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1. INTRODUCTION

Avec l’intensification des échanges inter-continentaux, 
les activités humaines ont donné une dimension 
nouvelle aux capacités de dispersion des espèces 
végétales (Weber, 1997 ; Cronck et al., 2001 ; Reichard 
et al., 2001 ; Prinzing et al., 2002). Le bouleversement 
qui en découle dans les patrons de répartition des 
végétaux est au cœur du phénomène d’invasion par les 
plantes, et plus globalement du phénomène d’invasion 
biologique. Ce dernier est actuellement reconnu comme 
l’une des causes principales de perte de biodiversité 
dans le monde (Parker et al., 1999 ; Sala et al., 2000 ; 
Cronck et al., 2001). Il est directement impliqué dans 
la disparition d’espèces autochtones (Vitousek et al., 
1996), mais aussi dans des préjudices aux activités 
humaines ou dans l’émergence de problèmes sanitaires 
(Mack et al., 2000 ; Perrings et al., 2000 ; Pimentel 
et al., 2000). La prise de conscience du phénomène 

connait un véritable essor depuis les années 1980, de 
sorte que l’étude des invasions biologiques est l’une 
des disciplines de l’écologie à s’être développée le plus 
rapidement (Pysek et al., 2004). Celle-ci a conduit à des 
politiques de sensibilisation et de gestion des plantes 
exotiques invasives (Booth et al., 2003), mais aussi à 
de nouvelles perspectives de recherche (Callaway et 
al., 2006). En effet, parallèlement aux impacts négatifs 
qu’elles engendrent, les invasions biologiques peuvent 
être considérées comme des expériences, non-voulues, 
à grande échelle spatiale (i.e. de l’ordre du continent 
ou d’une ile) et temporelle (de l’ordre du siècle), sans 
rapport avec les expériences planifiées. À ce titre, 
les plantes invasives comptent actuellement parmi 
les meilleurs modèles d’étude en biologie évolutive 
(Thompson, 1998). L’étude des changements évolutifs 
rapides chez les végétaux offre de multiples intérêts 
et donne lieu à un nombre grandissant d’études, 
soulignant l’importance de considérer les espèces 
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comme potentiellement fluctuantes, et non comme des 
entités homogènes et immuables (Lee, 2002). Utiliser 
des plantes invasives comme modèles pour étudier les 
changements évolutifs rapides offre plusieurs avantages 
(Thompson, 1998 ; Reznick et al., 2001 ; Hänfling 
et al., 2002 ; Lee, 2002) : l’historique de l’introduction 
et de la colonisation est souvent documenté, ce qui 
place les différenciations observées dans un laps de 
temps connu, il y a généralement du matériel végétal 
en suffisance pour toute expérimentation et celui-ci est 
de culture facile. De plus, l’étude du potentiel évolutif 
des espèces introduites est crucial pour comprendre 
et anticiper les processus d’invasions (Lee, 2002 ; 
Dietz et al., 2006). En effet, l’approche “ écologique ” 
traditionnelle a montré ses limites et révélé un manque 
de compréhension de la dynamique des populations : 
à ce jour, elle n’a permis aucune généralisation sur les 
raisons de l’invasion et ne permet pas de prédire les 
organismes potentiellement invasifs (Lambrinos, 2004 ; 
Dietz et al., 2006). Ceci souligne l’intérêt d’introduire 
une explication potentielle, complémentaire, de 
l’invasion : les changements évolutifs rapides.

Selon de nombreux auteurs, il existe des caractères 
clés, typiques des plantes envahissant avec succès 
des zones où elles ont été introduites (Baker, 1974 ; 
Rejmanek, 1995 ; Rejmanek et al., 1996 ; Kolar et al., 
2001 ; Grotkopp et al., 2002 ; Ellstrand et al., 2006). 
Ces caractères expliqueraient la capacité d’invasion 
d’une espèce. L’identification de ces caractères 
pourrait orienter les mesures de prévention, et cette 
approche a été fortement développée (Kolar et al., 
2001), sans toutefois faire l’unanimité quant à son 
pouvoir prédictif (Crawley, 1987 ; Perrins et al., 
1992). L’identification de ces caractères permettrait, 
par ailleurs, de connaitre les traits dont il est important 
de suivre l’évolution rapide face aux changements de 
conditions environnementales.

