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Abstract

The Black locust (Robinia pseudoacacia L.) is a species native to the United States. With non-
native origin and a controversial status in Europe, it is sometimes considered a risky and
invasive species. Indeed, the black locust has particular characteristics : it is a pioneer, helio-
philous tree species, which acclimatizes to the conditions of prolonged drought ; which
tolerates various bioclimatic and physico-chemical soil conditions; which grows rapidly in
height and quickly colonises open environments. It spreads locally by suckering; persists for a
long time in the soil. In addition, it modifies the environmental conditions by the eutrophication
of the soil in nitrogen (by root bacterial symbiosis) and light in its environment by providing
an important source of light in the undergrowth (due to a very open crown and widely dispersed
leaves). Through its functional traits, the black locust modifies habitats and causes significant
changes in forest ecosystems. It influences the forest floristic composition : the oligotrophic,
acidophilic rather sciaphilous plants of the undergrowth forest are replaced by nitrophilous,
ruderal, generally heliophilous species. This replacement leads to a significant change in the
native plant composition of European forests. The black locust presence in the forest can also
have an impact on the wildlife by reducing the arthropods and birds diversity, specialised of
forest environments. However, the black locust impacts on surrounding biodiversity tend to
vary according to black locust abundance and age within stands. Indeed, more the stands are
dominated by black locust, more the dissimilar is the plant composition of the undergrowth in
local forests. Nitrophilous and heliophilous species are dominant under a dense black locust
abundance. Whereas mixed stands where black locust is mixed with other tree species are
conducive to better plant diversity. However, the results on the variations in the black locust
effects depending on its age are not very conclusive, because very few studies have worked on
the subject. Although old black locust trees tend to promote a better diversity, especially in
arthropods and birds. Considering all these elements, Robinia should therefore not be
systematically excluded from European forests. On the contrary, rigorous black locust
management - in particular of its propagation in sensitive habitats and by promoting its mixing
with other tree species as well as its maturation in forest (with longer rotation cycles) - will
make it possible to limit the risks it represents for biodiversity and thus enhance the value of
Robinia, in particular in a context of adaptation of forests to future conditions under climate
change. Its functional traits make it a species that can easily adapt to future climatic conditions
and it will be counted on it to build the French forests of the 21st century.



Résumé

Le Robinier faux-acacia (Robinia pseudoacacia L.) est une essence originaire des Etats-Unis.
Exotique et au statut controversé en Europe, elle est parfois considérée comme une essence a
risque et envahissante. En effet, le robinier présente des caractéristiques particuliéres : c’est
une essence pionniere, héliophile, qui s’acclimate aux conditions de sécheresse prolongée ;
tolére des conditions bioclimatiques et physico-chimiques du sol variées ; croit vite en hauteur
et colonise rapidement les milieux ouverts. Il se propage locale par drageonnage et persiste
longtemps dans les sols. De plus, il modifie les conditions édaphiques du sol par
I’eutrophisation des sols en azote (par symbiose bactérienne racinaire) et lumineuses de son
environnement en offrant une source de lumiére importante en sous-bois (due a un houppier
trés ouvert et & des feuilles trés dispersées). A travers ses traits fonctionnels, le robinier modifie
les habitats et entraine des changements profonds au sein des écosystémes forestiers. Il
influence la composition floristique forestiére : la végétation oligotrophe, acidophile, plutot
sciaphile de sous-bois est remplacée par des espéces nitrophiles, rudérales, généralement
héliophiles. Ce remplacement entraine un changement par rapport a la composition en plantes
autochtones des foréts tempérées européennes. La présence du robinier en forét peut également
avoir un impact sur la faune en diminuant la diversité en arthropodes ainsi qu’en oiseaux
spécialistes des milieux forestiers. Cependant, les impacts du robinier sur la biodiversité
environnante ont tendance a varier en fonction de son abondance et de son age au sein des
peuplements. En effet, plus les peuplements sont dominés par des robiniers, plus la
dissimilation est marquée par rapport a la composition végétale de sous-bois des foréts
européennes. Les especes nitrophiles et héliophiles sont dominantes sous une dense abondance
en robinier. Alors que les peuplements mixtes ou le robinier est mélangé a d’autres essences
sont propices a accueillir une meilleure diversité végétale. Néanmoins, les résultats sur les
variations des effets du robinier en fonction de son age ne sont pas trés concluants car trés peu
d’études ont travaillé sur le sujet. Bien que les vieux arbres de robinier ont tendance a favoriser
une meilleure diversité, notamment en arthropodes et oiseaux. En considérant tous ces
¢léments, le robinier n’est donc pas systématiquement a exclure des foréts européennes. Au
contraire, une gestion rigoureuse du robinier - notamment de sa propagation sur les habitats
sensibles, en valorisant son mélange avec d’autres essences et son vieillissement en forét (avec
des cycles de rotations plus longs) - permettra de limiter les risques qu’il représente pour la
biodiversité et de valoriser ainsi I’essence, en particulier dans un contexte d’adaptation des
foréts aux futures conditions sous changement climatique.
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1 Introduction

Dans les décennies & venir, le changement climatique risque de provoquer d’importants
changements sur la répartition des espéces végétales et sur leur diversité en Europe (Thuiller et
al., 2005). Le changement climatique risque d’accroitre dans les années & venir I’expansion des
espéces exogénes sur de nouvelles aires de répartition en Europe (Walther et al., 2009), leurs
dispersions et répartitions étant trés influencées par les facteurs climatiques, en particulier les
précipitations et les températures (Lambdon et al., 2008). Une espéce végétale exogéne (EVE)
est une espéce introduite, non-native, dont la présence dans un habitat est d’origine humaine,
volontaire ou involontaire, ou qui est arrivée dans une région dont elle est étrangére sans I'impli-
cation humaine (Richardson et al., 2000 ; Pysek et al., 2004 ; Lambdon et al., 2008). L’homme
n’est pas neutre dans leur propagation et y joue méme un role majeur depuis le Pléistoceéne
(Jarvis, 1979). Apres une longue période de temps, les EVE introduites peuvent se naturaliser.
Une espéce végétale est définie comme naturalisée lorsque les populations introduites se repro-
duisent par elles-mémes pendant une période de temps prolongée, ou les barriéres biotiques et
abiotiques ont été surmontées par l'espéce, sans intervention humaine directe ou malgré I'inter-
vention humaine, par recrutement a partir de graines ou de parties végétatives capables d’une
croissance indépendante (Richardson et al., 2000; Pysek et al., 2004 ; Lambdon et al., 2008).
Toutefois, si une espéce qui s’est naturalisée produit des descendants — souvent en trés grand
nombre — sur de larges distances et qui peuvent potentiellement se répandre sur de nombreux
habitats (naturels ou occupés par I'homme), alors cette espéce végétale sera définie comme
une espéce végétale exogéne envahissante (EVEE) (Richardson et al., 2000 ; Pysek et al., 2004 ;
Lambdon et al., 2008). Ces espéces envahissantes peuvent également représenter un risque pour
la biodiversité des milieux envahis. D’autres définitions que celles de Richardson et al. (2000)
intégrent la notion de risque que représentent ces espéces pour la biodiversité. En effet, Cronk
et Fuller (1995) avaient déja défini une EVEE comme une espéce qui se propage dans des habi-
tats naturels ou semi-naturels et produit des changements significatifs dans la composition, la
structure et les processus écosystémiques de ces habitats. L’Union européenne rapporte dans
le Réglement (UE) 1143/2014 du 22 octobre 2014 que « les espéces exotiques envahissantes
(EEE) constituent 1'une des principales menaces qui pésent sur la biodiversité et les services
écosystémiques associés. », rajoutant que « les menaces [...| prennent différentes formes, y
compris de graves incidences sur les espéces autochtones, sur la structure et le fonctionnement
des écosystémes par une modification des habitats, de la prédation, de la concurrence entre
les espéces, de la transmission de pathogénes, par le remplacement des espéces autochtones
sur leur aire de répartition et par des modifications génétiques par hybridation. De plus, les
espéces exotiques envahissantes peuvent avoir un effet néfaste important sur la santé humaine
et sur I’économie. L’Union internationale pour la conservation de la nature (UICN) définit une
EEE comme « une espéce allochtone (exogéne), dont l'introduction par 'Homme (volontaire
ou fortuite), I'implantation et la propagation menacent les écosystémes, les habitats ou les es-
péces autochtones avec des conséquences écologiques ou économiques ou sanitaires négatives »
(IUCN, 2000). Les EVEE peuvent avoir un impact considérable sur la biodiversité autochtone
en modifiant physiquement les habitats et le fonctionnement des écosystémes (Vitousek, 1986 ;
1990 ; Mack et D’Antonio, 1998 ; Parker et al., 1999 ; Ehrenfeld, 2003 ; 2010). Ces modifications

ont une influence sur les processus écosystémiques tels que la productivité primaire et secon-



daire, 'accumulation de biomasse et altérent le cycle des nutriments (Sousa, 1984 ; Ehrenfeld,
2003), de l'azote (Rice et al., 2004 ; Buzhdygan et al., 2016), du carbone (Liao et al., 2008 ; Eh-
renfeld, 2003). En altérant le fonctionnement et la structure des écosystémes, elles changent les
processus écosystémiques (Mack et D’Antonio, 1998 ; Ehrenfeld, 2010), modifient ’abondance
et la survie des espéces autochtones (Mack et al., 2000 ; Vila et al., 2011), réduissent la diversité
et engendrent un remplacement de la composition au sein des communautés d’espéeces autoch-
tones (Hejda, Pysek et Jarosik, 2009). Ces altérations peuvent avoir un impact sur 'activité de
la flore et de la faune jusqu’a des pertes conséquentes, sur un axe de temps relativement court,
au sein des communautés envahies (Jarvis, 1979 ; Mack et D’Antonio, 1998). Par exemple, en
introduisant une EVEE fixatrice d’azote dans une région ou les sols en sont pauvres (Boring
et Swank, 1984 ; Vitousek et Walker, 1989 ; Rice et al., 2004), cela va faciliter le remplace-
ment des communautés d’espéces autochtones oligotrophes (Boring et Swank, 1984). En effet,
les EVEE fixatrices d’azote sont des exemples parfaits d’espéces ayant un impact significatif
sur la biodiversité autochtone oligotrophe car en augmentant les réserves d’azote du sol et en
modifiant le cycle de ’azote, elles modifient les conditions de 1’habitat, devenant ainsi défavo-
rable pour des espéces oligotrophes (Vitousek et Walker, 1989 ; D’Antonio and Corbin, 2003 ;
Ehrenfeld, 2003 ; Liao et al., 2008 ; Buzhdygan et al., 2016). De plus, en modifiant les processus
écosystémiques, les EVEE ont également un impact sur les services écosystémiques, 1’écono-
mie et le bien-étre humain (Hulme, 2007 ; Pejchar et Mooney, 2009). L’envahissement par des
EVEE peut entrainer des conséquences mondiales graves en provoquant une baisse significative
de la valeur économique dont la perte des ressources économiques agricoles et forestiéres dans
de nombreuses régions (Pimentel et al., 2000). Jusqu’a parfois des perturbations au sein des
services écosystémiques nécessaires a ’Homme comme la production et la qualité de 1'eau, le
controle de l'érosion et la fertilité des sols (Vitousek, 1986 ; Hulme, 2007). Ainsi, les EVEE
peuvent avoir un effet néfaste lorsqu’elles entrent en compétition avec les espéces autochtones
pour les ressources ou lorsqu’elles altérent le fonctionnement d’un habitat en modifiant les pro-
priétés biotiques et abiotiques, le rendant non-viable pour les espéces autochtones (Manchester
et Bullock, 2000; Mack et al., 2000). En Europe, les EVEE constituent I'un des dangers ma-
jeurs qui menacent la biodiversité. Le nombre d’arbustes et arbres ayant le statut ’EVEE en
Europe s’éléve a cent sept (Richardson et Rejmanek, 2011). Elles ont un potentiel considérable
pour se propager sur de larges régions du monde sur une période de temps relativement courte
(Pysek et Hulme, 2005). Elles sont nombreuses a avoir été introduites en Europe il y a plus de

200 ans et ce sont établies & grande échelle avec succés (Hulme, 2007).

Le Robinier faux-acacia — Robinia pseudoacacia L. — est une Fabacée dont les caractéristiques
ont fait d’elle une essence listée parmi les trente-huit EVEE trés envahissantes dans le monde,
car implantée dans plus de six régions du globe (Richardson et Rejmanek, 2011). En Europe,
le robinier fait partie des trois premiéres espéces percues comme les plus envahissantes dont
I'occupation dépasse 80 % du territoire (Lambdon et al., 2008). Il est classé comme hautement
envahissant sur de nombreuses bases de données européennes, sur la liste des EEE a controler
en Europe et méme sur la liste noire des espéces chez certains pays européens dont la Suisse,
la Norvége, la République Tcheque, 1'Ttalie et I’Allemagne (Vitkova et al., 2017), bien que ga
ne soit pas le cas en France. De plus, le robinier ne figure pas dans la liste officielle des espéces
exotiques envahissantes (EEE) préoccupantes publiée par 1'Union européenne en date du 25



juillet 2019. La question du robinier comme espéce EVEE reste donc encore trés débattue et crée
un fort clivage entre les forestiers et les environnementalistes : les environnementalistes ont une
conception trés négative de cette essence, puisqu’ils la considérent & 'origine d’une diminution
de la diversité sur les milieux ou elle est introduite et souhaitent limiter sa colonisation sur les
espaces naturels (d’aprés « Le Robinier faux-acacia — Limiter son impact en espaces naturels
», CEN Rhone Alpes). A I'opposée, elle est appréciée par les forestiers qui la voient plutot
comme une essence sylvicole d’intérét avec un bois de classe 4 selon les critéres de 'Institut
technologique FCBA (Forét Cellulose Bois-construction Ameublement). 11 s’agit d’un bois a
forte durabilité, qui peut étre utilisé en usage extérieur, en contact avec le sol, sur un support a
humidification récurrente ou a I'immersion dans de I’eau douce. Une conception qui induit une
rétention importante de ’eau et une humidification trés prononcée du bois, d’aprés le Centre
Technique du Bois et de I’Ameublement (CTBA). Or, le robinier est la seule essence en forét
tempérée a avoir un bois de cette classe. Il est également apprécié pour étre une possible essence
de substitution dans le contexte de changement climatique actuel et il est aussi apprécié par
les apiculteurs pour la forte capacité de pollinisation et la qualité de son miel. On peut alors se
demander pourquoi les caractéristiques du robinier en font une essence au statut et aux opinions
si controversés 7 Cette synthése a pour but de passer en revue la littérature scientifique sur le
sujet du robinier en Europe afin d’apporter des éléments de réponse a cette question. Pour
cela, cette synthese s’est premiérement focalisée sur une présentation générale du robinier et
des connaissances que nous avons de lui, a travers un historique de son introduction en Europe,
une présentation de son écologie sur son aire de répartition naturelle aux Etats-Unis, puis en
Europe et de sa biologie. Deuxiémement, cette synthése retrace la littérature scientifique autour
de I'impact du robinier sur la biodiversité qui I’entoure. Nous avons constaté que 'impact du
robinier sur la biodiversité est un sujet assez peu documenté (Benesperi et al., 2012 ; Sitzia et
al., 2012 ; Cierjacks et al., 2013 ; Vitkova et al., 2017). Les résultats de cette synthése montrent
que I'impact du robinier sur la biodiversité reste débattu.

2 Histoire et introduction du robinier en Europe

Au début du 17%™¢ siécle, le robinier a été I'un des premiers arbres d’Amérique du Nord &
avoir été introduit en Europe (Richardson et Rejmanek, 2011). Classé tout d’abord parmi le
genre Acacia — de par la similarité de ses feuilles avec celles des arbres de ce genre (famille
des Mimosacées) — il est ensuite reclassé par Linné dans la famille des Fabacées. Il sera baptisé
Robinia en 'honneur de ’arboriste Jean Robin. Le robinier est I'une des vingt Fabacées feuillus
a ne pas pousser en climat en tropique (Bartha et al., 2008), alors que la majorité des Fabacées
en climat tempéré sont herbacées ou arbustives. Concernant son introduction en Europe, Ernyey
(1927) et Wein (1930) réfutent la date selon laquelle le robinier a été introduit par Jean Robin
en 1601 (Vitkova et al., 2017). L’année exacte de son introduction en Europe est inconnue
(Cierjacks et al., 2013). Toutefois, la premiére description de 'arbre comme Acacia Americana
Robini a été faite par Cornut en 1635 (Figure 1).



FIGURE 1 — Acacia Americana Robini. Planche (détail) extraite de Canadensium Plantarum (1635) par
Jacques-Philippe Cornut.



Wein (1930) écrit alors que I'arbre a da étre introduit a Paris par Jean Robin entre 1623 et
1635, date de la description de Cornut (Cierjacks et al., 2013). Cependant, indépendamment
de son introduction a Paris, I’arbre a également été introduit au Tradescant’s garden & Londres
en 1634, date de la premiére description de ’arbre en Grande-Bretagne. Toujours d’aprés Wein
(1930), aprés son introduction, le robinier a rapidement été distribué comme une espéce exo-
tique ornementale rare dans les jardins botaniques en Europe, avec Paris comme principal centre
de distribution (Cierjacks et al., 2013). Il s’agirait donc plutot d’une espéce exogéne introduite
volontairement qui est aujourd’hui naturalisée (Pysek et al., 2004). Pour Ernyey (1927), il s’agi-
rait plutdét d’une introduction humaine involontaire, avec probablement plusieurs introductions
indépendantes d’Amérique du Nord et du Sud qui ont abouti de nos jours a des plantations
étendues en Europe (Vitkova et al., 2017). Entre la fin du 18 et le début du 19°™¢ siecle, qu’il
ait était introduit volontaire ou involontairement en Europe, le robinier est implanté de maniére
accrue en Europe centrale. Les principales raisons de cette implantation sont le besoin en bois
au début de l'industrialisation, ainsi qu'un meilleur controéle de 1’érosion apres la dégradation
des foréts a cette époque (Cierjacks et al., 2013). De nos jours, dans le centre de I’Europe, c’est
en Hongrie que le robinier est le plus répandu avec une superficie forestiére surpassant celles
des autres pays d’Europe : il occupe 24% des zones foresticres du pays avec plus de 446 000
ha (Tobisch et Kottek, 2013). Il est également fortement implanté en Slovénie, ot cette essence
recouvre 4.7% de la zone boisée totale (Vitkova et al., 2017). Cette essence est également bien
présente dans le reste de I'Europe, notamment en Europe de 'Est : en Ukraine (422 000 ha),
en Pologne (273 000 ha) et en Roumanie (250 000 ha). Mais aussi en Europe centrale comme
en Italie (230 000 ha), en Allemagne (34 000 ha), en Slovénie (55 000 ha), en Slovaquie (33 000
ha), en République Tchéque (14 000 ha), en Bulgarie et en Autriche (Figure 2 et 3) (Sitzia et
al., 2016 ; Vitkova et al., 2017). En Europe, la majorité des peuplements sont mixtes avec seule-
ment jusqu’a 10% d’abondance en robinier. Les peuplements purs ou presque avec plus de 75%
de robiniers couvrent seulement 0.1% des zones (State Forest Service Mapping Department,
2006 d’aprés Vitkova et al., 2017). La majorité des peuplements n’ayant pas plus de 10% de
robinier et les peuplements dominés par le robinier ne comprennent que 0.3% des zones boisées
(Slovenian Forest Service, 2007 d’aprés Vitkova et al., 2017).

La France se situe en 5°m¢ position en termes de surface forestiére occupée par le robinier
en Europe avec environ 200 000 ha (Service de I'Inventaire Forestier et Statistique de I'IGN,
2012 d’apreés Sitzia et al., 2016). Aprés quatre siécles, et en dépit de plantations massives dans
beaucoup de milieux, cette essence représente seulement 0,9% de la surface forestiére francaise.
On la retrouve principalement en Rhone-Alpes, en Aquitaine et en Bourgogne, dans les milieux
ruraux, dans les régions d’élevages et viticoles en raison de leur besoin en robinier pour la

fabrication de piquets ou d’échalas (Merzeau, 2019).
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FIGURE 2 — Distribution de la fréquence des occurrences de Robinia pseudoacacia dans les observations sur
le terrain rapporté par les inventaires forestiers nationaux. D’aprés Sitzia et al.(2016).

[ m—— ///7 Robinia
D Central European countries

FIGURE 3 — Occupation du Robinia pseudoacacia sur 9 pays d’Europe central (Allemagne, Suisse, Pologne,
République Tcheéque, Slovaquie, Autriche, Hongrie, Slovénie et Liechtenstein). D’aprés Vitkova et al.(2017).



Résumé partie 2 : Robinia pseudoacacia est une Fabacée, introduit au 17°™¢ siécle en

Europe (date précise inconnue). Il est possible qu’il ait été introduit par Jean Robin — d’ou
provient le nom de Robinia — au début de ce siécle. Son introduction a également pu étre
réalisée involontairement depuis I’Amérique du Nord ou du Sud. Le robinier a ensuite été
implanté massivement en Europe pour le besoin en bois et pour le controle de 'érosion
au début de l'industrialisation aux 18°™¢ et 19°™¢ siecles. Aujourd’hui, le robinier est trés
répandu dans le centre et 1'est de I’Europe, avec une majorité de peuplements mixtes, o il
représente moins de 10% d’abondance. En France, il ne représente que 0.9% de la surface
forestiére frangaise (200 000 ha). Il est principalement implanté en milieu rural pour son

usage comme piquet.
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Robinia pseudoacacia L. Planche (détail) extraite de The North American sylva (1819) de Frangois André
Michaux.
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3 Ecologie du robinier

3.1 Zone de répartition du robinier
3.1.1 Etats-Unis, l’aire de répartition naturelle du robinier

Le robinier est autochtone du Sud-Est des Etats-Unis avec une répartition naturelle entre le
centre des montagnes d’Appalaches, dans le plateau Ozark et les montagnes Ouachita (Figure
4) (Huntley, 1990). Le robinier se développe et croit dans des vallées ou foréts mixtes mésophiles
du centre et du Sud de la région des montagnes d’Appalaches (Cierjacks et al., 2013).
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FIGURE 4 — Carte de laire de répartition naturelle du robinier aux Etats-Unis, Amérique du Nord (zones
surgrisées). D’aprés Huntley (1990).

Dans son aire de répartition naturelle, le robinier occupe des provinces humides, dont deux
zones en climat super humide (Figure 5) (Warren Thornthwaite, 1931 ; Huntley, 1990) avec des
précipitations annuelles de 1020 & 1830 mm et des températures moyennes en janvier allant de
-4a7°C et en aoit de 18 a 27°C (Huntley, 1990 ; Cierjacks et al., 2013), a des altitudes allant
de 150 a 1600 m (Huntley, 1990). Dans les grandes plaines des Etats-Unis, le robinier a une
bonne croissance uniquement au-dessus de 500 mm de précipitations par an et optimale & 1000
mm par an (Geyer, 1993).
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FIGURE 5 — Les provinces climatiques du Sud-Est des Etats-Unis, la répartition du robinier se trouve dans
les provinces 6 (humide mésothermal) et 9 (humide microthermal), dont en zone sous climat 2 (super humide
mésothermal) et 3 (super humide microthermal). D’aprés Warren Thornthwaite (1931).

En Amérique du Nord, le robinier est naturellement réparti dans des milieux a climax
forestier, typique des formations de chénaies-hétraies (Quercus-Fagus), de Pinus-Tsuga, ou
montagnards de type Pinus-Pseudotsuga (Warren Thornthwaite, 1931). L’activité humaine a
considérablement élargi ’aire de répartition du robinier en Amérique du Nord, pour répondre
a une demande de protection et de restauration des sols dégradés, érodés et au reboisement de
terrains miniers, en raison de sa capacité a se développer sur des milieux stériles et perturbés
(Cierjacks et al., 2013 ; Merzeau, 2019). De nos jours, l’espéce est présente sur ’ensemble des
régions d’Amérique du Nord a ’exception de I’Alaska, Colombie Britannique, Ontario et Québec
au Canada (NRCS 2012 de Cierjacks et al., 2013).

