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INTRODUCTION

Le gouvernement du Québec a mis en place en 2018 une initiative de recherche scientifique visant a
promouvoir la restauration du lac Saint-Pierre et de sa zone littorale en créant le pole d’expertise
multidisciplinaire en gestion durable du littoral du lac Saint-Pierre. Le Péle a la responsabilité de proposer
et de coordonner une stratégie d’intervention dans la zone littorale favorisant la mise en place d’une
agriculture durable, adaptée et respectueuse de I'écosysteme du lac Saint-Pierre et soutenant la
restauration des milieux prioritaires. Plus précisément, ses objectifs sont de :

= Développer des cultures et des pratiques agricoles adaptées au contexte particulier des grands
littoraux cultivés du lac Saint-Pierre qui auront des incidences positives sur la qualité de son
écosysteme;

= Evaluer la performance et les impacts sociaux, économiques, environnementaux et fauniques
des activités agricoles et des projets de restauration;

=  Proposer, a partir des résultats des recherches, au ministre de I'Environnement et de la Lutte
contre les Changements Climatiques et au ministre de I'Agriculture, des Pécheries et de
I’Alimentation, un mode de gestion favorisant une agriculture durable dans le littoral du lac
Saint-Pierre.

Cette revue de littérature dresse un portrait des connaissances scientifiques relatives aux pratiques
agricoles développées en plaines alluviales tempérées et a leurs impacts sur différents services
écosystémiques afin de synthétiser I'information disponible, d’identifier les besoins de connaissances et
ainsi d’aider a la mise en place de projets de recherche cohérents pour la restauration du lac Saint-Pierre.
L’écosysteme du lac Saint-Pierre est brievement présenté dans la premiére section de ce document,
notamment sa valeur écologique et ses enjeux environnementaux. La deuxiéme section décrit les
principales stratégies mises en place dans le monde pour restaurer les plaines alluviales cultivées. La
troisieme section effectue une synthese sur I'effet des pratiques agricoles actuelles sur la qualité de I'eau
et sur la biodiversité. Les trois sections suivantes présentent trois pratiques agroenvironnementales (les
cultures de couverture, les prairies et les bandes riveraines), identifiées comme susceptibles de favoriser
une gestion durable de la zone littorale du lac Saint-Pierre. Les services écosystémiques rendues par ces
pratiques agroenvironnementales sont ensuite mis en lumiére, en insistant plus particulierement sur les
services liés a la stabilité du sol, a la qualité de I'eau et a la biodiversité aquatique. Peu d’études ayant
précédemment évalué les bénéfices environnementaux des cultures de couverture, des prairies, et des
bandes riveraines en plaines alluviales, la plupart des résultats rapportés dans ce document ont été établis
pour des environnements non régulierement soumis aux crues. De possibles adaptations de ces pratiques
en contexte de zone littorale sont donc suggérées. La sixieme section de ce document comporte des études
de cas mettant en perspective certaines stratégies fructueuses de restauration mises en place dans des
plaines alluviales ou dans des bassins versants agricoles. Une liste de questions clefs de recherche pour le
développement de pratiques agricoles durables dans la zone littorale du lac Saint-Pierre est finalement
proposée dans une derniére section.



L’ECOSYSTEME DU LAC
SAINT-PIERRE

Le dynamisme hydrologique des plaines alluviales favorise le développement de sols fertiles,
particulierement favorables aux activités agricoles, mais crée également des conditions environnementales
propices a la coexistence d’'un grand nombre d’especes et d’habitats. En d’autres termes, les plaines
alluviales constituent des territoires clefs a la fois pour I'agriculture et pour la biodiversité. L'intensification
récente de I'agriculture a I’échelle mondiale a néanmoins fortement affecté le maintien de la biodiversité
et des services écosystémiques, notamment par |'utilisation de fertilisants et de pesticides, la perturbation
réguliere des sols par le labour, la perte d’habitats naturels ou par la simplification des paysages et des
rotations culturales. Ces impacts sont d’autant plus marqués dans les écosystémes trés sensibles a I’érosion
et a la pollution de I'eau, comme les plaines alluviales. Des stratégies de restauration active doivent donc
étre développées pour concilier la viabilité économique des activités agricoles a la préservation de la faune
et des habitats naturels. Cette section fournit les caractéristiques essentielles de I'écosystéeme du lac Saint-
Pierre pour la mise en place de stratégies de restauration dans sa zone littorale.

Le lac Saint-Pierre, situé sur le fleuve Saint-Laurent entre Sorel-Tracy et Trois-Rivieres, couvre une superficie
de 500 km?, soit environ 30 km de long pour 13 km de large (MDDEFP, 2013). Historiquement, le lac Saint-
Pierre s’est formé a partir de la mer de Champlain, apparue lors de la fonte des glaciers continentaux il y a
12 500 ans. Un vaste bassin versant de plus de 990 000 km? (soit I’équivalent de plus de 60 % du Québec)
alimente en eau le lac, 58 % de ce territoire étant situé aux Etats-Unis, 28 % en Ontario, et 14 % au Québec
(c’est-a-dire 25 000 km?; MDDEFP, 2013). Le lac Ontario et la riviére des Outaouais en constituent les
principaux tributaires, en amont du lac Saint-Pierre, et fournissent respectivement 70 % des eaux du lac
Saint-Pierre, 20 % des eaux s’écoulant au nord du lac Saint-Pierre (MDDEFP, 2013). A ces principaux
tributaires s’ajoutent les riviéres I’Assomption, Bayonne, Maskinongé, du Loup et Yamachiche, sur la rive
nord du lac, et les riviéres Richelieu, Yamaska, Saint-Francois et Nicolet sur la rive sud (MDDEFP, 2013;
TCRLSP, 2017). Le lac Saint-Pierre est relativement superficiel puisque sa profondeur moyenne est de 3 m,
a I'exception de son chenal central, de 11,3 m de profondeur, creusé pour la navigation (environ 5 000
navires commerciaux empruntent le lac chaque année). Le débit moyen du lac est de 9 500 m? s, mais
reste plus élevé dans son chenal central, qui subdivise également ses masses d’eau en deux masses d’eau
distinctes et se mélangeant peu (MDDEFP, 2013).

Durant cing a neuf semaines a la fonte des neiges, vers le mois d’avril, le niveau d’eau du lac Saint-Pierre
s’éleve. Lorsqu’il atteint 6,8 m a Sorel, environ 28 000 ha de milieux riverains et terrestres bordant le lac
sont submergés (figure 1), ce qui se produit en moyenne tous les deux ans : c’est ce territoire qui constitue



la zone littorale (MDDEFP, 2013; TCRLSP, 2017). A cette période, le lac Saint-Pierre devient alors la plus
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Figure 1 : Localisation de la zone littorale du lac Saint-Pierre et occupation du sol en 2014 (d’apres TCRLSP, 2017).

vaste plaine inondable d’eau douce du Québec (MDDEFP, 2013). Ces crues régulieres ont favorisé la
coexistence d’une forte diversité de milieux humides tels que des marais, marécages, prairies humides ou
foréts riveraines. La zone littorale du lac Saint-Pierre comprend ainsi 22 500 ha de milieux naturels, dont



21 559 ha de milieux humides, 637 ha de zones arbustives et 322 ha de milieux boisés. Elle inclut aussi en
partie I'archipel de Sorel, composé d’une centaine d’iles et de chenaux (MDDEFP, 2013; TCRLSP, 2017).

Le lac Saint-Pierre et son bassin versant constitue depuis longtemps un territoire privilégié pour le
développement humain au Québec. Les bassins versants des tributaires directs du lac Saint-Pierre
s’étendent sur six régions administratives, soit I'Estrie (81 % de la région située dans le bassin versant des
tributaires directs), la Montérégie (64 %), le Centre-du-Québec (61 %), Lanaudiére (17 %), la Mauricie (6 %)
et Chaudiere-Appalaches (5 %; MDDEFP, 2013). Sur ce territoire, I'agriculture constitue le principal secteur
économique, fournissant plus de 48 700 emplois parmi 21 500 entreprises agricoles, qui représentent plus
de 70 % du produit intérieur brut issu des entreprises de cultures agricoles et d’élevage au Québec. La zone
littorale du lac Saint-Pierre accueille 21 municipalités, ainsi qu’un territoire autochtone abénakis (TCRLSP,
2017). Dans cette zone littorale, 5 264 ha sont cultivés par 151 entreprises agricoles, parmi lesquelles 102
cultivent moins de 5 % de leurs surfaces en zone littorale, 40 entre 5 % et 20 % de leurs surfaces, et 9 plus
de 20 % (TCRLSP, 2017).

Les pratiques agricoles dans la zone littorale du lac Saint-Pierre ont largement évolué au cours des derniéres
décennies. En 1950 et en 1964, I'occupation du sol a des fins agricoles représentait respectivement 34,7 %
et 35,4 % de la zone littorale, ce qui correspondait a 5 331 ha de cultures pérennes (prairies) et a 1 360 ha
de cultures annuelles en 1950, puis a 5 779 ha de cultures pérennes et a 921 ha de cultures annuelles en
1964 (Dauphin et Jobin, 2016). Depuis cette période, et comme presque partout dans les basses terres du
Saint-Laurent et au Québec, les paysages agricoles ont subi d’intenses transformations dues a la conversion
des cultures pérennes en cultures annuelles. Bien que I'occupation du sol a des fins agricoles ait diminué
de 5 % depuis les années 1960 dans la zone littorale du lac Saint-Pierre (se situant a 30,4 % de la zone
littorale en 1997), 1 826 ha (8,7 % de la zone littorale) étaient cultivés en cultures pérennes et 3 736 ha
(17,9 %) en cultures annuelles en 1997, démontrant une transformation majeure vers la mise en place de
systémes de production de cultures annuelles (Dauphin et Jobin, 2016).

Selon la TCRLSP (2017), les cultures pérennes et annuelles couvraient respectivement 3 % et 30 % de la zone
littorale en 2014, une augmentation de quatre fois la surface de cultures annuelles entre 1964 et 2014 et
une diminution de 10 fois la surface de cultures pérennes. Les plus importantes surfaces converties en
cultures annuelles se situent désormais dans la partie nord-ouest du lac au niveau de Sainte-Geneviéve-de-
Berthier et de Maskinongé (figure 2). Les cultures annuelles dominantes sont le mais, le soya et les céréales
le plus souvent cultivées en régie conventionnelle basée sur I'utilisation de fertilisants, de pesticides et du
labour. Dans la zone littorale, le mais-grain représentait 54,7 % du revenu brut annuel
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Figure 2 : Evolution de I'occupation du sol a des fins agricoles dans la zone littorale du lac Saint-Pierre entre 1964 et 2014 (d’aprés TCRLSP, 2017).




moyen des fermes entre 2011 et 2015 (3 431 993 $ an!), le soya 38,9 % (2 443 092 S an?), le blé, le triticale,
I'orge, I'épeautre, I'avoine et le mais-ensilage 2,6 % (165 404 $ an!) et le fourrage 3,8 % (236 942 $ an’’;
Normand Houle, données non publiées basées sur 5 049 ha).

Le lac Saint-Pierre constitue un écosystéeme riche qui comprend une forte diversité d’habitats (des marais,
des marécages, des prairies humides ou des foréts riveraines) abritant une multitude d’espéces animales
et végétales dont la coexistence est largement conditionnée par le dynamisme hydrologique naturel de la
zone littorale. Plus de 280 espéeces d’oiseaux (soit 72 % de la diversité avifaunique du Québec) ont été
inventoriées dans la zone du lac Saint-Pierre (MDDEFP, 2013). Parmi celles-ci, 168 s’y reproduisent et, en
particulier, 1 300 couples de hérons nicheurs (la plus grande colonie de hérons d’Amérique du Nord, Ardea
herodias), tandis que le lac constitue une halte migratoire pour de nombreux ansériformes tels que la
bernache (Branta canadensis) ou la grande oie des neiges (Chen caerulescens, MDDEFP, 2013). Vingt-deux
especes d’amphibiens et de reptiles ont été rapportées au lac Saint-Pierre, parmi lesquelles le ouaouaron
(Lithobates catesbeianus), la grenouille verte du nord (Lithobates clamitans melanota), la grenouille Iéopard
(Lithobates pipiens), la tortue serpentine (Chelydra serpentina) ou la tortue peinte (Chrysemys picta;
MDDEFP, 2013). Le lac Saint-Pierre accueille par ailleurs 79 espéces de poissons (soit 70 % des especes d’eau
douce recensées au Québec) telles que la barbotte brute (Ameiurus nebulosus), le crapet-soleil (Lepomis
gibbosus) ou le doré jaune (Sander vitreus; MDDEFP, 2013). La moitié de ces especes dépendent
directement des habitats naturels présents dans la zone littorale du lac Saint-Pierre pour I'alimentation ou
pour la reproduction, en particulier le grand brochet (Esox lucius) et la perchaude (Perca flavescens;
MDDEFP, 2013). La zone littorale du lac Saint-Pierre est également I’habitat de quatre espéces
d’invertébrés, de 21 especes de vertébrés et de 42 especes de plantes identifiées comme menacées ou
vulnérables au Québec, comme le troglodyte a bec court (Cistothorus stellaris), le mené d’herbe (Notropis
bifrenatus), le dard de sable (Ammocrypta pellucida) ou le chevalier cuivré (Moxostoma hubbsi; MDDEFP,
2013).

La biodiversité exceptionnelle et le complexe de zones humides du lac Saint-Pierre sont reconnus
internationalement. Le lac Saint-Pierre a en effet été désigné en 1998 comme zone humide d’importance
internationale au titre de la Convention de Ramsar pour la conservation et l'utilisation rationnelle des
milieux humides (site n® 949). En 2001, 'UNESCO a également classé le lac Saint-Pierre au Réseau mondial
de réserves de biosphére dans le cadre de son Programme sur 'Homme et la biospheére, qui reconnait un
engagement a développer I'économie régionale en accord avec les principes du développement durable
(MDDEFP, 2013). De plus, 44 sites (couvrant 250 km?) inscrits au registre des aires protégées du Québec
s’ajoutent a cet effort de conservation, méme si seulement 10 % de ces surfaces sont assurées d’une
protection intégrale de la faune et de la flore (MDDEFP, 2013).
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Malgré les nombreux efforts de conservation de la biodiversité et de I'intégrité écologique du lac Saint-
Pierre, cet écosystéeme a subi d’'importantes dégradations environnementales, notamment mises en
lumiere par le déclin abrupt de ses populations de perchaude au cours des derniéres décennies (Magnan et
al., 2017). La perchaude est un poisson d’eau douce de 10 a 25 cm de long, indigéne d’Amérique du Nord
appartenant a I'ordre des perciformes. Cette espéce est reconnaissable a son corps jaune a cuivré, rayé de
cing a neuf barres triangulaires vert olive sur chaque flanc (Brown et al., 2009). La perchaude atteint en
général la maturité sexuelle vers I’age de deux ou trois ans pour les méles et de trois ou quatre ans pour les
femelles. Elle se reproduit dans les marécages peu profonds, les zones arbustives et les prairies humides
des zones littorales submergées au printemps (Scott et Crossman, 1973; Becker, 1983; Moyle, 2002; Brown
et al., 2009). Les femelles pondent leurs ceufs entre mi-avril et début mai sous forme de rubans gélatineux
attachés a un substrat végétal dans les zones de faibles courants ol la profondeur de I'eau varie de 30 cm
a 1 m et les températures de 7 a 11 °C (figure 3; Paukert et al., 2002; Brown et al., 2009; TCRLSP, 2017).
Pour la fraie, la perchaude sélectionne donc des zones caractérisées par un substrat végétal tel que des
branches d’arbustes submergées, des tapis de végétaux morts ancrés sur le fond (prairies inondées) ou des
tiges de végétaux érigés (par exemple, la végétation de marécage incluant quenouilles (Typha spp.), scirpes
(Scirpus spp.) ou rubaniers (Sparganium spp.)), tandis qu’elle évite systématiquement les substrats
inorganiques fins avec un faible couvert végétal (TCRLSP, 2017). Apres 10 a 20 jours d’incubation, les ceufs
éclosent et produisent des larves de 5 mm de long qui restent dans ces environnements peu profonds
durant les premieres étapes de leur développement, durant lesquelles elles se nourrissent exclusivement
de zooplancton (TCRLSP, 2017). Les alevins migrent ensuite lors de la décrue vers les eaux du lac ou ils
compléeteront leur croissance jusqu’au stade reproductif. Les adultes se nourrissent quant a eux
essentiellement de décapodes, de nymphes d’odonates et de petits poissons et vivent en moyenne jusqu’a
neuf ans (TCRLSP, 2017). Les habitats naturels régulierement inondés de la zone littorale 0-2 ans sont donc
particulierement favorables a la fraie de la perchaude. En effet, une année sur deux en moyenne, la période
de reproduction de la perchaude s’effectue lorsque le niveau d’eau a Sorel atteint 6,2 m (figure 4; TCRLSP,
2017). Pour favoriser les populations de perchaude, la zone littorale 0-2 ans devrait donc étre priorisée dans

les programmes de restauration.
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Figure 3 : Cycle de vie de la perchaude (d’aprés TCRLSP, 2017).
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Figure 4 : Relation entre le niveau d’eau a Sorel et la période de reproduction de la perchaude (d’aprés TCRLSP, 2017).

Le lac Saint-Pierre a longtemps constitué une zone majeure pour la péche commerciale et récréative de la
perchaude : 280 tonnes de perchaudes y ont par exemple été capturées en 1986 (dont 25 % pour la péche
récréative). Depuis cette période, une diminution progressive des captures de perchaude a toutefois été
observée, jusqu’a atteindre un minimum de 70 tonnes entre 1997 et 1998, attribué a la forte pression de
la péche et au faible succés de reproduction de I'espece (Magnan et al., 2017). Différentes mesures ont
alors été successivement adoptées pour endiguer ce déclin : définition d’une taille minimale de capture
(165 mm en 1997, augmentée a 190 mm en 2000), établissement de quotas de capture depuis 2008 et
limitation de la période de péche (Magnan et al., 2017). Malgré cela, le déclin des stocks de perchaude du
lac Saint-Pierre s’est poursuivi, conduisant en 2012 a l'interdiction de la péche commerciale et récréative.
Bien que cette interdiction ait permis un rétablissement relatif des populations de perchaude, celles-ci n’en
restent pas moins vulnérables. Les populations de perchaude du lac Saint-Pierre sont en effet vieillissantes :
plus de 50 % des individus sont agés de quatre ans ou plus et soumis a de forts taux de mortalité, ce qui
menace le maintien d’un stock reproducteur suffisant (Magnan et al., 2017). La production de jeunes
perchaudes est par ailleurs déficiente puisque I'abondance des individus de moins de deux ans est
extrémement faible et a diminué de deux a six fois depuis 2002, dépendamment du secteur considéré
(Magnan et al., 2017). La répartition spatiale des jeunes perchaudes s’est également restreinte depuis 2002,
notamment dans les secteurs avals, ce qui limite le renouvellement de la population (Magnan et al., 2017).
Le taux de croissance des jeunes perchaudes durant la premiére année de vie est demeuré faible depuis
une quinzaine d’années, ce qui diminue les probabilités de survie au premier hiver et limite le maintien des
populations (Magnan et al., 2017). L’dge de maturité sexuelle des perchaudes femelles est également faible
depuis les années 1990 (avec un minimum a un an et demi en 2000), signe d’un fort taux de mortalité a
I’age adulte (Magnan et al., 2017). L'ensemble de ces paramétres démographiques révelent une réponse
relativement modérée des populations de perchaude du lac Saint-Pierre a l'interdiction de la péche et
démontrent la nécessité de prolonger cette interdiction tout en la complémentant d’une stratégie active

de restauration écologique.
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Les causes du déclin des populations de perchaude du lac Saint-Pierre sont multiples. L'intensification des
activités agricoles dans la zone littorale (voir ci-haut) a, en particulier, été pointé du doigt comme la cause
majeure de cette érosion démographique (TCRLSP, 2017). Entre 1964 et 2014, 4 078 ha de milieux
fauniques (dont 3 559 ha de cultures pérennes et 519 ha d’habitats naturels) ont disparu pour étre convertis
en milieux anthropisés, principalement en cultures annuelles (3 875 ha). Concernant les milieux humides,
d’importantes pertes de prairies humides (1 712 ha) ont accompagné ces transformations de paysages
(TCRLSP, 2017). Ces changements ont induit une perte majeure des habitats favorables a la reproduction
de la perchaude : en 2014, 6 094 ha de zone littorale étaient considérés comme défavorables (ou peu
favorables) a la reproduction de la perchaude en raison d’activités humaines inappropriées, dont 5 597 ha
(92 %) en zones agricoles (figure 5; de la Cheneliére et al., 2014; TCRLSP, 2017).

L’augmentation de la superficie des surfaces en cultures annuelles se traduit en effet par une plus forte
présence de sols nus, ce qui conduit a une moindre disponibilité de sites caractérisés par un couvert végétal
dense et favorable a la reproduction de la perchaude (TCRLSP, 2017). D’importantes dégradations
environnementales liées a une utilisation accrue de fertilisants et de pesticides s’ajoutent aux pertes
directes d’habitats induites par I'intensification agricole dans la zone littorale du lac Saint-Pierre. Dans les
zones peu profondes de faible courant, la plus forte érosion des sols nus, susceptibles d’entrainer des
nutriments et des contaminants d’origine agricole, accélérent les processus d’eutrophisation, de pollution
et de perte d’habitats (le colmatage des frayéres par les sédiments; TCRLSP, 2017). De fortes concentrations
de sédiments, nitrates (supérieures aux critéres de qualité pour huit tributaires sur 12), phosphore
(supérieures aux critéres de qualité pour sept tributaires sur 12) et pesticides (10 a 12 pesticides détectés
a la confluence des tributaires, incluant notamment des herbicides tels que I'atrazine, le métolachlore, le
glyphosate, la bentazone et le dicamba) dans les eaux sont ainsi régulierement mesurées au lac Saint-Pierre
(MDDEFP, 2013). Entre 2012 et 2014, I'index de qualité bactériologique et physicochimique de I'eau a par
ailleurs été jugé non satisfaisant pour 13 des 20 stations réparties sur les principaux tributaires du lac Saint-
Pierre (Simoneau, 2017). La turbidité de I'eau s’est également accrue puisque la profondeur de
transparence de I'eau, mesurée au disque de Secchi, a diminué de 35 cm au cours des vingt derniéres
années (Raphaél Proulx, données non publiées). La dégradation de la qualité de I'eau a, de plus, entrainé
des pertes d’environ 30 % des surfaces d’herbiers aquatiques (un habitat extrémement productif et
largement utilisé par la faune), remplacés par des cyanobactéries benthiques, ce qui contribue aussi au
déclin de la perchaude (de la Cheneliére, 2014). Les cultures annuelles affectent également I'ensemble du
réseau trophique (dont le zooplancton est une composante clef) et induisent une diminution de
I'abondance des proies de la perchaude. Bien que la productivité en invertébrés aquatiques soit 10 a 100
fois plus élevée dans la zone littorale que dans les eaux du lac (Cabana et Farly, données non publiées citées
par TCRLSP, 2017), celle-ci est, en effet, 2,6 a 10,8 fois plus faible en parcelles cultivées fauchées ou
labourées qu’en prairies naturelles (Soléco consultants Inc., 1983; Bendwell et associés Ltée., 1985; cités
par TCRLSP, 2017). La détérioration de la qualité de I'’eau est par ailleurs amplifiée par la faible présence de
bandes riveraines le long des rivieres s’écoulant dans la zone littorale (TCRLSP, 2017). Parmi les 373 km de
bandes riveraines en zone littorale échantillonnés entre 2013 et 2015 par le comité de la Zone
d’intervention prioritaire du lac Saint-Pierre (ZIPLSP, qui coordonne la Table de concertation régionale du
lac Saint-Pierre, TCRLSP), 60 % étaient en effet caractérisées par un indice de qualité de la bande riveraine
(IQBR) calculé comme faible, tandis que plus de 156 km ne présentaient aucune bande riveraine (ZIPLSP,
2016), malgré I'obligation de préserver une végétation spontanée sur au moins 3 m de large selon la
Politique de protection des rives, du littoral et des plaines inondables (Gouvernement du Québec, 1987).
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De nombreuses pressions environnementales s’ajoutent a celles d’origine agricole. L'urbanisation et
I'industrialisation des pourtours du lac Saint-Pierre ont accentué les pertes d’habitats naturels et la
dégradation de la qualité de I'eau. Des contaminants industriels tels que les biphénylpolychlorés (BPC) et
les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) sont, par exemple, régulierement détectés dans les
eaux du lac, notamment a proximité des rivieres Richelieu et Yamaska, tandis que les concentrations en
coliformes fécaux dépassent périodiquement les critéeres de qualité pour les activités récréatives de contact
indirect avec I'eau, particulierement dans le secteur nord (MDDEFP, 2013). De plus, la construction de
routes et de barrages a réduit la connectivité hydrologique entre le lac et la zone littorale, entravant ainsi
les mouvements des poissons et isolant génétiquement les populations. Des espéces envahissantes,
incluant des plantes comme le phragmite (Phragmites australis) ou des poissons comme la tanche (Tinca
tinca) ou le gobie a taches noires (Negobius melanostomus), ont aussi été recensées. Bien que certaines
especes envahissantes aient été introduites depuis longtemps, d’autres, comme les carpes asiatiques
(Ctenopharyngodon idella, Hypophthalmichthys molitrix, Hypophthalmichthys nobilis), sont en rapide
expansion et susceptibles de toucher I'écosysteme du lac Saint-Pierre dans un avenir proche (Bernatchez
et Dynes, 2017). La rapide augmentation des populations de certains prédateurs de la perchaude,
notamment du cormoran a aigrettes (Phalacrocorax auritus), peut aussi limiter le rétablissement des
populations de perchaude, ce qui a conduit a la mise en place de mesures de contréle des populations de
ces prédateurs (MDDEFP, 2013). L'ensemble de ces pressions contribue au déclin de la perchaude, en
agissant de plus dans un contexte de changements climatiques dont les impacts sur les écosystemes et la
biodiversité sont difficiles a prévoir. La température moyenne de I’air a Nicolet en avril et mai a par exemple
augmenté de 1,5°C au cours du dernier siecle, tandis que le niveau moyen du lac Saint-Pierre entre juin et
ao(t a diminué de 0,5 m par an en moyenne depuis 1980 (Raphaél Proulx, données non publiées).

Le déclin des populations de perchaude, une espece emblématique du lac Saint-Pierre, n’est pas un
phénomene isolé. Il semble plutot symptomatique d’une dégradation généralisée de cet écosysteme. Le
grand brochet (Esox lucius), poisson prédateur qui fraie dans les herbiers peu profonds durant les périodes
d’inondation, est également en péril puisque la perte d’habitats favorables et le contréle des régimes
hydrologiques réduisant I'amplitude de la crue au printemps ont réduit localement la structure génétique
de ces populations (Mingelbier et al., 2008; Ouellet-Cauchon, 2014). Les populations d’oiseaux champétres
ont par ailleurs diminué de 70 % entre 1970 et 2010 dans les basses terres du Saint-Laurent (incluant la
zone littorale du lac Saint-Pierre; North American Bird Conservation Initiative Canada, 2012); la perte de
sites de nidification par conversion des prairies en cultures annuelles en est I'une des principales causes
(TCRLSP, 2017). La diversité floristique est également atteinte par la simplification et ’homogénéisation des
paysages. La mise en place de stratégies de restauration visant le rétablissement des populations de
perchaude est donc susceptible de bénéficier a de multiples espéces et de promouvoir une amélioration
globale de l'intégrité écologique du lac Saint-Pierre; en d’autres termes, la perchaude constitue dans ce
contexte une espece parapluie. La restauration des habitats naturels, I'établissement de pratiques agricoles
durables et adaptées, 'amélioration de la qualité de I'eau ainsi que le rétablissement de la connectivité
hydrologique entre le lac Saint-Pierre et sa zone littorale devraient donc constituer des priorités pour
améliorer la situation de la perchaude (de la Cheneliére, 2014; TCRLSP, 2017) — et, plus généralement, de
la biodiversité du lac. Certaines de ces actions ont précédemment été recommandées (TCRLSP, 2017), mais
doivent maintenant étre complémentées et mises en place a grande échelle.
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STRATEGIES DE GESTION ET
DE RESTAURATION DES
PLAINES ALLUVIALES

Les plaines alluviales constituent depuis toujours des territoires privilégiés pour le développement humain.
Les populations humaines se sont en effet souvent établies le long des rivieres pour bénéficier de la fertilité
des sols, comme c’est le cas dans les plaines alluviales de Mésopotamie il y a 6 000 ans (Verhoeven and
Setter, 2010). Généralement, les zones hautes des plaines inondables sont favorables aux cultures
annuelles, tandis que les parties basses sont plutot adaptées au paturage en raison de leurs conditions plus
humides (Verhoeven and Setter, 2010).

Dans de nombreuses plaines alluviales du monde, les cultures annuelles ont été (ou sont toujours) faites
avec peu d’adaptations aux inondations réguliéres, ce qui a conduit a la dégradation de la qualité de I'eau,
a des pertes de biodiversité, voire a une réduction des rendements des cultures. Parmi les rares
adaptations, la stabilisation des berges, le dragage ou le drainage peuvent augmenter I'impact des crues en
aval et dégrader les écosystemes alluviaux, tandis que la restauration de milieux riverains ou les
changements d’utilisation des terres peuvent étre mal pergus et coliteux pour les producteurs agricoles (tel
gue mis en évidence par Warner et al., 2017 en Nouvelle-Angleterre; tableau 1). Certains auteurs ont par
ailleurs proposé la création de variétés d’espéces cultivées tolérantes aux inondations comme solution
possible pour la mise en place de pratiques agricoles plus durables en plaines alluviales (Verhoeven and
Setter, 2010). L’établissement de prairies pour le paturage ou le fourrage reste néanmoins plus favorable a
I'intégrité écologique des plaines alluviales que les cultures annuelles.

Dans d’autres régions du monde, le développement des activités humaines en plaines alluviales s’est
effectué par d’'importantes opérations d’aménagement du territoire (ou land amelioration) au cours des
deux derniers siécles, notamment : les plaines inondables et les milieux humides y ont été transformés par
la régulation des régimes hydrologiques et par la construction de barrages pour étendre les zones agricoles
ou pour permettre la navigation ou la production d’énergie. Ces opérations ont conduit a d'importantes
dégradations des plaines alluviales par la perte de la connectivité hydrologique et par I'assechement
progressif des zones humides (Verhoeven and Setter, 2010). De nos jours, plus de la moitié des grands
systemes fluviaux du monde (172 sur 292) sont touchés par les barrages (Nilsson et al., 2005; figure 6). En
Europe, certaines estimations ont montré que 90 % des surfaces de plaines alluviales riveraines ont été
perdues au cours des derniers siecles, ou ne sont plus fonctionnelles, alors que seulement 10 % des foréts
alluviales originelles d’Europe ont été préservées (Tockner and Stanford, 2002; Tockner et al., 2009;
European Environment Agency, 2016). Ces dégradations des principaux systemes fluviaux se rencontrent
non seulement en Europe (par exemple ceux du Rhin et du Danube), mais également en Amérique du Nord
(par exemple ceux du Mississippi et du Colorado) ou en Asie (par exemple celui du Yangtze; Verhoeven and
Setter, 2010).
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Tableau 1: Types d’adaptations des pratiques agricoles au contexte de plaines alluviales observées en Nouvelle-
Angleterre, Etats-Unis (d’aprés Warner et al., 2017).

Action

Raison

Inconvénients

La stabilisation des berges /
le dragage

Protéger les parcelles et les
infrastructures agricoles de
I’érosion

Augmente I'impact des
inondations en aval; dégrade
les écosystémes alluviaux.

Les changements
d’occupation des terres / la
restauration des milieux
riverains

Protéger la productivité des
cultures annuelles en
ralentissant les crues;

prévenir I'érosion des crues

Occasionne des co(ts pour
les producteurs; peut réduire
le revenu de la ferme.

L’achat d’une assurance

contre les inondations

Protéger les producteurs

contre les dégats aux cultures

Occasionne des co(ts pour
les producteurs.

Le blocage des inondations

Protéger les parcelles
agricoles de I'impact des
inondations

Augmente I'impact des

inondations en aval.

L'installation d’une
infrastructure de drainage

Réduire I'inondation des
parcelles agricoles

Augmente I'impact des
inondations en aval; dégrade
les écosystemes alluviaux.

L’extirpation des débris
ligheux

Préserver ou améliorer la
productivité des parcelles
agricoles; préserver la santé
et la sécurité des producteurs

Occasionne des co(ts pour
les producteurs.

Le nivellement des parcelles
agricoles

Restaurer la productivité des
terres cultivées apres le
dépot de sédiments

Occasionne des co(ts pour
les producteurs.

L’emprunt de sommes

Réaliser les actions ci-dessus

Occasionne des co(ts pour
les producteurs.

Avec I'émergence des préoccupations environnementales liées a la culture de productions annuelles en
plaines alluviales (par exemple I'augmentation des charges en sédiments, azote et phosphore, et
I’eutrophisaton) et du paradigme des régimes hydriques naturels (Poff et al., 1997) mettant en évidence le
role clef de la variabilité des régimes hydriques pour I'intégrité écologique des riviéres et plaines alluviales,
une importante part des principaux systemes fluviaux du monde ont bénéficié de programmes de
restauration basés sur la rétablissement de la connectivité hydrologique et I’extensification agricole.
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En Europe, le Rhin (un fleuve de 1 320 km drainant 185 000 km? & travers neuf pays) a été intensément
régulé pour accommoder la navigation et sa plaine inondable modifiée pour permettre I'établissement
d’activités agricoles et industrielles, ce qui s’est traduit par d'importantes pertes de biodiversité et une
dégradation de la qualité de I’eau (Raith, 1999). Parmi les 47 espéces de poissons indigénes historiquement
présentes dans le Rhin, sept ont disparu, telles que I'esturgeon (Acipenser sturio), observé pour la derniere
fois en 1942 (de Ruyter van Steveninck et al., 1990). Alors que 250 000 saumons (Salmo salar) étaient
annuellement capturés dans les secteurs allemands et néerlandais du Rhin a la fin des années 1880, leurs
populations ont rapidement chuté a partir des années 1890 du fait de la pollution de I'eau et du recalibrage
de la riviere, si bien que cette espece s’y est éteinte en 1950. Dans les années 1970, le Rhin a été déclaré
écologiquement mort apres qu’un sommet en matiere de pollution au mercure ait décimé de nombreuses
especes aquatiques (Schulte et al., 1992). Un programme international de conservation et de restauration
a finalement été mis en place afin de répondre a ces enjeux et de retrouver |'intégrité écologique du Rhin.
Les objectifs principaux étaient de restaurer les habitats aquatiques des poissons migrateurs, de protéger
les aires les plus importantes pour la biodiversité végétale et animale, et de réduire la pollution de I'eau.
Concernant I'agriculture, qui contribue majoritairement a la pollution des eaux du Rhin, les principales
mesures prévues pour la plaine inondable par le programme de restauration Rhin 2020 sont le
rétablissement des dynamiques hydrologiques par la destruction des barrages, la reconnexion des zones
inondables avec la riviere et la conversion des zones de cultures annuelles en prairies (sur 18 000 ha pour
la période de 1995 a 2010), tandis que les pratiques agricoles améliorées (mise en place de bandes de
végétation filtrantes, conversion a I'agriculture biologique) sont dédiées aux zones en amont du bassin
versant non régulierement inondées (International Commission for the Protection of the Rhine, 2001).
Parmi les objectifs du dernier programme de restauration figurent notamment la réactivation de zones
d’inondation sur 160 km? répartis le long du Rhin et sur plus de 1 000 km? dans son bassin versant d’ici
2020. La mise en place d’une utilisation extensive des terres agricoles (par exemple leur conversion en
prairies) est également prévue sur 3 500 km? du bassin versant, la renaturalisation des cours d’eau sur
11 000 km et le boisement des terres sur 3 500 km?.

Figure 6 : Impact de la fragmentation du lit des rivieres et de la régulation des régimes hydriques par les barrages dans
292 des plus larges systémes fluviaux du monde. En vert, en jaune et en rouge apparaissent respectivement les bassins
versants peu, modérément et fortement touchés (d’aprés Nilsson et al., 2005).
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Des mesures de restauration similaires ont été mises en place le long du Danube, un fleuve de 2 850 km de
long drainant 802 266 km? a travers dix pays d’Europe largement canalisé a des fins agricoles sur 39 % de
sa longueur par la construction de 78 barrages ayant engendré une réduction de 68 % de sa plaine alluviale
(Tockner et al., 2009; Schwarz, 2010; Hein et al. 2016). Depuis 1994, des programmes de restauration
successifs ont été mis en place par la Commission internationale pour la protection du Danube
(International Commission for the Protection of the Danube River, ICPDR) avec pour principal objectif
d’endiguer I'augmentation des charges en azote et en phosphore et de limiter les pertes de biodiversité.
Les mesures prévues pour le secteur agricole par le programme de restauration 2015-2021 comptent une
meilleure gestion des fertilisants (par exemple, I'ajustement de la fertilisation aux besoins des cultures),
une modification des pratiques culturales (par exemple, les rotations restreintes, les cultures de couverture,
les engrais verts), des changements d’occupation du sol (par exemple, I'établissement de bandes tampons,
le maintien des prairies), des méthodes de conservation des sols (par exemple, le contréle de I’érosion, |
couverture des sols, le maintien de I’humus) et d’épuration naturelle de I'eau (par exemple, des bandes
filtrantes, des voies d’eau engazonnées). Ces mesures sont instaurées soit de fagon obligatoire, soit de facon
volontaire, par incitation financiére. Des mesures additionnelles de protection contre les crues prévoient
aussi I’établissement de bandes riveraines, la restauration et la conservation des zones humides, et la
conversion des terres cultivées en zones humides (ICPDR, 2015). Cette derniere mesure est notamment
dédiée aux polders agricoles construits dans la plaine alluviale du delta du Danube, zone dans laquelle plus
de 15 000 ha ont été restaurés en quinze ans par ouverture des barrages et exclusion de I'agriculture (par
exemple par la conversion des terres agricoles en zone humides; Buijse et al., 2002; Hein et al. 2016).

Les mesures de restauration sont encore plus strictes le long du Yangtze, le plus long fleuve de Chine (6 300
km de long, pour un bassin versant de 1 800 000 km?), dont les régimes hydriques ont été massivement
régulés et les plaines alluviales transformées a des fins agricoles, ce qui a abouti a des pertes de zones
humides, a une augmentation de la fréquence des crues, a une hausse des charges en sédiments et a des
phénomenes d’eutrophisation. Depuis 1998, les autorités chinoises ont adopté un programme pour
restaurer plus de 2 900 km? de plaines alluviales le long du Yangtze par augmentation des couverts de
foréts, boisements des zones agricoles escarpées, destruction des digues, reconversion des polders
agricoles en plaines alluviales et expropriation des producteurs agricoles (Pittock and Xu, 2010). Dans ce
cas, les activités agricoles sont donc purement et simplement exclues de la plaine alluviale.

Dans la zone en aval du Mississippi, les plaines alluviales constituent une écorégion de 9 700 000 ha
(historiquement la plus vaste zone humide boisée d’Amérique du Nord) fournissant un habitat a plus de
240 especes de poissons, 45 especes d’amphibiens et reptiles et 37 especes de moules, parmi lesquelles
beaucoup sont menacées ou en danger (Fremling et al., 1989; Sparks, 1992; USACE, 1988). Au cours du
siecle dernier, la construction d’environ 7 000 km de digues, de milliers de kilométres de fossés et la coupe
d’environ 3 000 000 ha de foréts ont conduit a la conversion d’environ 80 % des foréts riveraines feuillues
en zones agricoles et ont réduit les crues d’environ 90 % (Galloway, 1990; Creasman et al., 1992). Depuis
1992, I'organisation Nature Conservancy, en collaboration avec les autorités des Etats-Unis, s’est engagée
pour la protection et pour la restauration de centaines de milliers d’hectares d’importance majeure pour la
faune aquatique, migratrice ou menacée (The Nature Conservancy, 2002). Les principales mesures pour le
secteur agricole incluent le reboisement des terres cultivées ou leur conversion en prairies et en zones
humides (par les politiques Wetland Reserve Program et Conservation Reserve Program), la restauration
de milieux riverains, le retour a des régimes hydrologiques plus naturels, le recours a des pratiques agricoles
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améliorées afin de limiter les processus de sédimentation, ou la mise en place de plans de gestion de la
fertilisation (The Nature Conservancy, 2002). Entre 1995 et 2005, environ 75 000 ha de zones agricoles ont
ainsi été reboisées (USDA Forest Service, 1999). En 2001, plus de 8 000 000 ha de terres cultivées étaient
engagés dans le Conservation Reserve Program et 21 % des secteurs cultivés de la zone en aval du
Mississippi étaient équipés de systémes de contréle de I'érosion hydrique (par exemple, des bandes
prairiales, des voies d’eau engazonnées, des bandes riveraines), tandis que le semis direct était pratiqué sur
82 % des surfaces cultivées (United States Department of Agriculture Natural Resources Conservation
Service - USDA NCRS, 2013).

Selon nos connaissances et d’aprés la revue de la littérature, la stratégie majeure déployée a I'échelle
mondiale pour restaurer les plaines alluviales cultivées consiste en une exclusion des cultures annuelles par
conversion en prairies ou zones humides, combinée a un rétablissement des régimes hydrologiques
naturels (dans les régions ou ils ont été contrdlés par des barrages), tandis que les pratiques agricoles
améliorées (cultures de couverture, bandes prairiales ou riveraines, plans de gestion de la fertilisation,
agriculture biologique) sont généralement mises en place dans les zones en amont des bassins versants non
régulierement inondées (comme c’est aussi le cas pour les plans de gestion de bassins versants établis pour
la baie de Chesapeake ou le lac Champlain; voir la section « Etudes de cas »). La possibilité et les techniques
permettant de produire des cultures annuelles en plaine alluviale restent donc a étre déterminées, mais
nécessiteront selon toute vraisemblance la mise en place de pratiques agroenvironnementales a large
échelle dépassant le cadre habituel des améliorations spontanément adoptés par les producteurs agricoles

pour protéger les cultures des inondations.
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EFFET DES PRATIQUES
AGRICOLES ACTUELLES

La production agricole se base sur une grande diversité de pratiques dont les impacts sur I'environnement
et la biodiversité peuvent fortement différer en interaction avec les facteurs naturels (par exemple, le climat
et la pente). Bien que ces impacts soient le plus souvent largement reconnus, il n’en reste pas moins
pertinent de rappeler brievement les avantages ou inconvénients des pratiques agricoles actuelles afin
d’identifier celles pouvant complémenter au mieux la mise en place de pratiques agroenvironnementales.
Ces derniéres devraient éventuellement étre favorisées pour une meilleure adaptation de I'agriculture aux
inondations récurrentes.

Les cultures pérennes sont généralement plus bénéfiques pour la qualité de I'’eau que les cultures annuelles
(Guillou, 2016), ce qui explique que la conversion des cultures annuelles en prairies constitue I'une des
mesures de restauration majeures des plaines alluviales cultivées. Le plus souvent, les cultures pérennes,
relativement aux cultures annuelles, réduisent les ruissellements d’eau et augmentent I'infiltration grace a
leurs systémes racinaires plus développés, ce qui permet une meilleure stabilité des agrégats du sol et une
meilleure capacité de rétention de I'eau (Zhang et al., 2015; Tan et al., 2002). Les cultures pérennes
favorisent également la réduction des pertes de nitrates. Eastman et al. (2010) ont rapporté qu’au sud du
Québec, les ruissellements d’eau étaient plus élevés en culture de mais-soya (0,21 mm d’eau sortant du
champ par mm de précipitations) qu’en culture de foin (0,17 mm mm™) ou de luzerne (Medicago sativa,
0,06 mm mm?). Au sud de I'Ontario, Tan et al. (2002) ont montré qu’aprés 42 ans, la culture continue de
mais augmentait les volumes d’eau drainée et les pertes de nitrates, comparativement a une culture
continue de paturin des prés (Poa pratensis). De faibles taux de fertilisation peuvent néanmoins mener a
des ruissellements d’eau similaires entre cultures annuelles et cultures pérennes, du fait d’'une moindre
croissance et biomasse des cultures pérennes (Zhang et al., 2015). Concernant les pertes de sédiments,
Pesant et al. (1984) ont mesuré au Québec des pertes de sols de I'ordre de 13 t ha! en culture de mais-
ensilage, mais presqu’aucune perte en paturages. Grasser et al. (2016) ont également rapporté des pertes
plus élevées de sédiments et de phosphore en rotation blé — soya — mais par rapport a des cultures
pérennes. Les pertes d’azote issues de prairies sont aussi globalement plus faibles que celles issus de
cultures annuelles (Guillou, 2016). En lowa, Schilling et al. (2015) ont comparé la qualité de I'eau s’écoulant
d’une parcelle cultivée en rotation mais — soya sur une ancienne prairie, d’'une parcelle en prairie et d’une
forét : ils ont observé que la concentration en nitrates et la conductivité était plus élevées en cultures
annuelles, tandis que les concentrations en POs, NHas, carbone organique dissous et en oxygene dissous
étaient plus faibles.
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Des différences de ruissellement et de pertes en sédiments et en éléments nutritifs sont également
observées entre cultures annuelles. Comme mentionné par Guillou (2018), certaines études ont montré
une plus grande infiltration de I'eau en soya qu’en mais, mais des ruissellements similaires (Drury et al.
1996; Tan et Zhang, 2011; Kaspar et al. 2012; Drury et al. 2014; Zhang et al. 2015; Zhang et al., 2017). Les
pertes de phosphore sont aussi généralement plus élevées en soya qu’en mais (Tan et Zhang, 2011), alors
que les pertes en nitrates sont souvent similaires entre ces deux cultures malgré des niveaux de fertilisation
différents (Guillou, 2018).

Les méthodes de travail du sol influencent fortement les ruissellements d’eau, ainsi que les pertes de
sédiments et d’éléments nutritifs. En semis direct, la plus grande porosité et la plus faible compaction du
sol favorisent par exemple l'infiltration de I’eau. Dans une méta-analyse de 77 articles, Sun et al. (2015) ont
évalué que le semis direct réduit de 22 a 27 % les ruissellements d’eau comparé au travail réduit et au
labour respectivement, tandis que dans les systéemes en semis direct, le maintien des résidus sur le sol est
plus bénéfique que leur exportation. A Lennoxville (Québec), Pesant et al. (1987) ont mesuré une réduction
significative du ruissellement (de 64 %), des pertes de sol (de 92 %), de phosphore (de 73 %) et de potassium
(de 94 %) dans le mais-ensilage en semis direct, comparé au labour conventionnel, tandis que les pertes de
nitrates étaient généralement plus élevées en semis direct et les rendements comparables entres ces deux
systemes. Toutefois, un labour suivant les courbes de niveaux (contour tillage) peut aussi permettre de
limiter les pertes de sols (Van Doren, 1960). En Ontario, Patni et al. (1996) ont observé que l'infiltration de
I’eau (mesurée a partir des écoulements de drainage) dans une culture de mais était en moyenne 46 % plus
élevée en semis direct par rapport au labour (les plus fortes différences étant mesurées a la fonte de la
neige et au printemps), tandis que le systéme de travail du sol n’affectait pas les pertes de nitrates. Guertin
et al. (2000) ont montré que le labour augmentait les ruissellements d’eau, comparé au semis direct, mais
n’influencait pas le volume des écoulements de drainage dans des champs de mais du Québec, alors que
les charges en phosphore des eaux de drainage étaient plus élevées en semis direct et que I'effet du
traitement sur les charges en nitrates dépendait de I'année considérée. Comme le souligne Guillou (2018),
d’autres études ont toutefois montré un effet non significatif du semis direct par rapport au labour sur les
écoulements d’eau (voire un effet négatif du semis direct), notamment attribué a une plus forte humidité
du sol, une plus faible rugosité du sol, ou une moindre fissuration des sols argileux en semis direct (par
exemple, Martin et Cassel, 1992; Drury et al., 1993, 1996; Gaynor et al. 1992; Gaynor et Findlay, 1995;
Gasser et al., 2016).

Le semis direct favorise par ailleurs une meilleure qualité du sol. En culture de soya dans le sud de I’Ontario,
Tan et al. (1999) ont montré que le semis direct comparé au labour améliore la structure du sol, le contenu
en matiére organique et la rétention de I'eau. Ils ont aussi montré qu’il favorise les populations de lombrics
et les volumes d’eau drainée, mais également les pertes de nitrates. Ces auteurs concluent notamment que
des systemes de controle du drainage seraient bénéfiques pour limiter les pertes en nitrates depuis les
parcelles en semis direct. Une méta-analyse incluant 47 articles a par ailleurs quantifié que le semis direct
augmente les pertes de nitrates par lessivage d’environ 47 %, mais n’affecte pas les pertes en nitrates par
ruissellement, comparé au labour traditionnel (Daryanto et al., 2017). Ces résultats suggérent que le semis
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direct doive s’accompagner de pratiques additionnelles (par exemple, la culture de couverture, la réduction
de la fertilisation azotée ou les applications fractionnées) pour améliorer la rétention de I'azote dans le sol
et la minéralisation. Des différences entre cultures en semis direct ont également été rapportées avec
notamment un plus fort lessivage de I'azote dans le blé par rapport au mais (mais un effet non significatif
du type de travail du sol sur le lessivage de |'azote en soya). Selon Gaynor et Findlay (1995), les
concentrations de phosphore dissous et particulaire ne seraient pas influencées par le type de travail du
sol, tandis qu’une expérience en laboratoire menée par Messiga et al. (2009) a montré que le semis direct,
comparé au labour, peut mener a une augmentation des pertes en phosphore lors des cycles de gel/dégel.
De nombreuses études ont aussi montré un meilleur contréle des adventices en labour profond,
comparativement au semis direct, tandis qu’une réduction du labour est susceptible d’augmenter la
dominance des graminées annuelles et des adventices pérennes aux dépens des dicotylédones annuelles.
Le semis direct devrait donc s"accompagner de rotations de cultures diversifiées afin d’éviter les infestations
séveres d’adventices (Nichols et al., 2015).

Les systemes de controle du drainage permettent de maintenir des niveaux d’eau élevés dans des parcelles
relativement planes en arrétant les écoulements d’eau souterrains sortant des drains a 'aide d’une valve.
Ces systemes augmentent généralement les ruissellements de surface de 40 % (Guillou, 2018) du fait d’'une
saturation élevée des sols en eau (Tan et Zhang, 2011; Drury et al., 2009) et d’une diminution de l'infiltration
(Drury et al., 1996; Drury et al. 2014; Drury et al., 2009; Tan et Zhang, 2011; Zhang et al., 2017) qui
augmentent par ailleurs les risques d’érosion. Le controle du drainage permet toutefois de réduire les
pertes de nitrates de 37 % en moyenne (Guillou, 2018) grace a une dénitrification plus importante (Drury
et al., 1996; Drury et al., 2009; Lalonde et al., 1995; Patni et al., 1996). Les pertes de phosphore totales
diminuent aussi généralement de 24 % a 38 % avec les systemes de contréle du drainage (Guillou, 2018).
Maintenir I'eau dans les parcelles agricoles peut ainsi prévenir dans une certaine mesure les pertes
d’éléments nutritifs vers les milieux aquatiques, sans pour autant augmenter a I'exces les ruissellements

d’eau lorsque des cultures de couverture sont mises en place.

Les pertes de nitrates vers les milieux aquatiques augmentent le plus souvent en fonction de la dose de
fertilisants appliquée. A Soulanges (Québec), Kaluli et al. (1999) ont montré que les pertes annuelles d’azote
dans le mais augmentent de 2,6 kg N hata 13,1 kg N ha'let a21,9 kg N ha™ lorsque la dose de fertilisants
appliquée passe de 0 kg N ha' 3180 kg N ha' et 8 210 kg N ha'?, respectivement. De facon similaire, Drury
et al. (2009) ont mesuré une augmentation des pertes annuelles d’azote dans le soya de 14 kg N ha'sans
fertilisation a 19 kg N ha™ avec une fertilisation de 50 kg N ha. Réduire les doses de fertilisants ou les
fractionner peut donc permettre de diminuer les pertes d’éléments nutritifs vers les milieux aquatiques.
Les conditions climatiques lors de la fertilisation de méme que les types de fertilisants influencent aussi
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fortement le lessivage des éléments nutritifs, les fertilisants liquides étant généralement plus
dommageables pour la qualité de I'eau.

La dégradation de la qualité de I'’eau par les résidus de pesticides est une préoccupation environnementale
grandissante. Au Québec, 9 a 45 % des rivieres échantillonnées en milieu agricole montrent des teneurs en
pesticides dans |'eau supérieures aux limites fixées pour la protection des espéces aquatiques, notamment
en ce qui concerne les herbicides tels que I'atrazine, le métolachlore, le diméthénamide et 'EPTC, ainsi que
les insecticides comme le diazinon, le chlorpyrifos, le carbaryl, le malathion, I'azinphos-méthyl et le
carbofuran (Giroux, 2004). Une stratégie gouvernementale a toutefois été mise en place pour réduire
I'usage de pesticides au Québec de 25 % entre 2011 et 2021 (Gouvernement du Québec, 2011). La réduction
de l'utilisation d’herbicides peut notamment s’effectuer par I'établissement de pratique alternatives
permettant le contréle des mauvaises herbes, comme par exemple diversifier les rotations de cultures,
maintenir les résidus au sol, ajuster les densités de semis pour stimuler la compétition entre la culture et
les mauvaises herbes, favoriser la faune invertébrée du sol pour promouvoir la prédation des graines de
mauvaises herbes ou privilégier le désherbage mécanique (Nichols et al., 2015; Petit et al., 2018) .

Comparée a I'agriculture conventionnelle, I'agriculture biologique est un mode de production reconnu pour
favoriser la biodiversité en paysages agricoles. Elle est souvent proposée aux producteurs comme pratique
améliorée lors de la mise en place de plans de restauration de bassins versants ou de plaines alluviales (par
exemple dans les zones terrestres non régulierement inondées du Rhin). Dans une méta-analyse de 66
articles scientifiques, Bengtsson et al. (2005) ont déterminé que la richesse en espéces augmentait de 30 %
et leur abondance de 50 % en moyenne dans des parcelles en agriculture biologique comparativement a
des parcelles en agriculture conventionnelle, tandis que 16 % des études analysées montraient un effet
négatif de I'agriculture biologique. Ces réponses different également entre les groupes taxonomiques : les
oiseauyx, les insectes prédateurs, la faune du sol et les plantes répondent généralement positivement a
I'agriculture biologique mais pas les insectes non-prédateurs, ni les espéces nuisibles. Bien que cette méta-
analyse ait révélé que I'effet positif de I'agriculture biologique est plus important a I'échelle de la parcelle
agricole qu’a I'échelle du paysage, une méta-analyse de 94 articles effectuée par Tuck et al. (2014) a montré
que I'effet positif de I’agriculture biologique sur la richesse en espéces a I’échelle du paysage était d’autant
plus élevé que ce paysage était géré de facon intensive, cette augmentation du nombre d’espéces étant de
30 % en moyenne. Selon Winqvist et al. (2011), I'agriculture biologique favorise également la lutte
biologique en paysages hétérogenes. L'influence de I'agriculture biologique sur la faune aquatique a
toutefois été peu étudiée. En plus de son impact sur la biodiversité, I'agriculture biologique se caractérise
par une plus grande qualité des sols (teneur plus élevée des sols en carbone organique et en azote,
meilleure stabilité des agrégats, plus forte activité et biomasse microbiennes et des vers de terre) et par
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des pertes réduites d’éléments nutritifs et de pesticides, relativement a I’agriculture conventionnelle, tandis
que les rendements des cultures sont en moyenne 20 % plus faibles (Birkhofer et al., 2016).
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CULTURES DE COUVERTURE

Les cultures de couverture ont été étudiées dans de nombreuses publications scientifiques. Ce document
insiste plus particulierement sur les principaux mécanismes a I’ceuvre dans la réponse des cultures ou de
I’environnement a la mise en place de cultures de couverture. |l détaille en priorité les résultats obtenus a
partir de revues de littérature, de méta-analyses ou d’études réalisées sur des especes végétales d’'intérét
pour la zone littorale du lac Saint-Pierre.