L’histoire de vie est la distribution des évènements 
importants au cours de la vie d’un individu qui 
contribuent directement à la production et à la survie 
des descendants. Elle est donc une notion centrale en 
biologie évolutive. Un trait d’histoire de vie est tout 
caractère mesurable relatif à cette histoire de vie tel 
que l’âge de la maturité sexuelle, la taille de l’individu 
à un âge donné ou le nombre de diaspores produites en 
une saison. 

Dans cet article, nous nous focaliserons sur les 
évolutions de traits d’histoire de vie observés lors 
des différentes phases d’invasions chez des espèces 
végétales. Nous rappellerons d’abord les différentes 
phases de l’invasion, en présentant les processus 
évolutifs potentiellement associés. Nous présenterons 
ensuite les deux approches complémentaires 
généralement utilisées dans cette discipline : les 
comparaisons entre aires d’indigénat et d’introduction, 
et les études menées au sein de l’aire d’invasion.

2. PHASES DE L’INVASION ET PROCESSUS 
ÉVOLUTIFS ASSOCIÉS

Richardson et al. (2000) décrivent le processus d’inva-
sion selon une séquence introduction-naturalisation-
invasion. Le passage d’une étape à l’autre nécessite 
le franchissement d’une ou de plusieurs barrière(s) 
naturelle(s), et peut s’accompagner de changements 
évolutifs (Figure 1).

L’introduction implique l’apport de propagules 
ou d’individus dans un site nouveau, situé hors de 
l’aire de répartition naturelle. L’homme joue un rôle 
fondamental, voulu ou accidentel, dans cette dispersion 
à longue distance. Il aide les espèces à passer outre la 
barrière géographique. Ces propagules doivent ensuite 
se développer jusqu’au stade de la population adulte en 
passant la barrière des conditions environnementales 
locales. La phase d’introduction peut induire un effet 
de fondation, ou effet fondateur, c’est-à-dire une 
réduction de la diversité génétique au sein de la zone 
introduite (Brown et al., 1981 ; Barrett et al., 1990). 
En effet, le pool génétique introduit peut ne pas être 
représentatif de toute la variabilité génétique de l’aire 
d’indigénat.

La naturalisation nécessite que les individus de la 
(des) population(s) introduite(s) donnent lieu à une 
nouvelle génération pour atteindre le stade de population 
viable sans nouvel apport de propagule. Pour cela, 
l’espèce doit passer outre les barrières empêchant la 
reproduction végétative à long terme ou la production 
de descendance. À ce stade, les évènements évolutifs 
possibles sont la sélection de génotypes pré-adaptés au 
sein du pool génétique introduit, l’effet de fondation, 
la formation de nouvelles lignées génétiques par 
croisement entre génotypes jusque là isolés dans l’aire 
native. 

L’expansion, menant à l’invasion, nécessite que 
la population initiale génère de nouvelles populations 
viables en passant outre la barrière de la dispersion. 
Une fois l’expansion en cours, les barrières à franchir 
sont liées aux conditions environnementales dans les 
habitats progressivement envahis. Elles sont diverses, 
et peuvent être plus ou moins graduelles. En général, 
elles s’opposent aux plantes passant d’environnements 
favorables, anthropisés, riches en ressources, à des 
milieux plus résistants quant aux facteurs biotiques et 
abiotiques (Dietz et al., 2006). Les évènements évolutifs 
liés à l’expansion dans la zone envahie peuvent être 
la dérive génétique, le filtrage par sélection des 
génotypes pré-adaptés, les recombinaisons génétiques 
par croisement suivis de la sélection graduelle des 
génotypes adaptés (adaptation), l’hybridation (Ellstrand 
et al., 2006 ; Tiébré et al., 2007b) et/ou l’introgression 
(Suehs et al., 2004), la polyploïdisation (Baumel et al., 
2001). Ces différents processus ne sont pas exclusifs et 
peuvent se combiner au cours de l’invasion.