3.1.2 En dehors de l’aire de répartition naturelle du robinier

En dehors de son aire de répartition naturelle, le robinier a été introduit avec succeés dans
de nombreuses régions du monde ou les conditions climatiques sont différentes, souvent plus
séches et chaudes que dans son aire de répartition naturelle (Huntley, 1990). Il a été introduit
en Europe, Asie tempérée, Amérique du Sud tempérée, Nord et Sud de I’Afrique, Australie et
Nouvelle-Zélande, ainsi que sur 'ille de la Réunion (Cierjacks et al., 2013). Aujourd’hui, il y a

plus d’un million d’hectares de plantations de robinier dans le monde (Boring et Swank, 1984).
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Or, ou que le robinier s’installe, il s’adapte trés bien aux conditions locales et crée des peu-
plements spécifiques sur divers habitats, trés différents des communautés autochtones initiales
(Montagnini et al., 1991 ; Vitkova, 2004 ; Von Holle et al., 2006 ; Taniguchi et al., 2007).

Dans le centre de I’Europe, 1’établissement du robinier a plus de succés dans les milieux avec
un climat continental chaud ou méditerranéen qu’océanique (Sukopp et Wurzel, 2003). Il est
habituellement implanté jusqu’a 700 m d’altitude. Mais on peut aussi en retrouver sur les ver-
sants sud a 1200-1300 m d’altitude, avec des observations jusqu’a 1640 m d’altitude dans le Sud
des Alpes (Sitzia et al., 2016). La pluviométrie n’est pas un facteur limitant, le robinier occupe
en Europe des habitats aux gammes de température annuelle allant de 5 & - 15°C avec des
précipitations moyennes allant de 500 & 1500 mm (Figure 6 et 7) (Vitkova et al., 2017 ; Sitzia
et al., 2016), c’est-a-dire a des températures annuelles plutot élevées mais des précipitations
annuelles plutot faibles. Il est présent sur des régions aux températures élevées pendant les mois
les plus froids et a forte radiation solaire en printemps-été. Il est présent sur des habitats avec
des précipitations plutot faibles en saison séche. Tout cela par rapport aux valeurs observées
sur ’ensemble des données obtenues des parcelles forestiéres en Europe (Figure 7). Donc le
robinier semble adapté a des températures annuelles élevées et a des précipitations annuelles
plutdt faibles. Toutefois, Feliksik et al. (2007) observe qu’en Pologne un automne pluvieux et
frais avec de fortes précipitations entre aott et octobre, un hiver doux et un mois de février trés
pluvieux, ainsi qu’'un début de printemps chaud favorisent la croissance en diameétre du robinier.
Alors qu’a l'inverse, le manque de précipitations en juin et juillet peut limiter sa croissance.
En France, les peuplements de robinier les plus productifs sont observés dans des gammes de
températures moyennes annuelles allant de 9 & 14 °C et de précipitations annuelles totales allant
de 570 & 1400 mm (Merzeau, 2019).

En Europe, le robinier colonise divers habitats comme les habitats urbanisés, des bords des
routes, des voies ferrées et des riviéres (Boring et Swank, 1984 ; Cierjacks et al., 2013), des prai-
ries, des milieux rocheux, des foréts et des maquis secs, des habitats alluviaux, des verges, des
vignobles, des haies, des ravines, des plaines inondables, des clairiéres forestiéres, des milieux
boisés semi-naturels, des sites de friches industrielles urbaines (Cierjack et al., 2013). Egalement
des zones ayant subi une coupe rase ou un incendie (Maringer et al., 2012), en lisiére de foréts,
en fossé ou sur site d’abattage, des décharges abandonnées et des dépotoirs. Ou encore en forét
sur des cultures abandonnées, en forét de taillis et en patures abandonnées (Cierjacks et al.,
2013). Dans le centre de 'Europe, le robinier occupe des écotopes divers, bien qu’il soit généra-
lement présent en foréts mésophiles ou thermophiles, souvent séches (Vitkova et Kolbek, 2010).
A T’avenir, le robinier va bénéficier du changement climatique actuel pour se propager consi-
dérablement sur un large éventail de nouveaux habitats en Europe (Kleinbauer et al., 2010;
Essl et al., 2011). D’aprés ’Agence Fédérale de 'Environnement (2008, vu par Kleinbauer et
al., 2010), treize types d’habitats sont réguliérement colonisés par le robinier (Figure 8). La
probabilité moyenne de colonisation actuelle varie selon les habitats, avec des habitats plus
sensibles que d’autres, en particulier les prairies halophiles (83.2%), les foréts hétraies a chatai-
gnier (68.1%) et les chénaies-charmaies (58.6%) (Figure 8 A). D’ici 2050 et 2080, sur ’ensemble
des habitats étudiés dans le centre de I’'Europe, la probabilité moyenne d’envahissement par le
robinier risque d’augmenter, notamment dans les foréts pionniéres (+18% en 2050 et 37% d’ici
2080) et les foréts mixtes de hétres (+24% en 2050 et 40% d’ici 2080 - Figure 8 B et C).
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3.1.3 Caractéristiques bioclimatiques du robinier

Le robinier est une essence plutét acclimatée aux conditions chaudes et de sécheresse avec
une bonne tolérance au stress hydrique (Griinewald et al. , 2009; Mantovani et al. , 2014;
Minucci et al. , 2017). En effet, afin de s’adapter au stress hydrique, les folioles du robinier
peuvent changer de position sur le pétiole de la feuille en fonction de l'intensité lumineuse.
Lorsque la radiation est forte, les folioles ont une position plus ou moins verticale. A 'inverse,
elles prennent une position horizontale si la radiation lumineuse est faible (Bartha et al. , 2008).
Cette stratégie permet de limiter le stress hydrique lié a ’absorption excessive de lumiére et
aux fortes températures (Merzeau, 2019). Le robinier va également s’acclimater aux conditions
de sécheresse car en limitant sa transpiration et la taille de ses feuilles, il limite ainsi sa perte
en eau (Mantovani et al. , 2014). A I’avenir, le changement climatique devrait faciliter I’établis-
sement du robinier sur des zones géographiques plus larges. Si les températures augmentent,
cela augmentera la zone de distribution potentielle du robinier en Europe. Le robinier pourra
alors s’établir a des altitudes plus élevées le rendant susceptible de modifier les conditions de
ces habitats sensibles (Kleinbauer et al. , 2010). Cependant, ’acclimatation du robinier a la
sécheresse a ses limites : celui-ci évite les milieux extrémement secs (Kereszteri, 1980) et n’est
pas adapté aux milieux arides (Wang et al. , 2007).

3.1.4 Caractéristiques édaphiques des zones occupées par le robinier

Le robinier est tolérant a des conditions physico-chimiques du sol variées (Vitkova et al.,
2015), associé a des sols calcaires a siliceux (Sitzia et al., 2012) plutét sableux, profonds, bien
drainés et humides (Huntley, 1990 ; Pysek et al., 2012). Il est présent autant sur des sols forte-
ment acides (avec des observations & pH de 3,2) que fortement alcalins (pH de 8,8) (Viktova et
al., 2015). En revanche, les sols trop acides ou calciques réduisent sa capacité fixatrice d’azote
(Liu et Deng, 1991). 1l tolére ainsi les sols riches et pauvres, autant humides et secs. Cepen-
dant, il évite les zones humides, hydromorphes, ot le sol y est saturé d’eau stagnante sur le long
terme, ainsi que les sols compacts argileux. Il affectionne également les sols aérés, bien drainés
ou la stagnation de l’eau est rare, plutot gravier-sablonneux et secs (Huntley, 1990 ; Vitkova
et al., 2015 ; Vitkova et Kolbek, 2010). II apprécie les sols limoneux, sablonneux des grandes
plaines des Etats-Unis (Geyer, 1993). En effet, ces conditions n’inhibent pas la capacité fixatrice
d’azote du robinier (Vitkova et al., 2015) et influencent considérablement sa croissance. Cette
derniére est en effet plus lente lorsque le sous-sol est compact et gorgé d’eau, surtout lorsque la
profondeur d’enracinement se situe & moins de 35 cm (Keresztesi, 1988). En outre, le robinier
est souvent associé a des sols sablo-limoneux (Kereszteri, 1980) et les plus grands arbres sont
observés sur sol sableux (Vitkova et al., 2015). Et pour cause, les racines ne pénétrent pas dans
des couches de sols trop compacts, puisqu’elles ont tendance a croitre horizontalement dans ces
conditions (Bartha et al., 2008). La réserve en eau et 'aération du sol semblent ainsi étre des
facteurs limitants la colonisation du robinier, alors que les conditions physico-chimiques du sol

semblent avoir une moindre influence sur son développement (Vitkova et al., 2015).
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FIGURE 8 — (A) Probabilité moyenne d’envahissement par du robinier (en %) dans les treize types d’habitats,
en Autriche et dans les conditions climatiques actuelles : les prairies mésiques (A), séches et semi-séches (B),
halophiles (C), & métaux lourds (D), habitats arbustifs thermophiles (E), foréts de feuillus de plaines inondables
(F), foréts de tilleuls-érables (G), foréts chénaies-charmaies (H), foréts mixtes de hétres (I), foréts hétraies
a chataigniers (J), foréts de charmes (K), foréts de pins (L) et foréts pionniéres (M). La ligne continue (y=
28.24%) indique la probabilité moyenne d’envahissement en Autriche par le robinier. (B et C) Probabilité
moyenne d’envahissement par le robinier dans les treize types d’habitats pour 2050 (B) et 2080 (C). Les lignes
continues indiquent ’augmentation prévue de la probabilité moyenne d’envahissement en Autriche par le robinier
selon quatres scénarios de changements climatiques distincts. Les astérisques indiquent s’il existe une différence
significative entre les résultats des différents habitats et sur ’ensemble de I’ Autriche & un intervalle de confiance

de 95%. D’aprés Kleinbauer et al. (2010).
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D’autres part, les types d’humus sous le robinier sont plutét des eumulls, mésomulls ou
dysmoders caractérisés par une décomposition rapide de la litére de robinier en comparaison
aux foréts locales de chénaies et Prunus (Gentili et al., 2019), bien que la litiére du robinier ait
tendance a se décomposer plus lentement que sous les foréts de fréne (Castro-Diez et al., 2009).

3.2 Le robinier, une essence pionniére

Le robinier est une essence pionniére qui occupe les foréts et espaces naturels au cours
des premiers stades de leur succession (Cierjacks et al., 2013). Sa capacité fixatrice d’azote,
relative a sa symbiose bactérienne (voir partie 3.3), facilite son établissement sur des habitats
non revétus, dégradés, aux sols pauvres en nutriments (Boring et Swank, 1984 ; Cleveland et
Kjelgren, 1994 ; Ferrari et Wall, 2008). C’est également une essence héliophile, exigeante en
lumiére (Cierjacks et al., 2013) et intolérante & 'ombre (Huntley, 1990) dont la survie et la
croissance sont nettement influencées par 'ouverture et la luminosité du milieu. Son besoin en
fortes radiations solaires est connu pour favoriser ses performances en termes de survie sur les
milieux ouverts (Gonzéalez-Mutioz et al., 2011; Essl et al., 2011). I aura donc plus de facilité
a s’établir sur des milieux ouverts comme le bord de routes, de riviéres et en lisiére de forét.
Ou alors apres une perturbation telles quune inondation, une tempéte, la mort, la chute d'un
arbre (chablis), une exploitation forestiére (Vitkova et al., 2017) ou aprés un feu donnant au
robinier 'opportunité de se propager (Anderson et Brown, 1980). A 'inverse, I'ombre limite la
productivité et la survie du robinier : il peut perdre jusqu’a 80% de sa productivité & 'ombre
(Lyr, Hoffman et Dohse, 1963). Le taux de mortalité des semis de robinier & 'ombre est plus
élevé (Cierjacks et al., 2013) et méme un couvert dense d’herbacées peut empécher la survie des
semis de robinier (Huntley, 1990). De plus, la forte capacité de croissance du robinier lui permet
de s’établir rapidement sur de nouveaux habitats. Ses racines et ses branches poussent en effet
trés rapidement, plus que celles d’autres essences autochtones pendant les dix ou vingt premiéres
années (Boring et Swank 1984). Cette croissance rapide permet aux jeunes de supplanter les
autres essences avec succés (voir partie 4.1) et lui confére le statut d’essence pionniére sur les

milieux qu’elle colonise.

3.3 Les symbioses racinaires du robinier

On I’a vu précédemment, le robinier fait partie des Fabacées qui sont caractérisées par leur
capacité fixatrice d’azote atmosphérique. Cette capacité leur est conférée grace a la symbiose
avec des bactéries du genre Rhizobium : la formation de nodosités, ou nodulations, dans les
cellules du cortex racinaires sous l'action de bactéries symbiotiques du genre Rhizobium confére
au robinier la capacité de fixer et d’assimiler I’azote atmosphérique (N2). Il y a alors un échange
entre les deux partenaires : 'arbre fournit ’énergie et le carbone dont ont besoin les bactéries
et en retour elles convertissent ’azote atmosphérique (N2) présent dans le sol, non assimilable
par Parbre, en ammonium (NH4+). Iammonium qui est assimilable par les racines de la plante
(Chapman, 1935; Batzli et al., 1992 ; Bormann et al., 1993 ; Callaway et al., 2011). Le robinier
a un bon potentiel de fixation de 'azote atmosphérique avec 80% de son azote qui est issu de
cette symbiose. Il s’agit de la principale source d’azote du robinier (Danso et al., 1995). A partir
de cette symbiose, le robinier accumule beaucoup d’azote dans ses feuilles, racines, branches et
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tiges (Boring et Swank, 1984 ; Danso et al., 1995) (Figure 9). Par la suite, cette accumulation
d’azote entrainer une augmentation de la concentration en azote dans le sol : ¢’est le phénomene
d’eutrophisation des sols qui va rendre disponible cet azote aux autres plantes du milieu. Par
conséquent, les plantes & proximité du robinier sont susceptibles d’avoir une croissance accrue,
ainsi qu’un stock plus important en azote dans le sol (Chapman, 1935 ; Friederich et Dawson,

1984), ce qui facilite la colonisation des plantes des milieux riches en azote, des nitrophiles (voir

partie 5.1).
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Moaths after establishment suivent son introduction (d’aprés Danso et al., 1995).

Mais, les bactéries symbiotiques Rhizobium ne sont pas les seuls micro-organismes symbioses
racinaires qui interagissent avec le robinier. A plusieurs reprises, des études ont montré que le
robinier s’associait a des champignons mycorhiziens (Olesniewicz et Thomas, 1999 ; Ferrari et
Wall, 2008). Ceux-ci aident l’essence & capter les nutriments dans le sol; dont le phosphore
(augmentant sa concentration de P de 240% aprés 56 jours de croissance) et ’azote (augmen-
tant sa concentration en N de 300% aprés 56 jours de croissance) (Olesniewicz et Thomas,
1999). Or, l'azote et le phosphore sont des éléments majeurs pour la croissance de l'arbre
(Barea et Azcon-Aguilar, 1983). La production totale de biomasse par le robinier est signifi-
cativement influencée par la présence de colonies mycrohiziennes, qui stimulent la croissance
des feuilles, tiges et racines (Olesniewicz et Thomas, 1999). En favorisant 1’absorption en azote
et le phosphore, les bactéries Rhizobium associées aux colonies de champignons mycorhiziens
G.deserticola assurent une croissance significativement plus rapide au robinier (Figure 10), avec
également une production de biomasse, une nodulation et une fixation de N2 plus importantes
(Ferrari et Wall, 2008). Leur étude montre que ces avantages sont seulement observés lorsque
les Rhizobium et champignons mycorhiziens sont associés : G.deserticola répondent a la forte
demande en phosphore des plantes fixatrice d’'N? (Barea et Azcon-Aguilar, 1983 ; Ferrari et
Wall, 2008) et Rhizobium & la demande d’azote. Ainsi, & eux deux, ils améliorent la croissance
du robinier, notamment dans des sols déficients en azote et phosphore, typiquement les sols
dégradés (Ferrari et Wall, 2008).
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FIGURE 10 — Croissance des semis de robinier inoculés avec Rhizobium seul (cercle gris), avec Rhizobium
et G.deserticola (carré noir), avec G.deserticola seul (carré gris) et sans controle (cercle blanc) dans des pots
remplis d’un sol de surface. Les barres représentant I'erreur standard de la moyenne, d’aprés Ferrari et Wall
(2008).

3.4 Le robinier, une essence sensible & la compétition

Le robinier est une essence avec une faible aptitude a la compétition (Trimble, 1975) : dans
son aire de répartition naturelle, sa dominance dans un peuplement est de courte durée (20-30
ans), avant d’étre remplacée par des essences a plus longue durée de vie et plus tolérantes
a ombre (tels que Carya spp et Quercus spp). On constate particuliérement ce phénomeéne
lorsque les réserves en azote du sol ne sont pas un facteur limitant pour les autres essences.
C’est donc un processus de succession important qui permet a une grande variété d’essences,
plus grandes et plus compétitives, de s’associer au robinier et de lui succéder, tels que les
tulipiers Liriodendron tulipifera (Boring et Swank, 1984 ; Shure et al., 2006). En effet, aprés 42
ans de développement, le robinier est souvent succédé par L. tulipifera, qui prend la dominance
du peuplement (Clebsch et Busing, 1989). De par sa faible aptitude a la compétition, qui
comprend la compétition intraspécifique, le robinier semble avantagé lorsqu’il est en mélange
avec d’autres essences. Par exemple, dans des peuplements mixtes avec du pin a torche (Pinus
taeda) en Virginie, le robinier présente de meilleurs résultats en termes de volume des branches
et du houppier lorsqu’il est en mélange (aprés 5 ans de croissance) ; et en particulier lorsque
I’abondance du robinier ne dépasse pas 25% (Figure 11). Ainsi, la croissance du robinier est

plus élevée en peuplement mixte que pur car il y a moins de compétition intraspécifique pour
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les ressources (Groninger, Zedaker et Fredericksen, 1997). De méme en Allemagne, une étude
observe que le robinier présente une meilleure production de biomasse lorsqu’il est en mélange
avec Prunus serotina car la compétition y est moins forte qu’en peuplement pur (Kawaletz et al.,
2013). Par conséquent, leurs résultats montrent que la production de biomasse des individus est
meilleure en mélange d’essences allochtones et autochtones, ou la compétition interspécifique
est moins rude que la compétition intraspécifique au sein d’un peuplement pur de robinier.
Toutefois, cela dépend des situations : par exemple, lorsque le robinier est en mélange avec
Ailanthus altissima, le robinier sera favorisé si le facteur de compétition est la lumiére, mais
défavorisé si le facteur de compétition est racinaire. A.altissima dominant la partie souterraine

lorsque le sol est riche en nutriment alors que le robinier domine la partie aérienne (Call et
Nilsen, 2005).
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FIGURE 11 — Volume moyen du houppier (en m?) et I'indice du volume en branche a la fin de la
cinquiéme saison de croissance du robinier selon I’abondance du robinier dans les peuplements.
D’aprés Groninger, Zedaker et Fredericksen (1997).

Pour conclure, & terme, le robinier semble étre remplacé par des essences autochtones plus
compétitives (Boring et Swank, 1984 ; Dzwonko et Loster, 1997 ; Shure et al., 2006 ; Clebsch et
Busing, 1989). Ainsi, dans son aire de répartition naturelle, la stratégie qui semble étre la plus
efficace pour controler les populations de robinier semble étre de « laisser faire », d’éviter les
perturbations pour favoriser la colonisation par le robinier. En sachant que sa suppression ou
sa limitation naturelle se fait par la concurrence avec d’autres essences autochtones, bien que
cela peut demander plusieurs années (Motta et al., 2009). Cependant, en Europe centrale, ce
processus est plus complexe, la succession est plus lente et les milieux occupés par le robinier
sont plus lentement remplacés par des essences autochtones (Dzwonko et Loster, 1997). En
ex-Yougoslavie, la succession au sein des peuplements de robinier est limitée par le faible taux
de croissance des essences autochtones et la rapide régénération du robinier aprés la coupe rase
d’un habitat (Hruska, 1991). Des peuplements purs de robinier peuvent avoir une longévité im-
portante en Europe, parfois au-dela de 70 ans, due au manque d’ennemis naturels, a ’absence
de pression d’herbivores et d’attaques d’insectes (Cierjacks et al., 2013) et parfois en raison
d’un faible nombre d’essences autochtones dans les zones colonisées (Kowarik et al., 2013).
En Pologne, des individus de robinier peuvent atteindre plus de 110 ans et aucun exemple de

succession de la dominance par des essences autochtones n’est connu (Pacyniak, 1981 vu par
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Dzwonko et Loster, 1997 et Sabo, 2000). Toutefois, sur plusieurs décennies et en I’absence de
perturbation, le robinier peut étre finalement succédé et dominé par des essences autochtones
européennes, similaires a ce qui est observé dans son aire de répartition naturelle (Motta et al.,
2009). A Berlin (Allemagne), bien que toujours dominants aprés 40 ans, les robiniers se voient
succédés par Acer sp., qui est un de ses concurrents potentiels et qui peut devenir & terme
'essence dominante (Dzwonko et Loster, 1997). Toutefois, si ’on souhaite conserver le robinier,
il est alors nécessaire de limiter la pression de la compétition sur celui-ci. Ainsi, les peuplements
mixtes semblent étre les plus adaptés, car la compétition interspécifique est moins rude que ne
'est la compétition intraspécifique d’un peuplement pur (Groninger, Zedaker et Fredericksen,
1997 ; Kawaletz et al., 2013).

