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Résumé

L’urbanisation est I’une des principales causes de I’homogénéisation biotique dans
le monde. Ce mémoire de maitrise vise a comprendre les effets de I'urbanisation et de
I’historique de I’utilisation du paysage sur I’assemblage des communautés végétales dans
les milieux humides non-riverains. L’inventaire floristique de 67 marais et marécages a été
réalisé sur le territoire de Laval. La richesse taxonomique, la diversité fonctionnelle ainsi
que la diversité béta taxonomique et fonctionnelle ont été comparées selon le type de milieu
humide (marais ou marécage), I’origine des especes (indigene ou exotique), le niveau
d’urbanisation (urbain ou rural) et I’historique d’utilisation du site (agricole ou naturelle).
Aucun effet de I'urbanisation et de I’historique d’utilisation agricole du site n’a été détecté
sur la richesse taxonomique et la diversité fonctionnelle, dont les principales différences
¢taient plutot attribuables a D’origine des espeéces et au type de milieu humide.
L’urbanisation et I’historique d’utilisation agricole du site n’ont induit aucune différence
au niveau de la diversité béta, mais €taient associées a d’importants changements dans la
composition en especes et en traits des communautés. Alors que la composition floristique
des marais était davantage influencée par le niveau actuel d’urbanisation au pourtour des
sites, celle des marécages refletait plutot les effets des perturbations agricoles in situ
passées. De fagon générale, les especes exotiques avaient un role homogénéisateur sur la
flore. Globalement, mes résultats indiquent que la compréhension des impacts de
I’urbanisation sur les communautés floristiques des milieux humides non-riverains

nécessite I’intégration de plusieurs facteurs agissant a différentes échelles temporelles.
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Abstract

Urbanization is one of the leading causes of biotic homogenization. This master
aims at understanding the effects of urbanization and of land use legacy on vegetal
community assembling processes in isolated wetlands. Floristic inventories were carried in
67 isolated wetlands (marshes and swamps) of Laval. Taxonomic richness, functional
diversity as well as taxonomic and functional beta diversity were compared according to
wetland type (marshes or swamps), species origin (indigenous or exotic), present-day
urbanization (natural or urban) and land use legacy (wetland or agricultural). No impact of
urbanization and former agricultural use was detected on the taxonomic richness and
functional diversity, but these two parameters differed according to species origin and
wetland type. As well, urbanization and former agricultural use did not induce differences
in beta diversity but were associated with important shifts in taxonomic and functional
community composition. While marshes were more influenced by actual urbanization, the
composition of swamps rather reflected the effects of in situ past disturbances. Moreover,
exotics contributed to homogenize plant communities, both taxonomically and
functionnally. Overall, my results indicate that the impacts of urbanization on floristic
communities of isolated wetlands call for the integration of multiple factors at different

temporal scales.

Keywords: Biotic homogenization; Marshes; Swamps; Exotic species; Alpha and beta

diversity; Functional traits; Land use legacy; Agriculture; Community assemblages.
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CHAPITRE 1

Introduction générale

Les milieux humides sont parmi les écosystémes qui subissent les taux de
dégradation et de pertes en superficie les plus rapides (Brinson & Malvarez 2002; MEA
2005). En Amérique du Nord, on estime que de 54 a 57% de la superficie des milieux
humides aurait disparu depuis le début de la colonisation européenne (Davidson 2014). Par
exemple dans les basses terres du Saint-Laurent, ces pertes sont estimées a environ 45%
(Joly et al. 2008) et atteindraient 85% dans la grande région de Montréal (Gratton 2010).
La forte diminution de la superficie des milieux humides est principalement attribuable a
I’augmentation de I’exploitation des terres agricoles et au développement urbain, mais

aussi a I’inefficacité des outils 1égislatifs associés a leur protection (Poulin ez al. 2016).

L’urbanisation représente une menace majeure pour la biodiversité et I’intégrité
¢cologique des écosysteémes (McKinney 2002; Grimm et al. 2008). Elle entraine
notamment la fragmentation, la pollution et 1’altération des conditions hydrologiques des
milieux humides (Ehrenfeld 2000; Houlahan & Findlay 2004; Moffat et al. 2004; Kaye et
al. 2006). Ces perturbations homogénéisent les conditions environnementales et ménent
éventuellement a une sélection directionnelle des traits fonctionnels des espéces (Knapp et
al. 2009; Duncan et al. 2011; McCune & Vellend 2013; Williams ef al. 2015). Cette
sélection se fait souvent au détriment des communautés locales composées d’especes
spécialistes, qui sont remplacées par un nombre restreint d’espéces généralistes ou
rudérales (McKinney 2006). Il en résulte souvent un phénomene d’homogénéisation

biotique, soit une augmentation de la similarité entre les communautés a travers le temps



et ’espace (McKinney & Lockwood 1999; Olden & Poff 2003; McKinney 2006).
Cependant, I’homogénéisation biotique ne constitue pas 1’unique réponse possible des
communautés floristiques a 1’urbanisation (Rooney et al. 2007). Cette derniére peut
¢galement mener a une différenciation des communautés, ou encore engendrer un
remplacement (turnover) des especes, sans qu’il n’y ait eu modification de la diversité béta
(Olden & Poff 2003). Différents facteurs, tels que 1’échelle d’observation, 1’historique du
paysage, 1’origine des especes, le type d’habitat et le type de diversité étudiée peuvent
influencer la réponse qui sera observée des €cosystemes aux perturbations anthropiques
(Foster et al. 2003; Kiihn & Klotz 2006; Qian & Guo 2010; Sonnier et al. 2014). A I’échelle
locale, par exemple au sein d’une région métropolitaine définie, trés peu d’études se sont
intéressées au phénomene de I’homogénéisation biotique dans les milieux humides, et plus
particulierement a celle pouvant se produire dans les sites non-riverains (Lougheed et al.

2008, Chen et al. 2010).

Dans ce contexte, mon mémoire vise a comprendre 1’assemblage des communautés
végétales des milieux humides non-riverains en réponse a une augmentation de
I’urbanisation a une échelle locale selon 1’exitstence ou non d’une utilisation agricole

passée.
Organisation du mémoire

Ce mémoire est constitué de trois chapitres, dont un rédigé sous forme d’article
scientifique en anglais. Le premier chapitre (Introduction générale) présente une revue de
la littérature qui met en relation les impacts de 'urbanisation sur 1’assemblage des
communautés, les facteurs clefs dans 1’étude de I’homogénéisation biotique et les

connaissances actuelles de 1’écologie des milieux humides non-riverains. Le second
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chapitre représente le corps de la recherche effectuée et a été rédigé sous forme d’article
scientifique qui sera soumis pour publication dans la revue Urban Ecosystems sous le titre
« Impacts of urbanization and land use legacy on taxonomic and functional diversity in
isolated wetlands ». Les auteures sont Audréanne Loiselle, Stéphanie Pellerin et Monique
Poulin. La premiere auteure a effectué 1’échantillonnage sur le terrain, le traitement et
I’analyse des données, ainsi que la rédaction du présent mémoire. Stéphanie Pellerin et
Monique Poulin ont supervisé le projet de recherche, en plus de corriger et de commenter

le manuscrit.



Les impacts de ’urbanisation sur les communautés floristiques

L’urbanisation entraine la modification des principaux filtres écologiques
responsables de I’assemblage des communautés végétales (Williams et al. 2009). Ces
filtres peuvent étre abiotiques ou biotiques et sont associés a la valeur adaptative d’un
individu aux conditions environnementales, c’est-a-dire a sa capacit¢ a répondre
adéquatement aux changements qui surviennent dans son environnement. L’altération de
ces conditions, la fragmentation des habitats et I’introduction de nouvelles especes exercent
une pression de sélection directionnelle en faveur des espéces les mieux adaptées aux

perturbations causées par 1’urbanisation.

Perturbations hydrologiques et microclimatiques

Le développement urbain entraine une augmentation de la quantité de surfaces
imperméables (p. ex. : routes et autres surfaces asphaltées ou bétonnées), ce qui cause un
stress hydrique important aux végétaux puisque 1’eau est canalisée dans un réseau
collecteur au lieu de percoler dans le sol, en affectant par le fait méme la recharge de la
nappe phréatique (Carlson & Arthur 2000; Paul & Meyer 2001; White & Greer 2006).
L’abondance des surfaces imperméables capables d’absorber les radiations solaires est
¢galement associée a la formation d’ilots de chaleur (McPhearson 1994; Grimm et al.
2008). Ces perturbations affectent le microclimat des villes, qui devient plus variable et
souvent plus sec (Murcia 1995). 1l en résulte un asséchement des milieux naturels, lesquels
constituent de rares ilots de fraicheur dans les paysages urbains (Bolund & Hunhammar
1999). La composition des communautés végétales est elle aussi altérée en faveur
d’especes terrestres plus thermophiles et tolérantes a la sécheresse (Williams et al. 2015).

Dans les régions tempérées, une prolongation de la saison de croissance (Imhoff et al.
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2000) et un devancement de la période de floraison (Neil & Wu 2006) s’observent aussi

fréquemment.

Transformation et fragmentation du paysage

Les activités humaines transforment et fragmentent de multiples facons les
paysages naturels. Par exemple, les infrastructures linéaires, comme les routes, les emprises
de lignes électriques et les chemins de fer, ont de nombreux effets néfastes sur la faune et
la flore (Trombulak & Frissel 2000; Hansen & Cleverger 2005). Ces infrastructures
morcellent les habitats naturels, ce qui a pour effet d’augmenter 1’influence des milieux
anthropisés adjacents sur les communautés (Andrews 1990; Ramalho et al. 2014). Ces
effets sont particuliérement ressentis a la lisiere des milieux naturels et affectent donc
davantage les habitats de petite taille, qui deviennent plus vulnérables a 1’introduction
d’especes exotiques ou généralistes (Findlay & Houlahan 1997; Guirado et al. 2006;
Houlahan et al. 2006). Les nouvelles conditions environnementales ainsi générées
favorisent les especes préférant des conditions de luminosité et de température plus élevées,
une plus faible humidit¢ du sol et possédant une forte tolérance aux perturbations
fréquentes (Murcia 1995; Vallet et al. 2010).

