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_ INVASIONS BIOLOGIQUES :
ETAT DE L’ART ET PERSPECTIVES

Pierre JOLY*

SUMMARY

When faced with multiple introductions of allogenic species in all ecosystems of the
earth and with the risk that these introduced species become pests, ecological theory still
shows a limited predictive power. During the last years, significant advances have been
performed, particularly on a conceptual ground. Modelling and accurate factorial experiments
have produced results that do not always converge with intuitive insights. Species richness
and disturbance rate are not always related to naturalization of an allogenic species. The role
of demographic factors (propagule rains, repetition of introductions, boom-and-bust) has not
been sufficiently considered. Establishing lists of species that risk to become invasive remains
a goal that can benefit by new approaches crossing phylogenetic factors, life history strategies
and functional roles of the allogenic species in their native biocenoses. Hybridization,
genomic introgression and lateral transfers of genetic material that result from introductions
of allogenic species arouse a great interest, and all the more so as the marketing of genetically
engineered organisms sets the problem at a wide scale. With regard to ecosystems, the
impacts of invasions on the services provided by the ecosystems to human societies has not
always been objectively assessed. Improving such an assessment implies to take into account
the need for preserving biodiversity when the introduction of an alien threaten the viability
of a native population. All these topics open important research perspectives for the next
years.

RESUME

Devant la multiplication des introductions d’espéces allogenes dans tous les milieux de
la planéte, et les risques concomitants d’invasions biologiques calamiteuses, la capacité
prédictive de la théorie écologique demeure encore relativement limitée. Des progres
significatifs ont été cependant réalisés au cours des dernieres années, en particulier sur le plan
conceptuel. La modélisation et les approches expérimentales rigoureuses ont produit des
résultats qui bousculent parfois I’intuition. Il a été ainsi montré pourquoi richesse spécifique
et régime de perturbation dans la communauté d’accueil ne sont pas toujours reliés au succes
de I’installation d’un allogéne dans cette communauté. L’influence des facteurs démographi-
ques n’a pas toujours été suffisamment considérée (pluie de propagules, répétition des
introductions, succession de proliférations et d’effondrements). Pour dresser le profil
biologique des especes qui présentent un risque de prolifération calamiteuse, toutes les voies
n’ont pas été explorées. Les démarches qui croisent les facteurs phylogénétiques, les
stratégies biodémographiques et la fonction de 1’allogéne dans sa biocénose d’origine doivent
étre privilégiées. De telles études permettraient d’établir des listes opérationnelles d’especes
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a risque. Les phénomenes d’hybridation, d’introgression génomique et de transferts horizon-
taux, consécutifs a I’installation d’especes allogeénes, suscitent un intérét d’autant plus vif que
la mise sur le marché d’organismes génétiquement modifiés va poser ce probléme a grande
échelle. Au plan des écosystemes, des bilans de I’'impact des invasions sur les services rendus
par les milieux naturels & la société humaine n’ont pas toujours été réalisés avec objectivité.
Parvenir a de tels bilans implique que soit considéré le statut patrimonial des especes de la
biocénose d’accueil, lorsqu’une introduction menace la viabilité de populations natives.
Toutes ces questions représentent des perspectives importantes de recherche pour les années
a venir.

INTRODUCTION

Alimenté par une abondante littérature, soutenu par de grands programmes
nationaux et internationaux, le probleme des invasions biologiques représente une
préoccupation récurrente des sciences de 1’environnement. Plusieurs catastrophes
économiques et sociales consécutives a des invasions provoquées par ’homme
(Phylloxéra et Doryphore en Europe, lapin en Australie, algue « tueuse » de
Méditerranée, Moule zébrée en Amérique du Nord) ont cependant fait 1’objet
d’une intense médiatisation qui a souligné les carences de la science a prévoir le
phénomene et a prédire ses conséquences (Williamson, 1999).

Le probléme demeure en effet aujourd’hui un défi scientifique majeur. La
multiplication des voies de communication et 1’intensification des trafics routier,
ferroviaire, aérien et maritime, augmentent inexorablement la fréquence des
introductions d’espéces allogénes, qu’elles soient accidentelles ou délibérées. Si la
fréquence des introductions s’accroit, le nombre d’individus introduits en un
méme lieu s’accroit, lui aussi, augmentant par 124 méme la probabilité d’installation
durable d’un allogeéne (Di Castri, 1989).