Résumé partie 3 : Le robinier est autochtone du Sud-Est d’Amérique du Nord, dans les

foréts mésophiles humides des montagnes d’Appalaches. En dehors de son aire de répartition
naturelle, le robinier a été introduit avec succés en Europe, Asie tempérée, Amérique du
Sud tempérée, Nord et Sud de I’Afrique, Australie et Nouvelle-Zélande dans des conditions
climatiques diverses. Il occupe des habitats aux gammes de température annuelle allant de
5 a 15°C, avec des précipitations moyennes allant de 500 & 1500 mm. Le robinier colonise
des habitats divers en particulier des habitats urbanisés, des bords de routes et de riviéres,
des milieux perturbés et abandonnées. De plus, le nombre d’habitats occupés par le robinier
risque d’augmenter considérablement dans les décennies a venir en raison des changements
climatiques. D’autant plus qu’il s’agit d’une essence acclimatée aux conditions de sécheresse
prolongée, au regard de sa capacité a réduire sa perte en eau et a diminuer sa transpiration
et la taille de ses feuilles. Le robinier est tolérant a des conditions physico-chimiques du
sol variées, plutdt gravier-sablonneux ou sablo-limoneux, secs, profonds, bien drainés ou la
stagnation de l’eau est rare car il ne supporte pas les sols argileux compact ot 1'eau peut
stagner. Le robinier est une essence pionniére car il s’agit d’une essence avec une croissance
rapide et héliophile, qui s’implante et survit dans des milieux ouverts non ombragés. Il est
en symbiose avec des bactéries symbiotiques Rhizobium qui fixent l'azote atmosphérique
(N?) et fournit au robinier une source d’azote importante. Elle est aussi en symbiose avec
des champignons mycorhiziens qui répondent & la demande en phosphore. A eux deux, ces
deux micro-organismes symbiotiques améliorent la croissance du robinier et lui permettent
sa colonisation sur des sols pauvres en azote. Le robinier est une essence avec une faible
aptitude a la compétition et aprés 20-30 années, il est rapidement succédé par d’autres
essences plus compétitrices. Bien qu’en Europe, ce processus est moins rapide en raison du
manque d’ennemis naturels, I’absence d’attaques d’insectes et la faible pression compétitive
des essences autochtones européennes. Cependant, si I’on souhaite conserver le robinier, il
est alors nécessaire de limiter la pression de la compétition sur celui-ci. Or, les mélanges
d’essences autochtones avec du robinier semblent étre les plus adaptés, car la compétition

interspécifique entre essences est moins rude que ne l’est la compétition intraspécifique d’un

peuplement pur de robinier.
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4 Biologie du robinier

4.1 Croissance

Le robinier est un arbre assez peu longévif (100 ans en moyenne) et de taille moyenne. Les
vieux arbres peuvent atteindre 12 & 18 m de haut et 30 a 76 cm de diamétre (Huntley, 1990;
Cierjack et al., 2013). Dans les meilleurs cas, en peuplement, le robinier peut atteindre 30 m
a 35 m de hauteur (Bartha et al., 2008 ; Vitkova et Kolbek, 2010). Il est exploité en tant que
bois d’ceuvre lorsqu’il atteint 45 ans pour 35 cm de diameétre. Le robinier est un arbre avec un
bois particulierement solide et résistant aux attaques de champignons et d’insectes (Cierjacks
et al., 2013). Il connait une croissance rapide en hauteur avec une augmentation entre 30 et 80
cm par an en moyenne (Huntley, 1990 ; Cierjack et al., 2013). Dans des conditions tempérées et
sur un sol pauvre, le robinier montre des taux de croissance supérieurs aux autres essences de
feuillus (Cleveland et Kjelgren, 1994 ; Athy, Keiffer et Stevens, 2006). La croissance en diamétre,
I’allongement des pousses et de la surface foliaire sont bien plus élevés chez le robinier que chez
les autres essences de feuillus (Cleveland et Kjelgren, 1994). En effet, les foréts de robinier
peuvent atteindre des surfaces terriéres et un stock de biomasse plus élevés que les foréts de
Pinus et Quercus au méme age (Boring et Swank, 1984) et inhibent la survie de semis d’arbres
autochtones pionniers (Taniguchi et al., 2007). Par rapport aux semis des autres espéces au
méme age, les graines germent plus rapidement et les semis de robinier ont une croissance
plus rapide (Hanover, 1990 vu par Sabo, 2000 et Vitkova et al., 2017). Ils sont également plus
grands et atteignent la maturité reproductive plus tot (Vitkova et al., 2017). En effet, dans
I'étude de Athy, Keiffer et Stevens (2006), les semis de robinier ont, en moyenne, un taux relatif
de croissance (RGR) significativement supérieur aux cinq autres essences de feuillus étudiées
ici (Figure 12). En France, l'accroissement courant est en moyenne de 7.7 m?®/ha/an sur des
sols ingrats, ce qui le classe parmi les feuillus a forte production (IFN).
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FIGURE 12 — Taux relatif de croissance moyen (RGR = (hauteur 2 — hauteur 1) / hauteur 1 * 100 en %, ou
la hauteur 1 est la hauteur des semis en septembre 2002 et hauteur 2 en septembre 2003) chez cing essences.
Les lettres indiquent les différences significatives de moyennes, basées sur des analyses de modéles linéaires
généralisés, d’aprés Athy, Keiffer et Stevens (2006).
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Comme nous l'avons vu précédemment, cette capacité de croissance rapide du robinier
résulte de sa symbiose avec des bactéries Rhizobium et des champignons mycorhiziens, qui
fournissent a l'arbre de 'azote et du phosphore, qui sont des éléments indispensables & sa
croissance (voir partie 3.3). Les jeunes arbres poussent donc rapidement, plus vite que les
autres espéces pendant les 10-20 premiéres années de leur croissance (Boring et Swank, 1984).
Les rotations sont assez courtes, entre 20 et 40 ans, dans les peuplements de robinier (Forét
entreprise, 2007), en particulier sur des stations riches. Malgré tout, ’espéce atteint sa maturité
trés tot et le taux de croissance diminue rapidement aprés I’age de 30 ans, notamment sur
un site pauvre (Huntley, 1990). Effectivement, aprés 10 a 20 ans, la croissance du robinier
diminue et les peuplements perdent en vigueur. Ainsi, la mortalité augmente, en particulier sous
l'action d’insectes ravageurs — tel que le lépidoptére Megacyllene robiniae (Boring et Swank,
1984) — et en raison de la compétition avec les autres essences (voir partie 3.4). De ce fait,
seuls des arbres isolés ou en petits groupes peuvent persister pour atteindre leur maturité. Le
robinier persiste dans les foréts fermées, en particulier s’il s’agit de I'espéce dominante avec
interventions forestiéres (Huntley, 1990). Sans celles-ci, I'abondance du robinier diminuerait
pendant la succession naturelle (Figure 13), a cause de sa durée de vie relativement courte, de
sa faible tolérance a 'ombre (voir partie 3.2) et a la compétition (voir partie 3.4) (Hofle et al.,
2014).
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FIGURE 13 — Probabilité de persistance dans des peuplements du robinier introduit entre 1998 jusqu’a 2008,
en fonction de I’age du peuplement dans le parc national Donau-aueu localisé dans ’Est de I’Autriche. La ligne
pleine correspond & la prédiction et les lignes en pointillé a l'intervalle de confiance & 95%, d’aprés Hofle et al.
(2014).
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4.2 Reproduction et dispersion
4.2.1 Reproduction asexuée et dispersion a courte distance

La forme principale de reproduction du robinier est asexuée par la formation des drageons
racinaires qui apparaissent généralement au cours de la quatriéme ou cinquiéme année de crois-
sance (Huntley, 1990). Sur de courtes distances — a I’exception des milieux ombreux, humides
ou continuellement perturbés — les drageons racinaires permettent au robinier de bénéficier
d’une croissance clonale, en se propageant localement a plus de 1 m par an, par 1’élongation
horizontale des racines formant un systéme racinaire connecté (Cierjack et al., 2013). Cela lui
confére une bonne aptitude & coloniser rapidement le milieu souterrain, ce qui le rend treés
efficace pour fixer les sols fragiles (berges, pentes, dunes, etc) et lutter contre I’érosion (Forét
entreprise, 2007). Les clones peuvent couvrir une zone trés large, avec des tailles allant de 50
m? (7m x 7 m) & 13.200 m? (110 m x 120 m) (Chang, Bongarten et Hamrick, 1998). Les
dommages mécaniques sur les racines et troncs — tels que la mutilation de la partie aérienne
(élagage, abattage), blessures des racines lors de travaux du sol, la mise en lumiére suite & une
coupe rase (Forét entreprise, 2007) — conduisent a& une augmentation de la densité des tiges
et drageons, ainsi qu’au rajeunissement des peuplements de robinier (Cierjack et al., 2013).
Effectivement, le robinier a une régénération rapide aprés sa coupe, créant ainsi des difficultés
lorsque 1'on souhaite le remplacer. Hruska (1991) décrit la difficulté a convertir les zones de ro-
binier en forét de chénes, a cause de la croissance rapide des semis de robinier et le fort pouvoir
de régénération du robinier aprés une coupe rase (voir partie 4.1). La présence de vieux arbres
de robiniers sur un habitat va donc favoriser la reproduction asexuée sur plusieurs générations,
au détriment de la reproduction sexuée (Chang, Bongarten et Hamrick, 1998). Le robinier se

répand donc rapidement sur de courtes distances par rejets racinaires.

4.2.2 Reproduction sexuée et dispersion a plus longue distance

Les fleurs blanchatres parfumées, portées en grappes voyantes (Huntley, 1990), formeront
une fois fécondées des gousses qui stockeront les graines. Le pic de floraison a lieu entre mai et
juin (Lee, Nam et Kim, 2011). Les abeilles domestiques sont les principales pollinisatrices du
robinier en Europe (Kugler, 1943 vu par Cierjacks et al., 2013). La fructification du robinier
commence assez tot, 6 ans aprés la germination (Huntley, 1990). Un arbre seul peut produire
entre 6 et 12 kg de graines par an (Cierjacks et al., 2013) (Figure 14).

La germination des graines est intrinséquemment liée aux conditions environnementales,
a la température et a la présence de lumiére, au niveau de perméabilité et de dormance des
graines (Baskin et al., 2000). Pendant longtemps, les graines du robinier ont été considérées
comme ayant les mémes caractéristiques que des graines de dormance, & cause de sa gousse
imperméable nécessitant une scarification pour germer (Roberts et Carpenter, 1983 ; Huntley,
1990 ; Masaka et al., 2010). Dés lors, certaines graines peuvent parfois survivre 39 ans dans
le sol (Toole et Brown, 1946). Un choc thermique, tel qu'un feu de forét, semble engendrer
une réaction de germination chez les graines du robinier (Masaka et Yamada, 2009), d’autant
plus que le feu joue un role important dans la dynamique forestiére des montagnes des Appa-
laches, d’on est originaire le robinier (Elliot, Boring et Swank, 1997). Cependant, la capacité

de dormance des graines de robinier ne fait pas consensus et d’autres études observent que les

24



Fleur o Robinion
Robinga_pseudoacaca (L)

4-Pédoncule
2- Calice

3. Etendard
4- Aile

5. Caréne

dessus dessous

FIGURE 14 — A gauche, morphologie de la fleur du robinier (dessin : Tristan Ubaldi, 2020) ; A droite, grousses
et graines de robinier (photo : Annabel Porté, INRA).

graines ne semblent pas pouvoir rester trés longtemps dans le sol (Masaka et al., 2010). En
outre, elles sont susceptibles d’étre attaquées par des parasites ou des champignons dans le
sol. Elles présentent une longévité plus importante dans les gousses restées dans la couronne
de Parbre en hiver (Masaka et Yamada, 2009). La reproduction sexuée, via la dispersion de
graine, est une stratégie importante pour coloniser de nouveaux habitats (Chang, Bongarten et
Hamrick, 1998). Toutefois, la dispersion naturelle de graines est contraignante pour le robinier
car la graine est plutdt lourde, principalement dispersée par la gravité ou le vent, non loin de
I’arbre meére. Des dispersions a longue distance sont moins communes, bien qu’elles existent
(Cierjacks et al., 2013), pouvant ainsi parcourir plus de 1200 m de distance par I'eau a travers
une riviere (Samuel et Kowarik, 2013), par les transports humains comme par les routes ou les
voies ferrées, par le transport de matériaux des mines, des carriéres, des sabliéres contenant des
graines ou racines de robinier (Pysek et al., 2012) ; ou plus occasionnellement par des animaux
tels les cochons ou les oiseaux (Cierjack et al., 2013).

4.3 Une espéce ingénieur

Les espéces ingénieurs sont capables de changer les conditions physiques de leur environ-
nement : elles peuvent altérer la dynamique des écosystémes en modifiant la disponibilité des
ressources pour d’autres espéces (Ehrenfeld, 2010). Les espéces ingénieurs végétales (traduit du
terme plant ecosystem engineers cité par Vetter et al., 2018) peuvent étre invasives et forte-
ment influencer un écosystéme en altérant I’énergie, 'eau et/ou les flux des nutriments et par
conséquence altérer les propriétés de 'écosystéme (Vetter et al., 2018). Outre 'introduction
d’espéces ingénieurs végétales dans de nouveaux environnements pour leur utilisation agricole
ou forestiére, elles sont souvent également introduites par ’homme pour restaurer et conserver
les sols, ’eau ou pour la réhabilitation des terres dégradée. En effet, elles influencent générale-
ment positivement la stabilité des sols, le cycle des nutriments et le passe de la lumiére (Ayanu
et al., 2015). Toutefois, si elles deviennent envahissantes, ces caractéristiques positives peuvent

avoir des effets négatifs et avoir des répercussions négatives sur les communautés autochtones
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et les propriétés des écosystémes (Richardson et al., 2000 ; Vetter et al., 2018). A travers ses
caractéristiques (méme si le terme trait fonctionnel est plus approprié), ainsi qu’a travers son
histoire, le robinier peut étre considéré comme une espéce ingénieur végétale. En effet, en plus
d’avoir longtemps été implanté pour lutter contre 1’érosion, pour stabiliser les sols, et pour
I'usage de son bois dans 'agriculture comme piquet (Cierjacks et al., 2013 ; voir partie 2), le
robinier influence son environnement en modifiant la disponibilité des ressources environnantes
(lumiére, eau et nutriment dans le sol). D’abord, car il eutrophie les sols en azote et laisse un
fort passage de la lumiére en sous-bois. Ces modifications ont des répercussions directes sur
les communautés végétales de sous-bois, puis sur la faune forestiére (voir partie 5) (Vitkova
et Kolbek, 2010). Ce chapitre est consacré a détailler les traits fonctionnels (morphologiques
et physiologiques) présents chez le robinier qui sont a l'origine des modifications des proprié-
tés édaphiques, dans une premiére partie, et des conditions lumineuses en sous-bois, dans une
seconde partie.

4.3.1 Modification des propriétés édaphiques et des réserves nutritives du sol

Plus que les autres essences, le robinier a un fort taux d’azote dans sa biomasse, ce qui va
modifier les conditions édaphiques et nutritives du sol en accumulant cet azote dans la litiére
(Boring et Swank, 1984 ; Danso et al., 1995 ; Rice et al., 2004 ; Buzhdygan et al., 2016). Cette
forte concentration en azote dans la biomasse du robinier, due a la symbiose racinaire avec les
bactéries Rhizobium fixatrices d’azote atmosphérique (voir partie 3.3), va suite a sa décomposi-
tion, augmenter la concentration d’azote dans le sol : ¢’est le phénoméne d’eutrophisation. Cet
azote devient donc disponible pour les plantes du sous-bois de robinier (Figure 15) (Boring et
Swank, 1984 ; Rice et al., 2004 ; Senk;’rf, 2015 ; Medina-Villar et al., 2016). La quantité d’azote
rajoutée dans le sol est estimée a 48 kg/ha/an pour un peuplement de 4 ans, 75 kg/ha/an pour
un peuplement de 17 ans et 33 kg/ha/an pour un peuplement de 38 ans (Boring et Swank,
1984). Les quantités d’azote dans le sol sont donc nettement plus élevées sous robinier que
sous d’autres essences (Boring et Swank, 1984 ; Rice et al., 2004). En effet, les concentrations
totales en azote et en matiéres organiques dans les 15 premiers cm de profondeur du sol sont
significativement plus élevées sous du robinier qu’en mélange de feuillus au méme age, a 38
ans (Figure 16). De méme, Rice et al. (2004) ont comparé le taux de minéralisation net en
azote, la concentration totale en azote du sol et le taux de nitrification entre des robinieraies de
20-35 ans et des chénaies-pineraies. Ils observent des différences significatives entre le taux de
minéralisation net en azote des deux types de peuplements, avec 86 kg N/ha/an en robinieraies
contre seulement 19 kg N/ha/an en chénaies-pineraies, des taux 5 a 13 fois plus importants
sous le robinier (Figure 17a). La concentration en azote dans I’horizon A du sol est plus élevée
sous robinier avec des différences significatives pour quatre sites sur six et une augmentation
moyenne de 1,9 fois (Figure 17b). D’apreés leurs résultats, ce taux élevé de minéralisation en
azote dans les peuplements de robinier résulte d'une masse de litiére deux fois plus élevée sous
robinier et & une concentration en azote accrue dans la litiére foliaire du robinier (Rice et al.,
2004).
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FIGURE 15 — Représentation conceptuelle
illustrant les variables environnementales et
les traits de la composition floristique entre le
sous-bois dominé par un robinier et un arbre
autochtone. D’aprés Stizia et al. (2018).

FIGURE 16 - Stockage de l’azote dans la
biomasse de la plante, la litiére et le sol entre
les peuplements de robinier et une chénaie &
Coweeta en Caroline du Nord (USA). Les va-
leurs en abscisse (ligne continue) représentent
I’évolution des trois critéres en peuplement de
robinier 4, 17 et 38 ans aprés une coupe rase,
comparé a la valeur obtenue dans la chénaie
(oak forest) avant coupe rase (temps 0). Le sol
est représenté par un triangle, la biomasse de
la plante par un carré et la litiére par un rond.
D’aprés Boring et Swank (1984)

FIGURE 17 - Variation saisonniére de la
minéralisation nette totale en azote pour 1’ho-
rizon A des sols de la chénaie-pineraie (barre
pleine) et sous robinier (barre blanche) sur six
sites différents (A a F). b) Concentration en
azote du sol. Moyenne et erreur type (n = 5)
d’azote total dans le sol (en %) est observé
pour ’horizon A des sols de la chénaie-pineraie
(barre pleine) et sous robinier (barre blanche)
sur six sites différents (A a F). Les astérisques
représentent les valeurs significativement
différentes (* p<0.05, ** p<0.01, *** p<0.001)
d’apres Rice et al. (2004).
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Cet apport en azote dans le sol sera disponible pour les plantes environnantes (Chapman,
1935 ; Friederich et Dawson, 1984 ; Cierjacks et al., 2013). En effet, I'enrichissement en azote
par le robinier (Boring et Swank, 1984 ; Montagnini et al.., 1991 ; Medina-Villar et al.., 2016 ;
Lazzaro et al., 2018) et en matiére organique (Boring et Swank, 1984 ; Von Holle et al., 2006 ;
Wei et al., 2009), incluant d’autres éléments dont le phosphore (Sitzia et al., 2018), va amélio-
rer positivement la croissance des plantes & proximité du robinier (Friederich et Dawson, 1984 ;
Wang et al., 2005). Chapman (1935) a rapporté qu’en augmentant la distance des plantations
de robinier avec les autres plantations, cela entraine une diminution d’azote dans le sol, ce qui
a eu des répercussions négatives sur la hauteur et sur le diamétre des autres feuillus dont Fraxi-
nus americana, Liriodendron tulipifera, Quercus prinus, Quercus velutina et Catalpa speciosa
(Chapman, 1935; Von Holle et al., 2006). Toutefois, cette forte teneur en azote déposée sous
robinier contamine les eaux et les riviéres (Buzhdygan et al., 2016), avec des concentrations
en azote 10 a 100 fois plus élevéés que dans les eaux s’écoulant d’un bassin versant voisin oc-
cupé par d’autres essences (Haines cité par Sabo, 2000). Outre 1’azote, le robinier va également
entrainer le dépot dans le sol de composés phytotoxiques présents dans ses feuilles. Lors de
leur décomposition, ces composés vont s’accumuler dans le sol et nuire a la croissance de cer-
taines plantes environnantes et suivantes (Nasir et al., 2005). Nasir et al. (2005) ont identifié
plusieurs phytotoxines (robinetin, myricetin et quercetin) dans les feuilles de robinier inhibant
la croissance des herbacées testées comme des FEchinochloa, qui sont sensibles aux composés

allélochimiques présents dans la litiére des feuilles de robinier (Figure 18).
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4.3.2 Modification des conditions lumineuses

La transmission de la lumiére dans les sous étages d'un peuplement est dépendante de
nombreuses propriétés, propres aux essences, telles que de la morphologie des feuilles, de leur
arrangement spatial, des propriétés optiques de la feuille, etc. Ces propriétés peuvent étre
estimées & partir de variables, telles que la fermeture de la canopée ou l'indice de surface
foliaire (LAI) (Barbier et al., 2008). Dans le cas du robinier, sa structure, les propriétés de ses
feuilles et de sa canopée sont propices & une transmission de lumiére en sous-bois relativement
importante. En effet, la canopée du robinier n’est pas trés dense (éenkﬁ, 2015), plus ouverte
que les autres essences (Figure 19) (Kroftova et Reif, 2017; Slabejova et al., 2019; Strobl
et al., 2019), avec un houppier plus ouvert et des feuilles plus dispersées par rapport aux
autres essences (Frazinus, Populus, Ulmus et A.altissima) (Gonzalez-Munoz et al., 2013). Le
couvert de la canopée du robinier est de seulement 41% comparé aux 72% observés a celle des
foréts chénaies naturelles européennes (Hanzelka et Reif, 2015a). Dans son aire de répartition
naturelle, aux Etats-Unis, la fermeture de la canopée des peuplements de robinier est similaire &
celles des autres essences (Acer saccharum, Quercus rubra, Fagus grandifolia et Pinus strobus).
Bien qu’en revanche, il existe des différences de fermeture de la canopée selon la période de
I'année, avec notamment une fermeture plus tardive sous les robiniers (Figure 20). En effet,
la période de présence des feuilles sur 'arbre est également relativement courte et tardive,
(Sitzia et al., 2018 ; Slabejova et al.., 2019), avec des feuilles qui apparaissent tardivement au
printemps (Cierjacks et al., 2013) et tombent durant les sécheresses d’été, généralement au
mois d’aofit. Cela entraine une forte transmission de la lumiére en sous-bois, ce qui permet la
colonisation d’espéces exigeantes en lumiére : les peuplements de robinier sont caractérisés par
des couverts d’herbacées (Buchholz et al., 2015; Hanzelka et Reif, 2016 ; Terwei et al., 2016 ;
Strobl et al., 2019) et arbustifs (Von Holle et al., 2006; Hanzelka et Reif, 2015b; Hanzelka
et Reif, 2016; Kroftova et Reif, 2017) trés denses et développés (Figure 21), ce qui limite
I'établissement d’espéces tolérantes a 'ombre (Campagnaro et al., 2018 ; Slabejova et al., 2019).
Le développement arbustif dans les peuplements de robinier est de 57% par rapport a 11% sous

la forét de chéne et un couvert herbacé de 53% par rapport a 5% sous les chénes (Hanzelka et
Reif, 2015a).
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FIGURE 19 — Comparaison du couvert de la canopée entre les peuplements de robinier (BLF) et les types
de foréts autochtones (FPF, foréts de plaines inondables; OF, foréts de chéne ; OHF, foréts chénaies-charmaie).
Les différentes lettres indiquent les différences statistiques significatives entre les types de peuplements. D’aprés
Slabejova et al. (2019).
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FIGURE 20 — Différent couvert et disponibilité en lumiére sous la canopée en peuplement de robinier
(a gauche) et de forét autochtone (a droite) en Juin 2011 dans le Nord du Michigan. D’aprés Deneau (2013).

