999; White and Walker 1997). Ecological variability can be measured using 

biotic community attributes such as species composition and diversity. Restoration success 

can then be evaluated in a trajectory analysis, where the impact of restoration is assessed 

through time by evaluating the distance between the restored and reference ecological 

attributes (Young et al. 2005). In case of a successful intervention, species assemblages of 

the restored ecosystem will become closer to those found in the reference ecosystem 

(Dufour and Piégay 2009; Verhagen et al. 2001). 
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One promising approach for evaluating restoration success is based on species traits 

(Sandel et al. 2011; Tullos et al. 2009; Gondard et al. 2003; Pywell et al. 2003). Traits have 

been shown to be useful in characterizing community development over an extended 

timeframe or a wide variety of conditions (e.g. Laliberté et al. 2010; Lacourse 2009). A 

trait-based approach can help clarify the community assembly dynamic since the potential 

of a species to establish or persist under a given set of environmental filters is largely 

determined by its traits (Lavorel et al. 2007). Traits known to be associated to an ecosystem 

process critical for restoration success could guide species selection (Sandel et al. 2011). 

For instance, Pywell et al. (2003) suggested that stress-tolerant species be introduced 

several years after restoration, when the community of a grassland ecosystem has begun to 

stabilize. A trait approach has been used to measure restoration success in ecosystems such 

as rivers (Tullos et al. 2009), grasslands (Pywell et al. 2003), pine forests and steppes 

(Gondard et al. 2003). However, these previously published studies rely mostly on data 

covering less than five years’ time. As restoration projects have rarely been monitored on a 

longer term (Follstad Shah et al. 2007), opportunities for using a trait approach for 

multi-year assessment of restoration success have been limited (Kahmen et al. 2002).  

 

Worldwide, peatlands have been exploited for fuel or drained for forestry and 

agriculture for centuries (Jutras et al. 2006; Renou et al. 2006; Chapman et al. 2003; 

Dachnowski-Stokes 1934) and their restoration has been a topic of discussion for more than 

60 years (Dachnowski-Stokes 1939). Peatlands provide beneficial services to humans, such 

as nutrient cycling, carbon storage, biodiversity support and water regulation, which make 

their restoration critical (Kimmel and Mander 2010). Over the last two decades, specific 

restoration techniques have been developed for ombrotrophic peatlands (bogs) subjected to 

industrial peat exploitation through vacuum suction, a technique that became common in 

the 1960s. These so called cut-over bogs lose their carbon accumulating function 

(Thormann et al. 1999a), as keystone Sphagnum species cannot re-establish spontaneously 

on the dry peatland fields that remain after harvesting (hereafter called “peat fields”; Poulin 

et al. 2005). Cut-over peatlands are devoid of any seed banks (Salonen 1987), have a low as 

well as highly variable water level due to abundant ditches (Price et al. 2003) and have 
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unstable surfaces created by frost heaving (Groeneveld and Rochefort 2002). In North 

America, research on peatland restoration resulted in an ecosystem-scale technique called 

“moss layer transfer”, which consists of collecting a thin layer of vegetation from nearby 

undisturbed bog and spreading plant fragments over an area of cut-over peatland ten times 

larger (Rochefort et al. 2003). For ombrotrophic peatlands, the primary purpose of this 

technique is the re-establishment of Sphagnum cover and successful rewetting of the site in 

order to restore the carbon accumulation processes (Gorham and Rochefort 2003). Typical 

bog plant diversity can also be expected to re-establish as all types of plant propagules 

(rhizomes, roots, seeds) are transferred along with moss fragments (Rochefort 2000).  

 

In chapter two, the nine-year monitoring of a bog restored using the moss layer 

transfer technique has shown that mosses and herbaceous species are the most successful at 

establishing after restoration. In undisturbed bogs though, the herbaceous community 

typically represents a minor component compared to mosses or shrubs (Moore et al. 2002). 

Consequently, the dramatic establishment success of herbs in restored bog merits more 

detailed investigation. Our objective was to understand herbaceous dynamics in a restored 

bog in comparison to a reference ecosystem. To do so, we identified traits associated with 

the presence of herbaceous species at different stand stages (prior to and up to ten years 

after restoration) for two initial drainage conditions (dry peat fields and wet ditches) in a 

restored bog as well as in a reference ecosystem (see Table 3.1 for hypotheses). Then, we 

1) evaluated whether the traits of the restored bog converged toward the reference 

ecosystem to assess restoration success, and we 2) estimated species, functional and trait 

diversity through time to better characterize the restored bog.  
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Table 3.1 Plant traits description and literature review of traits associated negatively (-) or 

positively (+) with the reference ecosystem (undisturbed peatlands) or with cut-over bogs 

(previously exploited by vacuum suction). Four traits associated to either plant survival 

(PS) or reproductive success (RS) and four traits showing optimum species distribution in 

relation to environmental gradients (EG) were used. The traits have been inflated into 

values ranging between 0 and 1 according to their gradient (see bullet points a-c for 

description).  

 

Traits Process States Code 
Inflated 

value 
Description 

Reference 

ecosystem 

Cut-over 

bogs 

Nutritional 

adaptations 
a PS 

Carnivorous NutCar 1 Carnivorous + i + k 

Absence  0 
Not 

carnivorous 
- i - k 

Nutrient 

uptake 
a PS 

Presence  RooMyc 1 

Presence of 

any kind of 

mycorrhiza 
- l + h 

Absence  0 

Absence of 

any kind of 

mycorrhiza 
  

Reproduction 

type 
c RS Sexual  RepSex 

0  

Mostly 

asexual 

reproduction  
+ m 

- n 

0.5  

Mostly 

sexual 

reproduction 
- m + n 

1 
Only sexual 

reproduction  
- m + n 

Seed size 
c RS Length  SeeLen 

0  
< 0.1 mm;  

very small 
- o + p 

0.25  
0.1-1.99 

mm; small  
- o + p 

0.5  
2-2.99 mm; 

medium  
- o + p 

0.75  
3-4.99 mm;  

large  
+ o - p 

1  
5-10 mm;  

very large 
+ o - p 

Acidity  

tolerance 
a
 

EG 
Fen  AciFen 1 pH > 5.7 

 - g 
 

Bog  0 pH <= 5.7 + g - h 
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Traits Process States Code 
Inflated 

value 
Description 

Reference 

ecosystem 

Cut-over 

bogs 

Habitat 
b 

 
EG 

Forest  HabFor 1 

Species 

found in 

forest 
- i - j 

Peatland 
e 

HabPea 1 

Species 

mainly 

confined to 

bog or fens 

+ i - j 

Ruderal  HabRud 1 

Species 

colonizing 

disturbed 

areas like 

road side 

- i + j 

Wetland 
f
 HabWet 1 

Species that 

generally 

prefer 

wetland 

- i + j 

Status in  

Québec 
a EG 

Introduced  StaInt 1 Exotic - q  

Indigenous  0 Native + q  

Water 

preference 
b, d

 
EG 

Generalist WatGen 1 

Soil goes 

from xeric 

to wet 

conditions 

(variable 

availability) 