Les transferts d’individus se font sur des distances de plus en plus grandes,
mettant en contact des entités biologiques sans aucune histoire commune, sans
passé coévolutif. Il s’ensuit une difficulté particuliére a prédire les conséquences
de telles introductions sur les communautés autochtones.

D’un point de vue épistémologique, si la maturité d’une discipline scientifi-
que se mesure a ’aune de sa capacité a prédire I’issue des phénoménes naturels,
le probléeme des invasions biologiques représente bien pour 1’écologie un défi
important. Les ouvrages qui lui sont consacrés relatent pléthore d’études de cas,
mais tous s’accordent a reconnaitre les difficultés rencontrées pour établir les lois
qui régissent le succés d’une introduction (Elton, 1958 ; Drake et al., 1989 ;
Williamson, 1996 ; Shigesada & Kawasaki, 1997). La plupart des propositions
théoriques définissant le profil du parfait envahisseur ou la structure de la plus
perméable des _communautés biologiques ont été minées par une multitude
d’exceptions. A tel point qu’un scepticisme orthodoxe peut conclure a la
suprématie des contingences locales dans le déterminisme du succes des invasions
(Lodge, 1993).

De nouvelles conceptions et de nouvelles méthodes ouvrent cependant des
perspectives intéressantes (Kareiva, 1996). La théorie écologique admet en
premier lieu que les phénomeénes d’invasion ont de tout temps joué un role
déterminant dans la structuration des communautés. Cette conception implique
une distinction entre le caractére normal du phénomeéne et la responsabilité que
I’homme prend dans la fréquence et dans les modalités de sa répétition. C’est dans
I’augmentation de cette fréquence et dans la forme originale de ses modalités (mise



en contact d’entités biologiques appartenant a des biomes différents) que réside le
caractere anthropique (certains préféerent anormal) de la plupart des invasions
biologiques contemporaines.

Nos connaissances se sont récemment enrichies de nouvelles approches telles
que : 1) I’analyse de la symétrie des échanges lors de la soudaine mise en contact
de deux biocénoses indépendantes (conséquences de la tectonique des plaques ou
d’aménagements anthropiques) ; 2) le développement de plans expérimentaux
factoriels rigoureux pour étudier les relations entre installation d’allogene,
structure des communautés et régime de perturbation ; 3) les suivis des opérations
de lutte biologique qui impliquent des lachers massifs d’especes allogénes
prédatrices ou parasites.

Ces nouveaux champs d’investigation contribuent a faire progresser nos
connaissances dans un domaine pour lequel la demande sociétale est remarqua-
blement forte. Dans une certaine mesure, le probleme de 1’introduction d’organis-
mes génétiquement modifiés reléve aussi de cette problématique (Mooney &
Bernardi, 1990 ; Williamson, 1994 ; Kareiva et al., 1996).

La dispersion des envahisseurs est probablement le phénoméne pour lequel
les avancées théoriques sont les plus anciennes et les plus cohérentes (Fisher,
1937 ; Skellam, 1951 ; Holmes, 1993 ; Shaw 1995). Toutefois, les modeles de
dispersion se heurtent aux spécificités des relations espeéce-environnement, qui
constituent I’essence d’autres probléemes de dynamique de population. Aussi ai-je
choisi de focaliser le contenu de cet article sur ces dernieres interactions qui
représentent les meilleures perspectives de recherches.

L’exposé présentera : 1) 1’état actuel de la formulation de régles et de lois
dans le domaine des invasions biologiques ; 2) I’état de 1’art dans I’étude de la
perméabilité des communautés ; 3) I’état de I’art dans I’étude du profil écologique
de I’envahisseur ; 4) les différents impacts de 1’introduction d’espéces ; 5) les
perspectives de recherche dans le domaine.

REGLES ET LOIS

Les invasions biologiques relévent de plusieurs processus qui s’enchainent.
Toute invasion trouve son origine dans 1’installation d’une population consécutive
a un processus d’immigration ou d’introduction (pour les organismes végétaux, il
est d’usage d’utiliser le terme de naturalisation pour rendre compte du processus
d’installation). L’installation d’une population implique un taux d’accroissement
démographique suffisant pour qu’un seuil de viabilité soit atteint. Au-dela de ce
seuil, la dynamique de population peut s’emballer, et I’espéce allogéne connaitre
une prolifération plus ou moins intense. On parle alors d’especes envahissantes.
L’impact de telles espéces sur les communautés résidantes et sur les écosystémes
peut alors devenir important en modifiant de fagon significative les flux de matiere
et d’énergie. Du point de vue de 1I’économie humaine, la moitié des espéces
envahissantes étudiées ont impliqué un cofit significatif.