Évolution lors des invasions végétales 451

La phase d’expansion est fréquemment précédée 
d’une phase de latence de quelques dizaines voire 
quelques centaines d’années (Kowarik, 1995 ; 
Williamson, 1996). Cette latence peut s’expliquer de 
différentes façons : le temps inhérent à la croissance 
des populations, le temps nécessaire aux organismes 
pour surmonter les contraintes écologiques, le temps 
nécessaire à l’acquisition de nouvelles capacités 
liées aux facteurs génétiques améliorant la fitness des 
individus, etc. (Kowarik, 1995).

3. ÉTUDE DE L’ÉVOLUTION RAPIDE DES 
TRAITS D’HISTOIRE DE VIE

La base théorique présentée ci-dessus fait l’objet d’un 
nombre grandissant de validations empiriques. Le rôle 

des évolutions rapides, ayant lieu sur des laps de temps 
de l’ordre du siècle, est de plus en plus souvent souligné 
dans les processus écologiques et principalement dans 
ceux liés aux invasions (Thompson, 1998 ; Weber et al., 
1998 ; Sakai et al., 2001 ; Lee, 2002 ; Maron et al., 
2004b). Certaines espèces dont les aires d’invasion 
sont déjà importantes peuvent montrer des adaptations 
locales, et ce d’autant plus qu’un niveau élevé de 
variation génétique permet une réponse rapide à la 
sélection naturelle. Dès lors, les conditions favorisant 
les adaptations incluent notamment un taux de 
reproduction croisée élevé, un nombre assez important 
d’individus fondateurs, la polyploïdie et la création 
de génotypes nouveaux suite aux croisements entre 
individus provenant de différentes zones d’introduction 
indépendantes. Par ailleurs, la rapidité de l’adaptation 
dépend de l’intensité de la pression de sélection et les 
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Figure 1. Représentation schématique des principales barrières limitant l’expansion des espèces introduites et différents 
processus évolutifs associés — Schematic representation of the main barriers that limit introduced species spread, and 
corresponding evolutionary events. 

Les ronds représentent des lignées génétiques de l’espèce invasive — dots are genetic lineages of the invasive species ; les triangles 
représentent une espèce native congénérique — triangles correspond to a native congeneric species ; les lignes pointillées sont les 
barrières à franchir pour devenir une espèce invasive — dotted lines are barriers that the species needs to pass to become invasive ; A : 
barrières géographiques inter- et/ou intracontinentales — geographical barriers ; B : barrières environnementales biotiques et abiotiques 
au site d’introduction — environmental biotic and abiotic barriers at the introduction site ; C : barrières reproductives empêchant la 
reproduction végétative à long terme ou la production de descendance — reproductive barriers ; D : barrières aux dispersions locales et 
régionales — barriers to dispersal ; E : barrières environnementales dans les habitats colonisés, allant de milieux facilement colonisés 
aux milieux plus résistants à l’invasion — environmental barriers in colonized habitats, from easily-colonized habitats to more resistant 
habitats ; Processus évolutifs  — evolutionary events : 1 : effet de fondation — founder effect ; 2 : sélection de génotypes pré-adaptés 
lors de la naturalisation — selection of pre-adapted genotypes during naturalization ; 3 : formation de nouvelles lignées génétiques par 
croisement entre génotypes jusque là isolés dans l’aire native — formation of new lineage by crossings between genotypes previously 
isolated in the native range ; 4 : recombinaisons génétiques et sélection graduelle de certains traits d’histoire de vie — genetic 
recombination and gradual selection of favourable life history traits ; 5 : dérive génétique liée à de faibles effectifs et/ou des effets de 
fondation répétés — genetic drift and/or repeated founder events ; 6 : sélection de génotypes pré-adaptés — selection of pre-adapted 
genotypes ; 7 : hybridation puis introgression — hybridisation and introgression. Adapté d’après Richardson et al., 2000 — adapted from 
Richardson et al., 2000.
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différenciations évolutives nécessitent que le flux de 
gènes entre populations soit relativement faible en 
comparaison des forces évolutives évoquées plus haut 
(sélection naturelle, dérive, etc.) (Lenormand, 2002).