- i + r 

Mesic    WatMes 1 

Soil is moist 

for part of 

the growing 

season 

- i + r 

Humid  WatHum 1 

Soil wet in 

the growing 

season (i.e. 

water table 

close to 

surface) 

+ i - r 

a 
Only one state was used in the analyses in order to avoid collinearity; 

b 
Nominal traits with 

more than two states were inflated to 1 and analyzed separately as dummy variables. This 

makes a total of thirteen trait states as indicated by the column ‘code’; 
c 
Ordinal traits were 

assigned a value between 0 and 1; 
d 

B.C. Ministry of Forests and B.C. Ministry of 

Environment, Lands and Parks 1998; 
e 

Garneau 2001; 
f 

MDDEP 2008; 
g 

Gorham and 

Janssens 1992; 
h 

Andersen et al. 2006; 
i 
Payette and Rochefort 2001; 

j 
Poulin et al. 2005;

 

k 
Karagatzides and Ellison 2009; 

l 
Thormann et al. 1999b; 

m 
Pywell et al. 2003; 

n 
Campbell 

et al. 2003; 
o 

Turnbull et al. 1999; 
p 

Campbell and Rochefort 2003; 
q 

Lavoie and 

Rochefort 1996; 
r 
Shantz and Price 2006.
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3.4 Methods  
The experimental site is located within the Bois-des-Bel undisturbed bog 

(47°48’N, 69°31’W), which covers a total of 189 ha. It is located on the south shore of the 

St. Lawrence River near Rivière-du-Loup (Québec, Canada). In this region, annual average 

temperature is 3.2ºC (Meteorological Service of Canada 2011). The region receives 

963 mm of precipitation, of which 685 mm is rainfall (Meteorological Service of Canada 

2011). Peatlands (mainly bogs) represent 8% of the regional landscape (Pellerin 2003), 

which is covered mostly by agricultural fields (~ 66%; Robitaille and Saucier 1998) and to 

a lesser extent by woodlots (15%; Lachance et al. 2005). Peatlands in this region are 

becoming increasingly forested; their tree cover has increased in the range of 23 to 57% 

between 1948 and 1995 due to a combination of factors including fire and drier than 

average climate (Pellerin and Lavoie 2003). In this region, open peatlands have higher 

species richness and different herbaceous species assemblages (e.g. Carex pauciflora 

Lightf., Drosera rotundifolia L., Eriophorum vaginatum L., Maianthemum trifolium (L.) 

Sloboda, Rubus chamaemorus L.) than forested peatlands (e.g. Carex trisperma Dewey; 

Lavoie et al. 2005; Gignac et al. 2004; Poulin et al. 2002; Pellerin and Lavoie 2000). The 

reference ecosystem was composed of seven bogs that were: 1) at least 100 m long, 2) more 

than 75% moss-covered, 3) located within 80 km from the restored bog and 4) represented 

the last and least disturbed bogs of the region. 

 

The experimental site was mechanically exploited for peat between 1970 and 1980. 

In 1999-2000, a contiguous section of 8.4 ha consisting of eight 30 m wide peat fields 

separated by eight 1.5 m wide ditches was restored using the moss layer transfer technique. 

Our project is part of a multidisciplinary study on Bois-des-Bel peatland restoration 

including hydrology, microbiology, ornithology and gas flux studies (Lucchese et al. 2010; 

Andersen et al. 2009; Waddington and Day 2007; Andersen et al. 2006; Shantz and Price 

2006; Petrone et al. 2003; Price et al. 2003; Waddington and McNeil 2002). The study 

design was in fact a quasi-experiment (sensu Manly 1992; Eberhardt and Thomas 1991), as 

peatland restoration implies raising the water table level thus impeding complete 

randomization within the site (Block et al. 2001).  
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3.4.1 Steps of the moss layer transfer technique 

The first step in the application of the moss layer transfer technique was the flattening 

and leveling of the peat surface. To do so, vegetation and peat were scraped off the peat 

fields and used later to block ditches. The top five to ten centimeters of the moss layer of an 

ombrotrophic peatland located 20 km south of the experimental site (4747’N, 6929’W) 

was collected. This site was dominated by Sphagnum rubellum Wils. (39.8 ± 27.3%; 

Rochefort et al. 2002) with a sparse cover of herbaceous species, mainly composed of 

Maianthemum trifolium (1.1  2.3%), Sarracenia purpurea L. (0.7  1.2%) and Rubus 

chamaemorus (0.5  0.8%; chapter 2). Plant fragments (diaspores of Sphagnum and 

mosses, seeds, roots and rhizomes of vascular plants) were transferred to the restoration site 

in a ratio of 1:10 (one ha of vegetation material spread over ten ha of the restored site; 

Quinty and Rochefort 2003). Straw mulch was added to improve micro-climatic conditions 

and protect plant fragments from desiccation (Quinty and Rochefort 2003). Drainage 

ditches were blocked every 50 m with highly compacted peat while bunds were built with 

previously leveled peat in order to distribute water homogeneously over the site (Shantz 

and Price 2006). A 150 kg/ha dose of phosphorus from McInnes granular phosphate rock 

(0-13-0) was applied prior to the first growing season to favor the establishment of 

Polytrichum to diminish frost heaving (Groenveld and Rochefort 2005).  

3.4.2 Data collection 

Systematic monitoring was set up to evaluate species composition in peat fields and 

ditches prior to restoration as well as one, three, five, seven and ten years after restoration 

(year one was omitted for ditches). Equidistant transects were set up over peat fields and 

ditches (respectively ten and six points per transect for a total of 4400 and 1475 survey 

points over the entire experimental site). At each point, all species touching a rod of two 

centimeters in diameter were recorded. The tenth year, about half of the points were 

surveyed, as this quantity has been shown to be extensive enough to capture most species 

diversity (Rochefort et al. Unpublished results). The seven undisturbed bogs composing the 

reference ecosystem were surveyed in 2007. Ground cover (%) of herbaceous species was 

visually estimated in ten one m
2
 equidistant quadrats distributed along a linear transect 

crossing each site. One of the bogs used as a reference ecosystem, the undisturbed section 

of Bois-des-Bel, was surveyed again in 2009 with a greater number of quadrats (chapter 
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two). Ground cover of herbaceous species (%) was evaluated in six quadrats of 70 cm 

diameter for each of the larger fifteen plots (3 x 8 m). A third of those plots were located in 

open sections (less than 50% cover of trees higher than 1.5 m) of the bog. The few 

specimens that could only be identified to the genus level due to the absence of 

distinguishable characters were removed from the dataset, but their occurrences were 

extremely low (< 1%). Nomenclature follows the Integrated Taxonomic Information 

System (ITIS; Government of Canada 2009). A list of all herbaceous species found is 

shown in appendix I (Table 3.3).  

3.4.3 Species ecological traits  

Information on the species traits was obtained from the TOPIQ-C database (Traits of 

Plants in Quebec-Canada, see Aubin et al. 2007). A total of eight categorical traits were 

selected as they illustrated different ecological processes: four traits were associated to 

either plant survival or reproductive success and four traits were related to optimum species 

distribution along environmental gradients (i.e. ecological performance, sensu Violle et al. 