Si I’on fait exception de la dynamique de diffusion, les seules régles établies
en matiére d’invasions biologiques sont de nature probabiliste. Elles visent a
préciser la probabilité d’une installation durable apres introduction, et la proba-
bilité pour qu’une espeéce installée prolifere et ait un impact important sur les
communautés et les écosystemes (Holdgate, 1986 ; Williamson & Brown, 1986 ;



Di Castri, 1989). Les valeurs moyennes de ces deux probabilités sont estimées
autour de 10 % (de 5 2 20%) : il y a 10 chances sur 100 pour qu’une espece
introduite s’installe, et 10 chances sur 100 pour qu’une espece installée présente
des impacts importants sur les communautés et les écosysteémes. Pour Mark
Williamson (1993), la probabilité qu’une espéce soit introduite apreés avoir été
importée présente aussi une valeur proche de 10 %. A cause de la similarité de ces
valeurs de probabilités, la regle a été baptisée regle des dizaines (tens rule)
(Williamson, 1993).

L’intérét majeur de la régle des dizaines réside dans 1’analyse des situations
ou la probabilité d’invasion difféere fortement de 0,1, car de telles déviations
représentent une premicre source intéressante d’informations sur les processus
d’invasion (Williamson, 1996). Ces valeurs de probabilités varient en fait en
fonction des groupes, mais surtout en fonction des communautés d’accueil et des
modalités de l’introduction. L’installation est d’autant plus probable que les
introductions sont répétées et massives, comme 1’atteste la naturalisation de
nombreuses plantes allogénes comestibles ou d’insectes auxiliaires de 1’agriculture
(Williamson & Fitter, 1996). Dans ces deux cas, la répétition d’introductions
massives peut étre assimilée a des pluies de propagules dont I’intensité détermine
I’installation de populations viables, dés lors que survie et reproduction ne sont
altérées par aucun facteur limitant (Gotelli, 1991).

La probabilité d’installation atteint des valeurs plus élevées lorsque 1’intro-
duction concerne des milieux insulaires plutét qu’un continent (Elton, 1958 ;
Robinson et al., 1995 ; Simberloff, 1995). La faible résistance des communautés
insulaires a 1’invasion confirme le caractére insaturé et instable de ces commu-
nautés, prédit par la théorie de biogéographie insulaire (MacArthur & Wilson,
1967).

RESISTANCE DES COMMUNAUTES

Trois hypotheses alternatives ont été proposées pour définir les relations entre
la structure des communautés et leur susceptibilité a étre envahies par un allogéne.
La premiére s’inscrit dans la théorie de la niche formulée par Elton (1958). Elle
suppose que les assemblages les moins saturés sont les plus perméables a une
invasion car de tels assemblages déterminent la vacuité de certaines niches (Case,
1990 ; Law & Morton, 1996). Cette conception qui prévalait dans les années
soixante est étayée par les succes répétés des invasions dans les milieux insulaires,
mais aussi dans les milieux perturbés ou sujets a extinctions régulieres (Tilman,
1997).

Cependant, cette conception a été progressivement remise en cause par de
nombreuses exceptions. Dans un méme paysage, les milieux les plus riches en
especes accueillent en effet de fagon durable plus d’espéces allogénes que des
milieux perturbés et moins riches en especes (Robinson & Quinn, 1988 ; Robinson
et al., 1995 ; Planty-Tabacchi et al., 1996 ; Stohlgren et al., 1999).

Une seconde hypothese s’inscrit dans la conception de 1’équilibre dynamique
des communautés, proposée par Robert May (1973). Selon cette conception, les
hétérogénéités spatiales et temporelles déterminent des dynamiques locales
d’extinction et de colonisation qui influencent la richesse spécifique d’ensemble.
Dans ce contexte, les assemblages les plus riches en espéces sont aussi ceux qui



présentent les plus fortes dynamiques. Ce sont aussi les plus perméables aux
invasions car une espéce introduite peut profiter de ces dynamiques pour s’installer
durablement. Il est en effet plus facile de remplacer ou de déplacer localement une
espeéce dans un tel assemblage que dans un assemblage plus pauvre mais
caractérisé par la forte dominance de quelques espéces accaparant la quasi totalité
des ressources disponibles.

