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Avant-propos

Le terme « invasion » fut utilisé pour la premiere fois dans un contexte écologique par Goeze
(1882, cité dans Rejmanek et al. 2002). 11 faisait référence a la prolifération d’organismes étrangers
dans de nouveaux environnements. Mais 1’étude scientifique des invasions biologiques prit réellement
son essor sous I’impulsion de Charles Sutherland Elton, un des fondateurs de 1’écologie moderne, qui
s’y intéressa des les années 1930 (Southwood & Clarke 1999, Simberloff 2000, Davis et al. 2001).
Son livre, « The Ecology of Invasions by Animals and Plants », publié en 1958, est le premier ouvrage
scientifique d’importance traitant des invasions biologiques. Depuis, leur étude a pris de plus en plus
d’ampleur dans la littérature scientifique internationale, notamment en Ecologie, et plus récemment en
Evolution (Fig. 1).

120 4 Figure 1. Nombre de publications
dans les journaux scientifiques
100 4 d’Ecologie et d’Evolution ol les
mots « invasion » ou « invasive »

80 1 font partie du titre, du résumé, ou
des mots clés.

60
Source : ISI Web of Knowledge / Web

40 - of Science. Formule utilisée pour la
recherche :

20 TS=(invasi*) AND SO=(ecolog* OR oikos OR oecologia
OR oecologica OR evoluti* OR natural* OR botan* OR
zoolog*)
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Les définitions d’« invasions biologiques » ou de « bioinvasions » sont nombreuses et different
les unes des autres (Elton 1958, di Castri 1990, Williamson 1996, Richardson et al. 2000b, Simberloff
2000, Davis & Thompson 2001, Davis ef al. 2001, Sakai et al. 2001, Rejmanek et al. 2002, Colautti &
Maclsaac 2004). Par exemple, certains considerent qu’il ne faut pas distinguer la soudaine
prolifération d’especes indigenes de celle d’especes allogenes (Davis ef al. 2001). D’autres pensent
qu’il faut se concentrer sur les especes ayant un impact négatif sur I’environnement (Davis &
Thompson 2001, mais voir Rejmanek et al. 2002). Pour notre part, nous avons choisi de nous limiter
aux especes exotiques. Les processus liés a leur invasion different en effet, a certains égards, de ceux
liés a la prolifération d’especes indigenes. Considérant en revanche toutes les especes allogenes,
qu’elles aient ou non un impact négatif, nous utilisons la définition suivante (di Castri 1990).

Une espece envahissante est une espece végétale, animale ou microbienne qui colonise un
nouvel environnement et y proliféere, loin de son aire d’origine, apres avoir, la plupart du temps, été

transportée par I’homme, intentionnellement ou non.




Biologie évolutive

et €écologie des
invasions biologiques

Résumé

La répartition des especes a la surface du globe est en constante évolution sous I’effet des
changements climatiques et tectoniques et des dispersions d’especes. L’anthropisation de la planete a
particulierement augmenté le nombre de ces déplacements. Une fois introduites, des populations
allogénes peuvent s’établir et devenir envahissantes, perturbant parfois fortement les écosystemes
envahis. Les conséquences écologiques et économiques de ces invasions sont considérables,
notamment en termes de réduction de la biodiversité. Chaque invasion peut étre décomposée en trois
phases : I’introduction, I’établissement de populations viables et la prolifération dans le nouvel
environnement. Les mécanismes démographiques, écologiques et génétiques qui interviennent au
cours de ces différentes étapes sont bien connus. Il est cependant difficile de prédire quelles sont les
populations capables d’envahir un écosysttme donné. La premiere approche permettant de
comprendre les bioinvasions est fondée sur une étude des caractéristiques écologiques des especes
envahissantes. Une deuxieme s’attache a rechercher les caractéristiques des écosystemes envahis.
Enfin, I’approche que nous encourageons s’intéresse au couple espeéce envahissante — €cosysteme
envahi. La compréhension des phénomenes d’invasion nécessite alors de résoudre deux paradoxes
« évolutifs » permettant de comprendre (1) pourquoi une espece « étrangere » réussit a s’établir et a
envahir un écosysteme auquel elle n’est pas adaptée, surpassant parfois des especes locales et (2)
pourquoi les populations envahissantes réussissent ensuite a s’adapter si rapidement a leur nouvel
environnement.




Tropique
du Cancer

Lquateur

Tropigue
du Capricorme

- Forét tropicale Désert extréme - Forét décidue tempérée
Gavane - Forét méditerransenns - Taiga [forét de Coniféres)

Desert I: Prairie temperée [steppe] - Toundra [arctique et alping]

lropique
dig Cancer

[gquateur

Tropigue

[ Meactiue - Palgarctique - Irdo-malaise
- Meéotropicale - Lifrotopicale - Sustralienne

Figure 2.A. Distribution des biomes a la surface de la Terre. B. Grandes régions biogéographiques
du globe définies par P. L. Sclater (1858).




A. Comment se répartit la biodiversité ?

Nous présentons dans cette partie quelques concepts de biogéographie qui décrivent la
répartition actuelle des especes et les mécanismes qui en sont a 1’origine. Cette répartition est depuis
quelques centaines d’années bouleversée par I’anthropisation des milieux et en particulier par les
phénomenes d’invasions biologiques qui tendent a homogénéiser la biodiversité a la surface de la
Terre (McKinney & Lockwood 1999, Sax & Gaines 2003).

A.l. Répartition géographique des espéces

A.l.a. suivant celle des climats

Alexander von Humboldt (1805), dont les travaux sont considérés comme fondateurs de
I’écologie, étudia les relations entre especes et climats : il décrivit notamment la distribution des
especes végétales le long des versants d’une montagne. Par la suite, Alphonse de Candolle (1855)
remarqua que la répartition des especes a 1’échelle de la planete suit celle des températures. Nous
distinguons actuellement de vastes ensembles écologiques d’apparence uniforme, définis d’apres les
formes végétales dominantes qui les composent, les biomes, qui se succedent du pdle a 1’équateur
selon les différences climatiques (Fig. 2A). Le climat est effectivement une composante importante de
I’environnement physique des organismes vivants qui s’y adaptent par sélection naturelle (Darwin
1859). La variabilité et la distribution des climats expliquent donc en partie la diversité et la répartition
des especes a 1’échelle de la planete, comme aux échelles régionales et locales. Les différences
édaphiques jouent aussi un rdle important dans la distribution des especes, les caractéristiques
physiques du sol étant une autre composante de I’environnement physique des organismes vivants.

Cependant, comme le notait Charles Darwin (1859), bien qu’il existe des conditions physiques
équivalentes sur la plupart des continents, les especes qui s’y sont adaptées sont tres différentes d’un
continent a I’autre, voire d’une région a 1’ autre.

A.l.b. suivant celle des barrieres géographiques

En étudiant les distributions de plusieurs especes d’oiseaux sur la Terre, Philip L. Sclater (1858)
mit en évidence six grandes régions, circonscrites par des barrieres naturelles (chaines de montagnes,
déserts et océans) au sein desquelles les mémes espéces sont observables et entre lesquelles les
especes different (Fig. 2B). Alfred R. Wallace (1876) généralisa ces régions a d’autres groupes
d’animaux, notamment aux mammiferes. Bien que la répartition des plantes fit surtout étudiée a
travers celle des climats, certains botanistes décrivirent aussi des régions biogéographiques limitées
par des barrieres naturelles. Le premier, Augustin-Pyramus de Candolle (1820) définit 20 aires
d’endémisme caractérisées par la présence de nombreuses especes de plantes endémiques. Suite a
plusieurs autres travaux, notamment ceux d’ Adolf Engler (1879, 1882), six zones floristiques majeures
furent définies (Good 1974, Takhtajan 1986). Récemment remaniées, elles concordent avec les régions
zoogéographiques (Cox 2001). Aux échelles régionales et locales, cette répartition des especes selon
les barrieres géographiques s’observe aussi.

Ces deux modeles de répartition de la biodiversité sont le reflet des deux types de facteurs,
écologiques et historiques, qui délimitent I’aire de répartition de chaque espece. Ces facteurs sont
étudiés dans le cadre de deux disciplines, les biogéographies écologique et historique (ou évolutive).



A.2. Facteurs écologiques limitant I’aire de répartition des espéces

Chaque espece est capable de tolérer une gamme plus ou moins importante de conditions
environnementales, auxquelles les populations se sont adaptées par sélection naturelle (Darwin 1859).
Ces capacités de tolérance sont limitées par 1’existence de compromis (ou « trade-off ») : un trait
d’histoire de vie avantageux dans certaines conditions environnementales peut étre désavantageux
dans d’autres conditions. En outre, les flux de genes entre individus d’une méme espece limitent
I’adaptation des populations qui se trouvent dans des conditions aux limites des capacités de tolérance
de I’espece (Kirkpatrick & Barton 1997). L’ensemble des conditions environnementales tolérées par
une espece peut Etre modélisé par un volume — la niche écologique de 1’espece — dans un espace ou
chaque dimension représente un facteur environnemental (température, humidité, luminosité...). On
distingue en fait la niche fondamentale de I’espece, le volume que pourrait théoriquement occuper
I’espece, de la niche réalisée, la part de la niche fondamentale réellement occupée par I’espece. Les
relations interspécifiques, de type compétition ou prédation, sont a 1’origine de cette restriction de la
niche fondamentale en niche réalisée (Hutchinson 1958).

La répartition des especes suivant celle des climats et des sols s’explique donc par le fait que les
niches écologiques, définies principalement par les facteurs climatiques et édaphiques, sont limitées
par les capacités d’adaptation des populations et les relations interspécifiques. La distribution des
especes ne peut cependant s’expliquer uniquement a [’aide de facteurs écologiques ; il est nécessaire
de prendre en compte 1’histoire des especes et de leur environnement.

A.3. Facteurs historiques limitant I’aire de répartition des espéces
A.3.a. la dispersion
Tant que ’hypothese de I'immobilisme des continents prévalut, jusqu’a la fin des années 1950,

seule I’histoire des événements de dispersion permettaient d’expliquer les schémas de répartition des
especes non liés a des conditions environnementales. La recolonisation de I'lle Krakatau par de
nombreuses especes de plantes et d’oiseaux, 50 ans apres 1’éruption volcanique de 1883 qui engendra
la disparition de toute faune et flore, illustre 1I’importance des capacités de dispersion de nombreuses
especes (MacArthur & Wilson 1963, Cain et al. 2000).

A.3.b. la vicariance

Alfred Wegener proposa en 1912 la théorie de la dérive des continents qui ne fut acceptée que
dans les années 1960-1970, une fois les plaques lithosphériques délimitées et leur tectonique
clairement établie. La biogéographie connut alors un extraordinaire renouveau, notamment avec la
création du concept de vicariance qui décrit la séparation d’un groupe d’organismes suite a la
formation d’une barriere géographique, telle une montagne ou une étendue d’eau, puis sa
différenciation en de nouvelles variétés ou especes (Croizat 1962). L’histoire des continents — avec a
la fin du Permien la création d’un continent unique, la Pangée, puis sa séparation il y a 230 million
d’années en Laurasie au nord et Gondwana au sud qui se fragmenterent a leur tour au cours des 100
derniers million d’années — est a I’origine de plusieurs de ces événements de vicariance.

S’il est possible d’expliquer la distribution de certains groupes d’especes tels les dipneustes
(Blondel 1986) ou les ratites (van Tuinen et al. 1998), grace a une succession d’épisodes de vicariance,
I’histoire de la plupart des groupes d’especes est plus complexe et fait intervenir une combinaison
d’événements de vicariance et de dispersion, comme dans le cas des mammiferes (Cox 2001). Ces
événements ainsi que les spéciations qui suivirent sont a 1’origine des différences faunistiques et
floristiques entre les grandes régions biogéographiques. Ainsi, la séparation de 1’Australie et de la
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Nouvelle Guinée du reste du Gondwana, puis leur isolement, ont-ils permis une diversification des
marsupiaux alors que la plupart de ceux qui étaient présents en Amérique du Sud ont disparu lors de la
création de I’isthme de Panama, probablement a cause de la compétition des placentaires d’ Amérique
du Nord adaptés a des niches écologiques similaires (Stehli & Webb 1985). L’existence de
convergences évolutives illustre d’ailleurs la similitude de certaines niches écologiques entre les
différentes zones biogéographiques, expliquant que certaines especes semblent étre « préadaptées » a
des environnements dans lesquels elles n’ont pourtant pas évolué. Les convergences les plus
remarquables sont celles issues de 1’adaptation « parallele » des marsupiaux et des placentaires a des
niches écologiques similaires (Fig. 3). Sans les barrieres géographiques qui limitent leur dispersion,
ces especes seraient vraisemblablement en compétition.

Niches Placentaires Marsupiaux
: £ {:i ﬂ
Carnivores de !&H o
type « loup » ,
Loup Loup de Tasmanie
(Canis) (Thylacinus)
Carnivores de
type « félin »
Ocelot Chat marsupial
(Felis) (Dasyurus)
Planeurs
Ecureuil volant Phalanger volant
(Glaucomys) (Petaurus)
Herbivores
Fouisseurs
Marmotte Wombat
(Marmota) (Vombatus)
Fourmiliers
Tamanoir Numbat
(Myrmecophaga) (Myrmecobius)
Insectivores
souterrains Taupe Taupe marsupiale
(Talpa) £ (Notoryctes)

Figure 3. Mammiferes placentaires et marsupiaux occupant des niches similaires.

La distribution des espéces a la surface du globe est en constante évolution, accompagnant (1)
les changements climatiques, tectoniques et eustatiques a la surface de la Terre, (2) les dispersions et
(3) I’évolution des especes. Cependant, de nos jours, cette répartition est particulierement rapidement
bouleversée par [’anthropisation de la planete et ces nombreuses conséquences : destruction de
nombreux habitats, réchauffement climatique et déplacements, volontaires ou non, d’especes sur de
longues distances, au-dela des barrieres géographiques. Nous nous intéressons particulierement aux
phénomenes d’invasions biologiques, ou bioinvasions, parfois observées suite a [’introduction

d’especes allogenes dans de nouvelles régions biogéographiques.
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B. Ampleur du phénomene des bioinvasions

Les événements de dispersions sont naturellement peu fréquents a longue distance, méme s’ils
ont joué un rdle clé dans I’histoire de la répartition des especes. Actuellement, les activités humaines,
principalement les échanges commerciaux a 1’échelle planétaire, sont a I’origine de nombreux
déplacements d’especes au-dela des barrieres géographiques naturelles. Ces introductions sont, dans la
plupart des cas, sans conséquence sur la répartition de la biodiversité, les especes exotiques
n’établissant pas de populations viables. Cependant, certaines especes allogénes proliferent et

modifient les écosystémes envabhis.

B.1. Historique du phénomeéne des bioinvasions

Des la Préhistoire, certaines especes suivirent les migrations humaines. Le rat (Rattus rattus)
originaire d’Indochine, et la souris (Mus musculus domesticus) originaire du Moyen-Orient,
s’établirent ainsi dans toute I’Eurasie (Auffray et al. 1990). De méme, certains restes trouvés dans
d’anciennes tombes indiquent que des plantes adventices s’installerent en Egypte avec le
développement de I’agriculture (Kosinova 1974, cité dans Guillerm er al. 1989). Dans le Bassin
Meéditerranéen, les Romains déplacerent de nombreuses especes, tel le lapin Oryctolagus cuniculus qui
fut introduit intentionnellement en France, en Italie et en Afrique du Nord (Encadré I). Mais les
déplacements d’especes s’intensifierent surtout au XVI®™ siecle avec la découverte de nouveaux
territoires et de nouvelles especes. Certaines plantes furent a cette époque importées en Europe pour y
étre acclimatées et cultivées (pomme de terre, haricot, tomate...), parfois accompagnées de leurs
adventices, parasites et prédateurs. Parallelement, entre les XVI®™ et XIX*™ siecle, nombre d’especes
européennes furent importées dans les nouvelles régions découvertes, en particulier dans le Nouveau
Monde. Enfin, les especes ne furent pas seulement déplacées depuis et vers I’Europe, mais aussi entre
les territoires récemment découverts, notamment entre zones tropicales. Beaucoup d’especes furent
ainsi transportées, par bateau au-dela des océans. Ces dispersions étaient auparavant fortement
limitées. Les deux guerres mondiales marquent de nouvelles étapes avec le développement du
transport aérien. Enfin, ces dernieres décennies, le transport d’especes allogenes dans de nouveaux
environnements aurait fortement augmenté avec 1’intensification du commerce international et des
transports humains (Lodge 1993, Williamson 1996, Hodkinson & Thompson 1997, Vitousek et al.
1997, Mack & Lonsdale 2001). Aujourd’hui quelques réglementations internationales existent pour
limiter ces introductions, mais les mesures prises semblent encore insuffisantes. La premiere
convention internationale de ce type s’est tenue a Berne en 1881 sur la régulation du commerce de la
vigne, pour limiter I’expansion du Phylloxera. En 1951 fut signée la Convention internationale pour la
protection des végétaux, maintenant ratifiée par 115 pays. Elle fournit des normes phytosanitaires
internationales sur les moyens de prévenir la dissémination et I’introduction des organismes nuisibles
aux végétaux. Enfin, I’article 8h de la Convention internationale sur la diversité biologique, approuvée
au sommet de Rio de Janeiro en 1992, prévoit que « chaque partie contractante doit, autant que
possible, empécher I'introduction, contrdler et éradiquer les populations d’espeéces allogeénes qui
menacent les écosystemes, les habitats et d’autres especes ».
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Encadré L. - L’invasion du lapin en Australie

Le lapin européen, Oryctolagus cuniculus, est originaire de la péninsule ibérique (Monnerot et al. 1994). Son aire
de répartition inclue de nombreux pays d’Europe, le Chili, I’ Australie et plus de 800 1iles a travers le monde (Flux
1994). Introduit dans tout le Bassin Méditerranéen par les Romains, le lapin ne fut domestiqué qu’au Moyen-Age
(Rogers et al. 1994). Elevé pour sa chaire et sa fourrure, cet herbivore permet une bonne valorisation des sols
pauvres. Mais c’est surtout parce que I’Eglise autorisait la consommation des nouveaux nés pendant le Caréme que
les moines I’€éleverent (Rogers et al. 1994). En Europe, les lapins de Garenne sont aussi un gibier pour la chasse.

L’introduction de lapins en Australie fut encouragée par le gouvernement a la fin du XVIII®™ siecle (Myers et
al. 1994). Les cinq premiers lapins domestiques auraient €t€ introduits en 1788 avec la « Premicre Flotte ». D’autres
individus furent introduits plusieurs fois au cours du XIX“™ sigcle. Cependant, aucune population naturelle n’a pu
s’établir a partir de ces premieres introductions. Il fallut attendre 1’introduction de 24 individus, mi-domestiqués mi-
sauvages, importés d’Angleterre en 1859 et relichés a Barwon Park pour que des populations s’installent.
Oryctolagus cuniculus s’est ensuite rapidement répandu 2 la fin du XIX*™ siecle dans I’état de Victoria, puis dans
ceux de Nouvelle-Galles du Sud et d’ Australie Méridionale (Fig. 5A). Au XX*™ sigcle, son expansion semble liée
au développement de I’agriculture dans les années 1960-1970 (Williamson 1996).

Bien qu’issues d’un nombre trés faible d’individus, les populations australiennes présentent une diversité
génétique, mesurée sur sept marqueurs microsatellites, semblable a celle de populations de France et de Grande
Bretagne. L’expansion rapide des populations aurait limité les effets de la dérive génétique (Zenger et al. 2003).

Une fois établies, les différentes populations se sont adaptées a des conditions locales tres variées. Elles different
en termes de fécondité, pour laquelle une interaction entre le génotype et I’environnement a été mise en évidence
(Williams & Moore 1989a), ainsi que sur la forme du corps et la longueur des oreilles. Les lapins des zones arides
ont en effet un corps plus fin et des oreilles plus longues (Williams & Moore 1989b).