FIGURE 21 — Photos comparatives de la densité du sous-bois sous la canopée de fréne (a) et sous la canopée
de robinier (b). Photos par Corradini et Sitzia, d’aprés Sitzia et al. (2018).
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Résumé partie 4 : Le robinier est un arbre de taille moyenne, de 12 & 18 m, mais il peut

parfois atteindre 30 m & 35 m de hauteur, avec un bois solide et une croissance plus rapide
que la plupart des essences de feuillus. L’essence atteint sa maturité trés tot et le taux de
croissance diminue rapidement aprés ’age de 30 ans, souvent succédée par d’autres essences.
En revanche, le robinier peut persister et rester ’essence dominante dans les foréts lorsque
le choix de gestion est de le maintenir au sein des peuplements forestiers. D’autre part, le
robinier se reproduit de deux fagons différentes, de maniére asexuée et sexuée. Il peut ainsi sur
de courtes distances disperser des drageons (des rejets racinaires) qui permettent au robinier
une croissance clonale et une dispersion rapide sur une largue surface, avec une propagation
locale de plus d’'un métre par an. Cela lui confére ainsi une bonne aptitude & coloniser et
dominer rapidement un habitat. Le robinier a une régénération rapide aprés une coupe rase,
rendant difficile son retrait d’un habitat. A l'inverse, la dispersion & longue distance est plus
rare car la graine est lourde et stockée dans des gousses ; elle se disperse donc difficilement loin
de I'arbre meére. La plupart du temps, les populations se trouvent a proximité des plantations
d’origine. Les dispersions sur de longues distances sont principalement liées aux transports
des graines par les riviéres et les fleuves ou alors par les routes ou les voies ferrées. D’autre
part, le robinier est une espéce végétale ingénieur : ses traits fonctionnels, c’est-a-dire la
morphologie de ses feuilles et sa capacité d’accumuler de ’azote, engendrent des changements
au sein de la structure, des caractéristiques physiques et de la disponibilité des ressources
de son environnement et des écosystémes environnants. L’accumulation d’azote dans les sols
par le robinier résulte de sa capacité a fixer 'azote atmosphérique (& travers une symbiose
avec Rhibozium, caractéristique des Fabaceae) puis d'un phénomeéne d’eutrophisation : la
minéralisation de la biomasse du robinier qui contient une concentration importante d’azote.
L’azote, une fois minéralisé, est disponible et assimilable par les autres plantes, ce qui facilite
leur croissance. Or, cette eutrophisation est nettement plus élevée sous le robinier que sous
d’autres essences de feuillus. En enrichissant le sol, le robinier modifie donc profondément
les réserves en azote et les propriétés physico-chimiques des sols. De plus, les propriétés
morphologiques de ses feuilles et de sa canopée sont propices & un passage important de la
lumiére en sous-bois forestier. En effet, la présence de petites feuilles, trés dispersées, avec
une apparition tardive au printemps et une chute précoce en été, rend la canopée du robinier
plus ouverte que celle des autres feuillus des foréts locales européennes. Le couvert de la
canopée est plus faible et le houppier plus ouvert que chez les autres essences de feuillus des
foréts locales. Cette ouverture de la canopée facilite la colonisation d’espéces héliophiles, ce

qui forme ainsi des couverts herbacés et arbustifs trés denses et développés sous robinier.
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5 L’impact du robinier sur la biodiversité

Les espéces végétales exogénes envahissantes (EVEE) peuvent menacer la biodiversité, ¢’est-
a-dire I’équilibre des écosystémes et la diversité des espéces. En modifiant les conditions environ-
nementales, les EVEE peuvent modifier la composition des communautés d’espéces autochtones
(Hejda, Pysek et Jarosik, 2009 ; ), en altérant leur abondance, leur diversité et leur capacité de
survie au sein de ces écosystémes (Mack et al., 2000; Vila et al., 2011). Dans le cas du robinier,
son statut est trés controversé et n’est pas considéré comme une essence envahissante en Eu-
rope. De plus, ses impacts sur la biodiversité restent encore assez peu documentés (Benesperi et
al., 2012 ; Sitzia et al., 2012 ; Cierjacks et al., 2013 ; Vitkova et al., 2017). Certaines études sur
I'impact du robinier dans les écosystémes européens concluent sur une tendance de réduction
de la richesse spécifique et d’homogénéisation de la diversité végétale au sein des écosystémes
occupés par du robinier par rapport a ceux qui ne le sont pas (Benesperi et al., 2012 ; Sitzia
et al., 2012 ; Trentanovi et al., 2013). En revanche, d’autres études ne s’accordent pas avec ces
résultats (Cierjacks et al., 2013; Vitkova et al., 2017). Malgré tout, ot que le robinier s’im-
plante, il s’adapte toujours trés bien aux conditions locales (Vitkova et Kolbek, 2010). Il crée
des habitats spécifiques, ce qui engendre de forts clivages au sein des compositions biotiques en
comparaison aux communautés autochtones initiales (Montagnini et al., 1991 ; Vitkova, 2004 ;
Von Holle et al., 2006 ; Taniguchi et al., 2007). Grace a sa capacité fixatrice d’azote (voir partie
3.3), le robinier rend les sols plus riches en azote assimilable par les autres plantes environnantes
(Boring et Swank, 1984 ; Rice et al., 2004 ; Von Holle et al., 2006 ; Wei et al., 2009). De plus,
avec une canopée moins dense que les essences autochtones, le robinier modifie les conditions
lumineuses des écosystémes occupés (voir partie 4.4.2). Tout cela limite le nombre d’espéces
qui peuvent vivre dans ces habitats (Matus et al., 2003) et engendre des changements au sein
de la composition floristique du sous-bois (Dyderski et Jagodzinski, 2020b), en particulier en
limitant I'implantation d’espéces sensibles a 1’azote et a la lumiére (Vitkova et Kolbek, 2010).
Par conséquent, I'introduction et la dominance du robinier sur des zones extérieures a son aire
de répartition naturelle peuvent aboutir & une perte de la biodiversité autochtone et parfois
engendrer une dégradation au sein des espaces naturels ou restaurés (Sabo, 2000). De plus,
ces impacts risquent de s’accroitre dans les décennies a venir, car le changement climatique
favorise la propagation du robinier sur de nouveaux habitats (Kleinbauer et al., 2010). Cette
derniére partie de synthése va donc s’intéresser aux impacts du robinier sur la flore et la faune,
en synthétisant les résultats obtenus par les études scientifiques sur le sujet, afin d’en tirer une
conclusion sur le réle du robinier sur la biodiversité des écosystémes européens.
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5.1 L’impact du robinier sur la composition et la diversité floristique

De nombreuses études montrent que les peuplements de robinier en Europe engendrent des
changements profonds au sein des écosystémes ot ils sont implantés, en formant des communau-
tés végétales différentes de celles qui sont observées au sein des foréts autochtones (Montagnini
et al., 1991 ; Dzwonko et Loster, 1997 ; Matus et al., 2003 ; Von Holle et al., 2006 ; Taniguchi
et al., 2007 ; Vitkova et Kolbek, 2010 ; Benesperi et al., 2012 ; Deneau, 2013 ; Trentanovi et al.,
2013 ; Staska, Essl et Samimi, 2014 ; Senkﬁ, 2015 ; Kroftova et Reif, 2017 ; Campagnaro et al.,
2018 ; Gentili et al., 2019; Dyderski et Jagodzinski, 2020b; Montecchia et Allegrezza, 2020).
Dans le centre de ’'Europe, le remplacement des foréts dominées par des essences autochtones
par des plantations pures de robinier engendre des changements profonds des conditions na-
turelles de ces écosystémes forestiers. En effet, cela provoque une diminution de la richesse
spécifique et de la diversité en espéces végétales autochtones (Matus et al., 2003 ; Benesperi et
al., 2012 ; Sitzia et al., 2012 ; Trentanovi et al., 2013 ; Senkﬁ, 2015 ; Lazzaro et al., 2018 ; Sla-
bejova et al., 2019), ainsi qu’une tendance a ’homogénéisation de la composition floristique de
sous-bois (Benesperi et al., 2012 ; Sitzia et al., 2012 ; Slabejova et al., 2019) et en essences (Dy-
derski et Jagodzinski, 2020a). Ces changements de composition sont principalement causés par
la modification de la disponibilité nutritive du sol, principalement en azote (voir partie 4.3.1)
et des conditions lumineuses (voir partie 4.3.2) provoquées par le robinier. En augmentant les
réserves en azote dans le sol et la disponibilité en lumiére, le robinier influence la composition
floristique, facilitant I’établissement et la dominance, au sein des peuplements, d’espéces al-
lochtones aux foréts européennes (Montagnini et al., 1991 ; Dzwonko et Loster, 1997 ; Matus et
al., 2003 ; Vitkova et Kolbek, 2010 ; Benesperi et al., 2012 ; Sitzia et al., 2012 ; Deneau, 2013 ;
Gonzalez-Munoz et al., 2013 ; éenk}?f, 2015; Von Holle et al., 2006 ; Campagnaro et al., 2018 ;
Terwei et al., 2016 ; Lazzaro et al., 2018 ; Gentili et al., 2019 ; Slabejova et al., 2019 ; Montecchia
et Allegrezza, 2020). Ces espéces allochtones sont principalement des espéces nitrophiles, des
graminoides rudérales (Dzwonko et Loster, 1997 ; Matus et al., 2003 ; Benesperi et al., 2012;
Trentanovi et al., 2013 ; Staska, Essl et Samimi, 2014 ; Campagnaro et al., 2018 ; Lazzaro et al.,
2018 ; Slabejova et al., 2019 ; Gentili et al., 2019 ; Montecchia et Allegrezza, 2020), des espéces
héliophiles, tolérantes a la lumiére (Campagnaro et al., 2018; Slabejova et al., 2019), des es-
péces anthropophiles (Hruska, 1991, Vitkova et Kolbek, 2010) ou des espéces synanthropiques,
adaptées aux milieux modifiés par I'homme (Lazzaro et al., 2018). Ce changement de compo-
sition floristique est particulierement observé sur les milieux a sol pauvre, ot I'enrichissement
en azote entraine un remplacement de la végétation oligotrophe et acidophile (Benesperi et al.,
2012) typique des foréts de chénaie-charmaie en Europe. En s’établissant dans des prairies ou il
est pionnier — sur d’anciennes terres agricoles ou pastorales (voir partie 3.1) — le robinier ferme
le milieu et sa présence engendre une diminution de la richesse spécifique et le nombre d’espéces
typiques des prairies ouvertes (Dzwonko et Loster, 1997 ; Matus et al., 2003). Les études abou-
tissant a ces conclusions sont nombreuses. En effet, Benesperi et al. (2012) décrit une baisse
de la richesse spécifique végétale dans des peuplements purs de robinier comparés aux foréts
autochtones. Ainsi, elle est caractérisée par une plus forte hétérogénéité de la végétation qu’en
forét autochtone ; une composition végétale significativement différente entre les robineraies et
les foréts autochtones; une dominance des espéces nitrophiles dans les robineraies, bien que
leur nombre soit négligeable dans les foréts autochtones des montagnes d’Apennins italiennes.
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Ces résultats révelent que le remplacement des foréts autochtones par des robineraies pro-
voque la diminution de la richesse spécifique végétale, un changement dans la composition
floristique et une homogénéisation de la flore forestiére (Benesperi et al., 2012). Pour Hruska
(1991), le reboisement de robinier dans les chénaies acides de I’ex-Yougoslavie serait suscep-
tible de créer une instabilité structurale et floristique, limitant ainsi ’établissement d’essences
feuillues et d’espéces herbacées autochtones. Matus et al. (2003) ont étudié 'impact de 'intro-
duction de robinier sur la richesse spécifique en prairies hongroises. Ils observent un nombre
moins important d’espéces en présence de robinier, ainsi que la disparition d’espéces spécialistes
typiques des prairies ouvertes, remplacées par des espéces nitrophiles. L’établissement du robi-
nier en prairie crée un remplacement quasi-complet de la composition floristique par rapport
aux prairies naturelles et une baisse drastique de la diversité végétale sur une courte période de
temps. Quant & Campagnaro et al. (2018), ils ont trouvé qu’étonnamment les foréts secondaires
de robinier — qui se développent sur d’anciennes terres abandonnées durant les 35-40 derniéres
années — peuvent montrer des résultats trés variables et héberger des communautés floristiques
hétérogenes avec aussi bien des espéces nitrophiles, héliophiles et sciaphiles. Selon les auteurs,
cela s’explique par une forte variabilité dans les conditions environnementales : les caracté-
ristiques et la structure des peuplements de robinier engendrent une hétérogénéité globale a
laquelle répond la composition floristique (au travers de la variabilité de la couverture arbus-
tive, du diameétre, de la hauteur moyenne des arbres et de la surface terriére des peuplements).
Leur analyse de la diversité [ révéle que le mécanisme a 1’origine de cette hétérogénéité dans la
structure des communautés résulte principalement du remplacement des espéces et des couver-
tures végétales. Ce remplacement contribue a maintenir une biodiversité végétale a 1’échelle du
paysage en accueillant diverses communautés végétales. Terwei et al. (2016), dans leur étude,
concluent que les bois dominés par du robinier sont associés a un couvert herbacé dense et a
I’établissement d’une nouvelle composition végétale de sous-bois dominée par des nitrophiles
et des graminoides tolérantes au stress. Taniguchi et al. (2017), qui ont étudié I'impact du
robinier sur les communautés de champignons ectomycorhiziens, montrent que ’eutrophisation
des sols en azote par le robinier (voir partie 4.3.1) a un effet négatif sur les racines porteuses
de champignons ectomycorhiziens. Elle provoque des changements au sein de ces communautés
par une diminution de 17 & 41% des champignons ectomycorhiziens sur 1’extrémité racinaire.
De méme, Nascimbene, Nimis et Benesperi (2012) ont étudié I'impact du robinier sur les lichens
épiphytes en région subméditerranéenne italienne, en particulier en cherchant a déterminer si
les peuplements matures de robiniers favorisent autant la composition et diversité en lichens que
les foréts locales. D’apreés leur résultat, les peuplements matures de robinier n’ont pas retrouvé
la diversité des lichens épiphytes, qui sont perdues par le remplacement des foréts locales par le
robinier. Les peuplements de robiniers ont tendance a réduire la diversité des lichens par rapport
aux foréts locales. Pour Lazzaro et al. (2018), les foréts chénaies locales sont significativement
plus riches et diversifiées que les peuplements de robinier (Figure 22) avec un remplacement
des espéces autochtones par des espéces nitrophiles et synanthropiques, telles que Rubus spp et
Sambucus nigra. Les espéces spécifiques des peuplements de robinier sont des plantes communes
de milieux perturbés et des espéces nitrophiles. Ils concluent a une baisse de la diversité locale

en espéces autochtones au sein des communautés de peuplements de robinier.
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Slabejova et al. (2019) observent des résultats similaires. Ils ont étudié I'influence de trois
facteurs (lumiére, température et humidité) sur la composition floristique entre des peuplements
de robinier et des foréts autochtones. Ils constatent que les peuplements de robinier sont plus
chauds, secs et lumineux que les autres types de peuplements. Celui-ci modifie le microclimat et
crée une homogénéisation des conditions environnementales par rapport aux foréts autochtones,
ce qui influence fortement la composition floristique des peuplements. Leur étude montre que
I’apport en azote dans le sol favorise des espéces nitrophiles et le faible couvert de la canopée du
robinier est favorable aux espéces héliophiles et aux graminées rudérales souvent non-forestiéres.
Le pourcentage et le taux de couvert des espéces allochtones dans la végétation de sous-bois
sont significativement plus élevés dans les peuplements de robinier que dans les foréts locales
(Figure 23). Ces résultats montrent 'importance des espéces allochtones dans les peuplements
de robinier et la capacité du robinier a créer des conditions propices a leur propagation dans
son sous-bois. Les résultats de Slabejova et al. (2019) montrent que le nombre total d’espéces
présentes dans la végétation du sous-bois n’est pas significativement différent entre les peuple-
ments de robinier et les autres types de foréts, a I'exception des foréts de chénaies-charmaies,
qui comportent un nombre total d’espéces plus faible que les peuplements de robinier (Figure
24 a).
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FIGURE 23 — Pourcentage du nombre (i) et du recouvrement (i) d’espéces exogénes dans la végétation
de sous-bois entre les peuplements de robinier (BLF) et les types de foréts locales (FPF, foréts de plaines
inondables ; OF, foréts de chéne; OHF, chénaies-charmaie). Les différentes lettres indiquent si les différences
statistiques entre types de peuplements sont significatives. D’aprés Slabejova et al. (2019).

De méme, la diversité (indice de Shannon) n’est significativement pas différente entre les
peuplements de robinier et les foréts locales, a 'exception cette fois-ci des foréts de chéne qui
présentent une diversité légérement plus élevée que celle sous les robiniers (Figure 24 b). Les
foréts de chéne abritent des espéces thermophiles et mésophiles, alors que les robiniers — en
modifiant les conditions environnementales — créent un microclimat plus favorable aux espéces

thermophiles que mésophiles, ce qui diminue par conséquent la diversité floristique du sous-bois.

Selon les résultats de Slabejova et al. (2019), la composition floristique est donc significati-
vement différente entre les foréts européennes autochtones et les robineraies. Et pour cause, le
nombre et le couvert en espéces allochtones sont significativement plus élevés, avec davantage
d’espéces non-forestiéres et rudérales, que dans le sous-bois des foréts locales. La présence de
ces espeéces allochtones provoque une diminution de la biodiversité en espéces autochtones, en
concurrence avec les espéces allochtones qui sont, quant a elles, plus adaptées aux conditions
environnementales sous robinier (Slabejova et al., 2019).
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FIGURE 24 — Comparaison du nombre total d’espéces (a) et de I'indice de Shannon (b) dans le couvert floris-
tique de sous-bois entre différentes types de foréts (voir Fig.23). Les différentes lettres indiquent les différences
statistiques significatives entre les types de peuplements. D’apreés Slabejova et al. (2019).
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Pour finir, comme le présente I’étude récente de Dyderski et Jagodziriski (2020a), la pré-
sence du robinier en forét limite la régénération naturelle des essences autochtones en Pologne
(pour huit des neuf essences étudiées) et engendre une homogénéisation de la composition en
essences. De plus, une seconde étude menée par les méme auteurs (Dyderski et Jagodziniski,
2020b) montre que la richesse spécifique en espéces allochtones était également plus élevée sous
robiniers qu’en foréts tempérées locales de Pologne. Toutefois, cette méme étude observe que la
diversité v (qui correspond au nombre d’espéces qui coexistent dans un milieu donné) est plus
élevée dans le sous-bois des foréts de robiniers que dans celui des foréts matures locales. En
effet, leur étude prouve qu’il y a certes un changement de composition des espéces de sous-bois
entre les foréts de robiniers et locales, mais sans qu’il y ait forcément une diminution de la
diversité a et B (Dyderski et Jagodzinski, 2020b).

Effectivement, comme le témoigne cette derniére étude de Dyderski et Jagodziriski (2020b),

bien qu'une majorité des études citées dans cette synthése évoquent des effets néfastes du robi-
nier sur la biodiversité végétale (par rapport aux résultats obtenus de la biodiversité en foréts
locales européennes, principalement dans les foréts chénaies ou chénaies-charmaies), d’autres
études obtiennent parfois des résultats plutot positifs, avec des effets bénéfiques du robinier sur
la biodiversité végétale.
C’est notamment le cas de 'étude de Von Holle et al. (2006) qui montre une richesse spéci-
fique et un recouvrement total des espéces végétales significativement plus élevés au sein des
robineraies que dans les mélanges de pineraies-chénaies ou de pineraies. De plus, ces derniers
auteurs n’observent pas de différence significative entre les deux types de peuplements quant &
la richesse spécifique (Figure 25 a) et au recouvrement (Figure 25 b) en espéces autochtones.
Cependant, si la richesse spécifique totale est plus élevée sous robinier alors qu’aucune diffé-
rence n’est constatée sur la richesse spécifique en espéces autochtones, cela signifie qu’il y a
une richesse spécifique en espéces allochtones significativement plus élevée dans les robineraies
que dans les autres peuplements. Le robinier, en modifiant les conditions environnementales
(voir partie 4.4), facilite ’établissement d’espéces allochtones mais sans modifier la composi-
tion floristique autochtone dans les peuplements (Von Holle et al., 2006). De méme, Gentili
et al. (2019) ont comparé le couvert végétal entre des peuplements autochtones dominés par
des chénaies-charmaies avec des peuplements dominés par des essences allochtones tels que
P.serotina, Q).rubra et Robinia. Ils observent des résultats semblables & ceux de Von Holle et
al. (2006) avec des valeurs de richesse spécifique (Figure 26 a) et de diversité floristique (indice
de Shannon) (Figure 26 b) significativement plus élevées dans les peuplements de robinier que
dans les autres types de peuplements. Toutefois, comme pour Von Holle et al. (2006), le nombre
(Figure 26 d) et le recouvrement (Figure 26 c) des espéces allochtones sont également plus éle-
vés dans les peuplements de robinier, principalement avec la présence d’espéces graminoides,
rudérales, nitrophiles. Donc, bien que les valeurs de diversité et de richesse spécifique soient
élevées sous robinier, la composition floristique a considérablement été modifiée par rapport aux
communautés floristiques autochtones (Von Holle et al., 2006 ; Gentili et al., 2019 ; Dyderski et
Jagodzinski, 2020b).
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FIGURE 26 — Valeur moyenne et écart type de la richesse spécifique (a), de la diversité de Shannon (b) pour
Pensemble de la communauté floristique, ainsi que pour le pourcentage de recouvrement (c¢) et le nombre (d)
d’espéces allochtones dans des chénaies-charmaies (QF) et dans les peuplements d’essences allochtones de Q.
rubra (QR), P. serotina (PS) et R. pseudoacacia (RP). Les différentes lettres indiquent les différences statistiques
significatives entre les types de peuplements. D’aprés Gentili et al. (2019).
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L’étude de Deneau (2013) compare le role du robinier (non-autochtone dans cette région
des Etats-Unis) avec des foréts autochtones dans un parc national du Michigan (USA). II
observe des résultats similaires a I’étude de Von Holle et al. (2006) et Gentili et al. (2019),
avec un nombre total d’espéces végétales de sous-bois plus élevé dans les foréts de robinier
(41 espéces), que dans les foréts autochtones de cette région (29 espéces). Toutefois, parmi
ces plantes, dix étaient considérées comme des espéces allochtones et envahissantes dans la
région du Nord du Michigan. Sur neuf peuplements de robinier, six contenaient au moins une
espéce végétale allochtone alors que seulement un peuplement sur neuf en présentait en forét
autochtone. Cependant, & la différence de Von Holle et al. (2006), Deneau (2013) n’observe pas
de différence significative ni sur la richesse spécifique, ni sur la diversité floristique de sous-
bois herbacée entre les types de forét (Figure 27), avec en moyenne 10,4 espcées (+ 2) sous
robinier contre 9 espéces (£ 1) dans les foréts natives. L’indice de diversité de Shannon — pour
la composition en essences — est de 1,07 (& 0,12) pour les peuplements de robiniers contre 0,92
(£ 0,09) pour les foréts de feuillus autochtones, ce qui ne représente pas un écart significatif
(valeur p = 0,3255). La diversité des espéces ligneuses de sous-bois est de 1,11 (£ 0,11) dans
les peuplements de robinier et de 1,22 (+ 0,13) dans les foréts de feuillus autochtones, donc
il n’y a pas de différence significative entre les deux types de forét (valeur p = 0,4513). Les
valeurs de diversité pour ’ensemble des plantes et pour celles de sous-bois entre les peuplements
de robiniers et de feuillus autochtones ne sont significativement pas différentes d’aprés leurs
résultats, avec aucune homogénéisation de la végétation de sous-bois. De méme, Deneau (2013)
n’observe pas non plus de différence significative entre les peuplements dominés par du robinier
et de feuillus autochtones du Michigan aux Etats-Unis (a extérieur de son aire de répartition

naturelle), en ce qui concerne la richesse, la diversité ou 'uniformité de la végétation de sous-

bois.
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FIGURE 27 — Richesse spécifique des plantes de sous-bois entre peuplements de robinier et foréts locales du
Sleeping Bear Dunes National Lakeshore — un parc national situé dans le Michigan (USA) — pour les espéces
ligneuses (Wood), les herbacées (Herb) et pour 'ensemble des espéces végétales (Total). BL correspond aux
peuplements de robinier et HW aux foréts locales. D’aprés Deneau (2013).
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Ces résultats sont similaires a ceux de Sitzia et al. (2012) qui n’ont pas observé de différence
significative entre la richesse et la diversité au sein de la composition végétale du sous-bois des
peuplements de robinier et des foréts montagnes alpines d’Italie (des conditions environnemen-
tales similaires aux foréts mésiques de feuillus du Michigan) (Deneau, 2013). Néanmoins, Sitzia
et al. (2012) ont constaté que la diversité en espéces allochtones est beaucoup plus riche dans
le sous-bois de robinier qu’en foréts locales. Ces résultats sont similaires a ceux de Von Holle et
al. (2006) et Gentili et al. (2019), selon lesquels le robinier faciliterait ’établissement d’espéces
allochtones. Berg et al. (2017) observent que, sur les cinq foréts d’essences allochtones qu’ils
ont étudiées, les foréts de robinier avaient des valeurs moyennes de couvert végétal élevées,
similaires a celles observées en foréts locales. Cela s’explique aussi par la présence importante

d’espéces allochtones dans le couvert végétal.

Outre les espéces végétales, le robinier peut également apporter des changements au sein

des communautés faunistiques autochtones et impacter leurs diversités.