Dans le cadre de la théorie de structuration des communautés par la
compétition, Jonathan Roughgarden (1983) a proposé un schéma théorique de
remplacement d’une espéce par une autre qui contribue a cette conception
d’équilibre dynamique (Fig. 1). Ce schéma implique que 1’espéce introduite
présente un avantage sur 1’espeéce résidante, par exemple une taille corporelle
supérieure, qui donne acces a un spectre de ressources plus large. La compétition
entre les deux espeéces va entrainer chez chacune d’entre elles un déplacement de
caractere, par exemple de la taille corporelle. Selon cet exemple, une diminution
de la taille chez I’espéce résidante rendra possible I’évitement de la compétition
avec I’espece introduite par une plus grande spécialisation et par 1’occupation de
micro-habitats particuliers. Chez 1’espéce introduite, la diminution de la taille
corporelle sera la conséquence d’une adéquation avec la capacité biotique. Mais
cette réduction de taille corporelle chez I’espéce allogéne rendra possible un
nouvel épisode d’introduction. Une telle conception de structure dynamique
permet d’expliquer le succes d’especes introduites dans des communautés en
apparence riches et saturées.

Récemment Hutson & De Angelis (1994) ont complété ces conceptions en y
ajoutant une condition de ressources non limitantes. Cette hypotheése a été
confirmée par plusieurs études récentes, en particulier expérimentales (Robinson
& Quinn, 1988 ; Robinson et al., 1995 ; Stohlgren et al., 1999). A cet égard, des
communautés pauvres en especes, mais fortement dominées par une ou deux
espeéces se montreront peu perméables aux invasions car on peut s’attendre a ce
que I’essentiel des ressources soit monopolisé par ces espéces dominantes. Les
activités humaines jouent a cet égard un réle important en injectant dans certains
écosystémes des quantités importantes de nutriments, soit de fagon directe
(eutrophisation, engrais), soit indirecte par la culture ou I’introduction de plantes
fixatrices d’azote dont 1’excédent favorise D’installation d’espeéces allogénes
(Hobbs & Humphries, 1995). De la méme maniére, certaines perturbations, telles
que le feu, peuvent rendre disponibles des nutriments qui seraient demeurés
inaccessibles a des envahisseurs potentiels.

Une troisieme hypotheése s’inscrit dans la conception selon laquelle les
processus de coévolution ont forgé des communautés composées d’especes
coadaptées a leurs interrelations réciproques (Vermeij, 1991 ; Lodge, 1993). Plus
le degré de coadaptation est élevé, plus I’assemblage est « sophistiqué » (sophis-
ticated, speciose). Plus 1’assemblage est sophistiqué et moins il est perméable aux
invasions, car plus il est difficile pour une espece allogéne de s’intégrer au réseau
trophique sans étre éliminée par la prédation, le parasitisme ou la compétition.
Cette hypotheése est supportée par les analyses d’invasions consécutives de la
tectonique des plaques (revue dans Vermeij, 1991). Dans la plupart des cas,
I’échange d’espéces entre les milieux ainsi mis en contact s’est montré dissymé-
trique. La communauté receveuse (la plus perméable aux invasions) est celle qui
présentait la fréquence d’extinctions la plus élevée avant la mise en contact des
biocénoses. D’une facon générale, ces extinctions ont été largement compensées
par les invasions. Les ouvertures des canaux de Suez et de Panama donnent
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Figure 1. — Modele de remplacement d’espéce dans une communauté en équilibre dynamique. La

courbe en cloche indique la disponibilité des ressources par rapport a un trait biologique comme la
taille corporelle dans la population considérée. En A, une population résidante présente une taille
corporelle optimum (barre blanche). La fleche indique la taille corporelle d’une espéce introduite. En
B, la dominance de I’espéce introduite entraine par compétition une diminution de taille corporelle
chez I’espece résidante. L’espéce introduite évolue alors vers la taille optimale. En C, I’espéce
résidante présente une taille corporelle spécialisée pour certains microhabitats. Le changement de
taille corporelle de I’espéce introduite permet un nouveau cycle d’invasion par une espéce de taille
supérieure (d’aprés Roughgarden 1983).

aujourd’hui I’opportunité de tester ces prédictions a de vastes échelles (Por, 1978).
Si I’hypothese de la communauté sophistiquée est séduisante, son pouvoir prédictif



se trouve cependant limité par notre faible aptitude a analyser le degré de
coévolution et de coadaptation des especes appartenant 2 un méme assemblage.

LE PROFIL D’UN ENVAHISSEUR

Etablir une liste d’espéces susceptibles de proliférations implique que soit
préalablement défini le profil d’un envahisseur. Un tel projet considere quatre ty-
pes de caracteres: I’aptitude a la dispersion et a la colonisation, 1’origine
phylogénétique, les caractéristiques écologiques de la communauté d’origine, et la
dynamique de la population d’origine.