Territoires

Australie .3 =y G
Occldentale ; [ ~
Australie ‘Lm

= | Méridionale 188" L ___Zw

1 Nouvelle-Galles
du Sud

G200 400 600 km

Figure 5. A. Expansion du lapin en Australie

: Barisns Fack depuis son introduction en 1859 a Barwon Park
fyEmc EeORRUES 1859 (modifiée de Stodart & Parrer 1988). B. Macrotis
------------ = Bvancée sUpposée lagotis
w== ¢ == Barriéredlapn 8

Le lapin fut rapidement considéré comme nuisible (promulgation du « South Australian Rabbit Destruction Act »
en 1875), apres avoir été protégé pour la chasse par le « Games Act » de 1864. S attaquant aux cultures, il a obligé
plusieurs fermiers a abandonner leurs terres dés 1881. L’impact économique du lapin en Australie était tel que
plusieurs barrieres furent construites pour limiter son expansion (Williamson 1996). Ainsi, la plus grande barriere du
monde fut construite dans I’état d’ Australie Occidentale. Achevée en 1907, elle s’étendait sur 1833 km (Fig. SA).

Le lapin est responsable d’importantes pertes de biodiversité, par la prédation d’especes végétales (Fenner &
Fantini 1999) et par la compétition avec les herbivores locaux (Short 1985). Certains marsupiaux, comme Macrotis
lagotis (Fig. 5B), et certains rongeurs de la tribu des Conilurini (les seuls placentaires terrestres originaires
d’Australie) sont maintenant des especes menacées (Smith & Quin 1996, Moritz et al. 1997). En outre, la pression
d’herbivorie imposée par le lapin intensifia I’érosion et I’aridification de nombreux milieux, causant indirectement la
disparition d’autres populations (Fenner & Fantini 1999).

Le virus Myxoma est un pathogene des lapins américains du genre Sylvilagus. Il est transmis par des moustiques
et cause des tumeurs de la peau. La myxomatose a été détectée pour la premiere fois chez O. cuniculus en 1896 dans
un laboratoire uruguayen (Angulo & Cooke 2002). L’utilisation de ce virus pour contrdler les populations de lapins
en Australie fut proposée a la fin des années 1910. Apres plusieurs échecs dans les années 1930 et 1940,
Iintroduction du virus fut a I'origine en 1950 d’une épidémie qui affecta fortement les populations australiennes.
Des résistances furent rapidement sélectionnées, ainsi que des souches du virus moins virulentes (Williamson 1996).
Par la suite, ce virus fut introduit en Europe, menacant les populations autochtones (Angulo & Cooke 2002).
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foréts canadiennes (Hendrickson 2002) qui sont peut

dénombrent, pour seuls les Etats-Unis, environ

50 000 especes allogenes (Pimentel er al. 2005). Nous ne disposons malheureusement actuellement
pas d’estimations plus globales. Une étude statistique réalisée sur différents jeux de données (Faune et
flore de Grande-Bretagne, oiseaux introduits sur Hawaii, insectes utilisés pour le controle
biologique...) indique qu’environ 10% des especes envahissantes (« 10’s rule ») auraient un impact
négatif sur les écosystemes envahis (Williamson & Fitter 1996a). L’impact global, écologique comme
économique, des invasions biologiques est donc potentiellement trés important.

B.2. Impacts écologiques

Les invasions biologiques sont considérées comme la deuxicme cause d’érosion de la
biodiversité apres la destruction des habitats et comme une composante importante des
changements globaux provoqués par I’activité humaine (Vitousek et al. 1997).

Les especes envahissantes perturbent tout d’abord les communautés envahies par les interactions
directes créées avec les especes locales. En Australie, le lapin (Oryctolagus cuniculus) est directement
responsable de la diminution de densité des populations végétales qu’il broute (Encadré I). De méme,
la couleuvre Boiga irregularis a fortement modifié 1’avifaune de 1’ile de Guam principalement par
prédation des nids (Encadré II). Mais I’exemple le plus flagrant concerne 1’introduction de la perche
du Nil, Lates niloticus, dans le lac Victoria. Elle y serait responsable de la disparition, par prédation,
de plus de 50% des 600 especes endémiques de Cichlidés (Kaufman 1992, Schofield & Chapman
1999, Balirwa et al. 2003). L’introduction de mammiferes prédateurs, principalement le rat et le chat,
sur de nombreuses iles, est responsable de fortes pertes de biodiversité (Courchamp et al. 2003),
notamment d’especes d’oiseaux (Blackburn er al. 2004). Les espeéces envahissantes ont aussi un
impact direct sur les populations de leurs compétiteurs (Levine ef al. 2003). L’introduction du lapin en
Australie est ainsi associée au déclin de nombreuses populations indigénes de mammiferes en
compétition pour les terriers et la nourriture (Encadré I). De méme, ’algue Caulerpa taxifolia a
diminué la diversité de certaines communautés algales méditerranéennes, compétitrices pour la
lumiere et I’espace (Encadré III). Enfin, I’introduction de parasites alteére aussi certaines populations
locales. Myxoma, pathogeéne responsable de la myxomatose, introduit en Europe, menace fortement les
populations indigenes de lapins (Encadré I).
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Encadré II. - L’invasion du serpent brun arboricole sur I’ile de Guam

Le serpent arboricole brun, Boiga irregularis, est une couleuvre originaire d’Australie, de Nouvelle-Guinée et
des Iles Salomon (Fig. 6, Encadré 112). Il fut introduit sur 1’ille de Guam (Océan Pacifique) pendant la seconde guerre
mondiale, ou au début des années 1950, dans des conteneurs de 1’armée américaine (Savidge 1987). Cette couleuvre,
a la fois arboricole et terrestre, est un prédateur nocturne d’oiseaux, de lézards et de petits mammiferes (Savidge
1988). Elle n’a pas de compétiteur direct sur I'fle (Fritts & Rodda 1998). Ses populations se développerent
rapidement et atteignirent de fortes densités dans le sud de I’1le, preés de 1’aire supposée d’introduction, dés les années
1960, puis dans les zones du nord apres s’étre progressivement étendues (en moyenne 1,6 km/an) dans les années
1970 et 1980 (Wiles et al. 2003). La surpopulation entraina une surexploitation des ressources de I’ile et finalement,
dans ces conditions de stress, une baisse importante de la condition physique des serpents. Les populations
pourraient étre actuellement en déclin (Moore et al. 2005).

Des analyses morphologiques semblent indiquer que la variabilité présente au sein des populations de Guam est
plus faible que celle des populations de 1’aire d’origine (Australie, Nouvelle-Guinée et iles Salomon). Malgré des
similitudes entre les serpents de Guam et ceux de Nouvelle-Guinée, la population de Guam semble avoir subit des
changements morphologiques depuis son introduction. (Whittier et al. 2000). Un comportement plus diurne aurait
aussi été sélectionné chez B. irregularis sur Guam suite a la disparition de nombreuses populations de proies
vertébrées (Fritts & Rodda 1998).

Figure 6. A. Boiga irregularis. B. Aire originelle de
répartition (Célebes, Nouvelle-Guinée, Nord-Ouest de
I’ Australie et iles Salomon).

La forte pression de prédation imposée par B. irregularis, principalement sur les nids (Conry 1988), a fortement
perturbé 1’avifaune de 'ile (Savidge 1987). Douze des 25 especes d’oiseaux présentes avant son introduction ont
disparu, huit autres ont subi une réduction de plus de 90% de leur effectif et enfin deux especes sont considérées en
danger. Ainsi, 17 des 18 especes d’oiseaux autochtones de I’fle sont en déclin (Wiles e al. 2003). En outre, onze
especes indigenes de lézards sont menacées (Rodda & Fritts 1992). Ces pertes s’expliquent par I’absence de
comportement de fuite des proies, non adaptées a la présence d’un prédateur (Fritts & Rodda 1998).

Les dégats occasionnés par B. irregularis sont aussi, dans une moindre mesure, d’ordre économique et social. En
effet, la prédation d’animaux domestiques, principalement de volailles, et les coupures de courant occasionnées par
I’altération de lignes électriques engendrent quelques pertes économiques (Fritts ef al. 1987, Fritts & McCoid 1991).
Enfin, cette couleuvre, qui s’introduit régulierement dans les habitations, est légérement venimeuse et représente
ainsi un danger pour les jeunes enfants (Fritts et al. 1990).

Les especes envahissantes ont également des impacts plus indirects sur les communautés
envahies, via des cascades de réactions dans les réseaux trophiques. Le phénomene de compétition
apparente (interaction négative réciproque entre deux especes partageant un méme prédateur, parasite
ou mutualiste) est un exemple de relation indirecte complexe entre especes (Holt 1977). En Nouvelle
Z£€lande, des populations indigenes de limaces prédatrices proliférerent suite a 1’introduction d’une
nouvelle ressource, la graminée Agrotis capillaris, et furent a 1’origine de la réduction des populations
autochtones de fougere Botrychium australe, préférentiellement consommée (Sessions & Kelly 2002).
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Ce phénomene d’hyperprédation (compétition apparente entretenue via la prédation, Courchamp et al.
2000) est aussi a I'origine du déclin de populations indigenes de renards, proies d’aigles dont
I'installation sur des fles au large de la Californie a été permise par la prolifération de cochons
sauvages introduits (Roemer er al. 2002). La compétition apparente passe aussi par le parasitisme
(Prenter et al. 2004). L’introduction d’une nouvelle espece sensible a un parasite (ou un parasitoide)
indigéne permet 1’augmentation de la densité de population du parasite, auparavant limitée. La
population du parasite peut dans ce cas dépasser le seuil d’« invasion » (Dérédec & Courchamp 2003)
et fortement affecter la population de 1’héte indigene (Settle & Wilson 1990, Hoogendoorn & Heimpel
2002). Les parasites impliqués dans ces mécanismes de compétition apparente peuvent aussi &tre
allogenes, introduits avec leurs hotes. Le « remplacement » de 1’écureuil roux indigéne en Grande-
Bretagne par 1’écureuil gris nord-américain s’explique par I'introduction (avec I’écureuil gris) d’un
parapoxvirus, particulierement virulent pour I’écureuil roux (Tompkins ef al. 2003). La pollinisation
peut aussi étre a l'origine d’un phénomene de compétition apparente : [Impatiens glandulifera,
introduite, attire beaucoup plus les pollinisateurs locaux que les especes indigenes dont la production
de graines diminue (Chittka & Schurkens 2001).

Les especes envahissantes perturbent parfois le fonctionnement complet de certains écosystemes
(Levine ef al. 2003) en modifiant les cycles de certains composés du sol (Ehrenfeld 2003), les rythmes
de sédimentation (Klerks et al. 1996, Poizat & Boudouresque 1996), les régimes hydrologiques de
certains cours d’eau (Donaldson 1997) ou les fréquences et I'intensité des feux (Mack & D'Antonio
1998). Les successions végétales sont elles aussi modifiées suite a I’introduction d’especes exotiques
(Yurkonis & Meiners 2004). Enfin, les climats sont aussi bouleversés par certaines invasions. Le lapin
a par exemple fortement intensifié 1’aridification de régions completes en Australie (Encadré I).

Encadré I1L.a. - L’invasion de la caulerpe en Méditerranée

La caulerpe, Caulerpa taxifolia (Fig. 7A), est une algue verte de la classe des Ulvophyceae dont les colonies,
éparses, étaient réparties originellement dans les régions tropicales et subtropicales des océans Atlantique, Indien et
Pacifique (Phillips & Price 2002). Cette algue, tres utilisée en aquariophilie, a vraisemblablement été
accidentellement introduite en Méditerranée par le Musée Océanographique de Monaco. Des études comparatives
morphologiques (Meinesz & Hesse 1991) ainsi que, plus récemment, des études génétiques (Jousson et al. 2000,
Meusnier et al. 2001, Wiedenmann et al. 2001, Fama et al. 2002, Meusnier et al. 2002, Schaffelke et al. 2002)
confirment que la souche présente en Méditerranée est celle utilisée en aquariophilie, probablement originaire de
Moreton Bay en Australie. Cette souche est particulicrement vigoureuse (gigantisme du thalle et densité élevée de
frondes) et surtout résistante au froid, contrairement aux autres souches qui ne tolerent pas les eaux tempérées
(Phillips & Price 2002). Cependant, elle ne se reproduit dans de telles conditions que végétativement (Lévi 2004).

La souche méditerranéenne de C. taxifolia a montré une incroyable capacité a coloniser de nouvelles surfaces.
D’abord limitée aux alentours de Monaco (1984), elle s’est répandue dans différentes zones en Provence-Alpes-
Cote-d’ Azur et en Ligurie (Italie), puis en Languedoc-Roussillon, a proximité de la frontiere espagnole. L’algue est
maintenant aussi présente dans les Baléares, en Sicile, Toscane et Calabrie (Italie), ainsi que sur les cotes croate et
tunisienne (Meinesz et al. 2001, Fig. 7B). L’expansion est due a la dispersion des boutures par les courants marins,
par l'action involontaire de 1’homme (ancres, filets de péche, ballasts), ou par la commercialisation pour
I’aquariophilie (Thibaut 2001). L’établissement des boutures se fait sur tout type de substrat, vase ou roche, et a des
profondeurs tres variables, de quelques metres jusqu’a une centaine (Lévi 2004).

Cette souche de C. taxifolia a colonisé d’autres régions tempérées : la Californie (Jousson et al. 2000) et I’état
australien de la Nouvelle-Galles du Sud (Schaffelke er al. 2002). Elle a aussi été signalée dans les eaux au large du
Japon, mais ne s’y est pas encore installée durablement (Komatsu et al. 2003).
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Encadré IILb. - L’invasion de la caulerpe en Méditerranée

L’invasion de C. taxifolia a été particuliecrement médiatisée a cause de son impact possible sur les herbiers de
Posidonie (Posidonia oceanica) qui constituent I’écosysteme littoral de Méditerranée le plus répandu. Cependant,
I’impact de I’invasion de C. taxifolia sur les herbiers est fortement controversé. Si elle en colonise certains, comme
ceux de Cymodocea nodosa, aucune étude n’a clairement démontré 1’élimination d’herbiers de Posidonie par C.
taxifolia (Thibaut 2001). Par contre, un appauvrissement drastique de la communauté algale des zones envahies a été
observé (Verlaque & Fritayre 1994). Caulerpa taxifolia, qui semble favoriser la sédimentation, modifie aussi
completement la méiofaune au profit des nématodes, némertes et polychetes, et au détriment des copépodes (Poizat
& Boudouresque 1996). La macrofaune benthique est également affectée : la richesse spécifique en amphipodes et
mollusques est plus faible en présence de C. raxifolia (Thibaut 2001). De méme, une réduction de la densité
d’oursins Paracentrotus lividus a été mise en évidence (Ruiton & Boudouresque 1994). Enfin, des diminutions
significatives de la richesse spécifique, de la densité et de la biomasse moyennes des communautés de poisson ont
été observées au cours de 10 années de suivi de populations dans la région de Menton (Harmelin-Vivien et al. 2001).
La production de toxines par C. taxifolia, notamment de terpénes, contribuerait a expliquer ces changements
importants dans les communautés d’algues et d’animaux. En effet, ces toxines limiteraient la croissance de
compétiteurs pour I’espace (algues et éponges), et dissuaderaient les prédateurs (Thibaut 2001).

Les comportements des animaux sont aussi changés au contact de 1’algue. Certains poissons, comme Mullus
surmuletus, le rouget-barbet de roche, ont adopté d’autres stratégies de recherche de proies (Longepierre et al. 2003,
Lévi & Francour 2004). Si I’on ne sait pas encore si ces changements ont une base génétique, certains changements
adaptatifs ont été observés de facon plus certaine : une plus grande proportion de phénotypes de couleur verte chez
trois (Symphodus ocellatus, S. roissali et Coris julis) des quatre especes de poissons suivis (Arigoni et al. 2002).
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La sensibilisation et I’interdiction de la commercialisation de C. taxifolia, bien que nécessaires, ne sont pas
suffisantes pour limiter I’expansion de cette algue. Ses capacités de dissémination étant tres élevées, son contrdle en
Meéditerranée ne peut se faire sans éradication (arrachage manuel, ultrasons, électrolyse par le cuivre, Lévi 2004).

En outre, différentes méthodes de contrdle biologique ont été envisagées. Tout d’abord, certains mollusques
gastéropodes autochtones (des sacoglosses : Oxynoe olivacea et Lobiger serradifalci) semblent peu sensibles aux
toxines de C. taxifolia. Cependant, ces prédateurs de C. prolifera (caulerpe autochtone du bassin Méditerranéen) se
sont avérés étre de mauvais agents de controle étant donnés les faibles taux de prédation et de recrutement naturel
(Thibaut & Meinesz 2000). Lobiger serradifalci contribuerait méme a la dissémination de l'algue (Zuljevic et al.
2001). Elysia subornata, un gastéropode originaire des Caraibes qui se nourrit exclusivement d’algues du genre
Caulerpa, semble en revanche plus prometteur (Thibaut et al. 2001). Deux problemes subsistent : les températures
hivernales en Méditerranée sont mortelles pour cette espece et les risques associés a son introduction ne sont pas
encore bien connus. En effet, cette limace pourrait se nourrir de caulerpes autochtones en Méditerranée, comme C.
prolifera, entrer en compétition avec des limaces indigeénes, et enfin, certains de ses pathogenes naturels, s’ils sont
introduits, pourraient parasiter d’autres mollusques (Thibaut et al. 2001).
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Tous les mécanismes écologiques que nous venons de décrire contribuent fortement a
homogénéiser et diminuer la diversité biologique a la surface de la Terre (Lodge 1993, McKinney &
Lockwood 1999, Mack et al. 2000), méme si, comme certains auteurs 1’ont remarqué, la diversité peut
étre localement accrue, notamment sur certaines iles, suite a I’introduction d’especes allogenes (Sax et
al. 2002, Sax & Gaines 2003). Les invasions biologiques participent a ce que 1’on suppose maintenant
étre une des crises de la biodiversité les plus graves qu’ait connues la Terre (Chapin III et al. 2000).

L’impact des especes envahissantes sur les communautés autochtones n’est pas uniquement
écologique. L’introduction de la caulerpe en Méditerranée a par exemple entrainé des modifications,
parfois adaptatives, du comportement et de la morphologie de certains poissons (Encadré III). Les
changements évolutifs peuvent étre tres rapides en réponse a l’introduction de nouvelles especes
(Mooney & Cleland 2001, Reznick & Ghalambor 2001, Stockwell et al. 2003). D’autre part, des
hybridations entre especes introduites et locales peuvent &tre a 1’origine d’introgressions, qui
modifient le devenir évolutif des especes (Mooney & Cleland 2001). Nous ne disposons cependant pas
d’un recul suffisant pour appréhender I’impact global des bioinvasions sur les processus évolutifs.

B.3. Impacts économiques et sanitaires

La plupart des changements écologiques majeurs sont aussi accompagnés de changements
sociaux et économiques. Dans le cas des invasions biologiques, les conséquences économiques et
sociales semblent colossales méme, si elles sont difficiles a estimer. En 2001, les pertes de rendement
en agriculture (Hoddle et al. 2003) et foresterie, ainsi que les moyens de lutte mis en ceuvre contre les
organismes nuisibles, sont a ’origine de colts annuels estimés, pour les Etats-Unis, I’Inde, le Brésil,
I’ Australie, I’ Afrique du Sud et le Royaume-Uni, a plus de 28 milliards de dollars. Les cofits totaux
engendrés directement par les especes envahissantes ou par leur contrdle atteindraient 314 milliards de
dollars par an pour ces six pays (Pimentel et al. 2001). Une étude plus récente estime ces cofits a 120
milliards de dollars par an pour les seuls Etats-Unis (Pimentel ef al. 2005, Tab. 1). Certaines especes
causent a elles seules des dégits économiques considérables. La moule zébrée, Dreissena polymorpha,
introduite dans les Grands Lacs depuis I’Europe causerait en moyenne des dégats de 1’ordre d’un
milliard de dollars par an (Pimentel et al. 2000, Tab. 1).