Résumé partie 5.1 : En Europe, la colonisation du robinier et le remplacement des fo-

réts d’essences autochtones par des peuplements dominés par du robinier créent de profonds
changements dans ces écosystémes forestiers. Ces bouleversements peuvent engendrer la di-
minution de la richesse spécifique, ainsi que de la diversité en espéces végétales autochtones
en sous-bois. L’augmentation des réserves en azote dans le sol, et de la disponibilité en lu-
miére par la présence du robinier, influence la composition floristique. En conséquence, la
végétation oligotrophe, acidophile, plutot sciaphile — typique des foréts de chénaies, hétraies
ou charmaies en Europe — est remplacée par des espéces nitrophiles, héliophiles et des grami-
noides rudérales tolérantes au stress, non forestiéres. De plus, certaines études observent que
les robineraies sont plus chaudes, séches et lumineuses. Ceci modifie ainsi le microclimat et
entraine donc une homogénéisation des conditions environnementales par rapport aux foréts
autochtones locales et par conséquent entraine une homogénéisation de la flore forestiére.
Des lors, la richesse et la diversité des espéces autochtones peut considérablement diminuer,
puisqu’elles entrent en concurrence avec des espéces allochtones, quant & elles plus adap-
tées aux conditions environnementales du sous-bois de robinier. Toutefois, toutes les études
ne sont pas en accord avec ces résultats : certaines études n’observent pas de différence si-
gnificative entre les foréts de robiniers et locales ni en termes de richesse spécifique ou de
diversité floristique en sous-bois. A Iinverse, certaines études constatent une augmentation
de la richesse spécifique et de la diversité en espéces végétales dans les sous-bois des foréts de
robiniers par rapport aux sous-bois des foréts locales. Malgré tout, ces études observent des
changements au sein de la composition végétale sous robinier par rapport aux foréts locales.
Pour conclure, toutes les études scientifiques lues sur le sujet font consensus sur le fait que
les peuplements de robinier conduisent & un changement significatif de la composition des
espéces végétales de sous-bois en comparaison a la liste des espéces végétales des commu-
nautés autochtones aux foréts locales européennes. Bien que ce remplacement n’engendre

pas systématiquement une diminution de la richesse spécifique et de la diversité des espéces

végétales de sous-bois.
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5.2 L’impact du robinier sur la composition et la diversité faunistique

Les ¢tudes sur les effets du robinier sur la faune forestiére restent encore insuffisantes (Cier-

jacks et al., 2013). Les EEVE, dont le robinier, sont connues pour altérer I’abondance et la
survie des espéces autochtones (Mack et al., 2000; Vila et al., 2011), réduire la diversité et
modifier la composition des espéces autochtones (Hejda, Pysek et Jarosik, 2009). Toutefois, des
effets positifs sur la faune locale sont aussi observés (Buchholz et al., 2015). En effet, le robinier
a des effets importants sur les arthropodes et engendre des changements de composition et
d’abondance sur les milieux envahis (Litt et al., 2014).
Buchholz et al. (2015) ont étudié les effets du robinier sur I’'abondance en arthropodes (dont
principalement des carabes et des araignées) des zones boisées urbaines de Berlin (Allemagne),
en comparant les zones dominées par du robinier (allochtone) avec celles par du bouleau (au-
tochtone). D’apreés leurs résultats, sur les 18 taxons étudiés, aucune différence d’abondance
n’est & déplorer pour 13 d’entre eux (araignées, carabes, collemboles, dermapteéres, diplopodes,
isopodes, opiliones, staphylinidae, auchenorrhyncha, lépidoptéres, neuroptéres, thysanoptéres
et coléoptéres) entre les deux types de peuplements. De plus, aucune différence significative
entre les peuplements de robinier et de bouleau en ce qui concerne la diversité et la richesse
spécifique chez les carabes et araignées (Figure 28). Leurs résultats sont similaires a ceux de
I'étude de Della Rocca, Stefanelli et Bogliani (2016) menée I’année suivante. Cette étude conclut
qu’aucune différence significative n’est également a déplorer concernant la richesse spécifique
et la composition en espéces de coléopteres saproxyliques entre les peuplements de robiniers et
les foréts de Populus alba et Quercus robur, locales au Nord de I'Italie. Au contraire, elle met
en évidence une nette similitude dans la composition en espéces saproxyliques entre les trois
types d’essences. Les coléoptéres saproxyliques ayant tendance a utiliser tous les bois morts,
sans faire de distinction entre les essences autochtones et allochtones (Della Rocca, Stefanelli
et Bogliani, 2016).
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FIGURE 28 — Variation de la composition spécifique (beta diversité) pour les carabes (a), les araignées

(b) et du nombre d’espéces menacées de carabes et d’araignées (c) entre peuplement autochtone (bouleau) et
allochtone (robinier). D’aprés Buchholz et al. (2015).
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Toutefois, ce n’est pas tout ce qu’observent Buchholz et al. (2015). En effet, parmi les 18
taxons étudiés, les chilopodes, fourmis, diptéres, hétéroptéres et les hyménoptéres sont moins
abondants en forét de robinier que de bouleau autochtone. La raison principale est une couver-
ture herbacée plus dense sous robinier : En Europe centrale, les fourmis sont principalement
des espéces xérophiles; elles évitent donc les denses végétations herbacées, typiques des sous-
bois de robinier. Par ailleurs, la morphologie de la fleur — plutot largue — est particulierement
attractive pour de grands pollinisateurs, tels que les abeilles domestiques. Ces derniéres sont
capables d’ouvrir 'aile et le caréne de la fleur (Figure 14) pour aller chercher le nectar. Cela
explique la diminution en abondance des espéces d’hyménoptéres dans les robiniers par rapport
aux bouleaux qui préfére des fleurs plus petites (Buchholz et al., 2015). Néanmoins, le robinier
reste une importante source de nectar pour de nombreux pollinisateurs en Europe (Cierjack
et al., 2013). Les résultats de Buchholz et al. (2015) sont ainsi similaires a ceux de Strobl et
al. (2019), qui observent une baisse de I'abondance totale, ainsi que de la richesse spécifique
en arthropodes, entre les foréts autochtones et les peuplements de robinier, en raison des diffé-
rences de structures entre ces deux types d’habitat. Les espéces d’arthropodes spécialistes des
milieux forestiers sont plus abondantes en foréts locales d’essences autochtones, plus ombragées
et avec un couvert arbustif plus développé puisque les peuplements de robinier favorisent I’éta-
blissement de plantes allochtones et la création de nouvelles niches écologiques. Néanmoins, au
contraire, les espéces de milieux ouverts — & ’exception des carabes — sont plus fréquentes dans
les peuplements de robinier. En effet, la structure du robinier offre un couvert herbacé dense,
plus haut, plus développé avec une canopée plus ouverte, ce qui apporte une diversité de niche
plus élevée pour les espéces favorisées par ce type d’habitat (y compris des espéces figurant
sur la liste rouge), comme les hétéropteéres, les 1épidoptéres, les silphidae, les élatéridés et les
arachnides. Toutefois, la faible abondance en carabe dans les peuplements de robinier obser-
vée par Strobl et al. (2019)est surprenante et va a ’encontre des résultats de Buchholz et al.
(2015). La structure de I’habitat joue donc un réle important dans I’abondance totale et dans
la richesse spécifique des communautés d’arthropodes (Strobl et al., 2019). En plus des arthor-
podes, d’autres taxons sont influencés par le robinier : la richesse spécifique bactérienne est plus
élevée dans les peuplements de robinier. En effet, les communautés de micro-arthropodes du
sol sont affectées par I'établissement du robinier avec une richesse spécifique et une abondance
significativement plus faible, avec seulement douze présents en peuplements de robinier sur les
dix-huit taxons présents en foréts de chéne. De méme, I'indice de qualité biologique des micro-
arthropodes du sol (évaluée par 'indice QBS-ar) et la richesse en nématode phytoparasites et
entomopathogénes sont significativement plus faibles dans les peuplements de robinier qu’en
forét de chéne (Lazzaro et al., 2018). La forte concentration en azote sous le robinier a un effet
significativement positif sur les communautés bactériennes, mais négatif sur les communautés
d’arthropodes du sol. Or, la richesse spécifique en nématodes est positivement corrélée a celle
des arthropodes du sol, puisque la diminution de I'une engendrant celle de ’autre. Ainsi, I’azote
affecte négativement les deux communautés (Figure 30). Dés lors, la présence du robinier pro-
voque la diminution de la biodiversité des communautés de micro-arthropodes et de nématodes
du sol, & 'exception des bactéries, en raison de la forte concentration en azote dans le sol
(Lazzaro et al., 2018).
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FIGURE 29 — Variation de l'indice de qua-
lité biologique des micro-arthropodes du sol
(QBS-ar) dans les chénaies-charmaies autoch-
tones (QF) et dans des peuplements d’essences
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les différences entre types de peuplements sont
significatives. D’aprés Gentili et al. (2019).

FIGURE 30 — Graphique du réseau des corrélations entre les indices biotiques et abiotiques. Les lignes en

pointillés indiquant aucun lien significatif, les lignes grasses indiquant des liens significatifs. Les lignes noires

indiquant des corrélations négatives alors que les lignes rouges indiquent des corrélations positives. La largeur

de la ligne indiquant la valeur absolue de la corrélation. D’aprés Lazzaro et al. (2018).
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Medina-Villar et al. (2016) observent des résultats similaires avec une activité microbienne et
des communautés bactériennes du sol qui ne sont pas impactées par la présence du robinier sur
le court terme. Néanmoins, 1’étude de Gentili et al. (2019) ne conclut pas a une baisse en micro-
arthropodes. A I'inverse, ils observent un indice de la qualité biologique en micro-arthropodes
dans le sol (QBS-ar), significativement plus élevé dans les peuplements de robinier que dans les
foréts chénaies-charmaies autochtones (Figure 29). Ils concluent donc & une bonne qualité du sol
dans les peuplements de robinier car la proportion d’espéces de micro-arthropodes adaptées aux
conditions des sols est plus élevée sous robinier que dans les foréts locales de chénaies, chénaies-
charmaies et de Prunus. Outre les micro-organismes du sol, Heroldova (1994) s’est intéressé
a l'impact du robinier sur les petits mammiféres en République Tcheque. Il a ainsi étudié
I’alimentation de quatres rongeurs : Apodemus sylvaticus, A. flavicollis, Clethrionomys glareolus
et Microtus arvalis dans des peuplements de robinier. Les rongeurs mangent beaucoup de fruits
et graines qui se trouvent dans les peuplements de robinier, en particulier A. sylvaticus qui se
nourrit des graines de robinier. Les peuplements de robinier fournissent 89.3% de nourriture
riche en calories pour A.sylvaticus et 88.9% pour A.flavicollis. M. arvalis consomme beaucoup
d’aliments peu caloriques dans les peuplements de robinier (40%), notamment de nombreuses
graines présentes dans les peuplements de robinier. Les peuplements de robinier sont donc
une bonne source de nourriture pour ces petits mammiféres et améliorent ainsi leur taux de
survie. Slusarczyk (2012) s’est intéressé aux macro-champignons dans des foréts de robinier
en Pologne dont trente-neuf espéces rares et macro-champignons menacés y sont enregistrés.
Parmi celles-ci, il comptabilise une espéce protégée, onze espéces de la liste rouge, dix especes
non répertoriées dans la littérature et dix-neuf espéces rares en Pologne. Les foréts de robinier
sont donc reconnues comme refuge pour des espéces rares de champignons.

D’autre part, de nombreuses études (Laiolo et al., 2003 ; Remes, 2003 ; Von Holle et al.,
2006 ; Caprio et al., 2009 ; Hanzelka et Reif, 2015a et b; Hanzelka et Reif, 2016 ; Reif et al.,
2016 ; Kroftova et Reif, 2017) ont étudié I'impact du robinier sur les communautés d’oiseaux.
L’installation du robinier dans les peuplements est généralement associée & un remplacement
des communautés d’oiseaux spécialistes par des généralistes, bien que le nombre total d’oiseaux
reste élevé dans les peuplements de robinier (Hanzelka et Reif, 2015b ; Hanzelka et Reif, 2016 ;
Reif et al., 2016 ; Kroftova et Reif, 2017). En effet, Hanzelka et Reif (2015 b) et Reif et al. (2016)
ont trouvé des changements significatifs dans la composition des communautés d’oiseaux entre
les chénaies locales et les peuplements de robinier avec une baisse significative de la richesse
spécifique en oiseaux spécialistes sous robinier (Figure 31). Ceci s’explique probablement par
la tendance des robiniers a créer des habitats plus généralistes que les foréts autochtones de
chénes. Cette tendance est notamment liée & la baisse de la diversité alimentaire sous robinier,
qui s’explique probablement par la diminution de la diversité des arthropodes (Figure 32) ainsi
que par la raréfaction de la disponibilité en site de nidification, comme les cavités d’arbres,
les bois morts et les microhabitats. En effet, les essences allochtones, telles que le robinier,
peuvent entrainer une diminution de I'hétérogénéité du couvert végétal de sous-bois et diminuer
par conséquent la diversité en arthropodes dans les peuplements de robiniers. Ce manque de
diversité impacte donc les oiseaux spécialistes puisque les ressources alimentaires sont de ce fait
amoindris, comme par exemple les hétérocéres qui ne sont pas adaptés aux plantes allochtones
des sous-bois de robinier (Hanzelka et Reif, 2016). Les oiseaux spécialistes, fourrageurs d’écorce,
tels que les Picidae, ont une abondance, une diversité et une richesse
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FIGURE 32 — Richesse en espéces des groupes d’oiseaux définie par le régime alimentaire et les techniques de
recherche de nourriture dans les peuplements forestiers indigénes et les peuplements envahissants du robinier.
D’aprés Reif et al. (2016).
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FIGURE 33 — Taux de prédation ajusté (en %) des nids artificiels, avec des ceufs placés au sol et sur les
branches dans des foréts de robinier et de chéne. Les barres d’erreur indiquent ’erreur standard a 95%. D’aprés
Hanzelka et Reif (2015a).
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spécifique significativement plus élevées dans les vieilles chénaies locales, principalement en
raison de la baisse de la diversité arthropodes xylophages et saproxylophages. L’abondance de
ces organismes, qui se nourrissent de bois et de bois mort, est impacté par le bois extrémement
dur de robinier. C’est pourquoi, la proportion de bois mort est de ce fait plus faible en forét
de robinier. A I'inverse, la richesse spécifique d’oiseaux généralistes augmente significativement
dans les peuplements de robinier (Figure 31). Les espéces généralistes sont aussi moins sensibles
aux variations de la diversité alimentaire en arthropodes et écologiquement plus flexibles car
la strate arbustive sous robinier leur apporte de nouvelles possibilités de reproduction (Figure
32). Les oiscaux spécialistes sont en effet sensibles aux variations de la diversité alimentaire
sous robinier (Hanzelka et Reif, 2016). En plus de limiter la disponibilité alimentaire pour les
oiseaux, les peuplements de robinier sont susceptibles de la disponibilité en site de nidification
pour les oiseaux forestiers, comme par exemple les cavités d’arbres ou les bois morts. En outre,
ces microhabitats sont moins présents en peuplements de robinier qu’en foréts anciennes na-
turelles (Wesolowski, 2007), avec également une proportion plus importante de bois mort en
chénaie qu’en robinieraie (Hanzelka et Reif, 2016). C’est le cas dans I’étude de Remes (2003),
qui observe un succés de nidification significativement faible (15,5%) dans les peuplements de
robinier. Ce résultat peut s’expliquer par la forte prédation des nids en raison de la forte densité
d’oiseaux dans les peuplements de robinier (Remes, 2003). Quant & Hanzelka et Reif (2015a), ils
n’observent pas d’impact du robinier sur la nidification, ni de différence significative concernant
le taux de prédation des nids entre les peuplements de robiniers et de chénes semi-naturels, ni
sur la position des nids (Figure 33). Seul Hanzelka et Reif (2015b) observent que les espéces
d’oiseaux cavicoles spécialistes — comme le pic épeiche (Dendrocopos major) ou le gobe-mouche
a collier (Ficedula albicollis) — ne sont pas discriminées entre les peuplements de robinier et
d’essences autochtones (Hanzelka et Reif, 2015b). La plupart des études témoignent plutét d'un
nombre et d’une richesse spécifique totale en espéces d’oiseaux similaires dans les peuplements
de robinier et dans les foréts de chénes (Reif et al., 2016 ; Hanzelka et Reif, 2015; 2016 ; Krof-
tova et Reif, 2017). Caprio et al. (2009) semblent méme observer une richesse spécifique, une
diversité et une abondance d’oiseaux au sein des peuplements de robinier positivement influen-
cées par la proximité avec des chénaies. D’apreés leurs résultats, le meilleur moyen de conserver
une diversité d’oiseaux hivernaux est de maintenir des chénaies a proximité des peuplements de
robinier. La présence de robiniers peut étre ainsi tolérée si les vieux chénes sont conservés afin
de préserver la connectivité forestiére (Caprio et al., 2009). De méme, dans les peuplements
plus agés, s’il n’est pas exploité, le robinier peut vivre longtemps et atteindre les 40-50 ans,
voire 100 ans. Il est alors plus sensible aux ravageurs et a la pourriture. Il devient dés lors un
bon arbre & cavités, abriter les nids d’oiseaux cavicoles, dont des Picidae (Conner et al., 1975 ;
Hunstley, 1990 ; Hanzelka et Reif, 2015).

Résumé partie 5.2 : En modifiant les conditions environnementales des écosystémes dans

lesquelles il est implanté, le robinier peut avoir des effets importants sur la faune qu’il abrite.
Toutefois, les effets du robinier sur la faune restent trés peu étudiés. En ce qui concerne les
arthropodes, une majorité des taxons n’ont aucune différence d’abondance sous robinier. Les
fleurs de robinier sont trés prisées par de nombreux pollinisateurs en Europe, bien que ce
soit principalement les plus grands pollinisateurs, tels que les abeilles domestiques, qui en

bénéficient. Les arthropodes adaptés aux milieux fermés sont plus fréquents dans les
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peuplements de robinier, car le couvert herbacé est plus dense sous robinier. Pour les orga-
nismes du sol, une étude montre que le robinier engendre une diminution de la biodiversité
des communautés de micro-organismes du sol, a ’exception des bactéries du sol qui sont
quant & elles favorisées par 'azote, bien que toutes les études ne fassent pas consensus sur
ces résultats. Une autre étude montre que le robinier offre une source de nourriture propice
pour les petits mammiféres, ce qui améliore leur taux de survie. Dans les foréts de robinier
en Pologne, une étude observe que l’essence abrite des espéces rares de champignons. En
ce qui concerne les oiseaux, le robinier a tendance a remplacer les communautés d’oiseaux
spécialistes des écosystémes forestiers par des espéces généralistes, plus flexibles, bien que le
nombre total d’oiseaux reste similaire aux observations en foréts locales européennes. Cette
baisse des oiseaux spécialistes s’explique potentiellement par la baisse de la diversité ali-
mentaire sous robinier, notamment en termes de diversité d’arthropodes. Ou alors par le
manque d’arbre qui présentent des cavités, ce qui limite les sites de nidification pour les
oiseaux cavicoles. Toutefois, en vieillissant, sous 1'action des ravageurs et des pourritures, le

robinier devient un meilleur arbre a cavité pour abriter les nids de ces espéces, ce qui favorise

le retour d’oiseaux spécialistes tels que les Picidae.

5.3 L’impact du robinier sur la biodiversité selon son age et son

abondance-couverture en forét

Les deux sous-chapitres précédents mettent en évident que les résultats des études scienti-
fiques ont tendance a observer un changement au sein de la composition biotique sous I'influence
du robinier : chez les communautés végétales de sous-bois, ot il y a un remplacement des espéces
autochotones par des espéces allochtones (partie 5.1), parfois aussi chez les espéces d’arthro-
podes et d’oiseaux, avec la présence d’espéces plus généralistes (partie 5.2). Ces changements
s’expliquent évidemment par les traits fonctionnels du robinier, qui créent des conditions spé-
cifiques en modifiant les conditions lumineuses et physico-chimiques du sol (lumiére, eau et
nutriments dans le sol). De ce fait, les habitats sont plus lumineux et présentent un sol plus
riche en azote qu’en forét d’essences autochtones européennes (voir partie 4.4). Mais le robinier
n’est pas un cas particulier, les changements des conditions environnementales et de la compo-
sition biotique de sous-bois est propre a chaque essence. On peut ainsi prendre 'exemple des
épicéas qui favorisent une communauté végétale nettement plus oligotrophe et acide, que celle
sous hétraie on l'acidité et la concentration en aluminium du sol sont moins importants (Au-
gusto et al., 2003). Toutefois, il est difficile de généraliser les effets des essences sur la diversité et
la composition végétale en sous-bois ou d’établir un consensus sur les mécanismes par lesquels
les essences peuvent agir sur leur environnement (Barbier et al., 2008). Les impacts de la com-
position en essences sur la biodiversité peuvent largement varier et parfois étre contradictoires,
car ils sont souvent liés a d’autres facteurs qui ne sont pas toujours pris en considération ou
controlés dans les études. En effet, les caractéristiques du peuplement et des pratiques de ges-
tion peuvent affecter la biodiversité, comme 1’age ou/et 'abondance d’une essence au sein d'un
peuplement. Ces facteurs peuvent jouer un role important sur la variablité des effets qu’auront
les essences, ici le robinier, sur la biodiversité forestiére. Ils sont donc important & prendre en

considération car ils peuvent parfois biaiser ou masquer les effets de 1’essence elle-méme sur la
biodiversité (Barbier et al., 2008).
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5.3.1 L’age du robinier en forét

L’age du peuplement forestier est un facteur important a prendre en considération sur

I'influence de ’essence sur la biodiversité, car celui-ci a une influence sur la chimie et sur les
propriétés structurelles du sol. L’age influence la végétation de sous-bois, en particulier les
espéces spécialistes des foréts anciennes (Honnay et al., 1999); et par conséquent la faune.
Whitney et Foster (1988) ont observé que les variations de I’Age des foréts (entre une forét
primaire et secondaire) de la Nouvelle-Angleterre, d’environ trois siécles, affectent davantage la
composition végétale du sous-bois, que les variations de la composition en essences au sein de ces
foréts. Selon I’age du peuplement, ’accumulation de matiére organique et d’éléments disponibles
pour les plantes dans le sol peut significativement varier (Emmer et al., 1998). Dans le cas du
robinier, la quantité d’azote ajoutée dans le sol diminue avec I’dge du robinier : il passe de 48
kg/ha/an pour un peuplement de 4 ans a 33 kg/ha/an pour un peuplement de 38 ans (Boring
et Swank, 1984). Ce déclin progressif des réserves d’azote dans le sol laisserait-il envisager le
retour d’espéces autochtones oligotrophes, acidophiles dans le sous-bois des peuplements plus
agés de robinier ? Incluant par la suite le rétablissement d’une nouvelle génération d’essences
autochtones aux foréts locales. Néanmoins, ce n’est pas ce qu’observe les études de Staska, Essl
et Samimi (2014) et Benesperi et al. (2012), qui ont étudié comment ’age des robiniers affectent
les propriétés du sol et la composition végétale.
Les résultats de Staska, Essl et Samimi (2014) ne montrent aucune corrélation significative
entre la teneur totale en azote du sol et les classes d’age du robinier (rs = 0,003, p = 0,99)
(Figure 34). Dans I’étude, les classes d’age des robiniers sont estimées a partir du diameétre
a hauteur de poitrine (0, les sites ne présentent pas de robinier; 1, jeunes : <20 cm DHP;
2, moyens : 20-45 cm DHP; 3, vieux : >45 cm DHP). De méme, les auteurs ont trouvé que
I'indice de diversité végétale de Simpson n’est pas corrélé de maniére significative avec ’age des
robiniers, qu’il s’agisse de la diversité de I'ensemble des espéces de sous-bois (autochtones et
allochtones confondues), ou de la diversité des espéces autochtones (indice de Simpson, Figure
35). Autrement dit, I’age des robiniers n’a pas d'impact sur la diversité végétale, qu’il s’agisse des
espéces autochtones ou allochtones. Cependant, il y a trés peu d’espéces de plantes allochtones
au sein de la végétation du sous-bois des parcelles de 1’étude, donc la diversité du sous-bois
autochtones et celle du sous-bois total ne différent pas sensiblement 1'une de I'autre.