Les cultures de couverture sont définies comme des cultures établies spécifiquement pour couvrir le sol
afin de le protéger de I'érosion et de limiter les pertes d’éléments nutritifs par ruissellement ou par lessivage
(Parker, 1915; Pieters et McKee, 1938; Reeves, 1994; Dabney et al., 2001). Les cultures de couverture
peuvent aussi viser en priorité a augmenter la disponibilité en azote pour la culture subséquente, et sont,
dans ce cas, communément appelées « engrais verts » (Thorup-Kristensen et al., 2003; Blanco-Canqui et al.,
2015). Plus récemment, la Société américaine de science du sol a défini les cultures de couverture comme
« des cultures a croissance rapide assurant la protection du sol, la protection des semis et I'amélioration de
la qualité des sols entre les périodes normales de production; lorsque labourées ou incorporées au sol, les
cultures de couverture peuvent étre qualifiées d’engrais verts » (SASS, 2008). Bien que les cultures de
couverture présentent de multiples bénéfices, les compromis et les synergies entre les services
écosystémiques qu’elles fournissent, tout comme leurs impacts sur I’économie, ne sont pas encore tous
bien compris, ce qui contribue a limiter leur adoption a grande échelle (Daryanto et al., 2019). Cette revue
de littérature se concentre plus particulierement sur deux types de systemes de cultures de couverture
communément mis en place en climat tempéré, dans des conditions de production agricole similaires a

celles du Québec :

= Lessystémes en intercalaire (figure 7) : les cultures de couverture sont établies au semis ou durant

la saison de croissance de la culture principale, puis cultivées simultanément a la culture principale
(par exemple, ray-grass en intercalaire dans le mais ou tréfle en intercalaire dans du blé d’automne
ou de printemps).

= Les systéemes en dérobée (figure 7) : les cultures de couverture sont établies peu apres la récolte

de la culture principale ou durant les derniers stades de sa croissance (par exemple, radis ou pois
fourrager semés apres la récolte de céréales ou blé d’automne semé a la volée en prédéfoliation

du soya).

En systeme intercalaire, la croissance simultanée de la culture principale et de la culture de couverture peut
mener a une forte compétition pour la lumiere, I'eau ou les éléments nutritifs. Les pratiques liées a la régie
des cultures de couverture visent donc entre autres a limiter les impacts négatifs de la compétition pour la
culture principale. Lors d’un semis simultané de la culture principale et de la culture de couverture, la
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culture de couverture doit par exemple étre choisie avec soin pour avoir un taux de croissance moins élevé
que la culture principale. Au Québec, la production de céréales de printemps est particulierement bien
adaptée a ce type de pratique puisque la croissance des céréales est plus rapide et facilite I'établissement
plus tardif de la culture de couverture, comme les différents types de tréfle (Trifolium spp.), qui peuvent
étre établis au semis ou durant la saison de croissance du blé (CRAAQ, 2000). Une autre pratique visant a
réduire les effets négatifs de la compétition consiste a semer a la volée la culture de couverture seulement
lorsque la culture principale a atteint une taille suffisante pour s’affranchir de la compétition. Dans les
céréales d’automne (semées a I'automne et récoltées en été), I'établissement de cultures de couverture
comme le tréfle rouge (Trifolium pratense) ou le trefle incarnat (Trifolium incarnatum) est retardé par
rapport au semis de la culture principale : la culture de couverture est semée a la volée au début du
printemps, lorsque la croissance de la culture principale redémarre (CRAAQ, 2000). En culture de céréales
de printemps, si la culture de couverture a une croissance rapide comme le tréfle incarnat, son semis peut
s’effectuer a un stade de croissance plus avancé de la culture principale. Au Québec, ce semis en deux
étapes est aussi largement développé en culture de mais, dans lequel le ray-grass (Lolium spp.), seul ou en
mélange avec une l[égumineuse ou une crucifere, est semé a la volée au stade 4 a 8 feuilles du mais (CRAAQ,
2000). Cultiver des cultures de couverture en intercalaire nécessite également d’ajuster les stratégies de
désherbage (comme I'application d’herbicides) afin d’assurer le contréle des mauvaises herbes sans nuire
a I’établissement des cultures de couverture.

Semis de la Semis de la culture Récolte de la
culture principale  de couverture culture principale

W aaas W s aas

Semis de la Récolte de la Semis de la culture
culture principale culture principale de couverture
Anl An 2 An3

Figure 7 : Deux types de systémes de cultures différant selon la date de semis de la culture de couverture relativement
a celle de la culture principale (adapté de Natural Systems Agriculture Laboratory, Université du Manitoba).

Dans les systemes en dérobée, les cultures de couverture succédent la culture principale ou ne sont établies
gu’alafin de son cycle de culture. Lorsque la culture principale est d’abord récoltée, la culture de couverture
est habituellement directement semée (plutdt que semée a la volée), de préférence sans incorporation des



résidus de culture afin de conserver une bonne couverture du sol. Si la culture principale n’est pas encore
récoltée, mais en fin de cycle de culture, la culture de couverture doit alors étre semée a la volée. Ce
systéme en cultures successives limite la compétition entre la culture principale et la culture de couverture,
mais réduit la période de temps propice a la croissance de la culture de couverture. En climat nordique,
avec des saisons de croissance et des périodes de froid extréme, la culture de couverture doit étre
sélectionnée avec attention pour permettre la protection du sol et I'absorption des éléments nutritifs
pendant I'automne et avant les conditions hivernales. Parmi les espéces a croissance rapide et tolérantes
au froid, le seigle d’automne (Secale cereale) est probablement la plante la plus appropriée (Magdof et Van
Es, 2009). Au Québec, la moutarde blanche (Sinapis alba), le radis fourrager (Raphanus sativa), le pois
(Pisum sativum), le tréfle incarnat et la vesce commune (Vicia sativa), ainsi que les mélanges graminées —
légumineuses — cruciferes sont communément utilisés comme cultures de couverture en dérobée (CRAAQ,
2000). Etablir par exemple du blé d’automne ou du seigle d’automne par semis direct apres la récolte du
soya ou par semis a la volée avant la défoliation du soya permet une bonne croissance de la céréale
d’automne et une bonne couverture du sol avant la mauvaise saison, tandis que les grains peuvent étre
récoltés durant la saison de croissance suivante. Toutes les cultures d’automne ne sont toutefois pas de
bonnes candidates pour étre cultivées en pleine saison puisqu’elles doivent étre capables de survivre a
I’hiver. L'orge d’automne par exemple est particulierement sensible aux températures froides et donc peu
recommandé (Antikainen et Griffith, 1997). Dans les systémes en dérobée, des cultures de couverture
composées de légumineuses et de graminées peuvent aussi étre récoltées comme fourrage au printemps,
avant la mise en place d’une culture principale, et ainsi générer un revenu. De la méme fagon, le trefle rouge
ou les mélanges trefle rouge-tréfle blanc (Trifolium repens) semés au printemps dans des céréales
d’automne peuvent étre récoltés comme fourrage vers la fin de 'automne.

Divers systemes de culture ont ainsi été développés pour cultiver des cultures de couverture, mais leurs
méthodes de destruction restent généralement similaires: la fauche, I'application d’herbicides,
I'incorporation au sol par labour ou la destruction par les événements climatiques naturels (comme le gel),

notamment.

En climats tempérés, les cultures de couverture sont le plus souvent cultivées selon deux
principaux systémes : les systémes en intercalaire, dans lesquels la culture de couverture
est semée en méme temps que la culture principale, ou durant sa phase de croissance, et
les systemes en dérobée, dans lesquels la culture de couverture est semée a la fin du cycle
de la culture principale, ou juste aprés sa récolte. Les types appropriés de cultures
principales et de cultures de couverture difféerent selon le systéme choisi.

De nombreuses plantes peuvent étre cultivées comme cultures de couverture en climat tempéré. Reeves
(1994) a toutefois listé six critéres pour qu’une espéce végétale puisse étre utilisée comme culture de
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couverture. Une culture de couverture doit ainsi (i) étre facile a établir, (ii) avoir un taux de croissance élevé
pour couvrir rapidement le sol, (iii) produire suffisamment de matiére seche pour que ses résidus restent
au sol, (iv) étre résistante aux maladies et ne pas agir comme hote pour les pathogeénes de la culture
principale, (v) étre facile a détruire et (vi) étre économiquement viable. Les cultures de couverture sont au
nombre de 29 espeéces principalement cultivées avec le mais, le soya, ou les céréales (blé, orge, avoine,
seigle) dans les zones tempérées de 'Amérique du Nord et de I'Europe (tableau 2; CRAAQ, 2000; Clark,
2007; Wallace, 2017). Au Québec, de nouvelles espéces sont aussi a I'étude ou plus rarement utilisées
comme, par exemple, le lin (Linum usitatissimum), la phacélie (Phacelia tanacetifolia), 1a vesce Cahaba (Vicia
sativa cv. « cahaba white »), le sarrasin (Fagopyrum esculentum), le chia (Salvia hispanica) ou le chou kale
(Brassica napus var. pabularia; CRAAQ, 2000; Isabelle Breune, données non publiées; Sylvie Thibodeau,
données non publiées).

Les cultures de couverture peuvent étre assemblées en trois groupes principaux, soit les graminées, les
légumineuses et les brassicacées, qui different par leur morphologie, leurs tolérances environnementales
(incluant la tolérance aux crues et au froid), leur taux de décomposition et finalement leurs usages
potentiels. Les graminées ont ainsi un plus faible taux de décomposition que les légumineuses et leurs
résidus couvrent donc le sol durant de plus longues périodes. Les annuelles d’automne et d’hiver
s’acclimatent bien aux systemes en dérobée, tandis que les plantes pérennes sont mieux adaptées aux
systémes intercalaires. Des pratiques de gestion additionnelles (fauche, labour, ou application d’herbicides)
doivent étre conduites a la sortie de I'hiver lorsque des cultures de couverture tolérantes au gel sont
cultivées, ce qui n’est pas le cas pour les cultures de couverture sensibles au gel. Les cultures de couverture
doivent donc étre sélectionnées attentivement selon la rotation culturale prévue, les pratiques de gestion
agricole et les conditions climatiques. De plus, les différentes caractéristiques des especes cultivées comme
cultures de couverture induisent d’importantes variations dans leur capacité a fournir différents services
écosystémiques (figure 8; voir sections suivantes).

La morphologie des plantes (leur port), leur type de racines et leur taux de décomposition conditionnent
par exemple leur capacité a réduire I'érosion et a améliorer la qualité de I'eau. Lorsque plusieurs services
écosystémiques visent a étre optimisés simultanément, les mélanges plurispécifiques de cultures de
couverture semblent étre les plus prometteurs d’aprés les théories de I'écologie des communautés
végétales. Une culture de couverture composée de plusieurs espéces aux traits différents (par exemple, la
capacité de fixation de I'azote, le systéme racinaire, le taux de croissance, le rapport C/N, I'indice de surface
foliaire et la phénologie) devrait fournir une plus grande diversité de services écosystémiques qu’une
monoculture ou qu’une communauté composée seulement de deux espéces (Smith et al.,, 2014).
L’établissement de cultures de couverture diversifiées conduit aussi généralement a un meilleur controle
des adventices (Molher et Teasdale, 1993; Mirsky et al., 2013). Cultiver un plus grand nombre d’espéces
comme culture de couverture réduit en effet la quantité de ressources disponibles pour les adventices
(Liebman et Davis, 2000) et permet un plus grand spectre d’effets allélopathiques (Creamer et al., 1997).
Des cultures de couverture diversifiées devraient également étre plus résilientes aux événements
climatiques et aux perturbations (McCann, 2000; Lin, 2011) et moins sensibles aux ravageurs et maladies.
Les cultures de couverture composées de graminées et de légumineuses, tels que les mélanges seigle/vesce
velue (Vicia villosa), peuvent ainsi favoriser a la fois le contrdle des adventices et I'accumulation d’azote
grace a la complémentarité des traits des espéces en présence, mais toutefois dans une proportion variable
selon I'abondance relative de chaque espéce dans le mélange semé (qui détermine I'équilibre entre les
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différents services écosystémiques fournis; Hayden et al., 2014). Afin de favoriser la fourniture de différents
services écosystémiques simultanément, des études plus approfondies sont toutefois requises pour
identifier des especes végétales complémentaires et suffisamment tolérantes a la compétition pour pouvoir
s’établir ensemble.
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Tableau 2 : Caractéristiques et utilisation des principales cultures de couverture cultivées en climats tempérés (d’apres
CRAAQ, 2000; Clark, 2007; Wallace, 2017).

e
w
- = TOLERANCE * SYSTEME DE CULTURE
w § STABILITE DES
& % 5 RESIDUS*
NOM COMMUN NOM LATIN a v :‘( 9 ° < ® (détermine Ia durée durant
w e w 5 2 2 z K ] Iaquelleles ésidus morts
%) = 2 3 £ 1 B 8
= ,E = o .g g ° s restent au sol)
o @ o o o £ % o
0 @ = -
Ray-grass italien Lolium multiflorum Lam. A/Ah E F 2 2 4 4 X X 4
Ray-grass vivace Lolium perenne L. P E F X X 5
m Orge de printemps Hordeum vulgare L. A E F 4 4 3 2 X 5
w
z
S [Avoine de printemps Avena sativa L. A E F 2 2 2 3 X 3
O |Seigle de printemps/d'automne Secale cereale L. A/Ah E F 3 4 4 3 X X 5
Blé de printemps/d'automne  Triticum aestivum L. A/Ah E F 3 3 3 1 X X 4
Sorgho Sorghum bicolor (L.) Moench A E F 5 5 3 3 4
Tréfle d'Alexandrie Trifolium alexandrinumL. A/Ah E/sE 4 3 4 3? X 3
Tréfle incarnat Trifolium incarnatumL. A/Ah E/sE 3 2 4 2 X X 3
Tréfle rouge Trifolium pratense L. Pc E Ps/F 4 1 4 4 X X 2
Tréfle blanc Trifolium repens L. P PIsE F 3 3 2 2 X 2
Trefle alsike Trifolium hybridum L. P E F 3 3 3 4 X
Tréfle souterrain Trifolium subterraneum L. A P/sP 3 4 4 3 X 4
(%)
W |Vesce velue Vicia villosa Roth A/Ah G P 3 3 3 3 X X 2
=
]
E Vesce commune Vicia sativa L. A G P 2 3 2 X 2
=
8 Luzerne Medicago sativa L. P PIsE P 5 5 3 2 X 3
-
Mélilot jaune; Mélilot blanc ~ elfotus officinalis (L.) Lam.; Melilotus B? E P 4 5 2 2 X 4
albus Medik.
Lotier Lotus corniculatus L. P P P
Pois fourrager Pisum sativum L. AJAh G Ps/F 2 2 2 2 X X 2?
Féverole Vicia faba L. A E P 1 1 3 X
Lupin Lupinus spp. A E P
Lentille Lens culinaris Medik. A E Ps/F 2 4 2 1
7] — - —
H Moutardes Smap.ls alba_L., Erasslca nigra (L.) W.D.J. A E p 3 4 3 2 X 2
) Koch; Brassica juncea (L.) Czern.
<
% Radis fourrager Raphanus sativus L. A E P 3 2 3 2 X X 2
7]
g Colza Brassica napus L.; Brassica rapa L. A E P 2 3 3 2 X 3
Sarrasin Fagopyrum esculentum Moench A E/sE Ps/F 3 1 2 2 X 1
@ |uin Linum usitatissimum L. A E P 1 3 2 1 X 5
[4
=
3 Tournesol Helianthus annuus L. A E P 4 3 1 1 X 4
Phacélie Phacelia tanacetifolia Berth. A E F 4 4 4 2 X 4

" A: annuelle; Ah: annuelle d'hiver (peut survivre a I'hiver; dans le cas du blé et du seigle d'automne, produit des épis I'année suivante); B: bisannuelle; P: pérenne; Pc: pérenne a courte durée de vie
2 E: érigé; SE: semi-érigé; G: grimpante; P: prostré; sP: semi-prostré

3 P: pivot; Ps: pivot superficiel; F: fibreuse

*1: faible; 2: modéré; 3: bon; 4: trés bon; 5: excellent

N.B.: Ces informations proviennent de différents guides mais ne sont pas nécessairement adaptées aux conditions du Québec. Il faut donc utiliser ces données avec prudence. Les informations correspondent a des
valeurs moyennes, qui peuvent fortement varier entre les cultivars.
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OBJECTIFS SPECIFIQUES DES CULTURES DE COUVERTURE
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CONTROLE DE L'EROSION
PAR L'EAU ET LE VENT

GESTION DE LA
COMPACTION DU SOL

GESTION DES ELEMENTS
NUTRITIFS DU SOL

AUTRES OBJECTIFS

¥

i

¥

i

Les plantes & biomasse élevée [i.e.,
céréales d’'automne - seigle, triticale,
blé - graminées annuelles, cultures
de couverture d'été) sont efficaces
pour réduire |'érosion des sols.

Les plantes fournissant un couvert
uniforme et dense lors de périodes
durant lesquelles les sols sont plus
sujets a I'érosion (i.e., printemps)
interceptionnent et absorbent
I'énergie cinétique de la pluie et du
vent.

Plantes a biomasse racinaire élevée
peuvent s'ancrer profondément au
sol, favoriser I'agrégation du sol, et
augmenter l'infiltration de I'eau et
les concentrations en carbone
organique du sol, ce qui réduit les
risques d'érosion.

Une augmentation de la
concentration en carbone organique
du sol grice aux cultures de
couverture peut améliorer |a stabilité
des agrégats et ainsi réduire les
risques d'érosion.

Les plantes a racine en pivot de large
diamétre (i.e., moutardes, radis,
canola) permettent d'aérer les sols
compactés (Chen et Wil, 2009).

Les plantes & biomasse racinaire
Elevée peuvent réduire les risques de
compaction a long terme en
réduisant |a densité apparente du sol
et en augmentant les teneurs en
carbone organique (Blanco-Canqui et
al., 2011).

Les brassicacées utilisées seules ou
en mélange avec dautres espeéces
dans des systémes en semis direct
crée des bio-pores favorisant la
croissance des racines de la culture
principale

Les légumineuses fixent I'azote
atmosphérique et de décomposant
rapidement aprés destruction de par
le rapport C/N élevé, ce qui fournit
de I'azote 3 la culture suivante.

Les cultures de couverture non-
|égumineuses peuvent fixer une
partie de I'azote en excés et ainsi
réduire le lessivage et piéger les
éléments nutritifs dans les couches
profondes du sol.

Les cultures de couverture
augmentent en général l'apport de
biomasse aérienne et souterraine, ce
qui augmente les teneurs en matiére
organique et ainsi la fertilité et la
productivité du sol.

Les cultures de couverture réduisent
indirectement les pertes d'éléments
nutritifs en réduisant I'érosion par
l'eau et le vent.

Contrdle des adventices: Les cultures
de couverture compétitionne avec
les adventices pour I'eau, les
nutriments et la lumiére, et peuvent
émettre des composés
allélopathiques inhibant la croissance
des adventices.
Biodiversité et habitat faunigue: Les
cultures de couverture peuvent
constituer des zones de reproduction
ou d'alimentation pour la faune.
Fauche et paturage: Les cultures de
couverture produisant une forte
biomasse peuvent étre paturées ou
fauchées ou utilisées a des fins
énergétiques afin de gérer un
revenu, tout en ayant des bénéfices
pour I'environnement.

Production de cultures annuelles: les
culture de couverture peuvent
augmenter ou maintenir les
rendements de la culture principale,
mais peuvent les réduire dans les
régions plus séches.

Contréle des ennemis de cultures: en
diversifiant les rotations culturales,
les cultures de couverture peuvent
interrompre le cycle des ravageurs et
maladies.

Figure 8 : Caractéristiques requises par les cultures de couverture pour assurer la fourniture de différents services
écosystémiques (d’apres Blanco-Canqui, 2015).

Plus d’une trentaine de plantes appartenant a trois groupes principaux (graminées,
légumineuses et cruciféres) sont classiquement cultivées comme cultures de couverture en
climat tempéré. Ces especes different fortement en matiere de tolérance
environnementale : le ray-grass, le tréfle rouge et le tréfle Alsike sont considérés comme
plus tolérants aux inondations, le seigle et le lin ont des résidus persistants, le radis capture
I’azote et le seigle d’automne est une espéce a croissante rapide et tolérante au froid. Les
traits fonctionnels des plantes déterminent le plus souvent les services écosystémiques
qgu’elles fournissent: les espéces au systéeme racinaire dense et profond améliorent
Iinfiltration de I’eau et la rétention des nutriments, tandis que celles avec une biomasse
aérienne élevée limitent plus efficacement le ruissellement de I’eau et le développement
d’adventices. D’apres la théorie, des cultures de couverture composées de différentes
especes sont conseillées pour améliorer simultanément la fourniture de multiples services
écosystémiques.
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Les impacts des cultures de couverture sur le rendement de la culture principale subséquente, bien que
souvent positifs, sont parfois complexes a déterminer. lls sont en effet souvent fortement dépendants du
contexte d’étude, avec des rendements de la culture principale pouvant étre améliorés, stables ou
moindres, selon la littérature (Kuo et Jellum, 2000; Andraski et Bundy, 2005; Balkcom et Reeves, 2005;
Olson et al., 2010; Blanco-Canqui et al., 2015; Vanasse et al., 2017). Assurer aux producteurs un revenu
stable, sinon plus élevé, par I'établissement de cultures de couverture et de pratiques de régie adéquates
est néanmoins une étape clef pour I'adoption a grande échelle des cultures de couverture. Le résultat de la
relation entre la culture de couverture et le rendement de la culture principale dépend de multiples
mécanismes, incluant des effets directs positifs (par exemple, la facilitation, compte tenu de I'augmentation
du contenu du sol en azote) et indirects (par exemple, la compétition pour les ressources abiotiques), ainsi
que des effets indirects potentiels, tels que le contréle des adventices et le soutien des pollinisateurs ou
des auxiliaires de culture. L'intensité de ces processus est aussi modulée par les caractéristiques de la
culture de couverture, le type de culture principale et sa régie ou les conditions pédo-climatiques, qui
influencent la réponse des rendements de la culture principale aux cultures de couverture (Blanco-Canqui
et al,, 2015; Vanasse et al., 2017).

Les réponses des cultures principales aux cultures de couverture different fortement. Dans une récente
méta-analyse, Vanasse et al. (2017) ont révélé que les cultures de couverture induisent une augmentation
de rendement ou un rendement stable dans 70 % des cas étudiés (sur 2 413 observations). L'effet positif
des cultures de couverture sur le rendement (comparé a un traitement témoin sans culture de couverture)
était le plus élevé chez les céréales (+22 %) et le mais (+18 %), tandis qu’en soya, les rendements étaient
indépendants de la présence d’une culture de couverture (c’est-a-dire stables). Cet effet dépendant de la
culture principale suggere que les cultures de couverture doivent étre attentivement sélectionnées en
fonction de la rotation des cultures. De plus, pour le méme type de culture principale, I'effet des cultures
de couverture sur le rendement dépend largement des pratiques agricoles conduites. Parmi celles-ci, le
type de travail du sol conditionne notamment la capacité des cultures de couverture a relarguer
efficacement I'azote pour la culture suivante. En production de mais, le semis direct, comparé au labour,
est ainsi plus bénéfique aux rendements (Zhang et Blevins, 1996). De méme, la fertilisation réduit I'effet
des cultures de couverture sur le rendement de la culture principale suivante.

Les cultures de couverture different fortement dans leur capacité a augmenter les rendements de la culture
principale. Les légumineuses, en particulier, grace a leur capacité a augmenter le contenu en azote des sols
par fixation de I'azote atmosphérique et a leur taux de décomposition rapide (faible rapport C/N) sont plus
bénéfiques aux rendements de la culture subséquente que les graminées et les dicotylédones non
légumineuses (comme les cruciferes; Reddy et al., 1986; Mansoer et al., 1997; Blanco-Canqui et al., 2015).
Vanasse et al. (2017) ont montré que les rendements du mais augmentaient de 20 % lorsqu’il est cultivé
apres une culture de couverture composée d’une légumineuse ou d’un mélange de légumineuses et de
non-légumineuses, tandis qu’ils restaient stables lorsqu’il est cultivé aprés une culture de couverture
composée d’une non-légumineuse (crucifére) et qu’ils diminuaient de 5 % lorsqu’il est cultivé apres une
culture de couverture composée d’'une graminée (selon une méta-analyse basée sur 87 études). Les
rendements de céréales augmentaient de 27 % et de 19 % lorsque cultivées aprés une culture de couverture
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composée d’une légumineuse et d’un mélange de Iégumineuses et de non-légumineuses respectivement,
tandis qu’une culture de couverture de graminée n’augmentait pas significativement leurs rendements
(Vanasse et al., 2017).

Des résultats similaires ont été observés dans une méta-analyse visant a quantifier I'impact des cultures de
couverture hivernales sur le rendement du mais. Basée sur 65 études étasuniennes et canadiennes
(Marcillo et Miguez, 2017), cette autre méta-analyse donne les constats suivants : 1) une augmentation des
rendements de 30 % a 33 % si le mais est cultivé apres une culture de couverture de légumineuse et lorsque
les doses de fertilisation azotée étaient faibles ou qu’il s’agissait d’un systéme en semis direct, 2) des
cultures de couverture de graminées n’influencgaient pas significativement les rendements du mais, 3) des
cutures de couverture plurispécifiques augmentaient les rendements de 30 % lorsqu’elles étaient détruites
tardivement (de zéro a six jours avant le semis du mais au printemps). La réponse du rendement de la
culture principale aux cultures de couverture de légumineuses peut également varier selon |'espece de
Iégumineuse choisie et, notamment, selon sa capacité a fixer I'azote. Des études comparatives récentes ont
le plus souvent démontré que les cultures de couverture plurispécifiques avaient une productivité plus
élevée que les cultures de couverture monospécifiques, mais avec des effets mitigés sur le rendement de
la culture principale. Wortman et al. (2012; Nebraska) ont comparé la productivité de quatre légumineuses
(vesce velue, gesse commune (Lathyrus sativus), pois fourrager, trefle incarnat) et de quatre brassicacées
(moutarde dite « Idagold », moutarde dite « Pacific Gold », radis huileux, canola dit « Dwarf Essex »)
cultivées seules ou en mélange de deux, de quatre, de six ou de huit espéces et fertilisées avec 50 Mg ha™
de lisier liquide de boeuf de boucherie. Leur étude a montré que les monocultures de brassicacées étaient
deux fois plus productives que les monocultures de légumineuses (2 428 kg ha par rapport 8 1 216 kg ha*
de biomasse aérienne séche) et que les cultures de couverture plurispécifiques étaient plus productives
que les cultures de couverture monospécifiques (LER! > 1). De la méme facon, Smith et al. (2014; New
Hampshire) ont montré que les cultures de couverture de pois fourrager, de vesce velue, de moutarde, de
seigle, de sarrasin et d’herbe de Soudan influengaient de la méme maniére la biomasse de I'avoine, que ces
especes soient cultivées seules ou en mélange, méme si le mélange d’especes permettait d’obtenir le LER
le plus élevé. Ainsi, la diversité en especes d’une culture de couverture n’est pas nécessairement corrélée

positivement au rendement de la culture subséquente.

A de faibles doses de fertilisation azotée, les cultures de couverture de légumineuses augmentent
généralement les rendements du mais et du blé d’automne, tandis que les cultures de couverture de
graminées les diminuent. L’effet des cultures de couverture (positif dans le cas des légumineuses, négatif
dans le cas des graminées) diminue néanmoins avec la fertilisation (Miguez et Bollero, 2005; Blanco-Canqui
et al., 2012; Vanasse et al., 2017). A de fortes doses de fertilisation azotée (supérieures a 60 kg N ha'), des
rendements similaires de mais sont le plus souvent observés en présence et en absence de culture de
couverture. De plus, les parameétres physico-chimiques du sol, notamment la teneur en matiére organique,
interagissent avec le niveau de fertilisation pour moduler 'effet des cultures de couverture sur les
rendements : I'impact positif des cultures de couverture augmente lorsque la teneur en matiére organique
des sols diminue (Vanasse et al., 2017). En absence de fertilisation, les rendements augmentent ainsi de
12 %, de 22 % et de 35 % pour des sols a teneur en matiere organique de 5a 10 %, 2 a 5 % et de moins de

1 Le LER (ou Land Equivalent Ratio) permet d’évaluer les bénéfices de cultiver ensemble deux espéces ou plus, en comparant leurs
rendements a celui de leur culture seule.
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2 %, respectivement, tandis qu’a un niveau de fertilisation de 120 kg N ha%, I'influence positive des cultures
de couverture sur le rendement n’est significatif que lorsque le contenu en matiere organique du sol est
inférieur & 2 % (augmentation de 9% du rendement du mais; Vanasse et al., 2017). A long terme, les
cultures de couverture modifient toutefois les propriétés physico-chimiques des sols, notamment leur
teneur en carbone organique, en azote et en eau, et améliorent ainsi la croissance et les rendements des
cultures principales, en particulier en absence de fertilisation minérale (Blanco-Canqui et al., 2012).

Les effets bénéfiques des cultures de couverture sur les rendements augmentent généralement avec le
temps. De nombreuses études suggerent que plus de trois années sont nécessaires pour détecter un effet
positif des cultures de couverture (Blanco-Canqui et al.,, 2015). Decker et al. (1994) ont mesuré une
diminution des rendements de mais de 5 % en moyenne la premiére année suivant |'établissement des
cultures de couverture, mais une augmentation de 12 % trois années apres établissement (culture de
couverture monospécifique de vesce velue, de pois fourrager, de tréfle incarnat ou de blé d’automne semée
apres la récolte du mais, a I'automne, en systeme de semis direct, comparativement au mais cultivé sans
culture de couverture, au nord-est des Etats-Unis).

La réponse des rendements des cultures différe aussi selon que les cultures de couverture sont établies en
intercalaire ou en dérobée I'année précédente. Les cultures de couverture composées de légumineuses
augmentent les rendements du mais, qu’elles soient cultivées en systéme intercalaire ou en dérobée (de
17 % et 27 % respectivement), tandis que les mélanges d’espéces incluant des légumineuses augmentent
les rendements du mais surtout s’ils ont été établis en dérobée I'année précédente (de 27 %; Vanasse et
al., 2017). Chez les céréales, les cultures de couverture implantées en intercalaire ont un effet trés positif
sur les rendements subséquents de céréales, avec une augmentation de 23 %, alors que les cultures de
couverture implantées en dérobée n’ont pas d’effet. Les cultures intercalaires composées de l[égumineuses
sont aussi généralement plus bénéfiques aux rendements, du fait d’une plus longue période de croissance
et d’'une accumulation plus importante de biomasse (Mansoer et al., 1997; Schomberg et al., 2007).

Les relations entre les cultures de couverture et le rendement des cultures sont également déterminées en
partie par certaines variables environnementales non controlées. Les précipitations en particulier
constituent un facteur majeur affectant la performance des cultures de couverture et, donc, leurs impacts
sur la culture suivante (Unger et Vigil, 1998). Les cultures de couverture sont en général mieux adaptées
aux régions humides et subhumides qu’aux régions semi-arides, ou la compétition pour les ressources en
eau peut limiter les rendements, en interaction avec les conditions d’évapotranspiration de la parcelle et
avec les techniques de travail du sol (Nielsen et Vigil, 2005; Holman et al., 2012; Burgess et al., 2014).
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Les cultures de couverture composées de Iégumineuses ou d’un mélange de légumineuses
et de non-légumineuses favorisent des rendements plus élevés, tandis que les cultures de
couverture composées de graminées n’ont souvent pas d’effets, voire les réduisent. Les
cultures different aussi dans leur réponse aux cultures de couverture : les céréales et le mais
bénéficient souvent de fagon plus importante que le soya de la présence de cultures de
couverture. De plus, un faible niveau de fertilisation, un faible contenu en carbone
organique des sols et des précipitations élevées augmentent généralement I’effet positif
des cultures de couverture. L’effet des cultures de couverture dépend aussi de leur systeme
d’implantation (en intercalaire ou en dérobée), et leurs bénéfices se cumulent
généralement au fil des saisons de culture (c’est-a-dire avec le temps, a partir du moment
ou elles sont cultivées). De multiples facteurs agronomiques et naturels doivent ainsi étre
pris en compte lors de la conception de systemes agricoles durables et permettant des
rendements acceptables.

Les cultures de couverture ont la capacité de contréler, voire de supprimer les adventices par compétition
directe pour les ressources (Hartwig et Ammon, 2002; Teasdale et al., 2007; Mirsky et al.,, 2013),
étouffement (Hutchinson et McGiffen, 2000), allélopathie (Barnes et Putnam, 1987; Weston, 1996; Caamal-
Maldonado et al., 2001; Kuntz et al., 2016), modification du microclimat au sol (Stigter et al., 1984) ou
réduction de la levée des plantules d’adventices liée a la diminution de la pénétration de la lumiéere et aux
obstacles physiques créés par les résidus (Creamer et al., 1996; Teasdale et Mohler, 2000). Les cultures de
couverture sont donc une composante clef pour la gestion intégrée des adventices (Blackshaw et al., 2008)
et fournissent une alternative pour limiter le recours aux stratégies classiques de travail du sol par labour
ou d’application d’herbicides, qui ont des impacts environnementaux plus prononcés (comme I’érosion du
sol et la pollution de 'eau).

Dans une récente méta-analyse de I'effet des cultures de couverture sur le contréle des adventices et sur
le rendement des cultures (basée sur 46 études), Osipitan et al. (2018) ont montré que les cultures de
couverture induisent une suppression des adventices comparable aux méthodes classiques de lutte (labour
et utilisation d’herbicides), sans affecter négativement les rendements du mais, du soya et du blé. Cette
étude a par ailleurs démontré qu’une forte production de biomasse et des résidus persistants déterminent
la capacité des cultures de couverture a contréler les adventices de fagon plus déterminante que le type
d’espéces (commes les plantes a feuilles larges par rapport aux graminées) ou la richesse en especes (la
monoculture par rapport au mélange). Certaines études ont néanmoins rapporté d’'importantes variations
entre especes de la capacité des cultures de couverture a réprimer les adventices. Dans les systémes en
intercalaire de blé d’automne des prairies canadiennes semi-arides, la biomasse d’adventices diminue par
exemple de deux a trois fois en présence de luzerne ou de pois fourrager semés a I'automne, alors qu’avec
du tréfle rouge, la biomasse d’adventices était similaire a celle observée en I'absence d’une culture de
couverture (biomasse aérienne séche d’adventices du traitement témoin : 20 g m?; Blackshaw et al., 2010),
en accord avec de précédentes études identifiant une plus forte capacité compétitive de la luzerne contre
les adventices, comparé au trefle rouge (Exner et Cruse, 1993; Schlegel et Havlin, 1997).
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Le seigle fournit un meilleur contréle des adventices que la vesce velue puisque le poids sec d’adventices
annuelles d’hiver diminue de 60 % en présence de vesce velue comparé a un traitement sans culture de
couverture, de 65 % avec un mélange 67 %:33 % vesce velue/seigle, de 90 % avec un mélange 17 %:83 %
vesce velue/seigle, et de plus de 90 % en présence de seigle uniquement, comme mesuré lors d’une
expérience combinatoire conduite au Michigan (Hayden et al., 2014). Le seigle est en effet une espéce
reconnue pour avoir un effet allélopathique contre les adventices a feuilles larges (Tabaglio et al., 2013).
Wells et al. (2013; Caroline du Nord) ont montré que le seigle semé comme culture de couverture a
I'automne et roulé immédiatement avant le semis du soya a la mi-mai réduit la densité d’amarante réfléchie
(Amaranthus retroflexus) de 4 a 9 % comparé au traitement témoin et dans des proportions similaires au
labour et a I'application d’herbicides apres trois ans. Parmi les autres graminées, le ray-grass seul ou en
mélange avec du trefle semé dans des parcelles d’avoine ou de blé d’automne en agriculture biologique
peut supprimer jusqu’a 70 a 74 % de la biomasse d’adventices en comparaison a un traitement sans culture
de couverture, tandis qu’un engrais vert cultivé durant toute la saison de culture réduit la densité de graines
dans la banque de graines des sols de 35 000 graines m™2 & 15 000 graines m I'année suivante (Sjursen et
al., 2012; Norvege).

Dans les cultures de couverture légumineuses incluant du mélilot ou des trefles a croissance rapide, le
contrdle des adventices s’effectue généralement par principe d’étouffement (De Hann et al., 1997; Fakhari
etal., 2013). Les Medicago (Medicago scutellata, M. polymorpha, M. lupulina) peuvent réduire de 41 a 69 %
la biomasse séche d’adventices lorsqu’ils sont semés en intercalaire a de hautes densités (260 graines m2?)
dans du mais, tandis que leur capacité a contréler les adventices diminue de facon logarithmique lorsque
la densité de semis diminue (De Hann et al., 1997; Minnesota). Les tréfles different aussi dans leur capacité
a controler les adventices en relation avec leur biomasse et avec leur taux de croissance (den Hollander et
al., 2007), les cultures monospécifiques de tréfle de Perse (Trifolim resupinatum), de tréfle rouge, de tréfle
Alsike, de trefle d’Alexandrie et de tréfle incarnat étant les plus efficaces pour lutter contre les adventices,
le trefle blanc ayant un impact intermédiaire et le tréfle souterrain étant le moins efficace (den Hollander
et al., 2012).

Une méme espece de culture de couverture différe souvent dans sa capacité a controler les adventices a
feuilles larges, comparé aux adventices graminoides (Worsham, 1991), ce qui peut rapidement modifier la
composition des communautés adventices et, possiblement, aboutir a une augmentation des adventices
les plus problématiques, comme observé avec I'amarante réfléchie, le chénopode blanc (Chenopodium
album) et la morelle noire (Solanum nigrum) aprés trois ans de culture de seigle en intercalaire avec du mais
3 faibles intrants dans le centre de I'ltalie (Barberi et Mazzoncini, 2001). A I'inverse, le controle des
adventices par les cultures de couverture a été montré comme stable au cours du temps par Uchino et al.
(2012), au Japon, ou le semis d’'un mélange de vesce velue et de seigle d’automne dans le mais et dans le
soya a permis de contréler efficacement les adventices, et ce, malgré des fortes variations interannuelles
de climat et de conditions des parcelles liées a la rotation de cultures. Les pratiques agricoles interagissent
en effet avec les espéces cultivées comme cultures de couverture pour moduler leur capacité de contréle
des adventices (Fakhari et al., 2013). Dans les prairies canadiennes, Bradshaw et al. (2010) ont montré que
le mélilot officinal (Melilotus officinalis) semé avec du blé de printemps permettait de mieux lutter contre
les adventices (notamment le cypres d’été (Kochia scoparia) et la folle avoine (Avena fatua)). Lefficacité du
contrble des adventices dépendait toutefois de la métode de destuction du mélilot : le labour avec
incorporation compléte du mélilot au sol était le plus favorable (73 adventices par m? en moyenne), en
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comparaison avec un passage de disque avec incorporation partielle (126 adventices par m?), avec la fauche
avec maintien des résidus au sol (101 adventices par m?) et avec la fauche a 30 cm de haut avec récolte du
mélilot comme fourrage (161 adventices par m?). Cette derniére pratique permettait toutefois de réduire
la quantité d’azote disponible dans les sols de 7 a 19 % grace a I'exportation de la matiére organique.

Baraibar et al. (2018) ont comparé le potentiel de contrdle des adventices de monocultures et de mélanges
de cultures de couverture incluant deux légumineuses (le trefle rouge et le pois autrichien), deux graminées
(le seigle et I'avoine) et deux brassicacées (le radis fourrager et le canola) durant I'automne apres la récolte
du blé d’automne ou du mais-ensilage en Pennsylvanie. Leur étude montre que les cultures de couverture
composées de graminées ou les mélanges incluant trois, quatre ou six espéces étaient les plus efficaces
pour lutter contre les adventices (41,4 et 54,2 kg d’adventices par ha, respectivement), alors que les
cultures de couverture composées de brassicacées et de [égumineuses étaient les moins efficaces (135,5 et
327,5 kg d’adventices par ha, respectivement). Les cultures de couverture n’incluant pas de seigle
induisaient la plus forte production d’adventices au printemps suivant.

Une étude allemande a également démontré le potentiel contrasté de nouvelles especes de cultures de
couverture (sarrasin de Tartarie (Fogopyrum tataricum), radis fourrager, avoine rouge (Avena byzantina),
amarante a grains (Amaranthus cruentus)) et d’especes plus communes (moutarde blanche, radis huileux,
phacélie) semées apres la récolte du blé ou de I'orge d’automne a contrdler les adventices (Brust et al.,
2014). Le contréle précoce des adventices était favorisé par le radis huileux, seule espéce a réduire de huit
fois la biomasse seche d’adventices; la phacélie réduisait la densité d’adventices jusqu’a 77 %; le sarrasin
de Tartarie offrait le meilleur couvert et diminuait le couvert d’adventices de plus de 96 %; le radis fourrager
réduisait la densité d’adventices au printemps de plus de 81 % grace a son importante biomasse racinaire.
L’avoine rouge et 'amarante a grains ne contrélaient que peu efficacement les adventices, du fait de leur
lente émergence. De nouveaux mélanges d’especes cultivées comme cultures de couverture pourraient
donc étre étudiées a I'avenir pour optimiser le controle des adventices et ainsi réduire |'utilisation
d’herbicides.

Les cultures de couverture favorisent le controle des adventices en particulier par
compétition directe et activité allélopathique. Elles permettent dans certains cas une
réduction des adventices comparable a celle observée par labour ou par l'utilisation
d’herbicides. L’efficacité de controle des adventices dépend notamment de la biomasse des
cultures de couverture. Les graminées (en particulier le seigle) et les mélanges d’espéces
permettent le plus souvent un contrdle des adventices plus efficace que les Iégumineuses
seules. Certaines pratiques agricoles, comme de forts taux de semis des cultures de
couverture ou I'absence de fauche, par exemple, favorisent aussi un meilleur controle des
adventices.
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Couvrir le sol pour le protéger de I'érosion et limiter les pertes d’éléments nutritifs par ruissellement et par
lessivage est le but premier des cultures de couverture (Parker, 1915; Pieters et McKee, 1938; Reeves, 1994;
Dabney et al., 2001). Les cultures de couverture améliorent généralement diverses propriétés
interdépendantes des sols, incluant leur agrégation et leur stabilité, leur capacité de rétention des éléments
nutritifs, leur stockage de carbone organique ou leur capacité d’infiltration de I'eau, qui contribuent
ensemble 3 la fourniture de services écosystémiques (Blanco-Canqui et al., 2015). Etant donné les fortes
interactions entre les services écosystémiques liés au sol et ceux liés a I'eau (figure 9), ces deux catégories
de services sont présentées conjointement ci-apres.

SERVICES POTENTIELS DE L'ECOSYSTEME DU SOL PRODUITS PAR L’AJOUT DE CULTURES DE
COUVERTURE DANS DES SYSTEMES AGRICOLES ACTUELS
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Figure 9 : Vue d’ensemble de la multifonctionnalité des cultures de couverture et de leur bénéfices écosystémiques
(d’aprés Blanco-Canqui, 2015).

o Interception des ruissellements

Les bénéfices des cultures de couverture associés a la réduction des ruissellements d’eau et a
I'augmentation de l'infiltration sont largement reconnus, méme si les pratiques agricoles (la période de
culture des cultures de couverture, le type de culture principale ou la fertilisation) et les conditions
naturelles (le type de sol, le climat, la pente) peuvent moduler ces bénéfices. Selon la littérature, la
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magnitude de réduction des ruissellements d’eau induite par les cultures de couverture varie de 13 a 78 %,
mais les études quantitatives restent rares (Blanco-Canqui et al., 2015). Sur loam limono-argileux de
Hagerstown en Pennsylvanie, les ruissellements d’eau s’élevaient 3 145000 L hal en mais labouré
conventionnellement (pente de 14 %), @ 14900 L ha? (-90 %) lorsque le mais était semé sur un paillis
constitué des résidus du mais et 3 6 350 L ha (-96 %) et 4 5,925 L ha (-96 %) lorsque le mais était semé
sur un paillis constitué de lotier corniculé et de coronille changeante (Securigera varia) respectivement (Hall
et al., 1984). Sur un loam limoneux du Michigan (pente : 3 %; précipitations : 996 mm an), le ruissellement
dans du mais en semis direct, avec une culture de couverture composée de seigle, était réduit de 245 a 122
mm, comparé au méme systéme sans culture de couverture (-50 %; Wendt et Burnell, 1985). Sur un loam
sableux de Caroline du Nord (pente : 4 %; précipitations : 1 129 mm an'!), un mélange de seigle et de vesce
velue semé a I'automne, apres la récolte d’ensilage de mais et le passage d’un chisel, a permis de réduire
le ruissellement a 19,7 mm contre 23,6 mm apres le travail du sol a la charrue et sans culture de couverture
(-13 %; Martin et Cassel, 1992). En Suisse, |'établissement de bandes de graminées et de légumineuses en
alternance avec du mais a conduit a une réduction des ruissellements de 118 242 L ha* 3 58 466 L ha™ (-
50 %) relativement a du mais cultivé de facon conventionnelle (Rittiman, 2001). Lors d’une
expérimentation de trois années conduite sur un loam fin de I’Oklahoma (pente : 2,8 a 6,0 %), Kaspar et al.
(2001) ont montré que semer a la volée de I'avoine ou du seigle a la mi-ao(t dans du soya ne réduisait pas
significativement les taux de ruissellement la premiere année relativement a I'absence de culture de
couverture (13,52 g m?2s?, 11,67 gm2s?, 13,06 g m? s?, respectivement), ni la deuxiéme année (15,14 g
m?2s? 17,25 gm? st 16,39 g m? s}, respectivement), mais que le ruissellement était intermédiaire avec
I’avoine et significativement réduit avec le seigle la troisiéme année (20,24 g m?s?, 19,02 gm?s?t, 21,14 ¢
m?2 s, respectivement). Zhu et al. (1989) ont testé les effets de trois espéces de cultures de couverture
semées a la volée sur un loam limoneux a la mi-septembre, avant la récolte de soya (le soya étant
directement semé dans la culture de couverture les années suivantes) sur les ruissellements d’eau au
Missouri (pente : 3 %; précipitations : 996 mm an). La stellaire intermédiaire (Stellaria media), le paturin
du Canada (Poa compressa) et le brome des toits (Bromus tectorum) réduisaient les ruissellements de fagon
similaire (85 a 100 mm; -44 a -53 %), en comparaison avec I'absence de cultures de couverture (179 mm).

En plus de réduire les ruissellements d’eau, les cultures de couverture sont susceptibles d’améliorer
différentes propriétés hydrauliques des sols, telles que la capacité d’infiltration de I'eau, la capacité de
rétention de I’eau ou la conductivité hydraulique a saturation, et ce, par 'augmentation de I'agrégation du
sol. Aux Etats-Unis, il a été montré que les cultures de couverture augmentent l'infiltration de I'eau de 1,1
a 2,7 fois sur des loams sableux ou limoneux a la fois en labour conventionnel et en semis direct (Folorunso
et al. 1992; Blanco-Canqui et al., 2011; Steele et al., 2012). Ces effets ne sont néanmoins généralement
détectés que sur le long terme. Aucun effet de cultures de couverture composées de vesce velue ou de blé
d’automne n’a par exemple été observé dans du mais en semis direct apres trois années sur des loams
sableux de la Caroline du Nord (Wagger et Denton, 1989), tandis que le seigle d’automne, la vesce velue et
le trefle incarnat augmentaient la porosité du sol, la conductivité hydraulique a saturation et la capacité de
rétention de I'eau d’un loam limoneux de I'Arkansas apres 17 ans (Keisling et al., 1994). Au Maryland
(précipitations : 1 033 mm an™) aprés 15 ans d’expérimentation, le seigle a été plus efficace que I'absence
de cultures de couverture pour augmenter les taux d’infiltration de I’eau lorsque semé durant la mauvaise
saison dans des monocultures de mais en semis direct (0,96 mm s par rapport a 2,30 mm s étant la plus
forte différence observée), bien que de fortes variations aient été détectées entre les années et les sites
d’étude (Steele et al., 2012). Lors d’'une expérimentation de trois années, Kaspar et al. (2001) ont montré
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qgue le seigle semé a la volée ou I'avoine semée a la volée comme culture de couverture dans du soya
n‘augmente les taux d’infiltration qu’a la troisieme année, avec une augmentation significative pour le
seigle (13,00 g m? s!) et intermédiaire pour I'avoine (11,78 g m? s), comparé a I'absence de culture de
couverture (10,87 g m2 s). Au Kansas (précipitations : 830 mm an'), la crotalaire effilée (Crotalaria juncea)
cultivée comme culture de couverture d’été dans une rotation de blé — sorgho en semis direct sur un loam
limoneux durant 15 ans permettait d’augmenter plus fortement l'infiltration de I'eau que du soya a
maturation tardive ou que I'absence de culture de couverture (infiltration cumulée : 15,5 cm, 11,4 cm, 5,7
cm, respectivement; Blanco-Canqui, 2011).

Les impacts des cultures de couverture sur la réduction des ruissellements d’eau et sur I'augmentation de
I'infiltration dépendent de I'espece utilisée, du nombre d’années depuis I'établissement de la culture de
couverture, du type de travail du sol (le semis direct étant plus favorable que le labour, puisque ce dernier
perturbe I'agrégation du sol et accélere la minéralisation du carbone organique; Sainju et al., 2003) et de la
classe texturale du sol (les loams sablo-argileux répondant plus positivement que les loams argileux; McVay
et al.,, 1989).

o Contréle de I'érosion

La présence de biomasse végétale (vivante ou morte) au sol conditionne largement les taux d’érosion
(Pimentel et al., 1995). Certains auteurs ont par exemple estimé que les surfaces de I'Oklahoma non
couvertes de seigle ou de blé d’automne perdaient de 2,5 a 4,8 fois plus d’eau que les surface couvertes
(Sharpley et Smith, 1991). L’effet bénéfique des cultures de couverture pour la lutte contre I'érosion est
largement reconnu. Les cultures de couverture permettent, en effet, de limiter les pertes de sédiments (et
de nutriments) par ruissellement grace a neuf mécanismes complémentaires. Ainsi, les cultures de
couverture (i) fournissent un couvert végétal protégeant le sol, (ii) absorbent I'énergie des gouttes de pluie,
(iii) réduisent le détachement des agrégats du sol, (iv) augmentent la rugosité de la surface du sol, (v)
retardent l'infiltration des ruissellements, (vi) interceptent les ruissellements, (vii) réduisent la vélocité des
ruissellements, (viii) augmente la période d’infiltration de I'eau et (ix) favorisent la formation d’agrégats
stables (Blanco-Canqui et al., 2011). Les cultures de couverture représentent finalement une pratique
intéressante pour diminuer la perte de sédiments par ruissellement et donc, potentiellement, la turbidité
de I'’eau dans les milieux aquatiques avoisinant les zones cultivées. Les sols de texture moyenne a fine, avec
une faible teneur en matiére organique et une structure peu développée, restent toutefois plus sensibles a
I’érosion (Foster et al, 1985). L'efficacité du controle de I'érosion par les cultures de couverture dépend
donc non seulement du type de travail de sol et de I'espéce cultivée comme culture de couverture (et de
sa biomasse), mais aussi du type de sol (Blanco-Canqui et al., 2015).

De nombreuses études ont été réalisées pour quantifier I'impact des cultures de couverture sur le controle
de I'érosion. Elles démontrent que, dans certains cas, les cultures de couverture permettent de réduire
I’érosion a des taux proches de zéro. Au Michigan, les pertes de sol (loam limoneux a 3 % de pente) en mais
en semis direct avec un couvert de seigle durant I’hiver étaient réduites a 0,9 t hal, contre 22 t ha sans
culture de couverture (-96 %; Wendt et Burnell, 1985). En Carolline du Nord, sur un loam sableux a 4 % de
pente, le seigle et la vesce velue semés a I'automne, apres la récolte et le labour de I'ensilage de mais, ont
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réduit les pertes de sol de 92 % relativement & un labour sans culture de couverture (3,3 t ha par rapport
a 41,3 t ha'’; Martin et Cassel, 1992). Des résultats semblables ont été rapportés en Suisse, ou des bandes
de graminées-légumineuses, en alternance avec du mais, ont diminué la quantité de sol érodé de 8,30 t ha"
130,25 t ha (-97 %), comparé a un mais conventionnel (Riittiman, 2001). La stellaire intermédiaire, le
paturin du Canada et le brome des toits permettent aussi de réduire les pertes de sol, mais de fagon
similaire entre les trois espéces (0,19 t ha? 4 0,08 t ha'l; -87 % a -96 %), lorsque semés a la volée dans du
soya, comparativement a 'absence de culture de couverture (1,52 t ha''; Zhu et al., 1989).

Une expérimentation conduite pendant trois ans sur des loams fins d’Oklahoma (pente : 2,8-6,0 %) a
montré que l'avoine et le seigle semés comme cultures de couverture dans du soya a la mi-aolt ne
permettaient pas de réduire significativement les taux d’érosion dées la premiere année, en comparaison
avec I'absence de culture de couverture (0,83 t hal heure?, 0,43 t ha? heure?, 0,86 t ha? heure?,
respectivement; Kaspar et al., 2001). Toutefois, les taux d’érosion étaeint réduits avec les deux espéces lors
de la deuxiéme année (0,68 t ha! heure?, 0,54 t ha heure™, 1,40 t ha! heure™, respectivement), et avec
le seigle seulement la troisitme année (1,30 t ha? heure?, 0,79 t ha?! heure?, 1,51 t ha? heure?,
respectivement). Etant donné que Iefficacité des cultures de couverture a contrdler 'érosion dépend
principalement de leur biomasse, les mélanges d’espéces (par exemple, graminées et [égumineuses) qui
produisent une canopée plus dense et uniforme, ainsi qu’une biomasse totale plus élevée, permettent en
général un meilleur controle de I'érosion (Wortman et al., 2012). Toutefois, les données quantitatives vis-
a-vis de l'efficacité a contréler I’érosion d’une vaste gamme d’espéces ou de mélange d’especes restent
sporadiques (Blanco-Canqui et al., 2015). Il faut aussi noter que les précédentes études visant a évaluer la
contribution des cultures de couverture a la lutte contre I’érosion ont exclusivement été réalisées dans des
environnements non régulierement inondés. Les capacités des cultures de couverture a lutter contre
I’érosion (mentionnées ci-dessus) sont donc trés susceptibles d’étre différentes en cas d’inondations

importantes.