Les especes envahissantes ont aussi parfois des conséquences importantes en terme de santé
publique. L’introduction massive de microorganismes pathogenes dans les ballasts des bateaux a
travers le monde est ainsi fort inquiétante (McCarthy & Khambaty 1994, Hallegraeff 1998, Ruiz et al.
2000). Les populations humaines peuvent aussi développer des allergies au contact d’envahisseurs
comme les chenilles processionnaires ou certaines plantes. D’importantes pertes de rendement agricole
mettent également en danger les populations humaines. En Irlande, le mildiou de la pomme de terre
introduit en 1845 est en partie responsable de la famine qui débuta en 1846 et entraina la mort d’un
million de personnes et des migrations de masse vers les Etats-Unis (O'Grada 1992).

B.4. Controéle des populations indésirables

Nous avons choisi de ne pas développer les différentes méthodes de lutte contre les envahisseurs
indésirables. Néanmoins, il faut noter que leur étude, tout comme celle des conséquences écologiques
des bioinvasions, constitue un apport important dans la compréhension des mécanismes d’invasion.
Notamment, le suivi des populations introduites lors de tentatives de contrdle biologique est essentiel
(Roderick & Navajas 2003). En effet, ces populations sont elles-mémes allogenes et deviennent
parfois envahissantes. Elles offrent alors la possibilité d’étudier I’établissement de populations
exotiques, occasions rares, les especes étant souvent choisies comme modeles d’étude alors qu’elles
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ont déja proliféré. Les échecs de ses tentatives de contrdle biologique, tout comme les réussites,
permettent d’appréhender les mécanismes clés de I’établissement ou de la prolifération de populations
introduites. Cependant, les risques écologiques associés a 1’introduction d’especes pour assurer le
controle de populations indésirables restent méconnus et sont potentiellement importants (Simberloff
& Stiling 1996, Pearson & Callaway 2003), notamment a cause de changements possibles de cible
(Louda et al. 1997, Encadré III) ou de stimulations involontaires de systemes de défense, favorisant la

compétition avec les especes locales (Callaway et al. 1999).

Especes (nombre) Pertes Controle  Total Especes (nombre) Pertes Controle  Total
Plantes (25 000) Poissons (138) 5400 ND 5400
Lythrum salicaria - - 45
aquatiques 10 100 110 | | “rthropodes(4500)
Melaleuca quinquenervia ND 3.6 3.6 Solenopsis invicta 600 400 1000
adventices des cultures 24000 3000 27000 | | Copiotermesformosanus | 1000 ND 1000
adventices des prés 1000 5000 6000 ffLZZfrfamd‘iiZZi 1\?3 N] ? ‘1“1‘
adventices —autres NP 1500 1500 ravageurs des cultures 13 900 500 14 400
Mammiferes (20) ravageurs des foréts 2 100 ND 2 100
chevaux sauvages 5 ND 5 ravageurs — autres ND 1500 1500
cochons sauvages 800 0.5 800.5
mangoustes 50 ND 50 Mollqsques (88)
rats 19 000 ND 19000 Drelsrvena polymorpha - - 1 000
chats 17 000 ND 17 000 Corbicula ﬂufmnea 1 000 ND 1 000
e 620 ND 620 Teredo navalis 205 ND 205
Oiseaux (97) Path?génes (20 000)
pigeons 1100 ND 1100 del l/lor.nme ND 7500 7500
&tournaux 800 ND 800 du bétail 14 000 ND 14 000
des cultures 21 000 500 21500
Autres tétrapodes (53) des foréts 2200 ND 2200
Boiga irregularis 1 11 12 autres ND 2100 2100

Tableau 1. Coiits annuels (en millions de dollars) des bioinvasions aux Etats-Unis (d’apres Pimentel et al. 2005).

Le phénomene des bioinvasions représente actuellement un enjeu majeur. Méme si le nombre
d’especes envahissantes n’est pas connu exactement, il semble trés élevé (estimé a plus de 500 000
especes pour les seuls Etats-Unis). De plus, les mesures réglementaires adoptées sont toujours
insuffisantes pour contrebalancer I'augmentation des transports d’especes au-dela des barrieres
géographiques qui limitent leur aire naturelle de répartition. Les impacts étant potentiellement
importants en termes économiques, mais surtout écologiques, il devient urgent d’investir davantage
dans la recherche autour de cette problématique, comme [’ont récemment souligné de nombreux
chercheurs et politiques lors de la conférence « Biodiversité, Science et Gouvernance » qui s’est tenu
au siege de I’'UNESCO a Paris du 22 au 28 janvier. Il faut non seulement développer la recherche
appliquée, nécessaire pour mettre au point des moyens de lutte efficaces qui ne présentent aucun
danger pour ’environnement et la santé publique, mais aussi une recherche fondamentale visant a
comprendre les mécanismes qui interviennent au cours des bioinvasions. En outre, les bioinvasions
représentent une opportunité unique pour étudier les processus écologiques et évolutifs a une courte

échelle de temps.
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C. Processus écologiques et évolutifs

L’étude comparée de I’histoire des bioinvasions précédemment détaillées (Encadrés I, II et I1I)
permet de distinguer trois étapes dans leur dynamique : I’introduction, I’établissement de populations
viables et la prolifération, chacune de ces phases pouvant elle-mé&me étre divisée en différentes étapes,
comme nous le verrons par la suite (Fig. 8). Ces trois phases décrivent la dynamique de toute invasion
(Richardson et al. 2000b, Colautti & Maclsaac 2004). A chacune d’elle le processus d’invasion peut
étre interrompu. En effet, il semblerait que la plupart des especes introduites dans un nouvel
environnement disparaissent sans avoir proliféré (Lodge 1993). La compréhension des phénomenes
d’invasion passe donc par I’étude des mécanismes démographiques, écologiques et évolutifs qui
limitent ou facilitent I’introduction, I’ établissement et la prolifération des especes exotiques.

Population autochtone
dans I’aire d’origine

prélevement
introduction | rransport

reldche

Population exotique / allochtone
dans I’aire d’introduction

établissement

Population occasionnelle
dans I’aire d’introduction

établissement
de populations
viables

naturalisation

Population naturalisée
dans I’aire d’introduction

Population .
prolifération envahissante N
dans les milieux |\, uction
anthropiques .

\
eXablissement P

établissement

Population
envahissante
dans les milieux

naturels

établissement

Figure 8. Schéma des différentes étapes d’une bioinvasion.
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C.1. Introduction dans un nouvel environnement

Cette premiere étape du processus d’invasion
correspond au franchissement de la barriere
géographique qui limitait auparavant la dispersion.
L’introduction est la phase certainement la plus liée

a lactivité humaine. En effet, les dispersions a . o S
Environnement d’origine Prélevement

9. Transport

N

longue distance sont naturellement tres limitées au-

dela des barrieres géographiques. Il est possible de —
.. . L . arriere
distinguer trois étapes au sein de cette phase séographique

(Fig. 8) : (1) le prélevement d’individus dans leur

. 9 . . A \\J A
aire d’origine, (2) le transport et (3) le relichement Reldchement
des migrants dans leur nouvel environnement.

C.l.a. le transport : une étape-clé ?

Le transport des especes au-dela des barrieres Environnement d’introduction

géographiques est parfois long. Seules les especes Figure 9. Schéma de la phase d"introduction.
résistantes a ce transport seront introduites dans de

nouveaux environnements. L’introduction d’especes possédant des formes de résistance dans leur
cycle de vie, comme les graines des plantes, est donc ainsi facilitée. De méme, dans les ballasts des
bateaux, les poissons adaptés a la recherche de nourriture dans 1’obscurité seraient favorisés (Kolar &
Lodge 2001). En outre, la taille des populations transportées étant souvent tres limitée, plusieurs
mécanismes démographiques et génétiques, associés aux populations de petite taille et détaillés dans la
partie suivante, peuvent les fragiliser. Le transport semble donc €tre une étape clé, tres sensible, du
processus d’invasion (Lockwood 1999). Peu de populations prélevées doivent y survivre ; cependant il
est tres difficile d’obtenir des données sur cette étape.

Enfin, si le transport est suffisamment long pour permettre & plusieurs générations de se
succéder, certains traits d’histoire de vie qui permettent aux especes de survivre dans I’environnement
du transport (bateau par exemple) peuvent étre sélectionnés. Encore une fois, I’absence de données ne
permet actuellement pas de confirmer I’existence d’un tel processus.

C.1.b. effet de fondation
Le prélevement de peu d’individus et la survie souvent faible pendant le transport expliquent

que les populations introduites dans de nouveaux environnements soient de petite taille.
L’échantillonnage des individus peut engendrer des différences marquées de composition génétique
entre populations introduites et populations de 1’aire d’origine (effet de fondation). La diversité
génétique subit alors un fort goulot d’étranglement (Nei et al. 1975). De telles pertes de diversité ont
été mises en évidence chez différentes especes introduites a partir de plusieurs marqueurs génétiques
dont le polymorphisme est supposé neutre (Glover & Barrett 1987, Barrett & Husband 1990, Husband
& Barrett 1991, Villablanca et al. 1998, Amsellem et al. 2000, Tsutsui et al. 2000, Baumel et al. 2001,
Novak & Mack 2001, Tsutsui et al. 2001). Les introductions de Rubus alceifolius a Madagascar puis a
Mayotte, la Réunion, Maurice et en Australie furent chacune accompagnées d’une forte diminution de
la diversité génétique neutre, confirmant [’existence de forts effets de fondation dans les
environnements d’introduction (Amsellem ez al. 2000). Certaines études, malheureusement trop rares,
ont aussi détecté une perte de variabilité génétique des caracteres soumis a des pressions de sélection
(Eckert et al. 1996, Giraud et al. 2002). Toutefois, I’introduction d’un grand nombre d’individus, en
un seul relachement ou en plusieurs, peut limiter les effets de fondation (Barrett & Husband 1990).
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Ainsi, deux mécanismes semblent importants dans la phase d’introduction. La survie pendant le
transport, qui n’a pas encore été étudiée a notre connaissance, serait une étape fortement limitante.
Certains types d’organismes, les plantes a graines par exemple, seraient favorisés. L’étude approfondie
de cette étape apporterait a la compréhension des mécanismes d’invasion et a 1I’évaluation des risques
liés aux transports. En outre, les effets de fondation qui limitent fortement la variabilité génétique
initiale dans le nouvel environnement jouent un rdle important dans la phase d’établissement détaillée
ci-apres, pendant laquelle les especes introduites font face a de nouvelles pressions de sélection.

C.2. Etablissement de populations viables

Cette deuxiéme phase du processus d’invasion biologique peut elle-méme étre divisée en deux
étapes : 1’établissement (sensus stricto) et la naturalisation des migrants. L’établissement s.s.
correspond au franchissement d’une barriere, non plus géographique, mais écologique, celle de
I’environnement local (Richardson et al. 2000b) dans lequel les individus introduits doivent survivre.
Plusieurs mécanismes démographiques qui fragilisent les populations de petite taille interviennent au
cours de cette étape. Pour établir des populations viables, la survie des individus introduits n’est pas
suffisante, il faut aussi qu’ils soient capables de se reproduire naturellement. La barriere de la
reproduction est franchie pendant 1’étape de naturalisation (Richardson et al. 2000b). Une population
naturalisée est en effet constituée d’individus capables de se reproduire normalement et d’assurer le
maintien durable de la population.

La phase d’établissement de populations viables est trés sensible, peu d’especes introduites la
franchissent. Williamson et Fitter (1996) estiment que la probabilité¢ d’établissement des populations
introduites est comprise entre 5 et 20% (« 10’s rule »). Ainsi fallut-il de nombreuses tentatives
d’introduction en Australie avant que ne s’établissent des populations de lapins (Myers et al. 1994).
De méme, a Hawaii, ainsi qu’en Nouvelle-Z€lande, « seulement » 30 et respectivement 36 des 150 et
145 especes d’oiseaux introduites réussirent a s’établir (Roots 1976, Veitch & Bell 1990, cités dans
Courchamp et al. 2003). S’il n’échoue pas, I’établissement peut en outre étre tres long ; une période de
latence est souvent observée entre 1’introduction et la prolifération (Kowarik 1995).

C.2.a. survie aux conditions physiques et biotiques de [’environnement local

Une grande proportion des especes introduites échoue a établir des populations viables car elles
ne sont pas du tout adaptées aux conditions physiques ou biotiques du nouvel environnement. Une
espece tropicale aura des difficultés a s’établir dans un environnement tempéré et inversement.
Cependant, comme le montre 1’exemple de Caulerpa taxifolia (Encadré III), certaines especes
envahissent parfois des biomes différents de celui de leur environnement originel. En outre, méme si
les conditions physiques de I’environnement d’introduction sont semblables a celles de
I’environnement d’origine, les especes introduites sont confrontées a des environnements biotiques
tres différents du leur, tant au niveau des compétiteurs et des prédateurs, que des parasites ou méme
des mutualistes. La compétition et la prédation par des especes indigenes, auxquelles I’espece
introduite n’est pas habituée, vont fortement limiter les capacités d’établissement (Maron & Vila 2001,
Prieur-Richard et al. 2002, Shea & Chesson 2002). De méme, la présence de mutualistes semble étre
un facteur déterminant dans I’établissement des populations allogénes (Richardson er al. 2000a,
Chittka & Schurkens 2001, Olesen 2002). L’établissement dans 1’hémisphere sud de nombreuses
especes du genre Pinus fut ainsi limité par 1’absence de mycorhizes convenables, 1’invasion ne devint
possible qu’une fois les mycorhizes introduites (Richardson et al. 1994). L’absence de pollinisateurs
pourrait aussi limiter 1’établissement de populations exotiques (Parker 1997, Parker & Haubensak
2002, Davis et al. 2004).

22



C.2.b. démographie des petites populations

Pendant la phase d’établissement, les populations introduites sont de petite taille et/ou de faible
densité. Elles sont donc particulicrement sensibles a certains phénomenes démographiques ou
écologiques, notamment les stochasticités démographique et environnementale. Les populations
introduites s’éteignent ainsi souvent avant d’avoir eu 1’opportunité de s’accroitre suffisamment pour
ne plus étre affectées par ces phénomenes. Grevstad (1999) énumere trois facteurs qui limitent les
probabilités d’établissement des populations introduites pour le contréle biologique : la stochasticité
démographique, la variabilité environnementale et I’effet Allee. Ces trois facteurs interviennent bien
entendu aussi dans la phase d’établissement de toute population introduite. La stochasticité
démographique correspond aux fluctuations aléatoires de la taille de la population résultant de
variations individuelles et aléatoires de la survie et de la fécondité (Lande et al. 2003). Elle affecte
particulierement les populations réduites a un faible effectif (Gabriel & Biirger 1992). La variabilité
environnementale limite aussi ’installation des petites populations. Les fluctuations aléatoires de
I’environnement induisent en effet des variations stochastiques des taux de croissance des populations
(Lande et al. 2003). Enfin, I’effet Allee est un phénomene démographique qui se caractérise par une
réduction du taux de croissance des populations a faible densité, menant dans des cas extrémes, mais
fréquents, a une décroissance de ces populations (Allee et al. 1949). Cet effet peut étre causé, entre
autres, par la difficulté a trouver un partenaire ou des pollinisateurs quand la densité est faible
(Dérédec & Courchamp 2003). Son importance a été mise en évidence dans le cas des invasions
biologiques, théoriquement (Keitt et al. 2001, Drake 2004, Taylor et al. 2004 mais voir Petrovskii ef
al. 2002) et expérimentalement (Cappuccino 2004, Davis et al. 2004, Davis et al. 2004). Cependant, la
plupart de ces études se réferent a I’étape d’expansion (voir ci-dessous). L’impact de I’effet Allee sur
I’établissement des populations est pourtant certainement trés important ; il aurait pu contribuer
grandement a I’échec de nombreuses tentatives de contrdle biologique (Grevstad 1999). Le temps de
latence observé lors de I’introduction du roselin familier (Carpodacus mexicanus) en Amérique du
Nord serait la conséquence d’un effet Allee causé par la difficulté a trouver un partenaire a faible
densité (Veit & Lewis 1996).

C.2.c. génétique des petites populations

Des processus génétiques fragilisent aussi les populations pendant la phase d’établissement.
L’accumulation de mutations déléteres qui entraine une baisse de valeur sélective est particulicrement
accrue dans les populations de petite taille. L ’effet de fondation et la dérive génétique qui s’ensuit
augmentent en effet la probabilité de fixation des mutations déléteres (Lynch et al. 1995). En outre, la
reproduction entre individus apparentés (y compris I’autofécondation) est accrue a faible densité,
révélant ainsi I’effet des mutations déléteres récessives (dépression de consanguinité). Si la population
ne s’éteint pas sous I’effet du fardeau de ces mutations déléteres (Newman & Pilson 1997, Nieminen
et al. 2001), une phase de purge permet de les éliminer. Cette purge pourrait expliquer dans certains
cas la période de latence des invasions (Sakai et al. 2001).

La dérive génétique accentue la perte de variabilité génétique causée par I’effet de fondation.
Ainsi la plupart des pertes de diversité observées entre les populations sources et introduites sont en
fait le résultat de deux effets d’échantillonnage combinés: dans la population source lors de
I’introduction (effet de fondation) et lors de la succession des générations dans 1’environnement
d’introduction (dérive génétique). Sans une connaissance précise de I’historique de I’invasion, il est
impossible de différencier ces deux phénomenes.
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C.2.d. adaptation au nouvel environnement

Une fois introduites, les populations qui ont survécu a la premiere étape de I’établissement et qui
sont capables de se reproduire, au moins occasionnellement, vont alors progressivement s’adapter a
leur nouvel environnement. Ce processus d’adaptation pourrait jouer un réle non négligeable, méme si
encore peu de travaux mentionnent son importance (Lee 2002). Les établissements d’especes
allochtones dans de nouveaux environnements constitueraient les principaux exemples d’adaptation
observée sur de courtes périodes (Reznick & Ghalambor 2001, Stockwell et al. 2003).
L’environnement d’introduction impose une forte pression de sélection qui va rapidement permettre
I’évolution de nouveaux caracteres, plus adaptés a cet environnement. Des populations d’ Eurytemora
affinis (copépode des milieux salins, Fig. 10) se sont par exemple, plusieurs fois indépendamment,
adaptées a des milieux d’eau douce suite a leur introduction (Lee 1999). Cet exemple n’est pas isolé :
17 autres invasions de milieux d’eau douce par différentes espeéces marines (arthropodes, mollusques,
annélides et cnidaires, souvent introduits involontairement par I’homme), ont été répertoriées jusqu’a
présent (Lee & Bell 1999). Ces adaptations ne sont pas uniquement induites par des changements
d’environnement physique, elles peuvent aussi résulter de changements biotiques. Ainsi, le
comportement de fuite des guppies Poecilia reticulata a-t-il été perdu dans des populations introduites
dans des environnements ou leur taux de prédation est tres faible (O'Steen et al. 2002).

Ces adaptations aux conditions locales pendant la phase d’établissement se détectent aussi en
comparant plusieurs populations issues d’une méme source et introduites indépendamment dans des
habitats différents (Stockwell & Weeks 1999, Hendry et al. 2000, Quinn et al. 2000, Weinig 2000,
Kinnison et al. 2001, Moczek et al. 2002). L’age a maturité sexuelle et la quantité de graisse ont par
exemple évolué différemment dans des populations de Gambusia affinis (poissons utilisés pour le
contrdle des populations de moustiques) introduites dans des lacs de températures trés variées
(Stockwell & Weeks 1999). De méme, en réponse a la compétition pour la lumiere, Abutilon
theophrasti (Malvaceae, Fig. 11), une plante adventice asiatique introduite aux Etats-Unis, a
développé des traits d’histoire de vie trés différents dans les champs de soja et de mais (Weinig 2000).

Figure 10. Eurytemora affinis.

Figure 11. Abutilon theophrasti.

Le temps de latence observé pendant la phase d’établissement, qui s’explique entre autres par les
processus démographiques et génétiques précédemment décrits, pourrait aussi correspondre au temps
nécessaire a ’acquisition de nouveaux caractéres mieux adaptés au nouvel environnement (Ellstrand
& Schierenbeck 2000, Mack et al. 2000). En fait, si I’adaptation des populations introduites n’est pas
remise en cause, son role dans I’invasion, plus particulierement dans la naturalisation, est contesté.
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L’adaptation est parfois considérée comme un processus trop lent. Par exemple, les especes introduites
qui occupent une niche préalablement vide n’auraient peut étre pas besoin d’adaptation pour devenir
envahissantes, méme si elles s’adaptent bien s@ir a leur nouvel environnement au cours des générations
(Encadré II).