L’agriculture intensive, souvent présente en périphérie des centres urbains,
constitue un autre vecteur important de transformation du paysage. L’augmentation des
surfaces agricoles exploitées est étroitement liée a la perte de milieux naturels et a la
diminution de la connectivité entre ces derniers (Simpson et al. 1994; Dupras et al. 2016).
Les habitats restants sont alors souvent plus petits et plus distants les uns des autres, ce qui
limite la dispersion des especes entre les sites (Lopez et al. 2002). Les especes végétales

capables de se propager sur de longues distances, par anémochorie ou zoochorie, et qui



produisent une grande quantité de graines légeres sont favorisées par ces changements
(Knapp et al. 2008; Schleicher et al. 2011).

L’agriculture, mais aussi la présence d’espaces verts aménagés, comme les parcs et
les jardins, qui abondent dans les régions urbaines, peuvent accroitre le risque
d’introduction d’especes exotiques cultivées et horticoles (Godefrois & Koedam 2004;
Guirado et al. 2006; Williams et al. 2009). Ces espéces ont généralement des traits associ€s
a la tolérance aux perturbations fréquentes, tels que la capacité de former une banque de
graines, un cycle de vie court et une croissance rapide (Schippers ef al. 2001; Westermann
& Kowarik 2011; Marini ef al. 2012). Les changements dans 1’utilisation du paysage causés
par 'urbanisation peuvent donc avoir un impact considérable sur la structure des
communautés végétales. Il est donc important de bien identifier ces changements, mais
aussi de comprendre les effets que chacun d’entre eux peut avoir afin de disposer d’une

vision globale des enjeux en milieu urbain qui soit la plus juste possible.

Urbanisation et homogénéisation biotique

Le développement des villes a travers le monde est basé sur un modele tres similaire
(p. ex.: quartiers résidentiels a forte densité, parcs industriels, centre-ville a forte
concentration commerciale), visant a créer un environnement favorable pour les
populations humaines (McKinney 2006). Ce type de développement uniformise les
conditions environnementales et modifie par le fait méme les filtres environnementaux qui
influencent la composition des communautés végétales. Combiné au bri des barrieres
géographiques, ce patron homogene de développement urbain permet la connexion de la
flore et de la faune des différents continents (Olden 2006) et favorise 1’homogénéisation

biotique (Olden & Poff 2003; Olden & Rooney 2006), ou plus spécifiquement la perte de
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diversité¢ béta (Whittaker 1972). L’homogénéisation biotique résulte du remplacement
graduel des communautés locales d’espeéces spécialistes par des communautés
cosmopolites, principalement composées d’espeéces exotiques, mais aussi d’especes
indigénes rudérales possédant un large spectre de tolérances écologiques (McKinney &
Lockwood 1999; La Sorte et al. 2007). Bien que ’urbanisation soit souvent désignée
comme une force qui tend a homogénéiser les communautés, elle peut ¢galement mener a
leur différenciation, ou encore induire un phénomene de remplacement des especes
(McKinney 2008; Lososova ef al. 2016). Le scénario qui sera observé dépend de nombreux
facteurs, notamment de 1’échelle d’observation (Sax & Gain 2003), de I’historique des
perturbations (Vellend ef al. 2006), du type de milieu a I’étude (Roy et al. 1999), du nombre
d’especes gagnantes et de perdantes (McKinney & Lockwood 1999) et du type de diversité

(taxonomique ou fonctionnelle) considéré (Sonnier ef al. 2014).
L’échelle d’observation

L’effet mesuré de I'urbanisation sur la similarit¢ des communautés est fortement
dépendant de 1’échelle spatiale a laquelle se réalisent les observations (Olden & Poff 2003;
Sax & Gain 2003; Thomas 2013). Aux échelles mondiale ou continentale, on observe
généralement une homogénéisation des communautés, associée a [’introduction et
I’établissement de quelques especes exotiques cosmopolites au sein d’un grand nombre de
communautés initialement distinctes (La Sorte e al. 2007; Aronson et al. 2014; La Sorte
et al. 2014). A I’échelle locale, par exemple au sein d’une méme communauté urbaine,
plusieurs études ont plutdt observé un gain plus grand en espeéces colonisatrices que les
pertes encourues dans les communautés locales, ce qui entraine souvent une différenciation

taxonomique des communautés par le biais d’une augmentation de la richesse (Sax &



Gaines 2003; Kiithn & Klotz 2006; Marshetti et al. 2006; Aronson et al. 2015). Cependant,
les processus menant a 1I’introduction et a I’extraction d’especes a 1’échelle locale restent
trés variables. L’homogénéisation biotique n’est donc pas nécessairement associée a une

perte de richesse, tout comme la différenciation peut résulter de multiples extinctions

locales (Smart et al. 2006).
Le nombre d’especes gagnantes et perdantes

Plusieurs auteurs ont questionné I’utilit¢ de la distinction entre les especes
exotiques et indigenes dans la compréhension des processus menant a I’homogénéisation
biotiques (Thompson ef al. 1995; Thompson & Davis 2001; Davis et al. 2011). Toutefois,
cette distinction reste importante a la compréhension des mécanismes locaux d’invasion et
d’extinction, notamment lorsqu’on s’intéresse au nombre d’especes gagnantes
(s’établissant ou augmentant en abondance) et d’especes perdantes (qui ne persistent pas
ou qui diminuent en abondance) (McKinney & Lockwood 1999). Gagner et perdre ont une
signification différente en fonction de I’origine des especes (Hulme et al. 2011). Ainsi, une
espece exotique est dite gagnante lorsqu’elle réussit a s’établir avec succés dans un
nouveau milieu, alors que pour les espéces indigénes, gagner signifie plutdt réussir a
s’adapter aux nouvelles conditions environnementales générées par 1’urbanisation de fagon

a persister localement.

Le nombre d’espéces gagnantes et perdantes est lui-méme influencé par la
composition initiale des communautés, a la fois en termes d’espeéces et de traits
fonctionnels (Pokorny et al. 2005). L’urbanisation peut favoriser I’ouverture de niches
¢cologiques a des especes possédant de meilleures capacités d’adaptation aux nouvelles

conditions environnementales (PySek & Richardson 2008; Knapp & Kiihn 2012).
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Cependant, ce phénomeéne peut €tre atténué par la présence dans la communauté initiale
d’especes possédant des caractéristiques qui leur permettent de s’adapter aux conditions
urbaines (Grapow & Blasi 1998). Plusieurs études ont également montré que le temps de
résidence des especes exotiques peut influencer leur contribution a ’homogénéisation
(Kiihn & Klotz 2006; Lososova et al. 2012; La Sorte et al. 2014; Lososova et al. 2016).
Par exemple, en Europe, les especes indigenes et les especes introduites avant 1500
(archéophytes) montrent une tendance vers 1’homogénéisation, alors que les especes
introduites apreés 1500 (néophytes) causent la différentiation biotique entre les sites
(Lososova et al. 2012). Ces dernicres n’auraient pas encore atteint leur plein potentiel en
termes de répartition géographique et auraient donc tendance a augmenter la diversité

plutot qu’a la diminuer.
Le type de milieu étudié

L’urbanisation peut avoir des impacts treés différents en fonction du type d’habitat
a I’étude. En milieu urbain, il existe une multitude d’habitats différents, souvent désignés
comme des espaces verts et caractérisés par des conditions environnementales et des
communautés distinctes (Roy et al. 1999). Plusieurs études ont observé une relation entre
I’intensit¢ de 1’aménagement de 1’habitat et I’homogénéisation des communautés
floristiques (Lososova et al. 2012; Gong et al. 2013; Blouin et al. 2018). A I’échelle locale,
les habitats les plus artificiels et les plus aménagés, comme les bords de rue et de clotures,
ont tendance a étre affectés par une plus forte homogénéisation que les habitats plus
naturels, comme les friches et les foréts urbaines (Gong et al. 2013; Blouin et al. 2018).
Dans certains écosysteémes, les perturbations naturelles peuvent avoir une plus grande

importance que les perturbations anthropiques dans I’assemblage des communautés. Par



exemple, dans une étude portant sur I’influence de I’urbanisation et des inondations sur les
patrons de diversité des foréts riveraines, Brice et al. (2017) ont observé une
homogénéisation en réponse a une augmentation de I’intensité des inondations, alors
qu'une augmentation de ['urbanisation a plutot mené a une différenciation des

communautes.
L’historique des perturbations

L’historique des perturbations et de 1’utilisation du sol peut également influencer la
direction des changements de composition floristique des écosystemes (Foster ef al. 2003).
Plusieurs études ont montré que les effets de I’héritage écologique des activités humaines
sur les composantes biotiques et abiotiques des écosystémes sont toujours détectables apres
plusieurs décennies, voir méme plusieurs siecles (Thompson et al. 2002; Foster et al. 2003;
Vellend et al. 2006; Kuussaari ef al. 2009). Par exemple, I’agriculture altére profondément
les caractéristiques du sol, le rendant plus riche en nutriments et plus pauvre en matiére
organique, ce qui peut affecter la sélection, la performance et la richesse des especes sur
de tres longues périodes apres 1’abandon des activités agricoles (Flinn & Vellend 2005). 11
peut alors s’avérer difficile de distinguer I’influence de I’utilisation passée et actuelle du
territoire sur I’assemblage des communautés. Dans une étude sur I’impact de 1I’empreinte
humaine sur la composition des communautés végétales de friches résidentielles et
industrielles en milieu urbain, Johnson et al. (2015) ont notamment observé un effet
supérieur de 1’héritage écologique comparativement aux conditions environnementales
actuelles. Le temps de réponse des communautés peut également différer en fonction des
caractéristiques des especes qui les composent (Kuussaari et al. 2009). Ainsi, plus les

especes présentes ont un temps de renouvellement lent (p. ex. : les arbres), plus les effets
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des perturbations humaines sur la diversité et la richesse des communautés seront décalés
dans le temps (Vellend et al. 2006). 11 se produit alors ce qu’on appelle un phénomene de
dette d’extinction (Tilman ef al.1994; Kuussaari et al. 2009; Rogers et al. 2009). Il devient
donc nécessaire de tenir compte de I’héritage écologique du paysage dans 1’évaluation des

changements de la composition des communautés végétales.
Homogénéisation taxonomique et fonctionnelle