En plus de protéger les sols de I'érosion hydrique, les cultures de couverture apportent également une
protection contre I’érosion éolienne (Bilbro, 1991; Unger et Vigil, 1998). Généralement, les graminées sont
plus efficaces que les [égumineuses pour réduire I’érosion éolienne en raison de leur décomposition plus
lente et de la plus grande hauteur de leurs résidus (Blanco-Canqui, 2015). Cette protection des sols contre
I’érosion par le vent est notamment permise grace a la protection physique de la surface du sol, a
I'augmentation de la teneur en carbone organique du sol, ainsi qu’a leur plus grande cohésion, induite par
le systeme racinaire des cultures de couverture.

o Réduction des pertes de contaminants

Les cultures de couverture influencent positivement le stockage et le recyclage des éléments nutritifs dans
les sols agricoles (Dabney et al., 2001, 2010; Cherr et al., 2006; Blanco-Canqui et al., 2011; Kaspar et Singer,
2011) en favorisant notamment (i) la fixation de I'azote atmosphérique, (ii) le piégeage des nutriments, (iii)
la réduction du lessivage et (iv) la diminution de I'érosion des nutriments (Blanco-Canqui et al., 2015).
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= Azote

En cultures annuelles, le lessivage de I'azote s’effectue principalement hors de la saison de culture,
lorsqu’aucune plante n’est présente pour absorber les nitrates et I'eau du sol (c’est-a-dire, classiquement,
de la récolte de la culture principale jusqu’au développement de la canopée de la culture subséquente au
printemps suivant). Les pertes d’azote depuis les parcelles agricoles ont donc majoritairement lieu en hiver
(61 %-95 %,; Guillou, 2018) et beaucoup plus rarement durant la saison de culture (46 %-70 %; Drury et al.,
20009; Kaluli et al., 1999). Toutefois, elles sont aussi influencées par le type de culture principale, le niveau
de fertilisation et les conditions climatiques (Guillou, 2018). En couvrant le sol lorsque la culture principale
n’est pas encore présente, les cultures de couverture allongent la période d’absorption des nitrates et de
I’eau, ce qui peut permettre la réduction du lessivage, méme si certaines études ont mis en évidence un
effet non significatif des cultures de couverture (Kaspar et al., 2012).

De larges variations de I'effet des cultures de couverture sur la réduction du lessivage de |'azote sont
rapportées dans la littérature. Dans une récente méta-analyse de 28 articles, Thapa et al. (2018) ont mis en
évidence que les cultures de couverture composées d’especes non légumineuses réduisent en moyenne le
lessivage de I'azote de 53 %, mais que I'espéce utilisée (les non-légumineuses a larges feuilles étant plus
efficaces que les [égumineuses), la date de semis (un semis précoce favorisant la rétention des nitrates) et
une plus grande biomasse aérienne, tout comme le labour, les précipitations ou le type de sol influencaient
largement la magnitude de cet effet. En se basant sur 16 études, Kaspar et Singer (2011) ont montré que la
réduction du lessivage de 'azote par le seigle, la vesce velue, I'avoine, le blé d’automne, la moutarde, la
vesce d’Amérique (Vicia americana) ou le ray-grass pouvait varier de 6 a 94 %. Dans une méta-analyse de
31 études en culture de mais et de sorgho, Tonitto et al. (2016) ont montré que le lessivage de I'azote était
en moyenne réduit de 70 % avec des cultures de couverture non légumineuses d’hiver et de 40 % avec des
cultures de couverture légumineuses, en comparaison avec une jachére. Dans les systemes d’agriculture
irriguée, la méta-analyse de 44 articles réalisée par Quemada et al. (2016) a montré que remplacer une
jachere par une culture de couverture non légumineuse réduisait le lessivage de 40 %, tandis que les
cultures de couverture légumineuses n’influencaient pas significativement le lessivage.

Dans les cas des pays nordiques (Danemark, Suede, Finlande, Norvege) ou les conditions climatiques apres
la récolte de la culture principale peuvent limiter le développement de cultures de couverture automnales
(comme le blé d’automne), la méta-analyse de Valkama et al. (2015) a montré que le semis de cultures de
couverture au printemps réduit le lessivage de 50 % avec une non-légumineuse, tandis qu’aucune
différence significative n’a été observée entre I'absence de culture de couverture et une culture de
couverture légumineuse. Les graminées et les brassicacées sont en effet plus efficaces que les [égumineuses
pour piéger I'azote (Dabney et al., 2011), mais fournissent moins d’azote a la culture suivante (Hargrove et
al., 1986). Les Iégumineuses sont en effet connues pour fixer I'azote atmosphérique, alors que les graminées
utilisent principalement I’azote contenu dans les sols et ne le relarguent que lentement et graduellement
apres destruction, ce qui permet de réduire les pertes de nutriments et d’améliorer leur efficacité
d’utilisation, comparativement aux engrais minéraux contenant de I'azote rapidement soluble (Blanco-
Canqui et al., 2015).
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La capacité des cultures de couverture a utiliser I'azote du sol dépend largement de I'architecture de leurs
racines. Thorup-Kristensen (2001) a par exemple mesuré les quantités d’azote lessivées par le seigle, le ray-
grass italien, I'avoine, la phacélie, le canola, le radis fourrager et la vesce velue en relation avec le systéme
racinaire de ces espéces et a montré que les quantités de nitrates dans les sols étaient largement corrélées
a la profondeur et a la densité des racines — mais différemment suivant I’horizon du sol considéré. Ainsi, la
qguantité de nitrates était faiblement corrélée aux propriétés des racines dans la couche superficielle du sol
(0-0,5 m), mais fortement corrélée a la densité de racines dans I’horizon 0,5-1,0 m et a la profondeur des
racines dans I’horizon le plus profond (1,0-1,5 m). Dans cette expérience, les brassicacées (radis fourrager
et canola) absorbaient au total de plus grandes quantités que les graminées, en particulier du fait d’une
plus grande absorption de nitrates dans le premier 1,5 m du sol. Dans I’horizon 1,0-1,5 m, les concentrations
en nitrates du sol variaient de 119 pg NOs L sans culture de couverture a 61 ug NOs L avec du ray-grass
italien, 23 ug NOs L' en présence de seigle et seulement 1,5 ug NOs L™ avec du radis fourrager. Le systéme
racinaire important et profond des brassicacées (jusqu’a 2,4 m de profondeur dans le cas du radis fourrager
dans un loam sableux du Danemark) permet ainsi la plus forte réduction du lessivage de I'azote (Kristensen
et Thorup-Kristensen, 2004; Sapkota et al., 2012).

De nombreuses études ont comparé le potentiel de réduction du lessivage de I'azote entre espéces
cultivées comme cultures de couverture. Martinez et Guiraud (1990) ont mis en évidence qu’établir du ray-
grass italien dans une rotation de blé d’automne — mais (culture de couverture établie aprés la récolte du
blé et incorporée au sol avant le semis du mais) réduisait le lessivage de I'azote de 64 % durant la période
d’interculture en comparaison avec une jachére (40 kg N ha? par rapport a 110 kg N ha'%, soit 18,1 % et
7,1% de la dose de fertilisant appliquée). Dans la plaine cotiere Atlantique de la région de la baie de
Chesapeake (Maryland), des études ont montré que I'inclusion de seigle comme culture de couverture
d’hiver dans du mais (semis a I'automne apres la récolte du mais grain) réduisait le lessivage de I'azote de
77 a 80 % relativement a une jachere et permettait la réduction des concentrations d’azote dans la nappe
phréatique superficielle de 10-20 mg L'* & moins de 5 mg L sept ans aprés le premier établissement de
cultures de couverture (Staver et Brinsfield, 1998). Au Kentucky, McCracken et al. (1994) ont étudié
I'influence du type de fertilisant (solution minérale de N-NHs par rapport a la biomasse aérienne de vesce
velue) et du type de culture de couverture (seigle, vesce velue, jachére) en production de mais. Ils ont
montré que les cultures de couverture composées de graminées ou de légumineuses permettaient
respectivement de réduire le lessivage de 94 % et de 48 % (moyenne cumulée sur trois ans de nitrates
lessivés : 6,11, 4,85 et 2,51 g N m? pour les traitements NHas/jachére, NHa/seigle et biomasse de vesce
velue/vesce velue, respectivement). Un certain nombre d’études a évalué le potentiel du seigle cultivé
comme culture de couverture d’hiver pour réduire le lessivage des nitrates : le lessivage était réduit de 65
a 70 % comparé a une jachére en production de mais (Oregon; Brandi-Dohrn et al., 1997), de 28 a 29 % en
production de mais irrigué (Delaware; effet non significatif; Ritter et al., 1998), de 28 a 68 % dépendamment
du taux de fertilisation en production de mais (Michigan; Rasse et al., 2000) et de 61 % en production de
mais en semis direct (lowa; Kaspar et al., 2007). Dans les rotations mais — soya en semis direct de I'Indiana,
une culture de couverture de blé d’automne en conjonction avec une réduction de la fertilisation a aussi
permis de diminuer le lessivage des nitrates de 61 % (Kladivko et al., 2004).

Dans une méta-analyse sur les cultures de couvertures en céréales de printemps dans les pays nordiques,

Valkama et al. (2015) ont montré que le ray-grass italien était plus efficace a réduire I'azote du sol (-60 %)
comparé au ray-grass vivace et au ray-grass « Westerworlds » (-25%). Durant 13 a 17 ans
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d’expérimentation en France, Constantin et al. (2010) ont évalué les effets de différentes cultures de
couverture (moutarde blanche, ray-grass italien, radis et céréale d’automne semés en début d’automne,
puis soit incorporés au sol ou laissés a la surface dans les traitements en semis direct), du semis direct et de
la réduction des doses de fertilisants sur le lessivage des nitrates. Leur étude a montré que les cultures de
couverture étaient plus efficaces pour réduire les pertes d’azote (de 36 a 62 %) que la réduction de la
fertilisation, en comparaison avec une jachére. Pour trois de leurs quatre sites expérimentaux, seules les
cultures de couverture permettaient de réduire les concentrations de nitrates dans les eaux de drainage
sous le seuil réglementaire de 50 mg L pour l'eau potable. Méme dans les parcelles drainées,
I’établissement de cultures de couverture permettaient de retenir les éléments nutritifs dans la zone
racinaire et de diminuer leur perte par les drains. En lowa, aprés trois années, le seigle cultivé comme
culture de couverture apres le mais, dans une rotation mais — soya, réduisait les concentrations de nitrates
dans les eaux de drainage de 13 % comparativement a un systéme sans culture de couverture (Strock et al.,
2014). En Ontario, I'établissement de blé d’automne en mas et soya réduisait les concentrations en nitrates
dans les eaux de drainage de 21 a 38 % relativement a I'absence de culture de couverture, tandis que le
contrdle du drainage réduisait ces concentrations de 15 a 38 % relativement a I'absence de contréle des
écoulements d’eau, la réduction la plus importante ayant été observée lorsque ces deux pratiques étaient
combinées (Drury et al., 2014).

Les pratiques de gestion des cultures de couverture influencent également leur capacité a réduire les pertes
de nitrates par lessivage. En particulier, récolter la biomasse des cultures de couverture comme fourrage
permet souvent de diminuer de fagon plus importante les pertes d’azote (Gabriel et al., 2013). La magnitude
de la réduction du lessivage de I'azote par les cultures de couverture dépend aussi de la durée de la période
disponible pour la croissance des plantes. Dans une expérience conduite en Nouvelle-Zélande, Teixeira et
al. (2016) ont montré que les cultures de couverture réduisaient de 50 % en moyenne le lessivage de I'azote
(-17 + 8,2 kg N ha''), tandis que I'efficacité de réduction du lessivage de I'azote diminuait graduellement
lorsque le semis de la culture de couverture était retardé, du fait d’'une moins longue période disponible
pour leur croissance (de plus de 80 % a moins de 25 % pour un semis en mars comparé a un semis en juin).
Cet effet était plus important que celui des variations climatiques interannuelles et de la capacité de
rétention des sols. De plus, la technique et la date de destruction des cultures de couverture peut
directement affecter les quantités d’azote disponibles dans les sols pour la culture suivante. Si les cultures
de couverture sont détruites tardivement ou a maturité, 'azote du sol peut étre immobilisé et donc non
disponible pour la culture suivante, indépendamment de I'espéce utilisée comme culture de couverture, ce
qui peut potentiellement induire des pertes de rendement (Dabney et al., 2001; Schomberg et al., 2007).
L'immobilisation des éléments nutritifs est aussi souvent plus importante dans les régions avec de faibles
précipitations, les sols a texture fine et les systémes en semis direct (Blanco-Canqui et al., 2015).

En plus de réduire le lessivage de I'azote, les cultures de couverture ont également le potentiel de favoriser
la dénitrification lorsque le sol est saturé en eau puisqu’a la fois le carbone et les nitrates sont directement
disponibles. Le processus de dénitrification requiert en effet des conditions anoxiques pour que les
bactéries du sol transforment les nitrates en diazote (N2). Lors d’une expérimentation en mésocosme
utilisant des carottes de sol issues d’'un champ de mais, Rosecrance et al. (2000) ont mesuré que les taux
de dénitrification, cing jours aprés la destruction de la culture de couverture (75 % des pores du sol étant
saturés d’eau), était plus élevés avec la vesce velue (plus de 10 mg N par carotte de sol) qu’avec le seigle,
un mélange seigle et vesce velue (50 %:50 %) ou une jachére (1-2 mg N par carotte de sol), tandis que 15
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jours aprés destruction, tous les traitements montraient un taux de dénitrification réduit de moins de 1 mg
N par carotte de sol. Néanmoins, peu d’études ont évalué a ce jour le potentiel des cultures de couverture
pour la dénitrification.

Une méta-analyse de Basche et al. (2014) basée sur 26 articles (106 observations) a montré que les cultures
de couverture réduisaient les émissions de protoxyde d’azote (N20) pour 40 % des observations étudiées,
mais les augmentaient dans 60 % des cas. A de faibles taux de fertilisation azotée notamment, les
légumineuses augmentent plus fortement ces émissions que les non-légumineuses. Les cultures de
couverture en décomposition également induisent des émissions de protoxyde d’azote plus élevées que les
vivantes, tout comme l'incorporation des résidus au sol, comparativement a leur maintien a la surface du
sol. Des précipitations annuelles élevées et variables favorisent aussi généralement I’émission de protoxyde
d’azote. Toutefois, les émissions de protoxyde d’azote étant temporellement tres variables, il convient de
réaliser régulierement des mesures au cours d’une année pour évaluer de fagon fiable I'effet net des
cultures de couverture sur les émissions de N20.

* Phosphore

Les pertes massives d’azote et de phosphore par les systémes agricoles contribuent a I’eutrophisation et a
I'anoxie des milieux aquatiques (Tilman et al., 2002). Le phosphore peut étre transporté par les
ruissellements d’eau comme composé soluble immédiatement biodisponible ou comme composé
particulaire lié aux sédiments ou contenu dans la matiere organique et moins rapidement biodisponible
(Sharpley et Smith, 1991). Bien que les pertes de phosphore depuis les zones agricoles dépendent des taux
de ruissellement, du transport des sédiments et du drainage (51 a 95 % du phosphore étant perdu en
cultures annuelles par les drains souterrains; Kaspar et Singer, 2011; Guillou, 2018), les cultures de
couverture réduisent généralement ces pertes notamment lorsque qu’elles sont complémentées par des
systémes de controle de drainage.

Dans une synthese de six études scientifiques, Sharpley et Smith (1991) ont estimé que les réductions de
pertes totales de phosphore par les cultures de couverture pouvaient varier de 54 a 94 %. La majorité de
ces réductions sont relatives au phosphore particulaire, ce qui indique que I'effet positif des cultures de
couverture est attribuable principalement a la réduction du ruissellement et a I’érosion des sédiments.
L'effet des cultures de couverture sur les charges de phosphore soluble dans les ruissellements est
beaucoup plus variable (Sharpley et Smith, 1991). Dans I'état de New York, Klausner et al. (1974) ont évalué
gu’un mélange ray-grass et luzerne comme cultures de couverture dans du blé en semis direct réduisait les
pertes de phosphore soluble de 48 % (0,15 Ib acre* ant), comparé a un travail du sol par labour sans culture
de couverture (0,29 Ib acre! an), tandis que le ray-grass dans du mais en semis direct réduisait ces pertes
de 73 % (0,12 Ib acre’* ant), comparé a un systéme avec labour et sans culture de couverture (0,44 |b acre”
Lan?). Sur le bassin versant de la baie de Chesapeake (Maryland), Angle et al. (1984) ont montré de facon
similaire que I’établissement d’orge comme culture de couverture apreés la récolte d’'un mais en semis direct
diminuait les pertes de phosphore total a 0,01 Ib acre? an™ contre 0,13 Ib acre an'! avec du mais avec
labour et sans culture de couverture, mais n’avait pas d’effet sur les pertes de phosphore soluble. Selon
Langdale et al. (1985), le seigle permet également de réduire les pertes de phosphore totales d’environ
66 %, comparé a I'absence de culture de couverture (1,24 par rapport a 3,64 Ib acre™ an't). En semis direct
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dans le soya, les pertes de phosphore soluble peuvent étre réduites de 68 % avec une culture de couverture
de stellaire intermédiaire (0,15 Ib acre an'!), de 41 % avec du brome des toits (0,24 Ib acre* an!) et de 7 %
avec du paturin du Canada (0,38 Ib acre™ an), comparé a I'absence de culture de couverture (0,41 Ib acre™
an’l; Zhu et al., 1989). Plus récemment, dans I'état de New-York, Kleinman et al. (2005) ont montré que les
pertes de phosphore totales, depuis des parcelles en mais-ensilage, pouvaient étre réduites de 74 % lorsque
celui-ci était semé avec du ray-grass vivace, du tréfle rouge ou de la luzerne (relativement a I'absence de
culture de couverture). En lllinois, Villamil et al. (2006) ont évalué que la mise en place de seigle ou de vesce
velue a I'automne, apreés la récolte du mais ou du soya et jusqu’au semis de la culture suivante (rotation
mais — soya), réduisait les stocks de phosphore disponibles dans les sols de 2 a 10 %, cette réduction étant
plus prononcée avec le seigle qu’avec la vesce velue.

Malgré tout, une récente revue de littérature axée sur les systemes agricoles du sud de la Scandinavie a mis
en évidence de fortes variations de |'effet des cultures de couverture sur le lessivage du phosphore total
(allant d’une augmentation de 86 % a une diminution de 43 %), principalement liées aux conditions
climatiques et aux cycles de gel-dégel (Aronsson et al., 2016). Des questions ont en effet été soulevées a
propos des sources potentielles de phosphore réactif dissous dans les ruissellements d’eau que peuvent
constituer les résidus de cultures et les cultures de couverture aprés la saison de culture, lorsque les résidus
végétaux se décomposent ou sont exposés aux cycles gel/dégel et aux précipitations. Lors d’une étude en
laboratoire simulant la pluie, Miller et al. (1994) ont mesuré de plus fortes quantités de phosphore total
dans les ruissellements issus de radis huileux relativement a des ruissellements issus de trefle rouge ou de
ray-grass annuel, ce qui serait lié a la plus grande quantité de phosphore présente dans la biomasse du
radis huileux. En Ontario, Lozier et al. (2017) ont mis en évidence que les résidus de blé d’automne et des
cultures de couverture composées de tréfle rouge ou d’avoine captaient beaucoup plus de phosphore dans
leur biomasse qu’ils n’en relarguaient dans les ruissellements d’eau a la fonte des neiges. La biomasse
végétale contribuait ainsi 3 des charges en phosphore réactif dissous de 0,165 & 0,245 kg ha™ et en
phosphore total de 0,295 4 0,360 kg ha dans les ruissellements, soit une faible proportion du phosphore
contenu dans la biomasse (7,70 kg ha® pour I'avoine, 1,70 kg ha pour le tréfle rouge, 0,03-0,06 kg ha
pour les résidus de blé). Ces auteurs ont par ailleurs remarqué qu’aprés la fonte des neiges, le phosphore
extractible de I'eau était présent en plus grande quantité dans les zones basses plus sujettes aux
inondations que dans les zones hautes. Des études complémentaires basées sur des mesures régulieres
semblent néanmoins requises pour quantifier la dynamique du phosphore en présence de culture de

couverture.

= Résidus de pesticides

Etonnamment, peu d’études ont évalué I'effet des cultures de couverture sur la réduction des pertes de
résidus de pesticides depuis les parcelles en cultures annuelles (indépendamment de leurs effets indirects
potentiels par le controle des adventices). Parmi celles-ci, Hall et al. (1984) ont montré, sur un loam limono-
argileux de Hagerstown en Pennsylvanie, que les pertes de cyanazine dans les eaux de ruissellement et dans
les sédiments érodés pouvaient étre réduites de 87 % et de 95 % respectivement lorsque du mais en semis
direct était directement semé sur les résidus de I'année précédente, et de 95 a 100 % lorsque du mais en
semis direct était semé avec du lotier corniculé ou de la coronille changeante — en comparaison avec un
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traitement sans culture de couverture. En Suisse, alterner le semis de mais avec des bandes herbacées de
graminées-légumineuses a permis de réduire les pertes d’atrazine dans les eaux de ruissellement et les
sédiments de 99 % et de 67 % respectivement, par rapport a du mais en régie conventionnelle (Rittimann,
2001).

o Augmentation du taux de matiere organique des sols

Les cultures de couverture contribuent a augmenter les stocks de matiére organique des sols agricoles en
fournissant notamment un apport additionnel de biomasse souterraine (Blanco-Canqui et al., 2013). Le
carbone organique du sol, dont la matiére organique représente généralement 50 a 58 % (Nelson et
Sommers, 1996), est I'une des propriétés majeures contribuant a la productivité des sols et a leur stabilité.
En liant physiquement, chimiquement ou biologiquement les particules de sol entre elles, le carbone
organique favorise en effet la formation d’agrégats stables (Colazo et Buschiazzo, 2010), ainsi que le
stockage et la rétention des éléments nutritifs et de I’'eau (Rawls et al., 2003; Blanco-Canqui et al., 2013).

La capacité des cultures de couverture a augmenter le contenu en carbone organique des sols dépend de
I’espece cultivée, de son apport en biomasse, de son taux de décomposition, du nombre d’années depuis
I’établissement des cultures de couverture, des techniques de travail du sol, des stocks initiaux de carbone
présents dans le sol, ainsi que du type de sol et des conditions climatiques (Kaspar et Singer, 2011; Blanco-
Canqui et al., 2015). Il est toutefois important de se rappeler que la séquestration de carbone dans les sols
est un processus lent et que des variations significatives du taux de carbone du sol ne sont généralement
détectables qu’a long terme, non pas dans les premieres années suivant la mise en place de cultures de
couverture (Acuna et Villamil, 2014; Blanco-Canqui et al., 2014). De plus, la texture du sol (3 savoir sa
proportion d’argiles et son érodabilité) détermine sa capacité a stocker du carbone et donc, indirectement,
la magnitude potentielle des cultures de couverture a favoriser I'accumulation de carbone (Hassink et
Whitmore, 1997; Berhe et al., 2007). Les espéeces cultivées comme cultures de couverture different aussi
par le taux de décomposition de leur biomasse, ce qui influence indirectement les apports de carbone. En
particulier, la décomposition plus lente des graminées favorise généralement I'accumulation de carbone,
comparativement aux légumineuses (Blanco-Canqui et al.,, 2013). La vesce velue, par exemple, se
décompose plus rapidement que le seigle du fait de son plus faible rapport C/N, méme si la disponibilité en
eau et les températures influencent également les taux de décomposition (Ruffo et Bollero, 2003). Les
systémes en semis direct favorisent I'accumulation de carbone dans les sols par les cultures de couverture
en réduisant la vitesse de décomposition de la biomasse. La production de biomasse par les cultures de
couverture peut aussi étre limitée par de faibles précipitations (< 500 mm); leurs bénéfices sur les stocks
de carbone du sol sont donc potentiellement plus élevés en climat tempéré qu’en climat semi-aride.

Une récente méta-analyse basée sur 37 études (139 observations) a estimé que la mise en place d’une
culture de couverture utilisée comme engrais vert augmentait les concentrations de carbone organique
dans les sols, comparativement a I’'absence de culture de couverture, avec un taux d’augmentation annuel
de 0,32 £ 0,08 t C ha't an’ dans les 22 premiers centimétres du sol (Poeplau et Don, 2015). Dans I’état de
Washington, Kuo et al. (1997) ont évalué I'impact de six especes cultivées comme cultures de couverture
d’hiver en production de mais sur les propriétés du sol apres six ans. Bien que le seigle, le ray-grass et la
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vesce velue avaient un impact positif, de fortes variations du taux de carbone organique du sol étaient
observées selon les années et la profondeur du sol. En Géorgie, Sainju et al. (2003) ont montré qu’apres
sept ans, I'augmentation de la quantité de carbone organique du sol était plus élevée avec du seigle (+12 %)
gu’avec du trefle incarnat ou de la vesce velue (+8 %), en comparaison avec I'absence de culture de
couverture dans des systémes de production de mais-ensilage et de tomates. En lllinois, Villamil et al. (2006)
ont comparé la quantité de matiére organique de sols entre quatre rotations culturales, incluant des
cultures de couverture d’hiver (semées a la volée dans des résidus de mais ou de soya et détruites au
glyphosate avant le semis de la culture de I’'années suivante). Ces stocks de matiére organique étaient plus
élevés avec une rotation mais — seigle — soya — seigle et vesce velue (39 kg ha) ou mais — seigle — soya —
vesce velue (38 kg ha'!) qu’avec une rotation mais — seigle — soya — seigle (36 kg ha!) ou mais — jachére —
soya — jachére (35 kg ha?). Les mélanges d’espéces sont généralement plus bénéfiques a I'accumulation de
carbone organique dans les sols que les cultures de couverture monospécifiques, du fait d’'une plus grande
production de biomasse (Fae et al., 2009). En Ohio, Stavi et al. (2012) ont mesuré de plus fortes
concentrations de carbone organique apres la culture d’un mélange de pois fourrager et de radis (19,4 g kg’
1), comparativement aux mémes espéces cultivées seules (15,9 g kg™ pour le pois fourrager, 17,6 g kg™ pour
le radis). En lllinois, la vesce velue et le seigle permettaient également une plus grande accumulation de
carbone dans I’horizon 0-75 cm dans les systémes de semis direct (880 kg ha™* an'!) qu’avec un travail du
sol au chisel (490 kg ha* an'!) ou & la charrue (100 kg ha* an'!) aprés 12 ans (Olson et al., 2014). Les cultures
de couverture composées d’espéces avec des racines en pivot sont aussi souvent plus favorables a
I"'accumulation de carbone en profondeur que les especes a racines fibreuses dans les systemes en semis
direct (Stavi et al., 2012).

o Activité biologique des sols

L'impact positif des cultures de couverture sur les propriétés physico-chimiques du sol contribue a leur plus
grande activité biologique (Kaspar et Singer, 2011; Blanco-Canqui et al., 2015). Reeleder et al. (2006) ont
rapporté une densité de 33,3 vers de terre m2 dans le mais avec culture de couverture de seigle contre 12,8
vers de terre m? sans culture de couverture, ainsi qu’une plus forte densité de microarthropodes du sol
apres huit ans d’étude. Les cultures de couverture favorisent aussi I'activité des mycorhizes arbusculaires;
elles contribuent ainsi indirectement a augmenter I'absorption et la disponibilité des éléments nutritifs
(Dabney et al., 2001). L’activité microbienne des sols, qui est essentielle pour la minéralisation et le
recyclage des éléments nutritifs et qui constitue le principal processus liant la matiére organique du sol aux
éléments nutritifs assimilables par les plantes, est aussi généralement favorisée par les cultures de
couverture. Reddy et al. (2003) ont montré que le tréfle incarnat ou le seigle, cultivés comme cultures de
couverture en hiver dans des champs de soya au Mississippi, augmentaient la densité microbienne totale
et la densité de propagules de champignons dans les sols aprés trois ans, comparativement a I'absence de
cultures de couverture — méme si le trefle incarnat était plus bénéfique que le seigle du fait de son plus
faible ratio C/N (et donc d’acides aminés et de glucides plus rapidement assimilables). De fagon similaire, la
biomasse microbienne du sol, 'abondance de bactéries hétérotrophes et I'activité enzymatique du sol
augmentaient aprés culture de tréfle incarnat en production de mais en labour conventionnel (Kirchner et
al., 1993; Caroline du Nord), aprés culture de pois fourrager en blé d’automne (Bolton et al., 1985; Etat de
Washington), et apres culture de vesce velue en production de mais (Mullen et al., 1998; Tennessee).

50



L’augmentation de I’activité microbienne du sol en présence de cultures de couverture est généralement
corrélée positivement avec |'augmentation de la teneur en carbone organique du sol, tandis que les
variations de la biomasse microbienne, de la structure des communautés microbiennes, de la biomasse de
champignons et d’hyphes influencent plutét I'agrégation du sol (Mullen et al., 1998). Les cultures de
couverture peuvent aussi contribuer a controler les nématodes et les champignons parasites de cultures
(Kaspar et Singer, 2011). Les brassicacées et le seigle, en particulier, produisent des composées tels que des
glucosinolates ou des acides organiques qui agissent comme composés modérément a hautement
nématicides en conditions de laboratoire (Potter et al., 1998; Sarwar et al., 1998; McBride et al., 2000).

o Stabilité des agrégats du sol

Grace a leurs apports en carbone organique, les cultures de couverture sont a long terme bénéfiques aux
propriétés physiques des sols et, notamment, a la stabilité des agrégats (Dabney, 1998; Blanco-Canqui et
al., 2015). La teneur en carbone organique est en effet positivement corrélée a la stabilité des agrégats du
sol (Blanco-Canqui, 2013). Les agrégats sont ainsi de 1,2 a 2 fois plus larges et stables en présence de
cultures de couverture, méme en cas de labour conventionnel (McVay et al., 1989; Liu et al., 2005; Blanco-
Canqui et al., 2015). En général, I'effet des cultures de couverture sur la stabilité des agrégats est aussi
relativement rapide (moins de trois ans; Blanco-Canqui et al., 2012). Dans des parcelles de sorgho labourées
conventionnellement en Géorgie, McVay et al. (1989) ont rapporté une plus forte proportion d’agrégats
stables a I'eau avec des cultures de couverture composées de tréfle incarnat (37,9 %), de vesce velue
(36,7 %) et une proportion intermédiaire avec une culture de couverture composée de blé d’automne
(32,6 %), comparativement a I'absence de culture de couverture (28,9 %). Villamil et al. (2006) ont montré
gu’inclure de la vesce velue et du seigle seul ou en mélange dans une rotation de mais — soya permettait
d’augmenter la proportion d’agrégats stables relativement a I'absence de culture de couverture (41 a 44 %
par rapport & 38 %). A I'inverse, aucune variation de la proportion d’agrégats stables n’a été observée
lorsque du tréfle incarnat, de la vesce velue ou du blé d’automne étaient cultivés dans du mais en semis
direct (McVay et al., 1989) ou lorsque du radis était cultivé dans du soya labouré de fagcon conventionnelle
(Aucune et Villamil, 2014). En ce qui concerne la taille des particules de sol, Hermawan et Bomke (1997) ont
noté en Colombie-Britannique que le diameétre moyen des agrégats était plus élevé avec du ray-grass (2,0
mm) et du seigle (1,7 mm) qu’avec de I'orge (1,3 mm) ou que sans culture de couverture. Au Maryland,
Steele et al. (2012) ont rapporté une augmentation de 30 % du diamétre moyen des agrégats stables dans
du mais avec une culture de couverture de seigle que sans culture de couverture (0,56 par rapport a 0,42
mm). Les cultures de couverture a maturation tardive, tout comme la crotalaire effilée comme culture de
couverture d’été cultivée en rotation blé — sorgho, permettait aussi d’augmenter le diametre moyen des
agrégats stables de 76 % aprés 15 ans. Finalement, la plus grande stabilité des sols induites par les cultures
de couverture favorise un meilleur stockage de I’eau, du carbone et des éléments nutritifs, tout en réduisant
les risques d’érosion (Blanco-Canqui et al., 2015).

Al'échelle mondiale, la séquestration du carbone dans les sols agricoles par I’établissement de cultures de
couverture, carbone qui serait sinon relargué dans I'atmospheére sous forme de CO>, a aussi été identifiée
comme une perspective majeure pour atténuer les changements climatiques (Lal, 1999). Poeplau et Don
(2014) ont par exemple estimé que 12 x 107 t an? de carbone organique pourraient étre séquestrées dans
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les sols si 25 % des surfaces de culture annuelles dans le monde (soit 4 millions de km?) comprenaient des
cultures de couverture, ce qui compenserait 8 % des émissions directes de gaz a effet de serre par les
activités agricoles.

o Compaction des sols

La compaction des sols résulte généralement en une réduction des flux d’eau, de chaleur et d’air, de
I"'absorption des éléments nutritifs et de I’eau, de la croissance des racines et, ultimement, des rendements
des cultures (Schafer-Landefeld et al., 2004). Les cultures de couverture ont la capacité de réduire les
risques de compaction des sols, voire d’inverser ce processus, dans des proportions toutefois différentes
dépendamment de I'espéce utilisée, de sa biomasse souterraine (a savoir la quantité et I'architecture des
racines) et de la durée disponible pour sa croissance (Chen et Weil, 2010). En lllinois, Villamil et al. (2006)
ont montré qu’inclure du seigle, de la vesce velue ou un mélange de seigle et de vesce velue comme culture
de couverture d’hiver dans une rotation mais — soya en semis direct réduit la densité apparente du sol a
1,23-1,24 g m3, contre 1,32 g m™3 en absence de culture de couverture. Au Maryland, Steele et al. (2012)
ont mesuré une densité apparente du sol de 1,30 g m3lorsque du seigle était établi comme culture de
couverture d’hiver dans du mais en semis direct, comparativement a 1,40 g m™ sans culture de couverture.
La capacité des racines des cultures de couverture a pénétrer les sols déja compactés differe toutefois entre
les especes. Une étude conduite sur différents types de sols du Maryland a montré que le nombre de racines
pénétrant I'horizon 15-50 cm de sols compactés et cultivés en semis direct était deux fois plus élevé pour
le radis fourrager, relativement au canola et au seigle (Chen et Weil, 2010). Les especes possédant un
systéme racinaire pivotant ont une capacité de pénétration des sols plus élevée que les especes avec un
systéme racinaire fibreux concentré proche de la surface (Cresswell et Kierkegaard, 1995). En cas de forte
compaction, une décompaction mécanique doit toutefois étre envisagée pour permettre I'enracinement
des cultures de couverture. L’augmentation de 'agrégation du sol et de sa teneur en carbone organique
par les cultures de couverture permet aussi de réduire les risques de compaction, puisque la densité
apparente des sols diminue lorsque leur teneur en carbone organique augmente. Ce mécanisme requiert
toutefois plus de temps que le processus direct de forage du sol par les racines.

o Microclimat du sol

Les cultures de couverture favorisent la régulation de la température au sol en atténuant les variations
abruptes (notamment les différences de température entre le jour et la nuit) et en interceptant les
radiations solaires, dépendamment de leur canopée et de la biomasse de résidus (Dabney et al., 2001).
L’effet des cultures de couverture sur la température au sol varie aussi selon la saison, le type de travail du
sol, 'espece cultivée comme culture de couverture et le couvert de résidus (Teasdale, 1993). Les techniques
de semis direct maintenant les résidus au sol sont ainsi plus bénéfiques pour la régulation des températures
que l'incorporation des résidus par travail du sol (Blanco-Canqui et al., 2015). La capacité des cultures de
couverture a réguler la température décroit de plus généralement au fil du temps, en relation avec leur
décomposition, dont le taux dépend ultimement de I'espece et de sa biomasse : a biomasse identique, les
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légumineuses tendent a se décomposer plus rapidement que les non-légumineuses et les graminées, du
fait de leur plus faible rapport C/N (Blanco-Canqui et al., 2015).

Au Maryland et dans I’Etat de New York, le maintien au sol de résidus de seigle et de vesce velue en mélange
a réduit la température maximale au sol de 4°C et augmenté la température minimale de 1°C en moyenne
(Teasdale et Mohler, 1993). Dans les prairies canadiennes (Manitoba), semer du tréfle d’Alexandrie a
I’'automne dans de I'avoine en semis direct a augmenté la température au sol a 'automne de 3°C et de 1°C
au printemps, comparativement a I’'absence de culture de couverture, induisant respectivement un gel du
sol retardé et moins profond (de 0,2 m), une meilleure infiltration de I'eau issue de la fonte des neiges et
une percolation plus profonde (Kahimba et al., 2008). Ces auteurs suggerent ainsi que la mise en place de
cultures de couverture annuelles est une pratique favorable a la réduction de I'excés d’humidité du sol
durant la saison de croissance estivale et a I’'accumulation de I’eau dans les sols a I’'automne, a I’hiver et au
printemps.

Les résidus de seigle sont plus efficaces que ceux de la vesce velue pour réduire les températures maximales
au sol, cette derniére se décomposant plus rapidement (Teasdale et al., 1993). Pour une méme espéce, une
plus grande biomasse permet généralement une meilleure régulation de la température au sol. En plus d’un
dégel plus précoce du sol qui favorise l'infiltration de I’eau, le drainage, la minéralisation de I'azote et un
semis plus précoce de la culture principale dans les régions froides, les cultures de couverture permettent
de réduire les températures maximales en été et contribuent ainsi a la réduction de I’évapotranspiration, a
une meilleure conservation de I'eau dans les sols, a la formation d’agrégats stables et a une plus forte
activité microbienne (Blanco-Canqui et al., 2015).
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Figure 10 : Synthese des bénéfices et des désavantages des cultures de couverture (d’apres Daryanto et al., 2018).

Une récente méta-analyse de 377 études effectuée par Daryanto et al. (2018) a montré que les cultures de
couverture ont un effet bénéfique pour la majorité des services écosystémiques étudiés, excepté I’émission
de gaz a effet de serre et I'incidence de nématodes (figure 10). Les auteurs insistent toutefois sur le fait que
la complexité de gestion des cultures de couverture ne doit pas étre sous-estimée et que les conditions
locales comme le climat, le type de sol, I'espéce cultivée et les techniques de travail du sol devraient étre
plus largement considérées pour optimiser les bénéfices environnementaux des cultures de couverture.
Selon cette étude, des évaluations économiques détaillées sont également requises pour déterminer les
bénéfices directs (par exemple, la réduction des doses de fertilisants minéraux) et indirects (par exemple,
I’'amélioration de la qualité des sols) des cultures de couverture.

54



Les cultures de couverture fournissent de multiples services écosystémiques liés a I’eau et
au sol, incluant I'augmentation de l'interception des ruissellements, de linfiltration de
I’eau, du controle de I’érosion, de la teneur en carbone organique des sols et de leur activité
microbienne, ainsi qu’une réduction des pertes d’azote et de phosphore. Ces effets
dépendent toutefois de I’espéce cultivée, de sa biomasse, de son taux de décomposition ou
de sa méthode de destruction. Les espéces a biomasse élevée, telle que le seigle, favorisent
I'interception des ruissellements, tandis que les espéces au systéme racinaire dense et
profond, comme les brassicacées, favorisent l'infiltration de I'eau et la rétention des
éléments. En ce sens, les mélanges d’espéece sont susceptibles de fournir une plus grande
diversité de services écosystémiques. Toutefois, les impacts positifs des cultures de
couverture restent variables, augmentent généralement avec le temps et dépendent des
techniques de travail du sol ou des conditions climatiques. Les cultures de couverture
doivent donc étre sélectionnées en fonction du contexte agricole et des enjeux
environnementaux locaux. Par-dessus tout, les études ayant mis en évidence un impact
positif des cultures de couverture sur I’eau et sur les sols ont majoritairement été réalisées
dans des zones non régulierement inondées. La fagon dont les crues réguliéres peuvent
moduler les bénéfices environnementaux des cultures de couverture reste méconnue.

Peu d’études ont exploré I'effet des cultures de couverture sur la diversité faunique. Parmi celles-ci,
Golawski et al. (2013) ont détecté en Pologne de fortes densités d’oiseaux hivernant dans les zones de mais
cultivé avec du seigle ou de I'avoine, des densités moyennes dans les zones de céréales d’automne
(principalement le seigle) et des densités faibles dans les champs labourés ou cultivés avec de la moutarde
blanche comme culture de couverture, méme si peu de différences significatives ont été observées entre
les habitats. A partir d’inventaires réalisés dans les vergers et vignobles de Californie, Smallwood (1996) a
observé des abondances plus élevées de gaufre de Botta (Thomomys bottae) dans les parcelles de vesce
« Cahaba » cultivée comme culture de couverture que dans les parcelles de graminées, de tréfle ou de
medicago, et de plus grandes abondances de campagnols dans les parcelles de tréfle en semis direct. Au
Kansas, Robel et Xiong (2001) ont montré qu’une culture de couverture de mélilots dans des parcelles de
sorgho labourées augmentait la biomasse d’invertébrés, comparativement a I'absence de culture de
couverture. Malgré un nombre restreint d’études, il est possible de penser que les cultures de couverture
favorisent la faune en fournissant un abri, une zone d’alimentation ou une zone de reproduction, et en
augmentant la diversité des habitats a I'échelle du paysage. Les oiseaux prédateurs peuvent ainsi étre
attirés par la plus grande abondance de vers de terre dans les sols cultivés avec des cultures de couverture,
ou par la plus grande abondance d’insectes. En plaines inondables, lors des périodes de crues, les cultures
de couverture sont aussi susceptibles de favoriser indirectement la vie aquatique, compte tenu de leur effet
sur la qualité de I'eau. Des études approfondies restent toutefois nécessaires pour valider ces hypotheses
et quantifier précisément les bénéfices que peuvent avoir les cultures de couverture sur la faune (tout
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comme les effets que peut avoir la faune sur la production agricole — par exemple, les espéces auxiliaires
par rapport aux indésirables).
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PRAIRIES

Les prairies correspondent aux écosystémes terrestres, incluant les cultures fourrageres, dont les
communautés végétales sont dominées par des graminées et des herbacées a feuilles larges ou
légumineuses, et dont les arbres et arbustes sont absents (voir également Gibson, 2009, pour une liste
complete des différentes définitions des prairies). En plus des prairies naturelles (comme les écosystemes
naturels non gérés par ’homme, dominés par des plantes herbacées indigenes ou spontanées, non
colonisés par les arbres du fait de la pression des herbivores sauvages et des perturbations naturelles
régulieres comme les crues ou les conditions climatiques; Allen et al., 2011), les prairies cultivées a des fins
agricoles sont principalement vouées a la fauche pour la production d’ensilage ou de foin, ou utilisées pour
le paturage du bétail (Gibson et al., 2009). Le terme générique de prairies rassemble donc une grande
diversité d’écosystemes qui peuvent toutefois étre classés selon leur longévité et I'origine des plantes qu’ils
abritent (Allen et al., 2011) :

= Les prairies permanentes correspondent aux terres dont la végétation est composée de plantes

fourrageres pérennes ou annuelles se resemant naturellement et ayant la capacité de persister
indéfiniment.
= Les prairies temporaires correspondent aux terres dont la végétation est composée de plantes

fourragéres annuelles, bisannuelles ou pérennes maintenues durant une courte période, le plus
souvent quelques années.

= Les prairies annuelles constituent les cultures fourragéres établies a chaque année, le plus souvent
par semis de plantes annuelles, ce qui implique généralement un travail du sol, la destruction de
la végétation existante ou d’autres pratiques agricoles.

= Les prairies semi-naturelles sont des écosystemes gérés et dominés par des graminées et par des

herbacées indigenes ou spontanées.
= Les prairies naturalisées sont composées d’espéces fourrageres principalement introduites de

diverses régions du monde et qui ont persisté dans les conditions environnementales et de gestion
en place depuis une longue période de temps.

= Lesprairies cultivées sont faites de plantes fourrageres correspondant a des especes domestiquées
et introduites dont le maintien nécessite diverses pratiques agricoles comme le resemis, la
fertilisation ou le contrdle des adventices.

Les prairies different ainsi des cultures de couverture étant donné que (i) les espéces qui les composent ne
co-occurrent pas habituellement avec une culture annuelle, sauf si la prairie est établie avec une plante-
abri de céréale, (ii) leur durée de culture est le plus souvent supérieure a une saison de croissance et (iii)
leur principal objectif est la production de fourrages, bien que certaines cultures de couverture puissent
servir de fourrage. Dans certains cas, une végétation pérenne est principalement établie pour favoriser la
rétention des sédiments et des éléments nutritifs, comme dans le cas de bandes filtrantes composées de
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panic érigé (Panicum virgatum). A la fois les prairies établies a I’échelle d’une parcelle entiére et les bandes
de végétation filtrante (c’est-a-dire les bandes de végétation herbacée pérenne établies au sein d’une
parcelle en alternance avec des bandes de cultures annuelles) sont abordées dans cette revue de littérature.

Les prairies rassemblent une grande diversité d’écosystemes dominés par des
communautés herbacées plurispécifiques. En agriculture, les prairies sont surtout cultivées
comme cultures fourrageres pérennes (patures, ensilage, foin) avec de plus faibles doses de
fertilisants que les cultures annuelles, mais peuvent aussi étre établies sous forme de
bandes de végétation pour limiter les pertes de sédiments et de contaminants.

Les prairies sont naturellement constituées de communautés végétales diversifiées incluant de nombreuses
espéces indigénes spontanées (Risser, 1988). Une liste restreinte d’espéces a intérét agronomique peut
toutefois étre établie. Au Québec, ce sont 22 espéces (ou groupes d’espéces) qui ont été identifiées comme
plantes fourragéres (parmi lesquelles 12 sont recommandées et 10 couramment utilisées, mais non
recommandées; tableau 3; CRAAQ, 2005). Cette liste compte 14 graminées et huit légumineuses, ainsi que
20 espéces pérennes et deux espéeces annuelles (le ray-grass italien et le millet japonais) qui difféerent par
leur morphologie et leur tolérance environnementale. Parmi ces espéces, I'alpiste roseau (Phalaris
arundinacea) et la fétuque élevée (Schedonorus arundinaceus) sont identifiés comme tolérants a tres
tolérants aux sols saturés d’eau et aux inondations temporaires (CRAAQ, 2005). En matiére de survie a
I'hiver, la fléole des prés (Phleum pratense) est considérée comme I'espéce la plus résistante au gel, tandis
que laluzerne (Medicago sativa) et le dactyle aggloméré (Dactylis glomerata) sont les deux espéces les plus
sensibles aux conditions hivernales (CRAAQ, 2005). Le taux d’établissement de ces especes, leur
persistance, leur tolérance a la fauche ou a I’herbivorie, leur appétence et leur digestibilité déterminent
également leur utilisation agricole (tableau 3).

L'une des propriétés intéressantes des prairies est qu’elles sont le plus souvent implantées a partir de
mélanges d’especes qui, bien que pouvant étre plus difficiles a gérer qu’une espece seule (par rapport a la
proportion relative des espéeces et aux dates de récolte), offrent plusieurs avantages. Comparé aux prairies
monospécifiques, les mélanges d’especes fourrageres incluant au moins une graminée et une légumineuse
produisent notamment plus de biomasse, sont tolérants a une plus grande gamme de conditions
pédologiques, ont une meilleure résilience face aux variations climatiques et contrdlent plus efficacement
les adventices (CRAAQ, 2005; voir également les sections suivantes).
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Tableau 3 : Principales caractéristiques des especes fourragéres recommandées ou couramment cultivées au Québec (d’aprés CRAAQ, 2005)

TOLERANCE ENVIRONNEMENTALE

CARACTERISTIQUES AGRONOMIQUES
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Alpiste roseau Phalaris arundinacea L. P E rhizome trés bonne good bonne / trés bonne oui lente trés bonne F/P bonne faible
Brome des prés Bromus biebersteinii Romer & J.A. Schultes P E fibrous trés faible bonne bonne / trés bonne oui lente bonne F/P trés bonne faible
Brome inerme Bromus inermis Leyss. P E rhizome faible bonne bonne / trés bonne oui lente bonne F/P faible faible
Dactyle aggloméré  Dactylis glomerata L. P E fibrous faible modérée bonne oui rapide moyenne F/P trés bonne faible
Fétuque élevée Schedonorus arundinaceus (Schreb.) Dumort. P E fibrous bonne modérée trés bonne oui rapide moyenne / bonne F/P trés bonne faible
@ Fétuque rouge Festuca rubra L. P sE fibrous trés bonne non, mais utilisé faible
w
% Fétuque des prés Schedonorus pratensis (Huds.) P. Beauv. P E fibrous tres bonne faible
=
é Fléole des prés Phleum pratense L. P E fibrous modérée trés bonne faible oui moyenne trés bonne F/P faible faible
(U}
Agrostides Agrostis spp. L. P E/sE fibrous non, mais utilisé faible
Millet japonais Echinochloa frumentacea Link A E faible non, mais utilisé F faible
Paturin des prés Poa pratensis L. P sE fibrous modérée bonne faible non, mais utilisé P faible
Ray-gradd vivace Lolium perenne L. P E/sE fibreux modérée modérée faible non, mais utilisé faible
Ray-grass italien Lolium multiflorum Lam. A E fibreux faible non, mais utilisé lente F/P faible
Panic érige Panicum virgatum L. P E rhizome faible
Lotier corniculé Lotus corniculatus L. P P/sE pivot modérée bonne modérée oui lente moyenne / bonne F/P faible tres bonne tres bonne élevé
Luzerne Medicago sativa L. P P/sE pivot faible modérée trés bonne oui rapide moyenne / bonne F modérée faible trés bonne élevé
m Trefle blanc Trifolium repens L. P P/sE pivot modérée bonne faible oui moyenne bonne F/P trés bonne trés bonne  bonne / trés bonne élevé
7]
a Tréfle rouge Trifolium pratense L. P P/sE pivot faible faible faible oui trés rapide faible F trés faible modérée trés bonne élevé
r4
% Trefle alsike Trifolium hybridum L. P P/sE pivot modérée modérée faible non, mais utilisé lente moyenne F élevé
(]
Iﬂ Tréfle Kura Trifolium ambiguum M. Bieb. P P/sE rhizome bonne bonne bonne non, mais utilisé lente F élevé
Vesces Vicia L. P P/sE pivot non, mais utilisé
- Melilotus officinalis (L.) Lam. . . P, s
Mélilots Melilotus albus Medik. P E pivot faible bonne bonne non, mais utilisé moyenne élevé

Cycle de vie : A : annuel; P : pérenne
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Port : E : érigé; sE : semi-érigé; P : prostré

Usage principale : F : fourrage; P : paturage




Les légumineuses permettent aussi de réduire les apports de fertilisants compte tenu de leur capacité a
fixer 'azote atmosphérique et a augmenter la teneur en protéines des fourrages, leur valeur nutritive et
leur digestibilité et compte tenu également des rendements acceptables qu’elles offrent durant les
périodes chaudes et seches. Pour leur part, les graminées réduisent le temps de séchage des fourrages,
limitent les risques de gonflement chez les ruminants (pour une proportion de graminées supérieure a
40 %), controlent plus efficacement I'érosion des sols et le soulévement gélival grace a leur systémes
racinaires denses et augmentent la productivité des prairies grace a leur plus grande longévité (CRAAQ,
2005). Au Québec, les mélanges recommandés pour la production de fourrages se basent soit sur 1) de la
luzerne en association avec de la fléole, du brome inerme, du dactyle ou de la fétuque élevée, 2) du tréfle
rouge en association avec de la fléole, du dactyle ou de l'alpiste roseau, ou 3) du lotier corniculé en
association avec de la fléole (CRAAQ, 2005). Les mélanges a base de tréfle rouge ou de lotier corniculé sont
généralement mieux adaptés aux sols mal drainés que les mélanges a base de luzerne (CRAAQ, 2005). En
paturages, les mélanges recommandés sont notamment les mélanges fléole — brome inerme, fléole —
dactyle, fléole — fétuque élevée, fléole — alpiste roseau, dactyle — brome des prés, en association avec du
trefle blanc ou du lotier corniculé (CRAAQ, 2005). Avec le temps, les prairies sont également colonisées

spontanément par d’autres espéces végétales.

Les conditions environnementales spécifiques au lac Saint-Pierre suggerent I'alpiste roseau (tolérance
élevée aux inondations malgré un taux d’établissement assez lent), la fléole (bonne tolérance au gel), le
trefle rouge et le lotier corniculé comme espéces les mieux adaptées aux cultures fourrageres. Les mélanges
fourragers incluant plus de deux espéeces sont aussi susceptibles d’étre plus résilients aux variations
environnementales et aux perturbations naturelles fréquentes, selon I'hypothése diversité — stabilité
(d’aprés Tilman et Downing, 1994; et Tilman et al., 1996).

Environ 22 espéeces sont communément cultivées comme plantes fourrageres au Québec,
celles-ci étant le plus souvent implantées en mélange pour une durée de deux a sept ans.
Différents degrés de tolérance environnementale et de performance agronomique
caractérisent ces espéeces, I'alpiste roseau et la fléole étant les espéces considérées comme
les plus tolérantes aux crues et au gel, respectivement.

La qualité d’un fourrage dépend principalement de sa valeur nutritionnelle et de sa digestibilité. La valeur
nutritionnelle est définie comme la teneur et la forme des composés nutritifs (glucides et protéines solubles
et non solubles, lipides, minéraux, vitamines) qui déterminent en partie la digestibilité. Elle est le plus
souvent mesurée comme le rapport de la matiére séche absorbée sur la matiére séche éliminée soit par un
animal in vivo, soit par la flore du rumen in vitro (CRAAQ, 2005).
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Les glucides contenus dans les plantes fourragéres constituent la principale source d’énergie pour les
ruminants, 65 % a 75 % de cette énergie étant estimé provenir d’acides gras volatils qui résultent de la
dégradation des glucides par la flore du rumen (CRAAQ, 2005). Ces glucides incluent des composés non
fibreux (comme le glucose, le fructose, le maltose) rapidement dégradés et des composés fibreux (comme
la cellulose, I"hémicellulose, la lignine), a dégradation plus lente (CRAAQ, 2005). Les légumineuses
contiennent généralement de plus fortes teneurs en glucides non fibreux que les graminées (8 % par
rapport a 1% pour la pectine, par exemple). Une plus forte proportion de fibres non solubles dans un
détergent acide (principalement la lignocellulose) réduit également la digestibilité des fourrages et leur
valeur énergétique (CRAAQ, 2005). Les lipides (incluant les acides gras comme I'acide oléique, I'acide
linoléique ou I'acide palmitique) ont une plus forte valeur énergétique que les glucides, mais ne sont
généralement présents qu’en faible quantité dans les plantes fourrageres (CRAAQ, 2005). La proportion de
lipides dans la matiere seche des plantes fourragéres varie par exemple de 1,58 % pour l'alpiste roseau a
2,11 % pour le dactyle (Gervais, 1991). La teneur en protéines des fourrages est le plus souvent évaluée par
leur concentration en azote total, dont une premiere part correspond a |'azote contenu dans les protéines
(comme les protéines solubles, les protéines a dégradation lente, I'azote lignifié), qui peuvent étre
dégradées ou non dans le rumen, et une seconde part a d’autres types de composés (comme |'urée, les
purines, les amides, les alcaloides) rapidement dégradés par la flore du rumen (CRAAQ, 2005). En plus de
la teneur et de la forme de ces éléments nutritionnels, la qualité du fourrage peut aussi décroitre avec la
présence de molécules potentiellement toxiques pour le bétail qui réduisent son appétence, comme par
exemple certains alcaloides (Kuldau et Bacon, 2008; Repussard, 2014).