C.2.e. _hybridation
L’évolution de caracteres adaptés a I’environnement d’introduction peut aussi se faire par

hybridation avec des especes locales et par I’introgression de genes a forte valeur sélective (Abbott et
al. 2003). Plusieurs populations envahissantes de plantes sont issues de 1’hybridation d’une espece
indigeéne et d’une espece introduite (Vila & D'Antonio 1998, Vila et al. 1998, Ayres et al. 1999,
Weber & D'Antonio 1999, Bleeker 2003) ou de deux especes allogenes (O'Hanlon et al. 1999, Milne
& Abbott 2000). Certains de ces hybrides sont maintenant considérés comme de nouvelles especes :
Spartina anglica est issue de 1’hybridation entre une espece indigéne en Angleterre (S. maritima) et
une espece allogéne nord-américaine (S. alterniflora, Fig. 12A). Cet hybride originaire d’Angleterre
est d’ailleurs maintenant envahissant en Bretagne ot il fut introduit au début du XX*™ siecle (Baumel
et al. 2001). Ces phénomenes d’hybridation s’observent aussi chez les algues (Durand et al. 2002) et

les animaux (Pfenninger et al. 2002, Facon et al. 2005).

La phase d’établissement de populations indigénes viables dans leur environnement
d’introduction est la phase la plus sensible du processus d’invasion. La population, une fois introduite,
subit en effet de fortes pressions. La premiere est démographique, les populations de petite taille sont
en effet tres fragiles. La deuxieme est écologique, les populations introduites sont confrontées a un
environnement physique et biotique différent de leur environnement d’origine. Enfin, la pression de
sélection exercée par 1’environnement d’introduction explique que la naturalisation de ces populations
s’accompagne d’une adaptation parfois rapide, facilitée par I’hybridation avec les espéces locales.

C.3. Prolifération

La derni¢re phase du processus d’invasion biologique est caractérisée non seulement par une
explosion démographique des populations naturalisées, mais aussi par une expansion géographique,
souvent tres rapide (Encadrés I, II et III). Les habitats envahis peuvent se limiter aux milieux
anthropiques (milieux agricoles, par exemple). Cependant, on observe souvent, aprés une premicre
phase de colonisation de milieux anthropiques, une deuxieéme phase d’invasion des milieux naturels
(Williamson 1996, Richardson et al. 2000b). La prolifération nécessite que 1’espece naturalisée soit
capable de se disperser, mais aussi qu’elle soit capable d’établir des populations viables dans de
nouveaux milieux, parfois différents du milieu d’introduction.

C.3.a. capacités de dispersion

Les capacités de dispersion des especes influencent fortement les vitesses d’expansion
démographique et géographique. Une espece capable de se disperser a longue distance colonisera plus
rapidement de nouveaux milieux (Shigesada & Kawasaki 2002). Il semblerait en fait que la plupart des
expansions géographiques ne se produisent pas selon un modele simple de diffusion spatiale, mais
plus vraisemblablement selon un modele combinant de 1’expansion par diffusion simple et des
événements plus rares de dispersion a longue distance (Shigesada & Kawasaki 1997, Shigesada &
Kawasaki 2002, Hastings et al. 2005).

En outre, I’augmentation des capacités de dispersion des especes naturalisées pourrait Etre
sélectionnée, favorisant ainsi leur prolifération. L’évolution de la morphologie des ailes de trois
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especes de papillons et de deux especes de criquets a par exemple permis I’expansion récente des aires
de répartition de ces especes en Angleterre (Hill 1999, Thomas ef al. 2001).

C.3.b. expansion et établissement de nouvelles populations

Les événements de dispersion a longue distance sont a I'origine de la fondation de petites
populations dans de nouveaux milieux de I’aire d’introduction. Les mécanismes précédemment décrits
liés a I’introduction — notamment les effets de fondation — et a I’établissement interviennent donc aussi
pendant la phase de prolifération. Nous ne les détaillons pas a nouveau ici, mais précisons comment ils
participent au processus de prolifération. L’effet Allee, par exemple, réduit la vitesse d’expansion des
populations introduites (Garrett & Bowden 2002), comme c’est le cas pour Spartina alterniflora
(Poaceae) dans la baie de Willapa (Davis et al. 2004, Davis et al. 2004, Taylor et al. 2004, Fig. 12). La
dépression de consanguinité réduirait les capacités de colonisation de S. alterniflora dans la baie de
San Francisco en limitant la production de graines (Daehler 1999). De mé&me, sans prise en compte de
la stochasticité démographique, les modeles d’expansion des populations envahissantes surestiment les

vitesses de propagation (Snyder 2003).

Figure 12. A. Spartina alterniflora. B. Invasion
de la baie de Willapa (état de Washington) par S.
alterniflora (issue de Parker 2004).

Par ailleurs, si la prolifération d’une espece envahissante dans I’environnement d’introduction se
fait par une succession d’événements de dispersion a longue distance, les populations subissent une
série de goulots d’étranglement qui peuvent trés fortement réduire la diversité génétique, bien plus
qu’un seul événement de fondation (Estoup et al. 2001, Clegg et al. 2002, Estoup & Clegg 2003,
Walker et al. 2003, Estoup et al. 2004). A contrario, I’expansion rapide des populations introduites
limite fortement les pertes de diversité génétique par dérive génétique (Zeisset & Beebee 2003, Zenger
et al. 2003).
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C.3.c. plasticité et adaptation locale

Les environnements d’introduction sont souvent tres hétérogenes, surtout lorsqu’ils
correspondent a de grandes régions géographiques, voire a des continents entiers. Le lapin O.
cuniculus a par exemple envahi toute I’Australie (a I’exception des zones tropicales) ou il est
confronté a des climats tres variés : tempérés et désertiques (Encadré I). L hétérogénéité des habitats
est aussi la conséquence de différences latitudinale, édaphique (caractéristiques du sol) ou
d’anthropisation (agro-écosystemes). L’espece envahissante doit alors étre suffisamment plastique
(Baker 1974, Parker er al. 2003), ou capable de s’adapter rapidement a différentes conditions locales
(Lambrinos 2004 et Hastings et al. 2005 insistent sur le rdle que pourrait jouer 1’adaptation locale dans
I’expansion). Sexton et al. (2002) proposent méme un modele conceptuel dans lequel la combinaison
de la plasticité phénotypique et de I’adaptation locale augmenterait les capacités d’invasion. La
plasticité phénotypique permettrait a I’espece de s’établir dans de nouveaux milieux et la sélection
favoriserait I’adaptation locale et augmenterait les capacités d’invasion locale. Une augmentation de la
plasticité phénotypique peut d’ailleurs étre sélectionnée au cours de I’expansion géographique, comme
dans le cas du lapin en Australie (Williams & Moore 1989b).

Plusieurs études ont permis de détecter des adaptations aux conditions locales. Par exemple, la
taille des oreilles et la longueur du corps des lapins varient suivant les climats en Australie (Williams
& Moore 1989b, Encadré I). Certains gradients génétiques se créent ainsi au cours de 1’expansion
géographique suivant des gradients environnementaux. Par exemple, la taille des ailes de drosophiles
allogeénes augmente avec la latitude en Amérique du Nord (Huey et al. 2000). Plusieurs exemples
d’adaptation locale des plantes a la latitude sont aussi a 1’origine de gradients génétiques dans I’aire
d’introduction (Weber & Schmid 1998, Maron et al. 2004b). De méme, les populations canadiennes
de panic pied-de-coq (Echinochloa crusgalli, Poaceae), adaptées a des climats tres froids, sont issues
de populations allogénes nord-américaines situées plus au sud (Roy et al. 2000).

C.3.d. flux de genes et adaptation locale

Il a été démontré théoriquement que les flux de genes depuis le foyer d’introduction vers les
limites de I’aire de répartition de I’espece introduite limitent 1’adaptation locale en important des genes
issus d’un environnement local différent (le foyer) et donc « mal adaptés » (Kirkpatrick & Barton
1997, Garcia-Ramos & Rodriguez 2002, Lenormand 2002). Ces flux de genes, en limitant I’adaptation
locale des populations, limiteraient la vitesse de prolifération (Garcia-Ramos & Rodriguez 2002).
L’importance de ce mécanisme n’a pas encore été démontrée expérimentalement, mais nous pouvons
supposer que les événements rares de dispersion a longue distance qui permettent la fondation de
populations isolées favorisent 1’adaptation locale, contrairement a des événements de dispersion a
courte distance plus fréquents. Ces événements pourraient donc jouer un rdle important dans
I’expansion géographique des populations envahissantes.
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Le succes d’une espéce introduite peut se résumer par sa capacité a franchir différentes
« barrieres » dans le nouvel environnement (Richardson et al. 2000b, Fig. 13). Plusieurs mécanismes
démographiques, écologiques et évolutifs interviennent a chacune de ces étapes.

(1) La premiere barriere est géographique. Pour la franchir, la population prélevée dans
[’environnement d’origine doit survivre au transport.

(2) La deuxieme barriere est écologique. Divers mécanismes démographiques (effet Allee et
stochasticités) interviennent durant cette étape tres sensible et fragilisent la population introduite. Les
relations que développe [’espece allogene avec son nouvel environnement sont cruciales pour sa
survie.

(3) La troisieme barriere est celle de la reproduction. Elle est limitée, entre autres, par la
dépression de consanguinité, élevée dans les populations de petite taille. L’adaptation des populations
dans le nouvel environnement qui améliore les capacités de survie et de reproduction jouerait un role
central dans de nombreux cas (Lee 2002).

(4) Enfin, une espéce envahissante est capable de franchir la barriere de la dispersion et
d’établir de nouvelles populations dans des milieux variés. La capacité de dispersion d’une espéece
détermine en partie la vitesse d’invasion. Plasticité et adaptation locale favorisent aussi I’expansion

géographique des populations introduites.
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D. Comprendre les invasions biologiques

Nous avons présenté dans la partie précédente les mécanismes associés aux différentes étapes
d’une invasion biologique, chacune de ces étapes correspondant au franchissement d’une barriere (Fig.
13). Dans cette partie, nous proposons, en nous fondant sur les mécanismes précédemment décrits,
d’expliquer pourquoi une population donnée envahit un écosysteme précis. En d’autres termes, il
s’agit de comprendre pourquoi certaines populations réussissent a franchir les différentes barrieres
alors que d’autres n’y parviennent pas. Historiquement, la premiére approche utilisée pour répondre a
cette question fut la recherche des caractéristiques écologiques ou génétiques des populations
envahissantes. Apres avoir présenté ces recherches, nous exposons dans une deuxieme partie 1’étude
des caractéristiques des écosystemes qui favoriseraient I’'invasion par des populations allogenes. Enfin,
nous présentons une approche plus évolutive, fondée sur I’étude de I’association entre 1’espece
exotique et I’écosysteme d’introduction.

D.1. Caractéristiques des espéeces envahissantes

En cherchant a prédire quelles especes sont des envahisseurs potentiels, nombre de chercheurs
ont étudié les caractéristiques écologiques ou génétiques des especes envahissantes (Kolar & Lodge
2001). L’approche la plus informative consiste a comparer les caractéristiques des especes qui
franchissent une étape donnée a celles des especes introduites qui n'ont pas réussi a franchir cette
méme étape. Malheureusement, peu de données sont disponibles sur les especes introduites ou établies
mais non envahissantes. Les caractéristiques facilitant le franchissement d’une étape ont donc parfois
été confondues avec celles de I’étape suivante. Les traits favorisant I’introduction ont en effet souvent
été associés, a tort, a I’établissement (Blackburn & Duncan 2001b). Une autre approche, beaucoup
moins satisfaisante, consiste a comparer dans une méme région géographique les caractéristiques des
especes envahissantes (ou des especes naturalisées) a celles des especes compétitrices indigenes
(Sutherland 2004). En outre, la non indépendance phylogénétique des données (Harvey & Pagel 1991)
a longtemps été négligée (par exemple Moulton & Pimm 1983, Veltman et al. 1996). La plupart des
comparaisons qui sont actuellement réalisées en biologie des invasions sont des analyses comparatives
(Fisher & Owens 2004).

Beaucoup de données historiques sont disponibles sur les introductions d'oiseaux (Duncan et al.
2003). Ce groupe a donc été particulierement étudié pour déterminer les caractéristiques qui
permettent aux especes de franchir les différentes étapes des bioinvasions (Kolar & Lodge 2001,
Fisher & Owens 2004). Nous avons enregistré une trentaine d'études de ce type. Beaucoup de ces
études sont limitées a l'invasion d'iles (Cassey 2003), notamment la Grande Bretagne (O'Connor
1986), la Nouvelle Zélande (Veltman et al. 1996, Duncan 1997, Sorci et al. 1998, Duncan et al. 1999,
Sol & Lefebvre 2000, Cassey 2001) ou Hawaii (Moulton & Pimm 1983, Moulton 1993). Cependant,
des études plus récentes utilisent des jeux de données plus complets, a 1'échelle de la plancte
(Blackburn & Duncan 2001a, Cassey 2002, Cassey et al. 2004, Cassey et al. 2004, Mgller & Cassey
2004). La plupart de ces études ne s'attachent malheureusement qu'aux caractéristiques qui permettent
I'établissement des especes introduites (Veltman et al. 1996, Sorci et al. 1998, Blackburn & Duncan
2001a, Cassey 2002, Cassey 2003, Cassey et al. 2004, Mgller & Cassey 2004).

Les données sur les plantes sont en revanche beaucoup plus rares. Certaines études comparent
les caractéristiques d’especes envahissantes avec celles d’espeéces sceurs originaires du méme
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environnement mais non envahissantes (Rejmanek 1996, Rejmanek & Richardson 1996, Goodwin et
al. 1998). 1l est alors impossible de savoir a quelle étape ces caractéristiques sont associées (Kolar &
Lodge 2001). Cependant, quelques études ont été entreprises entre especes introduites non
envahissantes et especes envahissantes, confondant ainsi seulement les étapes de 1’établissement et de
la prolifération (Reichard & Hamilton 1997, Smith & Knapp 2001).

D.l.a. caractéristiques associées a ['introduction des espéces
En ce qui concerne I'étape d'introduction, nous ne disposons que d'une étude récente sur les
Psittaciformes (perroquets, Cassey et al. 2004). La probabilité de franchir I'étape de l'introduction,

c'est-a-dire la barriere géographique, semble liée a la "disponibilité" d'individus pour le prélevement et
le transport. Les especes rares et menacées ou celles dont l'aire de répartition est restreinte ont peu de
chance d'étre prélevées accidentellement pour étre transportées puis introduites dans de nouveaux
environnements. A contrario, les especes dont 1’aire originelle de répartition est étendue, celles se
situant dans des régions géographiques ou le trafic commercial est intense, celles qui sont déja
envahissantes dans certaines régions du globe ou celles qui sont vendues comme animaux de
compagnie sont plus fréquemment transportées dans de nouveaux milieux (Cassey ef al. 2004).
Aucune étude ne teste spécifiquement les caractéristiques associées a I’étape d’introduction chez
les plantes. La superficie de 1’aire d’origine semble pourtant corrélée avec la probabilité d’invasion
dans une étude comparant les caractéristiques des especes européennes envahissantes en Amérique du
Nord avec celles de leurs especes sceurs européennes non envahissantes (comparaison par paire
d’especes sceurs pour s’ affranchir des problemes de non indépendance : Goodwin et al. 1998). Comme
dans le cas des oiseaux, cette corrélation peut s’expliquer par une plus grande chance de prélevement
de ces especes ; cependant elle pourrait aussi étre le résultat d’une plus grande plasticité ou d’une plus
grande capacité d’adaptation locale de ces populations, favorisant la prolifération et non I’introduction.
L’introduction d’especes est en outre fortement dépendante des activités humaines, notamment
I’agriculture ou la péche. Les especes qui y sont associées sont donc préférentiellement transportées :
végétaux d’ornementation, animaux de compagnie, especes forestieres et piscicoles productives,
especes utilisées pour le contrdle biologique, parasites et adventices des végétaux commercialisés...

D.1.b. caractéristiques associées a l’établissement des espéces

La premiere des caractéristiques qui affecte la probabilité d'établissement des especes d'oiseaux
introduites est la pression d'introduction, c'est-a-dire le nombre d'individus relachés lors d'une
introduction et le nombre d'introductions indépendantes d'individus de cette espece (Veltman er al.
1996, Cassey et al. 2004, Fig. 14). En effet, plus la population introduite est grande, moins elle est
sujette aux mécanismes démographiques (stochasticités démographique et environnementale et effet
Allee) et génétiques (dépression de consanguinité et dérive) qui tendent a la fragiliser (Partie 1.C2).

Figure 14. Etourneau sansonnet
(Sturnus vulgaris L.). Introduit
d'Burope dans l'état de New
York au XIX®™ siecle, il est
I'un des oiseaux les plus
répandus en Amérique du Nord.
Son établissement ne fut
cependant observé qu'apres huit
introductions (Sax & Brown
2000).
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La proximité écologique des aires d'origine et d'introduction contribue aussi a I'établissement
(Blackburn & Duncan 2001a). Une espece s'installera plus facilement dans un environnement situé
dans la méme région biogéographique que celle d’origine (Cassey 2003).

La taille corporelle des individus et les plasticités écologiques et comportementales, notamment
au niveau du régime alimentaire, facilitent la survie des adultes introduits et leur reproduction, et sont
corrélées au succes de 1’établissement des especes introduites d’oiseaux (Sol & Lefebvre 2000, Cassey
2002, Cassey et al. 2004). Les especes sédentaires implantent plus facilement des populations dans
I'environnement d'introduction que les especes migratrices (Veltman et al. 1996, Duncan et al. 1999,
Cassey 2002, Cassey et al. 2004). De méme, les espéces monochromatiques (méles et femelles de
couleurs semblables) ont plus de chance d'établir des populations viables (Sorci et al. 1998, Cassey
2002, Cassey et al. 2004). En effet, les femelles des espéces monochromatiques ont en moyenne un
succes reproducteur plus fort que celles des especes dichromatiques (Legendre et al. 1999). La
sélection sexuelle limite les possibilités d'appariements entre partenaires, créant ainsi un effet Allee
(Mgller & Legendre 2001) qui fragilise les populations introduites.

La taille des plantes ainsi que la longueur de la période de floraison sont significativement plus
grandes pour les especes de plantes envahissantes. Ces deux caractéristiques favorisent certainement
I’établissement de populations viables en augmentant la survie des adultes et les capacités de
reproduction des populations introduites (Goodwin et al. 1998). Une petite taille de graines et une
période juvénile courte sont des caractéristiques associées a la production de nombreuses graines et le
développement rapide des individus qui favorisent aussi I’établissement et certainement la
prolifération (Richardson er al. 1990, Rejmanek 1996, Rejmanek & Richardson 1996, Reichard &
Hamilton 1997).

En outre, le mode de reproduction des plantes semble étre un facteur important intervenant dans
I’établissement des plantes allogenes (Barrett & Richardson 1986, Barrett & Husband 1990, Barrett
1992). L’autofécondation et 1I’apomixie favoriseraient 1’établissement d’un petit nombre d’individus
lors de I'introduction (Barrett & Richardson 1986, Barrett & Husband 1990, Barrett 1992) alors que
les plantes allogames seraient sujettes a un effet Allee et aux stochasticités environnementales et
démographiques. Ces observations sont a mettre en relation avec la loi de Baker (Baker 1955, Baker
1962) qui stipule que la plupart des especes de plantes qui se sont installées sur les iles éloignées des
continents sont auto-compatibles. La reproduction végétative favoriserait de la méme fagcon 1’invasion
des plantes (Richardson ef al. 1990, Rejmanek 1996, Reichard & Hamilton 1997).