2007; see Table 3.1 for traits description). These eight traits were inflated into values 

ranging between 0 and 1 (a complete description of the methods is presented in Table 3.1). 

A total of thirteen trait states were used in the analyses and are hereafter referred to as 

“traits”.  

3.4.4 Analyses 

The species diversity found in the different stand stages in peat fields and ditches was 

calculated with the Shannon-Weaver species diversity index (H’; Whittaker 1972) while the 

functional dispersion of the traits was estimated using the FDis index (Laliberté and 

Legendre 2010). As the FDis index is an attribute of functional diversity, it is referred to as 

“functional diversity” hereafter. Then, to ensure comparability between datasets from the 

experimental site and the reference ecosystem, which were surveyed using different 

methods, we calculated the relative contribution of each species to its community (pi). The 

data table Y = [yij] presents sites in rows and species occurrence (restored site) or 

abundance (reference ecosystem) in columns. Each species occurrence or abundance was 

divided by the row sums yi+ (sensu Legendre and Gallagher 2001). The community 

weighted mean (CWM) was calculated by multiplying the relative abundance (pi) of each 
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species by its inflated trait value xi (Moretti et al. 2010) in order to obtain the mean trait 

score. A principal component analysis (PCA) was then applied on the CWM matrix to 

show associations of the herbaceous community traits to the different stand stages for the 

two initial drainage conditions and in the reference ecosystem. Equiprobability ellipses 

including 75% of peat fields or ditches for a given stand stage or 75% of peatlands 

composing the reference ecosystem studied were drawn. This visual representation enabled 

observation to determine whether the studied stand stages had low or high trait diversity 

(i.e. sites respectively grouped as small or large ellipses). The fourth-corner analysis 

(permutation model one) was used to select the eight significant traits (Aubin et al. 2009; 

Dray and Legendre 2008) and helped in data interpretation of the CWM analysis procedure. 

Finally, the relative importance (pi dataset multiplied by 100 to obtain a relative 

percentage) of three herbaceous species with a specific set of traits was calculated and 

represented graphically to help interpreting observed pattern. All statistical analyses were 

performed using R 2.10.1 (R Development Core Team 2009), more precisely with the 

FD 1.0-11 (Laliberté and Shipley 2011), Vegan 1.17-2 (Oksanen et al. 2010), Ellipse 0.3-5 

(Murdoch and Chow 2007) and Ade4 1.4-17 (Chessel et al. 2004).  

3.5 Results 

3.5.1 Evaluation of restoration at trait level  

In peat fields and ditches, traits of the herbaceous species converged toward the 

reference ecosystem as time after restoration advanced (see axis I where respectively 48% 

and 59% of the variation was explained for peat fields and ditches; Figure 3.1.a - 3.1.b). In 

both peat fields and ditches, dominant herbaceous species prior to restoration were 

associated to mesic soil (WatMes) with a pH higher than 5.7 − which is fen-like 

pH (AciFen), were ruderal (HabRud) or wetland species (HabWet) and had 

mycorrhiza (RooMyc; Figure 3.1.a - 3.1.b; Table 3.2.a - 3.2.b). In the early stage after 

restoration (years one to five) for both peat fields and ditches, all of the previously 

described traits remained important in the community but introduced species (StaInt) 

appeared (Figure 3.1.a - 3.1.b; Table 3.2.a - 3.2.b). All these traits decreased in importance 

in the latter stage after restoration (years six to ten) and were not frequent in the reference 

ecosystem (Table 3.2.a - 3.2.b). In the restored peat fields, carnivorous species (NutCar), 
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species showing mostly sexual reproduction (RepSex) and thriving in soils with variable 

water availability (WatGen) arose in the latter stage after restoration (Figure 3.1.a; 

Table 3.2.a). Only the two latter traits were present for ditches in year ten after restoration 

(Figure 3.1.b; Table 3.2.b). The reference ecosystem had species associated to forest 

(HabFor) and peatland habitats (HabPea), as well as species associated to humid soil 

(WatHum) and with large seeds (SeeLen; Figure 3.1.a - 3.1.b; Table 3.2.a - 3.2.b).  

 

Figure 3.1.a. Peat fields (see title on page 63) 
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Figure 3.1.b. Ditches 

 

 
Figure 3.1 Principal Component Analysis (PCA) diagram (axis 1 and 2) of the community 

weight mean matrix of the traits of the herbaceous community (see Table 3.1 for six letter 

code) for a) peat fields and b) ditches as well as reference ecosystem. Equiprobability 

ellipses including 75% of peat fields or ditches for a given stand stage or 75% of bogs 

composing the reference ecosystem studied were drawn to outline a homogeneous 

(i.e. small ellipse) or heterogeneous (i.e. wide ellipse) set of traits of the study plots. Only 

the trait state with the highest inflated value is shown in the analyses (see Table 3.1).  
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Table 3.2 Results of the fourth corner analysis (after 9 999 permutations) for the traits (see 

Table 3.1 for full names) of the a) peat fields and b) ditches prior to and up to ten years 

after restoration and in the reference ecosystem. Signs indicate whether the statistic is 

above (+) or under (–) the expected chi-square value and only significant results (< 0.05) 

are presented. Holm’s correction was applied on p-values for each trait to correct for 

multiple testing. 

 

Table 3.2.a. Peat fields 

Traits 
Global 

p-values
 

Prior to 

restoration 

Years after restoration Reference 

ecosystem 1 3 5 7 10 

AciFen 0.0008
  + +  - - - 

HabFor 

0.0008 

      + 

HabPea  -     + 

HabRud + +  - - - - 

HabWet  + +   - - 

NutCar 0.0012 -   + +   

RepSex 0.0008 -   + + + - 

RooMyc 0.0008 + + +   - - 

SeeLen 0.04   -    + 

StaInt 0.0008  +  - - - - 

WatGen 

0.0008 

 -   + + - 

WatHum      - + 

WatMes + +  - -  - 

 

Table 3.2.b. Ditches 

Traits 
Global 

p-values 

Prior to 

restoration 

Years after restoration Reference 

ecosystem 3 5 7 10 

AciFen 0.0008 + +   - - 

HabFor 

0.0008 

  - - - + 

HabPea - -    + 

HabRud + +  - - - 

HabWet +     - 

NutCar 0.14       

RepSex 0.0008 -    +  

RooMyc 0.0008 + +   - - 

SeeLen 0.0008 -     + 

StaInt 0.0009  +   - - 

WatGen 

0.0008 

-    +  

WatHum       

WatMes + + - - - - 
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3.5.2 Response of species and functional diversity to restoration  

 Prior to restoration, species diversity was higher in ditches (H’ of 1.73  0.30) than 

in peat fields (H’ of 1.30  0.33), while functional diversity was more similar between the 

two initial drainage conditions, though slightly higher in peat fields (FDis of 0.21  0.08) 

than in ditches (FDis of 0.15  0.02; Figure 3.2). Shortly after restoration, both indices 

(species and functional diversity) increased in peat fields and ditches. As time after 

restoration went by, species diversity (H’ from 2.27  0.34 to 1.56  0.29) and functional 

diversity (FDis from 0.28  0.02 to 0.19  0.04; Figure 3.2) decreased steadily in peat 

fields. In ditches, species diversity decreased (H’ from 2.21  0.13 to 1.59  0.35) while 

functional diversity remained stable with FDis value ~0.24  0.04 (Figure 3.2).  