La plupart des variétés recommandées au Québec ont été sélectionnées pour leur valeur nutritionnelle
élevée. En particulier, des cultivars d’alpiste roseau a faible teneur en alcaloides (gramine, hordenine,
tryptamine, B-carboline) ont été développés pour améliorer leur appétence (Marten, 1973). Le contenu en
alcaloides de I'alpiste roseau constitue un caractere héritable (Roe et Mottershead, 1962; Baker et Hovin,
1972) et peut varier de moins de 0,01 % du poids sec (610 ug g de matiére séche pour des repousses de
trois semaines) a plus de 1% (4 080 pg g de matiére séche), dépendamment du génotype (Simons et
Marten, 1972; Coulman et al., 1976). Les conditions environnementales telles que I'intensité lumineuse,
I'humidité ou la fertilité du sol induisent toutefois des variations du contenu en alcaloides (Simons, 1970;
Frelich et Marten, 1972). Les nouveaux cultivars a faible teneur en alcaloides développés a des fins de
production fourragere incluent par exemple MN-76, Palaton ou Venture (Scheffer et al., 1990). Considérant
la forte tolérance de I'alpiste roseau aux inondations, de nouvelles études semblent nécessaires pour
évaluer le role de I'hybridation avec les populations sauvages, des conditions environnementales ou
d’autres molécules que les alcaloides (cf. Coulman et al., 1977) dans la diminution de I'appétence des
fourrages et, de ce fait, encourager la culture de cette espéce en zone inondable.

Le choix des especes fourragéres est généralement conditionné par les contraintes
environnementales, les pratiques agricoles et leur valeur nutritionnelle. La qualité d’un
fourrage dépend en effet du contenu énergétique, de la teneur en protéines, de la
digestibilité et de I'appétence des espéeces cultivées. En particulier, I’alpiste roseau, bien
que tres tolérant aux inondations, peut parfois produire des fourrages de faible qualité,
méme si de nouveaux cultivars a faible teneur en alcaloides ont été développés.
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= SERVICES ECOSYSTEMIQUES LIES A LA QUALITE
DES SOLS ET DE L'EAU

En fournissant une couverture végétale permanente, les prairies assurent différents services
écosystémiques liés au sol et a I'eau, selon des mécanismes similaires aux cultures de couverture, incluant
le controle de I'érosion, la diminution des pertes d’éléments nutritifs ou I'augmentation de la teneur en
carbone organique des sols (figure 11). Dans de nombreux cas, les bénéfices des prairies pour
I’environnement agissent néanmoins différement des cultures de couverture a I’échelle temporelle (lorsque
des prairies font partie de la rotation) ou spatiale (lorsque des bandes prairiales sont établies).
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Figure 11 : Représentation schématique du fonctionnement des bandes prairiales (d’aprés Dorioz et al., 2006).

o Controle du ruissellement et de I'érosion

De nombreuses études ont mis en évidence que la pérennialisation des agroécosystémes (c’est-a-dire
I’établissement de plantes pérennes sur des terres agricoles; Asbjornsen et al., 2013) par la mise en place
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d’une rotation prairie — culture annuelle constitue une stratégie efficace pour réduire le ruissellement de
I’eau et augmenter son infiltration, ce qui favorise le controle de I'érosion. Dans I'est des Etats-Unis, les
paturages permanents, comparés aux cultures annuelles labourées de fagon conventionnelle, diminuent la
proportion de précipitations résultant en ruissellements d’eau de 38 % (ca 32 % par rapport a 20 %) et les
pertes de sols de 92 % (ca 6,5 t ha™ par rapport & 0,5 t ha™; Franzluebbers, 2008; Franzluebbers et al, 2014).
En Serbie, Gajic et al. (2008) ont mesuré un taux d’infiltration 2,4 fois plus élevé sur un fluvisol cultivé en
prairie (10,17 cm h'Y), comparativement a la culture de blé (4,26 cm h'l), ainsi qu’une densité apparente 1,1
fois plus élevée (1,41-1,51 t m™ par rapport a 1,31-1,44 t m*3), tandis que la capacité au champ était 0,9 fois
plus faible de par la présence de macropores dans le sol cultivé en prairie. En lowa, Bharati et al. (2002) ont
toutefois mesuré des taux d’infiltration cumulés similaires entre une prairie de brome inerme, de fléole et
de paturin des prés continuellement paturée et des champs de mais et soya. Sur le bassin versant de la
riviére Raccoon (9,364 km?; lowa), des modeéles prédictifs de I'effet des changements d’occupation des
terres sur les ruissellements d’eau, basés sur 87 années de données historiques, ont révélé qu’une
augmentation de 20 % des cultures annuelles (mais et soya) aux dépens des paturages et des cultures
fourrageres (avoine, luzerne, foin) conduisait a une augmentation de 20 mm des ruissellements d’eau
(ruissellements de surface et souterrains; Schilling et al., 2008). Au Wisconsin, Brye et al. (2000) ont
comparé les bilans hydrologiques entre une prairie naturelle restaurée depuis 21 ans et brllée aux trois
ans, du mais en semis direct et du mais labouré au chisel. Leurs résultats montrent que la prairie avait une
plus grande rétention d’eau dans le sol en profondeur, une plus grande évapotranspiration et un plus faible
ruissellement (199 mm d’eau), tandis que le ruissellement était similaire entre le mais en semis direct et le
mais labouré (563 mm et 793 mm, respectivement). En Uruguay, I'érosion des sols a été estimée en
moyenne a 19t ha'! avec une rotation de cultures annuelles labourées conventionnellement, 3 7 t ha avec
une rotation de cultures annuelles labourées conventionnellement et de paturages, a 3 t ha! avec une
rotation de cultures annuelles en semis direct et 8 moins de 2 t ha™ avec une rotation de cultures annuelles
en semis direct et de paturages ou avec un paturage naturel permanent (Garcia-Prechac et al., 2004). En
Lituanie, Jankauskas et Jankauskiene (2003) ont montré qu’inclure quatre années de cultures fourragéres
pérennes dans une rotation de cultures annuelles (seigle d’automne — orge de printemps — pommes de
terre) réduisait les taux d’érosion de 21 a 24 % avec un mélange prairial composé de deux espéces (fléole
et tréfle blanc, dont moins de 50 % de graminées) et de 77 a 81 % avec un mélange de cing especes (fléole,
trefle blanc, fétuque rouge, paturin des prés et lotier corniculé, dont plus de 50 % de graminées).

L'efficacité des prairies a réduire le ruissellement et a piéger les sédiments dépend en partie des pratiques
de gestion. En particulier, le type de travail du sol apres la récolte de cultures fourrageres peut conduire a
une importante augmentation des pertes de sols. Dans le Dakota du Sud, Lindstrom et al. (1998) ont mesuré
des pertes de sols de 12,5 t ha! aprés le labour d’une parcelle de luzerne — brome inerme, tandis que ces
pertes étaient réduites 3 0,2 t hal en semis direct. L'intensité de paturage peut également étre ajustée pour
optimiser le contréle de I’érosion. Une plus forte intensité d’herbivorie peut aboutir a un ruissellement plus
élevé. Chanasyk et al. (2003) ont par exemple montré que le ruissellement induit par la fonte des neiges en
Alberta était plus élevé dans des prairies tres fortement paturées (4,8 unités de bétail par mois et par
hectare, AUM ha) comparativement aux prairies fortement paturées (2,4 AUM hal), tandis que le
ruissellement induit par les orages d’été était plus élevé dans les prairies fortement paturées. La quantité
de biomasse végétale récoltée peut aussi limiter I'efficacité de contréle de I'érosion par les prairies. En
Illinois, Wilson et al. (2011) ont montré que récolter la biomasse des cultures pérennes établies dans le
cadre du US Conservation Reserve Program augmentait les ruissellements de 13 a 14 % et les pertes de
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sédiments de 21 %, comparé a leur maintien. La méme étude a également montré que les plantes pérennes
C4 (barbon de Gérard (Andropogon gerardii), panic érigé) étaient plus efficaces pour réduire le
ruissellement et les pertes de sédiments (de 27 % et de 30 % respectivement) que le brome durant la
premiére année. A I'inverse, Rankins et al. (2001) n’ont pas détecté de différence de ruissellement et de
perte de sédiments en comparant le barbon de Gérard, I'"herbe grama (Tripsacum dactyloides), le panic
érigé et la fétuque élevée. Des études plus approfondies semblent néanmoins nécessaires pour évaluer les
différences de I'efficacité des plantes fourragéres a contrdler I’érosion. Par exemple, Self-Davis et al. (2003)
ont comparé l'effet du panic érigé, du Bothriochloa caucasia, du chiendent pied-de-poule (Cynodon
dactylon), de I'herbe grama et de la fétuque élevée sur les ruissellements et I'infiltration d’eau apres six
semaines de croissance. Leurs résultats ont montré que la fétuque élevée était plus efficace que les quatre
autres especes pour réduire le ruissellement de 30 mm et l'infiltration de 19 %, méme si le volume de
ruissellement était réduit de 18 % pour toutes les espéces lorsque leur canopée n’était pas coupée. Schultz
et al. (1997) ont suggéré que les especes de saison chaude, grace a leurs tiges rigides et a leur systeme
racinaire développé (comme le panic érigé), sont plus efficaces pour retenir les sédiments et les éléments
nutritifs que les herbacées de saison froide comme le brome ou la fétuque, qui tendent a s’aplatir sous le
ruissellement.

En plus de la diversification dans le temps (a savoir I'inclusion de prairies dans des rotations de cultures
annuelles), la réduction du ruissellement et de I’érosion depuis les cultures annuelles peut étre favorisée
par une pérennialisation spatiale des agroécosystémes, c’est-a-dire par I'établissement de bandes
prairiales. Ces bandes de végétation pérenne permettent en effet de contrdler I'érosion provenant des
cultures annuelles adjacentes en piégeant les sédiments. Dans une méta-analyse de 73 articles incluant
bandes prairiales et riveraines, Zhang et al. (2010) ont estimé une efficacité médiane de capture des
sédiments par les bandes végétalisées de 86 %, tandis qu’Helmers et al. (2005) ont évalué une réduction
des pertes de sédiments dans les ruissellements d’eau par les bandes prairiales de 45 a 100 % d’aprés une
revue de 19 articles. Cette seconde étude, conduite au Nebraska, concluait aussi que des bandes prairiales
composées de barbon de Gérard, de panic érigé et d’herbe des indiens (Sorghastrum nutans) pouvaient
piéger jusqu’a 80 % des sédiments. En lowa, Schulte et al. (2017) ont mesuré que I'établissement de bandes
prairiales de 4 m de largeur et distantes de 36 m sur 10 a 20 % d’un bassin versant cultivé en mais et soya
(expérience STRIPS) réduisait le ruissellement de 1,6 fois et les pertes de sédiments de 20 fois aprés sept
ans. Quatre ans apreés |I'établissement de bandes prairiales, des pertes annuelles moyennes de sédiments
de 0,36 t ha! et 8,30 t hal ont également été mesurées lors de I'expérience STRIPS en présence et en
absence de bandes prairiales respectivement, ce qui démontre une augmentation de 96 % de la capture de
sédiments grace aux bandes prairiales (Helmers et al., 2012). Lors de cette expérience, les ruissellements
d’eau ont aussi diminué de 29, 44 et 46 % entre 2008 et 2010, ce qui suggere une amélioration du contréle
de I’érosion allant avec I’age des bandes prairiales (Hernandez-Santana et al., 2013). Au Missouri, Veum et
al. (2009) ont montré que des bandes prairiales de 4,5 m de large composées d’agrostide géante (Agrostis
gigantea), de brome et de lotier (Lotus maizeiculatus) établies le long des courbes de niveaux dans un
paysage agricole cultivé en mais et soya, sur approximativement 8 a 10 % des surfaces, permettaient aprés
neuf ans de réduire les ruissellements de 8,4 %, comparé a I'absence de bandes prairiales. Robinson et al.
(1996) ont montré que des bandes de brome de 9,1 m de large pouvait piéger jusqu’a 85 % des sédiments
contenus dans les ruissellements issus d’une jachére de 18,3 m de large. Le Bissonnais et al. (2004) ont
montré qu’une bande prairiale de 6 m de large en bordure d’un blé d’automne augmentait l'infiltration de
I'eau de 87 % et diminuait les pertes de sols de 76 a 98 % relativement a I'absence de bandes prairiales.
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Parmi les études conduites in situ et basées sur les précipitations naturelles, I'un des plus faibles contrdles
de I’érosion de sédiments de tous ceux observés (-45 %, comparé au témoin) a été mesuré sur un loam
sableux de Caroline du Nord avec une bande prairiale de 3 m de large composée de fétuque élevée, tandis
que le meilleur taux de capture des sédiments (100 %) a été mesuré sur un loam limoneux en France avec
des bandes de seigle de 12 a 18 m de largeur placées en bas de pente, a la bordure d’un champ de mais,
avec 10 % de pente (Patty et al., 1997).

L'efficacité du piégeage des sédiments par les bandes végétalisées dépend de multiples facteurs. Dans une
méta-analyse de 80 articles scientifiques incluant les bandes prairiales et riveraines, Liu et al. (2008) ont
identifié la largeur des bandes de végétation pérenne et la pente comme des facteurs clefs déterminant
I'efficacité de rétention des sédiments, mais ont détecté peu de différences dans la proportion moyenne
de capture des sédiments entre les voies d’eau engazonnées (93 %), les bandes prairiales (86,5 %) et les
bandes riveraines tampons (86,5 %). De nombreuses études ont montré un meilleur contréle de I'érosion
avec des bandes de végétation plus larges (Van Dijk et al., 1996; Patty et al., 1997; Tingle et al., 1998). En
particulier, Abu-Zreig et al. (2004) ont testé la rétention des sédiments avec des précipitations simulées par
des bandes prairiales de différentes largeurs (2, 5, 10, 15 m), pente (1, 3, 5 %) et végétation (mélange de
graminées, mélange de graminées — légumineuses, especes herbacées indigenes), pour un total de 20
traitements expérimentaux. Leurs résultats montrent que la capture de sédiments varie de 68 % avec des
bandes de 2 m a 98 % avec des bandes de 15 m. La largeur des bandes était le facteur prédominant affectant
le dép6t des sédiments jusqu’a une largeur de 10 m, tandis que 'augmentation du couvert de végétation
(plutdt que la composition en especes) constituait le second facteur affectant positivement le contréle de
I’érosion. Dans leur méta-analyse incluant les bandes prairiales et riveraines, Liu et al. (2008) concluent
également qu’une largeur de 10 m et une pente de 9 % optimisent la capture de sédiments par les bandes
végétalisées. De méme, la méta-analyse de Zhang et al. (2010), basée sur 73 articles incluant les bandes
prairiales et riveraines, a montré que la largeur des zones tampons expliquait a elle seule 37 % de la variance
de l'efficacité de rétention des sédiments, avec une proportion de sédiments retenus augmentant
rapidement entre 0 et 10 m, puis relativement stable au-dela de 10 m de large. Cette étude montrait
également que I'efficacité de capture des sédiments était positivement corrélée a la pente pour des pentes
inférieures a 10 %, mais négativement pour des pentes supérieures a 10 %, tandis que les bandes
composées uniqguement d’herbacées étaient plus efficaces que celles incluant des arbres et des herbacées.

Les bandes prairiales composées de panic érigé en mélange avec de la fétuque ou du vétiver (Vetiveria
zizanoides) ont notamment été montrées comme particulierement efficaces pour améliorer la capture de
sédiments (Meyer et al., 1995; Blanco-Canqui et al., 2004). Le ratio de surface de bandes prairiales (rapport
de la surface du bassin de drainage sur la surface de bandes prairiales) est aussi un facteur clef pour le
contrble de I'érosion. Bien que de nombreuses études se basent sur un ratio inférieur a 5:1 (voir Helmers
et al., 2005), les guides du NCRS (1999) recommandent un ratio de 30:1, en moyenne, et un maximum de
50:1 a 70:1, dépendamment du type de sol et de la quantité de précipitations. Dans I'expérience STRIPS,
par exemple, aucune différence de rétention des sédiments n’a été détectée, que les bandes prairiales
soient réparties en bas de pente et le long des courbes de niveaux sur un total de 10 % ou de 20 % de la
surface du bassin de drainage (Schulte et al., 2017). Dans les environnements non régulierement inondés,
la localisation des bandes prairiales dans le bassin versant influence largement I'efficacité de rétention des
sédiments. Helmers et al. (2012) ont ainsi montré que 10 % de bandes prairiales en bas de pente capture
plus efficacement les sédiments (-61 %, comparé a I'absence de bandes prairiales) que 10 % de bandes
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prairiales réparties a la fois en bas de pente et le long des courbes de niveau (-29 %) ou que 20 % de bandes
prairiales réparties en bas de pente et le long des courbes de niveau (-25 %). Les approches par modélisation
constituent également des outils intéressants pour déterminer I'agencement optimal de bandes
végétalisées a 'intérieur d’un bassin versant et, ainsi, identifier les stratégies économiquement optimales,
comme c’est le cas des modeles estimant les charges de sédiments a différentes localisations d’un bassin
versant (voir Geza et al., 2009). En conclusion, la largeur des bandes prairiales, leur surface relative par
rapport a celle du bassin versant, leur localisation et leur composition végétale sont parmi les principaux
facteurs a considérer lors de la mise en place de stratégies de pérennialisation spatiale des agroécosystémes
dans un but de contrdle de I'érosion.

o Réduction des pertes d’éléments nutritifs et capture des
contaminants

Les cultures pérennes cultivées a I’échelle d’une parcelle agricole sont généralement gérées avec des doses
réduites de fertilisants et leur biomasse régulierement récoltée pour produire du fourrage. Ces pratiques
contribuent a réduire le lessivage de I'azote et les pertes de phosphore dans les rotations de cultures
annuelles intégrant des cultures pérennes, relativement a la monoculture de cultures annuelles (méme si
les pertes d’azote dues au bétail dans les paturages peuvent parfois étre élevées; voir Ryden et al., 1984).
Les bandes prairiales, quant a elles, permettent de réduire efficacement les pertes d’éléments nutritifs
appliqués dans les cultures annuelles avoisinantes.

= Azote

De nombreuses études ont évalué I'efficacité des bandes prairiales a réduire les pertes d’azote et, en
particulier, le lessivage des nitrates. Dans des parcelles de Caroline du Nord, Daniels et Gilliam (1996) ont
mesuré que des bandes prairiales composées de fétuque permettent de réduire I'azote total, I'ammonium
et les nitrates de respectivement 35-40, 25-45 et 85-90 % avec une largeur de 3 m, alors que la réduction
est respectivement de 55-65, 40-50 et 85 % avec une largeur de 6 m. Patty et al. (1997) ont évalué les
concentrations en nitrates du ruissellement s’écoulant depuis des parcelles de mais et de blé d’automne
dans des bandes prairiales composées de seigle et ont montré que les pertes en nitrates étaient réduites
respectivement de 86, 95 et 97 % avec des bandes de 6, 12 et 18 m.

En lowa, Zhou et al. (2010) ont évalué I'efficacité des bandes prairiales a limiter le lessivage de I'azote en
zones de cultures annuelles. Les traitements testés incluaient des bandes de végétation pérenne
composées d’herbe des indiens, de Schizachyrium scoparium, de barbon de Gérard et d’asteracées placées
soit en bas de pente sur 10 % de la surface de drainage, soit réparties en bas de pente et le long des courbes
de niveaux sur 10 % de la surface de drainage, soit réparties en bas de pente et le long des courbes de
niveaux sur 20 % de la surface de drainage. Bien que la conversion des prairies en cultures annuelles ait
conduit a une augmentation des concentrations de nitrates des sols et des eaux souterraines, les bandes
prairiales réduisaient fortement le lessivage des nitrates (relativement a I’absence de bandes prairiales), en
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particulier lorsqu’elles étaient placées en bas de pente. Aprés cing ans, Zhou et al. (2014) ont montré que
les bandes prairiales réduisaient les concentrations annuelles moyennes de nitrates et d’azote total dans
les ruissellements respectivement de 35 et de 73 %, de méme que les pertes annuelles de nitrates et d’azote
total de 67 et de 84 %, tandis qu’aucune différence n’a été observée selon la surface relative des bandes
prairiales (10 ou 20 % du bassin de drainage) et selon leur localisation (bas de pente ou suivant les courbes
de niveaux). Perez-Suarez et al. (2014) ont toutefois montré que 20 % (de la surface de drainage) de bandes
prairiales réparties en bas de pente et le long des courbes de niveau réduisent fortement les pertes de
nitrates en augmentant la rétention de I'azote total dans les sols de presque 100 %. Aprés sept ans de
I’expérience STRIPS, Schulte et al. (2017) ont montré qu’établir des bandes prairiales de 4 m de large sur
10 % de la surface de drainage réduisait les concentrations d’azote total dans les ruissellements de surface
de 3,3 fois et dans les eaux souterraines de 3,6 fois. En plus de la largeur, de la structure de végétation, de
la localisation et de la surface relative des bandes prairiales par rapport au bassin de drainage, le type de
fertilisant appliqué sur les cultures annuelles influence fortement la capacité des bandes prairiales a filtrer
les ruissellements d’eau. Par exemple, les bandes prairiales peuvent réduire les pertes d’azote dans les eaux
de ruissellement de 94 % et les pertes de phosphore de 98 % lorsque des fertilisants minéraux sont utilisés,
tandis les pertes issues de fertilisants organiques sont généralement moins efficacement réduites (75 %
pour |'azote et seulement 10 % pour le phosphore; Heathwaite et al., 2006).

Comme pour le contréle de I'érosion, les approches par modélisation peuvent permettre d’optimiser la
taille et la localisation des bandes prairiales pour définir des stratégies économiquement parcimonieuses.
Sahu et Gu (2009) ont ainsi utilisé le modele SWAT (Soil and Water Assessement Tool, qui se base sur la
topographie, le type de sol, 'occupation des terres, les pratiques agricoles et le climat) pour déterminer
I'efficacité de bandes pérennes de panic érigé de taille variable (10, 20, 30 et 50 % de la surface de drainage)
placées le long des cours d’eau (bandes riveraines) ou a mi-pente pour réduire les pertes de nitrates. Leur
étude montre que la mise en place de bandes végétalisées peut permettre de réduire de 55 a 90 % les
pertes de nitrates durant une année aux précipitations moyennes. De plus, bien que les pertes de nitrates
soient négativement corrélées a la surface relative des bandes prairiales, la réduction de ces pertes étaient
plus prononcées entre 10 et 20 % de surface relative qu’entre 20 et 50 %, suggérant un couvert relatif de
20 % de bandes prairiales comme une surface optimale pour réduire les pertes de nitrates. Les bandes
couvrant de 10 a 20 % de la surface de drainage étaient aussi plus efficaces lorsqu’elles étaient placées a
I'intérieur des parcelles, le long des courbes de niveau, plutét qu’en bordure de parcelles, le long des cours
d’eau.

Lors d’'une expérience de terrain, Igbal et al. (2015) ont évalué si les mécanismes de réduction des pertes
en nitrates par les bandes prairiales provenaient de processus de dénitrification ou de I'émission d’oxyde
nitreux, en comparant un bassin versant cultivé exclusivement en mais — soya et un bassin versant cultivé
3 90 % en mais — soya et a 10 % en bandes prairiales en bas de pente. Ces auteurs ont montré que
I’établissement de bandes prairiales réduit les émissions d’oxyde nitreux de plus de quatre fois (ca. 3 g ha™
jour? par rapport a 12 g ha™ jour™ sans bandes prairiales), tandis que les taux de dénitrification mesurés
par I'activité des enzymes impliqués dans ce processus augmentaient de plus de trois fois. Cette étude
suggere ainsi que les bandes prairiales permettent une meilleure dénitrification tout en émettant moins
d’oxyde nitreux que les cultures annuelles, du fait d’'une plus grande disponibilité de carbone minéralisable
requis pour compléter la dénitrification. La mise en place de stratégies économiquement viables pour
réduire les pertes d’azote dans les bassins versants agricoles ne nécessite donc pas seulement d’identifier
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les especes végétales, la localisation et les surfaces de bandes prairiales les plus appropriées, mais doit
également s’assurer de favoriser les processus de dénitrification plutdt que les émissions d’oxyde nitreux.

= Phosphore

La mise en place de bandes prairiales pérennes, tout comme la récolte de la biomasse végétale, le travail
réduit du sol et les cultures de couverture constituent des pratiques de conservation clefs pour contréler le
transfert du phosphore d’origine agricole du sol vers les milieux aquatiques et, ainsi, réduire les risques
d’eutrophisation des zone humides avoisinantes (Sharpley et al., 2000). Les bandes de végétation pérenne
contribuent en effet a la capture du phosphore en zones agricoles. Dans une méta-analyse de 73 articles
scientifiques incluant bandes prairiales et riveraines, Zhang et al. (2010) ont estimé que les zones tampons
végétalisées permettent une rétention médiane du phosphore de 71,9 % (soit plus que pour I'azote, mais
moins que pour les sédiments) avec des valeurs minimales et maximales s’échelonnant de 22 a 99,9 %.
Cette méta-analyse a également identifié la largeur des zones tampons végétalisées comme un facteur clef
influencant I'efficacité de rétention du phosphore, puisque la largeur expliquait a elle seule 35 % de la
variance totale de phosphore capturé. Les zones tampons composées d’arbres sont aussi généralement
plus efficaces que les zones tampons composées d’herbacées ou composées d’'un mélange d’arbres et
d’herbacées (98 % par rapport a 69 % pour des bandes de 10 m de large), alors que le type de drainage du
sol (trois catégories : bon, modéré, faible) n’influencait pas I'efficacité des zones tampons dans cette méta-
analyse. Patty et al. (1996) ont montré que les charges de phosphore soluble étaient réduites de 40, 52 et
87 % avec des bandes de seigle localisées en bas de pente de 6, 12 et 18 m de largeur respectivement.
Daniels et Gilliam (1996) ont montré que des bandes de fétuque de 6 m de large étaient plus efficaces pour
réduire les pertes de phosphore total (diminution de 65 a 70 %) que des bandes de 3 m de largeur
(diminution de 40 a 55 %).

L’augmentation de l'infiltration d’eau par les bandes prairiales, tout comme les conditions climatiques,
peuvent dans certains cas limiter I'efficacité des bandes prairiales a capturer le phosphore. Au Nebraska,
Al-wadaey et al. (2012) ont évalué I'effet de bandes prairiales composées de fétuque élevée (70 %) et de
dactyle aggloméré (30 %) situées en bas de pente de placettes de soya ou de mais, représentant 1,1 ou
4,3 % de la surface de la placette, sur les pertes en phosphore a partir des ruissellements naturels issus de
la fonte des neiges ou de trois épisodes de pluie. Leurs résultats montrent que les bandes prairiales
n’influencaient pas les volumes de ruissellement a la fonte des neiges (86,6 m* h™! avec 1,1 % de bandes
prairiales, 40,0 m3 h! avec 4,3 % de bandes prairiales, 34,6 m? h'! sans bandes prairiales), tandis que 4,3 %
de bandes prairiales réduisait les volumes de ruissellement durant les épisodes de pluie par rapporta 1,1 %
de bandes prairiales (44,0 m3 h!) ou sans bandes prairiales (72,4 m* h%). Les ruissellements issus de la fonte
des neiges avaient aussi des concentrations en phosphore dissous de 56 % plus élevées que les
ruissellements causés par la pluie. La présence de bandes tampons a la fonte de neiges ne réduisait pas
significativement les concentrations de phosphore total (3,89-4,80 g L), de phosphore dissous (3,24-4,29
g L'Y) ni de phosphore particulaire (0,51-0,61 g L'). Par contre, lors des épisodes de pluie, la présence de
bandes pérennes réduisait les charges de phosphore total (112-151 g ha an’), de phosphore dissous (43-
54 g halan) et de phosphore particulaire (58-108 g haan!), comparé a I'absence de bande pérenne (473
g halan? 160 g hatlan?, 314 g ha! an’}, respectivement), bien qu’aucune différence n’ait été détectée
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entre les deux surfaces relatives de bandes pérenne testées. Les auteurs concluent ainsi que les zones
tampons herbacées réduisent principalement les pertes en phosphore par la réduction des volumes de
ruissellement, plutot que par la réduction des concentrations en phosphore.

Zhou et al. (2014) ont mesuré des pertes en phosphore total issues de parcelles de mais et soya en semis
direct incluant 10 % de bandes herbacées pérennes en bas de pente, 10 % de bandes herbacées pérennes
réparties en bas de pente et le long des courbes de niveau, 20 % de bandes herbacées pérennes réparties
en bas de pente et le long des courbes de niveau ou aucune bande pérenne (expérience STRIPS). Leurs
résultats montrent que la mise en place de bandes pérennes réduit les concentrations annuelles moyennes
de phosphore total de 82 % et les pertes annuelles de phosphore total de 90 %. Cing ans aprés
I’établissement de ces bandes, aucune différence de pertes de phosphore n’a été détectée selon la surface
relative de ces bandes et leur localisation. Sept ans aprés la mise en place de I'expérience STRIPS, Schulte
et al. (2014) ont rapporté que des bandes prairiales de 4 m de largeur couvrant 10 % de la surface de
drainage diminuait les pertes de phosphore total de 4,3 fois relativement a I'absence de bandes, mais n’ont
pas observé de différences que les bandes soient situées seulement en bas de pente ou réparties en bas de
pente et le long des courbes de niveau, ou bien qu’elles couvrent 10 ou 20 % de la surface de drainage. Les
auteurs concluent ainsi que la mise en place de bandes en bas de pente uniquement et couvrant 10 % de la
surface de drainage permettrait de limiter efficacement les pertes de phosphore sans pour autant
fortement entraver les activités agricoles.

Le phosphore retenu par les bandes herbacées est toutefois susceptible d’étre relargué a long terme dans
I’environnement. Une revue de littérature réalisée par Dorioz et al. (2006) suggére que l'efficacité de
rétention du phosphore ne dépend pas seulement des dimensions des bandes herbacées, mais aussi de
leur composition végétale (notamment du couvert des espéces présentes et de leur phénologie), de la
pente, ainsi que de la structure et de la texture du sol. Par exemple, Rogers et Schumm (1991) ont mesuré
en laboratoire qu’un couvert minimal de végétation de 40 % est requis pour obtenir une rétention du
phosphore supérieure a 40 % par la diminution des vitesses de ruissellement, tandis que cette rétention
atteint généralement un seuil au-dela de 60-70 %. Leeds et al. (1994) recommandent I'utilisation de plantes
de saisons fraiches pour obtenir un couvert maximal durant la saison des pluies. La dégradation de la
structure du sol par le paturage peut de plus réduire I'efficacité de filtration des bandes de végétation
(Cooper et al., 1995). Lorsque les ruissellements excédent la capacité de la zone tampon, la saturation du
sol en eau et la diminution de son temps de résidence diminuent I'efficacité de rétention du phosphore. Les
pluies répétées et les crues en particulier s’accompagnent souvent d’'une diminution temporaire de la
rétention de sédiments et d’un relargage du phosphore dissous (Dillaha et al., 1986; Uusi-Kamppa et al.,
2000). Les variations saisonniéres de la capture de phosphore sont aussi communes du fait des variations
des ruissellements et de la phénologie des plantes. L'accumulation de biomasse végétale en période de
dormance peut par ailleurs se traduire par un relargage périodique du phosphore dissous, notamment lors
des tempétes hivernales ou les événements de neige, tandis que la mobilité du phosphore s’accroit en cas
d’inondations (Turtola and Jaakkola, 1995; Uusi-Kamppa et al., 1997; Yli-Halla et al., 1995).

L’efficacité de filtration du phosphore par la végétation ne peut donc étre considérée que sur le long terme.
Apreés plusieurs années, I'accumulation de sédiments et de phosphore dans les zones tampons peut aussi
induire une plus forte érosion interne. La récolte réguliére de la biomasse végétale et un travail superficiel
du sol peuvent alors aider a réduire a long terme le relargage de sédiments et de phosphore par les zones
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de végétation filtrante (Dorioz et al., 2006). Ces changements d’efficacité de rétention du phosphore
également liés aux facteurs locaux et aux conditions climatiques rendent difficile la définition de régles
générales pour la gestion des zones tampons. Dorioz et al. (2006) suggérent malgré tout qu’une
fonctionnalité optimale des zones de végétation filtrante peut étre atteinte en 1) utilisant une approche
hydrologique pour déterminer la meilleure localisation des bandes tampons, 2) en identifiant les conditions
environnementales en amont (comme la pente et le risque d’érosion) et en aval (comme le niveau de
contamination et la vulnérabilité des cours d’eau) pour optimiser la dimensionalité des bandes tampons
(largeur, longueur, surface relative), les zones tampons de 5 a 10 m étant considérées comme acceptables
sur des pentes de 1 a 10 %, 3) en établissant une végétation possédant un systeme racinaire dense et un
couvert important, maintenue par une fauche réguliere, deux a trois fois par année (le choix précis des
especes étant considéré comme secondaire) et 4) en ajustant la gestion de ces bandes tampons pour
favoriser a long terme le stockage du phosphore et la résistance aux événements climatiques extrémes,
comme les tempétes ou les écoulements de boue.

Comme l'ont souligné Kieta et al. (2018), la plupart des études sur I'efficacité des zones de végétation
filtrante a réduire les concentrations en phosphore ont été menées en climat tempéré ou chaud, tandis
gu’en climat froid les ruissellements d’eau se déroulent principalement durant la fonte des neiges lorsque
les sols sont gelés et que la végétation aplatie au sol par la neige et la glace absorbe peu de nutriments.
Dans ces conditions, I'efficacité des zones tampons peut étre fortement réduite, d’autant plus que les cycles
de gel/dégel favorisent le relargage du phosphore par les plantes. Kieta et al. (2018) ont ainsi rapporté une
efficacité de rétention du phosphore variant de -36 & +89 % au Canada et au nord des Etats-Unis et de
I’Europe, mettant ainsi en évidence la nécessité de développer des méthodes d’établissement et de gestion
des zones de végétation filtrante pour limiter les pertes de phosphore en climat froid.

= Pesticides

Les bandes prairiales contribuent a la réduction des pertes de pesticides dans les ruissellements d’eau issus
de parcelles en cultures annuelles. Dans une revue de littérature incluant 180 articles et portant sur les
stratégies d’atténuation des contaminations de I'eau par les pesticides, Reichenberger et al. (2007) ont
évalué que des bandes herbacées localisées au bas de parcelles agricoles étaient généralement plus
efficaces que les bandes riveraines pour réduire les pertes de pesticides, bien que cette efficacité soit
extrémement variable et ne dépende pas uniquement de la largeur de végétation. La revue de littérature
réalisée par Baker et al. (1995) a notamment montré que des bandes herbacées peuvent réduire les pertes
d’atrazine de 30-91 %, de métribuzine de 50-75 % et de métolachlore de 50-75 %.

Patty et al. (1997) ont mesuré les concentrations de quatre herbicides appliqués aux doses recommandées
(lindane et atrazine dans le mais, isoproturon et diflufenican dans le blé d’automne) dans des parcelles
soumises aux pluies et ruisselant a travers des bandes de ray-grass de 6, 12 ou 18 m de largeur. Leurs
résultats montrent que la végétation herbacée réduit les pertes de lindane de 72-100 %, d’atrazine (et de
ses métabolites) de 44-100 %, de résidus d’isoproturon de plus de 99 % et de résidus de diflufenican de
97 %. Les bandes de 6 m de largeur réduisaient ces pertes de 44 a 99,7 % dépendamment de la molécule
considérée, cette efficacité de rétention des herbicides augmentait a 97-100 % avec des bandes de 12 m de
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largeur. En plus de la largeur de la zone tampon, I'efficacité de rétention des herbicides dépend aussi du
comportement de la molécule considérée : les pertes d’atrazine (une molécule relativement soluble dans
I'eau et modérément adsorbée par le sol) n’étaient réduites que de 44 % avec des bandes de 6 m (97 %
avec des bandes de 12 m), tandis que les pertes de diflufenican (une molécule peu soluble dans I'eau et
fortement adsorbée par le sol) était réduite de 97,4 % avec des bandes de 6 m de large. Dépendamment
des herbicides utilisés (et possiblement du type de sol), il est donc possible d’optimiser la largeur des bandes
de végétation filtrante a établir : de plus larges bandes sont requises pour capter les molécules solubles.

Dans une étude de terrain de trois ans basée sur des précipitations simulées, Rankins et al. (2000) ont évalué
I'effet de bandes de végétation monospécifique de 30 cm de largeur composées de barbon de Gérard,
d’herbe grama, de panic érigé ou de fétuque élevée sur les pertes de fluométuron et de norflurazon. Cette
étude montre que 5 a 12 % des quantités totales d’herbicides appliqués étaient lessivées en I'absence de
bandes de végétation, contre 3 a 5% en présence de végétation herbacée. La concentration des
ruissellements de surface en fluométuron était réduite de 59-84 % en présence de bandes de végétation,
indépendamment de leur composition, tandis que le barbon de Gérard et I'herbe grama étaient plus
efficaces pour réduire les pertes de norflurazon que le panic érigé ou la fétuque élevée (63-86 % par rapport
a 45-51 %). Méme si cette étude n’avance aucun mécanisme pour expliquer ces différences entre especes,
les auteurs suggerent que les espéces végétales implantées doivent étre choisies sur la base de leur
longévité, de leur compétitivité, de leur tolérance aux herbicides et aux conditions environnementales et
de leur facilité d’établissement. Le panic érigé, en particulier, a été identifié comme plus tolérant aux
dérives d’herbicides que le barbon de Gérard ou I’herbe grama (Rankins et al., 1999).

Belden et Coats (2004) ont étudié I'effet de la composition en espéces végétales (brome inerme, barbon de
Gérard, fétuque élevée, panic érigé seul ou dans un mélange de cing especes comprenant également
I'herbe des Indiens) sur le lessivage de I'atrazine et du métolachlore dans des colonnes de sol de 30 cm de
haut. Dans cette expérience, la colonne de sol était arrosée avec une solution d’eau enrichie en herbicides
(représentant les doses appliquées au champ) aux jours 0 et 7, tandis que seule de I'eau était utilisée aux
jours 14 et 21 (représentant ainsi I'eau de pluie). Leurs résultats montrent que ni la présence ni la
composition d’herbacées ne réduisait la quantité d’herbicides lessivés (solution enrichie en herbicides),
bien que la présence d’herbacées doublait le temps nécessaire a I'infiltration de I'eau. Toutefois, la quantité
d’herbicide lessivée apres arrosage a I’eau (sans herbicide) était fortement influencée par la composition
végétale : la fétuque élevée était la moins efficace et réduisait les quantités lessivées d’atrazine et de
métolachlore de 13 et de 33 % respectivement, alors que le mélange d’espéces était le plus efficace avec
des réductions respectives de 43 et de 44 %. De plus, le mélange herbacé augmentait la minéralisation de
I'atrazine de 2,6 fois et la formation de résidus liés de métolachlore de 7,6 fois. La diversité et la composition
des bandes prairiales peuvent ainsi étre des éléments importants a considérer pour réduire les pertes
d’herbicides.

Plus récemment, Hladik et al. (2017) ont évalué le potentiel des bandes prairiales a réduire les pertes de
néonicotinoides. Leur étude a évalué les résidus de néonicotinoides dans les eaux souterraines, les
ruissellements de surface, le sol et la biomasse végétale aux abords de champs plantés durant six ans (2008-
2013) avec des semences de mais et de soya enrobées de néonicotinoides (clothianidine et imidaclopride)
etincluant ou non des bandes prairiales composées principalement de brome inerme sur 10 % de la surface
de drainage (dosage de néonicotinoides réalisé en 2015-2016, soit 2-3 ans aprés le dernier usage de
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semences enrobées). Parmi les six néonicotinoides analysés, trois ont été détectés (clothianidine,
imidaclopride et thiaméthoxame) dans au moins une des matrices testées (eaux souterraines,
ruissellements de surface, sol et biomasse végétale). Les résultats montrent aussi que les champs
comportant des bandes prairiales avaient de plus faibles concentrations en néonicotinoides dans les eaux
souterraines (11 par rapport a 20 ng L) et dans les sols (< 1 par rapport a 6 ng L) en bas de pente, alors
que les concentrations en néonicotinoides dans les ruissellements de surface étaient similaires en présence
et en absence de bandes prairiales. Aucun néonicotinoide n’a par ailleurs été détecté dans le feuillage ou
dans les racines des herbacées composant les bandes prairiales, ce qui suggére une exposition aux
néonicotinoides moindre des insectes et des pollinisateurs utilisant ces bandes apres I'arrét de I'utilisation
de semences enrobées. Cette étude démontre finalement qu’en plus des herbicides, les bandes prairiales
peuvent constituer des filtres efficaces pour limiter les pertes d’insecticides.

o Matiere organique du sol

La végétation pérenne améliore la structure et les propriétés hydrauliques des sols en augmentant le
nombre et la taille des macropores, leur contenu en carbone organique, leur porosité et leur agrégation
(Asbjornsen et al., 2013), ce qui limite les risques d’érosion et leurs effets négatifs sur les rendements des
cultures. Les prairies agissent le plus souvent comme des puits de carbone, une grande partie de leur
production de biomasse étant racinaire (Conant et al., 2001; Freibauer et al., 2004). Conant et al. (2001)
ont ainsi estimé a partir d’'une vingtaine d’études que la conversion des terres arables en prairies permettait
une augmentation annuelle moyenne de 3 % du contenu et de 5 % de la concentration en carbone du sol.
Cette étude a aussi estimé que les taux de séquestration du carbone dans les sols étaient plus importants
dans les 10 premiers centimetres et dans les 40 premiéres années apres la mise en place d’une stratégie de
restauration incluant la conversion de cultures annuelles en prairies. Au Kansas, Glover et al. (2009) ont
évalué que les cultures pérennes maintenaient 43 t ha de carbone organique de plus que les cultures
annuelles dans le premier metre de sol.

L’accumulation de carbone dans les sols par les cultures pérennes est généralement un processus a long
terme. Dans le contexte de restauration de la plaine alluviale de la riviere Crawfish (Wisconsin), Jelinsk et
Kucharik (2009) ont montré que le sol des prairies restaurées depuis moins de sept ans apres la production
de cultures annuelles ne différait pas des sols actuellement encore cultivés, mais qu’apres sept a 45 ans, les
prairies restaurées avaient un contenu en carbone organique et en azote total plus élevé que les terres
arables. En Ontario, Gregorich et al. (2001) ont montré qu’aprés 35 ans, les sols soumis a une rotation mais
— avoine — luzerne avaient 20 t ha! de carbone de plus dans I’'horizon 0-70 cm et 40 % plus de carbone issu
de plantes en C3 dans I’'horizon 0-30 cm que ceux soumis a une monoculture de mais. Au Nebraska, Varvel
(2006) a montré que la monoculture ou les rotations peu diversifiées (mais — soya ou sorgho — soya)
induisaient un déclin du contenu en carbone organique des sols dans I’horizon 0-30 cm, tandis qu’une
rotation plus diversifiée (soya — sorgho — mélange avoine trefle — mais) permettait de maintenir ces stocks
de carbone organique pendant 18 ans. De plus, I'inclusion de cultures fourragéres dans les rotations n’induit
généralement pas de pertes de rendements des cultures annuelles. Pendant 16 ans, une rotation diversifiée
basée sur des cycles de quatre ans a par exemple été montrée comme efficace pour réduire la variabilité
des rendements, relativement aux monocultures (Varvel, 2000). Une étude menée durant huit ans en lowa

72



a montré que les rendements en grain du mais et du soya étaient plus élevés avec une rotation mais — soya
— avoine — luzerne qu’avec une rotation mais — soya (12,8 par rapport a 12,2 t ha™ pour le mais et 3,8 par
rapport a 3,4t ha™ pour le soya; Davis et al., 2012). Du fait de ces meilleurs rendements, cette étude a aussi
montré que les bénéfices économiques étaient aussi plus élevés qu’avec une rotation mais — soya (701 $
hatannée™ parrapport 3 609 $ ha*année™). De facon similaire, Persson et al. (2007) ont montré en Suéde
gu’inclure deux années d’herbacées pérennes dans une rotation de cultures de six ans (incluant canola, blé
d’automne, avoine de printemps et orge de printemps) réduisait les pertes de carbone du sol sans pour
autant diminuer les rendements des cultures annuelles a long terme (sur 31 ans).

Des résultats comparables ont été obtenus dans le cas de I'établissement de bandes prairiales. Aprés cing
ans, Pérez-Suarez et al. (2014) ont par exemple montré que I’établissement de bandes pérennes de brome
inerme en bas de pente sur 10 % de la surface de drainage améliorait la qualité du sol en augmentant la
disponibilité en carbone organique de 37 % et la disponibilité en azote total de 100 %, tandis que I'absence
de bande prairiale (c’est-a-dire 100 % de mais et soya) diminuait ces parametres de 31 et 28 %
respectivement. Bien que les bandes de végétation pérenne puissent constituer des sources de carbone
organique dissous et contribuer a la dégradation des eaux de surface, Veum et al. (2009) ont montré que
I’établissement de bandes tampons n’augmente pas les pertes de carbone organique dissous
comparativement aux pertes observées dans des parcelles de mais ou de soya. L’accumulation de carbone
organique dans les sols dépend également de la composition végétale et bénéficie notamment de la
présence de légumineuses a biomasse élevée, comme le lotier corniculé ou le trefle blanc, comme I'a
montré une expérience combinatoire comparant une, deux, trois ou six espéces appartenant a trois groupes
fonctionnels distincts (De Deyn et al., 2009). En synthétisant 12 années d’expériences comparant des
prairies dont la richesse en espéces était variable, Fornara et Tilman (2008) ont également montré que les
légumineuses et les graminées C4 avaient un role clef dans I'accumulation de carbone dans les sols. La
présence de ces espéeces dans les prairies augmentait en effet I'accumulation de carbone dans les sols de
522 % et de 193 % pour les légumineuses et les graminées C4, respectivement.

o Activité biologique des sols

La structure et le fonctionnement des communautés microbiennes du sol sont largement influencés par la
mise en place de cultures pérennes. En comparant des cultures annuelles de mais en semis direct a des
cultures pérennes de panic érigé durant deux ans en lowa, Hargreaves et al. (2015) ont observé que la
culture pérenne de panic augmente la diversité de Shannon et I'équitabilité des communautés
microbiennes du sol, relativement au mais, bien que la composition de ces communautés soit similaire
entre les deux systémes. Les cultures pérennes semblent principalement influencer la structure des
communautés microbiennes du sol plutét que d’induire des variations de leur composition.

Les réseaux trophiques du sol déterminent fortement les vitesses de transformation du carbone et de
I'azote, la minéralisation des nutriments et I'absorption des nutriments par les plantes (Bardgett et al.,
1999; Chapin et al., 2002; Schroter et al., 2003). Les nématodes s’alimentant de microorganismes ou de
biomasse racinaire ont en particulier un réle clef pour le fonctionnement écosystémique des prairies
(Bardgett et al., 1999). Culman et al. (1999) ont montré que les cultures pérennes abritent, dans les 40
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premiers centimeétres du sol, des communautés microbiennes et de nématodes dont la composition differe
fortement de celles qu’abritent les cultures annuelles. Les cultures pérennes permettent aussi de maintenir
des communautés de nématodes 25 a 37 % plus riches en espeéces, ce qui démontre |'existence de réseaux
trophiques plus diversifiés dans les sols. Glover et al. (2009) ont observé que les réseaux trophiques des
sols cultivés en cultures pérennes sont plus complexes et stables que ceux caractérisant les cultures
annuelles.

La réponse des communautés microbiennes du sol est en partie déterminée par la composition végétale
des prairies quiy sont cultivées. Bardgett et al. (2002) ont par exemple montré que la biomasse microbienne
n’est pas influencée par la présence de ray-grass vivace, tandis qu’elle augmente en présence d’agrostide
commune (Agrostis capillaris), d’houlque laineuse (Holcus lanatus) et de fétuque rouge, ces deux premieres
especes augmentant aussi la proportion relative de champignons, relativement aux bactéries. Le ray-grass
vivace et I'agrostide commune réduisaient toutefois I'équitabilité des acides gras phospholipidiques
microbiens, ce qui suggere un possible effet négatif de ces plantes sur la diversité des communautés
microbiennes du sol. Un choix approprié des espéeces cultivées peut donc bénéficier a la qualité biologique

des sols, bien que peu de données précises soient disponibles a ce sujet.
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L'inclusion des cultures fourrageres pluriannuelles dans la rotation des cultures annuelles favorise le
controle des adventices dans les cultures annuelles subséquentes. La diminution de |'abondance
d’adventices due aux cultures pérennes s’effectue notamment par 1) I'établissement de nouvelles
conditions abiotiques, souvent défavorables aux adventices de cultures annuelles (Entz et al., 2002), 2)
I’'augmentation des perturbations par la fauche réguliere ou le paturage, 3) I'absence de travail du sol sur
de longues périodes, ce qui limite la germination des adventices annuelles (Huarte et Arnold, 2003), 4) le
fort recouvrement et le systéme racinaire dense des cultures pérennes, qui favorisent I'exclusion des
adventices par compétition (Schoofs et Entz, 2000) et par 5) I'activité allélopathique de certaines espéces
fourrageres, comme la luzerne (Khanh et al., 2005). En favorisant le controle des adventices, ces processus

complémentaires peuvent notamment contribuer a un moindre recours aux herbicides.

De nombreuses études ont démontré le fort impact des cultures annuelles sur les espéces et communautés
adventices. Ce controle amélioré des adventices résulte le plus souvent d’une baisse de I’abondance et de
la diversité d’espéces adventices. En France, Fried et al. (2008) ont observé que les cultures annuelles
établies aprés une culture fourragére (luzerne ou mélange ray-grass — trefle rouge) abritent en moyenne
deux fois moins d’adventices que les monocultures annuelles (23 espéces par rapport a 12). Bien que Meiss
et al. (2010a) aient observé une richesse et une diversité de Shannon en adventices similaires entre des
parcelles cultivées en blé depuis au moins cing ans et des parcelles de blé établies apres une luzerne
pluriannuelle, ces deux systémes montraient de fortes différences de groupes écologiques. Les parcelles
cultivées apres une luzerne avaient une plus grande abondance d’adventices dicotylédones pérennes et
une moindre abondance de dicotylédones annuelles grimpantes ou érigées. De telles différences ont aussi
été démontrés au Manitoba, ou les parcelles de céréales établies apres une luzerne avaient de plus faibles
densités de graminées (folle avoine et sétaires (Setaria spp.)) et de dicotylédones annuelles (moutarde des
champs (Brassica kaber) et gaillet gratteron (Galium aparine)), en comparaison a des monocultures de
céréales, tandis que les densités de dicotylédones pérennes pouvaient soit diminuer (chardon (Cirsium
arvense)), soit augmenter (pissenlit (Taraxacum officinale) et tabouret des champs (Thlapsi arvense);
Ominski et al., 1999). En France, les adventices comme le pissenlit, la véronique de Perse (Veronica persica),
les crépides (Crepis spp.), le paturin commun (Poa trivialis), la silene a larges feuilles (Silene latifolia), la
capselle (Capsella bursa-pastoris) ou les picrides (Picris spp.) sont notamment caractéristiques des cultures
pérennes de luzerne, tandis que la mercuriale annuelle (Mercurialis annua), le gaillet gratteron, la renouée
faux liseron (Fallopia convolvulus), le chénopode blanc ou le chardon des champs sont surtout associées
aux cultures annuelles (blé, canola, pois, tournesol, mais et sorgho; Meiss et al., 2010b). Des bénéfices
similaires des prairies pour le controle des adventices (parfois rapportés comme équivalents a I'utilisation
de pesticides) ont été mis en évidence en Suisse (Hiltbrunner et al., 2008), en Californie (Norris et Ayres,
1991) ou en Australie (Gill et Holmes, 1997). En lowa, Heggenstaller and Liebman (2006) ont montré qu’un
an et demi de luzerne, en rotation avec du mais et du soya, permet de réduire I'usage d’herbicides de 75 %
(comparativement a une rotation sans luzerne). L’ efficacité du contréle des adventices dépend toutefois de
la composition végétale des prairies. En Suéde, une rotation de six ans (navette, blé, avoine et orge) incluant
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deux ans de prairies (fléole et fétuque des prés) induisait aprés 26 ans une plus grande biomasse
d’adventices (38-84 g de matiére séche m2) qu’une rotation incluant deux ans de prairies composées de
luzerne, tréfle rouge et fléole (18-29 g de matiére séche m2), mais une diversité d’adventices similaire
(Andersson et Milberg, 1996, 1998).

De nombreuses études ont attribué I'effet positif des prairies sur le contréle des adventices a une variation
des banques de graines. Bellinder et al. (2004) ont montré que la culture de luzerne ou de trefle pendant
deux ans provoque une variation des banques de graines d’adventices similaire a celle observée avec un
labour et une application d’herbicides en mais, alors que deux années de culture de seigle induisaient de
plus fortes densités de graines d’adventices. L'établissement de Iégumineuses peut donc s’avérer une
solution de rechange efficace a I'utilisation d’herbicides. En agriculture biologique en Allemagne, Albrecht
et al. (2005) ont montré que les densités de graines d’adventices dans le sol augmentaient de 30-40 % aprés
une céréale d’automne ou un tournesol, mais diminuaient de 39 % apres la culture d’'un mélange trefle —
graminée (sauf pour deux adventices pérennes, le chiendent (Elymus repens) et le pissenlit). Au Maryland,
Teasdsale et al. (2004) ont comparé une rotation mais — soya de deux ans en agriculture biologique a une
rotation mais — soya — blé de trois ans et a une rotation mais — soya — blé — mélange trefle rouge et dactyle
de quatre ans. Cette étude montre que les densités d’amarante hybride (Amaranthus hydridus) et de
chénopode blanc dans les banques de graines des champs de mais étaient plus faibles lorsque cette culture
était précédée d’une prairie plutot que d’un soya ou d’un blé, tandis que la densité de graminées annuelles
était plus élevée.

L’effet des prairies sur le controle des adventices interagit de plus avec le type de travail du sol et les apports
d’azote. Au Dakota du Sud, Clay et Aguilar (1998) ont observé que les champs de mais précédant deux
années de luzerne avaient de plus faibles densités de plantules de graminées adventices (principalement
de sétaires et d’échinochloa pied-de-coq (Echinochloa crus-galli)) a de faibles apports d’azote, ainsi qu’une
densité d’adventices a feuilles larges (amarantes, chénopode blanc, ambroisie (Ambrosia artemisiifolia))
réduite de 60 a 80 %. L’effet positif de la luzerne sur le contréle des graminées adventices en cas de faible
fertilisation azotée était notamment lié a une plus faible proportion de graines dans les sols. A des niveaux
moyens et élevés de fertilisation azotée, la densité de plantules de graminées adventices était similaire
entre les rotations, tandis que la densité d’adventices a feuilles larges pouvait soit diminuer, soit augmenter.
En Ohio, Cardina et al. (2002) ont documenté les banques de graines de champs cultivés en monocultures
de mais ou en rotation mais — avoine-prairie durant 35 ans. Cette étude montre que la densité de graines
adventices dans les sols était réduite de 40 a 45 % en rotation mais — avoine-prairie dans les systéemes en
semis direct, mais augmentait de 45 a 72 % dans les systemes avec travail du sol. Les banques de graines
adventices en rotation mais — avoine-prairie avaient également une plus grande diversité d’espéces et une
meilleure équitabilité qu’en monoculture de mais (Sosnoskie et al., 2006). Entz et al. (2002) ont évalué la
perception des producteurs vis-a-vis de I'effet des cultures pérennes sur le contréle des adventices au
Manitoba et en Saskatchewan : 83 % des producteurs enquétés ont décrit un effet positif de ce controle
pour les cultures annuelles un an (11 %), deux ans (50 %) et plus de deux ans (33 %) apres la destruction
des cultures pérennes.