Les espéces répondent aux filtres environnementaux par le biais de leurs traits
fonctionnels. Cependant, 1’homogénéisation taxonomique n’induit pas toujours une
homogénéisation fonctionnelle (Baiser & Lockwood 2011; Tobias & Monika 2012;
Sonnier ef al. 2014). Les relations entre les deux types d’homogénéisation dépendent entre
autres du nombre, de la nature et de la redondance des traits qui sont étudiés. Par exemple,
plus le nombre de traits fonctionnels considérés est grand dans la communauté de départ,
plus les probabilités d’observer de la redondance sont grandes (Petchey & Gaston 2006).
Une communauté caractérisée par une forte redondance de traits est moins susceptible de
subir I’homogénéisation fonctionnelle, mais n’est pas nécessairement plus résistante a
I’homogénéisation taxonomique (Sonnier et al. 2014). Inversement, la perte d’especes
communes entre des communautés menant a une différenciation taxonomique peut étre
associée a une homogénéisation fonctionnelle si les especes restantes convergent vers des
traits redondants (Smart et al. 2006). Des résultats variés peuvent également s’observer en
réponse a différents types de perturbations. Par exemple, une étude réalisée sur les foréts
riveraines a Montréal a mis en évidence 1’effet différentiel des perturbations naturelles et
de D'urbanisation (Brice et al. 2017). En effet, alors que les inondations favorisaient

I’homogénéisation taxonomique et fonctionnelle des communautés végétales,
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I’urbanisation avait plutot induit une différentiation taxonomique et fonctionnelle de la
végétation. Les processus qui font varier la composition taxonomique et fonctionnelle des
communautés peuvent donc produire des scénarios trés différents. Il devient alors essentiel
d’approfondir nos connaissances de 1’effet des différents facteurs qui peuvent affecter les
processus d’assemblage des communautés en milieu urbain en regardant a la fois la

diversité taxonomique et fonctionnelle.
Les milieux humides non-riverains

Services écologiques des milieux humides

Les milieux humides sont essentiels au bien-&tre des populations humaines,
puisqu’ils procurent de nombreux services écologiques (MEA 2005; Clarkson et al. 2013).
Par exemple, ils servent de lieux d’éducation et de récréation, et représentent d’importants
réservoirs de biodiversité et de nourriture pour les populations humaines (MEA 2005). Ils
permettent aussi de prévenir les inondations en période de crue tandis qu’en période
d’étiage, ils constituent des réservoirs d’eau pour prévenir les sécheresses (Rousseau et al.
2013). Ils favorisent également la recharge des aquiféres (Ferlatte ef al. 2015) et améliorent
la qualité de I’eau par le recyclage des nutriments (Keddy 2010). A I’échelle de la
biosphéere, les écosysteémes humides jouent un rdle important dans les cycles
biogéochimiques et pour le climat. Par exemple, par les processus d’accumulation de la
matiere organique et la présence de conditions anaérobiques, ils participent de fagon
notable aux cycles de 1’azote, du carbone, du phosphore et du soufre et ils constituent

d’importants puits de carbone (Frolking & Roulet 2007; Yu et al. 2010).
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Hydrologie des milieux humides non-riverains

Il existe plusieurs facons de classer les milieux humides. Dans le cadre de ce
mémoire, je m’intéresse plus particuliérement aux marais et aux marécages, qui se
distinguent principalement par leur végétation : un marais présente une nette dominance
de plantes herbacées, alors qu’un marécage est dominé par un minimum de 30% d’arbres
ou de grands arbustes (Zoltai & Vitt 1995; Groupe de travail national sur les terres humides
1997). Puisque les especes ligneuses ont un temps de renouvellement beaucoup plus lent
que les espéces herbacées, les communautés présentes dans les marécages auront tendance
a répondre plus lentement aux perturbations que les communautés présentes dans les

marais (Lindborg & Eriksson 2004; Vellend et al. 2006; Kuussaari ef al. 2009).

Les milieux humides se distinguent également en fonction de leur hydrographie,
c’est-a-dire de leur connectivité au réseau hydrologique (Cowardin 1979; Brinson 1993).
Les milieux humides de plats, de pentes et de dépressions sont dits «isolés» ou
«non-riverainsy», puisqu’ils sont dépourvus de connexion hydrologique a un cours d’eau ou
a un plan d’eau (Brooks et al. 2011). Alors que les milieux humides riverains sont
principalement dépendant des crues et de la taille du ou des cours d’eau auxquels ils sont
connectés (Naiman et al. 2010), les milieux humides non-riverains dépendents davantage
du niveau de la nappe phréatique et sont alimentés essentiellement par 1’eau des

précipitations ou de ruissellement (Buteau ef al. 1994; Zedler 2003).

Malgreé leur absence de connectivité au réseau hydrologique de surface, les milieux
humides non-riverains peuvent €tre inondés sur de trés longues périodes. La durée, la
fréquence, I’amplitude et la période des inondations que subissent ces milieux représentent

d’importantes contraintes pour les especes végétales qui s’y trouvent (Casanova & Brock
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2000; Mitsch & Gosselink 2000; Cronk & Fennessy 2001; Urquhart 2004). Ces variations
hydrologiques entrainent une sélection des espéces possédant des traits fonctionnels qui
leur permettent de tolérer ou d’éviter le stress de 1’anoxie engendré par la saturation en eau
des sols (Colmer & Voesenek 2009; Violle et al. 2011). D’autres parts, les milieux humides
riverains tendent a étre plus riches et diversifiés que les milieux humides non-riverains
(Mata et al. 2011; Rheinhardt 2007) et leur diversité diminuerait avec I’augmentation de la
distance a un cours d’eau (Nilsson et al. 1994; Rodriguez-Gonzalez et al. 2008).
Cependant, une étude réalisée dans des marécages du sud du Québec suggere des
conclusions inverses (Gauthier ef al. 2014). La plus grande diversité observée dans les sites
isolés serait explicable par des différences de drainage et de la microtopographie. Par
exemple, les milieux isolés étudiés étaient caractérisés par une plus grande diversité
microtopographique (présence d’étangs vernaux, de buttes de tourbe ou de souches) qui
forme un environnement hétérogéne propice a I’établissement d’espeéces tolérantes a
différents degrés d’humidité. Le recrutement des especes serait donc fortement affecté par

les conditions locales et pourrait ainsi étre trés variable d’un site a un autre.

La variation des conditions hydrologiques affecte également la dispersion des
especes végétales (Middleton 2000; Tabacchi et al. 2005; Pollux 2007; Nilsson et al. 2010).
Par exemple, les inondations prolongées limitent la germination des propagules (Casanova
& Brock 2000; Gurnelll et al. 2006). La composition de la communauté peut donc étre
influencée par la capacité des especes a former des banques de graines durables qui
germeront une fois que ces conditions redeviendront favorables. A I’inverse, en cas de
sécheresse, les especes se disséminant principalement par I’eau (hydrochores) doivent

employer des vecteurs alternatifs de dispersion, tels que la zoochorie (dissémination par
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les animaux, Smits et al. 1989; Cook 1990), I’anémochorie (dissémination par le vent,
Barrat-Segretain 1996; Tabacchi ef al. 2005) et ’hémérochorie (dissémination par les
activités humaines, Knap et al. 2008; Nilsson et al. 2010). L’hétérogénéité des conditions
hydrologiques pouvant étre trouvées dans les milieux humides non-riverains est donc
intimement liée a la sélection des traits fonctionnels des especes et constitue ainsi un

moteur de diversité au sein des communautés floristiques.
Impacts de I’urbanisation sur les milieux humides non-riverains

L’intensification des activités humaines entraine la diminution de la superficie des
habitats naturels au profit des terres agricoles et des surfaces urbaines imperméables
(McKinney & Lockwood 1999). Avant d’étre acheminées vers les systémes naturels, les
eaux de ruissellement de surface imperméabilisées se chargent de polluants et de
nutriments de diverses sources (Paul & Meyer 2001; Kaye et al. 2006). Ces perturbations
sont davantage perceptibles dans les milieux humides isolés dans le paysage que dans les
milieux riverains, puisqu’ils constituent d’importantes aires de rétention des eaux pluviales
et issues de la fonte des neiges au printemps (Rousseau et al. 2013). La quantité de
polluants et de nutriments acheminés aux milieux isolés augmente donc de fagon
significative et peut affecter la qualité de I’eau (Ehrenfeld & Shneider 1991; Houlahan et
al. 2006). Par exemple, dans une étude réalisée sur 73 milieux humides du sud de I’Ontario,
dont 55 étaient non-riverains, Houlahan et Findlay (2004) ont observé qu’une diminution
de la taille des milieux humides et du pourcentage de couvert forestier a leur pourtour était
corrélée a une augmentation de la quantité d’azote et de phosphore dans ’eau et les
sédiments. Ces changements ont pu étre détectés pour des mofications du paysage sur une

distance allant jusqu’a 4000 m du bord des milieux humides. L’enrichissement de 1’eau et
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des sédiments favorise les espeéces compétitives en milieu eutrophe, ainsi que les especes
tolérantes a la présence de contaminants (Panno et al. 1999; Godefroid & Koedam 2007,

Lougheed et al. 2008).