 

Figure 3.2 Species diversity (H’ - triangle) and functional diversity (FDis - square) of the 

herbaceous community in peat fields (filled triangle or square) and ditches (empty triangle 

or square) prior to and up to ten years after peatland restoration. The reference ecosystem is 

not represented because of differences in the data collection protocol. The y-axis has a 

logarithmic scale and represents the index values. Standard deviation is presented by upper 

bars for ditches and by lower bars for peat fields.  
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3.5.3 Trait diversity found within the different stand stages and in the 

reference ecosystem 

Across the seven undisturbed bogs used as the reference ecosystem, traits were 

diversified or, at least, dominant species abundance corresponding to these traits varied 

among sites (see wide ellipse on axis 2 where 19% and 14% of the variation was explained 

when the reference ecosystem was compared respectively to peat fields and ditches; 

Figure 3.1.a and 3.1.b). Similar results were found in peat fields prior to and in the early 

stage after restoration (i.e. wide ellipse; Figure 3.1.a). Ten years after restoration, trait 

diversity found in peat fields was low (i.e. small ellipse; Figure 3.1.a) while the opposite 

trend was seen in ditches. Indeed, species found in ditches had a highly specific set of traits 

prior to restoration, but as time after restoration went by, herbaceous species showed more 

variation in the set of traits (Figure 3.1.b).  

3.5.4 Response of species illustrating specific set of traits 

Three herbaceous species illustrating a specific set of traits are presented hereafter. 

Prior to restoration, the main wetland herbaceous species found in ditches was Typha 

latifolia L. (Figure 3.3.a). Wetland plants like Typha latifolia increased in abundance in 

years three and five after restoration, especially along ditches, but decreased steadily 

afterwards. The abundance of Eriophorum vaginatum, already abundant prior to 

restoration, increased steadily in peat fields and in ditches up to ten years after restoration 

(Figure 3.3.b). This species mostly shows sexual reproduction and can be find in soil with 

large amplitude of water availability. In the reference ecosystem, Rubus chamaemorus was 

important, but remained low in abundance in the restored site through time (Figure 3.3.c). 

Rubus chamaemorus is a peatland species that can be found in highly humid soil conditions 

and has large seeds.  
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Figure 3.3 Patterns of three selected herbaceous species a) Typha latifolia (wetland habitat 

and with mycorrhiza), b) Eriophorum vaginatum (showing mostly sexual reproduction and 

thrives in large variation of water availability), c) Rubus chamaemorus (peatland species, 

with large seeds and associated to highly humid conditions) in the different stand stages for 

peat fields and ditches as well as in the reference ecosystem. The relative contribution of 

each species to the entire herb community is presented in percentage (y-axis; see section 

3.4.4 for complete description of calculation) in order to ensure comparability with the 

reference ecosystem. Standard deviation is presented by upper bars. 

3.6 Discussion 

3.6.1 Is the herbaceous community of the restored peatland converging 

toward the reference ecosystem? 

In a restoration context, the ecological distance between 1) the site prior to and after 

restoration and especially between 2) the restored site and the reference ecosystem is used 

to evaluate project success (Dufour and Piégay 2009). In our study, for both peat fields and 

ditches, the herbaceous community showed a similar set of traits prior to and in the early 

stage after restoration. However, a different set of traits was identified between 1) the early 
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and the latter stages after restoration, as well as between 2) the latter stage after restoration 

and the reference ecosystem. It remains that traits of the herbaceous community generally 

converged toward the reference ecosystem through time after restoration.  

 

Prior to restoration, harsh conditions, few competitors and seed dispersal from 

surrounding fields favored the development of a herb community dominated by ruderal 

(HabRud) and wetland species (HabWet), associated to mesic soil conditions (WatMes) 

with a fen-like pH (AciFen) and with mycorrhiza (RooMyc). All the traits present prior to 

restoration remained significant in the early stage after restoration, which could in part 

result from one of the steps of the moss layer transfer technique when spontaneously 

established plants were moved into ditches during the surface leveling process. These 

plants may have provided seeds and rhizomes for colonizing restored surfaces once 

conditions were improved. However, this phenomenon had limited impact on the 

restoration processes as all traits important prior to and in the early stage after restoration 

quickly decreased in the latter stage after restoration. For example, ruderal species, which 

may have come from surrounding agricultural fields (Lachance and Lavoie 2004) or 

disturbed areas (e.g. road side), disappeared in the latter stage after restoration. Also, 

herbaceous species adapted to mesic soil conditions and preferring a wetland habitat 

(e.g. Typha latifolia; Figure 3.3.a) were found prior to restoration due to the presence of 

open water in ditches and flooding in the early stage after restoration (Shantz and Price 

2006). Both traits decreased in the herbaceous community found in the latter stage after 

restoration. Finally, herbaceous species associated to a fen-like pH, introduced species 

(StaInt) and mycorrhiza, which are not traits typical of peatland species (see Thormann 

et al. 1999b; Lavoie and Rochefort 1996; Gorham and Janssens 1992), were all favored 

prior to and in the early restoration stage. Such traits may have been favored by phosphorus 

application (see Steers et al. 2011; Andersen et al. 2006; Jasper et al. 1979) which is 

recommended to facilitate the return of nurse plants for Sphagnum (Groeneveld and 

Rochefort 2002). As herbaceous species with those traits decreased in importance within 

their community in the latter stage after restoration, it seems that phosphorus application 

does not continue to favor atypical peatland traits ten years after restoration.  
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Carnivorous species (NutCar), rare prior to restoration, were globally well established 

ten years later. Carnivorous species take longer than other herbaceous species to develop 

their leaf structure, but eventually have access to more nutrients and energy (Karagatzides 

and Ellison 2009) especially in nutrient poor habitats such as peatlands. The presence of 

herbaceous species showing mostly sexual reproduction (RepSex) and linked to variable 

water availability (WatGen) was expected in cut-over bogs (Table 3.1; Pywell et al. 2003; 

Payette and Rochefort 2001) but these species were dominant mainly in the latter stage 

after restoration, most likely due to the prominence of Eriophorum vaginatum 

(Figure 3.3.c). Several ecological characteristics explain the establishment success of 

Eriophorum vaginatum. This species produces numerous seeds (Lavoie et al. 2005) easily 

dispersed by wind (Campbell et al. 2003). Also, it thrives in soil with variable water 

availability (Gignac et al. 2004) and has the ability to invade cut-over peatlands with a 

water table no deeper than 30-40 cm under the surface (Lavoie et al. 2005). As expected 

(Table 3.1; Pellerin and Lavoie 2003; Payette et Rochefort 2001; Turnbull et al. 1999), 

peatland (HabPea) and forest species (HabFor), species preferring humid soil (WatHum) as 

well as with large seeds (SeeLen) were associated to the reference ecosystem. Species with 

large seeds can be expected to be more prominent in undisturbed sites, as space and 

resources are limited (Turnbull et al. 1999). 