Ces études démontrent que la diversification des rotations culturales avec des cultures pérennes peut, dans

certains cas, dépendamment des groupes d’espéces (dicotylédones et graminées annuelles par rapport aux
vivaces), favoriser le contrdle des adventices associés aux cultures annuelles en relation avec une variation
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de la composition des banques de graines. Des études complémentaires pourraient permettre d’optimiser
la durée de culture des prairies ou leur composition végétale afin de renforcer cet effet positif, tout comme
les pratiques de travail du sol et de fertilisation. Peu d’études ont de plus étudié I'impact des bandes
prairiales sur le contréle des adventices. Bien que les bandes prairiales puissent réduire la pression
d’adventices dans les cultures annuelles avoisinantes, cet effet mériterait d’étre quantifié plus précisément.

Les cultures fourrageres pérennes favorisent généralement le controle des adventices grace
a leur recouvrement dense, la fauche réguliere et I’absence de travail du sol, défavorables
notamment aux adventices annuelles. Diversifier les rotations culturales en alternant
cultures pérennes et annuelles peut donc promouvoir une réduction de l'utilisation
d’herbicides. La composition en espéces fourragéres (beaucoup d’études ayant été menées
sur la luzerne), leur biomasse, tout comme la fertilisation azotée et le type de travail du sol
des cultures annuelles peuvent toutefois affecter I'efficacité du controle des adventices.

De nombreuses études ont montré un effet positif des prairies sur la biodiversité terrestre de I’échelle locale
a celle du paysage. Sept ans aprés la mise en place de I'expérience STRIPS, |'établissement de bandes
prairiales de 4 m de large en bas de pente ou a mi-pente de parcelles de mais et de soya induisait,
comparativement a I'absence de bandes prairiales, une augmentation de la richesse en insectes de 2,6 fois,
de I'abondance de pollinisateurs de 3,5 fois et de la richesse, de la diversité et de I'abondance d’oiseaux de
2,1, 2,6 et 1,9 fois respectivement (Schulte et al., 2017). Que ces bandes prairiales représentant 10 % de la
surface de drainage soient mises en place en bas de pente uniquement ou réparties en bas de pente et le
long des courbes de niveau n’avait toutefois pas d’effet sur ces taxa. La richesse, la diversité et I'abondance
d’oiseaux étaient en revanche plus élevées lorsque les bandes prairiales couvraient 20 % de la surface de
drainage, réparties en bas de pente et le long des courbes de niveau (Schulte et al., 2017). Aprés quatre
ans, Hirsch et al. (2013) ont mesuré une augmentation de 380 % de la diversité végétale en comparant les
bandes prairiales établies aux cultures annuelles, un résultat attribuable notamment a une augmentation
de la diversité d’espéces prairiales indigénes plutot qu’a une augmentation de la diversité d’adventices. Cox
et al. (2014) ont observé que les bandes herbacées abritent une plus grande abondance d’insectes
aphidiphages que les cultures annuelles adjacentes, sans que cela ne bénéficie toutefois au contrble
biologique. Une plus grande diversité de plantes, d’arthropodes herbivores, d’abeilles et d’oiseaux
caractérise également les cultures bioénergétiques de panic érigé, comparativement aux champs de mais,
bien que la diversité de plantes et d’arthropodes y soit plus faible qu’en prairie (Werling et al. 2014). Les
prairies semi-naturelles supportent aussi une plus grande diversité de papillons et de bourdons que les
bordures non cultivées de cultures annuelles (Ockinger et Smith, 2007). A I’échelle du paysage, les prairies
favorisent la biodiversité en augmentant la diversité d’habitats et la complexité du paysage. L’abondance
d’oiseaux champétres et de pollinisateurs comme les abeilles augmente le plus souvent avec la proportion
de prairies dans le paysage (voir Holzschuh et al., 2010). Les prairies forment en effet des habitats moins
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fréquemment perturbés que les cultures annuelles et renferment de plus une grande diversité de
ressources trophiques et de sites de reproduction, qui favorisent le développement de réseaux complexes
d’interactions entre espeéces. L’établissement de prairies devrait donc étre considéré comme une mesure
clef pour le maintien de la biodiversité en paysages agricoles.

Moins de données sont toutefois disponibles au sujet des bénéfices des cultures pérennes pour la
biodiversité aquatique. Certains projets de restauration de prairies humides dans un objectif de
conservation (c’est-a-dire de prairies non principalement restaurées a des fins agricoles) fournissent des
éléments de réponse partiels quant a ces effets. En lllinois, Meyer et Whiles (2008) ont montré que des
prairies anciennement paturées ou br(ilées et restaurées depuis 5 a 16 ans présentaient une abondance,
une biomasse et une diversité de macro-invertébrés similaires a celles de zones humides naturelles. Au
Wisconsin, Dodson et Lilie (2001) ont caractérisé les communautés de zooplancton de 56 zones humides
palustres catégorisées comme agricoles (c’est-a-dire situées a moins de 30 m de cultures annuelles et dans
des bassins versants contenant au moins 25 % de cultures annuelles ou de prairies intensément paturées),
peu perturbées ou restaurées hydrologiquement aprés usage agricole pour favoriser la sauvagine. Cette
étude montre une plus grande diversité zooplanctonique dans les sites restaurés (7,29 espéces en moyenne
par site), comparativement aux sites agricoles (3,88 espéces). Environ six années étaient requises apres
restauration pour atteindre une diversité similaire a celle des sites peu perturbés. En Saskatchewan,
Bortolotti et al. (2016) ont comparé les communautés biologiques de la région des cuvettes des prairies
dans des sites restaurés depuis 1 a 3 ans apres drainage et paturage ou mise en culture (prairies de fauche
ou cultures annuelles), des sites restaurés depuis 7 a 14 ans et des sites jamais drainés. En ce qui concerne
le phytoplancton, la composition des communautés diatomées ne différait pas entre les sites. Cependant,
I'abondance de cystes de chrysophytes et d’Enotia binularis était plus élevée dans les sites restaurés, alors
que celle de Cocconeis spp. était plus élevée dans les sites naturels. Les sites restaurés avaient également
une plus grande abondance de cyanobactéries. En ce qui concerne le zooplancton, les sites restaurés
avaient une plus grande abondance de Chaoborus. Toutefois, la concentration en carbone et en oxygéne
dissous et la présence de poissons déterminaient plus fortement la composition des communautés de
zooplancton que le statut de restauration des sites. En ce qui a trait aux macro-invertébrés, les sites
récemment restaurés avaient une plus grande abondance de larves de Chaoborus que les sites plus
anciennement restaurés et les sites naturels, mais une moins grande abondance d’amphipodes. Bien que
ces études tendent a démontrer un effet positif de la restauration de milieux humides sur la biodiversité
aquatique apres abandon des activités agricoles, plus d’études semblent requises pour vérifier si ces
résultats valent aussi pour les cultures annuelles en zones inondables converties en cultures fourragéres

pérennes régulierement fauchées.
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L'impact positif des prairies sur la biodiversité terrestre est bien renseigné dans la
littérature. Les cultures pérennes et les bandes prairiales abritent généralement une plus
grande diversité et abondance d’arthropodes, de pollinisateurs et d’oiseaux champétres
que les cultures annuelles, ce qui favorise le maintien de la biodiversité a I'échelle des
paysages. Peu de données sont toutefois disponibles concernant I'effet des cultures
fourrageres sur la biodiversité aquatique. Bien que certaines études aient montré une
diversité et une abondance en phytoplancton, en zooplancton et en macro-invertébrés plus
élevées dans des prairies humides restaurées aprées usage agricole, ces résultats restent a
prouver dans un contexte de conversion de cultures annuelles en cultures pérennes.

La zone riveraine correspond a l'interface semi-terrestre entre un écosysteme aquatique et un écosysteme
terrestre. Elle s’étend de la limite du plan d’eau jusqu’a la lisiere des communautés terrestres (Naiman et
al., 2005). Le terme « bande riveraine » est souvent utilisé et désignerait plus spécifiquement la zone
protégée, restaurée ou aménagée entre les cours d’eau et les champs cultivés afin de maximiser la rétention
de sédiments et l'infiltration d’eau dans les bassins versants agricoles. Selon Sweeney et Newbold (2014),
les bandes riveraines sont congues pour créer « un espace suffisant pour intercepter les polluants générés
par les activités au champ avant qu’ils n’atteignent le cours d’eau ». Elles sont généralement végétalisées
dans ce but. La préservation d’une bande riveraine composée de végétation spontanée de trois métres de
largeur entre les champs cultivés et les cours d’eau est une mesure obligatoire dans la province de Québec
depuis I'adoption de la Politique de protection des rives du littoral et des plaines inondables du
gouvernement du Québec, en 1987.

La zone riveraine est un écosysteme naturellement dynamique, fortement influencé par les variations du
régime hydrologique, qui définit quatre gradients multidimensionnels : un gradient longitudinal agissant de
I'amont a I'aval, un gradient latéral s’étendant du systéme terrestre au systeme aquatique, un gradient
vertical des échanges entre I'eau de surface et I'eau souterraine et un gradient temporel résultant des
perturbations hydrologiques naturelles et de la morphologie dynamique des riviéres (Petts et Amoros,
1996; Poff et al., 1997); Ward, 1989, 1998; Tockner et al., 2010).

A I'échelle régionale, les zones riveraines correspondent a des réserves de biodiversité puisque leurs
dynamiques spatiotemporelles favorisent le développement d’une mosaique d’habitats diversifiée, capable
d’héberger des espéces avec des niches écologiques distinctes, voire de structurer la biodiversité du
paysage en agissant comme des corridors de dispersion importants pour les espéces. De plus, les zones
riveraines procurent plusieurs services écologiques, c’est-a-dire les bénéfices que ’humain tire directement
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ou indirectement des écosystémes (voir la section « Approche par traits » du présent document), en
particulier ceux liés a la qualité de I'eau.

Les communautés végétales des milieux riverains sont hautement diversifiées. Les espéces les plus
emblématiques de ces milieux appartiennent notamment a la famille des salicacées (exemple : Populus
alba, Populus nigra, Salix alba), mais les zones riveraines hébergent également plusieurs hydrophytes (c’est-
a-dire des especes qui poussent en partie ou en totalité dans I'eau, grace a des adaptations spécifiques
telles que des bourgeons dormants immergés), des hélophytes émergentes (c’est-a-dire des espeéces
poussant dans des sols saturés avec une tige aérienne érigée et qui repoussent a partir d’organes de
stockage souterrains tels que Calamagrostis spp., Phragmites spp. ou Typha spp.), les cypéracées
(notamment les Carex spp.) et les joncacées (exemple : Juncus spp.), qui ont développé des stratégies pour
tolérer la nature dynamique des systemes fluviaux, en plus des plantes éphémeres capables de compléter
leur cycle vital rapidement, lors des courts moments ou les conditions leur sont propices.

Traditionnellement, les plantes de milieux riverains étaient classées en quatre grandes catégories définies
par les stratégies écologiques spécifiques qu’elles développent pour s’établir dans des environnements
riverains saturés en eau et régulierement perturbés : les « envahisseuses » produisent de larges quantités
de propagules disséminées par le vent et I'’eau pour coloniser des substrats alluviaux; les « endurantes »
possedent des organes végétatifs qui permettent une repousse a la suite d’un bris ou de I'enfouissement
de la tige et des racines en raison d’inondations a haute énergie; les « résistantes » peuvent supporter une
inondation prolongée pendant la saison de croissance; et les « évitantes » sont des especes pionnieres sans
adaptation spécifique aux perturbations hydrologiques, mais qui peuvent germer et pousser rapidement
pendant des fenétres temporelles favorables (Naiman et al., 1998).

Plusieurs typologies basées sur les caractéristiques hydrologiques, gé¢omorphologiques ou biologiques ont
été proposées pour classer les zones riveraines en unités homogeénes et en favoriser la gestion : 1) la
classification géomorphologique hiérarchique délimitant I'étendue spatiale des cours d’eau, segments,
trongons et habitats; 2) la classification de Rosgen basée sur les caractéristiques géomorphologiques et sur
les caractéristiques du chenal, telles que la sinuosité, la composition du lit ou le confinement du chenal
d’écoulement; 3) le Process Domain Concept classifiant les zones riveraines en pentes, dépressions, chenaux
ou plaines d’inondation selon les processus physiques définissant la structure et les dynamiques d’habitat;
et 4) les classifications biotiques telles que le Riparian, Channel and Environment Inventory (ou RCE : voir
Naiman et al., 2005). Une classification basée sur la structure de la végétation pourrait cependant étre utile
en contexte agricole, considérant que le type de communauté végétale du milieu riverain a une influence
sur les services écologiques qu'il procure (Quinn et al., 2001 : voir la section « Services écologiques liés au
sol et a I’eau ») et considérant le réle clef des arbres et arbustes pour les écosystémes riverains (Standford
et al,, 1996; Lyons et al. 2002).

Les services écologiques peuvent étre classés en différentes catégories : les services d’approvisionnement
font référence a la nourriture, a I'eau, au bois et aux fibres fournis par les écosystéemes; les services culturels,
aux bénéfices récréatifs, esthétiques et spirituels; et les services de soutien ou de régulation, qui
comprennent la formation du sol, la photosynthése et le recyclage des éléments nutritifs, qui n’ont pas une
valeur immédiate pour les humains, mais contribuent a la livraison des autres services (Millenium
Ecosystem Assessment, 2005). Les zones riveraines ont |le potentiel de fournir des services correspondant a
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I’ensemble de ces catégories. Ceux-ci incluent, mais ne se limitent pas a : la régulation de I'eau?, |a stabilité
du sol, la fertilité du sol et le recyclage des éléments nutritifs, la régulation climatique, la régulation
biotique, ainsi que des services d’approvisionnement (fourrage, fibres, etc.; de Bello et al., 2010; Asbjornsen
et al,, 2013; Capon et Pettit, 2018).

Trois types de végétation de milieu riverain peuvent étre distingués facilement a partir des types
biologiques dominants : les foréts riveraines dominées par les arbres, les zones riveraines arbustives
dominées par les arbustes et les prairies riveraines dominées par des espéces herbacées, mono- et
dicotylédones. Dans les zones riveraines naturelles, ces trois types de végétation coexistent pour former
une mosaique d’habitats dont I’étendue spatiale dépend notamment de la fréquence et de I'intensité des
inondations, ainsi que des surfaces géomorphologiques (c’est-a-dire que I’'abondance d’arbres et d’arbustes
augmente généralement le long de gradients latéraux allant de la riviere au champ, mais leur étendue reste
limitée quand les pentes sont prononcées).

Dans leur revue exhaustive de la littérature, Lyons et al. (2000) ont comparé des zones boisées comprenant
des arbres et des arbustes avec des zones enherbées comprenant surtout des graminées, démontrant que
ces deux types de végétation apportent des services écologiques différents, soit en servant d’habitats pour
des espéces différentes de macro-invertébrés ou, encore, en offrant une meilleure rétention de I'azote
dissous dans le cas des zones boisées. Il apparait toutefois que lorsqu’une zone riveraine est restaurée ou
mise en place dans le but d’améliorer la qualité de I'eau dans les paysages agricoles, les assemblages
plurispécifiques de plantes apportent généralement plus de bénéfices que des bandes de végétation
monospécifiques (Osborne et Kovacic, 1993; Mayer et al., 2007). Plus particulierement, les bandes
riveraines a trois zones de 15 a 20 m de largeur composées, du champ a la rive, de plantes herbacées
dominées par le panic érigé sur 7 m, de deux rangées d’arbustes (comme Physocarpus opulifolius, Prunus
virginiana ou Cornus sericea) et de quatre a cing rangées d’arbres a croissance rapide (tels que Populus
spp., Salix spp., Acer saccharinum, Quercus macrocarpa, ou Fraxinus pennsylvanica) ont été identifiées
comme particulierement efficaces pour améliorer la qualité de I'eau (Schultz et al.,, 1995). Elles sont
généralement recommandées par le USDA (exemple : NCRS, 2006). La premiere zone constituée de panic
érigé est semblable a ce qui est appelé bande enherbée (Blanco-Canqui et al., 2006; Bentrup, 2008). Le role
d’une telle bande est d’augmenter I'efficacité de la zone riveraine de plusieurs fagons, soit en interceptant
le ruissellement, en diminuant sa vitesse d’écoulement et en favorisant sa dispersion, tout en captant les
sédiments en suspension et les éléments nutritifs qui y sont adsorbés (Dabney et al., 1995; Gilley et al.,
2000; Blanco-Canqui et al., 2004; Blanco-Canqui et al., 2006).

De facon plus générale, un paysage agricole dans lequel des bandes riveraines forestieres ont été établies
peut étre considéré comme un systeme agroforestier, puisque I'agroécosysteme inclut ainsi la présence

1 Régulation du moment et de 'ampleur du ruissellement, des inondations et de la recharge des aquiféres (Millenium Ecosystem
Assessment, 2005).
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d’espéces arborescentes, tout comme dans le cas des systéemes de cultures intercalaires avec arbres ou
avec haies brise-vent. Ces pratiques différentes et non exclusives ont un grand potentiel pour soutenir la
livraison de services écologiques et devraient donc toutes étre considérées dans les stratégies de
restauration, méme si les bandes riveraines sont d’abord intéressantes pour ce qui est de I'amélioration de
la qualité de I’eau en raison de leur proximité avec les écosystémes aquatiques.

Pour certains services en particulier, la classification de la végétation en grandes catégories n’est cependant
pas le seul facteur a considérer. Dosskey et al. (2010) mentionnent des différences importantes entre les
especes, méme au sein de types similaires (graminées, dicotylédones herbacées, arbustes, arbres, etc.).
Parmi les especes citées dans la littérature, par exemple, I'utilisation d’'une combinaison de panic érigé avec
la fétuque élevée dans la bande riveraine est plus efficace que I'utilisation de la fétuque élevée seule. Cette
combinaison a permis de retirer 4,9 fois plus d’azote (N) organique, 2,3 fois plus d’'ammonium (NHa) et 3,7
fois plus de phosphore (P) particulaire que des bandes riveraines composées uniquement de fétuque élevée
(Blanco-Canqui et al., 2004). L'espéce Arundinaria gigantea a aussi été identifiée comme une excellente
espéce pour réduire la charge en nutriments des bassins versants agricoles dans le sud de I'lllinois
(Schoonover et al., 2005). Au Texas, le chiendent pied-de-poule s’est révélé étre meilleur pour retirer le P,
comparé au sorgho ou au blé, alors qu’en Ontario, les especes graminées indigenes seraient meilleures pour
retirer le P, par rapport au ray-grass et a la fétuque rouge (Abu-Zreig et al., 2004; McFarland and Hauck,
2004; rapporté par Zhang et al., 2010). Le panic érigé est recommandé pour les bandes enherbées en raison
de sa grande taille et de ses tiges denses et rigides, qui peuvent retenir le ruissellement sous forme d’eau
stagnante pendant de fortes pluies et ainsi disperser les écoulements concentrés (Dabney et al., 1995;
Dabney et al., 2004; Bentrup, 2008). La capacité de certains peupliers (hybrides et clones) a retirer le P des
eaux de ruissellement serait plus grande que celle des graminées. Kelly et al. (2007) ont trouvé que des
boutures de peupliers a croissance rapide (Populus deltoides, clone 42-7) prélevaient plus de P que le panic
érigé, la luzerne et le brome inerme dés la deuxiéme année suivant la plantation. Ceci était également d{
au fait que le peuplier accumulait davantage de P dans sa biomasse aérienne que dans les racines,
contrairement aux graminées. Fortier et al. (2015) ont trouvé que le fait de remplacer des bandes riveraines
herbacées par des clones de peupliers hybrides (Populus deltoides x nigra DxN-3570, aussi nommé Populus
X canadensis; P. canadensis x maximowiczii DNxM-915508; et Populus maximowiczi x balsamifera MxB-
915311) pouvait augmenter le stockage de P de 29 a 141 kg ha! sur neuf ans, si les arbres n’étaient pas
récoltés. Hénault-Ethier (2016) mentionne que lintérét de planter des saules arbustifs, comme
recommandé par le gouvernement du Québec pour les zones riveraines, est lié a leur croissance rapide et
a leur capacité a capter différents polluants. Les auteurs mentionnent que le Salix miyabeana SX64, une
variété tres productive, a un grand potentiel de phytoremédiation. Les espéces de peupliers et de saules
ont de plus été identifiées comme des espéces arbustives capables de réduire I'érosion des berges (Rood
et al, 2015).

De nombreuses études ont été publiées a propos de I'efficacité des bandes riveraines pour diminuer la
charge en nutriments des bassins versants agricoles et sur la facon de les concevoir afin de favoriser ce
service écologique. Plusieurs questions demeurent cependant sans réponse, en particulier celles ayant trait
a la composition et la distribution spatiale des bandes riveraines pour optimiser plusieurs services
écologiques (Lovell et Sullivan, 2006).
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o Approche par traits

L’étude des liens entre la végétation et les services écologiques devrait également étre abordée a partir de
la perspective des traits fonctionnels, c’est-a-dire en utilisant I'approche de I’écologie fonctionnelle (Faucon
et al., 2017). Alors qu'’il est important de considérer le type de végétation (arbres, arbustes, herbacées
dicotylédones, graminées) ou les espéeces a inclure dans les bandes riveraines afin d’en maximiser les
services écologiques, il peut étre avantageux de considérer la bande riveraine du point de vue des traits
fonctionnels. Les services écologiques sont rendus par différents processus (ou propriétés) des
écosystemes. Par exemple, les services de régulation de I'eau sont rendus par des processus spécifiques
tels que I"évapotranspiration, 'infiltration, la rétention de I"humidité du sol et I’écoulement de I'eau en
surface. Considérant le compartiment végétal, ces processus sont modulés par des traits spécifiques des
plantes. Selon Garnier et al. (2016), les traits des organismes sont définis comme « les caractéristiques
morphologiques, physiologiques ou phénologiques héritables, mesurables au niveau de I'individu, de la
cellule a I'organisme complet ». Dans I’'exemple de la régulation de I'eau, ce service pourrait étre modulé
par la densité et I'étendue du couvert végétal de la communauté, sa surface foliaire, sa composition en
formes de croissance!, etc. Ces traits affectent I'évapotranspiration, linfiltration, ainsi que d’autres
processus des écosystemes.

Découlant de ce paradigme, le concept de diversité fonctionnelle, important en écologie fonctionnelle, est
généralement défini comme « la valeur et 'amplitude des traits fonctionnels des organismes dans un
écosysteme donné » (Tilman 2001). La diversité fonctionnelle agit comme vecteur des processus
écosystémiques d’une communauté, contrairement a la diversité taxonomique. Les approches centrées sur
la diversité spécifique sont principalement limitées par le fait que la taxonomie des espéces est relativement
pauvre en information en ce qui a trait aux mécanismes écologiques sous-jacents aux patrons observés.
L'intégration des traits fonctionnels dans les études de restauration du milieu riverain devrait améliorer
notre capacité a comprendre et a optimiser les fonctions écologiques riveraines et, ainsi, les services
écologiques qui sont rendus par ces écosystemes. En effet, le succes reproducteur individuel des espéces
de la bande riveraine est déterminé par leurs caractéristiques propres, qui définissent leur réponse aux
filtres écologiques (McGill et al. 2006; Lavorel et al. 2007; Violle et al. 2007; Merritt et Poff, 2010). Il est
donc important de comprendre les liens entre les espéces, les traits et les services écologiques lors de la
conception d’une bande riveraine. Une telle liste a été réalisée par de Bello et al. (2010), qui ont lié services
écologiques, processus écologiques, organismes et traits en utilisant la classification des services
écologiques suggérée par le Millenium Ecosystem Assessment (2005). En utilisant ce tableau, Garnier et al.
(2016) ont ensuite fait la liste des traits spécifiques aux plantes qui sont liés aux processus écologiques et
par lesquels sont rendus les différents services écologiques. Nous en fournissons un extrait présentant
uniquement les services liés aux bandes riveraines (tableau 4).

Parmi les traits rapportés dans la littérature, la profondeur racinaire est citée comme |'un des plus
importants : c’est un enracinement profond qui donne au panic érigé son efficacité contre I'érosion si on le
compare a d’autres herbacées (Blanco-Canqui et al., 2004) et c’est ce méme trait qui confere a certains
arbres leur grande capacité d’absorption du N soluble (Lyons et al., 2000; Izydorczyk et al., 2018). La densité
et la biomasse racinaire favorisent la stabilité du sol (Tufekcioglu, 1998; Dabney et al., 2004) et la biomasse

1 Traduction de growth form composition.
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racinaire est aussi une source de carbone organique, ce qui stimule la dénitrification (Tufekcioglu, 1998).
Wynn et al. (2004) ont étudié la densité de longueur racinaire (longueur totale de toutes les racines
comprises dans une unité de volume de sol). lls ont trouvé que les sites forestiers ont une plus grande
densité de longueur pour les racines fines s’étendant sous une profondeur de 30 cm comparativement a
des bandes riveraines herbacées et qu’ainsi, ils pouvaient mieux retenir le sol contre I'érosion. Izydorczyk
et al. (2018) ont mentionné que la « répartition spatiale [racinaire] bien développée » des prairies en faisait
des communautés efficaces en bandes riveraines.

Tableau 4 : Relation entre les processus des écosystemes et les traits des plantes. La relation positive (+) ou négative (-
) de I'effet des traits sur le processus écologique (c’est-a-dire si la variation du trait induit une variation similaire du
processus) est indiquée entre parenthéses (adapté de Garnier et al., 2016)

Service Processus/Propriétés Traits fonctionnels des plantes

écologique

Régulation de Evapotranspiration Etendue et densité du couvert végétal (+); surface
'eau foliaire (+); composition en formes de croissance

(C3/Ca); phénologie; profondeur racinaire;
conductance stomatique.

Infiltration/Rétention de Etendue et densité du couvert végétal (+);

I’humidité du sol composition en formes de croissance; quantité de
litiere (-).

Ecoulement de surface/ Etendue et complexité du couvert végétal (-);

Ruissellement diversité des formes de croissance (-); et

composition en formes de croissance.

Purification de Rétention des nutriments/ Facilité de décomposition (-); diversité des formes
'eau Sédiments de croissance (+); composition en formes de
croissance; surface foliaire (+).

Régulation du Séquestration du carbone Etendue et architecture du couvert végétal;
climat dans la végétation et dans le | densité du bois (+); hauteur (+); phénologie de la
sol floraison (-); formes de croissance; qualité de la

litiere; taille des racines; densité des racines (+);
taux de croissance relative (+); concentration
d’azote des feuilles (+).

Echanges thermiques Complexité du couvert végétal; composition en
formes de croissance; taux de photosynthese.

Stabilité des sols | Prévention de I'érosion Etendue et architecture du couvert végétal (+);
forme de croissance; profondeur/densité des

racines.

La forme de croissance, telle qu’un port érigé et des tiges raides, comme chez le panic érigé ou le vétiver, a
été mentionnée pour le choix d’espéces utilisées en bandes afin de réduire la vélocité du ruissellement
(Dabney et al., 1995; Dabney et al.,, 2004). Kervroédan et al. (2018) recommandent de choisir des
communautés végétales qui ont une densité de tiges, un diameétre et une surface foliaire élevées pour
I'aménagement de bandes tampons afin de limiter au minimum I'érosion du sol. Izydorczyk et al. (2018)
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mentionnent également que la capacité de former des associations mycorhiziennes, qu’on trouve souvent
chez les plantes capables de tolérer des inondations périodiques, peuvent étre bénéfiques pour les services
de purification de I'eau. Ces associations sont présentes chez des plantes telles que le phragmite
(Phragmites australis), I'alpiste roseau, la canche cespiteuse (Deschampsia cespitosa), ainsi que chez des
especes du genre Carex, augmentant leur capacité a absorber des éléments nutritifs. L’accumulation de
phosphore dans les bandes riveraines (et donc leur potentiel de retrait) a été liée a leur production de
biomasse et a I'aire de la surface racinaire par Kelly et al. (2007). Roberts et al. (2012) ont suggéré que
certains traits des végétaux pourraient améliorer la rétention physique et biologique du P réactif dissous
dans les bandes riveraines; cependant, plus de recherche est requise sur le sujet.

Les bandes riveraines sont susceptibles d’influencer les productions végétales des champs adjacents par
différents processus, bien que I'information a ce sujet soit parcellaire dans la littérature scientifique. Etablir
des bandes riveraines en bordure de champ peut occasionner une perte des superficies agricoles et, par
conséquent, une diminution directe des profits; c’est cependant également une fagon de réduire les pertes
de sol des agroécosystemes. Alors qu’il existe une croyance répandue chez les producteurs voulant que les
bandes riveraines peuvent abriter des especes indésirables pour la culture, des mauvaises herbes ou des
insectes, certains auteurs ont trouvé que cette influence était négligeable (Boutin et al., 2003). Dans les
systémes agroforestiers, bien que la présence d’arbres affecte la croissance des rangs d’une culture
principale situés a une distance équivalente a la moitié de la hauteur des arbres, ceux-ci n’affectent
généralement pas les rendements des cultures principales considérées dans I'ensemble du champ (Carrier
et al. 2019). En augmentant la biodiversité du milieu et en agissant comme refuge d’espéces, les bandes
riveraines pourraient en fait contribuer au contréle des ravageurs (Asbjornsen et al., 2013), ainsi qu’abriter
des pollinisateurs, ce qui, en retour, augmente les profits agricoles. De plus, les bandes riveraines
influencent les conditions microclimatiques, notamment en régulant les extrémes de température,
fournissant des conditions plus adaptées aux cultures. Par ailleurs, les arbres dans les bandes riveraines
peuvent agir comme brise-vent, ce qui peut améliorer la productivité des cultures de 15 a 20 % par la
réduction de I'érosion éolienne et la gestion de la neige (Brandle et al., 2004, 2009; rapporté par Alam et
al., 2014).

O Régulation de I'eau

En réduisant le ruissellement de I'’eau et en augmentant l'infiltration, les bandes riveraines contribuent au
retrait des polluants, réduisant ainsi leur charge dans les écosystémes riverains. Cela concerne d’abord les
sédiments et les pesticides, pathogenes et éléments nutritifs qui y sont adsorbés. De plus, les bandes
riveraines créent des conditions favorables a la transformation et au retrait des éléments nutritifs solubles
se retrouvant dans |’écoulement souterrain, tels que I’'N inorganique lessivé, grace aux processus
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microbiens et a I'absorption par les végétaux. Lyons et al. (2000) ont trouvé que les bandes riveraines
boisées et engazonnées avaient toutes deux de bonnes capacités d’infiltration de I'’eau, réduisant ainsi le
ruissellement.

Dans une méta-analyse sur la réduction de la pollution diffuse incluant bandes prairiales et riveraines, Zhang
et al. (2010) ont mesuré I'impact des caractéristiques de ces bandes sur leur capacité a réduire les polluants.
Pour différentes largeurs (0,5-35 m), valeurs de pente (2-16 %) et types de végétation (herbacées, arbres,
ou mélange des deux), les auteurs ont trouvé que la capacité médiane de réduction des polluants était de
86 % pour les sédiments, de 72 % pour le P et de 68 % pour I’N. Alors que les chiffres pour I'efficacité de
captage de sédiments étaient plutot stables, variant entre 45 et 100 %, les bandes tampons montraient une
plus grande variation pour les autres polluants (exemple : I'efficacité de retrait de I’'N variait entre 2,2 et
99,9 %). On doit toutefois noter que les expériences sélectionnées pour cette méta-analyse étaient
principalement des expériences réalisées en environnement contrélé, concues pour la réplicabilité
(Sweeney et Newbold 2014). Ces expériences sont menées sur des parcelles rectangulaires et
physiqguement confinées, ou I'’écoulement est distribué uniformément. Leur applicabilité au champ, ou le
ruissellement peut étre causé par des pluies beaucoup plus fortes, est donc limitée en comparaison avec
des expériences plus réalistes incluant des simulations de tempétes ou pour lesquelles I'’écoulement mesuré
provient d’'une grande superficie de champ en amont plutét que d’un systeme simulant une pluie
uniformément répartie.

o Captage des sédiments

La végétation riveraine peut étre tres efficace pour capter les sédiments, réduisant les pertes de sol des
bassins agricoles et les charges de sédiments dans les rivieres. Les sédiments dans les rivieres peuvent étre
néfastes pour le recrutement des poissons, la productivité et la diversité des macrophytes, ainsi que pour
les communautés de macroinvertébrés (Riley et al., 2018). Cela mene également a une plus grande
turbidité, ce qui en soi peut favoriser le réchauffement des cours d’eau (Grégoire et Trencia, 2007). Sweeney
et Newbold (2014) ont trouvé que, par des études évaluant I'efficacité de rétention des sédiments en
contexte réaliste (plutét qu’en expériences confinées avec un ruissellement limité, telles que celles
sélectionnées pour la méta-analyse incluant bandes prairiales et riveraines de Zhang et al. (2010)), 21 a
97 % des sédiments peuvent étre captés par des bandes riveraines de 3 a 65 m de largeur, les bandes
étroites (3-10 m) pouvant en capter entre 21 et 78 % (figure 12). McKergow et al. (2003), par exemple, ont
estimé que la charge et la concentration de sédiments en suspension étaient 90 % plus faibles aprés
I’établissement d’'une bande riveraine le long d’un trongon de ruisseau de 1,7 km dans un bassin versant de
6 km? de I'est de I’Australie (pour différentes largeurs de bandes riveraines mises en place par I'installation
de cl6tures et la plantation d’eucalyptus). Au sud-est du Brésil, une modélisation de la charge sédimentaire
a montré que des bandes riveraines forestiéres de 52 m sont capables de retenir 54 % de la charge totale
en sédiments (Sparovek et al., 2002). Intégrer des bandes riveraines dans les bassins versants agricoles est
donc une mesure bénéfique pour réduire I'érosion du sol et les pertes de sédiments dans les rivieres
(Verstraeten et al., 2006).

86



Les facteurs ayant un impact sur |'efficacité de captage des sédiments des bandes riveraines incluent la
largeur, la pente et le type de ruissellement. Plus la bande riveraine est large, plus le ruissellement doit
traverser une grande surface : il y a un impact direct de la largeur de la bande riveraine sur son efficacité
de captage des sédiments (figure 12) et de réduction de I'N, du P et des pesticides (Zhang et al. 2010). Dans
une revue de littérature plus récente, Sweeney et Newbold (2014) ont conclu que la largeur optimale d’une
bande riveraine en ce qui a trait au captage des sédiments est de 30 m, ce qui peut diminuer la charge totale
de sédiments de >80 %. Il doit étre noté que ceci contraste avec des résultats passés, ce dont les auteurs
ont discuté : dans des expériences en environnement contr6lé, une largeur de 10 m est généralement
optimale, alors qu’en conditions réelles, 30 m sont nécessaires pour atteindre la méme efficacité. La valeur
de la pente de la bande riveraine affecte également I'efficacité de captage, I'optimum estimé étant de 10 %,
c’est-a-dire que des pentes ayant une valeur plus ou moins élevée seraient moins efficaces (figure 13; Zhang
et al., 2010). De plus, le type de ruissellement affecte le fonctionnement de la bande riveraine, puisque,
dans un contexte réaliste, le ruissellement tend a étre concentré dans des chemins d’écoulement
préférentiels (rigoles), rendant les bandes riveraines inefficaces (Dillaha et al., 1989). Dans ces conditions
d’écoulement concentré, Dosskey et al. (2002) ont trouvé que pour des bandes ayant des efficacités de
captage des sédiments attendues de 99 %, 67 %, 59 % et 41 %, les efficacités effectives mesurées étaient
de 43 %, 15 %, 23 % et 34 % respectivement. Des gains d’efficacité peuvent étre réalisés par une meilleure
distribution du ruissellement (c’est-a-dire par le maintien de I'’écoulement laminaire; voire la section
« Autres facteurs affectant les services écologiques »; Dosskey et al., 2002; Zhang et al., 2010). Pour ce qui
est du type de végétation, les graminées et les arbres se sont montrés aussi efficaces les unes que les autres
dans la revue de Lyons et al. (2000) et la méta-analyse de Zhang et al. (2010) incluant bandes prairiales et
riveraines.
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Figure 12 : Effet de la largeur de la bande riveraine sur le captage des sédiments (adapté de Sweeney et Newbold, 2014).
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Figure 13 : Effet de la pente de la bande riveraine sur I'efficacité de captage des sédiments (adapté de Zhang et al.,
2010).

o Retrait de I'azote

Dans les bassins versants agricoles, I'N peut prendre une variété de formes, soit organiques ou minérales
(principalement nitrate (NOs) et NH4). Les bandes riveraines sont capables de retirer jusqu’a 100 % de I'N
dans I’eau de ruissellement (Zhang et al., 2010) et jusqu’a 100 % de I'N de I’écoulement souterrain (Mayer
et al., 2007; Sweeney et Newbold, 2014). Alors que I’'N organique et le NH4 adsorbé aux particules du sol
peuvent étre retirés par le captage de sédiments, le NOs reste en solution (Blanco-Canqui et al., 2004;
Fronczyk et al., 2016). Les bandes riveraines peuvent retirer cet N inorganique par la dénitrification ou par
I'absorption directe (Hefting et al., 2005; Neilen et al., 2017). La dénitrification dans la bande riveraine a
lieu en conditions anoxiques, en présence de carbone organique, et est également influencé par
I’hydrologie (par exemple, par la profondeur de la nappe phréatique ou par I’écoulement souterrain, voir
figure 14; Ranalli et Macalady, 2010) et par des facteurs physicochimiques tels que le pH (Burgin et al.,
2013). On considére que la dénitrification est le principal processus de retrait de I'N dans les bandes
riveraines (Sovik et Syversen, 2008); la charge en NOs et le gradient hydraulique, ou I’hydrologie, se sont
révélés étre de meilleurs prédicteurs du retrait de NOs3 que le couvert végétal (ou que les conditions
climatiques; Sabater et al.,, 2003; Zhang et al., 2010), considérant qu’une nappe phréatique élevée,
combinée avec la disponibilité en carbone organique, favorise les conditions anoxiques requises pour la
dénitrification. On doit noter cependant que Hefting et al. (2005) ont observé que I'absorption d’N par les
plantes était le processus dominant dans les sols plus secs. Les facteurs ayant un impact sur I'efficacité de
retrait de I’'N par les bandes riveraines incluent leur largeur et I’hydrologie, ainsi que leur type de végétation,
dont I'effet est controversé.
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Figure 14: Flux d’N dans la bande riveraine (tiré de Vought et al., 1994).

Outre les composantes hydrologiques ayant un impact sur le retrait de I’'N mentionnées plus haut (hauteur
de la nappe, quantité d’oxygene dissous, types d’écoulement), Shilling et al. (2018) mentionnent
I'importance de I'ordre des cours d’eau étudiés. L'ordre d’un cours d’eau est son positionnement par
rapport aux autres cours d’eau par lesquels il est connecté au bassin versant. Strahler (1957) définit les
« plus petits tributaires » des extrémités comme des cours d’eau de premier ordre, alors que chaque ordre
supérieur est formé par la jonction de deux segments d’ordre inférieur. Schilling et al. (2018) affirment que
la création de bandes riveraines devrait étre une priorité pour les cours d’eau d’ordre peu élevé, puisque
ceux-ci ont des sédiments plus fins, contiennent davantage de carbone organique dissous et moins
d’oxygene dissous que les ruisseaux d’ordre plus grand, ce qui fait qu’ils constituent de meilleurs milieux
pour la dénitrification. Les auteurs concluent que les cours d’eau des ordres élevés (< 4) ont peu de potentiel
pour la dénitrification.

Par ailleurs, le retrait de I’N est influencé par la largeur de la bande riveraine : plus la bande est large et plus
elle est efficace (Zhang et al. 2010). Enfin, plusieurs articles mentionnent que le type de végétation a une
influence sur I'efficacité de retrait de I’'N : comparativement a des bandes riveraines engazonnées, des
bandes riveraines comprenant des arbustes ou des arbres sont plus performantes (Sovik et Syversen, 2008;
Zhang et al., 2010) et sont particulierement efficaces lorsque cet N voyage sous forme soluble par
écoulement souterrain (Lyons et al., 2000). Les auteurs expliquent que cet avantage des arbres et des
arbustes vient de leur systéme racinaire plus profond et plus efficace. Les différences entre la végétation
herbacée et les arbres ne sont toutefois pas toujours claires selon Sabater et al. (2003), qui, dans une étude
pan-européenne, n‘ont trouvé aucune différence significative entre des bandes riveraines herbacées ou
boisées, ayant obtenu des taux de retrait de I'N inorganique de 4,43 % m™ et de 4,21 % m™ pour chacune
d’elles, respectivement (il faut noter cependant que, dans la catégorie herbacée, les auteurs incluaient
également des bandes riveraines comprenant des arbustes). Plus tard, Hefting et al. (2005) ont trouvé une
plus grande absorption et rétention d’N dans des bandes riveraines boisées que dans des especes
herbacées. Dans une méta-analyse plus récente, Valkama et al. (2018) ont trouvé, comme cela avait été
noté par Sweeney et Newbold (2014), que le retrait d’N de I’eau souterraine par les bandes riveraines était
largement influencé par le mouvement de I'eau, dans ce cas-ci la vitesse d’écoulement de I'eau souterraine
dans le cours d’eau : I'N retiré est directement proportionnel au temps de résidence de I'eau dans la bande
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riveraine. Les auteurs ont également trouvé que les arbres étaient moins efficaces que les graminées pour
retirer I'N du ruissellement de surface, mais ne présentaient aucun avantage significatif pour ce qui était
du retrait d’N souterrain (Valkama et al., 2018). Les arbres ne présentaient qu’un avantage marginal (10-
15 % d’efficacité supplémentaire), non significatif dans cette étude.

A partir de précipitations simulées, Schmitt et al. (1999) ont testé I'effet de bandes de 7,5 ou de 15 m de
structure de végétation différente (mélange de graminées composé de panic érigé, de fétuque élevée et
d’herbacées spontanées; mélange d’herbacées, d’arbustes et d’arbres composé de panic érigé, de fétuque
élevée, de chevrefeuille de Maack (Lonicera maacki), de groseiller doré (Ribes aureum), de peuplier deltoide
(Populus deltoides) et d’érable argenté (Acer saccharinum)) sur la réduction des pertes d’azote total et du
lessivage des nitrates. Leur étude montre que les plus larges bandes végétalisées étaient plus efficaces de
18 a 19 % pour réduire les pertes d’azote et le lessivage de I'azote, tandis que la présence d’arbustes et
d’arbres n’influencait pas significativement ces pertes. Dans cette expérience, les bandes herbacées de
15 m de large permettaient de filtrer 48 et 36 % de I’azote total et des nitrates, respectivement. Au Québec,
Duchemin et Hogue (2009) ont évalué l'efficacité de bandes herbacées et de bandes composées
d’herbacées et de peupliers a réduire les pertes d’azote s’écoulant depuis des parcelles de mais fertilisées
avec du lisier de porc. Apres un an, les bandes herbacées composées de fétuque rouge (45 %), de paturin
des bois (Poa nemoralis, 45 %) et de ray-grass vivace (10 %) réduisaient les pertes d’ammonium et de
nitrates dans les ruissellements de surface de 57 et de 33 % respectivement et, dans les eaux de drainage,
de 8 et de 63 % respectivement. Les bandes incluant des peupliers montraient une efficacité similaire aux
bandes herbacées avec une réduction des pertes d’ammonium et de nitrates dans les ruissellements de
surface de 47 et de 30 % respectivement et, dans les eaux de drainage, de 11 et de 68 % respectivement.

Il est important de noter que, bien qu’étant liée aux services de purification de I'eau, la dénitrification ayant
lieu dans les sols de la bande riveraine transforme non seulement le NOsz en diazote (Nz), un gaz inoffensif,
mais relache également de I'oxide nitreux (N20), un gaz avec un potentiel de réchauffement climatique de
298 (ce qui signifie qu’il est 298 fois plus puissant que le COz) sur une période de 100 ans (Forster et al.,
2007). Ce reldchement en N0 est considéré comme un disservice! et doit étre pris en compte lors de
I’estimation de la contribution des bandes riveraines aux services écologiques. Le pH du sol est un des
facteurs les plus importants régulant les émissions de N20, les pH plus faibles étant associés a des émissions
de N20 plus élevées (Samad et al., 2016). Hefting et al. (2013) font justement une mise en garde,
mentionnant que les sols ayant un pH inférieur a 5 peuvent favoriser les pertes en N20 au point de dépasser
les bénéfices de la réduction d’N de I'écoulement. Ces valeurs de pH du sol ne sont toutefois pas si
communes en zone agricole, le pH idéal pour des sols agricoles se situant a des valeurs comprises entre 6
et 7 (USDA, 1998). Hefting et al. (2013) ont noté que ces valeurs de pH inférieures a 5 sont plutot associées
a des milieux humides riverains ayant des sédiments sablonneux en bordure de cours d’eau d’ordre peu
élevé. Il est néanmoins difficile d’établir des valeurs absolues de pH pour lesquelles les émissions de N2O
deviennent trop importantes, puisqu’elles varient selon le protocole de laboratoire utilisé (Samad et al.,
2016). Il est important de noter que, dans la majorité des cas, les bienfaits écologiques du retrait de I'N
dépassent les disservices liés a la production de N2O (Hefting et al., 2013).

1 'inverse d’un service, qui cause un tort (mot emprunté de I'anglais disservice).
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Le compromis entre services et disservices est discuté dans un article de Burgin et al. (2013) dans lequel les
auteurs considérent la destinée des pertes agricoles d’N. Il passera d’abord du champ a I’eau souterraine,
puis aux ruisseaux et aux riviéres (ou sera apporté directement aux cours d’eau par le ruissellement de
surface), avant de finir dans I'océan. Lors de son parcours, il sera partiellement dénitrifié, émettant
potentiellement du N20 a chaque étape. Retirer I'N directement dans la bande riveraine ne représenterait
donc pas une augmentation des émissions totales de N20, mais représenterait plutdt un changement spatial
dans les processus de dénitrification. Afin de s’en assurer, il sera nécessaire de comparer le rendement en
N20 (la proportion de N20 des émissions totales de gaz dues a la dénitrification) de la dénitrification dans
les bandes riveraines avec le rendement en N20 de la dénitrification ayant lieu en aval. Alors qu’il a été
démontré que les plantes peuvent augmenter ce rendement en N20 par transpiration, en permettant le
mouvement du gaz de la solution du sol directement a I'atmospheére (Chang et al., 1998), peu d’études ont
investigué I'impact du type de plante sur le rendement en N20 de la dénitrification du sol. Le Roux et al.
(2003) ont évalué I'impact de la composition d’especes sur les émissions en N0 d’une prairie et ont trouvé
gue c’était le régime de paturage ou de coupe et la fertilisation, plutdt que la composition botanique, qui
expliquaient les différences de rendement en N20. Enfin, il est intéressant de noter que, dans une étude de
cas, Burgin et al. (2013) ont été en mesure de faire une analyse de co(ts pour trois champs disposant d’une
bande riveraine dans le Southern New England, aux Etats-Unis. En utilisant des chiffres fournis par le Comité
conseil sur les crédits d’azote (Nitrogen Credit Advisory Board), ainsi que par la Banque et bourse
internationale de carbone (International Carbon Bank and Exchange), ils ont trouvé que les services étaient
beaucoup plus avantageux que les disservices : les bénéfices liés au retrait d’'N dans les bandes riveraines,
calculés a partir du prix réellement payé pour le retrait d’N dans I’Etat du Connecticut, ont été estimés a
4 158,00 S par année et les co(its de compensation pour les émissions de N20, a 9,45 S par année.

o Retrait du phosphore

Tout comme I'N, le P peut se trouver sous deux formes dans les sols, soit soluble ou particulaire. Des
analyses soit du P total, du P dissous total, du P réactif dissous ou de I'ortho-phosphate (POas soluble) sont
généralement présentes dans la littérature portant sur le P (Kieta et al., 2018). Alors que le P particulaire
est la principale forme de P transportée dans le ruissellement lorsque celui-ci est causé par la pluie, le P
soluble domine dans le ruissellement venant de la fonte des neiges, qui est généralement moins érosive. Le
P soluble est par conséquent la forme principale de phosphore qu’on trouve dans le ruissellement en climat
plus froid, comme celui de I'est du Canada et des plaines du nord des Etats-Unis, ou la majeure partie du
ruissellement total annuel provient de la fonte des neiges (McConkey et al., 1997; Jensen et al., 2011; Kieta
et al., 2018). Dans les bassins versants agricoles, une bande riveraine de 10 m de largeur permet une
réduction de 95 % de la charge en PO4 (Vought et al., 1995). Dans une revue de la dynamique du P dans les
bandes tampons en climat froid?, Kieta et al. (2018) ont obtenu des résultats pour le retrait du P total variant
entre -36 % et 89 % d’efficacité (les valeurs négatives indiquant une augmentation de la charge en P). Les
facteurs ayant un impact sur I'efficacité des bandes riveraines a retirer le P incluent, outre leur largeur, leur
gestion et le type de végétation.

En I'absence de gestion, les bandes riveraines fonctionnent comme une boucle de modification du cycle du
P plutét que comme un réservoir, modifiant I'intensité et le moment du relachement du P du champ au

! Etudes provenant du Canada (Alberta, Saskatchewan et Manitoba), de Finlande, de Norvege, de Lithuanie et de Suéde.
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cours d’eau, ainsi que sa forme, mais laissant en fin de compte la plupart du P se rendre au cours d’eau
(Roberts et al., 2012). Alors que le P s"accumule efficacement dans les bandes riveraines par infiltration,
adsorption, déposition ou préléevement par les plantes, puis par la biomasse microbienne (selon sa forme),
il peut cependant aussi étre remobilisé, soit par le transport de sédiments de la bande riveraine, par la
désorption du sol, par la décomposition des plantes et par les fluctuations de la biomasse microbienne
(Roberts et al., 2012). Par exemple, dans une expérience a long terme, Uusi-Kamppa (2005) a remarqué que
les bandes riveraines non gérées laissaient s’échapper davantage de P (réactif dissous) que des bandes
riveraines fauchées dont les résidus étaient exportés, compte tenu du lessivage du matériel végétal en
décomposition. A moins que le P soit retiré physiquement (par le retrait de la biomasse végétale), les
bandes riveraines peuvent en effet devenir des sources de P (Uusi-Kdmppd, 2005; Roberts et al., 2012; Kieta
et al., 2018). La gestion de la bande riveraine est donc un facteur important affectant le retrait de P et des
stratégies de gestion comme le paturage par le bétail, la récolte ou la tonte réguliere se sont montrées
efficaces pour réduire la charge en P des bandes riveraines (Kieta et al., 2018). Certains auteurs
mentionnent que I'dge de la bande riveraine peut affecter son efficacité de retrait du P. Une hypothese
voudrait qu’avec I'accumulation de P, les sols de la bande riveraine deviennent saturés, ce qui causerait une
diminution de son efficacité (Lyons et al., 2000; Kieta et al., 2018). Il est cependant difficile de dire a quel
moment les bandes riveraines perdent leur efficacité avec le temps et si elles le perdent effectivement,
puisque la plupart des études sont réalisées sur le court terme (moins de 4 ans; Liu et al., 2017). Dans une
revue de littérature sur la dynamique du P dans les bandes riveraines par Roberts et al. (2012), cependant,
les auteurs ont conclu que, contrairement a ce qui est généralement présumé, les sols de bandes riveraines
n’ont pas un niveau de saturation plus élevé que les sols des champs adjacents, ce niveau étant méme
parfois inférieur. L’apport continuel de P au sol de la bande riveraine, plutot que d’étre lié a une plus grande
saturation en P, serait plutot lié a de plus grandes quantités de P soluble, ce qui les rend plus vulnérables
au lessivage (Roberts et al., 2012). Cela s’expliquerait par la capacité des bandes riveraines a modifier la
forme du P (de P particulaire a P réactif dissous) par I'entremise des communautés végétales et
microbiennes qui accélerent le taux de renouvellement du P. En considérant ces résultats, les auteurs
affirment que les priorités de recherche devraient étre I'amélioration de la rétention physique et biologique
des formes solubles du P. A ce sujet, Kiedrzynska et al. (2008), par exemple, ont estimé que I'implantation
de bosquets d’un saule a croissance rapide (Salix viminalis) sur une superficie couvrant de 24 a 48 % du sol
d’une plaine d’inondation en Pologne centrale augmente de 30 a 56 % l’accumulation de P dans le
compartiment végétal, ce qui amene un grand potentiel de retrait du P par la récolte.

Kelly et al. (2007) ont estimé la quantité de P qui pourrait étre exportée en retirant la biomasse végétale
d’une bande riveraine multi-espéces composée de panic érigé, de luzerne et de peuplier (Populus deltoides,
clone 42-7). Considérant le recouvrement relatif de chaque espéce, la récolte réguliere de cette bande
riveraine permettrait de retirer environ 101 kg P ha-! sur une période de 4 ans, soit 20 kg ha pour la
luzerne, 19 kg ha™ pour le panic érigé et 62 kg ha™ pour les peupliers. Quant aux arbres (peupliers), les
auteurs recommandent de les récolter sur un cycle plus long de 7 a 10 ans, plutot qu’a chaque année. Les
producteurs pourraient ainsi en faire des copeaux, ce qui représenterait une source de revenus
supplémentaire. Cela doit étre fait lors de la saison de dormance, afin que les arbres puissent se regénérer
par croissance végétative.

Le type de végétation, tout comme I’N, a un impact sur I'efficacité de la bande riveraine a retirer le P, bien
que les effets rapportés dans la littérature soient contradictoires. Les bandes riveraines boisées seraient
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plus efficaces pour réduire le P (total ou dissous; Sovik et Syversen, 2008; Zhang et al., 2010; Neilen et al.,
2017) que les bandes engazonnées. D’autres auteurs, cependant, obtiennent des résultats contraires,
observant que les graminées sont plus efficaces que les arbres pour retirer le P (Lyons et al., 2000). La
question de la forme de P a I’étude doit étre posée, puisque I'efficacité du retrait des différentes formes de
P peut varier. La plupart des études mentionnées n’ont pas considéré spécifiquement le P particulaire, mais
ont pris en compte le P soluble et/ou total. Il est donc difficile de conclure au sujet d’un type de végétation
idéal pour maximiser la rétention de P selon sa forme dans la bande riveraine.

Schmitt et al. (1999) ont montré que des bandes pérennes de 15 m de large capturaient plus de phosphore
total et de phosphore dissous que des bandes de 7,5 m de largeur, tandis que la présence d’arbustes
(chevrefeuille de Maack, groseiller doré) ou d’arbres (peuplier deltoide, érable argenté) avec les herbacées
(panic érigé, fétuque élevée) ne conduisait pas a une plus grande rétention du phosphore. Au Québec,
Duchemin et Hogue (2009) ont montré qu’apres un an, des bandes prairiales de fétuque rouge, de paturin
des bois et de ray-grass vivace diminuaient le phosphore total et le phosphore dissous dans les
ruissellements issus de parcelles de mais fertilisé au lisier de porc de 86 et de 64 %, respectivement. Dans
cette étude, les bandes uniquement herbacées ou a la fois herbacées et arborescentes (peupliers)
augmentaient toutefois le drainage de I'eau de 16 et de 8 %, respectivement (par rapport a I'absence de
bandes végétalisées), ce qui conduisait a une augmentation de pertes en phosphore total et en phosphore
dissous (de 418 et de 347 % pour le phosphore total, et de 23 et de 27 % pour le phosphore dissous). Au
final, ces bandes herbacées de 5 m de large permettaient de capturer 75 % du phosphore total et 30 % du
phosphore dissous apres un an.

o Retrait des pesticides

Les pesticides peuvent étre retirés efficacement du ruissellement par les bandes riveraines. Dans leur méta-
analyse incluant bandes prairiales et riveraines, Zhang et al. (2010) ont trouvé que les bandes riveraines de
30 m ont le potentiel de retirer 93 % des pesticides testés. Les facteurs affectant cette efficacité sont la
largeur de la bande et les propriétés physicochimiques des pesticides, comme le coefficient de partage
eau/sol (Koc), indiquant la tendance d’un pesticide a étre adsorbé au carbone organique du sol (Zhang et al.,
2010; Moore et al., 2014). Plus le coefficient est élevé, c’est-a-dire plus le pesticide est fortement adsorbé,
plus il est a méme d’étre retiré avec les sédiments, considérant que les bandes riveraines sont trés efficaces
a cet égard. Les pesticides testés dans la méta-analyse de Zhang et al. (2010), incluant bandes prairiales et
riveraines, avaient un Koc plutét faible (entre 100 et 1 000) et les auteurs affirment que I'efficacité de retrait
pourrait étre encore plus élevée pour d’autres pesticides plus fortement hydrophobes, tels que les
pyréthroides et les organophosphorés.