La diminution du couvert forestier, de la superficie totale et de la taille des milieux
humides est associée a une diminution de la richesse spécifique (Findlay & Houlanan 1997;
Lopez et al. 2002; Patenaude et al. 2005; Houlahan et al. 2006). Cependant, a 1’échelle
locale, plusieurs études ont observé des réponses tres différentes de la flore des milieux
humides non-riverains suite a 1’augmentation de I’intensité de 1’urbanisation. Si dans
certains cas I’urbanisation se traduit par une perte d’espéces indigénes au profit d’especes
exotiques (Ehrenfeld & Shneider 1991; Galatowitsch et al. 2000), d’autres études ont plutot
observé une diminution de I’introduction d’espéces exotiques (Ehrenfeld 2008) ou encore

une augmentation simultanée des espéces exotiques et indigenes (Houlahan & Findlay

2004).

Quelques ¢études ont décrit I'impact de 1'urbanisation sur la composition
fonctionnelle des milieux humides non-riverains (Ehrenfeld & Schneider 1991; Lopez et
al. 2002; Ehrenfeld 2008; Lougheed et al. 2008). Par exemple, dans le cadre d’une étude
réalisée sur 16 milieux humides isolés du Michigan, Lougheed et al. (2008) ont observé
une modification des formes de vie dominantes, passant d’especes enracinées a feuilles
flottantes a des especes flottantes dépourvues de racines. De plus, la modification des
conditions environnementales causée par les perturbations humaines affecte moins
fortement les especes ligneuses, dont le temps de renouvellement est généralement

beaucoup plus lent que celui des herbacées (Ehrenfeld & Shneider 1991;
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Lopez et al. 2002). La réponse des communautés présentes dans les différentes strates de

la végétation ne dépend donc pas nécessairement des mémes variables (Ehrenfeld 2008).

Bien que les impacts de ’urbanisation sur la richesse spécifique de la flore des
milieux humides non-riverains commencent a étre mieux compris a 1’échelle locale, trés
peu d’études se sont intéressées au phénomene de 1’homogénéisation biotique au sein de
ces habitats (Lougheed et al. 2008, Chen et al. 2010). Plus que de connaitre simplement le
nombre d’especes présente et leur identité, il est nécessaire de comprendre globalement
comment les communautés végétales évoluent a travers le temps et I’espace les unes par
rapport aux autres. De plus, une attention trés limitée a été apportée a la diversité
fonctionnelle, alors qu’il s’agit d’un outil intéressant qui permet de faire le pont entre les
changements dans la composition des communautés et les changements environnementaux
(Lavorel & Garnier 2002). L historique des perturbations est un paramétre qui a également
été négligé, alors que plusieurs études sur les milieux urbains I’ont identifié comme un
facteur important pouvant influencer la composition actuelle de la flore locale
(Foster et al. 2003; Vellend et al. 2006; Kuussaari et al. 2009). Il apparait donc nécessaire
d’approfondir nos connaissances des différents processus qui influencent les communautés

végétales des milieux humides non-riverains en zone urbaine.
Objectifs

L’objectif général de mon étude est de comprendre comment 1’utilisation actuelle
du territoire (urbain vs. rural) ainsi que 1’origine des écosystémes (naturelle vs. anciennes
terres agricoles) affectent les patrons de diversité des communautés végétales des milieux

humides non-riverains. Plus spécifiquement, je veux répondre aux questions suivantes :
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1) L’urbanisation au pourtour des milieux humides engendre-t-elle ’homogénéisation

taxonomique et fonctionnelle des communautés?

2) Est-ce que les milieux humides qui se sont développés sur d’anciennes terres exploitées
sont plus susceptibles a I’homogénéisation que ceux n’ayant jamais été convertis a

I’agriculture?

3) Si une homogénéisation se produit, est-elle associée a un changement de la composition

en especes et en traits fonctionnels?

4) Quel est I'importance du type de milieux humide (marais vs. marécage) et de 1’origine

des especes (indigene ou exotique) dans les processus identifiés aux questions précédentes?
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Abstract

Land use changes are altering community assembling processes, posing major
threats to biodiversity worldwide. In this study, we analysed the impact of urbanization and
of land use legacy on plant communities of isolated wetlands in Laval, southern Québec
(Canada). We sampled plant communities in 67 isolated wetlands (35 marshes and 32
swamps) distributed along a rural-urban gradient and with different in situ land use legacy
(agricultural vs. natural). We used multi-factor analysis of variance to compare taxonomic
richness and functional diversity between marshes and swamps, urbanization levels and
former agricultural use classes. Taxonomic and functional beta diversity were calculated
as between-site similarities in species or trait composition for each urbanization level and
former agricultural use class. Differences among groups were compared using tests for
homogeneity in multivariate dispersions. We also analysed the effect of exotic species on
beta diversity, as well as on species and trait composition changes. We found that
urbanization and former agricultural use had no influence on taxonomic richness and
functional diversity as well as on beta diversity for both components, but induced shifts in
composition. In marshes, species compositions differed significantly in response to
urbanization levels, while in swamps species composition differed significantly according
to former agricultural use classes. Although exotic species represented only 18% of total
flora, they were almost always associated with homogenization effects. Urbanization and
former agricultural use both increased exotic species abundance in marshes and swamps
but had no effect on their richness. Different trait responses were also observed according

to species origin, wetland type, urbanization and former agricultural use. Overall, our
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results suggest that the integration of multiple factors at different temporal scales is key to

a better understanding of community assembling processes in urban environments.
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Introduction

Human activities are triggering important alterations in plant community
assembling processes (Godefroid & Koedam 2007; Knapp et al. 2008; Aronson et al.
2014), particularly in urban environments where habitat loss and fragmentation drastically
altered environmental conditions (Andrews 1990; Ramalho et al. 2014). Management
practices and horticultural interventions associated to human land uses increase the risk of
exotic species introduction (Qiand & Ricklefs 2006; Dehnen-Schumtz et al. 2007,
Trentanovi et al. 2013) and induce non-random patterns of species extinction and invasion
in natural habitats (White & Jentsch 2001; Olden & Poff 2003; Williams ef al. 2009).

The overriding influence of humans on plant communities in urban ecosystems
have often been associated with biotic homogenization, a process by which species and
traits composition of communities become more similar through time and space
(McKinney 2002; Olden & Rooney 2006). Biotic homogenization has been mostly
observed among cities throughout the world (La Sorte ef al. 2007; Aronson et al. 2014;
La Sorte ef al. 2014). At local scales, the effects of urbanization on beta diversity are more
varied. For example, at this scale, urbanization has been shown to induce homogenization
in the most artificial habitats such as tree bases or city squares, but differentiation (increase
of beta diversity) in less disturbed or near-natural ones (Lososova et al. 2012;
Gong et al. 2013; Blouin et al. 2018). However, increase in species diversity or alteration
of species composition can occur without causing any change in beta diversity. The
response of plant communities depends on several factors, including the initial composition
of the community, level of management of the habitats and land use legacies

(McKinney 2008; Lososova et al. 2016). In particular, past land uses, such as agriculture
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prior urbanization, profoundly alter edaphic and hydrologic conditions (Foster et al. 2003)
and can have detectable deleterious effects on species diversity and performance decades
or even centuries after abandonment of cropping activities (Thompson et al. 2002; Flinn &
Vellend 2005; Roger et al. 2009; Johnson et al. 2015). This creates a time-lag in species
response to disturbances, which can therefore delay extinction, immigration and turnover
events (Vellend et al. 2006; Kuussaari et al. 2009; Jackson & Sax 2010), especially for
woody plants as they have longer population turnover rates than herbaceous ones
(Lindborg & Eriksson 2004; Vellend et al. 2006; Kuussaari et al. 2009). Taking into
account past land uses can, therefore, shed light on the processes responsible for species
selection in urban ecosystems. Yet very little attention has been given to the temporal
dynamics of land uses, despite the importance it may have for current species distribution
in cities (Tilman ef al. 1994; Lindborg & Eriksson 2004).