Selon une conception intuitive, le succeés d’une installation repose sur les
qualités dispersives et colonisatrices de 1’espece introduite. En fait, les récents
développements de I’analyse des stratégies biodémographiques démontrent qu’un
bon colonisateur présente des traits qui lui permettent de s’installer rapidement
dans des sites ol la compétition se trouve reldchée, sous 1’effet d’une perturbation
par exemple. La persistance d’un colonisateur dépend donc du maintien de la
perturbation. Si cette derniére n’est qu’occasionnelle, la présence du colonisateur
sera fugitive (Lavorel et al., 1994).

Si certains envahisseurs présentent bien de bonnes aptitudes a la colonisation
et s’installent dans des milieux régulierement perturbés comme les vallées
alluviales ou les milieux ouverts (Crawley, 1986 ; Rejmanek & Richardson, 1996),
la plupart s’installent durablement, comme nous 1’avons vu, dans des communau-
tés relativement peu perturbées au sein desquelles ils déplacent les flux de matieére
et d’énergie. Dans ce contexte, les traits biologiques qui permettent une telle
installation déterminent des capacités plus compétitives que colonisatrices.

A T’appui de cette conception vient le fait que les espéces envahissantes ne
présentent pas de grandes aptitudes a la dispersion, alors que cette qualité est
nécessaire au succes d’une espece colonisatrice. Chez les plantes, les espéces les
plus envahissantes utilisent plus la voie végétative que les graines pour leur
reproduction, ce qui est un trait caractéristique d’aptitude compétitive, en
particulier en milieu terrestre (Thompson et al., 1995 ; Barrat-Segretain, 1996).
D’autre part, I’étude des introductions anthropiques intéresse par essence des
especes qui ont nécessité un agent de transport pour assurer leur transfert. Chez les
fourmis, comme chez les mammiferes, les espéces les plus envahissantes sont, a
I’échelle de la planéte, les plus anthropophiles (Passera, 1994).

Un autre facteur de succeés réside dans le différentiel entre la stratégie
biodémographique et/ou le mode d’acquisition de ressources de ’allogéne par
rapport aux espéces autochtones. Le succes de I’Ecureuil gris aux dépens de
I’Ecureuil roux dans les foréts de feuillus des iles Britanniques repose, entre autres
choses, sur un avantage dans la capacité a digérer les glands (Kenward & Holm,
1993).

L’origine de telles différences entre taxons peut avoir des bases phylogéné-
tiques, les espéces envahissantes se recrutant souvent dans des familles originales
comptant peu d’espeéces. Cet avantage a la différence a été clairement illustré par
I’analyse des origines phylétiques des plantes non natives des fles Britanniques qui
y ont réussi une installation durable (Fig. 2). Le coefficient d’installation d’un
allogene (qui exprime pour chaque famille de plante la probabilité d’installation
d’une espece) est inversement proportionnel au nombre d’espéces présenté par la
famille a laquelle cet allogéne appartient (Williamson & Brown, 1986).
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plantes des iles Britanniques (d’aprés Williamson & Brown, 1986).

Certaines études laissent supposer d’autre part que ’aptitude a I’installation
dans des communautés exotiques est partagée par des espéces phylogénétiquement
proches (Rejmanek & Richardson, 1996 ; Reichard & Hamilton, 1997). Toutefois,
cette these a été contestée (Ewel et al., 1999), et la part des origines phylogéné-
tiques dans la prédiction des aptitudes a 1’invasion doit étre réévaluée (Thompson
et al., 1995 ; Pysek 1998).

Enfin, les bons envahisseurs se recrutent parmi des espéces qui présentent des
sources démographiques importantes. Leur aire de répartition originelle est
étendue, et leur abondance au sein de cette aire élevée (O’Connor, 1986 ;
Rejmanek, 1995 ; Goodwin et al., 1999). Elles proviennent souvent de commu-
nautés « sophistiquées » dans lesquelles elles se trouvent adaptées aux relations
biotiques (compétition, prédation, parasitisme) (Vermeij, 1991 ; Lodge, 1993).