Les facteurs affectant I'efficacité de retrait des pesticides par la bande riveraine, outre sa largeur, sont les
régimes d’écoulement de surface et souterrain. Bereswill et al. (2011) ont trouvé que les rigoles peuvent
court-circuiter les bandes riveraines et les rendre complétement inefficaces. Pour les contaminants
solubles, Allaire et al. (2015) ont trouvé que l'efficacité des bandes riveraines agricoles de 3 m,
recommandées au Québec, n’était pas aussi élevée qu’attendu, et mentionnent l'importance des
écoulements souterrains tels que les drains, les flux concentrés, les ravins et les flux latéraux préférentiels.
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En utilisant des traceurs (rhodamine et bleu FD&C), ils ont noté que la vitesse a laquelle ces solutés plus ou
moins sorbants voyageaient du champ ou cours d’eau était de cing jours, alors qu’une vitesse de quelques
mois a cing années était attendue, pour une distance au cours d’eau de 15 a 165 m. Les auteurs suggerent
d’utiliser des plantes avec un systéme racinaire fin et profond ou encore des agents filtrants dans les points
chauds souterrains afin de réduire ce type de pollution en particulier. Un exemple de ce type de filtres est
développé par I'Institut d’études géologiques des Etats-Unis & partir de résidus miniers afin de retirer le P
des eaux usées (USGS 2017).

A partir de précipitations simulées, Schmitt et al. (1999) ont testé |'efficacité de rétention de résidus de
pesticides associés aux sédiments (perméthrine) ou principalement dissous (atrazine, alachlore) par des
bandes de 7,5 m ou de 15 m composées d’espéces herbacées (semis de panic érigé et de fétuque élevée
contenant des especes spontanées) ou d’especes herbacées, arbustives et arborescentes (panic érigé et
fétuque élevée associées a du chévrefeuille de Maack, du groseiller doré, du peuplier deltoide ou de I'érable
argenté). Les résultats de cette étude ont montré qu’une plus grande largeur de végétation favorisait une
meilleure rétention de résidus de pesticides pour toutes les molécules testées (182 a 199 pg L d’alachlore
dans les ruissellements avec des bandes de 7,5 m avec et sans arbres et arbustes, respectivement, contre
135 3 173 pg L' avec des bandes de 15 m avec et sans arbres et arbustes, respectivement; 3,5 3 4,2 ug L
de perméthrine dans les ruissellements avec des bandes de 7,5 m avec et sans arbres et arbustes,
respectivement, contre 2,0 pug L't avec des bandes de 15 m sans ou avec arbres), bien que cet effet n’ait pas
été significatif dans le cas de I'atrazine. Aucune différence d’efficacité de rétention des résidus de pesticides
n’a par ailleurs été observée entre les types de végétation.

Enfin, les bandes riveraines peuvent également agir comme sources de pesticides lors de pluies, par I'eau
s’écoulant de la couronne des arbres et pouvant apporter les pesticides directement au ruisseau.

o Retrait des pathogenes

Les bandes riveraines peuvent aussi contribuer efficacement a réduire la charge en pathogénes du
ruissellement, dépendamment de certains facteurs tels que les niveaux de pathogénes présents in situ.
Dans une étude de Miller et al. (2015), des réductions de 61 a 94 % d’E. Coli et de coliformes totaux ont été
observées pour des bandes riveraines de largeur comprise entre 1,5 et 6 m. Ces bandes jouaient un role de
captage, mais pouvaient également étre une source de pathogenes s'il y avait des matiéres fécales de

vaches et d’autres animaux dans les parcelles expérimentales.

o Température de |'eau des cours d’eau

Les bandes riveraines contribuent a la régulation de la température de I’eau des cours d’eau dans les bassins
versants agricoles, particulierement lors des jours les plus chauds de I'été. La température de I'eau est
généralement contrélée par plusieurs facteurs, incluant les échanges d’eau (avec 'amont de la riviére, les
tributaires ou I'eau souterraine), la radiation (du soleil et de I'atmosphere) et les échanges thermiques avec
I'air et le sol (le chenal; Moore et al., 2005).
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La végétation des bandes riveraines procure de 'ombrage, un processus écologique majeur pour la
réduction du réchauffement des cours d’eau (Moore et al., 2005; Grégoire et Trencia, 2007). Les bandes
riveraines limitent également le réchauffement de I’eau indirectement en diminuant sa turbidité (Grégoire
et Trencia, 2007). Alors que les bandes engazonnées et boisées ont toutes deux la capacité de fournir de
I'ombrage aux cours d’eau (Lyons et al., 2000), les bandes riveraines forestiéres comprenant de grands
arbres avec des canopées denses sont les plus efficaces, comparé aux bandes comportant d’autres types
de végétation, puisque I'ombrage porté au cours d’eau est fonction de sa largeur, ainsi que de la hauteur
des arbres (Seixas et al., 2018). Méme si les arbres sont les plus efficaces a cet égard, il est tout de méme
intéressant de noter que Blann et al. (2002) ont trouvé que, pour des cours d’eau de moins de 2,5 m de
largeur, les bandes riveraines composées d’herbacées a feuilles larges et de graminées offraient autant
d’'ombrage que des bandes riveraines boisées. Pour les cours d’eau de moins de 3,5 m de largeur, d’autres
ont trouvé que les arbustes fournissent suffisamment d’ombrage au cours d’eau et que des arbres plus
grands n’apportent pas d’avantage du point de vue des conditions d’'ombrage (Davies-Colley et Quinn,
1998; Seixas et al., 2018).

Dans une simulation, Blann et al. (2002) ont étudié les différences de température de I’eau en se basant sur
un segment de riviere expérimental de 11 km. Pour des cours d’eau de moins de 2,5 m de largeur, ils ont
trouvé que, lorsque ceux-ci sont bordés de bandes riveraines paturées, les températures moyennes de I'eau
étaient 2,5 °C plus élevées que lorsqu’ils sont bordés de bandes riveraines forestieres. Lors d’années
normales, des segments boisés diminuent la température de I'eau de 0,2 °C par km, alors que des segments
en cours de succession (mélange de graminées, d’herbacées a feuilles larges et d’arbustes) I'augmentent
légérement (< 0,1 °C par km) et des segments paturés I'augmentent de 0,2 °C par km. Wilkerson et al. (2006)
ont comparé les fluctuations journaliéres de température dans des cours d’eau de 1,9 a 4,5 m de largeur
situés dans une forét ol le bois est récolté par coupe a blanc, considérant des parcelles expérimentales
correspondant a une longueur de 300 m de cours d’eau et une largeur de 200 m de chaque c6té. Les
parcelles expérimentales ont été réalisées en laissant en place des bandes riveraines de 0,11 et 23 m, ou
aucune récolte n’avait lieu. Les auteurs ont trouvé que, comparé aux parcelles contréles ol aucune coupe
n’avait eu lieu, les cours d’eau sans bande riveraine avaient une augmentation de 1,4 a 4,4 °C de leur
température moyenne maximale hebdomadaire et des fluctuations journaliéres de 3,8 °C, comparé aux
fluctuations précoupe (1,5 °C) ou aux parcelles témoins (1,2 °C). Une bande riveraine de 11 m était
suffisante pour maintenir les fluctuations de températures journalieres (2,5 °C) dans une amplitude
comparable aux parcelles témoins, tout comme pour les températures moyennes maximales
hebdomadaires, qui augmentaient de 1,1 a 1,4 °C, comparé aux températures précoupe. Les parcelles avec
des bandes riveraines de 23 m de largeur n’ont quant a elles subi aucun changement de température apres
la coupe a blanc.

En 2007, Grégoire et Trencia ont mesuré la différence de température de I'’eau de segments de rivieres
(largeurs non mentionnées) bordés par de la forét, comparé avec des segments ouverts (sans arbres) des
rivieres Boyer et Petite Sainte-Marguerite au Québec, leur permettant d’affirmer que les cours d’eau
parcourant entre 800 et 1 330 m en milieu ouvert subissaient une augmentation de température de 1 a
2 °C, ce qui pourrait nuire a leur colonisation par 'omble de fontaine. Les facteurs spécifiques aux bandes
riveraines ayant une influence sur la température de I'eau incluent le type de végétation, ainsi que la
longueur, la largeur et la gé¢omorphologie du cours d’eau.
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Dans une étude de Liquori et Jackson (2001), les arbustes sont associés avec des températures plus fraiches
dans les cours d’eau, soit en raison d’un ratio largeur-profondeur rendu plus faible, soit par la modification
de I'environnement hydrogéographique (échanges hyporhéiques® améliorés, en raison d’une plus grande
proportion de sable dans le substrat). Les graminées ont une capacité similaire de réduire la température
des cours d’eau par la réduction du ratio largeur-profondeur du chenal.

Quant a la largeur de la bande riveraine, Moore et al. (2005) ont trouvé qu’une bande « d’une hauteur
d’arbre » (largeur de la bande riveraine correspondant a la hauteur d’un arbre, soit 15 a 60 m dans cette
étude) était suffisante pour limiter I'impact de la coupe d’arbres sur les températures du cours d’eau. Jones
et al. (2006) ont comparé des bandes riveraines de 15 et de 40 m de largeur et ont trouvé que les bandes
de 15 m génerent des températures maximales plus élevées dans les cours d’eau, les rendant impropres
pour la survie des populations de truite en Géorgie, aux Etats-Unis. Les auteurs recommandent de ce fait
une largeur de 30 m. Bien qu’ils aient remarqué une légere augmentation (non significative) des
températures avec des bandes forestieres de 11 m, Wilkerson et al. (2006) ont suggéré des bandes
riveraines de 23 m de largeur le long de cours d’eau ou les espéces aquatiques ont un statut préoccupant.
Enfin, il faut également noter que, dans le cas de la température, la longueur de la bande riveraine joue un
role important. Des voltes forestieres intactes de 130, 200 et 300 m de longueur dans I'état de Washington,
en Colombie-Britannique et en Oregon respectivement ont permis de réduire la température de cours d’eau
de 1,5, 2,5 et 2,0 °C (Caldwell et al., 1991; Story et al., 2003; Zwieniecki et Newton, 1999; rapporté par
Wilkerson et al., 2006).

o Stabilité du sol

L’établissement de bandes riveraines profite grandement a la conservation du sol (Mekonnen et al., 2015).
En couvrant le sol, la végétation riveraine protége d’abord les berges de pertes de sol dues aux inondations
réguliéres, augmentant la stabilité du chenal et jouant un réle important dans les dynamiques de I'eau et
des sédiments dans les écosystemes riverains (McKergow et al., 2003; Wainwright et al., 2004; Gao, 2008).
L'efficacité des bandes riveraines a controler I'érosion est cependant grandement dépendante de leur
structure de végétation, de leur composition et de leur largeur. La densité des racines, c’est-a-dire la
longueur totale de racines par volume de sol, est reconnue comme un facteur important pour la protection
contre I'érosion (Vannoppen et al., 2015).

La présence d’arbres est généralement trés favorable a la conservation du sol (Wynn et al., 2004). Rood et
al. (2015) ont trouvé que les foréts riveraines résistent mieux aux inondations majeures que les prairies,
particulierement lorsqu’elles comprennent des arbres a enracinement profond et des espéces arbustives
telles que les saules et les peupliers, qui se retrouvent naturellement dans la zone riveraine. Les auteurs
mentionnent I'intérét de choisir de telles espéces, qui sont de bons indicateurs de résistance a I’érosion et
aux pertes de sol. Un exemple donné est le saule de I'intérieur (Salix exigua, possiblement synonyme du
Salix interior; Rood et al., 2011), qui se trouve a l'interface de I'eau et de la terre, largement répandu en
Amérique du Nord : il est a la fois trés résistant aux inondations et a I’érosion. Liquori et Jackson (2001) ont

1 Echanges entre I'eau souterraine et I'eau de surface.
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trouvé que les arbustes sont associés a une plus grande cohésion des berges, en raison de leur grande
densité de tiges et leur capacité a s’enraciner profondément le long des sols saturés, contrairement aux
coniféres riverains. Il a aussi été observé que les graminées formant des tapis et s’enracinant profondément
telles que I'alpiste roseau conférent une bonne résistance a I'inondation (Rood et al., 2015). Lyons et al.
(2000) concluent que les graminées sont meilleures contre I'érosion des berges a faible pente et les arbres
sont meilleurs pour les berges a > 45° de pente. De plus, les auteurs suggerent qu’une bande riveraine d’'une
largeur minimale de 15 m est généralement requise pour maximiser les services écologiques liés a la
conservation du sol en milieu agricole (Castelle et al., 1993).

L’age de la bande riveraine peut aussi avoir un impact sur son efficacité a réduire I'érosion : quelques
années, voire quelques décennies peuvent étre nécessaires, suivant une plantation d’arbres, pour que le lit
de la riviere s’ajuste a une morphologie forestiére. De I'érosion et de la sédimentation peuvent avoir lieu
selon que le cours d’eau est en processus d’élargissement ou de rétrécissement (Hugues et al., 2016). Les
cours d’eau bordés d’arbres (les foréts riveraines) qui sont dans un état plus naturel tendent a avoir des
chenaux plus larges et plus complexes, exhibant plus de fonctions écologiques et ayant des taux d’érosion
plus faibles en comparaison avec des cours d’eau gérés par 'humain et caractérisés par une végétation
herbacée, principalement graminée (Sweeney et al., 2004). En Amérique du Nord?, des résultats indiquent
qgue des bandes riveraines engazonnées ou dominées par des arbustes ont des chenaux plus profonds et
plus étroits que les bandes forestiéres (Sweeney et al., 2004; Jackson et al., 2015), celles ayant des bandes
engazonnées étant jusqu’a 2,5 fois plus étroites (Sweeney, 1993) et celles ayant des bandes arbustives, 1,7
fois (Liquori et Jackson, 2001). Hugues et al. (2016) se penchent sur ce compromis des bandes riveraines
forestieres en zone agricole : les avantages d’avoir de gros débris ligneux et une diversité d’habitats pour
les poissons et les macro-invertébrés sont associés aux chenaux plus larges et peuvent aussi étre liés a une
augmentation de I’érosion et de la charge sédimentaire. Les auteurs ont observé ce processus dans les
années suivant la restauration d’habitats riverains en Nouvelle-Zélande, ou des bandes riveraines
engazonnées ont été reboisées. lls reconnaissent que, selon les circonstances, les projets de restauration
peuvent entrainer |'élargissement des cours d’eau, auquel cas l'ajustement résulte en une érosion
marquée, suivie d’un retour a une morphologie riveraine plus naturelle, un processus qui peut durer
plusieurs années, voire des décennies. Quant au processus opposé, ou la déforestation meéne a
I'empiétement des graminées sur les berges, celui-ci a été observé par Sweeney et al. (2004), qui ont noté
que des segments forestiers et déforestés étaient différents en ce qui a trait au type de végétation et a la
largeur. Selon I'état actuel ou souhaité, les conclusions peuvent ainsi varier quant a I'impact de la végétation
sur I"érosion du chenal ou des berges : I’élargissement du chenal peut étre souhaitable puisqu’un chenal
large favorise le traitement de la matiére organique, des éléments nutritifs et des polluants a I'intérieur
méme du cours d’eau (Sweeney et al., 2004). Ce dilemme a aussi été mentionné par Montgomery (1997),
qui met en évidence le compromis entre une augmentation de la productivité et de la diversité d’habitats
pour le poisson grace aux arbres et, par ailleurs, I'augmentation des niveaux d’érosion. Il dit aussi que
I’échelle considérée est importante, puisqu’il y a un compromis entre des augmentations d’érosion locales
(causées par exemple par les gros débris ligneux) et une augmentation de la stabilité des berges a grande
échelle.

1 Etudes des Etats-Unis (Maryland, Pennsylvanie, Tennessee, Washington).
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Dans les paysages peu complexes dominés par une agriculture intensive, ou les perturbations anthropiques
sont réguliéres, les bandes riveraines représentent des habitats semi-naturels qui fonctionnent comme des
refuges de biodiversité et qui jouent ainsi un role clef dans ce milieu particulier (Naiman et al., 1993; Sabo
et al., 2005). Les bandes riveraines accroissent I'hétérogénéité du cours d’eau comme habitat, par la
présence de racines et les apports en gros débris ligneux (Catford et Jansson, 2014). Les changements dans
le micro-habitat riverain, comme une humidité relative plus élevée, est également favorable aux macro-
invertébrés, aux amphibiens, ainsi qu’aux plantes dépendantes de I'humidité (Danehy et Kirpes, 2000).

La végétation riveraine sert par ailleurs d’habitat et de source de nourriture pour les macro-invertébrés, les
arbres et les graminées pouvant jouer ces rdles (Harrison et Harris, 2002; Menninger et Palmer, 2007). Bien
gu’une végétation riveraine composée de graminées puisse étre une source importante de matiere
organique (énergie allochtone) pour le cours d’eau, les arbres feuillus en fournissent davantage, en
particulier par leurs feuilles, qui représentent un apport majeur a I'lautomne (Lyons et al., 2000). Par leur
apport en gros débris ligneux, les arbres peuvent de plus modifier directement I’habitat du poisson, en plus
d’avoir le potentiel de modifier les débits de base du cours d’eau (Lyons et al., 2000); 'ombrage porté par
les arbres dans une bande riveraine boisée peut également limiter la croissance de la végétation de sous-
étage, favorisant la recolonisation par des especes indigénes, ce qui est positif pour la diversité végétale
(Fortier et al., 2011). De plus, les foréts riveraines modifient I'environnement benthique, complexifiant les
habitats disponibles pour les macroinvertébrés et augmentant leur nombre (Sweeney, 1993). Les deux
types de végétation, cependant, favorisent des assemblages de macroinvertébrés différents et sont donc
complémentaires : les arbres favorisent les broyeurs et les détritivores, alors que les graminées, les
brouteurs, les racleurs et d’autres phytophages (Lyons et al., 2000). Les graminées et les arbres peuvent
tous deux servir de refuges pour le poisson dans les cours d’eau soumis a une forte pression de péche, mais
a différents moments dans la saison. En effet, la péche dans les zones boisées est plus difficile que dans les
zones engazonnées au printemps, alors qu’une croissance herbacée importante rend la péche plus difficile
dans ces zones a I'été (Lyons et al., 2000). Plus généralement, une grande diversité végétale spécifique dans
les bandes riveraines augmente leurs apports a la faune (Schultz et al., 1997; Harrison et Harris, 2002) et
les bandes riveraines boisées abritent la plupart du temps une plus grande richesse d’especes que les
bandes engazonnées (Freemark et al., 2002; Paine et Ribic, 2002; Jobin et al., 2004).

En servant de corridor écologique, les bandes riveraines facilitent également le mouvement de la faune au
sein des paysages agricoles (en fonction de leur longueur et de leur largeur; Machtans et al., 1996; Henry
et al., 1999; Schuller et al., 2000; Grillmayer, 2002; Ma et al., 2002), ce qui réduit le risque d’extinctions
locales des populations grace aux processus de colonisation, mais augmente par le fait méme les risques
d’invasion par des espéces exotiques (Planty-Tabacchi et al., 1996). De tels habitats en bordure de champ
ont cependant une surface trop faible a I'échelle du paysage agricole pour servir de réservoir d’espéces de
mammiféres nuisibles (Sellers et al., 2018). Tout comme dans les foréts boréales (Whitaker et Montevecchi,
1999), les bandes riveraines en milieu agricole augmentent la diversité et 'abondance d’oiseaux, car elles
fournissent des aires d’alimentation et de nidification, en particulier lorsqu’elles sont boisées (Henningsen
et Best, 2012). Jobin et al. (2001) ont obtenu des résultats similaires au Québec pour des haies, dont des
haies brise-vent, qui, bien que n’étant pas adjacentes a un cours d’eau, abritaient un plus grand nombre
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d’espéces d’oiseaux, compte tenu de la structure de végétation plus complexe en comparaison des
bordures de champ herbacées. Les auteurs ont aussi noté que la végétation en bordure de champ n’avait
aucun impact sur les oiseaux nuisibles qui peuvent causer des pertes dans les champs adjacents, puisqu’elle
sert également d’habitat pour des oiseaux potentiellement utiles au contrdle des espéces nuisibles.

Puisque les bandes riveraines réduisent la température des cours d’eau par 'ombrage, ce qui méne a une
augmentation des niveaux d’oxygene, elles favorisent indirectement la faune aquatique, y compris les
poissons et les invertébrés (Wilzbach et Hall, 1985; Davis, 2000).

L’étendue des foréts riveraines dans les bassins versants agricoles influence fortement les assemblages de
macroinvertébrés des cours d’eau adjacents dans le nord-ouest du Nouveau-Brunswick, méme avec une
différence de seulement 20 % de couvert forestier, selon Chase et al. (2016). Pour cette étude, les auteurs
ont di considérer le gradient de couverture forestiere riveraine comme une variable catégorique. En
regroupant leurs sites en deux catégories, ils ont trouvé que, malgré une différence inférieure a 20 % entre
les sites ayant une couverture végétale riveraine « faible » et les sites ayant une couverture végétale
riveraine « élevée », il y avait une différence significative entre les assemblages de macroinvertébrés.

Dans une étude de Wang et al. (2006), les auteurs ont trouvé que, parmi plusieurs des « meilleures
pratiques » de gestion de I'agriculture, les bandes riveraines végétalisées étaient celles ayant entrainé la
plus grande amélioration de I'habitat du poisson, car elles permettent une charge sédimentaire réduite et
un ratio largeur/profondeur réduit. Ces résultats correspondent a ceux de Nerbonne et Vondracek (2001),
qui ont aussi trouvé que, pour I’habitat du poisson, I'influence de la gestion riveraine était plus importante
que les pratiques appliquées au champ. Les auteurs émettent cependant un avertissement, a savoir que
cette conclusion pourrait étre due a leur plan d’expérience (voir la section « Méthodes pour mesurer les
services écologiques »).

Dans une revue de littérature réalisée par Kail et al. (2015), les effets de la restauration des bandes
riveraines étaient plus importants sur la biomasse et sur I’'abondance des macroinvertébrés et des poissons
que sur leur diversité, ce qui s’explique par le fait qu’il est plus facile d’avoir un impact sur les communautés
déja présentes que d’en établir de nouvelles.

Le type de végétation a un impact sur les communautés de poissons : il s'avere que les graminées sont
favorables aux especes de petite taille et que des berges végétalisées avec un mélange plus diversifié
d’arbres et d’arbustes favorisent les plus grandes especes, ce qui met en évidence I'importance de la
diversité des habitats riverains a I’échelle du segment de riviére (Growns et al., 2003). Wooster et de Bano
(2006) ont étudié I'impact de la taille de parcelles d’arbres riverains et ont trouvé que, non seulement la
largeur, mais, dans ce cas-ci, la longueur de la parcelle était corrélée avec la diversité et 'abondance de
macroinvertébrés (broyeurs et racleurs). Ils ont affirmé que ce facteur de longueur est trés important, bien
gue peu étudié dans les bandes riveraines, et qu’il pourrait étre encore plus important que la largeur pour
comprendre l'influence des bandes riveraines sur les écosysteémes riverains. Enfin, non seulement la largeur
et la longueur, mais d’autres facteurs a I’échelle étendue du bassin versant ont une influence sur la capacité
des bandes riveraines a favoriser la biodiversité. Wang et al. (2006) ont échantillonné des poissons pendant
13 ans dans un ruisseau et n‘ont pas détecté d’amélioration dans I'abondance ni dans la diversité de
communautés de poissons, malgré des améliorations de I’habitat (par la diminution des apports en
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éléments nutritifs et en sédiments), ce qui a mis en évidence I'importance de facteurs autres que locaux
qui, par exemple, pourraient affecter la présence d’espéeces de poissons a I'échelle du bassin versant.

Des stratégies de gestion visant a maximiser I'hétérogénéité de I'habitat et la biodiversité comptent
I'implantation d’une alternance de courts segments de bandes riveraines engazonnées et de longs
segments de bandes boisées (Lyons et al., 2000). Pour un maximum de diversité végétale, ces segments
seraient combinés au paturage, au brdlis ou a la tonte, afin de réduire la compétition d’especes exotiques
envahissantes (Paine et Ribic, 2002), ce qui peut également étre obtenu grace a 'ombrage porté par des
arbres (Fortier et al., 2011). Alors que certaines études s’intéressent aux caractéristiques d’habitat du cours
d’eau plutét qu’aux communautés de poissons, Jones et al. (2006) plaident pour une approche plus
transparente mesurant les changements dans les populations de poissons directement, comme on s’y
attendrait aprés la mise en place de meilleures pratiques de gestion, plutdt que pour une approche
mesurant uniquement les caractéristiques d’habitat. Cette approche permet de fournir une feuille de route
plus facilement interprétable par les politicien(ne)s et par les citoyen(ne)s. Il doit étre gardé a I'esprit
cependant que la diversité et I'abondance des poissons sont corrélées davantage aux caractéristiques
d’habitat du cours d’eau qu’au type de végétation riveraine, qui n’est que I'un des facteurs qui affectent sa
qualité (Smiley et al., 2011).

Cela dit, 'impact des bandes riveraines sur les communautés de poissons en paysage agricole est bien peu
documenté. Dans une revue de littérature récente de 1 072 articles de recherche visant a fournir des
preuves du role multifonctionnel des bandes végétalisées en paysage agricole, seulement six articles ont
étudié les poissons (incluant un article dans les néotropiques brésiliens; Haddaway et al., 2018). Smiley et
al. (2009) ont proposé des principes généraux pour mettre en place un processus d’évaluation de la réponse
écologique des cours d’eau aux pratiques de conservation. lls ont appliqué ces principes pour évaluer
I'influence de bandes riveraines herbacées sur des cours d’eau canalisés de la zone amont du centre de
I’Ohio. Cette étude a montré que la richesse en espéces de poissons et I'abondance des Percidae étaient
plus grandes dans les ruisseaux minimalement perturbés (ou une bande riveraine forestiére subsistait),
comparé aux fossés de drainage avec ou sans bande riveraine (8,7 especes contre 7,0 et 7,9 especes; 95,5
individus contre 24,2 et 27,4 individus respectivement). Toutefois, compte tenu d’une forte variabilité intra-
traitement, aucune des différences rapportées par I'étude n’était significative. Dans le centre de I’Ohio,
Smiley et al. (2011) ont évalué les impacts de bandes riveraines engazonnées (équivalentes a des bandes
prairiales) établies selon le protocole du Programme de réserve de conservation du USDA sur la biodiversité
du cours d’eau apres 4 a 6 ans. lls ont trouvé que les poissons insectivores et les vairons étaient moins
abondants dans les cours d’eau bordés de ces bandes engazonnées que dans les cours d’eau canalisés ayant
une bande riveraine spontanée de moins de 15 m. Par contre, la richesse spécifique, I'abondance,
I’équitabilité des communautés et I'abondance des poissons de 'amont, des poissons omnivores et des
vairons (ainsi que des communautés d’amphibiens) ne répondaient pas au traitement suivant les premiéeres
années. Ce résultat suggere que la seule pratique des bandes engazonnées n’est pas suffisante pour
améliorer significativement la biodiversité aquatique. Au Minnesota, Sovell et al. (2000) ont observé que
les communautés de poissons étaient davantage corrélées au type de végétation de la bande riveraine
gu’au régime de paturage. Elles présentaient une plus grande densité et abondance dans les zones
adjacentes a des graminées que dans les zones boisées dans I'un des cinq cours d’eau étudiés.
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Stephenson et Morin (2009) ont évalué I'effet du couvert forestier sur les écosystémes riverains a une
échelle spatiale croissante (segment, riviere, bassin versant) dans I'est de I'Ontario et dans I'ouest du
Québec. Cette étude montrait que le couvert forestier a I’échelle du bassin versant influencait davantage
la biomasse que la structure de communauté (richesse et équitabilité) des algues, des invertébrés et des
poissons. Le couvert forestier a I’échelle du bassin versant (I’entiéreté du bassin versant en amont de la
zone échantillonnée) avait un impact plus grand sur les communautés riveraines que le couvert forestier a
I’échelle de la riviere (I'aire riveraine de 100 m a plusieurs centaines de métres de largeur en amont des
zones échantillonnées). Ce résultat suggere que les programmes de conservation devraient inclure
I’ensemble de I'aire drainée (voir a ce sujet les plans de gestion de bassins versants dans la section sur les
études de cas). De fagon similaire, dans un bassin versant agricole du Midwest des Etats-Unis, Roth et al.
(1996) ont trouvé que des indices d’intégrité biotique des cours d’eau (basés sur les assemblages de
poissons) et de la qualité d’habitat (basés sur des mesures physiques) étaient négativement corrélés avec
I’étendue de I'aire agricole dans le bassin versant et positivement corrélés avec I'étendue des milieux
humides et des foréts, alors que la végétation riveraine locale était un prédicteur secondaire faible de
I'intégrité du cours d’eau.

Les bandes riveraines ont la capacité de fournir plusieurs services écologiques, selon une variété de facteurs
(tableau 5).

Dans les sections précédentes, nous avons rapporté des études montrant que : le retrait de polluants du
ruissellement est dépendant du type de végétation, de la pente et de la largeur de la bande, de la gestion,
du régime d’écoulement de I'eau et I'hydrologie; la régulation de la température est dépendante du type
de végétation de la bande riveraine, de sa largeur, de sa longueur, de son orientation, ainsi que de la
géomorphologie du cours d’eau; la stabilité du sol dépend du type de végétation, de sa largeur et de son
age; alors que la régulation biotique est dépendante du type de végétation de la bande, de sa largeur, de
sa longueur et de facteurs de I’échelle du bassin versant. Ces facteurs sont abordés a nouveau dans cette
section afin de compléter les sections précédentes pour les cas précis ou ils affectent plusieurs services a la
fois, considérant les multiples effets qu’ils peuvent avoir.
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Tableau 5: Type de végétation et largeur optimales des bandes riveraines pour la livraison de différents services

écologiques
Type de végétation Largeur Autre
sédiment NS715 Optimum a 30 m'*%, Valeur de pente
minimum absolu a 9 m*2, optimale a 10 %%.
, . Optimum a 30 m (pour un
Controversé. Arbres meilleurs pour i P , (p
. 715 L, écoulement d’eau
Azote le N dissous”*>? Graminées 1
meilleures pour le N souterrain®? moyen)™, largeur
P ’ suffisante: 15 m12,
Récoltes régulieres de
Phosphore Controversé. Publications récentes: Les bandes plus larges sont  biomasse nécessaire
P arbres plus efficaces®®. plus efficaces®. pour efficacité a long
terme®,
NS pour cours d’eau larges de
< 2,5 m?. Arbres et arbustes offrent
Température plus d’ombre pour des largeurs de Optimum & 30 m*Z,
2,5 3 3,5 mé. Arbres offrent plus
d’ombre pour des largeurs > 3,5 mé.
Graminées favorisent les petits
Poissons poissons, arbres et arbustes, les Optimum & 30 m*%.

Macroinvertébrés

Conservation du
sol

gros®.

Différents types de végétation
favorisent différentes
communautés’. Une grande
proportion de forét est bénéfique3.

Optimum & 30 m't,

Relation positive avec
la longueur du cours
d’eau®.

Arbres et arbustes meilleurs pour la
cohésion des berges!*®. Arbres
associés a des chenaux larges™®.

Optimum a minimum
15 m2.

NS: non significatif; 1 Blann et al., 2002; 2 Castelle et al., 1993; 3 Chase et al., 2016; 4 Growns et al., 2003; 5 Kieta et al., 2018;
6 Liquori et Jackson, 2001; 7 Lyons et al., 2000; 8 Seixas et al., 2018; 9 Sovik et Syversen, 2008; 10 Sweeney, 1993; 11 Sweeney

et Newbold, 2014; 12 Wenger, 1999; 13 Wooster et de Bano, 2006; 14 Wynn et al., 2004; 15 Zhang et al., 2010.

o Type de végétation de la bande riveraine

Le meilleur type de végétation a préserver ou a restaurer dans les bandes riveraines dans le but de

conserver I’habitat aquatique est la forét naturelle (Wenger, 1999), puisqu’elle contribue a la régulation de

la température et peut apporter de gros débris ligneux aux cours d’eau, ainsi que de la matiere organique,

bénéfique pour les macroinvertébrés aquatiques. Cela est en accord avec une recommandation de

Montgomery (1997), qui suggérait que « le mieux, c’est le naturel », signifiant que la restauration des

bandes riveraines devrait viser la restauration de la végétation naturelle. C'est également la conclusion de
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Sweeney et al. (2004), qui ont étudié la perte des services écologiques des cours d’eau apres la
déforestation et ont trouvé que les cours d’eau qui étaient bordés par une végétation plus naturelle (plus
grande proportion de forét) livraient davantage de services.

o Largeur de la bande riveraine

Dans une revue approfondie de la littérature, Sweeney et Newbold (2014) ont tenté de répondre a la
guestion de la largeur que devraient avoir les bandes riveraines. lls ont rassemblé des articles concernant
les cours d’eau d’ordre de Strahler 1 3 5 (correspondant & des bassins versants de 0,5 & 100 km? et
représentant plus de 90 % de la longueur totale des cours d’eau aux Etats-Unis). Ils se sont concentrés sur
I'impact de la largeur de la bande sur deux compartiments : les berges, s’intéressant a la réduction des
polluants, et le cours d’eau, s’intéressant a la qualité de I’habitat. Les auteurs ont notamment rassemblé la
littérature traitant de deux des polluants les plus importants en matiére de volume et de dégradation
environnementale, a savoir : les sédiments et I’'N. L’habitat aquatique a quant a lui été examiné par des
articles traitant de : largeur des cours d’eau, déplacement du chenal, température, gros débris ligneux,
macroinvertébrés et poissons. Les auteurs concluent en affirmant qu’une largeur minimale de 30 m est
requise afin que la bande riveraine livre les bénéfices attendus : retrait de I'N, apports en gros débris ligneux
et qualité de I'habitat pour les macroinvertébrés et les poissons. De la méme fagon, une largeur de 30 m
est recommandée pour tirer la plupart des bénéfices liés au retrait des sédiments (particulierement dans la
fraction la plus fine) ou au contréle de la température de I'eau. Selon les auteurs, pour les deux bénéfices
mentionnés plus haut, une largeur de 10 m montre certes des avantages, mais le fait de I’élargir jusqu’a
30 m représente une amélioration non négligeable des services (une rétention des sédiments fins améliorés
et une protection compléete contre les variations de températures par rapport a un contréle). Enfin, pour
maintenir une largeur de cours d’eau idéale, la largeur optimale de la bande était de 25 m, alors qu’aucune
conclusion n’a pu étre faite en ce qui a trait a I’érosion des berges et a la réduction du mouvement du
chenal, les études dans ce domaine étant trop peu nombreuses. Dans une revue complémentaire par
Wenger et al. (1999), les auteurs ont aussi affirmé que des bandes riveraines forestieres étroites peuvent
offrir des bénéfices pour I'habitat de plusieurs espéces, mais que certaines de ces bandes riveraines
devraient avoir une largeur minimale de 100 m afin d’étre en mesure de protéger les communautés
terrestres.

Au Québec, les agriculteurs et agricultrices sont sujets a une réglementation stipulant qu’ils et elles doivent
respecter une bande riveraine de 3 m de part et d’autre des cours d’eau en milieu agricole (MDDEP, 2005).
Ces bandes tres étroites seraient inefficaces pour la protection de la vie aquatique par la réduction de la
charge en pesticides (glyphosate) et en éléments nutritifs (N et P; Hénault-Ethier, 2016). Jobin et al. (2004)
ont suggéré de conserver un minimum de 5 a 10 m de bandes riveraines végétalisées afin que les herbacées,
arbustes et arbres puissent s’établir naturellement.

o Echelle d’implantation des meilleures pratiques de
gestion
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Il est important de prendre en compte le contexte dans lequel les bandes riveraines sont établies,
considérant que I'échelle et I'’étendue a laquelle les meilleures pratiques sont mises en place, seules ou en
combinaison, ont un impact sur les bénéfices que I'on peut en tirer. Dans une étude de Smiley et al. (2011),
les auteurs ont étudié pendant quatre a six ans I'impact sur les cours d’eau d’une implantation de bandes
riveraines comme meilleure pratique de gestion, pour trouver qu’il y avait seulement de faibles différences
entre les cours d’eau étudiés et des cours d’eau sans bande riveraine. Les auteurs ont suggéré que la faible
amélioration observée pourrait étre due au fait que les stations expérimentales étaient drainées, une
pratique qui court-circuite la bande riveraine, et ont conclu que, afin d’améliorer I’'habitat du cours d’eau,
les bandes riveraines devraient étre couplées a d’autres pratiques dans le cours d’eau ou dans le champ.

Tel que mentionné par Schilling et al. (2018), les cours d’eau d’ordre peu élevé représentent une longueur
bien plus importante que les cours d’eau d’ordre élevé. A cet égard, les politiques visant I'implantation de
bandes riveraines pour les cours d’eau d’ordre peu élevé concerneraient bien plus de longueur de ruisseau
et, par conséquent, beaucoup plus d’aire riveraine, mais cela a un prix. Afin d’équilibrer co(ts et bénéfices,
les auteurs suggérent de cibler I'implantation de bandes riveraines sur les cours d’eau d’ordres 2 et 3.

o Type d’écoulement

Bien que potentiellement trés efficaces, particulierement lorsque considérées a I'échelle du champ (Zhang
etal., 2010), les bandes riveraines peuvent étre court-circuitées par un nombre de phénomenes. Les drains
sous-terrains sont le type de court-circuit le plus extréme. Par ces drains, I'eau peut s’écouler directement
du champ au cours d’eau (Burgin et al., 2013). Le ruissellement concentré de surface et les fossés de
drainage peuvent causer une réduction de 'aire des bandes riveraines mises a contribution (c’est-a-dire
une réduction de la surface qui recevra le ruissellement) allant jusqu’a 78 %, réduisant significativement
leur efficacité (Wallace et al., 2018). Les rigoles d’érosion pourraient rendre les bandes riveraines
completement inefficaces pour la réduction des pesticides lors des événements de pluie (Bereswill et al.,
2011; Stehle et al., 2016). Ces voies d’écoulement concentré ont tendance a se former naturellement dans
les champs avec des longueurs de pentes de plus de 100 m (Dillaha et al., 1989). Selon Pankau et al. (2012),
qui ont rapporté la présence de tels écoulements concentrés dans 82,5 a 100 % des champs de leurs sites
d’études dans le sud de I'lllinois, ce probleme est lié a I'age de la bande riveraine, dont les fonctions
diminueraient avec le temps. Afin de répondre a ces problemes, il a été suggéré de concevoir des bandes
riveraines en considérant plus de facteurs que leur seule largeur (Stehle et al., 2016) et qu’elles soient
gérées a long terme. Les solutions incluent des modifications du terrain (lissage de la surface), afin de
réduire I'écoulement concentré (Kieta et al., 2018); I'utilisation de bandes étroites d’herbacées raides (par
exemple, le panic érigé), afin de disperser |’écoulement et le réduire de beaucoup (Dabney et al., 1995;
Gilley et al., 2000); ou, plus largement, la prise en compte de la présence de courts-circuits hydrologiques
lors de la mise en place ou de la gestion des bandes riveraines, par exemple en implantant des mesures de
conservation comme des canaux engazonnés le long de voies d’écoulement préférentielles (Wallace et al.,
2018). Une autre fagon de faire, par exemple, est I'utilisation de la technologie de la bande riveraine
intégrée venant du nord-est de I'Europe (figure 15; Zak et al., 2018), décrite par Osborne et Kovacic (1993),
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qui est similaire au milieu humide latéral. Les bandes riveraines intégrées comprennent un étang-fossé qui
collecte I'eau des drains avant qu’elle ne passe a travers un lit filtrant végétalisé. Dans cette étude, I'étang
et le lit filtrant avaient tous deux une largeur de 5 m. L’aulne européen (Alnus glutinosa) était utilisé : ces
bandes riveraines ont retiré 10-67 % de I'N total et 31-69 % du P total. Finalement, un autre type de court-
circuit des bandes riveraines sont les écoulements elliptiques (figure 16), par lesquels les contaminants
solubles peuvent étre lessivés du champ et se glisser dans le cours d’eau sans avoir été purifiés par la zone
biologiquement active de la bande riveraine (Burgin et al., 2013).
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Figure 15: Bande riveraine intégrée pour la réduction de la pollution de champs drainés (tiré de Zak et al., 2018).
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Figure 16: Types de mouvements d’eau elliptiques dans la bande riveraine (adapté de Gold et al., 2001).

= METHODES POUR MESURER LES SERVICES
ECOLOGIQUES — DES EXEMPLES
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Cette section vise a rassembler différentes méthodologies utilisées afin d’étudier différents aspects des
bandes riveraines, sans égard aux résultats.

Afin d’évaluer les services écologiques fournis par les bandes riveraines, de Sosa et al. (2018) ont étudié un
grand bassin versant (580 km?) en Angleterre. lls ont identifié les cing types d’habitat qui s’y trouvaient
(prairies améliorées, prairies non-améliorées (semi-naturelles), boisés de feuillus, boisés de coniféres, ainsi
que bruyeéres et tourbiéres de montagne) et ont sélectionné aléatoirement cing sites d’échantillonnage
pour chacun d’eux. lls ont utilisé des échantillons de sol afin de mesurer la capacité d’adsorption du P
dissous, la survie des pathogénes, la sorption et la dégradation des pesticides et la perte de NOs par la
dénitrification. Ils ont utilisé une méthodologie basée sur les SIG afin de mesurer la régulation de la
température de I'eau, en utilisant un jeu de données au LiDAR pour évaluer 'ombrage fourni par les bandes
riveraines. lls ont ainsi été capables de comparer les services écologiques livrés par les sols riverains des
différents habitats. Méme si leur objectif n’était pas de mesurer les services écologiques de fagon
guantitative, ils ont pu conclure que le type d’habitat était le principal facteur expliquant les variations dans
les propriétés du sol.

Izydorczyk et al. (2018) ont étudié les services écologiques de retrait des phosphates et du NOs des bandes
riveraines adjacentes a des prairies dans le centre de la Pologne en sélectionnant cing sites représentatifs.
lIs ont utilisé deux piézometres (pairés) par site (localisés dans la culture, aux limites de la bande riveraine
et au bord du cours d’eau) afin de collecter des échantillons d’eau souterraine. L’échantillonnage a été
réalisé mensuellement pour un total de 44 dates et |'eau a été analysée pour le N et le P solubles (NO2, NOs,
NHas et POa).

Smiley et al. (2011) ont étudié les impacts des bandes riveraines dans un bassin versant du centre de I'Ohio
en utilisant six cours d’eau canalisés de I'amont, choisis a I'aide de critéres d’habitat a priori basés sur I'ordre
du cours d’eau, |'utilisation des terres et 'accessibilité. lls ont recherché des cours d’eau et des fossés
d’ordre 1 ou 2, adjacents a des terres drainées servant a la culture en rangs, ne gardant que les sites assez
longs pour que deux zones d’échantillonnage puissent étre établies a plus de 150 m de distance I'une de
I'autre le long du cours d’eau. Trois de ces sites avaient des bandes riveraines herbacées établies selon le
protocole des bandes prairiales du USDA, congues spécifiquement pour réduire I'érosion et les pertes de
contaminants dans les cours d’eau, et trois autres avaient plutdét une bande riveraine étroite (< 15 m)
constituée de végétation spontanée. Deux zones (des sites de 125 m de longueur) ont ainsi été
sélectionnées le long de chaque cours d’eau, séparées de 170 a 1 938 m. Pour chacune de ces zones, des
échantillonnages ponctuels de I'eau ont été réalisés trois fois par année (au printemps, a I'été et a
I’'automne) pour les quatre années de I'étude afin de comparer les concentrations en éléments nutritifs (N
soluble, P réactif dissous, P total) et de pesticides, ainsi que la turbidité (également mesurée in situ); les
caractéristiques d’habitat du cours d’eau ont été mesurées simultanément.

Sabater et al. (2003) ont étudié le retrait de I'N par les bandes riveraines a travers un gradient climatique
dans 14 sites en Europe, dont huit avaient un couvert forestier et six un couvert herbacé. Ces sites étaient
situés en France, aux Pays-Bas, en Pologne, en Roumanie, en Espagne, en Suisse et au Royaume-Uni. L'eau
a été échantillonnée grace a des piézomeétres disposés en grilles de quatre rangs, chacune ayant quatre a
huit puits (pour un total de 16 a 32 puits par site). L’eau était par la suite analysée pour son contenu en NO3
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et en NHs, a partir de piézometres situés prés du champ et de ceux situés plus loin dans la bande pour
comparer ce qui y entre et ce qui en ressort, en tenant compte de la distance entre les piézometres et en
prenant soin qu’il n’y ait aucune influence de I'eau du cours d’eau dans la zone échantillonnée (les
piézométres situés pres du cours d’eau n’auront pas été échantillonnés). Cela a permis aux auteurs de
calculer le retrait de I’'N par la bande riveraine, en utilisant la différence entre les concentrations de NO3
entrantes et sortantes. Les efficacités de retrait de I'N du tampon variaient entre 0 et 30 % annuellement,
selon les sites.

Afin d’étudier la dénitrification a la fois dans la bande riveraine et dans le cours d’eau, Reisinger et al. (2013)
ont sélectionné deux sites dans des sous-bassins versants de 67 et 137 ha, paturés ou non paturés. Chaque
site comportait trois segments avec leur végétation propre (dominée par les graminées, les arbres ou bien
déforestées). Pour chaque segment, dix échantillons de sol de la bande riveraine ont été collectés le long
d’un transect de 30 m a quatre moments lors de la premiere année, puis cing échantillons ont été pris a
deux moments lors de la seconde année de I’étude. Pour le compartiment benthique, des échantillons ont
été collectés en triplicata dans les segments a cing reprises au cours de I'étude lorsque ce compartiment
était présent. Il incluait des sédiments, des tas de feuilles, des mottes racinaires de graminées et des algues
filamenteuses. Des expériences d’incubation en laboratoire ont par la suite été réalisées afin de mesurer la
dénitrification potentielle (pour les deux compartiments) et effective (pour les sols riverains uniquement)
des échantillons. Les auteurs mentionnent que la dénitrification potentielle est une sous-estimation de la
dénitrification effective, puisque la méthode d’incubation inhibe la nitrification, qui peut étre couplée a la
dénitrification. Cela ne les a pas empéchés d’obtenir des résultats statistiquement significatifs au sujet de
I'impact de la végétation sur la dénitrification, bien que le nombre limité de réplicats restreint la
généralisation des conclusions a I’échelle du bassin versant. lls ont trouvé que les sites déforestés avaient
les plus hauts taux de dénitrification (suivis des bandes riveraines boisées et, enfin, des bandes riveraines
herbacées). Cela était lié a différents facteurs favorisant la dénitrification, comme de plus fortes teneurs du
sol en NOs et en C labile causées par la décomposition des racines d’arbres et des conditions anoxiques
causées par un contenu en eau plus élevé a la suite de la récolte.

Dans une étude visant a déterminer I'impact de I'échelle d’implantation des bandes riveraines sur leur
efficacité, Schilling et al. (2018) ont utilisé des résultats de plusieurs études au sujet de cours d’eau d’ordres
variés sur une période de plus de 10 ans. Pour chaque ordre de cours d’eau (1-6, correspondant a des
bassins versants de 0,07 & 17 280 km?), ils ont utilisé cing a 18 puits d’observation disposés le long d’un ou
de plusieurs transects perpendiculaires au cours d’eau (pour les ruisseaux d’ordres 2, 3 et 4) ou placés
aléatoirement dans la zone de collecte des eaux (pour les sites d’ordres 1 et 6). Les échantillons d’eau
étaient utilisés pour déterminer la concentration en N (NOs et NH4) et en P (POs). Des échantillons de sol
étaient collectés pour déterminer la composition des sédiments riverains. Les résultats ont révélé que la
taille des particules du substrat, I'oxygéne dissous et le potentiel d’oxydo-réduction augmentaient avec
I'ordre du cours d’eau, alors que la conductance spécifique diminuait; les résultats pour la charge en
nutriments étaient moins fiables, montrant une grande variabilité.

Afin d’étudier I'efficacité de bandes riveraines pour la réduction des concentrations en pesticides du
ruissellement, Bereswill et al. (2011) ont étudié neuf sites situés dans six cours d’eau en Allemagne. lls ont
utilisé des systemes d’échantillonnage passifs activés lors d’événements de pluie, constitués de bouteilles
de vitre attachées a des tiges de métal, I'ouverture placée 10 ou 30 cm au-dessus de la surface de I'eau. Les
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échantillons de sédiments en suspension ont été collectés avec des bouteilles de plastique ayant une
ouverture de 2 cm de diamétre, installés dans le cours d’eau en étant attachées a deux tiges de métal et
vidées aux deux semaines. Le ruissellement de bord de champ a été échantillonné a la fois a la main lors
d’événements de pluie intenses et a I'aide de bouteilles de plastique installées dans les rigoles d’érosion.
Pour cette expérience, les événements de précipitations qui ont été suivis sont ceux pour lesquels on
considérait qu’il y avait des pertes en pesticides venant du champ (plus de 10 mm jour?), ce qui est arrivé
trois fois lors de la période de I'expérience. Les concentrations de pesticides pour les phases eau et
sédiment ont été analysées, ainsi que les concentrations de cuivre, qui est utilisé dans les champs comme
fongicide (en viticulture). Les quantités de pesticides étant au-dessus des limites de détection, les auteurs
ont pu comparer les concentrations présentes dans les rigoles d’érosion, dans le ruissellement de bord de
champ et dans le cours d’eau afin d’évaluer I'efficacité des bandes riveraines et 'impact de I'’écoulement
concentré.

Enfin, Allan et al. (1997) ont trouvé que le plan d’expérience pouvait influencer les résultats obtenus,
comparant et discutant les résultats de deux études menées dans un méme bassin versant dans le Michigan
(Lammert, 1995; Roth et al.,, 1996; rapporté par Allan et al., 1997). L'une des études, dont le plan
d’expérience incluait plusieurs sites (6) pour quelques cours d’eau (3) d’'un méme bassin versant (pour un
total de 18 sites) a conclu que I'utilisation locale des terres (la zone riveraine) expliquait la plus grande part
de la variation de I'intégrité biotique des sites et des index d’habitat (R?de 0,224 et 0,257; Lammert, 1995).
Inversement, dans I'une étude située dans le méme bassin versant, mais incluant quelques sites seulement
(3-4) pour un nombre plus élevé de cours d’eau (7; pour un total de 23 sites), on concluait que c’est
I'utilisation des terres a I'échelle du bassin versant qui expliquait la variabilité des sites en matiere
d’intégrité biotique et en ce qui concerne les index d’habitat, et ce, avec des coefficients de détermination
beaucoup plus forts (R? de 0,496 et 0,758 respectivement; Roth et al., 1996). Cette différence s’explique
par le fait que Lammert (1995) avait une bien meilleure résolution spatiale pour chaque cours d’eau. Il était
capable de discriminer entre diffférentes conditions locales, alors que Roth et al. (1996) avaient un plan
d’expérience plus a méme de détecter les effets a grande échelle. Cela dit, les meilleurs coefficients de
détermination ont été obtenus dans I'expérience portant sur un nombre plus élevé de cours d’eau, ce qui
est donc un gage de puissance statistique. Il importe ainsi de considérer ce compromis entre le choix des
cours d’eau et le choix des sites lors de la conception d’une telle expérience; pour évaluer les effets de
I'implantation de meilleures pratiques a grande échelle, le fait de maximiser le nombre de cours d’eau
étudiés plutot que le nombre de sites par cours d’eau permettrait d’obtenir des résultats plus significatifs.

Zhang et al. (2010) ont aussi trouvé une différence entre les efficacités attendues de bandes riveraines
implantées de fagon isolée ou a I’échelle du bassin versant. Dans leur cas, I'échelle a laquelle les bandes
riveraines étaient évaluées avait un impact sur leur efficacité. En effet, plus I'échelle était réduite, plus
I’expérience était contrélée, alors que les études a grande échelle passaient a c6té de certains facteurs de
variation (tels que les écoulements préférentiels). Ces facteurs, associés a une évaluation des bandes
riveraines a plus grande échelle, doivent étre pris en compte pour une bonne gestion des bandes riveraines.
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ETUDES DE CAS

L’Organisation de coopération et de développement économiques (OCDE) a publié en 2012 un rapport
intitulé Qualité de I’eau et agriculture : un défi pour les politiques publiques. L’ouvrage fournit un portrait a
I’échelle mondiale des réglementations adoptées pour concilier pratiques agricoles et amélioration de la
qualité de I'eau. Ce rapport identifie I'intensification agricole comme la cause majeure de dégradation de
la qualité de I'eau en raison des pertes de sédiments, de matiére organique, de nutriments (azote et
phosphore), de résidus de pesticides ou d’autres contaminants qu’elle engendre. La contribution de
I'agriculture aux pollutions de I'eau par I'azote et par le phosphore y est évaluée a 40 %. Bien que les impacts
négatifs de I'agriculture sur les écosystémes aquatiques se soient généralement résorbés, entre 1990 et
2000, grace a une meilleure gestion des fertilisants et pesticides et grace aux pratiques de conservation des
sols (OCDE, 2008), le rapport de 2012 note peu d’améliorations entre 2000 et 2010. Les projections estiment
également que la dégradation de la qualité de 'eau devrait s’accentuer au Canada, aux Etats-Unis, au
Mexique, en Turquie, en Australie et en Nouvelle-Zélande d’ici 2020 en raison d’une forte croissance de la
production agricole, mais devrait diminuer dans I'Union européenne et au Japon, ou la conjoncture
économique est moins favorable a l'intensification agricole. L'augmentation du prix des fertilisants et
herbicides (corrélée a la hausse des prix du pétrole), les nouvelles technologies (par exemple, les systémes
de guidage GPS et les procédés améliorés de traitement de I'eau), de méme que les pressions de I'opinion
publique et la mise en place de nouvelles politiques publiques sont néanmoins identifiées comme des
leviers majeurs qui permettront d’atténuer les impacts de I'agriculture sur la qualité de l'eau. Les
changements climatiques sont par ailleurs listés parmi les causes potentielles de la dégradation progressive
de la qualité de I'eau.