Total nitrogen (rs=0.003)
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Les auteurs ont toutefois observé une corrélation significative avec I’abondance des espéces
nitrophiles (d’aprés Uindices d’Ellenberg, 1992), tels que Cornus sanguinea, Corylus avellana
et Hedera helix qui ont une abondance plus importante dans la classe d’age 3, donc lorsque le
robinier est plus vieux (Figure 36).

Cornus sanguinea Corylus avellana Hedera helix
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FIGURE 36 — Abondance des espéces végétales par classes d’Age des peuplements de robinier (n = voir Figure
34, valeurs indicatrices pour la lumiére (L) et Pazote (N) selon Ellenberg et al. (1992). D’aprés Staska, Essl et
Samimi (2014)

De plus, malgré que 'abondance de ces espéces en sous-bois ne différe pas de maniére si-
gnificative entre les classes d’ages inférieures (entre les sites non envahis, notés 0 et les sites
avec des robiniers en bas age, notés 1 et 2), il y a tout de méme une différence significative
entre les classes inférieures et les classes supérieurs, donc entre les robiniers jeunes et plus agés.
Ainsi, les auteurs supposent que — méme si I’age du robinier n’a pas entrainé une diminution de
la diversité des espéces — il a modifié I’'abondance de certaines espéces allochtones, reconnues
comme nitrophiles et héliophiles, en favorisant leur abondance dans les peuplements de robi-
niers plus agés. Ce qui est cohérent avec la conclusion obtenue des études vues précédemment
(voir partie 5.1). Finalement, bien que l'indice de diversité végétale ne soit pas significativement
plus faible dans des peuplements avec des robiniers agés, ’age du robinier est un facteur, avec
I’abondance, a 'origine des changements de la composition végétale de sous-bois. Toutefois, les
auteurs de ’étude conclueront en mettant ’accent sur la difficulté & interpréter la corrélation
positive qu’il existe entre 'abondance des espéces allochtones en sous-bois et ’age du robinier,
en particulier sur le fait que les espéces nitrophiles (C. sanguinea, C. avellana et H. heliz)
soient en plus grand nombre dans les peuplements plus agés de robinier (ce qui va a I'encontre
de la conclusion de Benesperi et al., 2012). Il est possible que les difficultés d’interprétation
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rencontrées soient dues & un nombre trop faible de relevés, avec moins de 10 relevés par classe
d’age (voir description Fig.34). Ce qui peut également laisser quelques doutes sur la significa-
tivité des résultats. Il aurait alors été intéressant de voir si les résultats et 'interprétation sont
similaires lorsque le nombre de relevés est plus grand, avec au moins 30 relevés par classe d’age.
Néanmoins, Benesperi et al. (2012) n’en déduisent pas les mémes conclusions. Ils ont comparé
la richesse spécifique et la composition végétale des foréts locales (peuplements composés d’es-
sences locales au centre de 'Italie) avec celles de peuplements de robiniers a différents stades de
succession (jeune, adulte et mature). Or, leurs résultats témoignent d’un changement au sein de
la composition végétale et d'une perte de la richesse spécifique végétale lorsque les foréts locales
sont remplacées par des peuplements purs de robiniers, quelques soient leur age. L'hétérogénéité
spécifique est plus élevée en foréts locales que dans n’importe quels stades de succession des
peuplements purs de robinier. De plus, 'abondance en espéces nitrophiles est significativement
plus élevée dans les sous-bois des peuplements purs de robiniers qu’en foréts locales. Toutefois,
il n’y a pas de différence significative dans cette abondance en espéces nitrophiles entre les dif-
férents classe d’age des robiniers, bien qu’il y ait une tendance (non significative) a une légére
augmentation avec la maturité du peuplement. De méme pour la composition végétale, il y a
une différence significative entre la composition des espéces végétales de sous-bois des peuple-
ments purs de robinier et celle des foréts locales, sans qu’il n’y ait cependant de différence entre
les trois classes d’age de robinier. Comme le prouve les analyses statistiques, qui montrent trés
clairement que la composition végétale sont trés similaires et intercalés entre les peuplements de
robiniers, malgré les différences d’ages, alors qu’il y a une nette séparation de composition entre
les peuplements de robiniers et les foréts locales (Figure 37). L’étude conclut que, quel que soit
I’age des peuplements purs de robinier, il y a un remplacement de la composition végétale avec
une dominance en espéces nitrophiles sous robinier et une diminution de la richesse spécifique
végétale. Néanmoins, ’étude est critiquable sur deux points : le premier, comme pour Staska,
Essl et Samimi (2014) ou le nombre de relevés est inférieur & 10 (7 par classe d’age et en foréts
locales) ce qui laisse un doute également sur la significativité des résultats. Par conséquent, les
deux seules études trouvées sur le sujet présentent donc elles-mémes certaines limites. De plus,
elles n’observent pas les mémes résultats. Il est alors difficile de conclure avec rigueur sur les
modifications qu’engendrent le robinier sur son environnement - notamment sur la biodiversité
forestiére - en fonction de son a4ge. Du moins en ce qui concerne la flore forestiére, car concernant
la faune, les études sur le sujet observent plutét une tendance des vieux arbres de robiniers a
étre plus sensibles aux ravageurs ainsi qu’a la pourriture et donc a devenir des arbres a cavi-
tés. Ces cavités abritent des microhabitats qui peuvent accueillir des organismes xylophages,
saproxylophages et des oiseaux cavicoles (Conner et al., 1975; Hunstley, 1990). Outre cela, le
nombre d’étude sur le sujet reste extrémement limité et d’autres études sont nécessaire si 1’on
souhaite avoir des conclusions concrétes sur le sujet. Deuxiémement, pour revenir a I’étude de
Benesperi et al. (2012), il est également important de souligner que I’étude ne s’est intéressé
qu’a des peuplements purs de robinier. Bien que I’étude nous permette de conclure que I'age
des robiniers — en peuplements purs — ne semble donc pas avoir d’influence sur la biodiversité
(ce qui contredit 'étude de Staska, Essl et Samimi (2014) qui conclue d’une augmentation de
I’abondance en espéces nitrophiles avec 1’age des robiniers), la forte abondance en robinier au
sein des peuplements forestiers est également un facteur important a considérer.
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FIGURE 37 — Analyse multivariée de la composition en espéce végétale dans les peuplements. Les quatre types
de peuplements sont indiqués par des symboles différents. BL_Y = jeunes peuplements de robiniers; BL A =
peuplements adultes; BL_ M = peuplements matures; Native = peuplements composés d’essences locales. La
variation totale de la composition des espéces expliquée par les deux axes était de 87% (72,3% axe 1 et 14,7%
axe 2). D’aprés Benesperi et al. (2012).

Or, il a été négligé dans I’étude de Benesperi et al. (2012). On peut alors se demander s’il est
possible que les résultats observés soient trés différents lorsque ’abondance en robiniers varie
au sein des peuplements ? Lorsque le robinier est en mélange avec d’autres essences ?

5.3.2 L’abondance du robinier en forét

Outre le facteur de I’age, 'abondance (aussi nommé densité ou couverture selon les études,
mais par simplicité le terme abondance sera employé) d’une essence au sein d’un peuplement
joue également un role important sur I'impact qu’elle aura sur la biodiversité. En effet, mainte-
nir une richesse en essence élevée permet de limiter les risques engendrés par la dominance d’une
seule essence sur la biodiversité (Alaback et Herman, 1988). De nombreuses études démontrent
les bénéfices des peuplements mixtes sur la biodiversité et sur la productivité forestiére. En
outre, plus la richesse spécifique en essences est élevée, plus la productivité forestiére est éga-
lement élevée(Liang et al., 2016 ; Ammer, 2019). Bien que cela varie en fonction des conditions
environnementales et des combinaisons d’essences (Ammer, 2019). S’orienter vers des foréts
mixtes permet donc d’augmenter a la fois la productivité et le fonctionnement des foréts, ainsi
que la richesse et la diversité des espéces (Dieler et al., 2017). Au sein des mélanges, les es-
péces de sous-bois peuvent ainsi bénéficier d’une plus vaste hétérogénéité de microclimat et de
structure a petite échelle (Heinrichs et al., 2019). Et pour cause, toutes les essences n’ont pas la
méme capacité de transmission de la lumiére (voir Slabejova et al., 2019), ni le méme apport en
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nutriments et en eau (Augusto et al., 2003), ou la méme accumulation de leur litiére (Sydes et
Grime, 1981). Cette hétérogénéité au sein d’un peuplement permet ainsi de favoriser le dévelop-
pement d’une large diversité d’espéces de sous-bois (Heinrichs et al., 2019). Les mélanges sont
également favorables a une meilleure diversité de lichens et bryophytes, notamment lorsqu’il y
existe une proportion importante de feuillus; ainsi que des conditions lumineuses hétérogénes
(Odor et al., 2013). Réciproquement, une diversité plus élevée d’essences favorise une diversité
plus élevée d’oiseaux, d’'insectes, de micro-organismes du sol et d’espéces végétales en sous-bois
(Ampoorter et al., 2020). Ainsi, encourager la mixité en essence au sein des foréts et dans les
plantations — ces derniéres ayant souvent tendance a étre monospécifique, les plantations de
robinier ne faisant pas exception — aurait donc de nombreux avantages pour la conservation de
la biodiversité forestiére. La diversité et la richesse en essence sont donc des facteurs clés pour
la préservation de la biodiversité des foréts européennes, ainsi que pour conserver la diversité,
I’abondance, 'activité et la composition de nombreuses espéces forestiéres (Cavard et al., 2011 ;
Odor et al., 2013 ; Ampoorter et al., 2020).

Toutefois, dans les décennies a venir, les foréts et leur productivité risquent d’étre de plus en
plus impactées par les effets du changement climatique (Ammer, 2019). En particulier & travers
une augmentation des perturbations, telles que de fortes sécheresses, des feux de foréts et des
attaques d’insectes parasites plus fréquents, favorisés par des conditions de plus en plus chaudes
et séches (Seidl et al., 2017). Ces perturbations pourront engendrer un ralentissement notable
de la croissance forestiére, voire méme une augmentation de la mortalité au sein des peuple-
ments (Lebourgeois et al., 2020). Aujourd’hui, adapter les écosystémes foréts au changement
climatique global est le principal enjeu en foresterie (Forrester, 2014) ; et encourager la mixité
d’essence en forét aura donc de grands avantages pour adapter les foréts aux contraintes cli-
matiques & venir. En effet, en plus d’étre un facteur clé pour la conservation de la biodiversité
en forét, le mélange d’essences est également considéré comme 1'une des meilleures stratégies
d’adaptation et de réduction des risques face aux changements climatiques (Reif et al., 2010
cités par Forrester, 2014). Il est désormais connu qu’une diversité plus importante d’essences
permet aux foréts d’étre plus résistantes et résilientes aux effets de nombreux facteurs de stress
et aux perturbation naturelles abiotiques (sécheresse, vent, feu) et biotiques (insectes, patho-
geénes, parasites) (Knoke et al., 2008 ; Guyot et al., 2016 ; Bauhus et al., 2017 ; Jactel et al.,
2017), induient par le changement climatique. La combinaison d’essences en mélange permet-
tant de répartir les risques (Pretzsch, 2003). Ainsi, augmenter la diversité des essences en forét
permet de maintenir la stabilité forestiére face aux risques et aux perturbations du change-
ment climatique (Silva Pedro et al., 2016). Cela peut potentiellement s’appliquer également
dans le cas du robinier : il est possible que les foréts mixtes de robinier mélangées a d’autres
essences, dont autochtones, présentent des bénéfices pour la conservation de la diversité des
espéces forestiéres, tout en adaptant les foréts au contexte de changement climatique. Selon
I'étude de Slabejova et al.(2019), les caractéristiques secs et chaudes des peuplements purs de
robinier peuvent accélérer les effets du changement climatique. Donc, valoriser la mixité au sein
des peuplements de robiniers devrait favoriser la création de microclimats plus hétérogénes,
moins secs et chauds qu’en peuplement pur, ce qui permettrait donc de limiter les effets du

changement climatique.
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En suivant cette perspective, il serait alors intéressant d’étudier les effets du robinier sur la
biodiversité lorsque celui-ci est en mélange avec d’autres essences. Or, au sein de la littérature
scientifique, trés peu d’études se sont intéressées au cas du robinier lorsque celui-ci est en
mélange avec d’autres essences. La majorité d’entre elles sont orientées vers la comparaison
de peuplements purs de robinier avec des foréts — souvent naturelles — d’essences autochtones
européennes (sur trente et une études traitées sur le sujet, vingt-quatre se sont basées sur une
comparaison de foréts locales avec des peuplements purs de robinier, dont huit les ont comparé
avec des foréts naturelles mixtes, cinq ont travaillé sur des peuplements en mélange avec du
robinier, et seulement trois ont classé les peuplements de robinier par classe d’abondance ; voir
annexe 1). Bien que quelques études s’y consacrent : I'étude de Terwei et al. (2016) conclut
que les sous-bois de foréts mixtes en chénaies-charmaies avec robiners abritent plus d’espéces
autochtones forestiéres, favorables aux milieux avec une faible disponibilité en azote et en
lumiére. A D'inverse, ils observent que les robineraies pures sont caractérisées par des couverts
de graminoides rudérales, tels que Carez pilosa ou Chascolytrum brizoides. Un autre exemple,
celui de ’étude de Taniguchi et al. (2007) qui s’intéresse a des robineraies pures, mais aussi a
des plantations mixtes de robinier avec du pin. Leur étude ne constate pas de différence entre les
deux types de peuplements sur les communautés fongiques ectomycorhiziens. Une étude menée
en Chine observe que les populations de bactéries, champignons, actinomycétes, azotobacter et
les bactéries a phosphore et potassium augmentent nettement dans les sols des peuplements en
mélange de Pinus tabulaeformis (natif du nord de la Chine) avec du robinier par rapport aux
populations dans les sols des peuplements purs, et la qualité du sol est également améliorée
(Cao et al., 2008). Néanmoins, ce sont surtout les études de Staska, Essl et Samimi (2014), de
Kroftova et Reif (2017) et puis de Montecchiari et Allegrezza (2020) qui se sont véritablement
consacrées aux effets de 'abondance du robinier sur la biodiversité des foréts européennes :
Tout comme pour ’age des peuplements de robiniers (voir partie 5.3.1), Staska, Essl et Samimi
(2014) ont étudié comment le gradient de densité (abondance) des robiniers en peuplements
affectent les propriétés du sol et la composition végétale. Leur premier résultat montre la teneur
en azote du sol augmente avec 'abondance en robiniers, avec une corrélation marginalement
significative entre la teneur totale en azote du sol et les classes d’abondance en robiniers (rs =
0,367, p = 0,055) (Figure 38).
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Malgré cette augmentation de ’azote du sol avec 'abondance en robinier, leurs résultats
ne montrent aucunes corrélations significatives entre ’abondance en robinier et la diversité
végétale dans les parcelles, qu’il s’agisse de la diversité de l’ensemble des espéces de sous-
bois (autant autochtones et allochtones), ou de la diversité des espéces autochtones (indice de
Simpson, Figure 39). L’abondance en robiniers n’'impacte pas la diversité végétale des espéces

autochtones de sous-bois dans leur étude.
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Toutefois, une corrélation significative entre l’abondance en robinier et celle de certaines
espéces a été détectée (Figure 39). En effet, 'abondance des espéces allochtones nitrophiles
tels que Sambucus nigra, Urtica dioica et Parietaria officinalis est significativement plus élevée
dans les sites avec une abondance élevée en robinier. Bien que cette abondance ne différe pas
de maniére significative entre les classes inférieures (entre les sites non envahis et les sites
avec une faible densité de robinier), il y a tout de méme une différence significative entre les
classes inférieures et les classes avec une abondance en robinier élevée. Il y a une corrélation
positive entre I’abondance des espéces nitrophiles de sous-bois et I’abondance en robinier, a
Iexception de I’Anemone ranunculoides qui diminue significativement dans les sites avec une
forte abondance en robinier (Figure 40). S’agissant d’une plante d’ombre géophysique & une
faible capacité compétitive, sa diminution pourrait étre due a une concurrance avec la couche
herbacée relativement dense sous les robiniers au printemps (voir partie 4.3.2).

Urtica dioica Sambucus nigra
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Néanmoins, les capacités allélopathiques du robinier & déposer des composés phytotoxiques
dans le sol (Nasir et al., 2005) (voir partie 4.3.1) peuvent également jouer un role. Donc, méme si
I’abondance en robinier n’a pas entrainé une diminution de la diversité des espéces de sous-bois,
elle a modifié I’abondance de certaines espéces connues comme nitrophiles, avec des abondances
sept fois plus élevée sur les parcelles a forte abondance de robiniers par rapport a celles a faible
abondance (Figure 40). L’étude de Staska, Essl et Samimi (2014) est donc trés intéressante car
il s’agit de la seule étude trouvée qui a chercher a définir quels étaient les effets du robinier sur
la biodiversité en fonction de son abandance et de son age au sein des peuplements. Cette étude
permet d’ailleurs d’affirmer qu’il y a une corrélation positive entre la teneur élevée en azote
dans le sol et I’'abondance élevée en espéces nitrophiles lorsque ’abondance en robinier au sein
des peuplements est élevée. Or, ce résultat est cohérent avec la conclusion déduite des études
vues précédemment sur le sujet (voir partie 5.1). De plus, I’étude dévoile 'existence d'un seuil
au-dela duquel une abondance trop élevé en robinier aura un impact sur la composition végétale
de sous-bois. L’étendue totale des impacts sur la diversité végétale de sous-bois peut seulement
devenir apparente & une abondance élevé en robiniers. Leurs résultats montrent donc que les
effets réels du robinier sur la diversité végétale peuvent étre sous-estimé et ne deviendront que
pleinement évident que lorsqu’un site sera fortement envahi. Cependant, comme les auteurs le
soulignent dans leur étude, la relation entre la présence du robinier et ses impacts n’est pas
linéaire. En écologie, il est encore difficile d’estimer le seuil & partir duquel I’abondance d’une
espéce devient problématique, a partir duquel ’espéce devient envahissante et impact la biodi-
versité environnante. La relation entre I’abondance d’une population et I'impact économique et
environnementale de celle-ci est rarement examiné en gestion et prend souvent des formes non-
linéaire difficile a définir. Le seuil au déla duquel I'abondance est devenue trop importante et

a un impact significatif sur la biodiversité est donc difficile a estimer (voir Yokomizo et al., 2009).

Par la suite, I’étude de Kroftova et Reif (2017) a étudié les effets de la variation de I’abon-
dance en robinier sur la diversité des oiseaux et sur la composition végétale de sous-bois. Ils
observent une corrélation positive entre 'augmentation de la densité de la couche arbustive et
I'ouverture de la canopée avec I'augmentation de I’abondance en robinier. Plus I’abondance en
robinier est faible, alors plus I'axe PC1 (Figure 41) a une valeur positive donc les peuplements
sont plutot caractérisés par une couverture élevée de la canopée et une couverture arbustive
peu développées, typiques des foréts européennes occupées par des essences autochtones. En
revanche, plus il y a une forte abondance en robinier, plus il y a une dissimilation marquée par
rapport a la composition végétale en foréts d’essences autochtones, avec une augmentation de
la couche arbustive et une canopée plus clairsemée, ouvrant le milieu et laissant un fort passage
de la lumiére en sous-bois, typique des robineraies (Figure 41).

95



0

. FIGURE 41 — Relation entre la composi-
1 . L tion végétale et la couverture (abondance)
\Q L relative en robinier (en %) dans les par-

\ celles d’études. PC1 représente un gradient

VVegetation composition (PC1)

-2 ¢ allant de parcelles caractérisées par une
végétation avec une couverture arbustive

-3 bien développée et une canopée clairsemée
* (Pextrémité négative de PC1) a des par-

-4 celles caractérisées par une canopée dense
0 20 40 60 80 100 et une couverture d’arbustes peu dévelop-

pée (Uextrémité positive de PC1). D’apreés

R. pseudacacia coverage (%) ,
Kroftova et Reif (2017).

Cette étude de Kroftova et Reif (2017) montre bien I'impact de ’abondance en robinier sur

la biodiversité du peuplement forestier. Ce facteur n’est donc pas négligeable car I’abondance
en robinier peut avoir des effets considérables : un peuplement avec une canopée trés dense et
une faible proportion en robiniers va limiter le nombre d’espéces en sous-bois. A l'inverse, un
peuplement avec une canopée trés ouverte et une trop forte proportion en robiniers va réduire
la richesse spécifique et favoriser le développement d’espéces allochtones héliophiles (Barbier et
al., 2008).
Kroftova et Reif (2017) se sont également intéressés aux effets de I'abondance en robinier sur
la diversité en espéces d’oiseaux au sein des peuplements. Ils observent ainsi qu’il y a une
plus grande richesse en espéces d’oiseaux lorsque le robinier est dans des proportions équiva-
lentes a celles d’arbres d’essences autochtones (Figure 42). En effet, ceci est particuliérement
vrai pour les oiseaux spécialistes des milieux forestiers qui ont un nombre maximum d’espéces
lorsque les peuplements présentent une proportion de 70 & 30% d’essences autochtones par rap-
port au robinier (Figure 42d). Donc lorsque le robinier est en mélange avec d’autres essences,
autochtones. Le robinier, comme les arbres d’essences autochtones, apportent des avantages
spécifiques : le robinier ouvre le milieu et crée une strate arbustive plus développée, probable-
ment plus attrayante pour les espéces d’oiseaux qui occupent le sous-bois (Hanzelka et Reif,
2015). En méme temps, I'approvisionnement en nourriture pour les oiseaux est plus important
dans les foréts d’essences autochtones que dans les robineraies purs (Reif et al., 2016). Donc, le
mélange de robinier avec des essences autochtones apportent des bénéfices mutuelles et sont des
environnements trés favorables pour les oiseaux : ils constituent un milieu plutét ouvert et une
couverture arbustive intermédiaire, hétérogéne, bénéfique aux oiseaux (Von Holle et al., 2006)
et fournissent un approvisionnement alimentaire diversifié qui permet de maintenir le nombre
d’espéces d’oiseaux & un niveau élevé (Kroftova et Reif, 2017).
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Les résultats de I'étude de Kroftova et Reif (2017) montrent que le maintient de peuple-
ments mixtes, ou cohabitent le robinier et des essences autochtones aux foréts européennes
dans des porportions équivalente, permet de limiter les changements au sein de la composition
végétale (Figure 41) et d’assurer un grand nombre d’espéces d’oiseaux au sein des peuplements
(Figure 42). Par ailleurs, leur étude montre que les monocultures de robinier ne doivent pas
étre encouragées car elles abritent moins d’espéces d’oiseaux que les peuplements mixtes. Ils
encouragent par ailleurs de remplacer ces monocultures en ajoutant des essences autochtones,
sans nécessairement avoir recours a une coupe a blanc.