En résumé, des progres récents ont été accomplis dans la définition du profil
de I’envahisseur potentiel. Un pays comme 1’Australie a déja établi une « liste



blanche » d’especes dont I’introduction est subordonnée a un examen critique
(Malakoff, 1999). Toutefois, les conjectures sont encore nombreuses qui nécessi-
tent des études approfondies. Les propositions suivantes méritent de faire 1’objet
d’études dans la perspective de listes d’especes a risque : i) un bon envahisseur se
trouvera dans des groupes taxinomiques particuliers, caractérisés par des stratégies
biodémographiques particulieéres et comptant peu d’espéces ; ii) ses caractéristi-
ques biologiques seront différentes de celles des espéces présentes dans la
communauté d’accueil ; iii) son aire de distribution originelle sera assez étendue
et/ou son abondance élevée.

INTERACTION ENTRE DYNAMIQUE DES COMMUNAUTES
D’ACCUEIL ET STRATEGIES BIODEMOGRAPHIQUES
DES ALLOGENES

Comme nous venons de le voir, le succes de l’installation d’un allogéne
dépend des interactions dynamiques entre structure de la communauté d’accueil et
stratégie biodémographique de I’espéce introduite. Pour la clarté de 1I’exposé, nous
allons considérer trois niveaux d’analyse : le niveau local, le niveau régional, et un
niveau historique.

Si I’on fait abstraction de I’impact de la prédation et du parasitisme, la
disponibilité en ressources et le régime de perturbation représentent les facteurs
déterminants du succeés d’une introduction (Enserink, 1999). La disponibilité en
ressources devrait &tre évaluée par la capacité pour une espeéce donnée de
détourner une partie des flux d’énergie et de matiere de I’écosystéme considéré.
Une telle capacité suppose une meilleure efficacité que celle des membres de la
communauté résidante en termes de vitesse de transformation. Identifier dans un
écosysteme les relations entre efficacité de transformation et susceptibilité a
I’invasion constitue un projet intéressant. Dans ce contexte, 1’originalité des modes
d’acquisition de ressources de I’espéce introduite par rapport aux membres de sa
propre guilde doit jouer un rdle important.

Les milieux réguliérement perturbés présentent des contraintes particulieres.
En limitant localement les pressions de compétition, les perturbations créent des
conditions favorables a I’implantation temporaire de nouvelles especes. Une
nouvelle espeéce ne peut toutefois s’installer durablement que si elle présente des
adaptations biodémographiques au régime local de perturbations.

Au planrégional cependant, les milieux perturbés peuvent servir d’espaces de
propagation pour les especes envahissantes, Les réseaux arborescents des vallées
alluviales jouent a cet égard un rdle important (Planty-Tabachi et al., 1996). Les
déboisements et débroussaillages des abords de routes ou des emprises de lignes
électriques peuvent étre assimilés a des perturbations physiques régulieres qui
permettent I’implantation et le maintien d’espéces végétales herbacées et arbusti-
ves. Les réseaux routiers et électriques représentent aussi de ce fait des voies
importantes de pénétration des paysages par des especes allogénes (Bennet, 1991 ;
Verheyden & Meunier, 1999 ; Baker, 1999).

Un degré élevé de connexité favorisera la propagation d’un allogéne pourvu
que la population source présente une forte dynamique. En multipliant les voies de
communication entre toutes les parties du monde, I’homme crée pour certaines
especes des niveaux de connexité plus élevés qu’ils ne ’ont jamais été. Les



réseaux routiers, mais aussi les voies aériennes, fluviales et maritimes représentent
des voies de dispersion d’une redoutable efficacité. Lorsqu’un bateau de commerce
doit appareiller a vide, il compense son déficit inertiel en remplissant ses ballasts
de centaines de m> d’eau de mer non filtrée, contenant des milliers d’organismes.
Ces derniers seront autant de candidats a 1’installation dans les régions portuaires
de destination. Aux Etats-Unis, on attribue a ce mode de dissémination 1’instal-
lation d’une cinquantaine d’especes allogénes dans la baie de San Francisco et
d’une quarantaine dans la région des Grands Lacs (Baskin, 1996).

Nous trouvons 1a un paradoxe de I’aménagement du territoire : alors que de
nombreuses activités, en particulier de transport, entrainent une fragmentation des
habitats pour de nombreuses especes résidantes, sans égale au cours de 1’histoire
de la biosphére, ces mémes activités créent des conditions de dispersion et de
pénétration pour d’autres espeéces, elles aussi sans égales dans I’histoire de la
biosphére. Or, le degré d’insularité d’un fragment d’habitat, qui se caractérise a la
fois par la restriction de sa superficie et par son isolement par rapport a des
fragments d’habitats de méme type, augmente sa vulnérabilité a 1’installation
d’une espéce allogene.