Différentes études ont déjà mis en évidence des 
adaptations locales chez les espèces végétales (Hiesey 
et al., 1965 ; Rice et al., 1991 ; Monson et al., 1992 ; 
Turesson, 1992 ; Cordell et al., 1998). Ces adaptations 
ont trait à la morphologie, à la physiologie ainsi 
qu’à l’histoire de vie en général de ces espèces. La 
différenciation adaptative au niveau de populations 
introduites peut avoir lieu pour n’importe quel trait de 
vie, pour autant qu’il induise un avantage dans le nouvel 
environnement et qu’il y ait, à la base, une variation 
génétique pour ce trait. Les expérimentations en jardin 
commun (common garden experiment) déterminent 
dans quelle mesure des différences observées entre 
populations in situ ont une base génétique (e.g. Tureson, 
1922 ; Clausen et al., 1940). Ces expériences consistent 
à cultiver des plants issus de différentes populations 
en conditions parfaitement homogènes, en serre, en 
laboratoire ou en plein air. Dès lors, les conditions 
environnementales étant communes à tous les plants, 
les différences phénotypiques entre ceux-ci révèlent 
des différences génétiques. A priori, les expériences en 
jardin commun ne permettent pas de mettre en évidence 
l’intérêt évolutif des différences observées, puisque 
les résultats obtenus sont tributaires des conditions 
de culture (Thompson et al., 1991). Dans certains cas, 
toutes les conditions sont homogènes, sauf certains 
facteurs environnementaux qui sont volontairement 
modulés (tel que l’arrosage ou la fertilisation). Cela 
permet de quantifier la norme de réaction des différentes 
lignées génétiques à ces facteurs environnementaux 
(Schlichting, 1986 ; Whitton et al., 1995 ; Dechamps 
et al., 2007). Les transplantations réciproques (reci-
procal transplants) peuvent, elles, montrer que les 
organismes sont mieux adaptés à leur région d’invasion/
d’indigénat qu’à une autre (e.g. Lacey, 1988). Il s’agit 
d’expérimentations dans lesquelles plusieurs jardins 
communs sont installés, dans des conditions (e.g. 
géographiques ou édaphiques) représentatives de 
chaque (groupe de) population(s). Dans le cas d’une 
meilleure performance des populations locales (e.g. 
de la même zone géographique ou du même type de 
sol) dans les conditions correspondantes, l’adaptation 
de ces populations est mise en évidence et quantifiée 
(Kawecki et al., 2004). Les transplantations réciproques 
sont cependant plus difficiles à mettre en place, au 
niveau logistique, que les jardins communs uniques. 
Dans les deux cas, l’origine génétique des différences 
observées peut être remise en question si les effets 
maternels environnementaux n’ont pas été éliminés 
ou contrôlés (Roach et al., 1987). Ces effets sont dus 
au fait que les graines semées dans les expériences ont 
été produites dans des conditions différentes, selon 

leur origine. La façon dont chaque graine a été dotée 
par la plante-mère diffère donc, et peut induire des 
différences de trait de vie, dans la descendance, qui 
n’ont pas de base génétique. Pour limiter ces effets 
maternels, une première génération de plants peut être 
cultivée afin de réaliser des croisements contrôlés, en 
conditions homogènes, au sein des populations (Roach 
et al., 1987). Enfin, la mesure de la masse des graines 
préalablement à l’expérience permet de tenir compte 
des effets maternels dans l’analyse des résultats (e.g. 
Monty et al., 2009a).