Selon I'OCDE, la valeur monétaire des impacts des I’agriculture sur la qualité de I'eau sont tres rarement
pris en compte dans les débats politiques (qui s’appuient plutét sur des mesures directes non économiques
de la qualité de I'eau), alors que I'estimation des colts et bénéfices des pratiques agricoles sur
I’environnement devrait étre la base nécessaire a la mise en place de politiques publiques efficaces.
Certaines évaluations économiques ont néanmoins proposé des estimations du colt annuel de la pollution
de I'eau (non nécessairement liée uniquement a I'agriculture). Annuellement, les co(ts de traitement de
I'eau potable s’élévent ainsi & 167-214 millions $ US en Belgique (Dogot et al., 2010), les dommages liés 3
la pollution par les nitrates et le phosphore a 371-695 millions $ US aux Pays-Bas (Howarth et al., 2001) et
a 228 millions S US en Espagne (Hernandez-Sancho et al., 2010), les colts de la pollution agricole & 690
millions $ US en Suisse, les colts de 'eutrophisation sur les eaux de surface et cotiéres a 97 et a 1389
millions $ US en France (Bommelaer et al., 2010) et les co(ts sur les milieux d’eau douce a 2 200 millions $
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US aux Etats-Unis (Dodds et al., 2009). Des études plus approfondies restent néanmoins nécessaires pour
quantifier précisément les impacts économiques de la dégradation de la qualité de I'eau par les activités
agricoles et guider adéquatement les politiques publiques. Une meilleure prise en compte de la complexité
des processus biophysiques, de la variation spatiotemporelle de la qualité de I'eau et des bénéfices non
marchands (comme les activités récréatives) figurent parmi les enjeux clefs pour cette meilleure évaluation
économique.

Les 34 pays membres de I'OCDE ont adopté une large diversité de mesures pour réduire la dégradation de
la qualité de I'eau liée a I'agriculture. Parmi celles-ci figurent des instruments économiques (stimulation,
souvent volontaire), des régles environnementales (réglementation) et des campagnes d’information et de
sensibilisation (persuasion), appliqués a diverses échelles spatiales (locale, bassin versant, provinciale,
internationale). En 2004, I'OCDE a listé 34 moyens d’action pour réduire les pollutions diffuses, dont 57 %
sont dédiés aux nutriments, 34 % aux pesticides et 8 % a ces deux types de contaminants. Bien qu'un
éventail diversifié de mesures permette de renforcer les résultats de chaque action, leur complémentarité
doit étre suffisante pour ne pas entraver leur efficacité.

Les instruments économiques comptent notamment les taxes de pollution (principe pollueur-payeur), les
paiements agroenvironnementaux et des systémes d’échanges de crédits de qualité de I'eau (ECQE). Bien
gue des taxes de pollution aient été établies dans certains pays (tableau 6), celles-ci restent généralement
rares et difficiles a mettre en place du fait de la complexité d’estimer in situ les impacts de la pollution par
les intrants agricoles et de la nécessité de fixer des taxes tres élevées pour atteindre les objectifs de qualité
de I'eau. Au Danemark, l'usage des pesticides a été réduit de 50 % entre 1986 et 2000 (sans perte de
revenus pour les agriculteurs grace a un soutien agronomique actif). En Irlande, il a été estimé qu’une taxe
de 260 % sur les fertilisants de synthése serait nécessaire pour réduire leur utilisation de fagon a atteindre
les objectifs de qualité de I'eau fixés par I’'Union Européenne.

Les paiements agroenvironnementaux (par retour de taxes, par aide a I'investissement ou, plus rarement,
par paiements directs) sont largement utilisés dans les pays de 'OCDE dans des objectifs de préservation
de la biodiversité, de réduction des risques de pollution, de conservation des sols, d’établissement de zones
tampons ou de restauration de zones humides (tableau 7). Ces paiements sont susceptibles de contribuer
directement ou indirectement a I'lamélioration de la qualité de I’eau. Certaines estimations ont ainsi évalué
la valeur annuelle des paiements agroenvironnementaux a 7 milliards $ US dans I’'Union européenne pour
la période de 2007 a 2009, a 5 milliards $ US aux Etats-Unis, a 155 millions $ US en Norvége, a 240 millions
$ US en Suisse ou a 325 millions $ US en Australie. Le nombre de paiements agroenvironnementaux varient
aussi fortement entre les pays : neuf types de paiements ont été recensés au Canada, 15 en France, 14 aux
Etats-Unis, et seulement deux au Japon.

Les systemes d’échanges de crédits de qualité de I'eau (ECQE) sont des outils économiques plus récents,
notamment expérimentés en Australie, au Canada, en Nouvelle-Zélande ou aux Etats-Unis. De la méme
facon que les crédits de carbone, ces systéemes permettent aux acteurs économiques (les producteurs
agricoles, les industries et les autorités locales) émettant plus d’azote, de phosphore ou de sédiments que
ne leur permettent leurs quotas d’acheter des droits d’émission supplémentaire (ou crédits) aux acteurs
ayant émis des quantités de contaminants inférieures a leur quota. Ces systémes permettent ainsi une
certaine flexibilité dans les quantités d’émission de chaque acteur économique tout en respectant des
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guotas d’émissions globales a I’échelle du marché. Bien que I'établissement de systémes ECQE puisse étre
complexe (compte tenu des méthodes de calcul des quotas par des mesures directes ou par estimation, de
la fixation d’un prix de quota suffisamment élevé pour inciter a la réduction des émissions ou de la fixation
de regles d’échange de quotas simples, mais supervisées officiellement), ceux-ci ont démontré leur
efficacité a améliorer la qualité de I'eau lorsqu’ils sont suffisamment dynamiques (a savoir lorsque
suffisamment de quotas sont échangés pour stimuler la réduction des émissions de contaminants).

Tableau 6 : Exemples de taxation environnementale des contaminants de |’eau d’origine agricole (d’aprés OCDE, 2012)

Total des recettes

Descriptif du taux d'imposition appliqué en janvier 2010 fiscales annuelles
(en millions USD)

Belgigue Taxes sur les effluents et sur la pollution de I'eau en Flandre Non disponible
Canada’
(Colombie Pesticides : 0.75668 EUR par litre de pesticide Non disponible
britannique)
Danemark? Pesticides - 35 % de la valeur au détail pour les produits chimigues desfinés 80 USD (2007)

a la désinfection des sols et les insecticides ; 25 % de la valeur au détail des

répulsifs chimigues pour insectes et mammiféres, des produits chimigues

freinant la pousse des végétaux, des fongicides et des herbicides ; 3 % de

la valeur au détail des répulsifs anfi-rongeurs et des fongicides servant a la

protection du bois.

Eléments fertilisants - 0.67 EUR par kg d'azote
France Pesticides - sept catégories de pesticides, avec des taux oscillant entre Non disponible

0.38 EUR par kg et 1.68 EUR par kg
Italie Eléments fertiisants - taxe sur les éléments fertilisants et les pesficides MNon disponible
Pays-Bas Eléments fertilisants - taxe sur les excédents d'azote et de phosphates par

rapport au budget d'éléments fertilisants autorisé pour Mexploitation. Non disponible

Taxe sur la pollution de I'eau, et taxe sur la pollution des eaux de surface.
Norvége Pesticides : taxe par kg ou lifre de pesticides agricoles = (taux de 11.5 USD (2007)
base*facteur)*1 000/dose standard pour la superficie. La dose standard
pour la superficie est le taux d'application maximal, en kg ou en litres, par
hectare, pour la culture pour laquelle le pesticide en question est ufilisé. Le
taux de base est fixé par les pouvoirs publics. Il est le méme pour tous les
produits (soit 3.12 EUR par kg ou litre en 2005). Le facteur est un coefficient
de pondération déterminé en fonction du niveau de risque relafif du
pesticide.?

Suéde* Pesticides - 3.11 EUR par kg entier de composant actif MNaon disponible
Eléments fertilisants : taxe

Etats-Unis® Eléments fertilisants - taxe de 0.001 3 0.004 EUR par kg en Louisiane Non disponible

1. Affecte au programme de gestion des résidus.

2. Hors exportations. Prevu pour les secteurs de I'environnement et de I'agriculture. S'applique uniquement a I'azote utilise en dehors
du secteur agricole. Le Danemark applique aussi une taxe de 4 DKK (0.54 EUR) par kilogramme de phosphore minéral dans
I'alimentation animale (voir encadré 5.1).

3. Les coefficients de pondération sont les suivants :

0.5 : produits présentant peu de dangers pour la sante humaine et I'environnement ; 3 : produits présentant peu de dangers pour la
santé humaine et un risque moyen pour I'environnement, ou produits présentant un danger moyen pour la santé humaine et faible
pour I'environnement ; 5: produits présentant un faible danger pour la santé humaine et un risque élevé pour I'environnement, ou
produits présentant un risque moyen pour la santé humaine et I'environnement, ou produits présentant un risque élevé pour la santé
humaine et faible pour l'environnement; 7: produits présentant un risque moyen pour la santé humaine et élevé pour
I'environnement, ou produits présentant un risque élevé pour la santé humaine et moyen pour I'environnement; 9: produits
présentant un risque élevé pour la santé humaine et pour I'environnement ; 50 : produits de jardinage concentrés : 150 : produits de
jardinage préts-a-l'emploi.

4. Hors produit de protection du bois.

5. Affecté aux activités d'inspection des financements.

Sources : Secrétariat de 'OCDE, d'aprés : OCDE (2010), La fiscalité, linnovation et I'environnement, OCDE, Paris; Vojtéch, V.
(2010), “Les mesures prises face aux problémes agro-environnementaux”, Documents de travail OCDE, Alimentation, Agriculture et
Pécheries, n° 24, Editions de 'OCDE, www.oecd.org/dataoecd/57/44/44970440.pdf; et la base de données de 'OCDE sur les taxes
liées & I'environnement, voir : www.oecd.org/env/policies/database
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L’adoption de réglements environnementaux reste I'instrument économique le plus utilisé dans les pays de
I'OCDE pour permettre la réduction des pollutions d’origine agricole. Ces regles ou normes sont
généralement obligatoires, et aboutissent a des pénalités, a des amendes ou a une suspension des
paiements agroenvironnementaux lorsqu’elles ne sont pas respectées. Les objectifs de ce type de mesures
comprennent en particulier I'interdiction de déverser des contaminants agricoles directement dans des
systémes aquatiques, la mise en place de limites aux ventes de pesticides pour protéger la santé humaine
et I'environnement, I'établissement de distances minimales entre les infrastructures de stockage de
déjections animales et les écosystemes aquatiques, des guides de fertilisation et d’application de pesticides
(par exemple en lien avec les conditions climatiques). Méme si ces outils réglementaires peuvent générer
un changement des pratiques agricoles, la difficulté d’identifier précisément les sources de pollutions
diffuses et d’effectuer des opérations de contréle administratif sur de vastes territoires peut mener a une
limitation de leur efficacité.

Tableau 7 : Types de paiements agroenvironnementaux mis en place dans les pays de I'OCDE (d’aprés OCDE, 2012)
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Les campagnes d’information et de sensibilisation sont largement répandues dans les pays de 'OCDE pour
soutenir les programmes de paiements agroenvironnementaux et la réglementation. Ces outils incluent
diverses stratégies telles que la recherche et développement publique ou privée, le transfert de
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technologies aux utilisateurs, ou les écolabels incitant les consommateurs a acheter des produits
respectueux de I'environnement. D’autres outils de persuasion moins courants comprennent aussi les
réglements privés ou volontaires (par exemple, I'établissement de codes, de conventions ou d’engagement
par les industries ou par les syndicats) et les systéemes coopératifs de controle de la pollution (par exemple,
la concertation entre producteurs et citoyens pour le développement de solutions).

Afin d’améliorer I'efficacité des politiques publiques liant I'agriculture et la qualité de I'eau, le rapport de
I’OCDE fournit quelques recommandations clefs, notamment :

= Intégrer les actions de préservation de la qualité de I'eau au sein des politiques nationales de I'eau
pour fournir un cadre intégratif aux enjeux liés a la qualité de l'eau;

= Assurer le respect des réglements et normes actuels;

=  Fixer des objectifs réalistes de qualité de I'’eau permettant d’observer des progres motivants;

=  Promouvoir une large diversité de mesures (reglements, incitations, sensibilisation);

= Eviter les dommages collatéraux sur I'environnement et encourager les effets indirects positifs;

=  Supprimer les incitations financieres ayant un impact négatif sur la qualité de I'eau;

=  Encourager les pratiques agricoles améliorées pour internaliser les colts environnementaux sur
les fermes par I'application du principe du pollueur-payeur;

= Etablir des instruments innovants et des approches marchandes (par exemple, des contrats privés
et les systemes d’ECQE);

= Evaluer le rapport colt-efficacité des différentes options disponibles pour les pouvoirs publics;

= Améliorer le ciblage géographique des mesures sur les territoires ou I'eau est la plus polluée;

= |Investir dans des programmes qui permettront d’obtenir des résultats durables (a long terme);

= Développer de meilleures informations techniques et socioéconomiques et créer des systéemes de
transfert des connaissances vers les producteurs agricoles et les gestionnaires de I'eau;

=  Adopter une approche holistique face aux problemes de pollution d’origine agricole;

=  Développer des programmes de gestion concertée des bassins versants.

Pour aller plus loin : OCDE (2012). Qualité de I’'eau et agriculture : Un défi pour les politiques publiques,
Etudes de I'OCDE sur 'eau, Paris, Editions OCDE, 174 p. DOI : https://doi.org/10.1787/ 9789264121119-
fr.
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= LE PROGRAMME D’ACTIONS NITRATES
(BRETAGNE)

La directive 91/676/CEE, dite directive « Nitrates », a été adoptée en 1991 par I’'Union européenne (UE) afin
de réduire la contamination de I’eau par les nitrates a partir de sources agricoles sur son territoire. Selon
ce cadre réglementaire, les pays de I'UE ont I'obligation 1) d’identifier les masses d’eau polluées (a savoir
les eaux douces de surface ou souterraines contenant ou pouvant contenir plus de 50 mg L de nitrates,
ainsi que les eaux douces, les estuaires, les zones cotieres ou marines eutrophes ou susceptibles de le
devenir), 2) d’établir des zones vulnérables aux nitrates (a savoir les territoires se drainant vers des eaux
polluées ou risquant de I'étre et qui contribuent a la pollution par les nitrates) dans lesquelles de « bonnes »
pratiques agricoles doivent étre mises en place par les producteurs sur une base volontaire ou obligatoire
(par exemple, des doses maximales de fertilisants azotés, une période restreinte pour la fertilisation azotée,
des rotations améliorées, des cultures de couverture), et 3) d’effectuer un suivi régulier de la qualité de
I’eau afin de produire un rapport d’avancement tous les quatre ans. Les Etats membres de I'UE ont le choix
des moyens d’actions a mettre en place, mais I'obligation d’atteindre ces objectifs sous peine d’amendes.
La France, en particulier, a été condamnée en 2013 a une amende de 20 millions d’euros (plus une pénalité
mensuelle estimée a 3,5 millions d’euros) en raison d’efforts limités pour réduire les applications de
fertilisants et d’une faible désignation de zones vulnérables aux nitrates, deux facteurs ayant empéché
I'atteinte des objectifs fixés par I'UE. Bien que cette amende ait été annulée en 2016 (I'UE ayant considéré
les actions correctives établies par la France apres 2013 comme acceptables), la pollution de I'eau par les
intrants d’origine agricole reste un enjeu récurrent dans certaines régions francaises, comme c’est
notamment le cas en Bretagne.
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Figure 17 : Evolution des concentrations de nitrates dans les rivieres bretonnes entre 1971 et 2014 (d’aprés www.eau-
et-rivieres.org).
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) ETSINE | QUALITE DES COURS D'EAU VIS-A-VIS DES NITRATES (PERCENTILE 90) EN 2015
' B SUR LE TERRITOIRE DES SAGE BRETONS

Tous dispositifs de collecte confondus

Classes de qualité des cours d’eau
vis-3-vis des nitrates (Percentile 90)
(code couleur et valeurs seull)

= Trés bon état Q3052 me/
B Bon état 2<090 £ 10 me/l

Etat 104090525 mg/l
<050.<50 mg/l
090> 50 me/l

Figure 18 : Carte de la qualité de I'eau des riviéres bretonnes relativement aux concentrations en nitrates en 2015
(d’aprés www.bretagne-environnement.org).

En raison de la forte concentration de bétail associée a la présence de sols superficiels et a d'importantes
précipitations, la plupart des rivieres et nappes phréatiques de Bretagne contiennent de fortes
concentrations en nitrates (figure 17; figure 18) conduisant a une eutrophisation des rivieres et a des
marées vertes (blooms algaux) dans les zones cotieres. La région est ainsi classée comme zone vulnérable
aux nitrates depuis 1994, cette zone incluant encore en 2018 I'ensemble des territoires agricoles de
Bretagne. Afin de limiter la dégradation de la qualité de I'eau et de respecter les objectifs fixés par I'UE, la
région de la Bretagne, en collaboration avec les autorités locales en charge de I'agriculture, a établi
différents programmes d’actions successifs, le cinquieme et dernier de ces programmes couvrant la période
2014-2018. Comparativement aux précédents programmes, ce cinquieme plan identifie six principales
actions de conservation devant étre mises en place par les producteurs agricoles. Il établit des zones
d’actions renforcées dans lesquelles les actions de conservation sont plus restrictives (figure 19). Ces actions
définissent notamment des régles strictes pour I'application de fertilisants (dose, période, conditions
climatiques) et le stockage de déjections animales. Elles étendent aussi la mise en place de cultures de
couverture et de zones tampons le long des rivieres. L'adoption de ces actions de conservation est
obligatoire et régie par un réglement régional (Arrété établissant le programme d'actions régional en vue
de la protection des eaux contre la pollution par les nitrates d'origine agricole). Leur non-respect peut donc
aboutir a des sanctions financieres pour les producteurs agricoles. Relativement peu de paiements
agroenvironnementaux sont prévus par ce programme, a |'exception du soutien financier des Agences de
I’Eau pour la construction d’équipements de stockage des déjections animales.

Les cing premiéres actions prévues par le cinquieéme programme d’actions correspondent a la gestion de la

fertilisation (plan de fertilisation, doses maximales autorisées, équipements de stockage des déjections
animales, conditions pour I'application de fertilisants relatives a la proximité d’une riviére ou a la pente),
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tandis que la derniére action de conservation concerne la mise en place de cultures de couverture (et, plus
précisément, de cultures intermédiaires piéges a nitrates). Les cultures de couverture sont ainsi obligatoires
durant les longues périodes d’interculture (de mi-septembre a janvier), durant les courtes périodes
d’interculture entre la récolte du colza et une céréale d’automne (de juillet a octobre) et aprées la récolte du
mais (de novembre a janvier). Ces cultures de couverture doivent de plus étre maintenues au moins
jusqu’au 1°" février de chaque année. Les types de cultures de couverture autorisés comprennent les
cultures incorporées au sol, les cultures de couverture récoltées pour le fourrage ou paturées, les repousses
de colza denses et spatialement homogénes maintenues durant au moins un mois ou les résidus de mais-
grain, de sorgho ou de tournesol incorporés au sol dans les cing jours apreés la récolte. Une liste des espéces
autorisées comme cultures de couverture est de plus fournie par les autorités locales (tableau 8).
L'utilisation de fertilisants et de pesticides est strictement interdite sur les cultures de couverture. Le long
des rivieres, une bande de végétation pérenne de 5 m de large (10 m dans les zones d’actions renforcées)
doit étre implantée, le paturage y étant autorisé, mais pas |'application de fertilisants. Dans les zones
humides, le remblai, le drainage et le creusage de fossés sont interdits, tandis que, dans les zones
inondables, le labour des prairies est interdit. Dans les autres zones, les prairies de plus de trois ans ne

peuvent pas étre labourées avant le 1¢" février de chaque année.
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Figure 19: Localisation des zones d’actions renforcées de Bretagne en 2014 (d’aprés www.bretagne-
environnement.org).

Le cinquieme programme d’actions nitrates (établi apres quatre programmes nationaux instaurés a partir
de 1996) a permis de réduire de 33 % entre 1995 et 2016 I'indice Q90 (i.e., la valeur pour laquelle 90 % des
mesures de concentration en nitrates d’une station sont inférieures), alors qu’en 1993 cet indicateur était
supérieur & 50 mg L (limite maximale autorisée). En 2016, I'indice Q90 s’élevait a 30 mg L* et Ia
concentration moyenne en nitrates des eaux de surface a 25 mg L. Entre 2007 et 2017, la proportion de
stations trés fortement polluées (> 50 mg L) a diminué de 14 %, tandis que la proportion de stations avec
moins de 25 mg L était restée stable (mais avait diminué avant 2011). Malgré ces tendances positives, la
plupart des stations de mesure montraient encore une concentration en nitrates supérieure a 18 mg L7,
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soit la valeur-seuil pour le risque d’eutrophisation permettant de classer un territoire comme zone
vulnérable aux nitrates. Une forte variabilité spatiale de la qualité de I'eau est également observée. Une
proportion importante des eaux de surface et souterraine étaient encore dans un état écologique jugé
mauvais en 2016. Ces résultats mitigés appellent a une poursuite des efforts pour améliorer la qualité de
I’eau en Bretagne. Dans le sixieme programme d’actions établi pour la période 2018-2022, I'interdiction de
I'application de fertilisants organiques dans le mais a ainsi été étendu d’un mois, un indice de jours de
présence au paturage a été mis en place, pour éviter les pertes d’azote liées au surpaturage en ferme
laitiére, et la restauration des systémes de drainage existants a été rendue possible en cas d’établissement
d’une zone tampon au niveau du tributaire.

Tableau 8 : Liste des especes autorisées comme cultures de couverture en Bretagne durant les prériodes a fort risque
de lessivage de 'azote (d’aprés www.cotes-darmor.gouv.fr)

Sont autorisées au tire du Programme d'Actions Réglonal en tant que Culture Intermédiakne
Pidge 3 Mitrate (CIPAN)

= LS pEpeoes suivanies

Espéce Espice gélive

Avoines X
(varbités de printemps ot avolne
diplaide)

Braims
Cresson alénals X
Dactyle
Fébugues
Flicle des prés
Moha (rdlbet dies olbseaus ow mdllet (Elien) X
Mlomtardes A

Mawvette fourragine

Myger X

Fahurin comamaun

Phacélie X

Radis fourrager X {radis chiripis)
Rary-grass

Sorgho X

Sarrasin X

"n“lg b

Toumesal X

- Le mélange de oes espices, entre elles seules

—  Le mélange de ces espivces avec 20 % de gumineuses au maximum dans le mélange

Pour aller plus loin, consulter le ec.europa.eu/environment/water/water-nitrates/; www.eau-et-

rivieres.org/nitrates-etat-des-lieux; ~ www.observatoire-eau-bretagne.fr;  Direction  régionale de

I'Environnement, de ’Aménagement et du Logement (DREAL) Bretagne (2014), directive « Nitrates » : 5¢

programme d’actions régional; Préfecture de la région Bretagne (2018), Bilan du cinquiéme programme

d'actions relatif a la protection des eaux contre la pollution par les nitrates d'origine agricole; Préfecture de
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la région Bretagne (2018), Réglementation nitrates : 6° programme d’actions régional (PAR 6) — Note

d’informations sur les principales mesures.
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Natura 2000 forme un réseau européen de sites d'importance majeure pour la conservation des espéces et
des habitats rares ou menacés. Il a été établi en 1992, en application de la directive 92/43/CEE dite directive
« Habitats » et de la directive 2009/47/CE (dite directive « Oiseaux »). En 2017, le réseau Natura 2000
rassemblait 27 312 sites pour une surface totale de 787 600 km?, soit 18 % des surfaces terrestres de I’'Union
Européenne. Les sites Natura 2000 varient selon leur surface, leur contexte paysager (zones forestiéres,
agricoles et urbaines) et leurs pratiques de gestion (lesquelles sont fixées par chaque Etat membre de I'UE).
Cependant, tous ont en commun |'objectif de conserver les espéeces et habitats d’intérét patrimonial. Bien
gu’il vise a conserver les habitats dans un bon état écologique, le réseau Natura 2000 ne correspond pas a
une protection stricte puisque les activités humaines y sont autorisées (lorsqu’elles sont durables).

Parmi les 200 types d’habitats (et 1 000 especes animales et végétales) listés par la directive « Habitats »
comme nécessitant des actions de conservation, 58 types (dont 23 sont considérés comme prioritaires)
constituent des habitats agricoles dans la mesure ou leur maintien est dépendant ou associé a |’agriculture,
comme par exemple les prairies alpines, les steppes, les landes ouvertes ou les prairies humides. Les zones
agricoles représentent ainsi 38 % de la surface totale du réseau Natura 2000, tandis que 10,6 % des
territoires agricoles de I'UE (soit 2,2 millions d’hectares) font partie du réseau Natura 2000. La plupart des
habitats agricoles du réseau Natura 2000 ont été faconnés par I'agriculture extensive; leur pérennité
dépend donc du maintien de ce type d’agriculture. L'objectif principal de la conservation de ces habitats est
ainsi de conserver des systémes agricoles qui soient écologiquement et économiquement viables. Les
habitats agricoles faisant partie du réseau Natura 2000 se sont généralement développés au fil du temps,
en lien avec des pratiques agricoles étroitement adaptées aux conditions locales. Ces habitats incluent

notamment :

= Les systemes de production animale dans lesquels les zones en fourrage sont principalement
constituées de végétation semi-naturelle incluant les paturages, les landes ou les friches;

= Les systémes de production végétale peu intensifs (établis par exemple sur des sols pauvres,
secs, salés ou périodiquement submergés), le plus souvent en rotation avec des jachéres semi-
naturelles;

= Les cultures permanentes peu intensives telles que les vieux vergers ou les oliveraies;

= Les systémes de polyculture (production de bétail et de cultures annuelles et permanentes).
Ces systémes agricoles incluent aussi les paysages formant une mosaique d’habitats agricoles
peu intensifs et d’éléments paysagers naturels, susceptibles d’accueillir une importante
biodiversité.

Certaines espéces prioritaires peuvent également étre associées a des habitats agricoles plus intensifs. C’'est
notamment le cas pour la bernache nonette (Branta leucopsis) ou le cygne chanteur (Cygnus cygnus), qui
s’alimentent en hiver dans les prairies intensives ou dans les cultures de céréales. Le hamster d’Europe
(Cricetus cricetus; listé a I'annexe |V de la directive « Habitat » et requérant a ce titre une protection stricte)
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habite les zones arables ou les ressources alimentaires sont suffisantes et ou des zones de refuge sont
disponibles (cultures fourragéres et végétation non cultivée). Afin d’aider les acteurs locaux dans
I’élaboration de plans de gestion des sites Natura 2000, la Commission européenne a développé des guides
(voir plus loin les détails pour trois types de prairies humides). Les paiements agroenvironnementaux pour
la mise en place de ces pratiques sont notamment financés par la Politique Agricole Commune, le Fonds
Européen Agricole pour le Développement Rural, le programme Life+ ou par les gouvernements nationaux.

Les prairies alluviales inondables du Cnidion dubii (Alluvial meadows of river valleys of the Cnidion dubii;
alliance phytosociologique) correspondent aux plaines alluviales situées dans les zones en aval de larges
rivieres aux régimes hydrologiques naturels et qui sont régulierement inondées, mais asséchées en été en
raison d’un climat continental. Ce type d’habitat se retrouve notamment en Hongrie, en Pologne, en
Allemagne, en Slovaquie, en France, en Autriche et en République Tcheque. Il représente un total de 223
sites Natura 2000, soit 58 240 hectares. Ces prairies sont généralement dominées par les plantes herbacées
telles qu’Agrostis stolonifera, Alopecurus pratensis, Carex praecox, Carex vulpina, Cirsium canum,
Deschampsia cespitosa, Festuca pratensis, Holcus lanatus, Poa palustris, Poa pratensis, Sanguisorba
officinalis et Serratula tinctoria. Elles constituent des aires privilégiées pour la reproduction, le nichage et
I’hivernage d’oiseaux tels que les échassiers (comme le chevalier gambette (Tringa totanus), le courlis
(Numenius spp.) et le barge a queue noire (Limosa limosa)), les passereaux (comme la bergeronnette
printaniere (Motacilla flava), le pipit des arbres (Anthus trivialis) et le tarier des prés (Saxicola rubetra)), le
rale des genéts (Crex crex), le busard cendré (Circus pygargus) ou le hibou des marais (Asio flammeus). La
régulation des rivieres, I'intensification de la gestion des prairies, la pollution des eaux de surface, la
conversion des prairies alluviales, la réduction ou I'absence de fauches et les especes envahissantes sont
parmi les principales menaces a la conservation de ces prairies alluviales. Les recommandations
européennes pour la gestion de ces prairies sont de combiner des régimes d’inondations naturelles sur de
vastes étendues avec une occupation durable des sols. En particulier, la fauche est requise pour conserver
ces milieux ouverts, mais ne doit pas étre effectuée plus de deux fois par année, de préférence avec un
équipement léger, soit entre le 15 et le 30 juin ou apreés le 30 septembre. Une hauteur de coupe de 5 a 10
cm au-dessus du sol est conseillée. Dans les prairies s’asséchant durant I'été, une fauche en fin d’été reste
possible a condition que 10 a 20 % des surfaces soient non fauchées. Le foin doit également étre enlevé
dans les trois semaines suivant la fauche. Le paturage est autorisé, mais doit étre correctement supervisé
pour éviter la dégradation des sols et des communautés végétales. Le paturage dans ces prairies alluviales
est par exemple déconseillé en fin de saison humide et en début de saison seche. Il est aussi primordial de
retirer le bétail des zones basses jusqu’a ce qu’elles s’asseéchent. Ces prairies alluviales devraient également
étre séparées des zones terrestres par une cloture afin de contrdler I'acces des animaux. Le paturage par
les chévres est par ailleurs déconseillé et la fertilisation interdite. L'UE fournit également des
recommandations précises de fauche lorsque des oiseaux d’intérét patrimonial nichent sur les sites (en
Hongrie par exemple, la premiére fauche doit étre retardée apres le 31 juillet lorsque des rales des genéts
sont présents) et propose une stratégie de restauration en quatre étapes si nécessaire.

Les prairies alluviales boréales nordiques (Northern Boreal alluvial meadows) forment des habitats semi-
naturels situés le long de cours d’eau couverts de glace en hiver. Ces prairies sont caractérisées par des
inondations réguliéres au printemps et par I'influence des fauches. Les sédiments alluviaux y constituent le
substrat dominant, tandis que les limons transportés par la riviere sont la principale source de nutriments
pour la végétation. Ces sites Natura 2000 sont principalement situés en Estonie, en Lettonie, en Finlande,
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en Suede et en Lituanie, pour un total de 28 066 hectares répartis sur 120 sites. Les principales plantes
caractéristiques de cet habitat sont Calamagrostis canescens, Calamagrostis purpurea, Carex acuta, Carex
aquatilis, Convallaria majalis, Deschampsia cespitosa, Elymus fibrosus, E. mutabilis, Equisetum fluviatile,
Festuca ovina, Filipendula ulmaria, Galium boreale, Molinia caerulea, Nardus stricta, Phalaris arundinacea,
Salix triandra, Solidago virgaurea, Thalictrum simplex subsp. boreale, Trollius europaeus et Veronica
longifolia. Diverses espéces d’oiseaux nichent ou hivernent dans ces prairies. Les principales menaces pour
leur conservation sont notamment |'abandon de la fauche et la régulation des régimes hydriques. La
fertilisation, le chaulage, le drainage, I'apport d’alimentation au bétail et l'introduction d’especes
envahissantes y sont interdits, mais la fauche demeure essentielle pour conserver cet habitat. La fauche
doit étre conduite a 10-12 cm de hauteur avec un équipement léger une fois par année en milieu d’été ou
en fin d’été si la période d’inondation est plus longue. Le foin doit étre laissé séché au sol durant quelques
jours, puis transporté a la ferme afin d’éviter I'eutrophisation du milieu. Il est également conseillé de
changer la direction de la fauche de 90 degrés d’une année sur I'autre pour maintenir une surface plane
plus facile a gérer. Le maintien de I'inondation durant I'hiver est recommandé lorsque possible. Vers la fin
de I'hiver, a la fonte des neiges, il est possible d’assécher graduellement la prairie pour éviter la formation
d’embacles et le lessivage des sédiments. La fauche ne peut alors intervenir qu’au moins deux a trois
semaines apres le retrait des eaux. Pour maintenir de bonnes conditions pour la reproduction des canards,
le niveau d’eau peut étre abaissé a 20-30 cm début juin. La restauration par coupe des arbres est aussi
possible si une fauche n’a pas été réalisée depuis quelque temps.

Les tourbiéres basses alcalines (Alkaline fens) sont des écosystemes occupés par des communautés de
Carex et de mousses brunes produisant de la tourbe. Ils se développent sur des sols saturés d’eau calcaire
en permanence avec de faibles fluctuations des niveaux d’eau. Ces tourbiéres sont le plus souvent riches
en bryophytes et espéces vasculaires. Les tourbieres basses alcalines ont largement été drainées au cours
des derniers siecles et sont devenues en Europe des habitats rares a priorité de conservation élevée.
Environ 142 000 hectares de tourbiéres basses alcalines sont protégés dans 2 212 sites Natura 2000 répartis
dans 21 pays membres de I'UE. Leur végétation se caractérise par des tapis de mousses brunes (Campylium
stellatum, Drepanocladus cossonii, Cratoneuron commutatum, Caliergonella cuspidata), des herbacées
graminoides (Schoenus nigricans, S. ferrugineus, Eriophorum latifolium, Carex davalliana, C. flava, Juncus
subnodulosus, Trichophorum cespitosum) et une forte diversité d’espéces herbacées a feuilles larges
(Dactylorhiza incarnata, D. traunsteinerioides, D. russowii, D. majalis ssp. brevifolia, D. cruenta, Liparis
loeselii, Herminium monorchis, Epipactis palustris). De nombreux papillons et libellules, dont certaines
especes menacées, dépendent de cet habitat. Le drainage, la diminution des niveaux d’eau, I’eutrophisation
et les changements de végétation induits par les activités humaines sont parmi les principales menaces
pour la conservation des tourbieres basses alcalines. La suppression des systemes de drainage et de fossés,
ainsi que I'amélioration de la qualité de I'eau, sont donc des éléments clefs pour leur conservation. La
fauche, permettant le maintien de la diversité en espéces, doit étre conduite une a deux fois par année a
environ 5 a 15 cm de hauteur. La biomasse doit étre exportée avec un équipement léger entre le 15 juillet
et le 30 septembre, dans les deux semaines suivant la fauche. Alterner chaque année 50 % de surfaces
fauchées avec 50 % de surfaces non fauchées est également conseillé. La fertilisation y est interdite. Le
paturage est déconseillé, mais lorsque qu’aucune autre option n’est disponible, il doit étre modéré et fait
avec des animaux rustiques (des vaches de race Highland cattle ou Bretonne pie noire, des chevaux Konik
Polski ou des moutons Solognot) durant les mois les plus secs, avec une pression de paturage de 0,2 a 0,8
unités de cheptel ha™.



Pour aller plus loin, consulter le ec.europa.eu/environment/nature/natura2000/index_en.htm.
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Le programme de réserve de conservation (CRP) est un programme de co(t partagé et de location de terres
du Département de I"agriculture des Etats-Unis (USDA) créé en 1985 par I'intermédiaire du Farm Bill dans
I’objectif de promouvoir la conversion de cultures annuelles en végétation pérenne et, ainsi, de réduire
I’érosion des sols, d’améliorer la qualité de I'’eau et de protéger la diversité faunique.

Des guides de gestion, des conditions d’éligibilité et de paiements agroenvironnementaux sont établis par
le USDA pour chacune des 16 pratiques de conservation du programme. Dans la derniere version du CRP
couvrant la période 2008-2018, ces pratiques de conservation comprennent notamment :

= |’établissement de végétation pérenne composée de graminées et de légumineuses introduites
ou d’herbacées indigénes sur des terres arables (a savoir cultivées en cultures annuelles);

= |’établissement de haies brise-vent ou brise-neige composées de lignes d’arbres et d’arbustes et
placées en bordure de parcelles en cultures annuelles perpendiculairement aux vents dominants;

= |’établissement de voies d’eau engazonnées et de bandes prairiales a mi-pente situées dans les
parcelles de cultures annuelles suivant les courbes de niveaux;

= |’établissement de bandes riveraines tampons constituées d’arbres et bordant un cours d’eau, une
étendue d’eau permanente ou temporaire, une zone inondable ou un milieu humide. Ces bandes
riveraines doivent mesurer entre 10 et 30 m de large (ou représenter 30 % de la zone inondable),
débuter dans la partie supérieure de la berge d’un cours d’eau et étre constituées d’especes
d’arbres et arbustes adaptés au site, soit introduits, soit en recolonisation spontanée;

=  Llarestauration de zones humides peu profondes, de 15 a 45 cm de profondeur, incluant une zone
tampon composée d’'une végétation pérenne et fournissant une source d’eau la majorité de
I'année;

= La restauration (ou la création) de milieux humides non alluviaux, qui doivent étre situés a
I’extérieur de la zone de récurrence 0-100 ans d’une plaine inondable ou d’un cours d’eau, et
protégés par une zone tampon composée d’arbres et d’herbacées indigénes dont la surface doit
étre au maximum quatre fois égale a celle du milieu humide;

= La restauration (ou la création) de milieux humides alluviaux, qui doivent étre situés a I'intérieur
de la zone de récurrence 0-100 ans d’une plaine inondable ou d’un cours d’eau, et protégés par
une zone tampon composée d’arbres et d’herbacées indigénes dont la surface doit étre au
maximum trois fois égale a celle du milieu humide;

= Larestauration d’anciennes zones humides correspondant a des parcelles agricoles régulierement
inondées, cultivées en cultures annuelles durant au moins trois ans au cours des dix années
précédant la restauration (Farmable Wetlands Program) et incluant une zone tampon d’au
maximum quatre fois la surface de la zone humide, tout en n’excédant pas 16 ha au total (zone
humide + zone tampon);

= La restauration d’anciennes prairies périodiquement inondées, cultivées en cultures annuelles
durant au moins trois ans au cours des dix années précédant la restauration (Farmable Wetlands
Program) et d’'un maximum de 8 ha;
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= La construction de zones humides sur des terrains recevant les écoulements d’eau issus d’'un
systéme de drainage de parcelles de cultures annuelles, dont au moins 25 % du bassin versant est
cultivé en cultures annuelles, incluant une zone tampon créée principalement pour le piégeage de
I'azote d’au maximum quatre fois la surface de la zone humide, tout en n’excédant pas 16 ha au
total;

= la restauration de corridors fauniques et d’habitats permanents qui correspondent a
I’établissement d’'une végétation herbacée, arbustive ou arborescente, selon une bande linéaire
d’au moins 20 m de large, ou a la conversion de cultures annuelles en habitat faunique.

Sauf mention contraire, chacune de ces actions de conservation n’est éligible au CRP que si les parcelles
agricoles ont été cultivées en cultures annuelles durant quatre des six années précédant la mise en place
de la mesure de conservation. Le producteur doit également s’engager en regle générale a controler les
especes envahissantes nuisibles (plantes et animaux), a ne pas récolter ou faire paturer l'aire de
conservation (sauf sous certaines conditions strictes), a réaliser périodiquement les opérations de gestion
des zones humides ou tampons prévues par le plan de gestion du site approuvé par le USDA et a maintenir
la pratique de conservation pour la durée de son contrat. De plus, chaque Etat établit une liste approuvée
par le USDA d’espéces d’arbres, d’arbustes et d’herbacées autorisées et interdites, parmi lesquelles le
producteur doit sélectionner les espéces a implanter (voir le Maryland NRCS Conservation Planting Guide,
2016). Sous ces conditions, le producteur a la garantie de recevoir des paiements agroenvironnementaux
couvrant jusqu’a 90 % des colts d’implantation de la pratique de conservation, un loyer annuel durant 10
a 15 ans, ainsi que différents incitatifs a la mise en place et au maintien de la pratique. Selon des criteres
d’éligibilité, ces paiements agroenvironnementaux peuvent également étre combinés avec les aides du
programme Conservation Reserve Enhancement établi par chaque Etat pour les zones de conservation
prioritaires (comme le Rio Grande, la baie de Chesapeake, les rivieres Missouri et Madison, les lacs Syracuse
et Erie, le bassin versant de la riviere James, I'aquifére de I'Eastern Snake Plain).

Des actions de conservation additionnelles visent également la restauration d’habitats et d’espéces rares
ou en déclin (comme les prairies d’herbes hautes, les prairies humides et les steppes), la restauration
d’habitats pour les oiseaux champétres, pour la nidification des canards ou pour les pollinisateurs, comme
la restauration de foréts a Pins des marais (Pinus palustris; au sud-est des Etats-Unis) et I'établissement de
foréts humides, par exemple.

En 2016, plus de 2 500 000 ha étaient engagés dans le CRP, incluant approximativement 850 000 ha de
zones humides et 680 000 ha de zones tampons, pour des réductions estimées de 190 000 000 de tonnes
des pertes de sédiments, 230 000 tonnes des pertes en azote, et 46 000 tonnes des pertes en phosphore.
Des évaluations ont également montré que les pertes d’azote et de phosphore étaient respectivement 95 %
et 86 % inférieures dans les parcelles engagées dans le CRP en comparaison des cultures annuelles.
Certaines études ont également rapporté une augmentation des populations de canards de 37 millions
d’individus dans le Dakota du Nord entre 1992 et 2012, des densités de colin de Virginie (Colinus virginianus)
de 70 a 75 % plus élevées durant la période de reproduction dans les parcelles engagées dans le CRP,
comparativement aux cultures annuelles. On a aussi noté une augmentation du nombre de faisans de 22 %
aprés une augmentation de 4 % de la végétation pérenne établie par le CRP. Le nombre de bruants de
Henslow (Ammodramus henslowii) en lllinois était 25 fois plus élevé au printemps apres I’établissement du
CRP. Bien que les pratiques de conservation du CRP soient restreintes aux territoires a fort risque d’érosion,
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358 673 fermes étasuniennes étaient engagées dans ce programme en septembre 2017, pour un total de
638 723 contrats. En moyenne, ces contrats prévoyaient un loyer annuel de 52 $ US ha™ pour le maintien
des pratiques de conservation, de 58 $ US ha pour le programme Farmable Wetlands et 61 $ US ha™ pour
le programme Conservation Reserve Enhancement, ce qui représentait en 2017 un total de 1,676 millions $
US en loyers versés, auxquels s’ajoutent 113 millions $ US de partage des co(ts d’établissement et 85
millions $ US d’incitatifs additionnels.

Pour aller plus loin, consulter le www.fsa.usda.gov.
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La baie de Chesapeake, située dans la région du milieu de I’Atlantique entre le Maryland et la Virginie, est
le plus large estuaire des Etats-Unis (320 km de long; 5-50 km de large; 11 600 km? incluant les affluents
cotiers), bien que sa profondeur soit relativement faible (6,5 m en moyenne). Le bassin versant de la baie
de Chesapeake est principalement couvert de foréts fragmentées (55 %), de zones agricoles (23 %) et
urbaines (12 %), ainsi que de 150 riviéres et cours d’eau drainant une surface totale de 165 000 km?. Cette
baie constitue le premier estuaire des Etats-Unis ayant bénéficié d’un programme de restauration intégré
a I’échelle du bassin versant. Il a débuté en 1983.

La région de la baie de Chesapeake possede une riche biodiversité puisqu’elle abrite plus de 3 600 espéces
animales et végétales, incluant 173 espéces de crustacés et 348 espéces de poissons, dont la perchaude.
Cette région accueille également 29 espéces de sauvagines, pour pres d’un million d’individus (soit un tiers
de la population migratrice de la cote Atlantique) et, en particulier, 500 000 bernaches du Canada.

Dans les années 1970, la baie de Chesapeake a été identifiée comme I'une des premieres zones mortes du
monde. A cette époque, les importants ruissellements de sédiments, de phosphore et d’azote vers la baie
constituaient sa principale cause de dégradation et provoquaient une forte turbidité de I'eau et des blooms
algaux (dont des blooms de Pfiesteria piscicida, espece toxique pour les poissons et les populations
humaines), ce qui conduisait a des phénomeénes d’hypoxie. Cette dégradation a notamment abouti a une
surmortalité des populations de poissons et a mis en péril (en combinaison avec la surexploitation) la
durabilité de la production ostréicole. La Fondation de la baie de Chesapeake déclarait méme en 2008 que
« la surexploitation, la pollution de I'eau et les processus de sédimentation avaient transformé la baie en
une vaste mare boueuse ». En 2015, les activités agricoles contribuaient pour 42, 55 et 60 % respectivement
aux charges d’azote, de phosphore et de sédiments entrant dans la baie de Chesapeake.

Face a ces enjeux écologiques, le gouvernement fédéral, par I’Agence de protection de I'environnement
des Etats-Unis (EPA), le maire du district de Columbia et les gouverneurs des Etats du Maryland, de Virginie
et de Pennsylvanie ont signé en 1983 la Convention de la baie de Chesapeake (The Chesapeake Bay
agreement), qui s’est traduite en 1987 par la création du conseil exécutif du Programme de la baie de
Chesapeake. Ce conseil a alors établi les objectifs de ce programme de restauration et, en particulier la
réduction de 40 % des quantités de nutriments (azote et phosphore principalement) entrant dans la baie
avant I’an 2000 (un objectif clef renouvelé jusqu’a aujourd’hui). En juin 2000, le Programme de la baie de
Chesapeake a adopté un accord (Chesapeake 2000) visant a guider les stratégies de restauration sur
I’ensemble du bassin versant de la baie de Chesapeake jusqu’en 2010, en incluant en plus les trois Etats en
amont du bassin versant (le Delaware, I'Etat de New York et la Virginie-Occidentale). Ces efforts de
restauration ont été intensifiés en 2010 par le reglement intitulé « Total des charges journalieres maximales
dans la baie de Chesapeake » (Chesapeake Bay Total Maximum Daily Loads) du gouvernement fédéral, émis
par I'EPA. Il fixe les limites maximales des quantités de nutriments et de sédiments pouvant étre lessivés
vers la baie afin de respecter les objectifs de qualité de I'eau. Ce document a ensuite été transposé par
chacune des sept juridictions partenaires en matiére de gestion de bassin versant (selon le Watershed
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Implementation Plan) afin de détailler les actions spécifiques et les étapes a réaliser pour atteindre les
directives fédérales de réduction des pollutions a I’'horizon 2025. L’ Accord du bassin versant de la baie de
Chesapeake (Chesapeake Bay Watershed Agreement) signé en 2014 combine quant a lui 'ensemble des
efforts de restauration fédéraux, nationaux et locaux dans un document unique et fixe différents objectifs
de restauration pour 2025. En plus des juridictions fondatrices, le Programme de la baie de Chesapeake
inclut aujourd’hui 19 agences fédérales, 40 agences et programmes nationaux, 1 800 autorités locales, 20
institutions d’enseignement et plus de 60 organisations non gouvernementales. Depuis 2015, le programme
de la baie de Chesapeake coordonné par 'EPA a recu 73 millions $ US de fonds publics, privés ou associatifs
pour soutenir, coordonner, mettre en ceuvre et assurer le suivi de ces actions de restauration.

Bien que certains des objectifs des trois documents officiels ayant successivement encadré la restauration
de la baie de Chesapeake (1987 Chesapeake Bay Agreement, Chesapeake 2000, et 2014 Chesapeake Bay
Watershed Agreement) aient évolué au fil du temps pour intégrer les territoires en téte de bassins versants,
inclure de nouveaux enjeux (comme les changements climatiques) ou relocaliser la gouvernance, la plupart
sont restés similaires. Ces objectifs se résument en cing axes principaux : 1) I'axe ressources vivantes, visant
a établir des stratégies de gestion durable des pécheries et a assurer la protection des populations de
poissons et de crustacés, 2) I'axe protection des habitats vitaux, qui vise la conservation des systemes
naturels ayant un impact positif sur la turbidité de I'eau (comme les végétations submergées, les zones
humides, les foréts et les systémes riverains), 3) 'axe restauration et protection de la qualité de I'eau, qui
vise la réalisation d’actions concrétes pour résoudre les problémes de dégradation de la qualité de I'eau liés
a I'enrichissement en nutriments, 4) I'axe occupation durable des sols, qui vise a instaurer des zones
protégées sur 20 % du bassin versant de la baie, et 5) I'axe gouvernance et engagement citoyen, qui vise a

informer les communautés humaines et a les amener a s’investir dans les actions de restauration.

Environ 83 000 fermes cultivent les zones agricoles du bassin versant de la baie de Chesapeake, pour une
valeur totale de production agricole estimée & 10 millions $ US par année. Le dernier plan de restauration
de la baie (2014 Chesapeake Bay Watershed Agreement) identifie six actions de restauration principales
proposées aux agriculteurs pour diminuer les charges en sédiments et nutriments et atteindre les objectifs
fixés par I'EPA, a savoir :

= Assurer la conservation des sols par des techniques de semis direct ou de travail réduit;

=  Pratiquer des cultures de couverture;

= Implanter des zones tampons arborescentes en bordure des fermes, des riviéres et des cours
d’eau;

= (Cl6turer le long des berges de cours d’eau pour exclure le bétail de ces secteurs;

= Suivre un plan de gestion des nutriments pour ajuster la fertilisation aux besoins des cultures;

= Instaurer des systémes de gestion des fumiers et litieres de volaille (incluant les équipements
de stockage).

Certaines de ces actions sont volontaires ou font I'objet d’incitatifs financiers, tandis que d’autres sont

obligatoires, comme, au Maryland, les plans de gestion des fertilisants. Leur mise en place est
principalement coordonnée par le Service de conservation des ressources naturelles (NCRS) du USDA.
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Figure 20 : Investissements cumulés du Programme de la baie de Chesapeake (d’aprés www.nrcs.usda.gov).

Selon le rapport d’avancement produit par le USDA NCRS pour la période 2009-2016, ce service a investi
durant cette période plus d’un milliard $ US en assistance technique et financiére (figure 20) et s’était
engagé a mobiliser 68 millions $ US supplémentaires entre 2014 et 2018 grace au Programme de partenariat
régional de conservation (RCPP, Regional Conservation Parternship Program) du Farm Bill, tandis que les
organisations partenaires du RCPP ont amené ces fonds a hauteur de 119 millions $ US. Les équipes du
NCRS aident par ailleurs les producteurs agricoles et les propriétaires forestiers a planifier leurs actions de
conservation sur plus de 120 000 hectares chaque année. Entre 2009 et 2016, ce sont ainsi plus de 800 000
hectares situés en zones prioritaires qui ont été restaurés par la mise en place d’au moins une pratique de
conservation avec I'aide du soutien technique et financier du NCRS. Dans le rapport d’évaluation de I'impact
des mesures de conservation (CEAP, Conservation Effects Assessment Project) du USDA, on a évalué que
les surfaces de terres arables semées en cultures de couverture chaque année ont triplé entre 2006 et 2016
et qu’une culture de couverture était mise en place sur 52 % de I’ensemble des surfaces cultivées du bassin
versant de la baie de Chesapeake au moins une fois tous les quatre ans. Le CEAP a également déterminé
qgue I'adoption des pratiques de conservation avait permis de réduire les taux d’érosion de 57 % et les pertes
de sédiments en bordure de parcelles agricoles de 62 % entre 2006 et 2016. Entre 2006 et 2011, les pertes
de sédiments en bordure de parcelles agricoles ont ainsi diminué de 15,1 millions de tonnes par année. Les
estimations du NCRS montrent, pour la période 2006-2011, que la gestion améliorée des nutriments (par
la gestion des résidus et du travail du sol, les plans de fertilisation et les équipements de stockage des
effluents d’élevage) a permis de diminuer les pertes d’azote de 38 % et celles de phosphore de 45 %. Entre
2009 et 2016, le NCRS, en partenariat avec les producteurs agricoles, a mis en place plus de 5 500 km de
bandes riveraines et de cloture et restreint I'acces du bétail aux cours d’eau sur 4 000 ha.

En plus des incitations financiéres, I'adoption a grande échelle des pratiques de conservation par les
producteurs est favorisée par la publication réguliere de guides techniques par les panels d’experts du
programme de la baie de Chesapeake. En particulier, le Guide de référence des pratiques agricoles
améliorées (Quick Reference Guide for Best Management Practices; Chesapeake Bay Program, 2018)
résume en 120 pages différents rapports de panels d’experts définissant les bonnes pratiques de
conservation des sols (Conservation Tillage Practices for Use in Phase 6.0 of the Chesapeake Bay Program
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Watershed Model), de régie des cultures de couverture (Cover Crops Practices for Use in Phase 6.0 of the
Chesapeake Bay Program Watershed Model) ou de gestion de la fertilisation (Nutrient Management
Practices for Use in Phase 6.0 of the Chesapeake Bay Program Watershed Model). Parmi les 25 pratiques
agricoles améliorées présentées dans ce document figurent notamment :

= e retrait de I'agriculture et I'instauration de cultures alternatives, afin d’abandonner les
pratiques agricoles sur certaines terres arables ou de les convertir en zones de gestion plus
extensives par la mise en place de plantes fourragéres et herbacées, notamment dans les
zones a forts risques d’érosion;

= Les plans de gestion des nutriments basés sur les sources, doses, localisation et période
d’application de fertilisants;

= Les pratiques de conservation du sol incluant les pratiques a faible teneur en résidus, de
conservation, ou a forte teneur en résidus;

= Les cultures de couverture (dites traditionnelles) comme les cultures d’hiver non récoltées
(seigle, blé, orge, avoine, triticale, radis fourrager, légumineuses annuelles, ray-grass annuel,
brassicacées);

=  Les cultures de couverture (dites de commodité) comme les cultures de seigle, de blé ou
d’orge récoltées au printemps;

= Les pratiques de bonne gestion des paturages relatives aux rotations améliorées et aux
charges de bétail;

= Larestauration des cours d’eau par le réaménagement des canaux naturels et le dragage des
sédiments;

= Leszones tampons arborées ou herbacées;

= Leszones tampons arborées ou herbacées avec exclusion du bétail par cléture;

= Le traitement des fumiers par compostage ou processus thermochimiques;

=  Les bonnes pratiques d’incorporation des fumiers.

Le Guide de référence des pratiques agricoles améliorées (Quick Reference Guide for Best Management
Practices) présente en outre des estimés de réduction des pertes de sédiments, d’azote et de phosphore
pour chaque pratique de conservation, identifie les catégories d’occupation des sols éligibles (par exemple,
le soya, les céréales a grain, les Iégumineuses fourrageres), évalue les délais nécessaires a chaque pratique
pour observer un impact positif sur la qualité de I'eau et fournit des recommandations pour la mise en place
de chaque pratique (par exemple, les techniques de travail du sol avec faible couvert de résidus doivent
maintenir 15 a 29 % des résidus apres le semis et les techniques de travail de conservation, de 30 a 59 %;
les cultures de couverture doivent étre semées a la volée entre deux semaines avant et trois semaines apres
la date moyenne des premiers gels; les zones tampons arborées et herbacées sont divisées en bandes
étroites (3-10 m) et élargies (plus de 10 m). Ce guide de référence fournit aussi pour chaque pratique les
incitations financieres fédérales et nationales disponibles (comme les subventions, les paiements
agroenvironnementaux, les avantages fiscaux, les outils de prét et les produits d'assurance).