D’autre part, dans une étude de la distribution des plantes envahissantes dans les différents
clades phylogénétiques, Daehler (1998) a remarqué que trés peu d’especes d’Orchidées sont
envahissantes (Fig. 15). Il explique ce fait par la nécessité qu’ont ces plantes de s’associer avec des
insectes pollinisateurs ou avec des mycorhizes du sol pour se développer. Ainsi, la dépendance trop
grande de certaines plantes a des mutualistes (mycorhizes, pollinisateurs ou animaux dispersant les
graines) réduirait les chances d’établissement des espéces envahissantes.

Figure 15. Spathoglottis plicata,
une des deux seules Orchidées
envahissantes au monde. Introduite
a Hawaii, elle s’est associée a des
mycorhizes dont on ne sait si elles
sont indigenes ou allogenes
(Richardson et al. 2000a).
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Des études s’intéressant a d’autres groupes phylogénétiques que les oiseaux et les plantes a
graines ont confirmé certaines corrélations avec le succes d’établissement, comme [’effort
d’introduction chez les mammiferes ongulés (Forsyth & Duncan 2001) ou la taille corporelle chez les
mollusques bivalves (Roy et al. 2001, Roy et al. 2002).

D.1.c. caractéristiques associées a la prolifération

Les especes dont 1’aire de répartition d’origine est étendue semblent plus aptes a franchir 1’étape
de la prolifération (Williamson & Fitter 1996b, Duncan et al. 2001). Cette corrélation s'explique par le
fait que ces espeéces présentent une grande plasticité phénotypique, ou une grande variabilité
génétique, qui leur permet de répondre a différentes conditions environnementales, dans leurs aires
d'origine et d'introduction (Gray 1986).

Les capacités et les modes de dispersion des especes déterminent aussi 1’étape de prolifération
(Kolar & Lodge 2001). Par exemple, la dispersion biotique des graines semble liée au caractere
envahissant des arbres (Reichard & Hamilton 1997), notamment des pins (Richardson et al. 1990).

Plusieurs problemes persistent cependant dans les études qui cherchent a déterminer les
caractéristiques qui prédisposent une espece a devenir envahissante. Comme nous 1’avons vu, la
distinction entre les différentes étapes de 1’invasion a malheureusement rarement été faite, rendant
difficile la détection de certaines caractéristiques (Kolar & Lodge 2001). Les stratégies permettant le
franchissement d’une des barrieres a I'invasion (Fig. 13) sont en effet parfois contradictoires avec
celles permettant a I’espece de franchir une autre barriere. Par exemple, le comportement migratoire
des oiseaux semble constituer un handicap a I’établissement de populations locales mais, une fois
I’espece établie, il assure une bonne dispersion et donc une meilleure prolifération (Kolar & Lodge
2001). De méme, les stratégies r et K sont associées a deux étapes de I’invasion. La stratégie K
favoriserait 1’établissement des espeéces face a leurs nouveaux compétiteurs (Petren & Case 1996,
Byers 2000, Davis 2003, Duyck et al. 2004) alors que la stratégie r faciliterait la prolifération (Lodge
1993). En outre, les caractéristiques écologiques que nous avons précédemment détaillées sont parfois
corrélées entre elles, perturbant I’interprétation des résultats en termes de compréhension du
phénomene des invasions. Les caractéristiques écologiques sont d’ailleurs parfois aussi associées a des
caractéristiques génétiques. Ainsi, le niveau de ploidie, qui semble corrélé a la plasticité phénotypique,
est-il une caractéristique fréquente des plantes envahissantes (Gray 1986, Amsellem er al. 2001a,
Lafuma er al. 2003).

En conclusion, de nombreuses caractéristiques écologiques, voire génétiques, sont associées aux
capacités qu’ont les especes a franchir les barrieres a I’invasion. L’ensemble de ces caractéristiques est
utile pour définir les risques associés a I’invasion possible d’une espece (Kolar & Lodge 2001). Il
semble cependant difficile de déterminer une stratégie générale permettant 1’invasion du fait de
I’existence de trop d’exceptions (Roy 1990, Mack 1996).

D.2. Caractéristiques des écosystemes et communautés envahis

Les caractéristiques des communautés et des écosystemes interviennent aussi dans le processus
d’invasion. Certains écosystemes semblent en effet plus sensibles a I'invasion que d’autres,
notamment les écosystémes insulaires. Les écosystemes tempérés seraient, en outre, plus atteints par
les bioinvasions que les écosystemes tropicaux (Hewitt 2002). Charles S. Elton (1958) supposa que les
écosystemes les plus riches en nombre d'especes sont certainement les moins sensibles aux invasions

biologiques. Cette hypothese, la résistance biotique des écosystemes, est actuellement a l'origine de

32



nombreux travaux. Le débat sur l’existence d’un lien entre la diversité d’une communauté et sa
stabilité¢ (Tilman & Downing 1994) a récemment stimulé les recherches dans ce domaine (Prieur-
Richard & Lavorel 2000).

D.2.a. diversités spécifique et fonctionnelle des communautés

L'importance de la diversit¢é d'une communauté pour la productivité et la stabilité de
I'écosysteme a récemment été beaucoup débattue. Plus la communauté est diverse, plus elle serait
productive et stable (McCann 2000). La stabilité est généralement définie comme la résistance a des
perturbations, notamment a l'introduction d'espéces exotiques. Les communautés les plus diverses
seraient ainsi les plus résistantes a l'invasion, et les moins diverses, les moins résistantes. Des
expériences de terrain ont en effet montré que la diversité spécifique réduit le nombre d'especes
allogenes qui s'établissent ainsi que le nombre de celles qui proliferent. La plupart de ces expériences
ont été menées sur des communautés de plantes (Tilman 1997, Knops et al. 1999, Naeem et al. 2000,
Prieur-Richard et al. 2000, Levine 2001, Kennedy et al. 2002, mais voir Dukes 2001). Des résultats
semblables ont cependant été observés dans des communautés de zooplanctons (Shurin 2000) et
d'invertébrés marins sessiles (Stachowicz et al. 1999), plus précisément de tuniciers (Stachowicz et al.
2002).

Des observations de terrain semblent cependant révéler, a une plus grande échelle spatiale, une
corrélation positive entre les diversités spécifiques des communautés indigenes et allogénes de plantes
(Planty-Tabacchi et al. 1996, Lonsdale 1999, Smith & Knapp 1999, Stohlgren et al. 1999, Sax 2002,
Bruno et al. 2004). Cette relation semble simplement refléter les différences, entre milieux, de
ressources et de lumicre disponibles (Foster et al. 2002). Les milieux "riches" comportent beaucoup
d'especes indigeénes et exotiques, contrairement aux milieux "pauvres” qui ne peuvent supporter que
peu d'especes. Cette corrélation positive a I'échelle du paysage ne remet donc pas en cause la
corrélation négative observée a 1'échelle de la communauté (Byers & Noonburg 2003, Fridley et al.
2004, Knight & Reich 2005).

La relation entre diversité spécifique et résistance a l'invasion s'explique en partie par une
meilleure utilisation des ressources, l'espace entre autres, dans les communautés riches en especes, en
laissant peu de disponibles pour les especes introduites (Stachowicz et al. 2002, Levine et al. 2004).
Cette hypothese est d'ailleurs confirmée par le fait que la composition fonctionnelle est corrélée a la
résistance a l'invasion (Prieur-Richard et al. 2002a), parfois plus fortement que ne I’est la diversité
spécifique (Crawley et al. 1999).

D.2.b. relations interspécifiques

Comme nous l'avons vu dans la partie 1.C2, les relations interspécifiques que développe l'espece
introduite dans la nouvelle communauté jouent un réle important. La présence de certains mutualistes,
mycorhizes ou pollinisateurs, par exemple (Richardson er al. 2000a, Olesen et al. 2002), favorise
I'établissement et la prolifération des especes introduites ("facilitation", Bruno et al. 2003), tandis que
la présence de certains compétiteurs (Thébaud er al. 1996, Erneberg 1999, Hamilton et al. 1999,
Levine 2001, Mazia et al. 2001, Lambrinos 2002, Seabloom et al. 2003), parasites (Torchin &
Mitchell 2004) ou prédateurs (Erneberg 1999, Case & Crawley 2000, Lambrinos 2002, Prieur-Richard
et al. 2002b) les limite. Une récente méta-analyse a permis de confirmer le role de ces différentes
interactions dans la résistance biotique a l'invasion de plantes (Levine ef al. 2004). En outre,
compétiteurs, prédateurs, parasites et mutualistes ont des effets combinés. Les capacités compétitives
de deux especes de Centaurea introduites en Amérique du nord augmentent, ou diminuent, selon
I’espece indigene compétitrice considérée, avec la présence d’une communauté fongique du sol
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(Callaway et al. 2003, Callaway et al. 2004a, Fig. 16).
Par ailleurs, la pression d'herbivorie sur deux especes
introduites de Conyza (Asteraceae) augmente avec la
diversité spécifique de la communauté végétale
méditerranéenne indigene (Prieur-Richard er al
2002b). Enfin, les phénomenes de compétition
apparente (décrits dans la partie 1.B2) participent aussi
a faciliter ou limiter I'invasion des especes introduites.

L'hypothése de la "niche vide" est tres liée a la

notion de résistance biotique des communautés. Si

Figure 16. Centaurea maculosa Lam.
) ) . ] introduite d'Europe en Amérique du
alors une niche qui était auparavant vide. En outre, la nord au début du XX*™ siecle.

l'espece introduite n'a pas de compétiteurs, elle occupe

présence de prédateurs ou de parasites est parfois

considérée comme une des dimensions de la niche écologique. L'absence de prédateurs ou de parasites
spécialistes dans le nouvel environnement, souvent évoquée comme une cause des bioinvasions
(hypothese du relachement de la pression des bioagresseurs, voir la partie 1.D3b), peut donc aussi étre
liée a I'nypothese de la "niche vide" (Shea & Chesson 2002).

D.2.c. le cas des iles

Nombre d’invasions se produisent sur des iles, qui semblent plus sensibles aux introductions
(Simberloff 1995, Courchamp et al. 2003, O'Dowd et al. 2003, Blackburn et al. 2004). La sensibilité
des environnements insulaires a beaucoup été discutée (Simberloff 1995, Sax & Brown 2000). Il
semble que plus une ile est isolée plus la richesse spécifique qu’elle renferme est faible, laissant de
nombreuses niches écologiques vides, potentiellement exploitables par des especes allogenes
(Simberloff 1995, Sax & Brown 2000, Shea & Chesson 2002). Les espéces insulaires, moins
nombreuses, sont par ailleurs sujettes 2 moins de compétition pour une méme ressource et seraient
donc moins spécialisées que les especes continentales. Une fois introduites, la compétition serait alors
souvent a la faveur des especes originaires du continent (Sax & Brown 2000). Enfin, les especes
insulaires sont moins adaptées a la présence de prédateurs et sont donc, en cas d’introduction de 1’un

d’eux, désavantagées face a des compétitrices allogenes.

Les caractéristiques des écosystemes, principalement les diversités spécifique et fonctionnelle,
permettent de comprendre en partie pourquoi certains d’entre eux sont plus touchés par les
bioinvasions que d’autres. L’étude de ces caractéristiques, comme de celles des especes envahissantes,
a donc permis de définir quelques généralités (par exemple la résistance biotique des communautés).
Cependant, les exceptions sont nombreuses. Tous les écosystemes sont en effet susceptibles d’étre
envahis (Lodge 1993, Williamson 1996), mais pas par n’importe quelle espece. De méme, toute
espece est potentiellement envahissante, mais pas dans tous les écosystemes. Nous proposons donc
d’étudier le couple formé par I’espece allogene et son écosysteme d’introduction.

D.3. Paradoxes « évolutifs »

L’association entre une espece et un écosysteme correspond au degré d’adaptation de I’espece a
cet écosysteme ou a ses capacités a s’y adapter. Etudier 1’association entre une espeéce et un
écosysteme permet donc d’appréhender les bioinvasions, et notamment certaines des caractéristiques

précédemment évoquées (parties 1.D1 et 1.D2), sous un nouvel angle, évolutif.
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Les caractéristiques de 1’espece introduite sont le résultat de son histoire évolutive dans
I’écosysteme d’origine. Le degré d’adaptation de 1’espece exotique a son nouvel environnement est
donc fortement lié a la proximité écologique des écosystemes d’origine et d’introduction. Si ces deux
écosystemes sont tres proches, on parle alors de « préadaptation » de 1’espece introduite. La proximité
des écosystemes d’introduction et d’origine a en effet été mise en évidence comme un facteur
influencant la réussite de I’établissement d’une espece allogene (partie 1.D1b, Blackburn & Duncan
2001a). De méme, la plasticité phénotypique, et particulierement comportementale, est liée a la
capacité d’une espece a s’établir dans un nouvel environnement (partie 1.D1b, Sol & Lefebvre 2000,
Cassey 2002, Cassey et al. 2004), puisqu’elle permet 1’acclimatation de I’espece a une gamme plus
large d’environnements d’introduction.

En outre, les capacités d’une espece introduite a s’adapter rapidement a son nouvel
environnement sont liées a la quantité de variance génétique disponible, comme le montre la formule
du sélectionneur : R = 1°.S, ot R est la réponse a la sélection, c’est-a-dire les changements évolutifs
adaptatifs, S, la force de sélection et 4%, I’héritabilité, qui correspond 2 la part de variance génétique
additive de la variance totale des caractéres. L introduction d’un petit nombre de fondateurs limite la
quantité de variance présente dans le nouvel environnement, et restreint donc les capacités
d’adaptation de I’espece. La faible probabilité d'établissement des populations introduites de petite
taille (partie 1.D1b, Veltman et al. 1996, Cassey et al. 2004) pourrait ainsi s’expliquer, outre les
phénomenes purement démographiques (stochasticités, effet Allee) et les problemes d’accumulation
de mutations déléteres (partie 1.C2c), par de faibles potentiels adaptatifs.

La capacité d’une espece a envahir un nouvel écosysttme dépend ainsi de son degré
d’adaptation a cet environnement ou de sa capacité a s’y adapter rapidement. Les invasions
biologiques souleévent alors deux paradoxes évolutifs. Pourquoi des populations qui sont adaptées aux
conditions environnementales de leur écosystéme d’origine sont-elles parfois capables d’envahir un
nouvel écosysteme ou les conditions sont différentes, surpassant parfois en compétition les
populations locales (Sax & Brown 2000) ? Par ailleurs, pourquoi les populations introduites qui
subissent a priori un fort effet de fondation et une forte dérive — et qui présentent donc une faible
variance génétique — arrivent-elles a s’adapter a leur nouvel environnement (Allendorf & Lundquist
2003, Frankham 2005) ? Nous pensons que la résolution de ces paradoxes apportera beaucoup a la
compréhension des phénomenes d’invasions biologiques.

D.3.a. 1° paradoxe : la contingence

Une réponse au premier paradoxe est simple et nous 1’avons déja évoquée : 1’existence de
niches vides dans I’environnement d’introduction, particulierement dans le cas sur les iles. En effet,
les 1iles, pour une méme gamme de ressources, posseédent moins d’especes que les continents ;
certaines niches écologiques y sont certainement vides (Sax & Brown 2000). Des especes venues des
continents peuvent alors s’établir, méme si elles sont peu adaptées a 1’environnement insulaire
d’introduction, puisqu’elles n’ont pas de compétiteurs et disposent de ressources pour se développer.
Par la suite, la sélection permettra une meilleure adaptation de I’espeéce introduite a son nouvel
environnement. La prolifération de la couleuvre B. irregularis sur I'ile de Guam ou la ressource
« oiseaux » n’était exploitée par aucun prédateur en est un exemple (Encadré II). Certaines niches
écologiques sont peut-&tre aussi inoccupées sur les continents, mais elles sont certainement plus rares.

La contingence historique explique aussi que certains clades allogénes soient plus aptes a
exploiter une ressource, sur un continent ou sur une ile, que les clades indigenes. Ainsi, les marsupiaux
d’Amérique du Sud auraient-ils été de moins bons compétiteurs que la plupart des placentaires qui
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occupaient des niches similaires en Amérique du Nord. Lors de la création de I'isthme de Panama, les
marsupiaux sud américains, a 1’exception des opossums, auraient progressivement disparu sous 1’effet
de la compétition des placentaires nord-américains (Stehli & Webb 1985). En outre, si moins
d’especes sont présentes sur les les pour une méme gamme de ressources que sur les continents, et si
aucune des ressources n’est inexploitée (contrairement a ce qui est supposé dans le paragraphe
précédent), alors les especes insulaires sont plus généralistes, exploitant plusieurs ressources, que les
especes continentales, plus spécialisées. Une fois introduites, ces dernieres seraient alors plus
compétitives que certaines especes indigenes insulaires (Sax & Brown 2000).

D.3.b. 1° paradoxe : les perturbations de I’ environnement d’introduction

La perturbation des écosystemes, notamment sous 1’action de I’homme, favoriserait 1’installation
d’especes allogenes (Lodge 1993, Lozon & Maclsaac 1997, mais voir Kotanen et al. 1998). En effet,
si ’environnement est perturbé, les especes locales ne sont plus nécessairement mieux adaptées que
les especes exotiques. Il se peut méme que les especes introduites soient mieux adaptées a
I’environnement perturbé, anthropisé. De nombreuses especes commensales de I’homme, comme le
rat, ou plus généralement les especes adaptées aux écosystemes transformés par I’homme (adventices
des cultures, etc.), proliferent ainsi a travers le globe (Vermeij 1991, Lodge 1993, McKinney &
Lockwood 1999). De méme, la présence d’especes envahissantes, perturbant 1’écosysteme envabhi,
faciliterait 1’établissement d’autres populations
introduites (Simberloff & Von Holle 1999, Adams
et al. 2003, O'Dowd et al. 2003, Grosholz 2005).
L'introduction de Lepomis macrochirus, une
espece allogene de poisson, a ainsi permis
I'établissement en Oregon de la grenouille-taureau
originaire d'Amérique de l'est (Rana catesbeiana,
Fig. 17) en réduisant la densité de nymphes de
libellules prédatrices des tétards. La facilitation de
I'établissement d'especes allogeénes par la présence

d'autres especes exotiques expliquerait pourquoi

Figure 17. L'établissement de la grenouille Rana certaines régions sont particulierement touchées
catesbeiana en Amérique de I'ouest ne fut possible
qu'apres l'introduction du poisson exotique
Lepomis macrochirus (Adams et al. 2003).

par le phénomene des bioinvasions (Cohen &
Carlton 1998, Ricciardi & Maclsaac 2000).

D.3.c. 1 paradoxe : '« avantage de I’étranger »

Enfin, déplacées hors de leur écosysteme d’origine, certaines populations introduites dans un
nouvel environnement seraient avantagées par le changement de communauté. En effet, les especes
d’une méme communauté « co-évoluent », développant des mécanismes d’agression, de défense ou de
coopération tres spécifiques. Introduite dans un nouvel environnement, la population déplacée se
trouve alors confrontée & de nouveaux prédateurs, parasites, compétiteurs ou proies qui n’ont
développé aucun mécanisme spécifique. Comme nous 1’avons vu, les especes introduites souffrent en
partie de ce changement, principalement a cause du manque de mutualistes spécifiques (Richardson ef
al. 2000a). Cependant, les changements de prédateurs, parasites, proies, hotes ou compétiteurs sont
vraisemblablement parfois avantageux. Nous proposons de réunir sous I’appellation « avantage de
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I’étranger » plusieurs hypotheses formulées depuis une dizaine d’années qui se réferent a divers
avantages liés au transfert dans une nouvelle communauté.