Une autre méthode d’étude de l’évolution des 
populations introduites est l’analyse de la variation 
génétique neutre à l’aide de marqueurs moléculaires 
(Avise, 2004). Cette méthode renseigne efficacement 
sur les voies de colonisation suivies, l’identité des 
populations fondatrices au sein de l’aire d’invasion 
ou encore la localisation précise de la zone d’origine 
des populations introduites. De plus, les analyses 
moléculaires permettent de mesurer l’importance 
de la dérive génétique au sein des populations (via 
des paramètres tels que l’index de fixation, FST), et 
l’ampleur de la variation génétique introduite. Ceci 
est d’autant plus intéressant que cette dernière influe 
directement sur les évènements évolutifs ultérieurs 
(Brown et al., 1981 ; Barrett et al., 1990). Les analyses 
moléculaires sont donc complémentaires aux études 
sur l’évolution des traits d’histoire de vie et facilitent 
leur interprétation (Bossdorf et al., 2005).

Toutes les plantes invasives ne doivent cependant 
pas nécessairement leur succès à leurs possibilités 
d’adaptation rapide. Baker (1965) propose le terme 
anglais de general purpose genotype pour décrire 
des espèces qui prospèrent dans une large gamme 
d’environnements grâce à une grande plasticité 
phénotypique. Contrairement aux plantes devenant 
invasives par adaptation, celles possédant un general 
purpose genotype ne sont pas nécessairement favorisées 
par de nouvelles recombinaisons génétiques. Elles 
peuvent s’installer durablement à partir d’un faible 
nombre d’individus fondateurs et avoir des systèmes 
de reproduction de type autogame qui promeuvent 
avant tout l’assurance de la reproduction, plutôt que 
les échanges génétiques (Parker et al., 2003). Par 
ailleurs, de nombreuses plantes invasives ont des 
capacités de propagation végétative importante et 
peuvent étendre leur aire d’invasion sans subir de 
changements génétiques (e.g. Tiébré et al., 2007a). 
L’étude de l’évolution rapide des traits d’histoire de 
vie chez les espèces exotiques envahissantes se scinde 
traditionnellement en deux parties. Il y a d’une part les 
comparaisons entre les individus/populations de l’aire 
native et de l’aire d’invasion. D’autre part, l’étude peut 
se focaliser sur les évènements évolutifs ayant lieu au 
sein même de l’aire d’invasion, pendant l’expansion de 
l’espèce.



Évolution lors des invasions végétales 453

4. COMPARAISON ENTRE AIRE NATIVE ET 
AIRE D’INVASION

Nous répartirons les comparaisons entre aires natives 
et envahies en deux catégories : les comparaisons 
phénotypiques en populations naturelles et les 
comparaisons de traits d’histoire de vie en conditions 
homogènes (Bossdorf et al., 2005).

4.1. Comparaisons en populations naturelles

Chez certaines espèces végétales, il a été observé 
que les populations naturelles étaient plus grandes au 
sein de l’aire d’invasion que dans la zone d’indigénat 
(Eckert et al., 1996 ; Jakobs et al., 2004 ; Prati et al., 
2004) et même si ce résultat n’est pas général, aucune 
étude n’a pour l’instant montré la tendance inverse 
(Wolfe, 2002 ; Erfmeier et al., 2004 ; Vilà et al., 2005). 
Au niveau individuel, il a souvent été observé que 
les plantes exotiques étaient plus grandes et/ou plus 
fécondes dans l’aire d’introduction que dans l’aire 
native (Elton, 1958 ; Crawley, 1987 ; Buckley et al., 
2003 ; Prati et al., 2004). Même si les mécanismes ne 
sont encore que mal compris, plusieurs hypothèses 
ont été formulées et testées (Hierro et al., 2005). Une 
espèce introduite peut, notamment, rencontrer des 
conditions environnementales plus clémentes dans la 
zone d’introduction : réduction des herbivores, des 
compétiteurs efficaces ou des pathogènes adaptés 
(Darwin, 1859 ; Elton, 1958 ; Memmott et al., 2000 ; 
Fenner et al., 2001 ; Wolfe, 2002 ; DeWalt et al., 2004 ; 
Vilà et al., 2005). S’il s’agit d’une espèce envahissant 
grâce à une grande plasticité, la réponse se traduira par 
une croissance plus importante et/ou une descendance 
plus nombreuse, sans (ou presque) évènement(s) 
évolutif(s). Dans le cas précis de la diminution des 
ennemis naturels (pathogènes, herbivores), on parlera 
alors d’Enemy Release Hypothesis (ERH) (Elton, 
1958 ; Crawley, 1987). Cette hypothèse sous-tend 
que l’herbivorie est un facteur déterminant pour 
l’abondance des espèces dans une zone donnée, ce qui 
n’est pas évident pour tous les végétaux (Maron et al., 
2001). Si cette hypothèse a largement été testée, les 
essais de synthèse sur ce sujet indiquent que l’ERH ne 
peut que partiellement expliquer le succès des plantes 
invasives (Colautti et al., 2004). Par ailleurs, Bossdorf 
et al. (2005) soulignent l’importance de la distinction 
entre herbivores spécialistes et généralistes.