Wetlands are among the most threatened ecosystems worldwide (Millennium
Ecosystem Assessment 2005), but surprisingly, few studies have evaluated the impacts of
urbanization on their plant communities compare to terrestrial or aquatic ecosystems. Land
use changes associated with urbanization are known to induce fragmentation and pollution
of wetlands (Ehrenfeld 2000; Houlahan & Findlay 2004; Moffat et al. 2004). For instance,
Houlahan & Findlay (2004) found that fragmentation, reduction of wetland size and the
loss of the forested cover around wetlands was correlated with an increase of nitrogen and
phosphorus. This increase was detectable in the water and sediments of wetlands from up
to 4000 m away from the disturbances. The intensification of human activities can also
severely alter natural hydrological regimes through stream channelization, rainwater
management and soil sealing (Carlson & Arthur 2000; Paul & Meyer 2001;

White & Greer 2006). Such modification of environmental conditions can have significant
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effects on wetland plant communities assembling processes, selecting the species that are
best equipped to persist or be introduced in these altered systems (Williams et al. 2015).
Wetland type can also greatly affect community response, as studies comparing riparian
and isolated sites (i.e., not connected to the surface hydrographic network; Leibowitz 2003)
have often observed significantly higher species richness in riparian sites, along with
important composition differences (Nilsson et al. 1994; Rheinhardt 2007,
Rodriguez-Gonzalez et al. 2008; Mata et al. 2011). However, the opposite results were
observed by Gauthier et al. (2014), as they found a positive correlation between species
richness and habitat heterogeneity, which were both greater in isolated swamps than in
riverine ones. Most of the studies concerning biotic homogenization in wetlands in urban
areas have however been done on riparian wetlands (Moffatt et al. 2004; Poff et al. 2007,
Thomaz et al. 2007; Johnson et al. 2014; Brice et al. 2017), while fewer studies have
explored biotic homogenization in isolated systems (Lougheed et al 2008;
Chen et al. 2010), and none have addressed the effects of land use legacy.

This study aims to evaluate the impacts of present-day urbanization levels and land
use legacy associated with agriculture in plant communities of isolated marshes and
swamps, in southern Québec (Canada). More precisely, we asked how taxonomic richness
and functional diversity, as well as species and trait beta diversity, vary among urbanization
levels (urban vs. rural) and in situ former agricultural use (natural vs. agricultural). We
also explored the role of exotic species in the observed patterns of diversity. Our approach
allows us to analyse patterns of taxonomic and functional diversity while integrating the
role of wetland type, species origin, past and present-day disturbances. We hypothesized
flora impoverishment with the urbanization of the surrounding matrice and with the

incidence of agricultural activities in the past. We predicted that patterns of diversity in
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swamps would be more influenced by former agricultural use than in marshes since trees
have longer regeneration time than herbaceous species. Inversely, marshes should be more
influenced by urbanization than swamps because they are dominated by herbaceous

species.
Methods

Study area and site selection

The study was conducted in the city of Laval, southern Québec (Canada). Laval is
entirely located on an island (246 km?), adjoining the north shore of Montréal’s island, and
has a population of 433 990 inhabitants. Before the 1960s, the area was dominated by
agricultural fields, which slowly gave way to residential and industrial development.
Today, impervious surfaces dominate the landscape, covering up to 57% of the island,

while 25% remain cultivated lands, concentrated in the eastern part of the island.

The plant communities of 41 wetlands were already sampled in 2001 and 2002 by
the Conseil Régional de [’Environnement de Laval (CRE), a non-profit organization aiming
to preserve environmental quality through sustainable development. From these previously
sampled sites, we discarded all those that were highly managed (for agriculture or as
ornamental ponds) at the moment of sampling, as well as all sites connected to a river or a
large stream, which left 20 isolated wetlands. Of these wetlands, 17 were marshes
(herbaceous vegetation covering more than 80% of the surface), and 3 were swamps (tree
cover > 80%). Additional wetlands to be sampled were then selected using 2016 and 2017
satellite imagery (1:5000) and ground truthing. For the selection, we made sure that
sampled sites were well distributed throughout the study area, wetland types (marsh or

swamp) and surrounding land uses (see below for landscape classification). We also
25



ensured that mean wetland size was comparable between marshes and swamps. Overall,

32 swamps and 35 marshes were sampled, for a total of 67 sites (Fig. 1; Table 1).

Figure 1: Location map of the 32 swamps and the 35 marshes sampled in Laval.

N
KA e Marshes
Swamps

Table 1. Number of marshes and swamps in each urbanization level and former
agricultural use class.

Urbanization level Former agricultural use class
Rural Urban Natural Agricultural
Number of sites 13 19 20 12
Mean area (ha) 1.29 6.78 1.47 0.76
Swamps Range area (ha) [0.08-7.55] [0.20-1.88] [0.08-7.55] [0.16-3.27]
Mean number of plot 9.5 9.7 9.3 9.8
Range number of plots [4-28] [3-23] [3-28] [3-23]
Number of sites 21 14 14 21
Mean area (ha) 1.278 1.61 1.89 0.778
Marshes Range area (ha) [0.03-9.89] [0.26-5.29] [0.03-9.89] [0.178-1.85]
Mean number of plots 14.5 14.4 16 11.9
Range number of plots [5-45] [5-34] [5-45] [6-22]
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Vegetation sampling

Field sampling was carried out from June to August 2001 and 2002 for the CRE
sites and from June to July 2016 and 2017 for additional sites. The vegetation was surveyed
following the same methodology in both sampling periods. Each wetland was first
delineated, and then one to three parallel transects were established, according to the size
and heterogeneity of the site (appendix chap. 2). Each transect was established to go across
the whole wetland. Along each transect, a 1m? plot was sampled every five meters. When
a deep waterbody was present and could not be crossed, at least one transect would start at
the farthest reachable point in the water, and go on to the outer limit. A total of 98 transects
and 813 plots were sampled in the 67 sites. Species cover of herbs and shrubs was assessed
in each plot using six cover classes: <1%, 1-5%, 6-25%, 26-50%, 51-75% and 76-100%.
Species nomenclature and origin (native or exotic) follow VASCAN (Brouillet et al.

2010+).
Urbanization levels and former agricultural use classes

Urbanization level was assessed through characterization of the landscape
surrounding each wetland within a 500 m buffer zone based on 11 categories of land uses
(Table 2). We used Google Earth satellite images from the year of vegetation sampling for
each site. Using the percentage of each land use category for each of the 67 sites, we
performed a k-means clustering to sort the wetlands into levels of disturbances. A two-
group optimum was obtained, and visualization of the data in a principal component
analysis (PCA) allowed us to create two levels: rural and urban sites (Table 2). Rural sites
were associated with high covers of wetlands, forests, wastelands and agricultural fields,

while urban sites were associated with a high cover of roads, industrial, commercial and
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residential zones. Then, to assess former agricultural use, we used 1960s aerial photographs
(MTF, 1: 15,840) of the study area to determinate whether each site had remained a wetland
through time or on the opposite if it had been transformed for crop production and then
regenerated. Consequently, two groups of sites were created for former agricultural use:
natural and agricultural (see Table 1).

Table 2. Land use categories used to classify the territory in a 500 m buffer zone around
each of the 67 isolated wetlands sampled.

Categories Description

Hydrology Rivers and streams

Wetland Marshes, swamps, ponds, peatlands

Forest Land covered with trees or tall shrubs

Wasteland Grassland, including old agricultural fields, cut grass, parks and sport
fields

Agricultural fields Land that is actively cultivated

Agricultural installations Land used for green houses, machinery or grain storage

Roads All paved and gravel roads

Low density residential Single household constructions

High density residential Multiple household constructions

Industrial and commercial ~ Commercial centers and avenues, office towers, warehouses and industries

Construction and quarry Land where there are construction activities or that is used for stone
extraction

Functional traits

Each sampled species was characterized according to nine functional traits and
three environmental preferences (Table 3) that were selected for their known potential as
informative traits on the response of plant communities to anthropogenic disturbances
(Williamson & Fitter 1996; PySek & Richardson 2008; Williams et al. 2015).
Environmental preferences are used as surrogates of more precise traits capturing specific
functions of interest (Violle et al. 2007). For instance, the wetness coefficient is used as a
proxy to particular traits required to survive waterlogging and therefore is related to the
probability of finding a species in a wetland (Reed 1988). We also calculated the Species
Temperature Index (STI) using a method adapted from Devictor ef al. (2012). Calculations

were performed at the province/state level using the normal mean temperature from
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WorldClim (1950-2000, grid resolution = 5 km; Hijmans et al. 2005) for the growing
season (April to September), and species occurrence in Canada (Brouillet ef al. 2010+) and
the United States (Kartesz 2015). Trait data were gathered from the primary literature and
published databases (Fitter & Peat 1994; Kleyer et al. 2008; Hintze et al. 2013;

Royal Botanic Garden Kew 2016; USDA 2016).

Table 3. Description of the functional traits and environmental preferences selected

Functional traits Description
Life form 1: herb

2: shrub
Life cycle 1: annual

2: perennial
Vegetative reproduction 0 : not possible

1 : possible
Flowering phenology 1 : <May

2 : May-June

3 : June-July

4 : July-August

5 : >August
Seed dispersal bi : endo-zoochorous (bird)

hy : hydrochorous

ex : explosive discharge (ballistichorous)
ez : endo-zoochorous (other than bird)

au : autochorous

hu : hemerochorous (human activities)

wi : anemochorous

7z : epi-zoochorous

Maximum height In(cm)

Seed weight In(mg)

Shade tolerance 1 : intolerant
2 : mid-tolerant
3 : tolerant

Species temperature index
Wetness coefficient

Seed bank

Range from 6.4 to 19.0 °C

W N = KW=

:upland

: facultative upland

: facultative

: facultative wetland

: obligates wetland

: transient (< 1 year)

: short-term persistent (1-5 years)
: long-term persistent (> 5 years)
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Data analysis

All statistical analyses were performed in the R environment (v 3.3.3; R Foundation

for Statistical Computing, Vienna, AT).

Taxonomic richness and functional diversity

Taxonomic richness and functional diversity were both evaluated according to
1) wetland type, 2) urbanization levels, 3) former agricultural use, and 4) species origin.
Taxonomic richness at each site was computed by summing the number of species in all
plots. We used species counts rather that richness estimators as the latter are usually
inaccurate at a low number of sampled plots (Chiarucci ef al. 2003). A strong correlation
between the number of sampled plots and species richness was found in both marshes
(0.74***) and swamps (0.60***); there was, however, an even distribution of the number

of plots in each urbanization level and former agricultural use class (see Table 2).