L’hypotheése du relachement de la pression des bioagresseurs (« enemy release », Keane &
Crawley 2002 ou «escape from enemy », Wolfe 2002) suggere que la plupart des bioagresseurs —
c’est-a-dire les prédateurs, les herbivores et les parasites — d’une population ne sont pas introduits avec
elle dans le nouvel environnement. Ainsi débarrassée des agresseurs qui la régulaient, la population
introduite est avantagée par rapport aux populations indigénes compétitrices. La population introduite
ne doit plus faire face qu’aux prédateurs et parasites généralistes qui se trouvent dans le nouvel
environnement, alors que les populations indigenes subissent non seulement la pression de ces
généralistes, mais aussi celle de spécialistes (Maron & Vila 2001, Keane & Crawley 2002, Colautti et
al. 2004). 11 a en effet été mis en évidence que certaines populations végétales allogenes subissent
moins d’agression de pathogenes (Wolfe 2002, Beckstead & Parker 2003, Mitchell & Power 2003,
Callaway et al. 2004b, Torchin & Mitchell 2004) ou d’herbivores (Fenner & Lee 2001, Wolfe 2002,
DeWalt et al. 2004, Vila et al. 2005) que des populations de la méme espece dans leur aire d’origine,
principalement a cause d’une différence du nombre d’especes d’agresseurs spécialistes (Memmott et
al. 2000, Wolfe 2002). Des résultats similaires ont été observés pour des populations animales
envahissantes (Torchin et al. 2001, Torchin et al. 2003, Torchin & Mitchell 2004, Fig. 18). Ces
différences suggerent un avantage a étre transféré dans une nouvelle communauté, celui de perdre des
prédateurs et des pathogenes spécifiques.

Cependant, pour que cette perte permette d’expliquer, en partie au moins, 1’invasion, il faut que
la diminution des dommages causés par les bioagresseurs se traduise par des avantages au niveau de
I’individu, de la population ou de la communauté (Keane & Crawley 2002). Peu de travaux ont étudié
ces aspects et les résultats sont encore contrastés. Les individus de 1’aire d’invasion seraient en
moyenne plus grands et plus vigoureux que ceux de ’aire d’origine (Crawley 1987, Buckley et al.
2003, Grosholz & Ruiz 2003, Leger & Rice 2003). Torchin et Mitchell (2004) ont proposé que cette
augmentation de taille ou de vigueur résulte du relichement de la pression des bioagresseurs (Fig. 18).
Certaines études semblent le confirmer (Torchin er al. 2001, Jakobs et al. 2004). Cependant,
I’augmentation de taille des individus dans I’aire d’introduction n’est pas une régle générale (Thébaud
& Simberloff 2001, Vila et al. 2005 mais voir Grosholz & Ruiz 2003).

Figure 18. A. Crabe vert européen (Carcinus maenas) parasité par un parasite stérilisateur présent sous
I’abdomen, la sacculine (Sacculina carcini). B. Crabes issus, a gauche, d’une population parasitée de 1’aire
d’origine, et a droite, d’une population de I’aire d’introduction.
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Les populations ne sont pas uniquement régulées par les pressions exercées par les prédateurs et
les parasites (contrdle de type «top-down »), elles sont aussi contrdlées par la disponibilité des
ressources (contrdle « bottom-up »). Ainsi, si les ressources sont limitantes dans le nouvel
environnement, la population introduite ne pourra pas profiter du relaichement de la pression des
bioagresseurs (Keane & Crawley 2002). L’utilisation de d’insecticides ou de fongicides permet de
tester si les populations de 1’aire d’origine sont bien régulées par les agresseurs (DeWalt et al. 2004).
Trop peu d’études ont pour I'instant comparé les tailles ou les densités des populations introduites par
rapport aux populations de 1’aire d’origine, mais certaines confirment une augmentation de densité qui
pourrait étre liée a la diminution de la pression des bioagresseurs (Jakobs et al. 2004, Vila et al. 2005).

Au niveau de la communauté, le role du relachement de la pression des agresseurs n’est pas
encore clairement démontré comme un avantage compétitif. Les résultats sont pour I’instant
contrastés. Certaines études montrent que les especes introduites souffrent moins des dommages
causés par les bioagresseurs que les especes indigenes, leur conférant ainsi un avantage compétitif
(Schierenbeck et al. 1994, Siemann & Rogers 2003). A contrario, d’autres études comparant dans un
méme environnement plusieurs especes de plantes indigénes et introduites ne révelent pas de
différence d’attaques par des herbivores ou des pathogenes (Blaney & Kotanen 2001a, Blaney &
Kotanen 2001b, Agrawal & Kotanen 2003).

Une hypothese intéressante suggere que des individus possédant des mécanismes de défense
moins efficaces vont étre sélectionnés dans la population introduite en réponse au relachement de la
pression des agresseurs. Ces défenses qui ne sont plus utiles sont en effet cofiteuses (Strauss et al.
2002). Cette perte de défenses serait donc sélectionnée si une réallocation des ressources vers la
reproduction ou les capacités compétitives est possible. Cette hypothese de I’accroissement évolutif
des capacités compétitives (« Evolution of Increased Competitive Ability », EICA), proposée par
Blossey et Notzold (1995), n’a été examinée a notre connaissance que chez les plantes envahissantes.
Elle est actuellement fortement débattue, comme lors de la derniere réunion de 1’« Ecological Society
of America » qui se déroula a Portland du 1% au 6 aoiit 2004 (Withgott 2004). Certaines études ont mis
en évidence une plus faible production de défenses contre les herbivores dans les populations
introduites en comparaison avec celles de ’aire d’origine. Les individus des populations envahissantes
de certaines especes de plantes arborent en effet moins de trichomes (Blair & Wolfe 2004) ou
présentent des niveaux de concentration en divers composés chimiques toxiques plus faibles (Siemann
& Rogers 2001, Maron et al. 2004a). D’autres études se sont attachées a comparer la résistance aux
herbivores ou aux parasites des plantes de I’aire d’introduction et de 1’aire d’origine. Les individus des
populations introduites seraient moins résistants que ceux des populations de 1’aire d’origine aux
attaques de spécialistes (Daehler & Strong 1997, Bossdorf et al. 2004b, Maron et al. 2004a, Wolfe et
al. 2004) voire de généralistes (Siemann & Rogers 2003). Certaines de ces diminutions de résistance
semblent associées a des augmentations de taille ou de production de graines (Siemann and Rogers
2001, Wolfe et al. 2004), laissant supposer une réallocation des ressources de la résistance vers la
croissance ou la reproduction. De nombreuses autres études n’ont cependant pas détecté de différence
de taille, de production de graines ou de capacité de compétition entre populations indigenes et
introduites (Willis ef al. 1999, Willis et al. 2000, van Kleunen & Schmid 2003, Vila et al. 2003,
Bossdorf et al. 2004a, Maron et al. 2004a, Maron et al. 2004b). En outre, une étude récente a détecté
chez les individus des populations envahissantes de Senecio jacobaea (Asteraceae) une augmentation
de vigueur et de production de graines, ainsi, en contradiction avec 1’hypothese EICA, qu’une plus
grande production de composés chimiques de défense, (Stastny et al. 2005). Il est donc actuellement
difficile d’évaluer le role du mécanisme EICA dans les processus d’invasion. D’autre part, les tests de
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cette hypothese doivent étre affinés pour prendre en compte non seulement la résistance, mais aussi la
tolérance aux agresseurs. Il semble important de faire aussi la différence entre les mécanismes de
défense contre les spécialistes et les généralistes (Miiller-Schérer e al. 2004). Une augmentation de la
tolérance ou de la résistance aux généralistes pourrait en effet étre sélectionnée aux dépens des
mécanismes de défense contre les spécialistes.

L’hypothese du reldichement de la pression des bioagresseurs (ou celle de 1’accroissement
évolutif des capacités de compétition) sont liées a 1’avantage qu’auraient acquis (ou développé) les
populations envahissantes suite a un changement de communautés de prédateurs ou de parasites. Il
semble que les populations introduites tireraient aussi avantage des changements de compétiteurs.
Plusieurs études montrent en effet que les plantes envahissantes sont allélopathiques (Callaway &
Aschehoug 2000, Bais et al. 2003, Hierro & Callaway 2003, Callaway & Ridenour 2004, Prati &
Bossdorf 2004), c’est-a-dire qu’elles libeérent dans le sol des substances limitant la germination et la
croissance d’autres plantes. Ces substances produites ne sont cependant que trés peu néfastes pour les
plantes compétitrices originaires de la méme région, puisqu’elles y sont adaptées (Mallik & Pellissier
2000). En revanche, dans I’environnement d’introduction, les « nouvelles » plantes en compétition
avec I’espece exotique ne sont pas adaptées a ces substances, qui peuvent alors devenir néfastes. Dans
les populations envahissantes, une augmentation de production de ces substances seraient alors
sélectionnée (« Novel Weapons hypothesis », Callaway & Ridenour 2004).

Transplantée dans un nouvel écosystéme, une espece introduite change aussi la communauté des
especes avec lesquelles elle développe des relations mutualistes (mycorhizes, pollinisateurs, etc). Il est
cependant difficile d’imaginer qu’une espéce puisse étre avantagée par un changement de mutualistes.
En effet, les bénéfices réciproques des mutualistes sont le résultat d’une longue co-évolution. Privée
de ses mutualistes, une population introduite a des difficultés a s’établir dans un nouvel environnement
(Partie 1.C2a). Certaines études montrent cependant que des plantes introduites profitent plus des
mycorhizes du sol que les indigenes (Callaway et al. 2001, Callaway et al. 2003, Callaway et al.
2004a), ou que des plantes exotiques attirent davantage les pollinisateurs que les autochtones (Chittka
& Schurkens 2001, Brown et al. 2002). S’il existe un mécanisme commun a tous ces exemples
permettant d’expliquer qu’une espece introduite est avantagée par un changement de mutualistes, il est
pour I'instant inconnu. Chacun des exemples précédemment cités pourrait n’étre qu’un cas particulier.
Il est cependant possible d’envisager une sorte d’« avantage du rare » qui expliquerait qu’une espece
introduite puisse davantage bénéficier des mutualistes que les especes locales.

Le phénomene de compétition apparente (Partie 1.B2) explique également en partie les
phénomenes d’invasion. Comme nous I’avons vu, ’espeéce introduite est avantagée face a ses
compétiteurs par I’intermédiaire des relations de parasitisme, de prédation, voire de mutualisme,
qu’elle développe dans son nouvel écosysteme. L’histoire adaptative des especes explique que les
parasites ou les prédateurs choisissent d’agresser préférentiellement les especes indigenes plutot que
les exotiques, engendrant ainsi une compétition apparente. Le mécanisme du choix préférentiel de
I’espece introduite par rapport a 1’espece locale dans le cas des relations mutualistes est, comme
précisé dans le paragraphe précédent, inconnu. Et il semble au contraire plus vraisemblable que dans
la majorité des cas la compétition apparente par mutualisme soit a la faveur des especes indigenes.
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En conclusion, les hypotheses actuellement proposées dans la littérature scientifique (« enemy
release », EICA, «novel weapons ») peuvent étre regroupées sous le terme d’« avantage de
I’étranger » (Tab. 2). Tous les mécanismes sous-jacents a ces hypotheses dérivent en effet de
I’avantage a étre introduit dans une nouvelle communauté ou les especes locales n’ont pas évolué en la

présence de I’espece introduite.

Changement de Avantage direct Avantage apres
écologique adaptation Tablea}l 2. D1fff::rentes
prédateurs et parasites « enemy-release » « EICA » hypothe§es proposces et
» regroupées dans celle de
compétiteurs « Novel weapon » I’avantage de I’étranger.
mutualistes ?

D.3.d. 2™ paradoxe : sources diverses et hybridation

Si elles réussissent a s’établir, les especes introduites s’adaptent, souvent rapidement, a leur
nouvel environnement (Reznick & Ghalambor 2001, Stockwell et al. 2003). Or, comme nous 1’avons
mentionné, la population introduite subit généralement un effet de fondation et une forte dérive qui
limitent la variance génétique présente. Comment expliquer alors que ces populations puissent
s’adapter si rapidement a leur nouvel environnement (Allendorf & Lundquist 2003, Frankham 2005) ?

Peu d’études se sont attachées a comparer les diversités génétiques neutres entre populations
d’origine et introduites, et encore moins se sont intéressées aux variances génétiques associées a des
caracteres quantitatifs potentiellement sélectionnés (Eckert et al. 1996, Giraud et al. 2002). Certaines
études démontrent clairement une perte de diversité génétique associée a 1’effet de fondation et a la
dérive qui s’ensuit (Glover & Barrett 1987, Villablanca et al. 1998, Amsellem et al. 2000, Baumel et
al. 2001, Estoup et al. 2001). Ces pertes sont particulierement accentuées apres une succession
d’événements d’introduction (Leblois et al. 2000, Clegg et al. 2002, Estoup & Clegg 2003, Walker et
al. 2003, Estoup et al. 2004). Cependant, et assez étonnamment, certaines études ne détectent aucune
perte de diversité (Neuffer & Hurka 1999, Stepien et al. 2002, Maron et al. 2004b) voire révelent une
plus grande diversité génétique dans les populations introduites que dans les populations de I’aire
d’origine (Squirell et al. 2001, Kolbe et al. 2004). Si un grand nombre de fondateurs permet
d’expliquer qu’aucune perte de diversité ne soit détectée, il est cependant difficile de comprendre une
augmentation de la diversité génétique au sein des populations envahissantes. Des introductions
multiples de groupes d’individus originaires de plusieurs populations sources génétiquement distinctes
permettraient d’expliquer ce phénomene. Ces introductions multiples ont en effet été mises en
évidence dans de nombreux cas (Husband & Barrett 1991, Novak & Mack 1995, Bastrop et al. 1998,
Neuffer & Hurka 1999, Mclvor et al. 2001, Novak & Mack 2001, Durand et al. 2002, Pfenninger et
al. 2002, Stepien et al. 2002, Facon et al. 2003, Walker et al. 2003, Kolbe et al. 2004, Maron et al.
2004b). Elles permettent de transformer de la diversité génétique interpopulationnelle en diversité
génétique intrapopulationnelle, comme le confirment les résultats de certaines analyses de variances
moléculaires (Husband & Barrett 1991, Kolbe et al. 2004).

Ces introductions multiples permettent de résoudre le deuxieme paradoxe. Les effets de
fondation seraient compensés par des introductions successives de diversité génétique en provenance
de populations sources variées. Le nombre d’introductions indépendantes est d’ailleurs un facteur
associ€ au succes de I’établissement des oiseaux (Partie 1.D1b).
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En outre, méme dans le cas d’une introduction unique, I’expansion rapide de la population
exotique peut limiter les effets de la dérive. Aucune différence de diversité génétique n’a en effet été
détectée en comparant des populations européennes et australiennes de lapins a I’aide de plusieurs
marqueurs microsatellites (Zenger et al. 2003). En Australie, I’adaptation des populations de lapin a
des conditions climatiques locales (Encadré I) pourrait avoir été facilitée par le maintien d’un
polymorphisme génétique. La prolifération rapide en Grande-Bretagne de la grenouille Rana
ridibunda originaire de Hongrie semble de méme avoir limité les effets de la dérive (Zeisset & Beebee
2003).

L’ hybridation des especes introduites avec des especes locales permet aussi un apport important
de diversité génétique. Comme nous I’avons vu dans la partie 1.C2e, les hybridations entre especes
introduites et locales sont fréquentes (Vila & D'Antonio 1998, Vila et al. 1998, Ayres et al. 1999,
O'Hanlon et al. 1999, Weber & D'Antonio 1999, Milne & Abbott 2000, Baumel et al. 2001, Durand et
al. 2002, Abbott et al. 2003, Bleeker 2003). Outre 1’avantage direct de la « vigueur hybride »,
I’introgression d’alleles d’especes indigenes (ou d’autres especes envahissantes) par recombinaison
permet d’enrichir le pool génétique des populations exotiques en alleles d’adaptation aux conditions
locales. Ainsi des introgressions de marqueurs génétiques et morphologiques de Rhododendron
catawbiense (une espece nord-américaine) ont-elles été mises en évidence dans les populations de
Rhododendron ponticum (une espeéce originaire de la péninsule ibérique) récemment établies en
Grande-Bretagne. Ces introgressions seraient plus nombreuses pour les populations établies dans les
régions les plus froides de 1’aire d’invasion, en Ecosse, suggérant que I’hybridation a permis aux
populations de cette espece méditerranéenne d’acquérir une résistance au froid (Milne & Abbott
2000). De méme, le sénecon Senecio vulgaris hibernicus, envahissant en Angleterre, est un hybride
entre ’espece locale S. vulgaris et une espece sicilienne introduite S. squalidus. L’ hybride possede au
locus RAY Iallele de S. squalidus qui induit la production de capitules ligulés. Ces capitules attirent
plus les pollinisateurs et s’autofécondent moins que les capitules discoides de S. vulgaris (Abbott et al.
2003).

D.3.e. 2° paradoxe : évolution des taux de mutation et de recombinaison

Enfin, d’autres mécanismes moins connus et moins étudiés permettraient d’expliquer les
capacités des especes envahissantes a engendrer particulierement rapidement de la diversité génétique.
Chez certaines bactéries, des alleles « mutateurs » permettent d’augmenter fortement (de 100 a 1 000
fois plus) les taux de mutations (LeClerc et al. 1996). Ces alleles arborent des mutations sur des genes
codant des protéines de réparation de I’ADN. Une fois modifiées, ces enzymes seraient alors moins
efficaces pour réparer I’ADN, le taux de mutation en serait ainsi augmenté (Miller 1996). La plupart
des mutations engendrées étant déléteres, on a longtemps considéré que de tels alleles mutateurs ne
pouvaient qu’étre contre-sélectionnés (Liberman & Feldman 1986). Cependant, dans de nouveaux
environnements, les alleles mutateurs peuvent étre sélectionnés (Sniegowski ef al. 1997) dans une
premiere phase, par auto-stop avec les alleles d’adaptation qu’ils engendrent (Taddei et al. 1997). On
parle alors de sélection de second ordre (Tenaillon et al. 2001). La présence de mutateurs faciliterait
ainsi I’adaptation d’especes introduites dans de nouveaux environnements (phase d’établissement). En
outre, puisqu’ils sont sélectionnés par auto-stop, la fréquence de ces mutateurs est supposée étre élevée
dans les populations introduites. L’expansion de ces populations dans un environnement hétérogéne
serait alors accélérée par la présence des alleles mutateurs qui permettraient une adaptation locale
rapide pendant la phase de prolifération. En retour, le changement constant des pressions de sélection
aux marges de I’aire de répartition (en expansion) maintiendrait une fréquence élevée des mutateurs

41



(B. Genton, données non publiées, présentées a Halle en Allemagne lors de I’atelier de travail de
I’ESF « Evolutionary perspective of biological invasions in terrestrial ecosystems », 30/09-
03/10/2002, voir Hanfling & Kollmann 2002).

Si ces mécanismes semblent plausibles dans le cas d’invasions d’especes unicellulaires, comme
des bactéries ou des levures, il semble difficile d’imaginer qu’ils puissent participer a 1’invasion
d’especes pluricellulaires. De tels alleles mutateurs seraient en effet responsables chez 1’homme de
tumeurs cancéreuses (Tomlinson ef al. 1996).

Par contre, il semble que le taux de recombinaison puisse augmenter chez les espéces sexuées
(Otto & Barton 1997) par un mécanisme de sélection de second ordre (Tenaillon ef al. 2001). Des
travaux théoriques montrent en effet qu’une augmentation des taux de recombinaison est favorisée
dans des environnements qui varient dans le temps (Otto & Michalakis 1998) ou dans I’espace
(Lenormand & Otto 2000), ou dans de petites populations (Otto & Barton 2001). Des alleles
« recombinateurs » pourraient alors &tre sélectionnés lors des processus d’invasion biologique
puisqu’ils engendreraient des combinaisons bénéfiques d’alleles.

La compréhension des processus d’invasion biologiques, d’abord axée sur la recherche des
caractéristiques des espéces envahissantes ou des communautés et des écosystemes envahis, semble
maintenant s’orienter vers la compréhension de deux paradoxes évolutifs : (1) pourquoi une espece «
étrangere » réussit a s’établir dans un écosysteme auquel elle n’est pas adaptée et a l’envahir,
surpassant parfois des espeéces locales et (2) pourquoi les populations envahissantes réussissent
ensuite a s’adapter si rapidement a leur nouvel environnement. L’hypotheése de la niche vide, les
perturbations mais aussi les avantages résultant du changement d’environnement (notamment la perte
des prédateurs et des parasites) permettent de résoudre le premier de ces paradoxes. Les phénomeéenes
d’hybridation intraspécifique entre plusieurs populations sources ou interspécifiques avec des espéces
locales ou d’autres especes introduites permettraient de comprendre le deuxieme paradoxe.