3.6.2 Patterns of species, functional and trait diversity  

Soon after restoration, species and functional diversity were at their highest in both 

peat fields and ditches. This is a classic example of invasion by functionally different 

species following the removal of environmental filters (Mayfield et al. 2010). As time after 

restoration passed, species diversity decreased in both peat fields and ditches whereas 

functional diversity decreased only in peat fields. The presence of ditches thus helped 

maintain functional diversity, especially in the latter stage after restoration. Overall, there 

was a strong humidity gradient across ditches from their center toward adjacent peat fields, 

which may have favored higher functional diversity of the herbaceous species found. 

Nevertheless, the reference ecosystem showed higher trait diversity (see wide ellipse on 

Figure 3.1.a - 3.1.b) than both peat fields and ditches. The high trait diversity of the 

reference ecosystem may be an artifact of the comparison of seven undisturbed peatlands 

(composing the reference ecosystem) with only one restored site or could be due to natural 
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heterogeneity usually found in “mature ecosystems” (Bartels and Chen 2010). However, 

low heterogeneity in trait diversity of managed ecosystem has also been shown for forests 

(Bartels and Chen 2010), grasslands (Kahmen et al. 2002), wetlands (Seabloom and van 

der Valk 2003) and peatland (chapter 2).  

3.6.3 Recommendations for ombrotrophic peatland restoration 

Experimenting with a trait-based approach as a method of assessment for a peatland 

restoration project has several useful outcomes. First, our study can serve as a framework to 

compare ecosystems across a vast region or range of sites, as it is based on universal traits 

(not associated to a specific region) rather than on site-specific vegetation composition 

(e.g. Laliberté et al. 2010). Also, the clear changes in trait pattern with time after restoration 

showed the importance of monitoring a restored peatland over a period of ten years. In 

addition, the integration of the trait-based approach into multiple year peatland restoration 

monitoring can help to improve the well-known moss layer transfer technique in a way that 

optimizes ecosystem recovery. It could be possible to sow species with large seeds in the 

latter stage after restoration in order to increase their representation within the community. 

Examples of such species are Carex aquatilis Wahlenb., Carex oligosperma Michx., 

Eriophorum virginicum L., and Rubus chamaemorus, which was also previously identified 

as a species with little establishment success in a bog restoration project (chapter 2). A 

second finding of our analysis is the persistence of several traits not typical of bog species 

for up to five years after restoration, which may be a result of stocking residual peat in 

ditches during the field preparation step. Two alternative steps could prevent this 

phenomenon  1) the removal of spontaneously established vegetation prior to restoration, or 

2) the restoration of peatlands as soon as exploitation ceases. Overall, the new steps 

recommended for the moss layer transfer technique, especially sowing seeds, must be 

evaluated in view of the goals of the restoration project and the costs they incur. It is also 

possible that the restored ecosystem will come to resemble the reference ecosystem more 

over a longer time period after restoration (such as twenty or fifty years). Finally, our study 

points out the relative homogeneity of a restored ecosystem compared to a reference 

ecosystem. If the desired goal is to bring the restored peatland closer to the reference 

ecosystem, diversity must be increased to foster a heterogeneous ecosystem. Our study 

highlights the importance of creating or preserving contrasting habitats within a restored 
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site, as functional and trait diversity between ditches and peat fields were different. Also, 

new techniques to restore habitat diversity within cut-over bogs should be further 

developed, notably in terms of their potential application for shallow or deep ponds. We 

also recommend integrating vegetation material from different undisturbed bogs as part of a 

broader regional planning strategy to help increase diversity of restored bogs.  
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3.9 Appendix I 
Table 3.3 List of all the herbaceous plants found for both peat fields and ditches in the 

different stand stages (prior to and up to ten years after restoration) and in the reference 

ecosystem. 

 

Achillea millefolium L. 

Agrostis scabra Willd.  

Agrostis stolonifera L. 

Anaphalis margaritacea (L.) Benth. 

Aralia hispida Vent. 

Aralia nudicaulis L. 

Avena sativa L. 

Bidens connata Muhl. ex Willd.  

Bidens frondosa L. 

Calamagrostis canadensis (Michx.) Beauv 

Carex aquatilis Wahlenb.  

Carex bebbii Olney ex Fern.  

Carex canescens L. 

Carex crawfordii Fern.  

Carex nigra (L.) Reichard  

Carex oligosperma Michx.  

Carex pauciflora Lightf.  

Carex stipata Muhl. ex Willd.  

Carex stricta Lam.  

Carex trisperma Dewey 

Chamerion angustifolium (L.) Holub  

Cicuta maculata var. maculata L.  

Coptis trifolia (L.) Salisb.  

Cornus canadensis L. 

Cypripedium acaule Ait. 

Doellingeria umbellata (P.Mill.) Nees  

Drosera intermedia Hayne  

Drosera rotundifolia L. 

Dryopteris carthusiana (Vill.) H.P. Fuchs  

Dryopteris cristata (L.) Gray 

Elymus repens (L.) Gould  

Epilobium ciliatum ssp. glandulosum 

(Lehm.) Hoch & Raven  

Epilobium leptophyllum Raf.  

Epilobium palustre L. 

Equisetum arvense L. 

Equisetum sylvaticum L. 

Eriophorum angustifolium Honckeny 

Eriophorum vaginatum L. 

Eriophorum virginicum L. 

Eupatorium maculatum L.  

Euthamia graminifolia (L.) Nutt. 

Fragaria virginiana Duchesne 

Galeopsis tetrahit L. 

Hieracium aurantiacum L. 

Hieracium pilosella L.  

Impatiens capensis Meerb. 

Iris versicolor L. 

Juncus arcticus Willd.  

Juncus brachycephalus (Engelm.). Buch. 

Juncus brevicaudatus (Engelm.). Fern. 

Juncus bufonius L. 

Juncus effusus L. 

Juncus filiformis L. 

Juncus tenuis Willd.  

Luzula campestris (L.) DC.  

Lycopus uniflorus Michx. 

Lysimachia terrestris (L.) B.S.P.  

Maianthemum canadense Desf.  

Maianthemum trifolium (L.) Sloboda  

Melampyrum lineare Desr. 

Moehringia lateriflora (L.) Fenzl  

Oclemena acuminata (Michx.) Greene  

Onoclea sensibilis L. 

Osmunda cinnamomea L. 

Phleum pratense L. 

Platanthera blephariglottis (Willd.) Lindl. 

Poa palustris L. 

Poa pratensis L. 

Polygonum hydropiper L. 

Polygonum persicaria L. 

Rhynchospora alba (L.) Vahl  

Rubus chamaemorus L. 

Rumex acetosella L. 

Rumex crispus L. 

Sanguisorba canadensis L. 