Si les comparaisons en populations naturelles 
révèlent des différences d’histoire de vie, elles 
ne permettent pas de dissocier les changements 
évolutifs de ceux liés à la plasticité phénotypique. 
Cette distinction implique des études en conditions 
homogènes.

4.2. Comparaisons de traits d’histoire de vie en 
conditions homogènes

S’il existe un compromis (trade-off) entre l’allocation 
de la plante à la croissance et à la défense, une 
autre hypothèse est que face à une diminution des 
ennemis naturels, ce compromis lui-même évolue. 
Les plantes de la zone introduite allouent plus de 
ressources à la croissance qu’à la défense, et ceci 
suite à une pression de sélection. Il y a alors de 
réels évènements évolutifs, et on parle d’Evolution 
of Increased Competitive Ability (EICA hypothesis) 
(Blossey et al., 1995). Cette hypothèse a stimulé 
les recherches en biologie évolutive, faisant l’objet 
de nombreuses études en jardins communs (Leger 
et al., 2003 ; Bossdorf et al., 2004 ; Maron et al., 
2004a ; Buschmann et al., 2005). Si, comparées aux 
populations de l’aire native, les populations invasives 
ont une croissance plus soutenue, mais une résistance 
plus faible face aux herbivores et aux pathogènes, 
l’hypothèse EICA est validée (Blossey et al., 1995). 
Les résultats sont jusqu’à présent contrastés, et il 
parait clair que d’autres hypothèses sont possibles pour 
expliquer les changements évolutifs observés chez les 
plantes exotiques (Hierro et al., 2005). En effet, des 
différenciations génétiques peuvent avoir lieu dans 
les populations introduites pour tout trait écologique 
propice dans le nouveau régime de sélection, pour 
autant qu’il existe une variation génétique pour ce trait. 
L’hypothèse de l’évolution de la capacité d’invasion 
(Evolution of Invasiveness hypothesis), plus générale 
qu’EICA, postule que des espèces exotiques ont pu 
atteindre leur niveau d’abondance et de dominance 
dans la zone d’introduction parce qu’elles ont 
connu des changements génétiques en réponse à des 
nouvelles pressions de sélection, liées à des facteurs 
biotiques ou abiotiques (Carroll et al., 1996 ; Sakai et 
al., 2001 ; Hänfling et al., 2002 ; Lee, 2002 ; Maron et 
al., 2004b). 