Dans la derniére version du plan d’action du USDA NCRS pour la période 2018-2010 (Chesapeake Bay
Watershed Action Plan), les principaux engagements du NCRS incluent :
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= La mise en place de pratiques de conservation sur 370 000 hectares supplémentaires
(équipements de stockage des effluents d’élevage, gestion des nutriments, travail réduit et
semis direct, cultures de couverture, gestion des paturages, voies d’eau engazonnées, bandes
riveraines);

= Une amélioration de la santé des sols sur 280 000 hectares par des rotations culturales
améliorées, des cultures de couverture ou le semis direct;

= ['amélioration de la qualité des habitats fauniques (notamment aquatiques) sur 40 000 ha
additionnels par la restauration des cours d’eau, des zones humides et des végétations
pionniéres;

= Laformation de 47 000 spécialistes de la conservation (publics ou privés) pour mettre en place
ces nouvelles pratiques;

= La participation de 27 000 partenaires publics, privés et citoyens dans les rencontres et comités
pilotés par le NCRS afin d’améliorer de facon concertée les programmes du NCRS et répondre
aux enjeux clefs;

= |’engagement actif de 15 900 nouveaux propriétaires jusqu’alors peu desservis dans les zones
prioritaires;

= Le développement du transfert de connaissances vers les producteurs et le développement de
I'information technique disponible.

Vingt-cing années d’efforts de restauration sur le bassin versant de la baie de Chesapeake ont contribué a
réduire les pertes annuelles de sédiments vers la baie de 4 900 tonnes en 1985, de 3 900 tonnes en 2009 et
de 3 500 tonnes en 2017. Les pertes d’azote sont passées de 144 000 tonnes en 1985 a 118 000 tonnes en
2009 et a 107 000 tonnes en 2017, tandis que les pertes de phosphore étaient respectivement de 11 600
tonnes, de 8 700 tonnes et de 6 800 tonnes aux mémes dates. Pour la derniére décennie, plus de 75 % de
la réduction de pertes de sédiments et 50 % de la réduction de pertes de phosphore étaient attribuables
aux pratiques agricoles améliorées mises en place par les producteurs. Les surfaces d’herbiers aquatiques
dans la baie ont augmenté de 42 000 ha (une surface supérieure aux objectifs de restauration). Malgré tout,
42 % des cours d’eau du bassin versant de la baie de Chesapeake se trouvaient dans un état écologique jugé
mauvais en 2010, tandis que I'objectif de restaurer 1 400 km de bandes riveraines forestieres par année
(jusqu’a ce qu’au moins 70 % des zones riveraines du bassin versant de la baie de Chesapeake aient une
végétation arborescente) n’a pas été atteint. Diverses actions de restauration restent encore a étre
déployées pour restaurer directement I’habitat des populations d’huitres. Bien que la période de présence
de la zone morte dans la baie de Chesapeake ait été réduite de quatre mois entre 1985 et 2010, son volume
était encore de 7,50 x 10° m3 en 2017 (contre un volume annuel moyen de 7 x 10° m3 depuis 1985). Les
efforts de restauration de la baie de Chesapeake semblent donc devoir étre poursuivis.

Pour aller plus loin, on consulte le www.chesapeakebay.net, le www.chesapeakeprogress.com ou le
Www.nrcs.usda.gov.
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Le lac Champlain se situe entre les Etats du Vermont (55 % du bassin versant), de New York (37 %) et la
province de Québec (7 %), ou ses eaux rejoignent le fleuve Saint-Laurent a Sorel via la riviere Richelieu. Ce
lac d’eau douce mesure 196 km de long pour 19 km de large (pour 1 127 km?) et draine un bassin versant
de 121 500 ha.

Afin de prévenir et de contréler la pollution du lac Champlain, un premier plan de restauration a été adopté
en 1996 par 'EPA, I'Etat du Vermont et I'Etat de New York, ensuite rejoints en 2003 par la province de
Québec. Le Programme du bassin du lac Champlain est la structure mandatée pour mettre en ceuvre un
plan de restauration dont I'objectif prioritaire est de réduire les pertes de phosphore, responsables de
blooms algaux, vers le lac. A cet objectif s’ajoutent ceux de réduire les contaminants toxiques, de minimiser,
pour les populations humaines, les risques sanitaires liés a la dégradation de la qualité de I'eau et de
controéler I'introduction, la dissémination et I'impact des espéces exotiques indésirables afin de préserver
I'intégrité écologique du lac Champlain dans son ensemble. Sur son bassin versant, en 2001, les
ruissellements issus des zones développées et urbaines contribuaient pour 46 % des pertes de phosphore
vers le lac, tandis que les ruissellements issus des zones agricoles y contribuaient pour 38 % (70 % pour le
bassin versant de la riviere Missisquoi). En 2002, les gouvernements du Vermont et du Québec se sont
engagés a réduire de 60 % et de 40 % respectivement les pertes de phosphore par la mise en place de
mesures de conservation visant le secteur agricole, I'établissement de stratégies de gestion des eaux
pluviales ou I'interdiction des détergents a base de phosphore (une mesure adoptée en 2007 au Vermont).

Le document intitulé Lake Champlain Opportunities for Actions Management Plan définit officiellement la
stratégie de restauration du lac Champlain. Différentes versions successives de ce document ont été
adoptées par les autorités fédérales et provinciales en 1996, 2003, 2010 et 2017. Dans sa derniére version
(2017-2022), ce plan de restauration combine quatre objectifs généraux (nous traduisons) :

= Une eau de qualité : L'eau du bassin du lac Champlain, incluant les lacs, étangs, riviéres et

ruisseaux, permettra le maintien d’écosystemes diversifiés, de communautés dynamiques et
de paysages fonctionnels. Elle offrira des possibilités de loisirs sécuritaires.
= Des écosystémes sains : Les écosystémes fourniront une eau de qualité pour la consommation

et les activités récréatives et offriront des habitats intacts, résilients aux événements extrémes
et exempts d’espéces aquatiques envahissantes, dans lesquels la faune sauvage prospérera.
= Des communautés prospéres: Les communautés humaines apprécient les ressources

naturelles et culturelles. Elles ont la capacité de mettre en ceuvre des actions qui aboutiront a
une gestion saine de ces ressources tout en maintenant une économie locale dynamique.
= Une population informée et engagée: Les résidents du bassin versant et les visiteurs

comprendront et apprécieront les ressources du bassin du lac Champlain. lls auront un sens
des responsabilités qui se traduira par des changements de comportement et des actions visant
a réduire la pollution.
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Ces objectifs généraux se déclinent selon des taches spécifiques pour atteindre chaque objectif. Ces taches
visent entre autres : la mise en place de programmes de suivi et de recherche; |'établissement de mesures
de conservation ciblant les zones agricoles, forestiéres ou développées; la protection et la restauration des
habitats riverains ou humides, clefs et de la diversité en espéeces indigénes (et du contrdle des espéeces
envahissantes); I"éducation et I'engagement citoyens; ainsi que le soutien au développement d’activités
économiques durables. Concernant les pratiques de conservation pour le secteur agricole, huit actions
principales sont définies, telles que la mise en place de bonnes pratiques agricoles, la stabilisation des
berges des cours d’eau et la restauration des habitats riverains, la réduction des doses de fertilisants, la
conversion de 30 % des cultures annuelles en cultures pérennes dans les zones inondables, la création
d’équipements de rétention du phosphore le long des drains et fossés agricoles ou |'assistance technique
aux producteurs (tableau 9).

Tableau 9 : Exemples d’actions de restauration visant la réduction des pertes en nutriments dans les zones agricoles,
prévues par le Plan de gestion du lac Champlain 2017 (d’aprées www.lcbp.org)

Objectif 1.C.

Réduction des charges de nutriments

Réduire les charges de nutriments pour toutes les catégories d’occupation des sols, incluant les zones
agricoles, urbaines, forestiéeres et les berges de riviéres.

Stratégie Action Impact anticipé Cible
Stratégie 1.C.1: 1.C.1.a: Financer les Identifier les berges de Prioriser une liste
Financer la recherche projets favorisant la rivieres de mauvaise de berges de
et les interventions sur | stabilité des berges dans qualité dans les sous- rivieres pour
le bassin versant visant | les zones vulnérables du bassins versants cibler les
a réduire les apports bassin versant. vulnérables, prioriser leur | ressources
de nutriments aux Améliorer la restauration et mettre en | d’intervention.
berges de riviéres. compréhension vis-a-vis de | place de bonnes

la vulnérabilité des berges pratiques de gestion dans
et de la qualité des cing secteurs critiques.

corridors riverains.
Connecter les riviéres a leur
plaine inondable dans les
sous-bassins versants

vulnérables.

1.C.1.b : Financer les Gérer 40 ha Augmenter la
projets visant a protéger supplémentaires pour la surface des zones
ou a améliorer la qualité des habitats de conservation
contribution des corridors riverains; restorer 915 des milieux

de rivieres par rapportala | métres de corridor riverains
réduction des nutriments riverain; effectuer des vulnérables.

et a la résilience aux opérations de

inondations. sensibilitation pour la

Encourager les conservation des habitats

programmes visant a riverains aupres d’au

améliorer la qualité des moins 100 propriétaires.

corridors riverains et a les
connecter a leurs plaines
inondables dans les bassins
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versants vulnérables, en
prenant en compte la
réglementation sur la
qualité de I'eau et les effets
anticipés des changements
climatiques sur la période,
la fréquence et l'intensité
des précipitations.

Stratégie 1.C.2:
Financer les
programmes visant a
réduire les charges de
nutriments liées aux
activités agricoles.
Préciser les
mécanismes
permettant de réduire
les charges de

contaminants agricoles.

1.C.2.a: Fournir une
assistance technique pour
les plans de gestion ou
d’aménagement des terres
(Land Treatment Plans,
LTPs) et pour les plans de
gestion des nutriments
(Nutrient Management
Plans, NMPs).

Fournir une aide aux
producteurs pour
développer ou pour
maintenir des LTPs et des
NMPs qui rencontrent les
conditions appropriées
pour obtenir un
financement.

Faire que 90 % des
fermes intéressées par
les programmes du USDA
aient complété leurs LTPs
et leurs NMPs au
moment de postuler.

Augmenter le
nombre de
fermes
participant aux
programmes de
financement du
USDA ou des
Etats.

1.C.2.b : Développer et
promouvoir des
programmes pour
optimiser I’application de
fertilisants et pour réduire
les charges de nutriments.
Encourager le
développement de
programmes pour travailler

Faire que 90 % des
fermes grandes a
moyennes et 25 % des
petites fermes situées
dans des bassins versants
vulnérables aient regu
une formation sur la
calibration des
fertilisants, de méme que

Réduire
I'application de
fertilisants par les
grandes et
moyennes
fermes dans les
bassins versants
vulnérables grace
a une plus grande

avec les producteurs afin 25 % des fermes dans les | précision

de calibrer I'application de bassins versants non d’application.
fertilisants. vulnérables.

1.C.2.c : Réduire les Réduire de 30 % les Réduire les

superficies cultivées en
terres inondables.
Travailler avec les agences
partenaires et les ONGs
pour identifier les parcelles
agricoles situées en zones
inondables afin d’y arréter
la production agricole ou de
les convertir en cultures
pérennes, et ce, dans
I'objectif d’améliorer la
stabilité des sols et la
résilience aux changements
climatiques.

surfaces en cultures
annuelles dans les zones
inondables des bassins
versants vulnérables.

pertes de sol et
de cultures dans
les parcelles
agricoles du fait
des inondations.
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1.C.2.d : Aider les
producteurs a rencontrer
les objectifs de la
réglementation sur la

Fournir 100 % d’aide
financiére pour la mise
en place de bonnes
pratiques de gestion dans

Prolonger la
participation aux
programmes de
bonnes pratiques

promouvoir les pratiques
visant la réduction des
charges en phosphore dans
les drains et fossés
agricoles.

Travailler avec les
partenaires fédéraux,
provinciaux et locaux pour
financer des programmes
de recherche innovants
visant a identifier des
technologies et des
pratiques a méme de
réduire les contaminations
par le phosphore.

programme de recherche
pour explorer les
systemes d’élimination
du phosphore dans les
drains et fossés.

qualité de I'eau, avec de les bassins versants de gestion.
I'aide financiere pour les prioritaires. Proposer des

petites fermes. aides financiéeres dans les

Fournir aux producteurs autres bassins versants, si

une aide financiere pour possible.

mettre en place de bonnes

pratiques de gestion dans

les bassins versants

vulnérables.

1.C.2.e : Développer et Financer un nouveau Informer les

politiques sur les
systemes de
drainage afin de
réduire leur
contribution aux
pertes de
nutriments vers
le lac et ses
tributaires.

1.C.2.f : Développer et
promouvoir les pratiques
agricoles durables et
économiquement viables
visant a améliorer la
qualité de I'eau.

Explorer les pratiques
agricoles permettant
I'amélioration de la qualité
de I'eau dans une
perspective
environnementale et
socioéconomique.

Promouvoir un
programme de recherche
pour explorer les
pratiques agricoles qui
répondent aux enjeux de
qualité de I'eau et qui
améliorent la viabilité
économique de fermes.

Exemplifier les
bonnes pratiques
en matiere de
réduction des
nutriments
apportant des
bénéfices
économiques aux
producteurs.

Pour I’axe Ecosystemes sains, les principales actions de restauration comprennent I'identification de zones
prioritaires pour la restauration, la conservation des habitats vulnérables comme les corridors riverains, la
protection des especes indigenes menacées ou vulnérables, la gestion des espéces envahissantes, ainsi que
la mise en place de programmes de suivi et de recherche.

Le Programme du bassin du lac Champlain est principalement financé par I'EPA, la Commission des
pécheries des Grands Lacs et le Service des parcs nationaux des Etats-Unis. s soutiennent la gouvernance

134



et la mise en ceuvre des actions de restauration locales, tandis que les secteurs économiques spécifiques
comme celui de I'agriculture sont soutenus par les programmes fédéraux ou nationaux réguliers (comme le
Programme de conservation de réserve — le Conservation Reserve Program géré par le USDA). Les
financements directs octroyés par le Programme du bassin du lac Champlain financent notamment les
programmes de suivi et de recherche et offrent des subventions aux organisations régionales pour des
projets visant a améliorer la qualité de I'eau. Entre 2011 et 2015, le Programme du bassin du lac Champlain
a ainsi décerné 13 millions $ US de subventions (500 000 $ US pour les projets de sensibilisation et
d’information et 12,5 millions $ US pour les projets techniques), la plupart de ces fonds étant complétés
par des programmes fédéraux ou nationaux. Plus de 75 projets (soit 2 millions $ US) étaient subventionnés
en particulier pour limiter et pour contréler les espéces envahissantes. Environ 50 projets (pour 1 million $
US) visaient I'amélioration de la qualité des habitats aquatiques et riverains avec, notamment, la plantation
de 58 000 arbres, la restauration de 7 km de bandes riveraines et la conservation de 360 hectares de zones
prioritaires. Les programmes de suivi et de recherche ont quant a eux bénéficié de prés de 5 millions $ US.
Plus de 4 millions $ US ont permis 'adoption de bonnes pratiques visant a réduire la pollution par les
nutriments, par les sédiments et par les autres contaminants issus des zones agricoles, forestiéres ou
urbaines. Pour le secteur agricole, cela représentait la mise en place de 500 actions de conservation pour
le contrdle des pertes de phosphore dans 300 fermes (soit sur 25 000 ha), pour un total de 2,7 millions $
US entre 2011 et 2015.

Le rapport d’avancement intitulé 2018 State of the Lake and Ecosystem Indicators Report fournit une
évaluation du succes du Programme de restauration du lac Champlain. En matiére de qualité de I'eau, les
pertes de contaminants industriels toxiques ont été réduites, notamment les concentrations en mercure.
Les autres substances toxiques telles que les microplastiques, les produits pharmaceutiques, les sels de
route, les pesticides, les chlorures ou les polychlorobiphényles persistent dans les eaux du lac. Les
pathogenes continuent également a détériorer la qualité de I'eau, mais restent difficiles et colteux a
éliminer. Les blooms algaux sont encore présents, notamment en période chaude, méme si leur étendue et
leur durée ont diminué. A long terme, les charges en phosphore n’ont pas réellement été réduites dans les
tributaires du lac et les rivieres du bassin du lac Champlain continuent de déverser chaque année 921
tonnes métriques de phosphore dans ses eaux. Les concentrations en phosphore sont ainsi supérieures aux
objectifs fixés dans la plupart des zones du lac (notamment dans les baies peu profondes) et aucune
tendance a la baisse n’a été détectée lors des derniéres décennies.

Ces constats démontrent que le lac Champlain subit encore de fortes pressions anthropiques induites
notamment par la perte d’habitats naturels et par les espéces envahissantes. A cela s’ajoute I'influence
grandissante des changements climatiques, qui menacent I'intégrité du lac : les températures moyennes
des eaux de surface du lac ont en effet augmenté durant les derniéres décennies, si bien que le lac a gelé
beaucoup moins fréquemment lors des cinquante dernieres années que durant le demi-siecle précédent.
Certains habitats prioritaires ont toutefois largement bénéficié d’actions de conservation, comme par
exemple I'extension du périmeétre de protection du Otter Creek Swamp (considéré comme le plus vaste
complexe de marécages de Nouvelle-Angleterre, avec 896 ha), la reclassification en catégorie 1 (le niveau
de protection le plus élevé) des zones humides du Sandbar (systéme deltaique de 550 ha situé entre la
riviere Lamoille et le lac Champlain) et I'intégration des Boreas Ponds Tracts (8 300 ha) a la réserve
forestiere intégrale du parc des Adirondaks (Adirondack Park’s High Peaks Wilderness Area). Les
populations de truites du lac Champlain, qui bénéficient d’un programme de restauration depuis 40 ans,
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ont récemment montré des signes encourageants : I'labondance des individus juvéniles est passée de 24 %
de I'ensemble des individus capturés en 2015 a 50 % en 2017. Les poissons exotiques et envahissants
restent néanmoins un enjeu important au lac Champlain, ces espéces ayant induit des modifications
profondes et a long terme des communautés planctoniques a la base des réseaux trophiques. Certaines
zones du lac, comme la baie Missisquoi, continuent d’étre fortement affectées par les activités humaines.
Ces améliorations relativement modérées des indicateurs de l'intégrité écologique du lac Champlain ont
probablement incité la reconduction du programme de restauration jusqu’en 2022.

Pour aller plus loin, on consulte le www.Icbp.org.

136


http://www.lcbp.org/

La population de saumon de I'Atlantique (Sa/mo salar) du lac Ontario était I'une des plus importantes au
monde, et ce, jusqu’a ce que cette espéce disparaisse du lac a la fin des années 1880 en raison de la
surpéche et des pertes d’habitats dans les cours d’eau affluents. Aprés de nombreuses tentatives
infructueuses de repeuplement par lachers d’individus provenant du Nouveau-Brunswick dans les années
1940 et 1960, le ministere des Richesses Naturelles et des Foréts d’Ontario, en collaboration avec plus de
30 partenaires, a lancé en 2006 un programme de restauration de 20 ans visant a rétablir les populations
de saumon de I’Atlantique du lac Ontario. Ce programme se structure en quatre phases de cinqg ans, les
progres effectués étant évalués au terme de chaque phase afin de développer une stratégie de conservation
adaptative par apprentissage itératif.

Le Programme de restauration du saumon de I'Atlantique du lac Ontario, ou Bring Back the Salmon,
combine quatre axes principaux : la production et le lacher de saumons, I'amélioration de la qualité de I'eau
et des habitats, I'information et la sensibilisation du public, ainsi que la recherche scientifique et le suivi.

L’amélioration de la qualité de I’eau et des habitats se base notamment sur six mesures de conservation :

= La protection des zones humides afin de promouvoir la qualité de I'eau;

= La mise en ceuvre de projets de stabilisation des berges afin de minimiser I'érosion et le
colmatage des zones de fraie et de croissance des alevins;

= La plantation d’arbres en milieux riverains afin de stabiliser les berges et de réduire la
sédimentation et la température des eaux de surface;

= L’installation de clotures et de systemes d’abreuvoirs pour éviter le paturage et I'érosion des
milieux riverains, ainsi que la destruction des habitats aquatiques;

= la gestion des embacles, afin de favoriser ou de restaurer I'écoulement naturel des eaux,
d’éviter le colmatage du substrat et d’améliorer la qualité de I'habitat pour les poissons
juvéniles et adultes;

= Lla destruction ou la modification des barrages et I'installation de passes a poissons afin de
rétablir des facies naturels d’écoulement de I'eau, de diminuer la température de I'eau et de

permettre le mouvement des poissons.

Ces actions de restauration se sont traduites en de multiples collaborations entre les propriétaires, les
autorités locales et les associations. Elles se sont principalement concentrées sur les habitats critiques de
chacun des cinq cours d’eau ciblés par le programme de restauration pour leurs potentialités fauniques.

Les actions emblématiques de I'axe d’information et de sensibilisation du public comprennent notamment

des possibilités de volontariat pour participer aux actions de conservation ou aux lachers de saumons, le
programme scolaire d’accueil d’écloserie (combinant des cours pratiques sur le saumon de I’Atlantique et
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la biodiversité du lac Ontario répartis sur cing mois, ainsi que I'accueil, par les écoles, de petites écloseries
a saumons) ou la possibilité d’adopter un saumon pour la somme de 10 $ CAD.

Les programmes de suivis et de recherche visent a évaluer la survie, le succes reproductif et la distribution
spatiale du saumon de I'Atlantique a différentes étapes du cycle de vie afin de déterminer les stratégies
optimales pour optimiser le rétablissement des populations. Les passes a poissons et les déversoirs sont
également suivis pour évaluer le retour des individus adultes. Les lignées génétiques des saumons, tout
comme leurs sources de proies, sont aussi évaluées, de maniére a identifier les stress majeurs pour la survie,
la croissance et la reproduction. Des données relatives aux communautés de poissons et a I'environnement
biophysique des cours d'eau sont quant a elles utilisées pour identifier les zones prioritaires a restaurer et
pour fournir une base de référence permettant de mesurer le succes des stratégies de restauration.

Le rapport d’avancement du programme de restauration publié en 2014 a notamment démontré que :

= Le nombre de frayéres a saumons et de juvéniles sauvages (issus de la reproduction naturelle
des jeunes individus relachés) était supérieur a celui attendu, démontrant la capacité de
I’espece a compléter son cycle de vie;

= Lasanté des saumons Atlantique était suffisante pour soutenir une reproduction naturelle;

= La plupart des adultes provenaient des lachers;

= La survie et la croissance des jeunes saumons en fin de premier été dépassaient les seuils de
référence;

= Lasurvie des individus émigrant des cours d’eau était faible et nécessitait une amélioration;

= Le suivi des adultes regagnant le lac était complexe en raison de facteurs confondants;

= La compétition entre le saumon de I'Atlantique et d’autres espéces de salmonidés devait étre

surveillée, mais ne constituait pas pour le moment un facteur limitant.

Les résultats du programme de restauration du saumon de I'Atlantique sont globalement positifs.
Durant les cing premiéres années de ce programme (financé a hauteur de 5 millions $ CAD), plus de 2,5
millions de poissons ont été relachés dans les trois tributaires ciblés (Credit River, Duffins Creek,
Cobourg Brook), environ 100 projets de restauration d’habitats ont été complétés et plusieurs milliers
d’étudiants et de volontaires se sont investis dans ces actions. Au cours des quatre premiéres années
du programme, le premier saumon de I’Atlantique né en milieu naturel a été observé pour la premiere
fois depuis 100 ans. Durant la seconde phase du projet (2011-2016), 3,4 millions d’individus
supplémentaires ont été relachés; 198 projets de restauration des habitats (comprenant la plantation
de 85000 arbres et arbustes et la mise en place de techniques de stabilisation des berges) ont été
complétés dans cing bassins versants au total; une nouvelle pécherie récréative (avec lacher des
captures) a été mise en place; un examen approfondi des résultats des dix premieres années du
programme a été entrepris afin d’optimiser les stratégies de restauration; un nouveau tributaire a été
ciblé pour les lachers de saumons (Ganaraska River) et un nouvel axe de conservation visant a suivre
I'abondance et les mouvements des saumons adultes a été établi. Bien que ces résultats démontrent
que le repeuplement actif des populations de saumon constitue une stratégie efficace pour restaurer
les populations du lac Ontario, leur capacité naturelle de renouvellement et de maintien ne devrait étre
atteinte qu’avec 10 a 15 ans d’efforts supplémentaires. De plus, selon Glass (2010), la réintroduction en
milieu naturel d’'une espéece qui s’est naturellement éteinte en se concentrant simplement sur sa survie
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et ses habitats ne permet pas de résoudre de facon intégrative I'ensemble des problématiques
environnementales rencontrées sur le bassin versant du lac Ontario.

Pour aller plus loin, on consulte le www.bringbackthesalmon.ca, le https://news.ontario.ca ou Glass C.
(2010). An Evaluation of the Reintroduction of Atlantic Salmon to Lake Ontario and its Tributaries, M.Sc.
thesis in Environmental Studies, University of Waterloo, Ontario, Canada.
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= EXPERIENCE DE RECHERCHE STRIPS (ETATS-UNIS)

L’expérience STRIPS (sigle utilisé pour « Science-based Trials for Rowcrops Integrated with Prairie Strips »
ou, littéralement, « essai d’intégration de bandes prairiales en cultures annuelles ») a été instaurée en
2007 sur le bassin versant de la Walnut Creek (comté de Jasper, en lowa) par une équipe interdisciplinaire
rassemblant des chercheurs et des praticiens de I'Université de I'lowa, de I'Université du New Hampshire,
du Laboratoire national pour I'agriculture et I’environnement du USDA-ARS (Agricultural Research
Service), du Service des foréts des Etats-Unis (USDA Forest Service), du Centre Leopold pour I'agriculture
durable (Leopold Center for Sustainable Agriculture), et de la réserve faunique Neal Smith.

Cette expérience visait a identifier les bénéfices pour la qualité de I’eau et la biodiversité d’intégrer des
bandes de végétation pérenne dans des bassins versants cultivés en mais — soya.

Représentation schématique de I'expérience STRIPS. Les traitements
correspondent 3 : 100% de cultures annuelles (A, témoin), 90% de cultures
annuelles et 10% de bandes prairiales en bas de pente (B}, 90% de cultures
annuelles et 10% de bandes prairiales réparties en bas de pente et le long
des courbes de niveau (C), et 80% de cultures annuelles et 20% de bandes
prairialesrépartiesen basde pente etle long des courbes de niveau (D).

Parcelle expérimentale avec différentes combinaisons
de culturesannuelles etde bandes prairiales.

Trois des 12 bassins versants expérimentaux montrant trois des quatre traitements: 100% de cultures
annuelles (Interim 3), 90% de cultures annuelles et 10% de bandes prairiales en bas de pente (Interim 2},
et 90% de cultures annuelles et 10% de bandes prairiales réparties en bas de pente et le long des courbes
de niveau (Interim 1). Tous les ruissellements d'un bassin versant s'écoulent vers une station
d"échantillonnageautomatiséeafin de collecter les eaux de surface.

Figure 21 : Représentation schématique de I'expérience STRIPS (d’aprés www.nrem.iastate.edu et Schulte et al., 2017).

Dans cet objectif, 12 bassins versants (0,4-6,2 ha; 6-10 % de pente) cultivés en mais — soya ont été étudiés.
Les traitements expérimentaux, organisés selon un dispositif aléatoire en blocs incomplets (chaque
traitement était répliqué trois fois pour un total de quatre blocs), correspondaient a différents couverts
relatifs et positions de bandes prairiales. Plus précisément, ces traitements incluaient 1) 100 % de cultures
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annuelles (témoin), 2) 90 % de cultures annuelles et 10 % de bandes prairiales en bas de pente, 3) 90 % de
cultures annuelles et 10 % de bandes prairiales réparties en bas de pente et le long des courbes de niveau
et 4) 80 % de cultures annuelles et 20 % de bandes prairiales réparties en bas de pente et le long des courbes
de niveau (figure 21). Ces traitements ont été sélectionnés sur la base de précédentes recherches et de
travaux de modélisation.

Les cultures annuelles correspondaient dans cette expérience a une rotation de mais — soya cultivée en
semis direct a I'aide des techniques classiques de désherbage. Les graines étaient aussi traitées aux
néonicotinoides jusqu’a leur interdiction en 2013, tandis que les variétés cultivées étaient résistantes au
glyphosate. Le glyphosate était appliqué chaque année au moment du semis et a la mi-juin. Les doses de
fertilisants appliquées étaient choisies en fonction du résultat des analyses de sols. L’azote était appliqué
au printemps avant le semis du mais. Les bandes prairiales ont été semées en juillet 2007 avec un mélange
de 25 espéces herbacées indigénes?! (une espéce supplémentaire ayant aussi été semée au printemps 2008).
Le brome inerme a néanmoins rapidement dominé ces communautés dans I'ensemble des quatre blocs
expérimentaux. Ces bandes prairiales avaient une largeur minimale de 4 m, mais étaient plus larges au
niveau des écoulements préférentiels de I’eau; la distance minimale entre deux bandes était de 36 m afin
d’accommoder les travaux au champ avec des équipements standards.

Les bassins versants étudiés ont été instrumentalisés et régulierement suivis pour collecter des données
agronomiques, biologiques, hydrologiques et économiques. Les rendements de mais et soya ont été
respectivement mesurés tous les 2,2 m a I'aide de capteurs lors des récoltes de 2008, 2010, 2012, 2014 et
2009, 2011, 2013 et 2015 (pour un total de huit années de suivi). Les couverts d’adventices ont quant a eux
été évalués annuellement entre 2009 et 2011. Dans les bandes prairiales, le recouvrement de chaque
espéece a été noté entre 2008 et 2011 dans chacun des neuf bassins versants comprenant des bandes
prairiales lors de la pointe de floraison (juillet-aolt). Les insectes étaient collectés mensuellement par
échantillonnage, au filet, de mai a septembre 2010 dans les bandes prairiales, puis entre juin et septembre
2011 dans les bandes prairiales et les cultures annuelles. En 2010, les insectes présents sur les feuilles de
mais ont de plus été collectés mensuellement par succion (a I'aide d’une souffleuse a feuilles modifiée)
entre juin et ao(t. Les individus capturés étaient ensuite stockés a -20°C jusqu’a identification a I'espece ou
a la famille. Un inventaire des communautés d’oiseaux indigénes a été effectué annuellement entre 2008
et 2012. Ils ont été classifiés en deux catégories: especes champétres et espéces a fort intérét de
conservation. Chaque bassin versant expérimental était appareillé d’'une station de mesures automatisées
permettant de suivre les volumes de ruissellements d’eau et leurs paramétres physico-chimiques durant la
saison de culture (tels que la concentration en nitrates, en azote total ou en phosphore total). Les
échantillons d’eau souterraine étaient quant a eux collectés mensuellement durant la saison de croissance
al'aide de piézometres installés en haut et en bas de pente. Ces échantillons ont été analysés pour mesurer
leurs concentrations en nitrates et en orthophosphates jusqu’en 2014. Des modeéles économiques a
I’échelle de la ferme ont par ailleurs été développés pour évaluer les colts annuels d’établissement et de
régie des cultures annuelles et des bandes prairiales pour la période 2008-2015, ainsi que les paiements

1 Ambrosia artemisiifolia, Ambrosia trifida, Amorpha spp., Andropogon gerardii, Asclepias spp., Aster spp., Bidens polylepis, Bouteloua
curtipendula, Brickellia eupatorioides, Chamaecrista fasciculata, Chenopodium album, Coreopsis spp., Daucus carota, Elymus
canadensis, Elymus virginicus, Heliopsis helianthoides, Lactuca serriola, Lespedeza capitata, Liatris spp., Monarda fistulosa,
Muhlenbergia spp. Polygonum convolvulus, Polygonum pensylvanicum, Ratibida spp., Rumex crispus, Schizaciiyrium scoparium, Setaria
faberi Solidago rigida, Sorghastrum nutans, Sporobolus spp. et Trifolium repens en 2007, Anemone canadensis en 2008 (se référer a
Hirsch et al., 2014, pour plus de détails).
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agroenvironnementaux disponibles. Les données utilisées pour calculer les revenus agricoles a I'échelle des
bassins versants incluaient notamment les rendements des cultures annuelles, les colts associés a la régie
des cultures, les colits des semis et de régie des bandes prairiales, ainsi que les taxes fonciéeres. Ces colts
et revenus étaient évalués sur un horizon de 15 ans, période correspondant a la durée maximale des
contrats du Programme de réserves de conservation (CRP) du USDA. Une enquéte a également été réalisée
de 2011-2012 aupres de 2 400 résidents de I'lowa, choisis aléatoirement, pour évaluer les préoccupations
et attentes des citoyens vis-a-vis des enjeux environnementaux concernant le secteur agricole. Ce sondage
(47 % de taux de réponse) a notamment permis de comparer les priorités relatives aux programmes et
politiques agricoles des habitants de I'lowa ne vivant pas sur une ferme a celles de personnes vivant sur
une ferme a I'époque du sondage (13 % des personnes interrogées).

Les résultats de I'expérience STRIPS ont été publiés dans différentes revues scientifiques et synthétisés par
Schulte et al. (2017) pour I'ensemble de la durée de I'expérience (2008-2015). Cet article révele qu’intégrer
une faible surface de bandes prairiales en cultures de mais — soya peut amener des bénéfices tres élevés
(relativement a la surface de ces bandes) pour plusieurs services écosystémiques. En particulier,
I’établissement de bandes prairiales (par rapport a leur absence) induit une augmentation de 2,6 fois la
richesse en insectes a I’échelle du bassin versant, de 3,5 fois I'abondance de pollinisateurs, de 2,1 fois
I’'abondance d’oiseaux a fort intérét de conservation. Par ailleurs, I'établissement de bandes prairiales (par
rapport a leur absence) réduit les ruissellements d’eau de 37 %, ce qui se traduit par une diminution par 20
fois des pertes en sédiments, par 4,3 fois des pertes en phosphore total et par 3,3 fois des concentrations
en azote total dans les ruissellements de surface (3,6 fois dans les eaux souterraines). Les rendements des
cultures et des couverts d’adventices étaient également stables entre les bassins versants cultivés avec ou
sans bandes prairiales pour les zones en cultures annuelles. A I’échelle du bassin versant, les rendements
étaient néanmoins inférieurs en présence de bandes prairiales, du fait de la moindre surface de cultures
annuelles, ce qui se traduisait par une tendance a de plus faibles revenus nets pour ces bassins. Bien que
ces pertes de revenus nets (calculs incluant les taxes fonciéres, les colits de production des cultures
annuelles et leurs bénéfices, de méme que les colts d’établissement et de maintien des bandes prairiales)
ne soient pas significativement différentes entre les traitements, le revenu net moyen était inférieur de
124 S US ha?! pour les années en mais et de 88 $ US ha! pour les années en soya pour les bassins versants
incluant des bandes prairiales. Les deux groupes d’habitants de I'lowa sondés (qu’ils occupent ou non une
ferme) classaient par ailleurs tout deux la protection de la qualité de I’eau potable comme premiére priorité,
ce qui démontre une forte demande sociale pour la mise en place de pratiques agricoles durables. Ces deux
groupes classaient également tout deux la protection de la qualité de I'eau a des fins récréatives ou
fauniques, la réduction des gaz a effet de serre et le développement touristique comme objectifs

prioritaires.

Peu de différences ont par ailleurs été détectées entre les trois traitements de bandes prairiales étudiés.
Parmi ces différences, le traitement a 20 % de bandes prairiales abritait une plus grande richesse,
abondance et diversité d’oiseaux, ainsi que de plus faibles concentrations en carbone organique dissous
dans les eaux de surface, comparé aux traitements a 10 % de bandes prairiales. Les concentrations en
phosphore dissous dans les eaux souterraines étaient aussi quatre fois plus élevées pour le traitement
incluant 10 % de bandes prairiales en bas de pente par rapport aux deux autres traitements (10 ou 20 % de
bandes réparties en bas de pente et le long des courbes de niveau). Le couvert et la richesse en espéces
indigénes augmentait avec la surface de bandes prairiales, du fait notamment de I'introduction d’espéces
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lors du semis de ces bandes. L’abondance de pollinisateurs tendait a étre plus élevée lorsque les bandes
prairiales étaient réparties le long des courbes de niveau. Le traitement comprenant 20 % de bandes
prairiales avait des rendements de mais légérement mais significativement plus élevés dans les portions en
cultures annuelles, mais cette différence n’apparaissait pas a I’échelle du bassin versant (c’est-a-dire en
incluant les portions de bandes prairiales). Ces rendements plus élevés n’induisaient également pas de plus
hauts revenus nets, ceux-ci ne différant pas entre les trois traitements incluant des bandes prairiales.

En résumé, les auteurs concluent de cette expérience que I'intégration de 10 % de bandes prairiales en bas
de pente dans les zones de cultures annuelles permettrait d’optimiser de nombreux services écologiques
tout en permettant le maintien de la production agricole. Selon leurs estimations, 3,9 millions d’hectares
de cultures annuelles en lowa (soit 40 % des surfaces en cultures annuelles de cet Etat) possedent des
pentes similaires a celles des bassins versants expérimentaux de I'expérience STRIPS (a savoir 4-10 %) et
pourraient étre aménagés avec cette pratique, tout comme une grande proportion des 69 millions
d’hectares de mais et soya cultivés aux Etats-Unis. L’expérience STRIPS propose, de plus, une approche
expérimentale intéressante pouvant servir de base pour restaurer la zone littorale du lac Saint-Pierre.

Pour aller plus loin, on consulte le www.nrem.iastate.edu/research/STRIPS; Helmers, A. (2014). “STRIPS:

Science-based Trials for Rowcrops Integrated with Prairie Strips”’, Resource Magazine 21: 12-13; Hirsch et
al. (2013). “Diversifying Agricultural Catchments by Incorporating Tallgrass Prairie Buffer Strips”, Ecological
Restoration, 31: 201-211; Schulte et al. (2017). “Prairie Strips Improve Biodiversity and the Delivery of
Multiple Ecosystem Services from Corn-Soybean Croplands’’, Proceedings of the National Academy of
Sciences of the USA, 114: 11247-11252.
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QUESTIONS CLEFS POUR LA
RECHERCHE

Les plaines alluviales constituent depuis toujours des territoires privilégiés pour le développement humain
et I'agriculture, mais elles ont été fortement dégradées dans l'intensification agricole des dernieres
décennies. L'adaptation limitée des pratiques agricoles aux inondations régulieres et, dans certains cas, la
régulation des régimes hydrologiques afin de prévenir les risques de crues et les pertes de rendements, se
sont traduites par une fragmentation des plaines alluviales, une perte de connectivité écologique, une
dégradation de la qualité de I'eau et un appauvrissement de la biodiversité. Le lac Saint-Pierre, la plus vaste
plaine alluviale d’eau douce du Québec, bien que reconnu comme un point chaud de biodiversité et désigné
zone humide d’importance internationale depuis 1998, ne fait pas exception a cette tendance. Le déclin
abrupt de ses populations de perchaude depuis les années 1980 I'a mis en lumiére. La principale cause de
ce déclin sont les changements d’utilisation des terres dans la zone littorale du lac Saint-Pierre, en
particulier la conversion massive de prairies en cultures annuelles. Ces changements ont en effet conduit a
la perte de sites de reproduction pour la perchaude (a savoir la perte de zones de 30 a 100 cm de profondeur
d’eau caractérisées par des substrats végétaux auxquels la perchaude attache ses ceufs), a une connectivité
réduite entre le lac et sa zone littorale et a une qualité de I'eau moins favorable. Des stratégies de
restauration active ciblant les secteurs agricoles de la zone littorale doivent donc étre identifiées et mises
en place considérant que l'interdiction de la péche n’a pas été une mesure suffisante pour rétablir des

populations viables de perchaude.

A I'échelle mondiale, le rétablissement des régimes hydrologiques naturels par démantélement des
barrages, I'exclusion des cultures annuelles et la conversion des zones agricoles en prairies ou en zones
humides constituent clairement les stratégies principales de restauration des plaines alluviales, comme
I'illustrent les programmes de restauration des plaines alluviales du Rhin ou du Danube ou ceux de zones
inondables ciblées par des plans de gestion de bassins versants (comme le lac Champlain). Etant donné le
role clef des régimes de crues pour I'intégrité écologique des plaines alluviales et les plus grands bénéfices
environnementaux fournis par la culture de prairies, par rapport aux cultures annuelles, ces stratégies sont
généralement fructueuses. Toutefois, la facon dont la régie des cultures annuelles pourrait étre adaptée
aux conditions d’inondation pour prévenir leurs impacts négatifs sur les systemes aquatiques reste encore
peu étudiée, tout comme la proportion de territoires pouvant soutenir durablement ce type de cultures.
Dans cette revue de littérature, trois pratiques agroécologiques apportant des bénéfices en matiere de
qualité de I'eau et de biodiversité aquatique sont décryptées et de possibles adaptations aux conditions
environnementales de la zone littorale du lac Saint-Pierre sont proposées.

Ces trois pratiques (cultures de couverture, cultures pérennes, bandes riveraines), bien que définies a
différentes échelles spatiotemporelles (de la parcelle agricole au paysage et de la saison de culture a
plusieurs années), permettent toutes la diversification des systémes agricoles et la réduction des pollutions
diffuses par la mise en place d’une végétation couvrant le sol et agissant comme filtre naturel. L'interception
des ruissellements d’eau et leur infiltration, la rétention des sédiments et des nutriments, 'amélioration de
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la qualité et de la stabilité des sols ou le contréle des adventices figurent parmi les principaux bénéfices de
ces pratiques agroenvironnementales, qui peuvent aussi, dans une certaine mesure, fournir des habitats
fauniques. Les bénéfices de ces pratiques dépendent toutefois du type de plantes établies. Les
légumineuses utilisées comme cultures de couverture favorisent les rendements des cultures, tandis que
les graminées et les brassicacées favorisent la réduction des pertes de nutriments. Par ailleurs, les bandes
riveraines arborées retiennent mieux les sédiments que les bandes herbacées. Les bénéfices de ces
pratiques dépendent aussi de leur largeur, de leur proportion et de leur localisation dans le bassin versant.
Par exemple, des bandes herbacées de 10 m de large sont optimales pour la rétention des sédiments, tandis
gu’une localisation en bas de pente peut étre plus favorable que le long des courbes de niveau. La régie
agricole influence aussi les bénéfices fournis par ces pratiques (le type de cultures, le travail du sol, la
fertilisation et la méthode de destruction), tout comme des facteurs naturels (pente, précipitations, type
de sol). Ces pratiques peuvent aussi, dans certains cas, avoir quelques inconvénients, comme la réduction
des rendements ou I'émission de gaz a effet de serre. Plus important encore, les bénéfices
environnementaux de ces pratiques ont généralement été quantifiés dans des zones non régulierement
inondées; il reste donc a définir si les conditions environnementales propres aux zones inondables
modifient I'intensité de ces bénéfices. De plus, les colts et bénéfices socioéconomiques de ces pratiques
ont pour le moment été peu renseignés. Cette revue de littérature permet finalement de dresser une liste
de questions de recherche clefs pour définir des pratiques agricoles durables et adaptées au contexte de la
zone littorale du lac Saint-Pierre.

=  Relativement a la gestion du paysage :

- Quels secteurs du littoral doivent étre priorisés pour la restauration?

- Quelles pratiques complémentaires aux cultures pérennes sont durables?

- Sur quelle proportion du paysage des pratiques agroenvironnementales devraient étre
établies pour promouvoir la restauration écologique?

- Quelles caractéristiques du paysage peuvent favoriser ou diminuer le succes de
restauration?

- Comment les pratiques agroécologiques peuvent-elles congues afin de fournir de
multiples services écosystémiques?

- Différentes stratégies de restauration doivent-elles étre proposées localement pour
promouvoir une diversité d’habitats a I'échelle du paysage?

= Relativement a la provision de services écosystémiques :

- Quels sont les compromis et les synergies entre les services écosystémiques d’intérét?
- Quelles stratégies de restauration peuvent étre bénéfiques a différents services?
- Quelles sont les liens entre diversité taxonomique ou fonctionnelle et services

écosystémiques?

=  Relativement a la gestion des cultures de couverture :

- Quelles espéces utilisées comme cultures de couverture peuvent survivre et s’établir en
conditions d’inondation?

- Est-ce que I'utilisation de cultures de couverture composées d’un mélange d’espéces aux
tolérances environnementales et aux traits différents peut optimiser plusieurs services
écosystémiques, et ce, pendant différentes saisons?
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Quelle pratique agricole adaptée (période de semis, dose de fertilisant, choix de culture
principale, méthode de destruction) peut permettre ['utilisation de cultures de
couverture sans affecter le rendement des cultures?

Quelle est I'influence des cultures de couverture sur la qualité de I’eau (en tenant compte
alafois de la rétention de nutriments et de leur relargage potentiel), sur la physicochimie
du sol et sur le contrdle des adventices dans un environnement régulierement inondé?
Quels sont les bénéfices des cultures de couverture pour la biodiversité aquatique et, en
particulier, pour la fraie de la perchaude ou la productivité du zooplancton?

Relativement aux cultures pérennes et a la gestion des bandes prairiales :

Quelles espéces ou quels mélanges d’espéces peuvent étre cultivés en conditions froides
et inondées, tout en produisant un fourrage de qualité acceptable?

Quelle est la largeur, la localisation ou la proportion du bassin versant requis pour
optimiser les bénéfices des bandes prairiales ou des cultures pérennes sur la qualité de
I'eau, et ce, selon quelle gestion agricole (récolte de fourrage, paturage, absence de
gestion)?

Quels sont les bénéfices directs et indirects des cultures pérennes sur la faune aquatique
et/ou terrestre?

Relativement a la gestion des bandes riveraines :

Comment les bénéfices environnementaux précédemment identifiés des bandes
riveraines sont-ils modulés par des inondations récurrentes?

Quelles espéces et quels modes d’implantation (graines, rhizomes, jeunes plants)
facilitent I’établissement d’une végétation riveraine malgré des inondations récurrentes?
Quels sont les impacts des bandes riveraines sur la biodiversité, en particulier sur la
perchaude?

Comment doivent étre restaurées les bandes riveraines pour ne pas entraver la

connectivité hydrologique et les mouvements du poisson?

Relativement a la complémentarité des pratiques :

Quels sont les compromis et les synergies entre les différentes pratiques
agroécologiques?

Différentes pratiques agroécologiques peuvent-elles étre proposées pour atteindre un
but spécifique?

Relativement a d’autres pratiques bénéfiques potentielles :

Des cultures alternatives (comme le sarrasin, le riz sauvage, les plantes médicinales ou
petits fruits) plus durables peuvent-elles étre cultivées dans la zone littorale?

Des actions supplémentaires sont-elles requises dans les zones en amont a la zone
littorale et, le cas échéant, lesquelles (bassins de rétention de sédiments, élargissement
des lits des riviéres, gestion hydrologique)?

Relativement aux aspects socioéconomiques :

Quels sont les colts et les bénéfices, directs ou indirects, des pratiques agroécologiques?

146



Quels parametres favorisent |‘adoption de pratiques agroécologiques par les
producteurs?

Quels instruments financiers ou réglementaires peuvent étre mis en place pour favoriser
I’adoption de pratiques agroécologiques?

Comment favoriser I'adhésion des citoyens aux projets de restauration et encourager leur
engagement?

Relativement aux défis méthodologiques :

Comment évaluer précisément |'effet des pratiques agroécologiques sur la qualité de
I'eau durant la crue alors que les masses d’eau se mélangent? Une approche
expérimentale par bassin versant peut-elle étre appropriée?

Comment mesurer et prendre en compte les variations intersaisonnieres dans la
fourniture de services écosystémiques (comme la rétention par rapport au relargage de
nutriments en lien avec le climat) ?

La modélisation hydrologique peut-elle permettre de définir la localisation ou la largeur
des traitements expérimentaux a tester?

Comment transférer les résultats d’expériences locales a I’'ensemble de la zone littorale?

Relativement a la gestion a long terme :

Comment varie la fourniture de services écosystémiques dans le temps et quelles
opérations peuvent permettre de les maintenir a long terme?

Quelles pratiques agroécologiques peuvent supporter des changements
environnementaux a long terme, tels que les changements climatiques, ou résister aux

invasions biologiques?

147



BIBLIOGRAPHIE

Abu-Zreig, M., R.P. Rudra, M.N. Lalonde, H.R. Whiteley, and N.K. Kaushik (2004). “Experimental Investigation of Runoff Reduction and
Sediment Removal by Vegetated Filter Strips”, Hydrol. Processes, 18: 2029-2037.

Acuna, J.C.M., and M.B. Villamil (2014). “Short-term Effects of Cover Crops and Compaction on Soil Properties and Soybean Production
in lllinois”, Agron. J., 106: 860-870. DOI: 10.2134/agron{13.0370.

Albrecht H. (2005). “Development of Arable Weed Seedbanks During the 6 Years After the Change From Conventional to Organic
Farming”’, Weed Res., 45: 339-350.

Allaire, S.E., C. Sylvain, S.F. Lange, G. Thériault, and P. Lafrance (2015). “Potential Efficiency of Riparian Vegetated Buffer Strips in
Intercepting Soluble Compounds in the Presence of Subsurface Preferential Flows”, PLoS ONE, 10 (7): e0131840. DOI:
10.1371/journal.pone.0131840.

Allan, J.D., D.L. Erickson, and J. Fay (1997). “The Influence of Catchment Land Use on Stream Integrity Across Multiple Spatial Scales”,
Freshwater Biology, 37: 149-161.

Allen V.G., C. Batello, E.J. Berretta, J. Hodgson, M. Kothmann, X. Li, J. Mclvor, J. Milne, C. Morris, A. Peeters, and M. Sanderson (2011).
““An International Terminology for Grazing Lands and Grazing Animals”. Grass and Forage Science, 66: 2-28.

Al-wadaey, A., C.S. Wortmann, T.G. Franti, C.A. Shapiro, D.E. Eisenhauer (2012). “Effectiveness of Grass Filters in Reducing Phosphorus
and Sediment Runoff”’, Water Air Pollut, 223: 5865-5875

Andersson T.N., and P. Milberg (1996). “Weed Performance in Crop Rotations With and Without Leys and at Different Nitrogen Levels”,
Ann. Appl. Biol., 128: 505-518.

Andersson T.N., and P. Milberg (1998). “Weed Flora and the Relative Importance of Site, Crop, Crop rotation, and Nitrogen, Weed Sci”,
46: 30-38.

Andraski, T.W., and L.G. Bundy (2005). “Cover Crop Effects on Corn Yield Response to Nitrogen on an Irrigated Sandy Soil”, Agron. J.,
97:1239-1244. DOI: 10.2134/agronj2005.0052.

Angle, J.S., G. Mc Clung, M.S. Mc Intosh, P.M. Thomas, and D.C. Wolf (1984). “Nutrient Losses in Runoff from Conventional and No-Till
Corn Watersheds”, J. Environ. Qual., 13: 431-435. DOI: 10.2134/jeq1984.00472425001300030021x.

Antikainen, M., and M. Griffith (1997). “Antifreeze Protein Accumulation in Freezing-tolerant Cereals”, Physiologia Plantarum, 99: 423-
432.DO0I: 10.1111/j.1399-3054.1997.tb00556.x.

Aronsson, H., E.M. Hansen, |.K. Thomsen, J. Liu, A.F. @gaard, H. Kinkdnen, B. Ulén (2016). “The Ability of Cover Crops to Reduce
Nitrogen and Phosphorus Losses from Arable Land in Southern Scandinavia and Finland — A Review”, J. Soil Water Cons., 71: 41-55.

Asbjornsen, H., V. Hernandez-Santana, M. Liebman, J. Bayala, J. Chen, M. Helmers, C.K. Ong, and L.A. Schulte (2014). “Targeting
Perennial Vegetation in Agricultural Landscapes for Enhancing Ecosystem Services”, Renewable Agriculture and Food Systems, 29
(2): 101-125.

Baker, J.L., S.K. Mickelson, J.L. Hatfield, R.S. Fawcett, D.W. Hoffman, T.G. Franti, D.P. Tierney (1995). “Reducing Herbicide Runoff: Role
of Best Management Practices”, British Crop Port. Conf. — Weeds, Farnham, BCPC Publications, Vol. 2.

Balkcom, K.S., and D.W. Reeves (2005). “Sunn-Hemp Utilized as a Legume Cover Crop for Corn Production”, Agron. J., 97: 26-31. DOI:
10.2134/agronj2005.0026.

Baraibar, B., M.C. Hunter, M.E. Schipanski, A. Hamilton, and D.A. Mortensen (2018). “Weed Suppression in Cover Crop Monocultures
and Mixtures”, Weed Sci. (in press). DOI: 10.1017/wsc.2017.59.

Barberi, P., and M. Mazzoncini (2001). “Changes in Weed Community Composition as Influenced by Cover Crop and Management
System in Continuous Corn”, Weed Science, 49 (4), 491-499. DOI: 10.1614/0043-1745(2001)049[0491:CIWCCA]2.0.CO;2.

Bardgett, R.D., J.L. Mawdsley, S. Edwards, P.J. Hobbs, J.S. Rodwell, and W.J. Davies (2002). “Plant Species and Nitrogen Effects on Soil
Biological Properties of Temperate Upland Grasslands”, Functional Ecology, 13: 650-660. DOI: 10.1046/(.1365-2435.1999.00362.x.
Bardgett, R.D., R. Cook, G.W. Yeates, C.S. Denton (1999). “The Influence of Nematodes on Below-ground Processes in Grassland

Ecosystems”, Plant and Soil, 212: 23-33.

Barker, R.E., and A.W. Hovin (1972). “Inheritance of Indole Alkaloids in Phalaris Arundinacea”, L. Agron. Abstr., p. 23.

Barnes, J.-P., and A.-R. Putnam (1987). “Role of Benzoxazinones in Allelopathy by Rye (Secale cereale L.)”, Journal of Chemical Ecology,
13: 889-906.

Basche, A.D., F.E. Miguez, T.C. Kaspar, M.J. Castellano (2014). “Do Cover Crops Increase or Decrease Nitrous Oxide Emissions? A Meta-
analysis”, J. Soil Water Conserv., 69: 471-482.

Beale, O.W., G.B. Nutt, and T.C. Peele (1955). “The Effects of Mulch Tillage on Runoff, Erosion, Soil Properties, and Crop Yields”, Soil
Sci. Soc. Am. J., 19: 244-247. DOI: 10.2136/s55aj1955.03615995001900020035x.

Becker, G.C. (1983). Freshwater Fishes of Wisconsin, Madison, University of Wisconsin Press, 1052 p.

Belden, J.B., and J.R. Coats (2004). “Effect of Grasses on Herbicide Fate in the Soil Column: Infiltration of runoff, movement, and
degradation”, Environmental Toxicology and Chemistry, 23: 2251-2258. DOI: 10.1897/03-422.

Bellinder, R.R., H.R. Dillard, D.A. Shah (2004). “Weed Seedbank Community Responses to Crop Rotation Schemes”, Crop Prot., 23, 95-
101.

Bendwell et associés Ltée (1985). Détermination de I'abondance du zooplancton dans le lac Saint-Pierre pour la période de crue
printaniere de 1984, gouvernement du Québec, rapport d’étude préparé pour le ministére du Loisir, de la Chasse et de la Péche du
Québec, direction régionale de Trois-Riviéres, gouvernement du Québec, 57 p.

Bengtsson, J., J. Ahnstrom, and A. Weilbull (2005). “The Effects of Organic Agriculture on Biodiversity and Abundance: A Meta-Analysis,
Journal of Applied Ecology, 42: 261-269. DOI: 10.1111/j.1365-2664.2005.01005.x

Bentrup, G. (2008). Zones tampons de conservation : lignes directrices pour I'aménagement de zones tampons, de corridors boisés et
de trames vertes, General Technical Reports SRS-109, Asheville, NC, U.S. Department of Agriculture, Forest Service, Southern
Research Station, 115 p.
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