Jamais les paysages n’ont été aussi favorables aux invasions biologiques.
L’augmentation de la fréquence des transferts d’espéces entre les communautés
implique de substituer a des assemblages « sophistiqués » de nouveaux assembla-
ges dont on peut attendre qu’ils soient plus instables, car composés de partenaires
n’ayant pas entretenu de relations coévolutives. Une telle augmentation de
I’instabilité des assemblages devrait favoriser I’installation de nouvelles espéces,
entrainant ainsi les communautés biologiques dans un cercle vicieux d’altération
de leur structure et de leur dynamique.

Au plan historique, des phénomenes répétés d’extinction augmentent la
vulnérabilité d’une communauté a 1’installation d’une espéce introduite. Cette
conception est soutenue par des analyses paléogéographiques d’événements de
mise en contact de communautés isolées depuis de longues périodes. Les
ouvertures des canaux de Suez et de Panama donnent 1’opportunité d’étudier de
tels phénomenes a I’échelle du siecle (Stehli & Webb, 1985 ; Vermeij, 1991).

Certains phénomenes d’invasions avec prolifération ont ensuite été suivis par
un effondrement démographique (boom-and-bust) (Williamson, 1996). De tels
phénomenes ne sont pas encore bien compris faute d’un recul temporel suffisant.
Les causes peuvent étre intrinséques a 1’espéce introduite dans le cas d’un fort effet
fondateur (réduction de la diversité génétique si le nombre d’individus introduits
est restreint). Mais elles peuvent aussi étre écologiques par modification progres-
sive des relations de I’espéce introduite avec la communauté d’accueil (épuisement
des ressources disponibles, adaptation de prédateurs et de parasites au nouvel
hote).

Comme toute entité biologique, I’espéce introduite évolue aussi sous des
pressions sélectives différentes de celles qu’elle subissait dans son milieu
d’origine. De mé€me, on peut attendre que les interactions de cette espéce avec les
especes natives entrainent des modifications évolutives chez ces dernieres.
L’impact d’une introduction sur 1I’écosystéme pourrait ainsi se trouver progressi-
vement atténué par de tels phénomenes évolutifs.

Toutefois, la génostasie est souvent considérée comme trop élevée pour que
des phénomenes évolutifs soient perceptibles a I’échelle de la gestion des milieux
(Bradshaw, 1991). De plus, les populations introduites sont souvent caractérisées
par une faible diversité génétique car les effectifs de ces populations sont



restreints. Sur le front d’invasion, la diversité génétique se trouve encore altérée si
la progression s’effectue par déplacements de petits groupes d’individus fonda-
teurs. Par faute de diversité, la sélection naturelle ne peut effectuer de tri et
I’évolution biologique se trouve alors considérablement ralentie. Cependant,
plusieurs études suggerent que les introductions peuvent entrainer des modifica-
tions phénotypiques ou comportementales. De telles modifications peuvent résul-
ter de la dérive génétique, mais aussi de modifications de la relation gene-
environnement au cours du développement (Ross et al., 1996 ; Simberloff &
Stilling, 1996 ; Ehler, 1998).

LA PREVISION DES IMPACTS : UNE PERSPECTIVE DE RECHERCHES

Comme nous 1’avons vu, peu d’introductions se sont soldées par une
profonde modification de la dynamique des communautés et du fonctionnement
des écosystémes. Dans la plupart des cas, les espéces introduites enrichissent les
assemblages d’espéces sans provoquer ni extinction ni prolifération.

Prédire dans quelles conditions une introduction aura un fort impact sur les
écosystémes demeure une perspective de recherche. A la lumiere des invasions
calamiteuses, on peut supposer que les introductions a fort impact impliquent des
allogénes qui différent des espéces résidantes par leur position systématique et/ou
par leur mode d’acquisition des ressources. Ces hypothéses doivent encore étre
validées autant par des démarches expérimentales rigoureuses en conditions
contrdlées, que par des approches comparatives incluant des facteurs phylogéné-
tiques. Pour chaque biome, des listes d’espéces a risque pourraient ensuite étre
établies. Cette démarche doit intégrer les perspectives de modifications climati-
ques qui peuvent aussi favoriser les phénomenes d’invasion (Petren & Case, 1998 ;
Dukes & Mooney, 1999).