Toutefois, cela reste encore trés théorique et 1'étude de Kroftova et Reif (2017) présente cer-
taines limites : comme pour I'étude de Staska, Essl et Samimi (2014), le nombre de relevés
reste faible. Il aurait donc été intéressant de comparer ces mémes résultats avec un plus grand
nombre de relevés. Néanmoins, malgré les limites de 'étude de Kroftova et Reif (2017), les
résultats semblent plutot montrer que les risques qui pésent sur la biodiversité sont moindres

lorsque le robinier est en mélange avec d’autres essences, notamment autochtones aux foréts

européennes.
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FIGURE 42 — Relation entre la richesse spécifique en oiseaux et le couvert (abondance) relatif du robinier

(en %) dans les parcelles d’études : (a) ensemble des espéces, (b) oiseaux spécialistes de certains habitats, (c)
oiseaux généralistes, (d) oiseaux spécialistes des habitats forestiers. D’aprés Kroftova et Reif (2017).
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Pour finir, il y a I’étude récente de Montecchiari et Allegrezza (2020) qui s’est également
penché sur I’évalutation des effets de la variation de 'abondance en robinier sur la diversité des
espéces végétales de sous-bois des habitats forestiers. Pour cela, ils ont comparé les effets du
robinier sur cinq classes de valeur en abondance, allant de 0 (absence robinier) a 4 (dominance),
en cherchant a déterminer le seuil d’abondance au déla duquel il y a des changements dans les
conditions écologiques et de la composition végétale de sous-bois. Or, leurs résultats montrent
une augmentation a la disponibilité en azote (indices d’Ellenberg pour les nutriments) dans le
sol dés le groupe 1 (Figure 43). Leurs résultats montrent également de nettes séparations, avec
des différences significatives en terme de composition d’espéces végétales en sous-bois, entre
les classes de faible abondance (groupes 0 et 1) et les classes d’abondance en robinier élevée
(groupes 2, 3 et 4). En effet, les classes 0 et 1 sont associés & une forte présence d’espéces
herbacées némorales (associées aux bosquets ou foréts) et forestiéres des sous-bois de foréts
européennes (Figure 43 h). Alors que les groupes 2, 3 et 4 sont associés a la forte présence
d’espéces herbacées allochtones (Figure 44g), nitrophiles (Figure 44f) et thérophytes (Figure
44i). Donc, les sites avec une abondance élevée en robinier favorise ’enrichement en espéces

nitrophiles et cela dés le groupe 1 (Figure 44f).
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FIGURE 43 — Box plot de I'indice d’Ellenberg pour les nutriments (azote) en fonction des classes d’abondance
en robinier dans les peuplements. Les différentes lettres indiquent des différences significatives & P < 0,05 entre
les moyennes selon le test de la somme des rangs de Kruskal-Wallis. D’aprés Montecchiari et Allegrezza (2020)

De plus, Montecchiari et Allegrezza (2020) observent une tendance a la baisse de l'indice
de diversité de Shannon (H) entre les groupes 0 a 5 (p<<0,01), avec des valeurs de diversité les
plus faibles dans les peuplements purs de robiniers (Figure 45).
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nitrophiles (f); Espéces exotiques (g); Espéces némorales herbacées (h)
en fonction des classes d’abondance en robinier dans les peuplements.

; Espéces annuelles (thérophytes) (i),

Les différentes lettres indiquent des

différences significatives & P < 0,05 entre les moyennes selon le test de la somme des rangs de Kruskal-Wallis.

D’aprés Montecchiari et Allegrezza (2020).
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Leur constatation montre qu’il existe un seuil d’impact de I’abondance en robinier entre le
groupe 1 et 2 (au alentour des 25% d’abondance en robinier). Leurs résultats sont similaires
a ceux étude de Staska, Essl et Samimi (2014), ainsi qu’a ceux des précédentes études sur
le sujet (partie 5.1) : il y a une diminution significative de la diversité de Shannon en sous-
bois de robinier, avec une composition floristique caractérisée par des espéces nitrophiles et
non forestiéres. Ce changement d’espéces en sous-bois impact le succés compétitif des espéces
autochtones : les espéces de plantes némorales végéetent dans des sols pauvres en nutriments et
subissent la concurrence d’espéces a croissance plus rapide (Touza et al., 2008). Ainsi, on assiste
a l’enrichissement progessif en espéces, généralement thérophytes (Figure 44i) et rudérales, ainsi
qu’au milieu riche en azote, nitrophiles (Figure 44f). Inversement, les espéces forestiéres de sous-
bois diminuent progressivement avec 1’augmentation de I’'abondance en robinier (Figure 44h).
Or, ces changements d’espéces végétales de sous-bois sont détectables dés la présence du robinier
a des valeurs d’abondance faible (<1% a 25%), bien que les différences sont véritablement
significatives qu’a partir de la classe 2 (au-dela 25% d’abondance en robinier). Les auteurs
concluent donc d’un fort impact de 'abondance du robinier sur les communautés végétales
autochtones des sous-bois et cela dés de faible valeur d’abondance au sein des peuplements.
Les études de Benesperi et al. (2012) ; Staska, Essl et Samimi (2014) ; Kroftova et Reif (2017) et
Montecchiari et Allegrezza (2020) sont parmi les seules (du moins trouvées) ayant focalisées leur
étude sur les effets de I'abondance en robinier ou/et de I’age des robiniers sur la biodiversité
floristique et faunistique. Il est alors légitime de se demander pourquoi si peu d’études ont
travaille sur le cas des variations des effets du robinier en fonction de sa abondance/age?
Lorsqu’il est plus 4gé ou en mélange avec d’autres essences ? Si il y a une tendance des auteurs
a vouloir se focaliser sur des peuplements de robiniers purs et d’age homogéne afin d’optimiser
leurs résultats en comparant des situations trés contrastées (avec des foréts locales irréguliéres
et mixtes parfois) 7 Ou bien si cela refléte réellement de la situation sur le terrain, a savoir
que le robinier est majoritairement en peuplement relativement purs et réguliers sur les zones
géographiques des études ? Malgré tout, valoriser le mélange du robinier avec d’autres essences,
ainsi que son vieillissement en forét, sont des pistes a suivre afin de limiter les impacts de cette

essence sur la biodiversité et doivent étre encouragés dans les pratiques de gestion forestiére.
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Résumé partie 5.3 : Chaque essence posséde des caractéristiques qui influencent les condi-

tions abiotiques ainsi que la composition biotique de leur environnement. Il est difficile de
faire une généralité sur les effets des essences sur la diversité et la composition biotique car
ces effets sont variables et sont parfois liés a d’autres facteurs, qui ne sont pas toujours pris
en considération dans les études. Or, ces facteurs peuvent également avoir un role important
et faire varier les effets qu’auront I’essence sur la biodiversité, ainsi considérés comme des
facteurs de variabilité. Ce chapitre se focalise sur 'effet de deux de ces facteurs de varibilité
chez le robinier : I’age et 'abondance du robinier au sein d’un peuplement forestier.
Premiérement, 'effet de I’age des robiniers sur la biodiversité : 'influence des arbres de robi-
niers sur la chimie et les propriétés structurelles du sol, et par conséquent sur la végétation
de sous-bois, varient en fonction de leur dge. Deux études qui se sont penchées sur la question
ont été recensé : leur conclusion déduit d’aucune différence de diversité et de composition
végétale entre les différentes classes d’age des robiniers. Cependant, ils concluent d’'une dif-
férence significative de la richesse spécifique (pour I'une) et de la composition végétale (pour
les deux) entre les robineraies (quel que soit 1'age) et les foréts locales, notamment avec
une abondance en espéces nitrophiles nettement supérieur au sein des robineraies. Toute-
fois, alors que 'une observe une augmentation de ’abondance en espéces nitrophiles avec le
vieillissement des robiniers, I'autre n’observe aucune différence entre les classes d’age. Néan-
moins, ces études présentent certaines limites (avec un faible nombre de relevés) et le nombre
d’étude sur le sujet reste extrémement limité. Concernant la faune forestiére, les vieux arbres
de robiniers offrent davantage de microhabitats et cavités pour les organismes saproxyliques
et les oiseaux cavernicoles, typiques des foréts matures européennes. Les études semblent
plutdt observer que le vieillissement des robiniers a tendance & étre profitable pour la faune
forestiére.

Deuxiemement, l'effet de I’abondance sur la biodiversité : de nombreuses publications scienti-
fiques pronent aujourd’hui les effets bénéfiques de la mixité des essences en forét. Notamment
car elle favorise une meilleure conservation de la biodiversité et représente I'une des meilleures
stratégies d’adaptation des foréts face aux perturbations induites par le changement clima-
tique global. Concernant le robinier, trois études ont été dénombré sur le sujet. Les résultats
de ces publications font toutes le méme constat : une forte abondance en robinier dans les
peuplements engendre une augmentation de la teneur en azote dans le sol et de la lumiére en
sous-bois, qui va entrainer une dissimilation marquée de la composition végétale par rapport
a celle des foréts locales, avec une abondance importante en espéces nitrophiles et héliophiles.
L’une des publications met en évidence une augmentation significative en espéces nitrophiles
a partir de 25% d’abondance en robiniers. Les acteurs de ces publications concluent d’un fort
impact de 'abondance du robinier sur les communautés végétales et encourage le mélange
du robinier avec d’autres essences autochtones aux foréts européennes afin de limiter ses im-
pacts sur la biodiversité. Toutefois, le nombre d’étude sur le sujet reste tres limité et d’autres
études devront a l'avenir se compléter a celles-ci afin de pouvoir véritablement déterminer si
I’age et I’abondance des robiniers en forét sont des facteurs qui impactent significativement
la biodiversité forestiére.
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6 Conclusion

Dans les décennies a venir, le changement climatique risque de provoquer d’importants chan-
gements sur la répartition des espéces végétales et sur leur diversité en Europe (Thuiller et al.,
2005). L’aire de répartition des espéces allochtones invasives risquent de s’étendre (Walther et
al., 2009 ; Kleinbauer et al., 2010), ce qui ne fera qu’aggraver les menaces qui pésent déja sur
la biodiversité forestiére a cause du changement climatique (Thuiller et al., 2005). Or, il est
difficile de prédire précisément l'impact de ces espéces (Sitzia et al., 2012), la réelle distribution
qu’elles vont prendre et le futur fonctionnement des foréts en réponse au changement climatique
(Saxo et al., 2001). L’adaptation des écosystémes forestiers aux conséquences du changement
climatique global est aujourd’hui le principal enjeu en foresterie (Forrester, 2014). L’adaptation
de nos pratiques de gestion forestiére est alors essentielle si I’on souhaite adapter les écosys-
témes forestiers aux nouvelles conditions (climatiques et environnementales), et ainsi maintenir
les services écosystémiques forestiers et réduire les risques de dégradation des foréts (Bolte et
al., 2009). Les gestionnaires devront adapter les foréts face aux perturbations en maintenant la
résistance et la résilience des écosystémes forestiers, en envisageant d’accroitre la diversité des
essences en forét (Spittlehouse et Stewart, 2003 ; Ampoorter et al., 2020). Or, 'adaptation des
foréts impliquera inévitablement 1’établissement de nouveau type de peuplement forestier avec
le mélange d’essences autochtones et allochtones, des arbres non locales (qui seront introduites
par ’homme ou naturellement implantées) qui seront mieux adapter aux conditions climatiques
futures (Bolte et al., 2009). Néanmoins, I'incertitude dans les projections climatiques peuvent
compliquer les décisions des forestiers sur le choix des essences, ainsi que sur les planifications
des stratégies forestiéres & mettre en place dans les années a venir (Albert et al., 2017). Il sera
alors nécessaire de bien choisir les essences allochtones a introduire ou celles pour lesquelles il
faudra limiter I'implantation, car les espéces allochtones peuvent représenter une menace pour
le maintien de la biodiversité forestiére si celles-ci deviennent trop envahissantes (Jarvis, 1979 ;
Mack et D’Antonio, 1998 ; Ehrenfeld, 2010). Il est alors primordial de clarifier 'action des es-
sences allochtones sur la biodiversité forestiére avant leur établissement, afin de mettre en place

des pratiques de gestion adaptées, qui prennent en considération ces risques (Barbier et al.,
2008).

C’est dans ce contexte que les effets du Robinier faux-acacia sur la biodiversité forestiére
doivent étre controlés avec beaucoup d’attention. Originaire des Etats-Unis, le robinier est une
essence allochtone en Europe, bien qu’il se soit massivement introduit a travers tout le conti-
nent a partir du 17°™¢ siécle. Le robinier a longtemps été implanté pour sa capacité a controler
I'érosion et la stabilité du sol (Cierjacks et al., 2013 ; Vitkova et al., 2017). De plus, le robinier
présente également de bons potentiels sylvicoles avec un bois de classe 4 (voir introduction) et
des bénéfices économiques importants : son bois présente des qualités naturelles de durabilité
et de résistance a I'’humidité comparable aux bois exotiques (d’essences d’origines tropicales
ou équatoriales ; Cierjacks et al., 2013). A I’avenir, la production locale de bois de robinier en
Europe permettra de diminuer les impacts négatifs de I'importation de bois tropicaux, ainsi que
des conséquences écologiques désastreuses associées, telles que la déforestation et la dégradation
des foréts primaires, I'extinction des espéces, la perte de la biodiversité tropicale, etc. (Gibson
et al., 2011 ; Barlow et al., 2016 ; Alroy, 2017 ; Giam, 2017). Le robinier présente également de
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nombreux avantages pour l'apiculture, avec la production d’un miel réputé, le miel d’acacia, qui
est d’une valeur économique qui n’est pas négligeable pour I'apiculteur (Vitkova et al., 2017).
Le robinier se révéle aujourd’hui étre d’un véritablement intérét économique et écologique (dans
le sens politique du terme) en Europe. Cependant, en plus d’avoir été introduit par ’homme
pour ses avantages économique, le robinier s’est beaucoup propagé naturellement en Europe. Sa
distribution actuelle dépend principalement de la température (Kleinbauer et al., 2010). C’est
une essence qui tolére bien la chaleur et qui est acclimatée a des conditions de sécheresse pro-
longée (Griinewald et al., 2009 ; Mantovani et al., 2014 ; Minucci et al., 2017). De plus, il tolére
des conditions physico-chimiques du sol variées (Vitkova et al., 2015), croit vite en hauteur
(Huntley, 1990 ; Cierjack et al., 2013) et colonise rapidement les milieux ouverts (Gonzélez-
Muitioz et al., 2011; Essl et al., 2011). Il se propage locale par drageonnage (Huntley, 1990 ;
Cierjack et al., 2013) et persiste longtemps dans les sols (Huntley, 1990), il est donc difficile a
retirer une fois implanter (Vitkova et al., 2017). Toutes ses caractéristiques favorisons I’expan-
sion du robinier sur des aires géographiques plus importante en Europe dans les décennies a
venir, notamment en altitude, a cause du réchauffement climatique (Kleinbauer et al., 2010).
Or, le robinier représente aussi une menace pour la biodiversité, notamment pour certains types
d’habitats sensibles, ou la conservation figure parmi les priorités de gestion, comme les sites
Natura 2000 (Benesperi et al., 2012). Le robinier représente un risque car celui-ci modifie les
conditions lumineuses de son environnement, par une ouverture importante de sa canopée due
a un houppier tres ouvert (Senkyf, 2015) et a des feuilles trés dispersées (Gonzalez-Munoz et
al., 2013). Mais avant tout, parce qu’il modifie les conditions édaphiques de son environnement
par l'eutrophisation des sols en azote (Chapman, 1935; Boring et Swank, 1984 ; Friederich et
Dawson, 1984 ; Danso et al., 1995) due a une activité symbiotique avec des bactéries racinaires
Rhizobium caractéristique des Fabaceae (Chapman, 1935 ; Batzli et al., 1992 ; Bormann et al.,
1993 ; Callaway et al., 2011). Or, I’établissement d’essences fixatrice d’azote, comme le robinier,
facilite I'introduction d’espéces allochtones dans les écosystémes naturelles (Von Holle et al.,
2006). Ainsi, en modifiant les ressources disponibles en lumiére et en azote, les robiniers en-
trainent des changements profonds au sein des écosystémes forestiers, notamment au sein de la
composition floristique de sous-bois forestier : les communautés végétales oligotrophes, acido-
philes, a tendance sciaphile, de sous-bois, typiques des foréts européennes, sont remplacées par
des espéces nitrophiles, rudérales, généralement héliophiles dans les sous-bois de robineraies
(Montagnini et al., 1991 ; Dzwonko et Loster, 1997; Matus et al., 2003 ; Vitkova et Kolbek,
2010 ; Benesperi et al., 2012 ; Sitzia et al., 2012 ; Deneau, 2013 ; Gonzalez-Munoz et al., 2013 ;
Senk;’rf, 2015; Von Holle et al., 2006 ; Campagnaro et al., 2018 ; Terwei et al., 2016 ; Lazzaro
et al., 2018 ; Gentili et al., 2019 ; Slabejova et al., 2019 ; Montecchia et Allegrezza, 2020). Le
robinier peut également avoir un impact sur la faune forestiére en diminuant la diversité spéci-
fique en arthropodes (Buchholz et al., 2015; Strobl et al., 2019) et par conséquent en oiseaux
spécialistes des milieux forestiers (Hanzelka et Reif, 2015b ; Hanzelka et Reif, 2016 ; Reif et al.,
2016 ; Kroftova et Reif, 2017). Or, ces menaces risquent d’augmenter dans les années a venir a
cause du changement climatique (Kleinbauer et al., 2010).

Toutefois, il reste encore beaucoup de travail a faire sur le sujet si 'on souhaite réellement
comprendre quel role joue le robinier sur la flore et la faune des foréts dans lesquels il s’établit.
Etudier davantage les risques du robinier sur la biodiversité forestiére et la stabilité forestiére est
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fondamental si I’on souhaite appliquer une gestion forestiére durable de cette essence, notam-
ment en contexte de changement global. Dans ce cadre, il est alors important d’inclure, dans les
études, I’ensemble des facteurs de variabilité qui peuvent influencer sur les effets du robinier. Il
s’est avéré, lors de phase de terrain et en lisant la littérature scientifique sur le sujet, que 1’age
et 'abondance des arbres de robiniers en peuplement peuvent étre des facteurs de variabilité
qui influent sur les effets qu’auront le robinier sur la biodiversité forestieére. Toutefois, trés peu
d’études scientifiques les prenaient en compte et encore moins se sont intéressées a leur effets
(seulement deux études se sont intéressées aux impacts du robinier par classe d’age et trois
par classe d’abondance ; voir annexe 1). Les études trouvées sur les effets de 1’age des robiniers
concluent, pour certaines, d’'un effet positif du vieillissement des arbres pour la biodiversité
forestiéres autochtones, notamment sur les espéces d’arthropodes et d’oiseaux (Conner et al.,
1975 ; Hunstley, 1990), ou alors d’aucun effet de I’age sur les plantes de sous-bois (Benesperi
et al., 2012), ou encore, a 'inverse, d’'une augmentation du nombreux d’espéces allochtones
nitrophiles avec le vieillissement des robiniers en forét (Staska, Essl et Samimi, 2014). Néan-
moins, le nombre d’étude et de résultats sur le sujet sont trop limités pour pouvoir aboutir
a une conclusion sur les effets de I’age du robinier sur la biodiversité forestiére. Concernant
les effets de I'abondance en robinier, les publications sur le sujet font toutes le méme constat
d’une augmentation de I’abondance en espéces nitrophiles avec 'augmentation de I’abondance
en robinier. Pour Staska, Essl et Samimi (2014), le changement de la composition végétale
et I'impact sur la diversité n’apparaissent que lorsqu’il y a une dense abondance en robinier
dans les peuplements. Pour Montecchiari et Allegrezza, 2020, ces effets sont visibles dés les 25%
d’abondance en robinier. Toutefois, toutes concluent d’un fort impact d’une dense abondance en
robinier sur les communautés végétales et encouragent le mélange du robinier avec des essences
autochtones afin de limiter ses effets sur la biodiversité forestiére (Staska, Essl et Samimi, 2014 ;
Kroftova et Reif, 2017 ; Montecchiari et Allegrezza, 2020). Néanmoins, le nombre d’études sur le
sujet reste trés limité et elles présentent parfois certaines limites. Nous encourageons les futures
études scientifiques sur le sujet a davantage inclure les effets des facteurs de variabilité, dont
dans le cas du robinier principalement son age et son abondance, au sein de leurs travaux de
recherche. Seule 'étude de Staska, Essl et Samimi (2014) ont étudié I’age et ’abondance du
robinier, en concluant que les impacts du robinier varient considérablement en fonction de son
age et son abondance. Néanmoins, Staska, Essl et Samimi (2014) auront étudié les effets de I’age
et de I’abondance du robinier en dissociant les deux variables. Par conséquent, une piste d’étude
innovante serait de voir si les effets du robinier restent similaires lorsque les deux variables sont
associées — par exemple, avec trois classes d’age (jeune, adulte, mature) pour quatre classes
d’abondance (<25%, 25%-50%, 50-75%, >75%) soit douze placettes différentes (en rajoutant
des témoins dans des foréts locales a proximité). Il serait notamment intéressant pour cette
piste d’étude de mesurer les variations des radiations solaires en sous-bois, des concentrations
en azote dans le sol, de la composition ainsi que de la diversité en espéces végétales en sous-bois
et de la biodiversité forestiére en générale. A terme, cela permettra de pouvoir déterminer avec
plus de certitude a quel age et a partir de quelle abondance les robiniers en forét impactent
davantage la biodiversité forestiere. Afin de savoir s’il y a un age et une abondance optimum

en robinier pour préserver la biodiversité.
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Toutefois, cela ne signifie pas que le robinier doit étre systématiquement a éradiquer de
nos foréts. La question du robinier comme essence envahissante reste encore trés débattue
et les risques engendrés par le robinier sur la biodiversité forestiére restent peu documentés
(Benesperi et al., 2012 ; Sitzia et al., 2012; Cierjacks et al., 2013 ; Vitkova et al., 2017). Bien
qu’il ne soit pas a éradiquer systématiquement, il est néanmoins nécessaire de mettre en place
une gestion intégrée du robinier, basée sur une approche spécifique en fonction des risques a
chaque site, qui aboutira a la tolérance dans certaines zones et a l’éradication dans les habitats
sensibles (Vitkova et al., 2016 ; 2017). Des aménagements forestiers doivent étre également mis
en place afin de controler et d’éviter la propagation et I'implantation du robinier & proximité
de sites vulnérables, ou il existe des enjeux environnementaux forts (Von Holle et al., 2006 ;
Staska, Essl et Samimi, 2014 ; Vitkova et al., 2017; 2020). Dans ce cadre, le Schéma régional
d’aménagement et la Directive régionale d’aménagement d’Auvergne-Rhone-Alpes (DRA-SRA
d’Aura), présenté par 'ONF et qui encadre I’élaboration des aménagements forestiers dans
la région Auvergne-Rhone-Alpes, recommande la valorisation de 'implantation du robinier —
comme essence objective — dans un cadre restrictif (hors zone & enjeux environnementaux forts
et sauf en lisiéres de peuplements sensibles). Il faut également éviter I'implantation de robiniers
a proximité des corridors de migration, tels que les cours d’eau, les voies ferrées ou les routes,
qui favorisent la dispersion des gousses de robinier sur de longues distances (Pysek et al., 2012
Cierjacks et al., 2013 ; Samuel et Kowarik, 2013) (voir partie 4.4.2).