Dans la suite de ce document, nous nous intéressons a Ambrosia artemisiifolia L., [’ambroisie a
feuille d’armoise, une Asteraceae d’origine nord-américaine envahissante en France dans les vallées
du Rhone et de la Sadne. Nous proposons de tester les hypotheses du reldchement de la pression des
bioagresseurs et de [’accroissement évolutif des capacités de compétition en comparant des
populations de ’aire d’origine et de ['aire d’introduction dans des jardins communs, dans [’aire

‘introduction, comme dans ['aire d’origine (expérience de transplantation réciproque). Nous
d’introduct d [ d de t lantat N
proposons aussi, apres avoir développé des marqueurs microsatellites, de comparer les diversités et
les structures de populations d’origine et d’invasion.
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%
L 1nvasion de

I’ambroisie dans la
vallée du Rhone

Résumé

L’ambroisie commune est une Asteraceae d’origine nord-américaine. Introduite aux XVIII®™ et
XIX*®™ siecles en Europe, elle est maintenant envahissante dans de nombreux pays d’Europe (France,
Italie, Hongrie, Croatie, Ukraine, Russie,...), mais aussi d’Asie (Chine, Japon,...), d’Amérique du Sud
et d’Océanie. En France, les vallées du Rhone et de la Sadne sont les principaux foyers d’infestation.
Cette plante adventice (principalement des champs de tournesol et de mais) pose des problemes
économiques, mais surtout de santé publique puisque son pollen est treés allergene. Nous avons mené
des études comparant des populations envahissantes frangaises avec des populations nord-américaines
de l’aire d’origine dans le but de résoudre les deux paradoxes évolutifs décrits dans la partie
précédente. Nous avons tout d’abord suivi des populations sur les deux continents afin de tester
I’hypothese du relachement de la pression des bioagresseurs. Cette premiere approche nous a permis
de mettre en évidence une importante diminution de la pression d’herbivorie entre les aires d’origine
et d’introduction. Une expérience de transplantation réciproque entre le Canada et la France ne nous a
en revanche pas permis de détecter de perte de défense, suggérant que 1’hypothese de I’accroissement
évolutif des capacités compétitives ne permet pas d’expliquer I’invasion de cette plante en France. En
revanche, il se peut que les défenses chimiques, principalement des sesquiterpenes, conferent un
avantage compétitif a I’ambroisie par allélopathie. Nous avons aussi développé des marqueurs
microsatellites spécifiques de cette plante afin de comparer diversités et structures en France et en
Amérique du Nord. Cette étude révele que les diversités génétiques des populations francaises sont
trés importantes et méme plus élevées que celles des populations nord-américaines, certainement car
les individus introduits en Rhone-Alpes provenaient de plusieurs populations sources.
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Tige. D. Feuille. E. Jeune plant avec cotylédons.
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Figure 19. Ambrosia artemisiifolia L. A. Pied. B
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A. Ambrosia artemisiifolia L.

Les ambroisies (Ambrosia) sont des Asteraceae de la tribu des Heliantheae (incluant le tournesol
et de nombreuses plantes ornementales : Cosmos, Dahlia, Rudbeckia...) originaires d’ Amérique, a
I’exception d’A. maritima, méditerranéenne. Il semble que I’histoire des ambroisies soit liée a celle de
I’agriculture humaine, la plupart de ces especes étant adventices dans les cultures de mais et de
tournesol. Le pollen d’ambroisie est d’ailleurs utilisé pour détecter les peuplements précolombiens. Le
genre Ambrosia est maintenant présent sur tous les continents. En France, trois especes exotiques de
ce genre sont connus : A. frifida, A. psylostachia et A. artemisiifolia. Cette dernicre, 1’ambroisie
commune ou ambroisie a feuilles d’armoise, est 1’objet de notre étude. Deux especes, A. artemisiifolia
L. et A. elatior L., étaient autrefois différenciées au sein de ce qui est aujourd’hui considéré comme
une seule espece ; les deux groupes sont parfois encore mentionnés comme des variétés.

A.l. Description

Ambrosia artemisiifolia L. est une plante annuelle a port buissonnant, dont la hauteur moyenne
est comprise entre 60 cm et 1,2 m et le poids sec entre 500 et 800 g (Fig. 19A). La racine est gréle
mais dense (Fig. 19B). Les tiges sont robustes, ramifiées, velues, légérement rougeatres et ligneuses a
la base. Les feuilles sont opposées décussées a la base de la plante, puis apres décalage, alternes (Fig.
19C). Elles sont treés vertes, pubescentes ou glabres. Les limbes, triangulaires, sont trés découpés (Fig.
19D, Bassett & Crompton 1975).

Comme pour toutes les Asteraceae, les fleurs d’A. artemisiifolia sont rassemblées en de petits
réceptacles, les capitules. Les fleurs et les capitules sont unisexués. Certains individus, rares, ne
portent que des fleurs femelles. Cette espece est donc gynomonoique, méme si elle est communément
considérée comme monoique (Bassett & Crompton 1975). Les capitules males sont de petite taille
(entre 3 et 5 mm) et forment des petites « clochettes » situées sur les parties supérieures de la plante, a
I’extrémité des ramifications (Fig. 20B et C). Au contraire, les capitules femelles ne portent qu’une
seule fleur, solidement enfermée dans un involucre de bractées. Elles se situent a la base de
l'inflorescence, sous les capitules males, et a l'aisselle des feuilles (Fig. 20A). L’ambroisie est
anémophile et protandre (les fleurs males se développent avant les fleurs femelles). Les fruits sont des
akenes munis de 5 a 6 épines qui ne contiennent qu'une seule graine (Fig. 20D et E).

La graine d’ambroisie germe au printemps, les premieres plantules sont observées fin avril (Fig.
19E). La plante grandit jusqu'a l'apparition des hampes florales fin juillet. Les fleurs maéles
commencent a émettre du pollen en aolt. La production de pollen s'accroit régulierement pour
atteindre son maximum (le pic pollinique) en septembre. L'émission décroit ensuite jusqu'en octobre.
Les graines matures tombent au sol en octobre et novembre.

A.2. Une plante envahissante

Ambrosia artemisiifolia a été introduite pour la premiére fois en France au XVII*™

siecle
comme le suggere une planche de I’herbier de Montpellier ol figure une nomenclature pré Linnéenne
(C. Adolphe com. pers.). Au cours du XVIII®™ sizcle, la plante fut cultivée en France dans plusieurs
jardins botaniques (Paris, Lyon, Montpellier...). Au XIX"“™ siecle, des plants d’ambroisie furent

signalés dans différents ports, notamment Bordeaux, et dans différentes régions rurales (F. Bretagnolle
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com. pers. et K. Elias com. pers.). Ces indications suggerent de possibles introductions par bateaux et
dans des lots de semences. Jusqu’a la seconde guerre mondiale, ou elle devint commune, I’ambroisie
était une plante occasionnelle, limitée a de petites zones (Bonnot 1967). Pendant la seconde guerre
mondiale, les transports de troupes et de matériels ont facilité les déplacements d’especes. L’aéroport
de Bron (a I’est de Lyon), utilisé par I’armée américaine, pourrait avoir été le lieu de nouvelles
introductions de graines d’ambroisie. Aucune étude ne confirme cette hypotheése, mais le foyer de
I’invasion actuelle correspondrait a cette zone. Apres la seconde guerre mondiale, 1’augmentation des
terres mises en culture de mais et de tournesol, ainsi que la reconstruction de la France ont offert a
I’ambroisie de nombreuses surfaces propices a son développement. De méme, la mise en place de la
Politique Agricole Commune (PAC) de I’Europe, encourageant la mise en jachere, a été proposée
comme un des facteurs responsables de la prolifération de I’ambroisie.

Ambrosia artemisiifolia est non seulement présente en France dans la vallée du Rhone et de la
Sadne, mais aussi en Italie du Nord et dans I’Europe de I’Est, de la Hongrie a la Russie (Song & Prots
1998). Elle est occasionnellement signalée dans des pays plus nordiques comme I’ Angleterre (Rich
1994), la Pologne (Stepalska et al. 2002), les Etats Baltes (Saar et al. 2000) et méme la Suede (Dahl et
al. 1999), ou elle semble encore échouer a établir des populations pérennes. L.’ambroisie commune est
aussi envahissante en Asie : Japon (N. Miyamoto com. pers.), Chine (Ma & Liu 2003) et Corée (Y.
Won com. pers.), tout comme en Australie (Bass et al. 2000).

Les mécanismes de dispersion des graines (Fig. 20E) ne sont pas connus. Leur forme ne permet
pas une dissémination par le vent. Quant aux petites épines, elles ne semblent pas suffisantes pour leur
permettre de s’accrocher au pelage des animaux. Par contre, elles peuvent étre entrainées par l'eau
(I'infestation de certains cours d'eau en est la preuve) et sont certainement transportées avec la terre
sous les semelles de chaussures, les pneus d'engins agricoles ou de voitures. L'homme joue donc un
grand roéle dans la dissémination de cette plante. Les transports de terre pour la construction de
batiments, de terreau ou de graines de tournesol utilisées pour 1’alimentation des oiseaux (Chauvel et
al. 2004) participeraient aussi a la dissémination de 1I’ambroisie.

A.3. Allergies

Le pollen d’A. artemisiifolia (Fig. 20F), tout comme celui des autres especes du genre Ambrosia,
est responsable de tres fortes allergies du type "rhume des foins" de la fin de 1'été et de 1'automne
(catarrhus automnalis). 11 contient de nombreux allergenes trés puissants: 22 d’entre eux sont
maintenant bien décrits et 6 sont majeurs (Pilyavskaya er al. 1995, Bagarozzi & Travis 1998). Les
personnes allergiques développent de graves rhinites, conjonctivites et trachéites, voire de 1’asthme,
principalement en aofit et septembre, mois ou les concentrations en pollen d’ambroisie dans I’air sont
les plus élevées (Laaidi ef al. 2003). Des réactions cutanées sont aussi parfois observées : urticaire et
eczéma. Le contact avec la plante développe aussi des dermatites (Moller et al. 2002).

La prévalence de I’allergie a I’ambroisie varie, dans la région Lyonnaise, selon les zones, de 3 a
8% (CAREPS 2000). Une autre étude I’a estimée a 5,4% dans la vallée du Rhone (Harf et al. 1992).
Les personnes malades, souvent fortement indisposées, ont recours a des médecins et traitements et
sont parfois obligées d’arréter momentanément leurs activités. Les cofits occasionnés par 1’ambroisie
sont ainsi tres élevés : de 3 a 4 millions d’euros pour la région Lyonnaise en 1999 (en incluant les
colits directs associés aux visites médicales, traitements et tests, ainsi que les ceux indirects causés par
les arréts de travail, CAREPS 2000). A ces frais, il faut ajouter les dépenses d’éradication qui sont
estimés a 270 000 euros pour 1’année 2003 (Anonyme 2003) et les pertes de rendement agricole
(principalement dans les champs de tournesol et de mais) pour lesquelles aucune estimation n’est
disponible a notre connaissance.
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Fruits en

Ambrosia artemisiifolia L. A. Fleurs femelles B. Capitules males C. Inflorescences. D.

Figure 20

Fruits (et graine de mais). F. Grains de pollen.

formation. E
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B. Relachement de la pression d’herbivorie

Ce chapitre fait I’objet d’un article accepté pour publication dans la revue « Oecologia ». Nous
ne présentons en francais que le résumé de cet article.

Résumé

En envahissant de nouvelles régions, les populations exotiques peuvent échapper au contrdle de
certains de leurs ennemis naturels. La diminution de la pression exercée par les prédateurs et parasites
(relachement de la pression des bioagresseurs) est souvent proposée pour expliquer I’explosion
démographique des populations envahissantes. La diminution des dommages causés par les herbivores
altere aussi le régime de sélection ; une réallocation de ressources auparavant allouées a la défense
vers d’autres fonctions telles que la croissance ou la reproduction peut alors étre sélectionnée. Cette
réallocation peut conduire a un accroissement évolutif des capacités compétitives des especes
envahissantes par rapport aux espeéces indigénes qui doivent se défendre contre leurs propres
agresseurs. Nous avons choisi de tester ces deux hypotheses avec Ambrosia artemisiifolia
(Asteraceae) qui envahit actuellement la France. Nous avons effectivement mis en évidence un
relachement de la pression des bioagresseurs en comparant les dommages occasionnés par des
herbivores dans des populations naturelles des aires d’invasion et d’origine. D’autre part, nous avons
entrepris une expérience de transplantation réciproque en comparant, dans quatre jardins communs sur
chacun des deux continents, plusieurs traits d’histoire de vie de plantes issues de deux populations
nord-américaines (Ontario et Caroline du sud) et d’une population francaise. Les plantes francaises et
canadiennes ont fleuri partout plus tot que les plantes de Caroline du Sud. Deux explications
permettent d’expliquer ce décalage : (1) la population francaise étudiée peut étre originaire d’une
région de méme latitude que celle de la population canadienne ; (2) les plantes francaises ont pu
s’adapter a la latitude locale, qui est similaire a celle de la population canadienne. Nous avons aussi
détecté dans cette expérience de transplantation significativement plus de dommages d’herbivores en
France qu’en Ontario. Cette différence se traduit par une croissance plus rapide des plantes en France,
mais non par une augmentation de taille ou de vigueur. Nous n’avons en outre pas détecté de
différence de résistance aux herbivores entre génotypes et ce quelque soit le site expérimental,
suggérant qu’aucune perte de défenses ne s’est produite chez les plantes francaises.
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Abstract When invading new regions exotic species may
escape from some of their natural enemies. Reduced
top—down control (“‘enemy release”) following this es-
cape is often invoked to explain demographic expansion
of invasive species and also may alter the selective re-
gime for invasive species: reduced damage can allow
resources previously allocated to defence to be reallo-
cated to other functions like growth and reproduction.
This reallocation may provide invaders with an “‘evo-
lution of increased competitive ability” over natives that
defend themselves against specialist enemies. We tested
for enemy release and the evolution of increased com-
petitive ability in the North American native ragweed
(Ambrosia artemisiifolia: Asteraceae), which currently is
invading France. We found evidence of enemy release in
natural field populations from the invaded and native
ranges. Further we carried out a reciprocal transplant
experiment, comparing several life history traits of
plants from two North American (Ontario and South
Carolina) and one French population in four common
gardens on both continents. French and Canadian
plants had similar flowering phenologies, flowering
earlier than plants from further south in the native
range. This may suggest that invasive French plants
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originated from similar latitudes to the Canadian pop-
ulation sampled. As with natural populations, experi-
mental plants suffered far less herbivore damage in
France than in Ontario. This difference in herbivory
translated into increased growth but not into increased
size or vigour. Moreover, we found that native geno-
types were as damaged as invading ones in all experi-
mental sites, suggesting no evolutionary loss of defence
against herbivores.

Keywords Ambrosia artemisiifolia - Bioinvasion -
Herbivory - Plant defence - Weed

Introduction

Worldwide trade, agriculture and many other human
activities promote displacements of species beyond their
native ranges. Although most of these introduced species
probably fail to establish, some become invasive (Wil-
liamson 1996). They can then threaten local biodiversity,
disrupt important ecosystem functions and have major
economic consequences (Vitousek et al. 1997). Under-
standing biological invasions, with an ultimate goal of
predicting and preventing them, is therefore of great
importance. One hypothesis, which has gained popu-
larity is the “enemy release” (ER) hypothesis: species
escape many of their natural enemies in moving to new
areas, giving them an advantage over natives, and
leading to their spread (Elton 1958; Crawley 1987,
Maron and Vila 2001; Keane and Crawley 2002). Escape
from control by enemies may also explain the increased
vigour and size of some invasive plants (Crawley 1987
but see Thébaud and Simberloff 2001).

Invasive species may adapt to their new environ-
ments, as suggested by genetic differences between native
and introduced populations (e.g. Maron et al. 2004).
Indeed, many of the best examples of rapid evolution
involve invasive species (Reznick and Ghalambor 2001).
Not only are the migrants introduced into a new envi-
ronment generally few in number, resulting in founder
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effects and increased genetic drift (e.g. Eckert et al. 1996;
Amsellem et al. 2000), but they also face changes in the
selective regime (e.g. Weber and Schmid 1998; Maron
et al. 2004). One example of a selective change may be
the relaxation in enemy pressure predicted by the ER
hypothesis. It has been suggested that natural selection
could favour individuals that reallocate resources from
defence to other functions, resulting in better growth
and competitive ability of invaders in their new ranges
(the evolution of increased competitive ability, or EICA
hypothesis: Blossey and No6tzold 1995). To date, good
evidence exists for escape of some invaders from natural
enemies (Memmott et al. 2000; Wolfe 2002; Torchin and
Mitchell 2004 but see Agrawal and Kotanen 2003).
Evidence for the EICA hypothesis is more equivocal.
There is an evidence for reduced allocation to defence by
Spartina alterniflora (Daehler and Strong 1997) and by
Lythrum salicaria, though in the latter case no increase
in susceptibility to herbivores results (Willis et al. 1999).
In Sapium sebiferum, an Asian native tree invasive in the
US, invasive populations produce less herbivore defence,
are larger and flower more than those from the native
range (Siemann and Rogers 2001) and are preferentially
consumed by generalist herbivores (Siemann and Rogers
2003). Similarly, North American introduced Silene
latifolia populations were more susceptible to fungal
attack, fruit predation and aphid infestation and had a
higher reproductive potential than native European ones
(Wolfe et al. 2004). However, other studies have pro-
vided evidence suggesting that exotic populations do not
contain larger or more competitive individuals than the
native ones (Willis et al. 2000; Thébaud and Simberloff
2001; Maron et al. 2004). For example, invasive popu-
lations of Alliaria petiolata are more damaged than na-
tive ones by a specialist herbivore when tested in the
native range (Bossdorf et al. 2004b), but are less com-
petitive in the absence of herbivores (Bossdorf et al.
2004a). Thus although the ER and the EICA hypotheses
are logical and appealing, no clear picture yet exists
regarding their contribution to plant invasions.

To investigate the role of ER and EICA in the invasion
of common ragweed, Ambrosia artemisiifolia L. (Astera-
ceae) in France, we combine field surveys in 29 natural
populations and transplant experiments in four common
gardens in the native and in the introduced range. 4. ar-
temisiifolia is a North American native weed currently
invading the valleys of the Rhone and Sadne rivers. This
species presents an interesting subject for testing these
hypotheses. Indeed, it possesses elaborate systems of
chemical (e.g. sesquiterpene lactones: David et al. 1999)
and structural defence, which could be modified during
the invasion. In addition, no other species of Ambrosia is
native in the invaded area, making it unlikely that spe-
cialist herbivores or pathogens could shift from close
relatives to this species. 4. maritima, the only congener
native to Europe, grows in the Mediterranean region.

We addressed the following questions to investigate
the role of natural enemies in the invasion of this plant:
(1) Are ragweed plants less damaged by herbivores and
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parasites in the introduced area as the ER hypothesis
predicts? (2) Is there evidence for loss of genetically
determined defences against natural enemies in this
plant, a basic assumption of the EICA hypothesis? Be-
cause many characters are likely to evolve over the
course of an invasion, we also compared other life his-
tory traits, asking: (3) Are there genetic differences in
plant life history characteristics, such as growth, final
biomass and age at flowering, between the native and
introduced ranges? Our experimental design allowed us
to test for genetic differences among populations of
origin, ecological differences among sites of the different
experimental gardens and non-parallel reaction norms
for plastic responses by comparing plants from the same
populations of origin across the different experimental
common gardens (origin X continent of experimental site
interaction effect).

Material and methods
Study species

A. artemisiifolia (Asteraceae) is a common annual native
to North America. This anemophilous species is prot-
androus and monoecious (Bassett and Crompton 1975).
It flowers in summer and starts producing mature seeds
in September, which germinate from April to July
(Bazzaz 1968). During the eighteenth century, the plant
was cultivated in numerous botanical gardens in France
(Paris, Lyon and Montpellier). The first French records
of this plant in natural habitats include a species list of
the Beaujolais region near Lyon from 1863 and a written
record of its presence in a Trifolium pratense field about
150 km to the northwest of Lyon from 1865 (Anony-
mous 1876). Subsequently, the plant was sporadically
recorded until the Second World War after which it
became far more common on species lists and in her-
barium collections (Bonnot 1967). More recently A. ar-
temisiiifolia has spread to the north into Burgundy
(Carvin et al. 2003) and south into Provence (BJG,
personal observation, Fig. 1). In parallel, and probably
independently, this plant also invaded other parts of
Europe, from Northern Italy to Russia, and parts of
Asia and Australia (Igrc et al. 1995).