Parmi les introductions qui ont un fort impact sur les écosystémes figurent
celles qui impliquent des especes clés de voiite. Ce terme s’attache aux espeéces
dont I’'impact sur les flux de matiere et d’énergie est disproportionné par rapport
a leur propre biomasse. Un grand nombre d’agents pathogénes relévent de cette
définition, mais aussi des herbivores ou des organismes « ingénieurs» qui
modifient le milieu physique comme le font le castor ou les plantes fixatrices
d’azote (Vitousek, 1990). Une espece ne joue pas un rdle clé de voiite par essence,
car c’est plus I’interaction entre une espece et un environnement qui définit cette
fonction. Le castor ne construit de barrages que dans des conditions particuliéres
de géomorphologie fluviale. Le caractére combustible, ou non combustible, ne
confére a une plante des propriétés de clé de voiite que dans des milieux ou les
risques d’incendie sont forts (Mark & D’Antonio, 1998).

Estimer objectivement 1’impact d’une introduction sur les services rendus par
un écosystéme demeure un important enjeu de recherche (Haury & Pattee, 1997).
Un tel enjeu implique que les services rendus soient définis et mesurés objecti-
vement. S’il est relativement facile d’estimer en termes économiques le tonnage de
poissons péchés dans un lac, il I’est moins d’estimer 1’influence de la limpidité des
eaux sur le bien-étre des populations riveraines ou sur la fréquentation touristique.
Dans ce lac hypothétique, I’introduction d’un animal filtreur, comme la moule
zébrée, entrainera sans doute une diminution de la turbidité des eaux. En diminuant
les ressources nutritives, cette diminution de turbidité aura eu un effet négatif sur



la quantité de poissons péchés, mais en revanche un probable effet positif sur la
fréquentation touristique. Etablir un tel bilan de fagon objective est une démarche
rarement mise en ceuvre. Elle doit faire interagir des acteurs des sciences
biologiques et des acteurs des sciences socio-économiques.

Au cours de la derniére décennie, la conservation de la biodiversité est
devenue une préoccupation importante des gestionnaires du milieu naturel.
L’influence de I’introduction d’un allogéne se mesure ici en termes d’extinction,
de raréfaction ou d’altération d’espece(s) indigene(s). D’un point de vue sociétal,
I’appréciation de cet impact doit Etre intégrée a 1’évaluation de 1I’écosystéme. Pour
reprendre I’exemple de I’introduction de 1a Moule zébrée dans notre lac hypothé-
tique, un probleme de biologie de conservation se pose si 1’introduction entraine
la disparition d’une espece indigéne de mollusque bivalve. Le « coiit » de cette
disparition doit &tre lui aussi estimé, éventuellement par le colit des mesures a
prendre pour maintenir ou restaurer une population viable de 1’espéce en danger.

Un effort particulier doit étre fait dans le domaine de la biologie des
populations. Les méthodes de la biologie de la conservation qui établissent les
conditions de viabilité d’une population doivent étre appliquées au traitement des
invasions ou des proliférations (Legendre et al., 1999). Ces méthodes doivent
intégrer la fragmentation des habitats (fonctionnement en métapopulation). Les
phénomenes de prolifération-effondrement (boom-and-bust) sont trés mal connus.
L’effondrement de la population envahissante dépend-elle de modifications des
relations biotiques (prédation, parasitisme, compétition), d’un épuisement de
ressources consécutif a la phase de prolifération, ou de phénomenes génétiques
(dérive, manque de diversité) ? Les phénomenes d’hybridation ou d’introgression
génomiques doivent faire I’objet d’une attention particuliere (Rhymer & Simber-
loff, 1996 ; Huxel, 1999).

Si prédire les phénomenes d’invasion et leurs conséquences apparait
aujourd’hui encore comme un Graal, un tel défi impose a I’écologie de faire preuve
de maturité. A cet égard, les avancées méthodologiques et théoriques des derniéres
années ont modifié, quelquefois radicalement, nos conceptions de la dynamique
des invasions et des relations entre especes. Ce mouvement devrait s’amplifier
dans les années a venir pour réduire les incertitudes quant a la gestion des
introductions d’espéces, délibérées ou involontaires. Les remarquables succes
enregistrés dans le domaine de la lutte biologique en sont des manifestations
patentes. Une évaluation objective des modifications de fonctionnement des
écosysteémes en termes de coiits et de bénéfices pour les sociétés humaines devra
aussi étre conduite. Une telle évaluation pose cependant le probleme aigu de la
quantification objective de la valeur « patrimoniale » d’une espéce lorsque la
persistance de cette derniére est menacée par 1’introduction d’un allogene.
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