Functional diversity was calculated using functional dispersion (FDis), which is
described as the mean distance in multidimensional trait space of individual species to the
centroid of all species in a community (Lalibert¢ & Legendre 2010). It has three main
advantages over simple functional richness: the position of the centroid is weighted by the
relative abundance of each species, the distance to the centroid of individual species is
weighted by their relative abundances and it is possible to attribute an individual weight to
traits with different states (Legendre & Legendre, 2012). For example, considering that our
analysis contained height different states for the dispersion trait, they were all attributed a
1/8 weight value. For each data set, a Gower distance matrix was calculated and a Cailliez

correction was subsequently applied to make it Euclidian (Cailliez 1983). Multi-factor
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analysis of variance was used to estimate the difference of taxonomic richness and

functional diversity. Post hoc multiple comparisons were performed using Tukey’s tests.

Taxonomic and functional beta diversity

Taxonomic and functional beta diversity were evaluated according to 1) wetland
types, 2) urbanization levels and 3) former agricultural use classes. Before assessing beta
diversity, a site-by-species matrix and a site-by-trait matrix were computed. For the site-
by-species matrix, we used species importance value (IV; Barbour et al. 1987), which is a
measure of the relative dominance of a species in each site that allows the comparison of
sites with a different number of sampling plots. We used cover data (median of cover
classes) to compute IV. We obtained the site-by-trait matrix by multiplying the site-by-
species matrix by the species-by-trait matrix. The resulting site-by-trait matrix is a special
case of a community weighted-mean trait values matrix (CWM; Garnier ef al. 2007).

Differences in taxonomic and functional beta diversity were analysed using tests of
homogeneity of multivariate dispersions (Anderson et al. 2006). First, we used a
site-by-site distance matrix to compute the centroid of the sites for each group of sites
(a group corresponds to a wetland type, urbanization level or former agricultural use class).
Then, we calculated the distance of sites to their group centroid (beta diversity). Finally,
we tested for differences in the average site-to-centroid distances (variance) of groups by
performing an ANOVA by permutations (9999 permutations). For taxonomic beta
diversity, the site-by-site distance matrix was computed on the site-by-species IV matrix
using the Hellinger distances (Legendre & De Caceres 2013). For functional beta diversity,
we used the Gower distance on the CWM matrix, since it allows different weights to be

assigned to traits, as described in the previous section (Legendre & Legendre 2012).
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Shift in taxonomic and functional composition

To detect shifts in taxonomic and functional composition between marshes and
swamps, urbanization levels and former agricultural use classes, we used PERMANOVA
(Anderson 2001), which tests for location differences between centroids on the results of
the beta diversity analysis. Significance was tested by permutation test (9999 permutations)
with pseudo-F ratios. To further understand these changes, we computed partial
redundancy analysis (pRDA) constrained by a binary vector corresponding to urbanization
levels (rural and urban) or former agricultural use classes (natural and agricultural). The
significance of the adjusted R-Squared of the urbanization vector was tested with
PERMANOVA (9999 permutations) with pseudo-F' ratios. The same statistical test was
used to detect potential shift between native and exotic species dominance by comparing
species projection on the canonical axis. The influence of urbanization levels and former
agricultural use classes on individual functional traits distribution was assessed using

ANOVA separately on marshes and swamps.

Effect of exotic species on beta diversity

To analyse the effect of exotic species on beta diversit, we compared the site
distance to the centroid calculated for all species to the one computed for natives only. This
method mimics the introduction of exotics in a community by artificially "adding" them
and enables to evaluate whether they tend to favor homogenization or differentiation,
despite the general tendency observed for the whole community. We used paired #-tests to
compare native beta diversity to all species beta diversity. We ran a global paired sample
t-test on all distances to determine the overall effect of exotics in marshes and swamps. We

also tested for differences in each urbanization level and former agricultural use class.
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Results

Taxonomic richness and functional dispersion

A total of 293 species were identified in the 67 sampled wetlands, of which 241
were natives, and 52 were exotics (18% of the total flora). Marshes comprised 207 species
(167 natives and 40 exotics), while swamps comprised 199 species (163 natives and 36
exotics). A total of 116 species (40%) were shared between marshes and swamps. Only

two sites were devoid of exotic species, and no site was devoid of native species.

Urbanization levels and former agricultural use classes had no significant effect on
taxonomic richness and functional diversity (Table 4). Taxonomic richness varied only
significantly according to species origin (Table 4a,b); mean richness of natives was about
three times higher than that of exotics (Fig. 2a). Functional dispersion only varied between

wetland types (Table 4c,d); it was 1.2 times greater in swamps than in marshes (Fig. 2b).

Taxonomic richness Functional dispersion
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Figure 2. Differences between native and exotic taxonomic richness (a) and between
functional dispersion of marshes and swamps (b) in Laval, southern Québec. Provided here
are mean (black dot), median (line), 25-75% quartiles (boxes) and ranges (whiskers).
Different letters indicate a significant difference.
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Table 4. Effect of urbanization level, former agricultural use class, wetland type and
species origin as well as their interaction on taxonomic richness (a,b) and functional
dispersion (c,d) tested with multifactor analysis of variance. Bold indicates significant
differences.

Df SS F P
a. Taxonomic richness - Urbanization level
Wetland type | 19 0.39 0.53
Urbanization level | 6 0.13 0.72
Species origin 1 3471 69.50  <0.001
Wetland type: Urbanization level | 1 0.012 0.91
Wetland type: Species origin | 31 0.62 0.43
Urbanization level: Species origin 1 91 1.82 0.18
Wetland type: Urbanization level: Species origin 1 0 0.001 0.98
b. Taxonomic richness — Former agricultural use class
Wetland type 1 19 0.39 0.53
Former agricultural use class 1 2 0.032 0.86
Species origin | 3471 69.96  <0.001
Wetland type: Former agricultural use class 1 32 0.64 0.43
Wetland type: Species origin 1 31 0.63 0.43
Former agricultural use class: Species origin | 101 2.03 0.16
Wetland type: Former agricultural use class: Species origin 1 5 0.11 0.75
¢. Functional dispersion — Urbanization level
Wetland type 1 0.02 6.10 0.02
Urbanization level | 0.01 3.58 0.06
Species origin 1 <0.001 0.27 0.61
Wetland type: Urbanization level 1 0.008 2.59 0.11
Wetland type: Species origin 1 0.004 1.07 0.30
Urbanization level: Species origin 1 0.007 2.16 0.14
Wetland type: Urbanization level: Species origin 1 0.008 2.41 0.12

d. Functional dispersion — Former agricultural use class
Wetland type
Former agricultural use class
Species origin
Wetland type: Former agricultural use class
Wetland type: Species origin
Former agricultural use class: Species origin
Wetland type: Former agricultural use class: Species origin

0.02 5.79 0.01
0.004 1.05 0.31
<0.001 0.26 0.61
0.002 0.68 0.41
0.004 1.01 0.32
0.005 1.52 0.22
0.002 0.67 0.41

— e e e e e

Taxonomic and functional beta diversity

Both taxonomic and functional beta diversity were similar between marshes and
swamps (species: P = 0.58 and F' = 0.29; traits: P = 0.09 and F' = 3.06). There was no
significant effects of urbanization or former agricultural use on the beta diversity of

marshes and swamps (Table 5a,b).
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Shift in taxonomic and functional composition

Taxonomic and functional composition (i.e., distances between centroids) differed
significantly between marshes and swamps (taxonomic: P = <0.001 and F = 7.23;
functional: P = <0.001 and F = 11.24), meaning that species inhabiting swamps and
marshes were not the same and not characterized by the same traits, no matter the
urbanization level or former agricultural use class. In turn, urbanization was associated
with a shift of taxonomic composition in marshes (Fig. 3, Table 5c,d), while former
agricultural use induced a shift in the taxonomic and functional composition in swamps

(Fig. 3; Table 5c,d).

Table 5. Differences in taxonomic and functional beta diversity and composition in
marshes and swamps in Laval, southern Québec, according to urbanization level and
former agricultural use class. Difference in beta diversity was tested with ANOVA by
permutations on site distances to centroid (a,b) and difference in composition was tested
with PERMANOVA (c,d). Bold indicates significant differences.

Marshes Swamps
F P F P

a Taxonomic beta diversity

Urbanization level 1.39 0.25 0.76 0.39

Former agricultural use classe 0.39 0.53 1.20 0.28
b Functional beta diversity

Urbanization level 1.09 0.30 0.94 0.33

Former agricultural use classe 0.85 0.35 <0.001 0.98
¢ Taxonomic composition

Urbanization level 2.00 <0.001 1.01 0.40

Former agricultural use classe 1.03 0.40 2.40 <0.001
d Functional composition

Urbanization level 1.47 0.09 1.15 0.27

Former agricultural use classe 1.10 0.32 2.82 <0.001
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Figure 3. Influence of urbanization level (a,b,c,d) and former agricultural use class
(e,f,g,h) on the multivariate dispersion of species composition in marshes (a,c,e,g) and
swamps (b,d,f,h). Rural and natural sites are in grey and urban and agricultural sites are

in black.
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The pRDA constrained by urbanization indicate that there was a shift in species
composition between urban and rural wetlands only for marshes (Table 6a). For instance,
in rural marshes, there were more exotic species capable of dispersal by bird, water and
human than in urban marshes (Table 7). Exotic species also tended to have heavier seeds
in urban marshes than in rural marshes. The only significant change observed for native
species in marshes was that they tended to flower earlier in the growing season (smaller

FPH) in urban sites.