Parmi les traits d’histoire de vie pour lesquels des 
différenciations évolutives ont été montrées, les plus 
communs sont la biomasse, le taux de croissance et 
la fécondité. Le taux de croissance et la biomasse 
sont généralement plus importants au sein de l’aire 
d’invasion que de l’aire d’introduction (Blossey et al., 
1995 ; Siemann et al., 2001 ; Bastlová et al., 2002 ; 
Bossdorf et al., 2008 ; Cano et al., 2008). De même, 
les populations introduites montrent souvent une 
plus grande fécondité que les natives en conditions 
homogènes (Bastlová et al., 2002 ; Wolfe et al., 
2004 ; Buschmann et al., 2005 ; Stastny et al., 2005 ; 
Leger et al., 2007), même si des exceptions existent 
(Bossdorf et al., 2004 ; Buschmann et al., 2005 ; 
Bossdorf et al., 2008). Des différenciations d’ordre 
génétique ont également été montrées pour d’autres 
traits de vie : taux de survie hivernale (Monty et 
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al., 2009b), résistance à l’herbivorie (différences qui, 
couplées à des différences de croissance, font référence 
à l’hypothèse EICA), régulation de l’eau (Cano et 
al., 2008) et physiologie foliaire (Specific Leaf Area) 
(Cano et al., 2008). La plasticité phénotypique, i.e. la 
variabilité des traits de vie d’un génotype en réponse 
aux facteurs environnementaux, peut elle-même être 
différenciée entre les aires d’invasion et d’indigénat 
(Bossdorf et al., 2008 ; Cano et al., 2008). Enfin, les 
différenciations de systèmes de reproduction ont fait 
l’objet d’une récente revue bibliographique (Barrett 
et al., 2008), qui souligne que la sélection peut 
largement influer sur la période de floraison au cours 
de l’invasion.

5. ÉVOLUTION DE L’HISTOIRE DE VIE AU 
SEIN DE L’AIRE D’INVASION

Encore relativement peu d’études ont été réalisées, à 
ce jour, sur l’évolution des plantes exotiques lors de 
leur invasion dans l’aire d’introduction. Les premières 
d’entre-elles se sont focalisées sur les phénomènes 
évolutifs le long de gradients latitudinaux. Ces 
gradients traduisent des variations progressives de 
climat (températures, précipitations) et de longueur 
de saison de végétation, à l’échelle continentale. Ils 
peuvent donc correspondre à des pressions de sélection 
graduelles sur l’histoire de vie. Des variations clinales 
de croissance (en hauteur, en volume estimé et/ou en 
biomasse) avec la latitude, en jardins communs, ont 
ainsi pu être montrées chez Impatiens glandulifera 
Royle (Balsaminaceae), Hypericum perforatum L. 
(Hypericaceae), Eschscholzia californica Cham. 
(Papaveraceae) et chez deux espèces de Solidago 
(Asteraceae) (Weber et al., 1998 ; Kollmann et al., 
2004 ; Maron et al., 2004b ; Etterson et al., 2007 ; 
Leger et al., 2007). De façon comparable, des 
différences de délai de floraison (Weber et al., 1998 ; 
Kollmann et al., 2004 ; Montague et al., 2008), de taille 
d’inflorescence (Weber et al., 1998) et de fécondité 
(Maron et al., 2004b) en conditions homogènes ont 
été mises en relation avec la latitude des populations 
invasives. La plupart de ces études suggèrent qu’il y a 
eu évolution adaptative en relation avec les conditions 
environnementales rencontrées aux différentes 
latitudes. Une sélection d’ordre climatique agirait 
donc pour favoriser des génotypes pré-adaptés, ou de 
nouvelles recombinaisons génétiques apparues dans 
l’aire d’introduction. Si les gradients latitudinaux 
commencent donc à être relativement documentés, il 
n’en est pas de même pour les gradients altitudinaux, 
qui correspondent pourtant à des variations de climat 
comparables. À l’heure actuelle, seules deux études 
se sont penchées sur les différenciations d’espèces 
invasives le long de gradients d’altitude : l’une d’elle 

indique une différenciation de Senecio inaequidens 
DC. (Asteraceae) pour les traits de croissance (Monty 
et al., 2009a ; 2009b), alors que l’autre suggère que 
Verbascum thapsus L. (Scrophulariaceae) colonise 
des zones altitudinales contrastées grâce à une grande 
plasticité (general purpose genotype) (Parker et al., 
2003). Dans le cas de S. inaequidens, en conditions 
homogènes, la hauteur et la biomasse des plants 
diminue graduellement avec l’altitude des populations 
parentes. Cette différenciation, d’ordre génétique 
(Monty et al., 2009b) est mise en relation avec les 
variations climatiques rencontrées par les populations 
parentes (Monty et al., 2009a). Dans de nombreux 
cas (mais voir Monty et al., 2009a), l’interprétation 
des différenciations observées le long de gradients est 
rendue difficile par le fait que les espèces étudiées ont 
été introduites maintes fois, en divers endroits, dans 
l’aire d’invasion. Ceci est notamment le cas pour les 
espèces d’intérêt ornemental. Dès lors, les patrons de 
variation observés peuvent en partie être attribués à 
l’historique d’introduction, en plus des phénomènes 
évolutifs tels qu’adaptation, sélection de génotypes 
pré-adaptés et dérive génétique.