Sarracenia purpurea L. 

Schoenoplectus pungens (Vahl) Palla 

Scirpus atrocinctus Fern. 

Scirpus atrovirens Willd. 
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Scirpus microcarpusJ. & K. Presl 

Solidago canadensis L. 

Solidago rugosa P.Mill. 

Symphyotrichum lanceolatum (Willd.) 

Nesom   

Symphyotrichum puniceum (L.) A. & D. 

Löve 

Thalictrum pubescens Pursh  

Torreyochloa pallida (Torr.) Church  

Trientalis borealis Raf.  

Triadenum fraseri (Spach) Gleason  

Typha angustifolia L. 

Typha latifolia L. 

Vicia cracca L. 

Viola cucullata Ait.  

Viola macloskeyi Lloyd 

Viola sororia Willd



 

4 Conclusion générale 
Selon la Convention sur la diversité biologique, la protection des tourbières doit être 

mise de l’avant en raison de leur rôle primordial dans la régulation du climat mondial et de 

leur mitigation possible des changements climatiques (SCDB 2008). En effet, bien que les 

tourbières couvrent seulement 3 % de la surface des continents, elles contiennent 30 % du 

carbone mondial trouvé dans les sols (Parish et al. 2008). Néanmoins, les tourbières sont 

exploitées puisqu’elles fournissent une ressource employée par l’humain, la tourbe. Suite à 

leur utilisation, la restauration des tourbières a pour objectif général de diminuer l’impact 

anthropique sur l’écosystème. Il est important de déterminer si les critères initiaux des 

projets de restauration ont été atteints afin d’évaluer et d’améliorer les techniques utilisées.  

 

La présente étude avait pour but d’évaluer la restauration d’une tourbière par transfert 

du tapis muscinal, en se basant sur un écosystème de référence comme élément de 

comparaison et de mesure de succès, tel que le recommandent plusieurs auteurs (Landres et 

al. 1999; White et Walker 1997; Brinson et Rheinhardt 1996). Dans l’étude de cas de 

Bois-des-Bel (BDB), deux approches ont été employées pour évaluer l’état de la 

revégétation du site restauré. La première approche, dite par communautés, montre une 

évaluation de la végétation de la zone restaurée depuis neuf ans (chapitre 2). La deuxième 

approche montre la dynamique temporelle des herbacées sur une période de dix ans après la 

restauration à l’aide des traits qui caractérisent ces espèces (chapitre 3).  

 

L’approche par communautés visait à évaluer trois des objectifs de la technique de 

restauration par transfert du tapis muscinal, soit l’objectif principal du retour : 1) d’un 

couvert de mousse principalement composé de sphaignes, ainsi que les objectifs 

secondaires du retour 2) d’une structure et 3) d’une composition en espèces similaires aux 

tourbières ombrotrophes de la région (Gorham et Rochefort 2003). Le retour d’un couvert 

de mousse principalement composé de sphaignes a été atteint dans la zone restaurée depuis 

neuf ans et ce couvert a même dépassé celui trouvé dans la zone naturelle de Bois-des-Bel. 

En ce qui a trait à la structure végétale, la zone restaurée se rapprochait davantage de la 

zone naturelle que de la zone non restaurée. Les différences principales se situaient au 
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niveau des strates de sphaignes et d’herbacées, qui avaient des abondances plus élevées 

dans la zone restaurée, alors que les arbres/arbustes avaient un couvert plus important dans 

la zone naturelle. Pour ce qui est de la composition végétale, les espèces d’arbres/arbustes 

et des éricacées ainsi que les espèces de bryophytes étaient plus similaires entre la zone 

restaurée et la zone naturelle qu’entre la zone restaurée et la zone non restaurée. 

Finalement, la composition en espèces des herbacées semblait plus éloignée du succès 

puisque la zone restaurée différait davantage de la zone naturelle que de la zone non 

restaurée. Puisqu’on reconnaît de plus en plus la difficulté d’amener l’écosystème restauré 

à un état similaire à l’écosystème de référence (Hobbs et al. 2011), les tendances de 

rapprochement observées pouvaient être considérées comme un signe positif. Bien qu’il ait 

été montré que les zones restaurée, naturelle et non restaurée sont toutes différentes l’une 

de l’autre, l’approche par communautés indiquerait que la zone restaurée de la tourbière de 

Bois-des-Bel est sur la voie du succès. 

 

L’approche par communautés a aussi pu répondre à deux autres questions qui 

n’avaient pas été préalablement soulevées, mais qui offrent des informations additionnelles 

et appréciables sur la technique de restauration par transfert du tapis muscinal. En effet, 

l’approche par communautés a permis de mettre en évidence la faible diversité de la 

structure végétale et de la composition en espèces de bryophytes au sein des parcelles 

échantillonnées de la zone restaurée, alors que les parcelles des zones non restaurée et 

naturelle montraient une hétérogénéité pour toutes les variables étudiées (structure végétale, 

composition en espèces d’arbres/arbustes et d’éricacées, d’herbacées et de bryophytes). Ce 

résultat concorde avec ceux obtenus au chapitre 3 ainsi que ceux montrés par divers projets 

de gestion d’écosystèmes par l’homme, où la variabilité naturelle associée aux écosystèmes 

à l’état naturel n’est pas recréée dans les écosystèmes restaurés (Bartels et Chen 2010). Par 

contre, il est important de souligner que la zone naturelle de BDB couvre une aire de 189 ha 

alors que la zone restaurée n’est que de 8,4 ha. Ces différences au niveau des échelles de 

comparaison nous indiquent que ces interprétations sur la diversité trouvée au sein des 

différents types de sites doivent être faites avec précaution. Ensuite, l’analyse de la 

composition végétale de la zone restaurée après neuf ans et de la tourbière naturelle dont le 

matériel végétal a été utilisé pour la restauration de BDB a permis d’identifier des espèces 
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favorisées par la technique de restauration par transfert du tapis muscinal (c'est-à-dire 

Carex trisperma Dewey, Chamaedaphne calyculata (L.) Moench., Eriophorum 

vaginatum L., Ledum groenlandicum Oeder, Polytrichum strictum Brid., Sphagnum 

fallax (Klinggr.) Klinggr. et Vaccinium oxycoccos L.) ainsi que des espèces récalcitrantes à 

celle-ci (c’est-à-dire Kalmia angustifolia L., Picea mariana (P.Mill.) B.S.P. et Rubus 

chamaemorus L.). Pour ces espèces, il est possible d’identifier des caractéristiques 

écologiques qui font en sorte qu’elles sont favorisées ou récalcitrantes, et ainsi de poser de 

nouvelles actions, à la discrétion des buts originaux du projet de restauration, selon que 

leurs présences soient désirables ou non. Entre autres, il a été montré que Rubus 

chamaemorus fait partie du groupe d’espèces à large graine qui n’était pas important dans 

le site restauré de six à dix ans après la restauration de Bois-des-Bel (chapitre 3). 