Par conséquent, si les risques pour la biodiversité forestiére sont amoindris — en contrélant
I'abondance du robinier (en favorisant la mixité des essences en forét) et en laissant vieillir les
arbres de robinier en forét (avec des cycles de rotations plus longs ; voir Motta et al., 2009) — et
que la propagation et 'implantation du robiniers sur des habitats sensibles sont controlées, alors
le robinier peut étre valorisé. Bien qu’il reste encore beaucoup de travail sur le sujet, le robinier
est une essence d’avenir dans la perceptive d’adapter les foréts aux changements climatique. Ses
traits fonctionnels en font une essence qui pourra facilement s’adapter aux futures conditions

climatiques et il faudra compter sur lui pour batir les foréts francaises du 21°™¢ siécle.
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8 Annexes

Annexe 1 : tableau comparatif des informations (le pays ou la zone géographique de I’étude, 1’essence(s)

autochtone(s) étudiée(s), le nombre de relevés, la similarité entre les stations, I’dge des peuplements étudiées,

le type de peuplement étudié et 'objectif des études) entre les études ayant travaillés sur le cas du robinier et
sur ses impacts sur la biodiversité des zones étudiées.
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Article Zone étude Essence Nombre de relevés Similitude des Age des Compositio Résultats comparés
autochtones stations peuplements n robinier
étudiées (pur/
mélange ?)
Hruska (1991) Plaine de Chéne (Quercus 10 relevés en chénaie et 9 en | Non mentionnée, Les deux types de Forét dominée Les impacts du robinier sur les
Pannonie en spp.) robineraie en 1971, 9 en uniquement qu’il foréts ont été par du changements de la
Yougoslavie chénaie et 10 en robineraie s’agit de la partie coupés a la méme robinier. composition floristique et la
(Europe) en 1980, 11 en chénaie et 10 | ouest de la Plaine de période, environ 15 structure sur 16 ans (entre
en robineraie en 1987. Pannonie. ans avant le début 1971 et 1987).
de la présente
recherche, donc en
1956. En 1971, les
peuplements ont
normalement 15 ans
et donc 31 ans en
1987.
Montagnini et Sud des Chéne (Quercus 9 points d'échantillonnage L’étude est menée sur La forét mixte de Forét de pins FEtudier la chimie de la
al. (1991) Appalaches, spp.) et caryer dans un peuplement de le méme site. chéne-caryer n’a en mélange solution du sol dans les
Etats-Unis (Carya spp.) et pins robiniers et de pins avec pas été perturbée avec des peuplements de robiniers, de
(Amérique du avec feuillus. feuillus, contre 3 en forét de depuis 1924 (67 feuillus, pins en mélange avec des
Nord). chéne-caryer. ans). Les foréts de peuplement feuillus et de chénes-caryer.
pins mixtes et de pur de robinier
robiniers sont et foréts mixte
laissées en de chéne-
régénération depuis caryer.
1968 (23 ans).
Heroldava République Uniquement sous 5 peuplements dominés par Aucune précision ni sur 1’age ni sur le type de Peuplements L'importance du Robinia
(1994) Tcheque robinier du robinier station de I’étude. dominés par pseudo-acacia est une source
(Europe). du robinier. de nourriture pour quatre
especes de petits mammiferes.
Dzwonko et Pologne Pin sylvestre (Pinus 105 parcelles de S x 5 m 105 parcelles sont Robinier : environ Peuplement Les différences de condition
Loster, 1997 (Europe) sylvestris) avec 32 jeune pins, 39 vieux positionnées les unes 10 ans pur environnementale (sol et
pins, 16 de prairies des autres a 5 m Jeune pin : environ lumiére), de composition et de
sableuses et 18 de robiniers. d’intervalles sur 5 10 ans diversité végétale dans le
rangers sur 200 m de Vieux pins : entre sous-bois entre les quatre
long sur les prairies 42 et 50 ans. types d’habitats.
abandonnées et dans
les foréts avoisinantes.
Laiolo et al., Asti, 75% de chénes Des parcelles de 50 m de Aucune précision sur Une forét de chénes Foréts Déterminer les relations
Piedmont, (Quercus spp.) ; rayon (0,8 ha au total) la similarité des sites, de 60 a 120 ans et dominées par especes-habitat et niches

2003

Italie (Europe).

12% de chataigniers
(Castanae spp.) ;
7% de robiniers.

choisies au hasard au sein de
deux sites d'étude.

si ce n’est que les
deux foréts
sélectionnées sont
séparées par 15km de
terre agricole.

un bois secondaire
de 10 a 20 ans
maintenant dominé
par le robinier.

du chéne ou
par du
robinier.

d'alimentation des oiseaux
hivernaux entre une ancienne
chénaie et une jeune
régénération de robinier.

Matus et al., Hongrie Végeétation de Deux colonnes de 50 m de Deux colonnes de 50 Les bosquets Prairie ouverte Les changements au sein de la
2003 (Europe) prairie sableuses long avec 6 parcelles m, 12 placettes occupés par du et habitat composition des communautés
(Pulsatillo- chacune composées de 5 espacées de 9 m robinier ont environ dominé par végétales de prairies occupées
Festucetum). parcelles sans robiniers et 1 chacune. 10 ans. robinier. par du robinier.
avec.
Remes, 2003 Nord de Une parcelle de Deux parcelles d'étude de 15 Les deux parcelles se Aucune précision Peuplement de Evaluer le succés de
Hodonin en robinier et une a 20 hectares dans la grande trouvent en forét de sur I’age. robinier nidification de Sylvia
Moravie du seconde en foréts forét de Doubrava d'environ Doubrava, séparées (aucune atricapilla entre les
Sud, naturelles de plaine 90 km2. par 1,3 km. précision peuplements de robinier et les
République d'inondation supplémentaire | foréts naturelles de
Tcheque principalement ) et forét République Tcheque.
(Europe) occupées par des naturelle de
chénes (Quercus plaine
spp.), tilleuls (Tilia d'inondation
spp.), peupliers composées de
(Populus spp.), diverses
fréne (Fraxinus essences
excelsior) et aulnes locales.
(Alnus glutinosa).
Von Holle et Cape Cod Foréts de pins 20 parcelles de 20 x 20 m au | Les peuplements La fourchette d'age Peupement pur | L'impact du robinier sur un
al., 2006 National (Pinus rigida) et de centre de peuplements de d’essences des arbres dans les de robinier si écosysteme cotier de
Seashore, pineraie-chénaies robinier sélectionnés au autochtones étaient peuplements le couvert montagne et d'estimer la
Massachusetts, mixtes (Quercus hasard. situés a 20 m de la échantillonnés était végétal en propagation de cette espeéce au
FEtats-Unis, velutina et Quercus limite du peuplement de 8 a 80 ans, avec robinier est sein du Cape Cod National
(Amérique du alba). de robiniers un dge moyen de >25%, forét Seashore.
Nord). échantillonné. 41,6 ans. locale si le
couvert en
essence

autochtone est
>25% eten
robinier < 5%.

Taniguchi et
al., 2007

Tottori, Japon
(Asie)

Pin noir du Japon
(Pinus thunbergii)

2 parcelles expérimentales
de 200 m2 a la bordure
d’une zone dominée par le
pin et le robinier.

Les deux parcelles
sont positionnées a
10m I’'une de I’autre.

La zone d’étude a
été reboisée avec du
pin et du robinier il
y a environ 50 ans.

Mélanges de
robinier avec
pin,
peuplements
purs de pin et
purs de
robiniers

Le role de I’eutrophisation des
sols par le robinier sur la
formation et les communautés
ecto-mycorhiziennes.




Benesperi et Nord des Chataignier, chéne 7 parcelles de 30 x 30 m Chacun des 7 sont 3 stades de Peuplement Effet du robinier selon son age
al., 2012 montagnes (Quercus cerris) et pour chacun des 3 states de sélectionnés succession : pur de sur la diversité et la
d’Apennines, charme-houblon successions en peuplement aléatoirement afin Jeune (=10 ans), robinier. composition des communautés
Italie (Europe) (Ostrya pur de robinier et forét d'englober la intermédiaire (=20 végétales de sous-bois.
carpinifolia) autochtones, soit 42 variabilité de chaque ans) et mature (= 30
parcelles en tout. type de peuplement a 40 ans pour les
dans la zone d'étude a robiniers et 30 a 50
un minimum de 500 m | pour les foréts
des parcelles de méme d’essences
type. autochtones).
Sitzia et al., Région de Ne précise pas de 32 paires soient 64 32 paires Leur age se situe Peuplement L'objectif de cette étude était
2012 Venet, Italie quelles essences peuplements relevés. d’échantillonnages a entre 10 et 36 ans, pur de de comparer la diversité
(Europe) autochtones il proximité 1’un de avec un age moyen robinier. végétale entre le robinier et les
s’agit. I’autre, I'un avec du de 21,8 (+6,4) pour peuplements secondaires
robinier et I’autre les peuplements de récents autochtones dans la
sans. robiniers et de 23,1 zone environnementale des
(£4,9) pour les montagnes méditerranéennes
peuplements européennes.
d’essences
autochtones
Deneau, 2013 Sleeping Bear Essences typiques Au total, 9 paires Les parcelles Il y a un éventail Peuplement Déterminer si le robinier

Dunes
National
Lakeshore,
Michigan,
Etats-Unis
(Amérique du
Nord).

du nord des Etats-
Unis : Acer
saccharum (érable a
sucre), Quercus
rubra (chéne
rouge), Fagus
grandifolia (hétre
américain) et Pinus
strobus (pin blanc).

individuelles de sites de
robiniers et d’essences
autochtones ont été
identifiées, soit 18 au total.

d’essences
autochtones n'étaient
pas éloignées de plus
de 300 m du
peuplement de
robinier et se
trouvaient dans la
méme matrice
forestiére que celle
qui entoure le
peuplement de
robinier.

d’age variable mais
similaires entre
deux sites d’une
méme paire.

pur de robinier
si le couvert
végétal en
robinier est
>50%, sinon
foréts locales.

entraine des modifications de
la flore du sol et des
différences dans les profils
nutritifs du sol par rapport aux
foréts de feuillus autochtones
de la Sleeping Bear Dunes
National Lakeshore.

Gonzalez-

Henares River,

Fréne du midi

8 arbres adultes pour chaque

L’étude est menée sur

8 arbres adultes

Forét mixte.

Evaluer les différences de

Munoz et al., Espagne (Fraxinlgs essence sont sélectionnés un si}e_ dont les pour chaque stratégies d’utilisat_ion de
2013 (Europe) angus_tifolia), sur un site homogene. confimons essence sont I'_a_zote, de productl_on de
Peuplier blanc environnementales et sélectionnés dont la litiere et de dynamique entre
(Populus alba) et la structure de la taille était typique trois essences autochtones et
I’orme champétre végétation été des arbres adultes trois allochtones co-
(Ulmus minor) considérées comme matures dans les occurrents.
homogenes. populations
naturelles de notre
zone d'étude.
Trentanovi et Berlin, Bouleau 34 paires de parcelles donc Meéme type d'habitat : Deux parcelles Peuplement Définir si 'urbanisation et la
al., 2013 Allemagne (B.pendula) 68 parcelles d'étude de 10 x distance minimale de d'une paire donnée pur de robinier dominance d'une essence
(Europe) 10 m?, dont 34 dominé par 20 m entre les 2 avaient et de bouleau. autochtone (Betula pendula)

le robinier et 34 par
B.pendula.

placettes en paire
évitant les effets
voisins ni d’une
distance de plus de
500 m afin d'assurer
des conditions
environnementales
similaires pour le
couple, puis 1 km
minimum séparés les
paires entre elles pour
éviter I'autocorrélation
spatiale.

approximativement
le méme age.

versus allochtone (Robinia
pseudoacacia) affectent la
diversité alpha et béta de la
végétation de sous-bois
urbain.

Staska, Essl et

Parc national

Foréts mixtes de

28 parcelles (300m? chacun)

Les foréts de feuillus

Les robiniers sont

Les robiniers

Déterminer comment le

Samimi, 2014 Donau-Auen, feuillus de plaine qui se distinguaient par la mixtes sans robinier classés selon la sont classés gradient de la densité des
Autriche inondable avec en densité du peuplement de R. sont sélectionnées a classe d’age en selon la classe peuplements de robinier et
(Europe) général Fraxinus, pseudoacacia et I'dge des proximité des utilisant le diamétre d'abondance I'age des robiniers affectent les
Quercus, Ulmus. arbres. 13 parcelles de peuplements de de la hauteur de (clairsemé : <5 propriétés du sol et la
robinier (d’age et abondance robinier dans des poitrine (DHP) individus ; composition de la végétation.
variable), 5 en robineraies conditions physiques comme indicateur inter-
pures et 10 autres a du sol et de relief de I'age (jeune : <20 | médiation : 5-
proximité en forét mixte de similaires. cm (DHP) ; moyen 15 individus ;
feuillus de plaine inondable :20-45 cm DHP; dense : >15
sans robinier. vieux : >45 cm individus).
DHP) (pour voir le (Pour voir le
nombre de relevés nombre de
par classe voir relevés par
Figure 34). classe voir
Figure 37).
Buccholz et Berlin, Bouleau (Betula 10 paires de sites de Les paires Paire d’environ le Peuplement Les effets de la dominance du
al., 2015 Allemagne pandula). robiniers et de bouleau ont appartiennent au méme age, avec un pur de robinier robinier sur 18 taxons
(Europe). été sélectionnées, soit 20 au méme type d'habitat, dge maximum (>90% de d'arthropodes en comparant
total, 10 sites de chaque avaient la méme d'environ 60 ans. robinier, avec des foréts dominées par
essence. histoire d'utilisation bouleau du bouleau a Berlin.

des terres et le méme
type de sol.

absent) et forét
locale (>90%
de bouleau,
robinier
absent)




Hanzelka et République Chéne sessile 30 parcelles d'étude de 100 La distance minimale L'age des Peuplement Déterminer si les oiseaux sont
Reif, 2015b Tcheque (Q.petreae) et x 100 m chacune. 15 entre deux parcelles peuplements pur de robinier | sensibles a la présence du
(Europe). pédonculé parcelles ont été localisées adjacentes était de 500 | forestiers était de contre robinier dans les foréts de
(Q.robur). dans des chénaies et 15 m pour éviter le 60-80 ans dans tous peuplement chéne.
parcelles de robiniers. double comptage des les cas. dominé par du
mémes oiseaux. chéne.
Della Rocca, Vallée de Foréts mixtes Un total de 29 arbres morts Pour réduire le biais Les troncs étaient Les arbres Déterminer la différence dans
Stefanelli et Ticino, Italie riveraines de chéne tombés appartenant a trois expérimental, ils ont au méme stade de sélectionnés la composition et I'abondance
Bogliani, (Europe) (Quercus robur), especes différentes : Q. Chf)ISI des troncs au décomposition. étaient morts. des espéges de coléoptéres_
2016 d'orme (Ulmus robur, P.alba et R. méme stade de saproxyliques de deux feuillus
laevis et Ulmus pseudoacacia. 249 individus décomposition et les européens, Populus alba,
minor) et de fréne de 25 espéces de coléoptéres foréts sont divisées en Quercus robur, et Robinia
(Fraxinus excelsior saproxyliques ont été trois zones différentes pseudoacacia.
ou Fraxinus identifiés. sur la base de la
angustifolia). composition de la
végétation et de
I'exposition au soleil.
Hanzelka et République Chéne (Quercus 20 parcelles en robinier, 25 Deux parcelles L'age des Aucune Déterminer si la relation
Reif, 2016 Tcheque spp.) et pin en chéne, 20 en pin adjacentes ont été peuplements précision de si positive entre la richesse des
(Europe). sylvestre (Pinus sylvestre et 20 en pin noir. placées a au moins forestiers se situe les especes d'oiseaux dans divers
sylvestris). Chaque parcelle était de 500 m I'une de l'autre entre 30 et 150 ans peuplements groupes écologiques et
taille 100 m?. pour éviter le double (moyenne de 95 ans sont purs ou I'hétérogénéité de la
comptage des oiseaux +- 25 ans). mixtes. végétation est affaiblie par
individuels. I’effet négatif supposé de
l'origine exotique des arbres.
Reifet al., République Chéne sessile 39 parcelles d'étude de 100 Les parcelles d'étude Aucune information Peuplement Comment l'altération des
2016 Tcheque (Q.petreae) et m? chacune dont 20 étaient séparées d'au sur 1’age des foréts. pur de robinier | ressources alimentaires et de
(Europe). pédonculé parcelles ont été localisées moins 500 m pour contre la structure de I'habitat due au
(Q.robur). dans des chénaies et 19 éviter que les mémes peuplement robinier affecte la richesse en
parcelles dans des individus d'oiseaux dominé par du especes des oiseaux
peuplements de robiniers. soient enregistrés sur chéne. spécialistes de I'habitat et
des parcelles généralistes.
différentes.
Terwei et al., Vallée de Chénes pédonculés 63 peuplements sélectionnés Sur le méme type de Pas plus d’environ Meélange Déterminer si les essences
2016 Ticino, Italie (Quercus robur), aléatoirement station. 65 ans, les foréts d’essences invasives, dont le robinier,
(Europe) des charmes ayant été coupées allochtones et peuvent établir de nouveaux
(Carpinus betulus) pendant la seconde robinier filtres environnementaux sur
et I’orme champétre guerre mondiale. les communautés de sous-
(Ulmus minor) bois.
mixée avec d’autres
essences
autochtones.
Berg et al., Autriche 34 essences les plus 19,413 relevés issus de la Aucune information Arbres adultes. Aucune Evaluer la couverture
2017 (Europe) abondantes en base de données sur la similarité des information moyenne dans la couche des
Autriche. autrichienne sur la stations. sur le type de arbres et la présence dans les
végétation qui contient plus peuplement. couches des herbes et des
de 50 000 relevés. arbustes dans les relevés
colonisés par 5 essences
allochtones adultes.
Krofova et République Le chéne (Q.robur 18 parcelles d'étude de 100 L'étude a été menée Aucune information Peuplements Déterminer I’action de
Reif., 2017 Tcheque et Q. petraea) m?, au total : 4 parcelles de dans une zone de 600 sur I’age des purs de l'augmentation de la
(Europe). principalement, le robinier, 3 de chéne et 11 en km?. peuplements. robinier, de couverture relative en robinier
charme et plus meélange des deux essences. chéne et peut altérer la composition de
rarement du tilleul mélange la végétation et la richesse des
(Tilia cordata et T. chénaie- especes d'oiseaux.
platyphyllos) et le robineraies.
fréne (Fraxinus
excelsior).
Campagnaro Région de FEtude seulement sur | 32 peuplements Sélection aléatoire Zones cultivées Peuplement Les changements au sein de la
etal., 2018 Veneto, Italie du robinier. d'échantillonnage localis¢ au abandonnées au pur de composition des communautés
(Europe) hasard dominés par du cours des 35-40 robinier. végétales dans les foréts
robinier. derniéres années. secondaires de robinier qui
poussent dans les prairies et
les zones cultivées
abandonnées au cours des 35-
40 derniéres années ?
Lazzaro et al., Apennins de Chéne (Quercus 13 paires avec chénaies Des peuplements de Jeunes taillis, gérés Peuplement Les impacts du robinier sur
2018 Toscane, Italie spp.) ? locales et robineraies, soit tailles, textures du sol, selon une rotation pur de robinier plusieurs composantes de
(Europe) 26 placettes en tout de 10 x substrat géologique tous les 20 a 30 ans. contre des I'écosysteme, en utilisant une
10 m. similaire ont été chénaies approche multi-trophique pour
sélectionné. locales. combiner les preuves des
propriétés chimiques du sol et
les liens entre les microbes,
les nématodes, les
microarthropodes et les
plantes du sol.
Gentili et al., Lombarbie, 4 types : chénaie- Pour les 4 types de forét, 3 Pas de similarités Toutes les foréts ont | Pur (>80%), la Etudier la composition

2019

Italie (Europe)

charmaie (Q.robur
et C.betulus),
chénaie (Q.rubra),
forét de Prunus
serotina et forét de
robinier.

placettes sont sélectionnées
aléatoirement de 20 m?, soit
12 sites indépendants au
total.

entre les stations, les
sites sont sélectionnés
indépendamment les
uns des autres. La
distance entre les sites
varie d'environ 0,15 a
20,5 km.

environ entre 60 et
65 ans, exceptée
une forét de
robinier de 40 ans.

chénaie-
charmaie en
mélange.

floristique dans 12
peuplements forestiers
différents dominées par 3
essences allochtones et
autochtones.




Slabejova et

Plaine de

Chénaies (dominé

141 placettes jumelées (282

Les relevés

A un age similaire,

Peuplement

Comment les facteurs

al., 2019 Pannonie par Q.cerris, relevés) dont 50% en constituant une paire ni trop jeune et ni pur de robinier environnementaux (lumiere,
(Europe) Q.robur ou peuplement de robinier (> sont localisés a une trop tot apres une température et humidité), la
Q.petraeae) ou 50% de robinier) et 50% de distance de 50-250 m coupe a blanc ou composition des espéces et le
chénaie-charmaies forét autochtone voisine. pour éviter l'influence une autre gestion, niveau d’envahissement ont
ou des foréts en de la variabilité des pour éliminer I’effet changé dans les peuplements
plaine inondables conditions de la succession. de robinier par rapport & ceux
(dominé par environnementales des différents types de foréts
Aulnes, fréne et locales sur le sous- autochtones voisines.
chéne). bois forestier.
Strobl et al., République Les essences 30 placettes boisées dont 15 Les 30 placettes Les sites sont isolés Peuplement Déterminer les différences
2019 Tcheque autochtones par des essences sélectionnées sont depuis 50 ans. pur de robinier dans les assemblages
(Europe). prédominantes sont autochtones et 15 dominées toutes sur le méme (>90% de d'arthropodes entre les bois
des chénes et des par du robinier (> 90% du site, sur moins d’1,3 robinier) formés par le robinier et par
frénes en mélange couvert). ha. contre des les essences feuillus
avec des érables, chénaies- autochtones dans les paysages

tilleul et charme.

frénaie mixtes.

agricoles intensifs.

Dyderski et
Jagodzinski,
2020a

Parc national
de Grande-
Pologne,
Pologne
(Europe)

53 essences les plus
abondantes en
Pologne, en hétraie
(Fagus), pineraie
(Pinus spp.),
chénaie (Q.robur et
Q. petraea) et
mélange de
Quercus-Acer-Tilia.

189 placettes d’études de
200m? comptant 53 espéces
sur 9 types de peuplements
différents.

Les parcelles d'é¢tude
ont été disposées en
blocs, mais en raison
d'un niveau élevé
d'hétérogénéité
spatiale, elles
représentaient
généralement divers
types de sol et de
végétation.

L'age (des espéces
d'arbres
dominantes) des
foréts étudiées allait
de 23 a 139 ans, dix
parcelles avaient
des peuplements
d'arbres de moins
de 60 ans.

Peuplements
purs de
robinier (&
partir > 25%
mais en
général >
75%) hétre,
chéne, pin.
Seuls les
peuplements
de Quercus-
Acer-Tilia sont
en mélanges.

Evaluer I’impact des essences
invasives sur la composition,
la diversité et la densité des
especes en régénération
naturelle.

Dyderski et

Parc national

Comme pour

Comme pour Dyderski et

Comme pour

Comme pour

Comme pour

Evaluer I'impacts des essences

Jagodzir’\ski, de Grande- Dyderski et Jagodzinski (2020a), a Dyderski et Dyderski et Dyderski et invasives sur la diversité alpha

2020b Pologne, Jagodzinski I’exception que 262 plantes Jagodzinski (2020a). Jagodzinski Jagodzinski et béta des sous-bois des foréts
Pologne (2020a). ont été trouve. (2020a). (2020a). tempérées de Pologne.
(Europe)

Montecchiari Centre-Nord Chéne (Q. 105 parcelles (100 m?), pour Toutes les parcelles se Aucune précision Les robiniers Evaluer les effets de la

et Allegrezza, de I’Italie pubescens) et hétre un total de 341 espéces. trouvent dans des sur I’age des sont classés couverture en robinier sur la

2020 (Europe) avec du fréne stations de type 91AA robiniers. selon la classe diversité et les conditions

(Fraxinus ornus),
cornouiller (Cornus
sanguinea) et
aubépine
(Crataegus
monogyna)

(Quercus pubescens
foréts sub-
méditerranéennes).
Les données d’un
environnement

différent ont été exclu.

d'abondance :
0% doinance
de O.
pubescens
(n=22);<la
25% mélange
en chénaie-
hétraie
(n=21);26a
50% (n=22);
51a75%
(n=22);764a
100% (n=18).

environnementales des foréts
sub-mediterranéennes de Q.
pubescens de I’Italie.