Table 6. Partial redundancy analysis of species dispersion constrained for urbanization
levels (a) or former agricultural use classes (b). Significance of the constraint was tested
with PERMANOVA. P values of the pRDA are those associated with the significance of
the first axis. Adjusted R-Squared was computed using permutation method. Differences
in native and exotic species projection on the first canonical axis were tested with ANOVA
and are illustrated in Fig. 4. Bold indicates significant differences.

pRDA Species projection on

RDA 1
Df Rd&? F P Df SS F P

a  Urbanization level

Marshes 1 0.011 138 0.002 1 270  6.85 0.009

Swamps 1 0.004 1.08 0.19 1 3.67 9.66 0.002
b Former agricultural use class

Marshes 1 0.002 1.14  0.07 1 290  7.39  0.007

Swamps 1 0.017 1.54 0.001 1 1.99 519 0.024

Former agricultural use induced a significant change in species composition only
in swamps (Table 6b). In these wetlands, tall exotic species capable of dispersal by birds,
water, and human tended to be mostly associated with swamps without human legacy
(Table 7). On the other hand, exotic species capable of vegetative reproduction or having
heavy seeds were more characteristic of swamps established on abandoned agricultural
fields. Similarly to exotic species, native species capable of vegetative reproduction were
more associated with post-agricultural swamps. Native species in these swamps were also

characterized by water, human and ectozoochorial seed dispersal. Natives in swamps
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without human legacy tended to be late-flowering species and to have a high species

temperature index.

Table 7. Differences in functional trait distribution of exotic and native species for
urbanization levels (marshes) and for former agricultural use classes (swamps). Difference
in mean distribution of trait values were tested using ANOVA. Symbols "<" and ">"
represent the direction of the change. Bold indicates significant differences. R = rural, U
=urban, N = natural, A = agricultural.

Marshes — Urbanization Swamps — Former agricultural use
Exotics Natives Exotics Natives

Trait Change P Change P Change P Change P
Morphology R>U 070 R<U 0.65 N<A 0.002 N>A 0.76
Life cycle R>U 0.12 R>U 030 N>A 024 N=A 0.62
Vegetative reproduction R<U 0.11 R>U 0.06 N<A 0.01 N<A 0.03
Flowering phenology R>U 039 R>U 0.02 N>A 0.12 N>A 0.01
Bird dispersal R>U 0.02 R<U 042 N>A 0.03 N=A 028
Hydrochorous R>U 0.05 R>U 0.15 N>A 0.003 N<A <0.001
Ballistochorous R<U 027 R=U 0098 N=A 034 N>A 0.02
Endozoochorous R<U 024 R<U 0.20 N=A 0.41 N=A 0382
Autochorous R<U 0.08 R>U 0.08 N=A 022 N<A 0.18
Anthropochorous R>U 0.01 R=U 0.86 N>A <0.001 N<A 0.03
Anemochorous R>U 024 R<U 046 N=A 089 N=A 042
Ectozoochorous R=U 035 R>U 0.66 N>A 009 N<A 0.02
Maximal height R<U 0.12 R>U 0.62 N>A 004 N>A 037
Seed weight R<U 004 R=U 099 N<A 0.007 N>A 0.13
Light requirement R=U 038 R=U 098 N=A 0.63 N>A 036
Species temperature index R<U 070 R>U 056 | N=A 024 N>A 0.006
Wetness coefficient R>U 0.11 R>U 031 N=A 026 N<A 023
Seed bank longevity R>U 0.10 R<U 0.10 | N=A 0.62 N<A 0.12

Finally, in both marshes and swamps, exotic species were mostly associated with
wetlands isolated in an urban matrice or that developed on abandoned crop fields (Fig. 4).
The increase of exotic species in marshes plant communities predominantly caused
taxonomic and functional homogenization (Fig. 5), though, in swamps, the homogenization

effect of exotics was only observed in the taxonomic aspect of the flora.
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Figure 4. Native and exotic species projection on the canonical axis of partial redundancy
analyses of species dispersion constrained for urbanization levels (a,b) and former
agricultural use classes (b,¢). Differences were tested with ANOVA and are represented
using boxplot (mean, median and quantiles) of species projection distributions. Positive
values mean association with high impacted sites (urban or agricultural), while negative
values mean association with low impacted sites (rural or natural).
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Figure 5. Difference in taxonomic (a,b,e,f) and functional (c,d,g,h) beta diversity caused
by exotic species between urbanization levels (a,b,c,d) and former agricultural use classes
(e,f,g,h). Differences in beta diversity were assessed by subtracting the site distance to its
group centroid of native species from the site distance to its group centroid of total species
(natives + exotics). A positive value indicates differentiation, while a negative value
indicates homogenization. Asterisks indicate a significant change in paired sample #-tests.
Significance levels: * P < 0.05; ** P <0.01; *** P <0.001.
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Discussion

In this study, we hypothesized flora impoverishment with urbanization and former
agricultural use. We also predicted that urbanization and former agricultural use would act
differently on species and trait richness, diversity, and composition between marshes and
swamps, due to different regeneration time of their dominant species. Our results showed
no significant effects of urbanization and former agricultural use on species and trait
richness and diversity. However, we found species and trait turnovers associated with
urbanization and former agricultural use, with, as expected, different patterns between
marshes and swamps. Indeed, plant and trait composition in swamps were significantly
affected by former agricultural use, while plant composition in marshes was rather linked
with actual urbanization levels. Finally, although we did not identify any biotic
homogenization patterns, our results suggested that exotic species tended to lead to

homogenization in both marshes and swamps.

Taxonomic richness and functional diversity

Urbanization and agriculture have often been linked with species richness decrease
in isolated wetlands (Findlay & Houlahan 1997; Lopez et al. 2002; Lachance & Lavoie
2004; Houlahan et al. 2006; Lougheed et al. 2008). However, the absence of detectable
effects of land uses on species richness, as observed in our study, has also been previously
reported (Ehrenfeld 2005; Tousignant ef al. 2010; Patenaude et al. 2015). This could arise
from the broad tolerance of native facultative and wetland plants (plants most commonly
found in wetlands) to variable environmental conditions, notably due to their vegetative
reproduction strategy, that likely allowed them to withstand different types of disturbances

without being excluded and replaced by exotic species (Cameron et al. 1997;

41



Ehrenfeld 2005; Qian & Guo 2010). Accordingly, in the studied wetlands, native species
were always much more abundant than exotic species. Furthermore, contrary to their
riparian counterpart, isolated wetlands are not affected by intense flooding events, which
have been identified as important vectors for species invasion (Groffman et al. 2003;

Pennington et al. 2010).

While taxonomic richness did not vary between marshes and swamps, functional
diversity was greater in swamps than in marshes. This result likely reflects to some extent
the greater environmental variability found in swamps due to 1) the presence of both
opened and closed canopy patches that induced variable light-availability to the lower plant
stratum and 2) larger variation in microtopography inducing different levels of waterlogged
conditions (Rheinhardt 1992; Gavin & Peart 1997; Pollock et al. 1998; Flinn et al. 2008;
Gauthier 2014). These conditions could have allowed the selection of a wider range of
functional traits in response to more variable light conditions and soil waterlogging than
those of marshes. In the studies mentioned above, habitat heterogeneity is more often
positively correlated to species richness than to functional diversity. Yet, variable water
depth and heterogeneous topography often found in marshes in Laval (Lougheed et al.
2008) could have enhanced species richness in the studied marshes and make them similar

to swamps in that regard, despite paucity of tall woody species in the former.

Beta diversity and species composition

Biotic homogenization is a process that tends to be scale dependent. While
numerous studies have observed community homogenization at a global scale
(La Sorte et al. 2007; Aronson et al. 2014; La Sorte et al. 2014), studies conducted at local

scales have more often reported community differentiation (Sax & Gaines 2003;
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Kiihn & Klotz 2006; Marshetti et al. 2006; Aronson et al. 2015). In our study, we did not
detect any influence of urbanization or former agricultural use on beta diversity. However,
our results show that exotic species could be precursors of homogenization in the future as
their inclusion in database decreased species and trait beta diversity in marshes and species
beta diversity in swamps, for urbanization levels and former agricultural use type. Low
proportions of exotic species are generally associated with differentiation
(McKinney 2004; Rooney et al. 2007; Brice et al. 2017). However, they can also favor
homogenization if the same few species are spreading in most of the sites. In Laval,
Lythrum salicaria, Typha angustifolia, and Phragmites australis subsp. australis were

omnipresent and abundant in all marshes, while in swamps it was Rhamnus cathartica.

Despite the absence of biotic homogenization or differentiation, important shifts in
species composition were found between marshes and swamps, urbanization levels and
former agricultural uses. The difference between marshes and swamps is easily explained
by strong differences in habitat structure and specific environmental conditions
(Skultety & Mattews 2018). While the species and trait composition of marshes were
influenced by present-day urbanization, the species composition of swamps was more
related to past agricultural land use. This dichotomy can be explained by the longevity, or
regeneration time, of the dominant species in each type of wetlands. Indeed, woody and
perennial species, as those found in swamps, have longer turnover rates than herbaceous
species (Lindborg & Eriksson 2004; Vellend et al. 2006; Kuussaari et al. 2009) and
therefore take longer to respond to land use changes. Similar results were found in riparian
forests of the same study area where a successional gradient induced by past human

activities was detected (Brice ef al. 2017). In these forests, the effect of past land uses was
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more pronounced for trees than for shrubs and nearly indetectable for herbs that were more

influenced by present-day urbanization levels.