 

Par ailleurs, l’approche par traits a permis d’approfondir les connaissances de la 

dynamique des herbacées de la zone restaurée de la tourbière de Bois-des-Bel au sein des 

planches et des canaux sur une période de dix ans. Les herbacées ont été choisies dans cette 

analyse en raison des différences soulignées entre les zones restaurée et naturelle pour cette 

strate au sein de l’approche par communautés (chapitre 2). Il a été possible d’utiliser les 

herbacées trouvées avant la restauration ainsi que celles d’un écosystème de référence, 

composé de sept tourbières naturelles de la région, à des fins de comparaison. Dans les 

études basées sur les traits, l’analyse de la réponse d’un groupe spécifique d’espèces avec 

une histoire évolutive et écologique distincte est recommandée (Pavoine et al. 2011) mais 

est rarement vue dans la littérature (Mayfield et al. 2009), ce qui rend notre étude plus 

robuste et novatrice.  

 

Tout d’abord, il a été possible d’associer certains traits aux différentes étapes 

analysées (c'est-à-dire avant la restauration, au cours des dix années après la restauration au 

sein des planches et des canaux ainsi que dans l’écosystème de référence). Entre autres, les 

herbacées exotiques, avec des mycorrhizes et associées à un habitat rudéral ou de milieu 

humide, à un sol mésique ayant une acidité plus élevée que 5,7, étaient importantes au sein 

de la communauté avant la restauration ou les premières années suivant la restauration 

(années un à cinq), mais pas dans les dernières années après la restauration (années six à 
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dix). Entre six et dix ans après la restauration, les herbacées trouvées sont carnivores. De 

plus, l’importance de deux traits, c’est-à-dire une reproduction principalement de manière 

sexuée et une adaptation à des sols où il y au une grande disponibilité de l’eau, étaient 

probablement liés à l’abondance d’une espèce dominante, soit Eriophorum vaginatum. 

Ainsi, il a été possible de mieux comprendre la dynamique de cette espèce, qui montrait 

aussi une abondance prédominente au sein de la zone restaurée depuis neuf ans (chapitre 2). 

Pour ce qui est de l’écosystème de référence, les herbacées trouvées étaient associées à un 

habitat de forêt et de tourbière, à des conditions de sol très humides et à des espèces 

possédant de larges graines. Les tourbières composant l’écosystème de référence trouvées 

dans la même région que la tourbière restaurée de Bois-des-Bel ont connu un phénomène 

d’afforestation au cours de la 2
e
 moitié du XX

e
 siècle (Pellerin et Lavoie 2003), ce qui 

explique la présence d’herbacées typiquement associées aux écosystèmes forestiers. La 

présence d’espèces possédant de larges graines dans l’écosystème de référence signale 

généralement un milieu compétitif (Pausas et Lavorel 2003; Thormann et al. 1999). En 

somme, au fur et à mesure que les années s’écoulent, les traits de la zone restaurée 

convergent vers ceux trouvés au sein de l’écosystème de référence.  

 

Il existe trois autres conclusions émanant de l’approche par traits, liées cette fois-ci à 

la diversité trouvée aux différents stades étudiés. En effet, la diversité des traits des 

différentes tourbières composant l’écosystème de référence était beaucoup plus élevée que 

celle trouvée entre les différentes planches ou canaux du site restauré de BDB. Ce résultat 

rejoint celui obtenu au chapitre 2 où la zone restaurée depuis neuf ans est peu diversifiée 

quant à sa structure et sa composition végétale. Ici encore, il faut utiliser ces interprétations 

sur la diversité avec précaution puisque l’écosystème de référence, composé de sept 

tourbières différentes, n’est comparé qu’à une seule tourbière restaurée. De plus, il a été 

montré que la diversité des espèces et la diversité fonctionnelle des traits étaient plus 

élevées au sein des canaux que sur la surface des planches dix ans après la restauration.  

 

À partir de ces résultats, il a été possible de faire certains constats sur des étapes de la 

technique de restauration par transfert du tapis muscinal. L’application de phosphore 

favorise l’établissement des polytriques qui aident à diminuer le soulèvement gélival 
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(Groeneveld et Rochefort 2005). À BDB, les premières années suivant l’application de 

phosphore, les traits favorisés ne sont pas typiques des tourbières (c’est-à-dire les herbacées 

avec des mycorrhizes, associées à un pH plus grand que 5,7 et exotiques). Néanmoins, 

puisque ces traits ne sont pas importants au sein de la communauté de BDB dans les 

dernières années après la restauration alors que les sphaignes se sont bien établies 

(chapitre 2), les avantages reliés à l’ajout de phosphore semblent plus importants que les 

désavantages. De plus, l’approche par traits nous aura permis d’arriver à une conclusion 

importante en regard de la longueur adéquate du suivi écologique des tourbières restaurées. 

En effet, nos résultats nous permettent de recommander de faire l’évaluation du succès 

seulement plusieurs années après la restauration puisque les traits importants les cinq 

premières années après la restauration ne sont pas caractéristiques de ceux trouvés de six à 

dix ans plus tard. 

 

Finalement, il a été proposé d’améliorer certains aspects de la technique de 

restauration par transfert du tapis muscinal. Bien entendu, ces améliorations doivent être 

considérées seulement si les gestionnaires du projet de restauration veulent atteindre un but 

spécifique et que le rapport coût/bénéfice est avantageux. D’abord, en procédant à la 

restauration dès que l’extraction de tourbe est terminée, la végétation atypique aux 

tourbières aurait moins de chance de s’établir les premières années après la restauration. 

Cette proposition appuie la recommandation de Girard et al. (2002) qui soulignent que les 

tourbières exploitées devraient être abandonnées à la même époque afin de ne pas entretenir 

les canaux de drainage. Ainsi, la rehausse de la nappe phréatique de ces tourbières 

restaurées rapidement serait facilitée (Girard 2000). En Europe, la probabilité de retrouver 

la végétation typique d’une tourbière naturelle est plus élevée dans une tourbière restaurée 

qui a été drainée depuis peu de temps que dans une tourbière drainée depuis longtemps 

(Vasander et al. 2003). Si la technique de restauration par transfert du tapis muscinal n’est 

pas pratiquée rapidement suite à la fin de l’exploitation, il faut reboucher les canaux avec 

une tourbe qui ne contient pas de graines et de rhizomes des espèces déjà établies avant la 

restauration. Ensuite, l’ensemencement d’herbacées à larges graines pourrait être envisagé 

afin d’augmenter la similarité entre le site restauré et les tourbières naturelles. Par exemple, 

Rubus chamaemorus, qui a été identifiée comme une espèce récalcitrante à la restauration 
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par transfert du tapis muscinal (chapitre 2), pourrait être semée, ou des plantules pourraient 

être ajoutées au sein de Bois-des-Bel, d’autant plus que les fruits de cette plante sont 

d’intérêts commerciaux (Hébert-Gentile et al. 2011; Mäkinen et Söderling 1980). 