Si les gradients environnementaux représentent les 
cas les plus évidents de sélection au sein d’une aire 
de répartition, certaines études se sont intéressées à 
d’autres situations où la sélection naturelle pouvait 
influencer l’histoire de vie des plantes introduites. 
Ainsi par exemple, Rice (2006) a mis en évidence, chez 
Aegilops triuncialis L. (Poaceae) des adaptations à des 
conditions édaphiques extrêmes (sols de serpentine).

À côté des phénomènes de sélection et de dérive 
génétique, des changements brutaux de traits de vie 
peuvent apparaitre suite à des évènements d’hybrida-
tion dans l’aire d’introduction (Ellstrand et al., 2006). 
C’est notamment le cas dans les genres Carpobrotus 
(Aizoaceae) (Albert et al., 1997) et Gossypium (Wendel 
et al., 1990), où le phénomène s’est poursuivi jusqu’à 
l’introgression. Plus récemment, une étude sur le genre 
Fallopia (Polygonaceae) a montré que l’hybridation 
s’accompagnait de profonds changements d’histoire de 
vie, avec la restauration de la reproduction sexuée au 
sein de l’aire d’invasion (Tiébré et al., 2007b). Enfin, 
des phénomènes de polyploïdisation ont été montrés 
dans le genre Spartina au sein de l’aire d’invasion, 
qui semblent avoir induit le succès invasif du taxon 
alloploïde Spartina anglica C.E.Hubb. (Baumel et al., 
2001).

6. CONCLUSION ET PERSPECTIVES

Les plantes exotiques envahissantes sont en général 
des modèles appropriés pour adresser des questions 
quant à l’évolution des traits d’histoire de vie. Elles 
présentent en effet des avantages indéniables, tels 
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qu’un historique d’invasion documenté et inscrit dans 
un contexte temporel, une culture facile et une relative 
abondance. Parallèlement, la compréhension des 
mécanismes évolutifs impliqués dans le succès de ces 
espèces, et l’identification des traits de vie concernés, 
devrait permettre une meilleure compréhension du 
processus d’invasion. Deux principales approches ont 
pour l’instant été développées par les chercheurs : les 
comparaisons entre aires d’indigénat et d’invasion 
d’une part, et d’autre part, les comparaisons de 
populations invasives en relation avec des facteurs 
environnementaux. La première approche, développée 
plus tôt, fait actuellement l’objet d’une littérature 
suffisante pour dégager des patrons généraux et 
synthétiques. La seconde, moins étayée, devra encore 
faire l’objet de recherches avant toute généralisation. 
À l’avenir, les deux approches devront faire l’objet 
de synthèses dans une nouvelle vision, plus intégrée, 
du mécanisme complet d’invasion en relation avec 
l’évolution des espèces concernées. Il faudra, entre 
autres, relier l’aspect fonctionnel des changements 
de traits d’histoire de vie aux études phylogénétiques 
retraçant les patrons d’invasion. Les changements 
évolutifs présentés dans cet article peuvent influencer la 
rapidité et les patrons de l’invasion. Ils présentent donc 
un intérêt tant pour la biologie évolutive que pour la 
compréhension et la gestion des invasions biologiques. 
Néanmoins, le rôle direct de ces changements 
d’histoire de vie dans les succès d’invasion est 
toujours imprécis (Barrett et al., 2008), et le lien de 
cause à effet entre l’évolution des traits et l’invasion 
n’est pas nécessairement évident. L’intérêt fonctionnel 
des différenciations évolutives observées au sein de 
l’aire d’invasion devra donc, lui aussi, faire l’objet de 
recherches approfondies.
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