Despite any effect of land use changes on taxonomic richness, partial redundancy
analysis showed that exotic plant species were gaining ground over native species in highly
disturbed sites (urban and agricultural). Furthermore, changes in functional composition
were also related to the differential effect of urbanization and former agricultural use in
marshes and swamps. Overall, there was a stronger response of functional traits in swamps,
since we found a significant turnover of traits only in this wetland type, mainly ascribed to
species origins. We also observed different trait responses according to species origin.
Contrary to other studies (Knapp et al. 2008; Brice et al. 2017; Blouin et al. 2018), we
observed a decrease in long-distance dispersal (bird, water and human dispersal) of exotic
species with increasing disturbances. This could reflect differences in local land uses, as
our most disturbed sites were located in industrial zones, while less impacted sites were
found in areas with more agricultural fields and green spaces preferred by fauna and visited
or managed by humans. In disturbed sites (urban and agricultural), native species tended
to flower earlier in the growing season, which could be linked to the heat island effect often
generated by dense urbanization (Neil & Wu 2006). However, we did not detect an increase
in species temperature index (STI), as it was even lower for native species in disturbed
swamps. Since wetlands rather act as urban cool islands by evening out temperature
deviations (Bolund & Hunhammar 1999), they might be less affected by temperature
warming in urban areas caused by the increasing cover of heat absorbing surfaces. Other
factors, such as higher CO2 concentration caused by intensification of human activities,

could, therefore, better explain the phenological response of native species. Overall, these
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results differ from other studies suggesting that environmental filtering acts on species
traits regardless of their origin (Diaz & Cabido 2001; Mayfield et al. 2010). However,
caution should be taken when interpreting these results, as the traits analysed in this study
were not measured directly on specimens but were instead aggregated from the literature.
Intraspecific variations could have played an important role in the observed response of

functional traits (Albert ef al. 2010; Siefert et al. 2015).

Conclusion

Overall, our study did not support previous findings about the association of biotic
homogenization with land use changes since no effect of urbanization and former
agricultural use on beta diversity was detected. However, we found significant community
turnover directed by complex interactions between multiple factors acting at different
temporal scales. Our results showed that wetland type, species origins, urbanization and
former agricultural use seem to play a synergic role in the composition of communities. As
they were dominated by woody species, the plant composition of swamps was more
remnant of past land uses and still catching up on more recent episodes of disturbances.
Present-day disturbances had more detectable impacts on marshes communities, dominated
by herbaceous species. Our results also support previous findings stating that isolated
wetlands are rather resistant to exotic species introduction (Cameron et al. 1997,
Ehrenfeld 2005). Even if exotics are identified as homogenization factors for both marsh
and swamp communities, the number of introductions remained very low and not affected
by former agricultural practices and present-day urbanization. We also found contrasting
functional trait responses according to species origin, wetland type, urbanization and

former agricultural use. However, further studies based on in sifu measurements of traits
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are needed to determine the relative influence of land use changes over the intraspecific
variation on plant functional diversity. Overall, our results suggest that the integration of
land use legacy and habitat type in studies on biotic homogenization can greatly improve
our understanding of biodiversity response to human disturbances. This type of integrative
approach should be further implemented in future research on biotic homogenization of
plant communities. Conservation and restoration strategies of wetlands should also

incorporate these elements as important variables influencing management decisions.
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CHAPITRE 3

Conclusion générale

Apports de la recherche

L’objectif général de ce mémoire était de comprendre quels sont les impacts relatifs
de I’'urbanisation et de I’historique d’utilisation des écosystémes sur les patrons de diversité
de la flore des milieux humides non-riverains. Dans le premier chapitre, les impacts des
perturbations humaines sur les habitats naturels, ainsi que I’importance de plusieurs
facteurs pouvant affecter le phénomene de ’homogénéisation biotique ont ét¢ documentés.
Cet exercice a permis de montrer les limites de nos connaissances quant a I’influence de

I’historique des perturbations sur les patrons de diversité.

Les résultats de I’étude présentée dans le deuxieme chapitre soulignent
I’importance d’utiliser une approche multifacteurs dans le cadre de travaux portant sur
I’homogénéisation biotique. Bien que les changements de 1’utilisation du territoire associés
a D'urbanisation aient été¢ désignés comme d’importants vecteurs d’homogénéisation a
I’échelle globale (La Sorte ef al. 2007; Aronson et al. 2014; La Sorte et al. 2014), a1’échelle
locale, différents scénarios peuvent étre observés (Sax & Gaines 2003; Kiihn & Klotz 2006;
Marshetti et al. 2006; Lososova et al. 2012; Gong et al. 2013; Aronson et al. 2015;
Blouin et al. 2018). Mes résultats n’ont fait ressortir aucun effet des perturbations
humaines sur la diversité béta. Cette absence d’homogénéisation ou de différentiation
biotique est sans doute associée au fait que chaque espece perdue a été remplacée par une
nouvelle, et inversement, ce qui est soutenu par les importants changements de composition

observés en réponse aux différents facteurs analysés. Par ailleurs, bien qu’aucune
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homogénéisation biotique n’ait €té observée, nos résultats suggerent que les espéces
exotiques peuvent étre considérées comme des précurseurs d’une éventuelle
homogénéisation puisqu’elles tendent a réduire la diversité béta des communautés de
marais et de marécages, dans tous les contextes étudiés (niveaux d’urbanisation et type
d’utilisation historique du site). Ce résultat laisse présager que si ces espéces venaient a
devenir plus abondantes dans les milieux étudiés, une homogénéisation pourrait étre
observée. Cette éventualité semble d’autant plus plausible que mes résultats ont aussi
montré une augmentation de 1’abondance des especes exotiques dans les sites les plus
perturbés et une réponse fonctionnelle différente entre les especes indigeénes et les espeéces
exotiques. Contrairement a ce qui a été suggéré dans d’autres études (Diaz & Cabido 2001;
Mayfield et al. 2010; Davis et al. 2011; Brice et al. 2017), il semble que 1’origine des
especes joue un rdle non négligeable dans I’assemblage des communautés des milieux

humides isolés.

D’autres parts, mes résultats ont également permis de montrer le rdle synergique
que joue le type de milieu humide et les différentes formes de perturbations passées et
actuelles dans la réponse des communautés. Dans mon étude, les marécages étaient
dominés par des espéces arborescentes et arbustives dont le temps de regénération
(ou longévité) est plus long que celui des plantes herbacées qui dominent les marais. Cette
distinction au niveau du temps de regénération des especes explique que les marécages
¢taient davantage influencés par les activités agricoles passées que par le niveau
d’urbanisation présent, qui lui influencait davantage la composition des marais. Des

résultats similaires ont été observés dans les milieux humides riverains par
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Brice et al. (2017), ou I’historique du paysage avait un effet important sur les espéces

arborescentes, mais presque indétectable sur les espéces herbacées.

Conservation des milieux humides

Depuis le 23 mars 2018, la Loi concernant la conservation des milieux humides et
hydriques au Québec implique un objectif d’aucune perte nette. Ainsi, tout projet ayant des
impacts nuisibles menant a la détérioration ou a la destruction de milieux humides
nécessitera le versement d’une somme compensatoire dans un fond vert. Ces fonds seront
utilisés par différents organismes dans le but de restaurer ou de créer de nouveaux milieux
humides. Bien que de nombreuses études se soient intéressées a la création de milieux
humides (Monbet 2001; Mitsch 2005; Kusler 2012), ce type de travaux reste complexes et
des résultats trés variables en termes de succes sont observés, tout particulierement a long

terme (Moreno-Mateos et al. 2012).

Les résultats de la présente étude peuvent étre utilisés afin de formuler des
recommendations quant a I’approche et aux objectifs a prioriser dans 1’élaboration de plans
de restauration et de création de milieux humides en zone urbaine. Mes résultats suggerent
que les milieux humides isolés semblent, du moins jusqu’a maintenant, résistants a
I’introduction d’espéces exotiques envahissantes. Cependant, certaines especes sont
particuliecrement avantagées et trés répendues en milieu urbain (p. ex.: Phragmites
australis subsp. australis et Rhamnus cathartica). Leur omniprésence et leurs capacités
d’adaptation aux conditions environnementales variables en font d’excellentes
collonisatrices suite a des perturbations majeures, telles que celles qu’engendreraient des
travaux de création de milieux humides (Ehrenfeld 2008; Jodoin et al. 2008). Afin de

rétablir la résilience des écosystémes humides enchassés dans une matrice urbaine et de
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limiter leur invasion par des espeéces exotiques envahissantes, une approche par
restauration active par 1’ajout d’espéces indigeénes s’établissant rapidement et possédant
des traits fonctionnels diversifiés et similaires a ceux des especes exotiques devrait étre

favorisée (Funk et al. 2008).

La restauration des milieux humides implique également le rétablissement des
fonctions et des services écologiques rendus par ces écosystémes, qui dépendent
principalement des propriétés du paysage et des traits fonctionnels des espéces qui s’y
trouvent. Ainsi, il apparait donc important de prioriser des actions qui favoriseront le
rétablissement de communautés similaires a celles retrouvées en périphérie des zones
urbaines afin de restaurer les fonctions écologiques d’origine (Naeem et al. 1994;
Cadotte et al. 2011). Par ailleurs, mon étude a montré que le type biologique des plantes
constituant les communautés affecte la vitesse de la réponse des milieux naturels aux
perturbations humaines, mais influence aussi 1’hétérogénéité des habitats. Puisque les
especes arborescentes sont souvent sous-représentées dans les banques de graines
(Middleton 2003), la recréation de la structure des marécages représente un défi
supplémentaire. Un suivi a long terme, accompagné d’actions ponctuelles au besoin,
apparait donc nécessaire afin d’assurer une restauration compléte vers des écosystemes

diversifiés.
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