Toutefois, Rubus chamaemorus est une espèce qui est aussi connue pour préférer un sol très 

humide et un habitat de tourbières, deux traits associés à l’écosystème de référence. Il est 

donc possible qu’un ensemencement de graines ou de plantules dans le site restauré ne soit 

pas approprié seulement 10 ans après la restauration et qu’il faille attendre que les 

conditions propices pour cette espèce soient présentes. Finalement, la diversité de la 

tourbière restaurée pourrait être améliorée en créant différents habitats (mares peu 

profondes ou profondes, etc.). Une autre possibilité pour augmenter la diversité des espèces 

trouvées au sein du site restauré serait de varier les sites où le matériel végétal pour la 

restauration est recueillie. Généralement, les tourbières à caractère ouvert, avec peu 

d’arbres, sont sélectionnées afin de faciliter le passage de la machinerie. Il pourrait être 

préférable de prendre la végétation de plusieurs tourbières à caractère ouvert. Bien entendu, 

la récolte de matériel végétal dans les tourbières naturelles ne doit pas se faire au détriment 

de ces dernières et doit s’intégrer à une planification régionale de la restauration.  

4.1 Apport de la recherche 
Cette étude est la première qui évalue la technique de restauration par transfert du 

tapis muscinal d’une tourbière sur dix ans. Elle peut être une référence pour le futur afin de 

créer des indicateurs de succès et des mesures objectives d’évaluation du degré de succès. 

En effet, les approches et analyses utilisées pourraient être réutilisées pour développer ces 

indicateurs, une fois que plusieurs tourbières restaurées par la technique de transfert du 

tapis muscinal, situées au sein de la même et de différentes régions biogéographiques, 

seront analysées sur plusieurs années (Dufrêne et Legendre 1997).  

 

L’approche par traits reste un outil particulièrement prometteur pour l’évaluation de 

la restauration des tourbières puisqu’elle se base sur des caractéristiques écologiques 

universelles plutôt que sur des espèces propres à chaque région (Sandel et al. 2011; Aubin 

et al. 2009). Entre autres, cette approche pourrait être utilisée pour comparer les techniques 

de restauration utilisées. Par exemple, en Europe, les tourbières sont remouillées 

(c'est-à-dire élévation et stabilisation de la nappe phréatique; Vasander et al. 2003), alors 
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qu’en Amérique du Nord, non seulement les tourbières sont remouillées, mais du matériel 

végétal d’une tourbière naturelle est ajouté. De plus, l’approche par traits peut être utilisée 

1) pour planifier des projets de restauration dont l’objectif principal est la restauration de 

fonctions écosystémiques ou 2) pour prédire les assemblages de plantes que les 

restaurateurs vont obtenir à partir des gradients environnementaux présents (Sandel et al. 

2011).  

4.2 Limites des méthodes 
Tout comme Laughlin et al. (2006), nous recommandons d’être prudents dans 

l’extrapolation de nos résultats pour toutes les tourbières ombrotrophes restaurées par la 

technique du transfert du tapis muscinal puisque nos analyses ne sont basées que sur une 

seule tourbière, Bois-des-Bel. Dans le champ d’étude de la restauration des écosystèmes à 

grande échelle, cette contrainte, où un seul site est analysé, est habituelle (Block et al. 

2001).  

 

Au Canada, des progrès ont été faits dans le développement d’une base de données 

pour les traits des plantes (TOPIQ-C; Aubin et al. 2007). Néanmoins, plusieurs traits des 

herbacées des tourbières canadiennes ne sont pas suffisamment documentés (par exemple, 

le type de reproduction sexuée ou asexuée) ou ne sont pas répertoriés (par exemple, le taux 

de croissance des racines). Par conséquent, le manque d’information dans la littérature a 

fait en sorte que quelques traits critiques (par exemple, le taux de croissance des racines) 

n’ont pu être inclus dans l’analyse effectuée au chapitre 3. De plus, les traits étaient 

caractérisés à l’aide de classes nominales qui ne sont pas nécessairement représentatives de 

la réalité écologique (Pavoine et al. 2011). Ajoutons que la plupart des traits utilisés étaient 

reliés aux caractéristiques des individus adultes. Toutefois, notre étude s’échelonnait sur 

une période qui incluait l’établissement des espèces, et les traits importants à cette étape 

peuvent être différents de ceux trouvés à l’état adulte (Young et al. 2005).  

4.3 Voies futures 
Les bryophytes sont des espèces clés dans les tourbières ombrotrophes puisqu’elles 

sont responsables de l’accumulation de la tourbe (Rochefort 2000). Afin de mieux 

comprendre le fonctionnement des tourbières et les processus sous-jacents à leur 
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restauration, une base de données de traits des bryophytes devrait être créée. Ainsi, les 

analyses par traits, utilisées au chapitre 3, pourraient être répétées avec les bryophytes, ce 

qui permettrait d’obtenir une représentation plus précise de la réalité puisque plus d’espèces 

composant l’écosystème seraient incluses dans l’analyse.  

 

Il est aussi primordial de se questionner sur l’impact de la diminution de variabilité au 

sein des écosystèmes restaurés, particulièrement lorsque la société s’attend à ce que les 

projets de restauration permettent de retourner l’écosystème à son état initial ou de ralentir 

la perte de biodiversité et de services écologiques (Hobbs et al. 2011). Benayas et al. 

(2009) ont analysé 89 projets de restauration qui comparaient des écosystèmes restaurés, 

non restaurés et de référence. Ils ont montré, preuve à l’appui, que la biodiversité et les 

services écologiques rendus par les écosystèmes restaurés sont plus bas que ceux rendus par 

les écosystèmes de référence, bien qu’ils soient plus élevés que ceux fournis par les 

écosystèmes non restaurés. En somme, la perte de la diversité montrée par l’approche par 

communautés (chapitre 2) et par traits (chapitre 3) doit être considérée pour améliorer la 

technique de restauration par transfert du tapis muscinal. Deux des solutions proposées sont 

la diversification 1) de la topographie initiale (mares peu profondes ou profondes, etc.) du 

site à restaurer ou 2) des tourbières où le matériel végétal est emprunté.  

 

Finalement, il a été récemment montré que les projets de restauration n’intégraient 

pas de modèles des changements climatiques, ce qui pourrait être négatif à long terme. En 

effet, les tourbières restaurées pourraient être plus sensibles que les tourbières naturelles 

aux stress générés par les changements climatiques (Erwin 2008). L’intégration de la 

restauration dans un système de gestion, où une marge d’adaptation est possible afin 

d’inclure les problématiques du futur et où un leadership fort est présent, donne les 

meilleurs résultats de conservation de la biodiversité et des services écologiques sur une 

échelle locale et internationale (Kenward et al. 2011). La restauration des tourbières a 

connu de nombreuses améliorations depuis les années 1990. L’étude de cas de 

Bois-des-Bel, présentée dans ce mémoire, est un résultat concret de plus de vingt ans de 

recherche sur la technique de restauration par transfert du tapis muscinal. Bien que 

plusieurs aspects pourraient être améliorés afin de rapprocher la zone restaurée de 
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Bois-des-Bel de l’écosystème de référence, le travail effectué constitue une nette 

amélioration par rapport à la zone non restaurée et abandonnée depuis trente ans.  
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