Ragweed is an aggressive weed causing yield losses to
many crops (Clewis et al. 2001), and is particularly
common and abundant in disturbed sites such as aban-
doned or fallow fields (Bazzaz 1968), road verges (Bas-
sett and Crompton 1975) and construction areas.
Besides its economic importance as a weed, this plant
represents an important public health concern, for its
pollen is highly allergenic (Harf et al. 1992).

Field survey

We compared enemy damage in introduced and native
populations of A. artemisiifolia in the summer of 2003.
We sampled 14 populations in France and 15
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Fig. 1 Locations of natural populations surveyed (+), seed source
populations in France (RA, filled diamond) and North America
(SC, filled diamond and ON, filled diamond), and experimental sites

populations in Ontario (Fig. 1), along rural roads and
river banks. In each population 15 individuals were
randomly chosen and assessed for damage. Because
plants commonly reached over a metre in height with
several hundreds of leaves by mid August, estimating the
proportion of damaged leaves was unfeasible for such a
large number of populations. Therefore we inspected
each plant, selected the five most damaged leaves and
noted their damage type: herbivore effects including
chewing, perforation, scraping and leaf mines, and
pathogen effects including a “white rust” fungus
(probably Albugo tragopogonis [Pers.] S.F. Gray) and
discolouration, which could be due to pathogen infec-
tion or perhaps abiotic stresses. From preliminary
measures we knew that there was a little damage in
French populations, so sampling the most damaged
leaves was a conservative method for detecting a dif-
ference among the continents.

Reciprocal transplant experiment

In 2003, we conducted an intercontinental reciprocal
transplant experiment with four common gardens to
investigate possible evolutionary change between native
and invasive populations in genetically determined de-
fence, vigour and life history. Since French population
sources are unknown and seem to be multiple (Genton
et al. 2005) we used plants collected from two North
American sites from the north (Ontario) and the centre
(South Carolina) of its North American distribution,
and plants from one site within the Rhone-Alpes region
in France (Fig. 1). At each of these three sites we

for the reciprocal transplant experiment (filled circle). Common
ragweed distribution area in France is indicated in grey

collected seeds from at least ten plants. We soaked seeds
from each of these mother plants in a solution of
1 mg GA3 gibberelic acid per I for 24 h and sowed them
in pots filled with potting compost. Pots were placed in
greenhouses at the Université Paris-Sud at Orsay and
the Centre d’Ecologie Fonctionnelle et Evolutive
(CEFE) at Montpellier in France, and the University of
Toronto at Mississauga, Ontario, Canada. At the two to
six-leaf stage, two or three seedlings per mother plant,
depending on germination success, were transplanted
directly to a randomly assigned point on a grid, with 1
m space between each point, at each of the four fol-
lowing experimental fields (Fig. 1): (1) the Koffler Sci-
entific Reserve at Jokers Hill, near Newmarket, Ontario,
where in total we planted 63 plants between 2 June and 9
July, (2) Bourgoin-Jallieu, France, with 73 plants plan-
ted between 30 May and 25 June, (3) CEFE, Montpel-
lier, France, 61 plants between 11 June and 24 June and
(4) Université Paris-Sud, Orsay, France, 57 plants be-
tween 13 June and 7 July.

The plants were watered once a week for 4 weeks.
Each week, size, flowering status and herbivore damage
were recorded for each plant. Because chewing and
perforation damage were the most frequent types of
damage recorded in natural populations on both conti-
nents (see Results that follow), we concentrated only on
these in the reciprocal transplant experiment. On each
plant we selected the five most chewed and perforated
leaves and scored their level of chewing or perforation
on a scale ranging from 0 (no damage) to 3 (more than
half the leaf surface affected). These weekly leaf scores
were summed within plants to generate weekly chewing
and perforation scores. All invertebrate herbivores
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present on the plants were collected and identified. The
sites at Orsay and Bourgoin-Jallieu were managed by the
same person but different observers collected data at
each of the other sites. The use of transplant experiments
in the study of invasions, though necessary for under-
standing their mechanisms, is rife with ethical problems.
Translocations may reinforce or alter the genetic com-
position of introduced as well as native populations
through genetic pollution. Here we reduced these risks
by destructively sampling this annual plant before it
completed its reproductive cycle. Although this ap-
proach somewhat restricts the scope of our experiments,
we believe it was required for ethical and environmental
reasons. Plants were thus harvested just before flowering
in Bourgoin-Jallieu where naturalised populations exist
around our field site. In Orsay and Montpellier, where
no wild populations are known within the immediate
vicinity, the plants were allowed to flower, but were
harvested before the seed setting to prevent seed con-
tamination. Plants were harvested on 1 October 2003 in
Montpellier and on 3 September 2003 in Orsay. In On-
tario plants were harvested on 6 September 2003, also
before seed set. Because these are annuals that store no
resources for survival or subsequent growth, only above-
ground biomass were assessed, drying and weighing
aerial plant parts after harvest.

Analyses

To compare the intensity of damage between natural
populations on the two continents generalised linear
mixed models were uses as implemented by the GLIM-
MIX macro (Wolfinger 1998) in SAS version 8 (SAS
Institute 2000). A binomial distribution and a logit link
function were used since data represent number of
damaged leaves out of five. Of the explanatory variables,
continent was considered as a fixed effect and population
(nested within continent) as a random effect. To analyse
data from the transplant experiment, mixed models were
also employed, with origin of the seeds and continent of
the experimental field as fixed effects, and mother plants
(nested within origins) and experimental field sites
(nested within continents) as random effects. This last
effect was only relevant for the French sites. Because
weekly measures (damage scores and plant height) are
not independent, the plant was treated as a repeated
measurement factor and the age of the plant (in days
since germination for the analysis of height and in days
since transplantation for the analysis of damage scores)
as a covariate. Growth data were only considered until
flowering. To investigate whether damage influenced
plant growth we also included a total damage score (sum
of chewing and perforation scores) as a covariate in the
analysis of plant height. To compare final biomass, age
of the plant at harvest (in days since germination) was
also considered as a covariate. We tested for all possible
interactions between fixed effects with stepwise elimina-
tion of non-significant interactions.
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Chewing damage was analysed with a Poisson dis-
tribution and a log link function, whereas for perfora-
tion damage a binomial distribution with a logit link
function fit the data better (GLIMMIX macro). Since
height and biomass data were continuous we assume a
normal error distribution (general linear mixed models,
PROC MIXED, SAS Institute 2000). To stabilise the
variance of the residuals, heights and biomasses were
square-root transformed. For age at male flowering (in
days since germination), we compared origins, conti-
nents of the experimental field, their interaction and sites
(nested within continent—only relevant for the French
sites). Since plants originating from South Carolina did
not flower at two of the sites they were not included in
this analysis. A few plants from other origins had not
flowered by harvest date, so we used survival analyses
that are designed for time—truncated data by fitting
models with the PROC LIFEREG in SAS version 8
(SAS Institute 2000) considering a Weibull distribution.
However, it is not possible with such models to stipulate
that an effect is random. Age at female flowering was
only available for the plants growing at Jokers Hill and
Montpellier because these completed flowering before
harvest. This was analysed as earlier but without the
continent term.

Results
Herbivore and pathogen damage

Our surveys of natural enemy damage revealed that
natural populations in Canada suffered more damage
than those in France. Canadian populations were far
more attacked by herbivores than were French popula-
tions, whereas no differences were found for pathogen
damage. Chewing and perforation were by far the most
common forms of damage observed in Canada, greatly
exceeding any other type of damage at any location.
These types of damage as well as leaf mines were much
more common in Canada than in France, while fre-
quencies of other types of damage (scraping, discolour-
ation and white rust) were not significantly different
between the two continents. Populations varied for all
measures of damage (Table 1, Fig. 2).

Damage levels for chewing and perforation in the
transplant experiment were also far greater at the
Canadian site than at the French ones. Chewing
damage was more frequent in Canada than in France
but did not significantly differ among seed origins, sites
or mother plants. No interaction between origin and
continent was found (Table 2, Fig. 3). Data clearly
showed more perforation damage in Canada than
France, though this effect was marginally non-signifi-
cant (Table 2), likely because of a significant interac-
tion between continent and origin. Comparisons of
least square mean estimates (Ismeans option in SAS)
revealed that, no difference was significant in France
whereas, there was a difference among origins in
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Table 1 Differences in damage caused by herbivores and pathogens in natural populations of France and Canada

Response variables df F value P value Direction of difference
Chewing damage 1,27 116.04 <.0001 C>F

Perforation 1,27 114.37 <.0001 C>F

Scraping damage 1,27 2.26 0.14

Leaf mines 1,27 8.28 0.0077 C>F

Discoloration 1,27 1.51 0.2

‘White rust 1,27 0.27 0.6

Presence of herbivore damage on five leaves was analysed using generalised linear mixed models with logit link function and binomial
distribution (GLIMMIX macro in SAS). Populations, defined as a random effect in the models, were heterogeneous for all damage types
(all P values <0.01). C Canada, F France

Fig. 2 Mean (£sg) number of 4,0 -
damaged leaves, separated by
type of damage, recorded on the
five most damaged leaves in 3,5 1
natural populations in France m Canada
and Canada 30 - o France
i
>
©
2L o5 |
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(<))
©
£ 2,0
(]
T
o 1,51
[]
Ke]
£
2 101
0,5
0,0 4 ; , , i , -ﬁil_,_ﬁl_]_:—l_‘
Chewing Perforation Scraping Leaf Discoloration ~ White
mines rusts

Table 2 Differences in chewing and perforation damage caused by herbivores in the reciprocal transplant experiment

Variables and fixed effects df F P Direction of difference (least square means)

Chewing score

Origin 2,26 0.46 0.6

Continent 1,2 44.89 0.022 C>F

Origin x Continent 2,224 0.08 0.9

Age (in days since transplantation) 1,600 34.92 <.0001 +

Perforation score

Origin 2,26 1.64 0.2

Continent 1,2 13.40 0.067 C>F

Origin x Continent 2,224 7.20 0.0009 F: No diff; C: SC>(ON,RA)
Age (in days since transplantation) 1,600 234.8 <.0001 +

Data were analysed using generalised linear mixed models (GLIMMIX macro in SAS) with log link function and Poisson distribution for
chewing damage and with logit link function and binomial distribution for perforations; plant was defined as a repeated factor. The
random site effect was not significant (P values > 0.2) while mother plant as a random effect was significant for perforation (P = 0.015),
but not for chewing (P = 0.28).

C Canada, F France, SC South Carolina, ON Ontario, R4 Rhone-Alpes, No diff No difference

Canada: plants from South Carolina were more per- perforation damage increased with time from trans-
forated than plants from Ontario or Rhoéne-Alpes. plantation (Table 2).

Perforation level differed significantly among mother In the transplant experiment, a limited variety of in-
plants, but not among sites. Finally, chewing and sects, mostly aphids and grasshoppers, were found on
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Fig. 3 Mean (£sE) over all
weeks of (a) chewing and (b)
perforation scores (potentially
ranging from 0 to 15). (¢) Mean
(£ sE) of biomass of plants
originated from South Carolina
(SC), Ontario (ON) and Rhone-
Alpes (RA) in the four sites of
the reciprocal transplant
experiment: Jokers Hill in
Canada, Bourgoin-Jallieu,
Montpellier and Orsay in three
different regions of France
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the plants at the French sites, whereas, at the Canadian Life history characters

site, we recorded the presence of many herbivores

known to attack ragweed including Systena blanda Table 3 and Fig. 3 summarise results on plant size.
(Coleoptera: Chrysomelidae), Corythucha (Heteroptera: Briefly, plants grown in France did not differ in size

Tingidae) and Tarachidia (Lepidoptera: Noctuidae).
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from plants grown in Ontario but plant size varied with
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Table 3 Differences in height/growth and final biomass in the reciprocal transplant experiment

Variables and fixed effects df F P Direction of difference (least square means)
Square root (Height)

Origin 2,27 4.87 0.016 SC > RA > ON

Continent 1,2 8.01 0.11

Origin x Continent 2,253 3.37 0.036 F: No diff; C: SC>(RA, ON)
Total damage score 1,1323 6.24 0.013 —

Age (in days since germination) 1,1323 4076 <.0001 +

Age x Origin 2,1323 15.87 <.0001 SC > RA > ON

Age x Continent 1,1323 134 <.0001 F>C

Square root (Biomass)

Origin 2,27 14.92 <.0001 SC > RA > ON

Continent 1,2 0.03 0.9

Origin x Continent 2,201 4.94 0.008 F: RA>ON; C: SC>RA>ON
Age (in days since germination) 1,201 125 <.0001 +

Age x Origin 2,201 15.71 <.0001 SC > ON > RA

Data were analysed using general linear mixed models (proc MIXED in SAS), with site and mother as random effects, and plant as a
repeated factor. Site was not significant (P values > 0.16), while mother was significant for height (P = 0.002), but not estimable for

biomass.

C Canada, F France, SC South-Carolina, ON Ontario, RA Rhone-Alpes

site of origin, with plants from South Carolina being
tallest and with greatest biomass at harvest and those
from Ontario smallest. We found a significant interac-
tion between continent and origin, with plants from
Rhone-Alpes being smallest when grown in Ontario but
largest when grown in France. Overall there was a
negative relationship between height and intensity of
damage. The rate of increasing height and biomass with
plant age differed among the populations of origin, with
plants from South Carolina showing most rapid growth
rate for both characters. Rate of increase in plant height
also differed between continents, being more rapid in
France than Canada (Table 3, Fig. 3).

Plants from South Carolina flowered much later than
those of French and Canadian origin. Indeed they failed
to flower at the Jokers Hill and Orsay sites before these
were harvested (Fig. 4). Survival analyses on plants of
French and Canadian origin revealed no difference be-
tween continents of experimental fields or seed origins in
age at first flowering (first male inflorescences). Plants
flowered at about the same age at the Jokers Hill and the
Montpellier sites, whereas plants at Bourgoin-Jallieu
and Orsay flowered somewhat later (significant site ef-
fect; Table 4, Fig. 4). Further, female flowering occurred
at a more advanced age for plants of French origin than
those of Canadian origin, and for plants in Montpellier
than in Canada (Table 4, Fig. 4).

Discussion
Evidence for enemy release

Damage caused by leaf herbivores in both natural and
experimental populations was far greater in Canada, the
native range, than in France, an introduced area for this
plant (Figs. 2, 3). We recorded numerous individuals of

several North American herbivore species that are
known to prefer ragweed (primarily Systena blanda and
Tarachidia sp.) at the Canadian experimental site,
whereas fewer species of herbivores were observed at the
French sites. Thus it appears that the introduced pop-
ulations of ragweed in France have indeed escaped from
oligophagous herbivores, as has been noted for other
plant invasions (Memmott et al. 2000; Wolfe 2002;
DeWalt et al. 2004). However, in contrast to general
patterns observed for both plants and animals (Torchin
and Mitchell 2004), pathogen damage was overall very
low and did not differ between France and Canada
(Fig. 2). This could be explained by (1) presence of
generalist pathogens able to infect 4. artemisiifolia in
France, (2) transport of systemic pathogens in ragweed
seeds, or (3) a switch of specialist pathogens from
European relatives such as Artemisia or other Astera-
ceae (e.g. Albugo tragopogonis attacks numerous other
Asteraceae).

The greatly reduced rates of herbivore attack suggest
that ER could play a role in invasion of France.
Although reductions in damage do not necessarily
translate directly into individual, population or com-
munity-level consequences (Keane and Crawley 2002), it
was indeed found that invading individuals gained an
advantage by escaping herbivores. Indeed, severely
damaged plants were shorter overall, and herbivore es-
cape may explain why plants gained height faster at
experimental sites in France than in Canada. However,
this benefit in growth rate in France did not translate
into an increase in biomass, which we expect to be a
good predictor of seed production in this annual plant.
Moreover, populations must be “top—down”’-regulated
for ER to result in population increase (Maron and Vila
2001). Although classical biological control does not
provide a rigorous test of the ER hypothesis (Keane and
Crawley 2002; Colautti et al. 2004), it is still suggestive
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that control attempts of A. artemisiifolia by the beetle Differences in vigour

Zygogramma suturalis F. in Russia, Croatia and China

failed (Reznik 2000), despite optimistic beginnings (Igrc Two findings on plant growth and vigour are notewor-
et al. 1995). thy. First, South Carolina plants grew faster and

Table 4 Age at male and female flowering in the reciprocal transplant experiment

Variables and sources of variation df P P Direction of difference

Age at male flowering

Origin 1 1.44 0.23

Continent 1 0.078 0.8

Origin x Continent 1 0.072 0.8

Site (Continent). 2 39.72 <.0001

Age at female flowering

Origin 1 10.54 0.0012 RA > ON
Site 1 10.22 0.0014 Montp > JH
Origin x Site 1 1.36 0.2

Data were analysed using PROC LIFEREG with a Weibull distribution for the error term (survival analyses). Data for plants of SC origin
were excluded because they failed to flower at two sites. Age at female flowering was compared only between Montpellier and Jokers Hill
because plants were harvested before female flowering at the two other sites.C Canada, F France, SC South Carolina, ON Ontario, RA
Rhone Alpes, Montp Montpellier, JH Jokers Hill (Ontario)
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attained greater height and biomass than either the
French or Canadian plants, especially when grown in
Canada. These differences are probably due to life his-
tory differences, with South Carolina plants inducing
flowering significantly later and thereby growing for an
additional month before diverting meristems to flower-
ing. Second, considering French and Canadian plants
that flowered at approximately the same age, French
plants grew faster and achieved significantly greater
biomass than the Canadian plants, consistent with the
common finding that invasive plants are larger than
plants from their native area (Siemann and Rogers 2001;
Wolfe et al. 2004; but see Willis et al. 2000).

No evidence for evolution in defence against leaf
herbivores

Invasive species can lose defences as predicted by the
EICA hypothesis (Siemann and Rogers 2001; Wolfe
et al. 2004). This is consistent with optimal defence
theory, which predicts that exotic plants should diminish
their allocation to costly resistance (Strauss et al. 2002).
Since few ragweed herbivores were found in France we
expected French populations to have lost resistance,
which would have shown up as a significant origin by
continent of experimental site interaction in the re-
ciprocal transplant experiment. No such interaction was
detected, however. French plants did not suffer more
damage than North American plants in the Canadian
experimental site (Fig. 2), indicating no decrease in de-
fence against herbivores (Willis et al. 1999; Maron et al.
2004). The EICA mechanism, with resource reallocation
from defence to growth or reproduction, is thus unlikely
to have contributed greatly to the successful invasion of
France. Loss of defence may not be selected if (1) de-
fences are not costly, or (2) other selective pressures
maintain these mechanisms in the invaded environment.
Indeed, A. artemisiifolia produces toxic secondary plant
metabolites (sesquiterpene lactones: David et al. 1999)
whose direct associated costs have only been shown in
few studies (see qualitative defence in Miiller-Schirer
et al. 2004). If these toxins deter generalists, they might
be maintained or even increase (if they also act as attr-
actants for specialists) in new areas where specialists are
lacking but generalists are present (Miiller-Schérer et al.
2004). No differences in herbivore damage between
plants from different origins were detected in the French
sites of the reciprocal transplant experiment, suggesting
that invasive French plants maintained defence against
generalists (but also that they were not better defended).
Finally, sesquiterpene lactones that have phytotoxic
properties (Kelsey and Locken 1987) are also involved in
ragweed allelopathy (Béres et al. 1998). For all of these
reasons reallocation of resources from at least this class
of defences to growth and reproduction may not have
been selected in A. artemisiifolia. Furthermore, even
though A. artemisiifolia was sporadically recorded from
France for over 100 years most populations may derive

from recent introductions and thus may not have had
sufficient time to lose defence (Keane and Crawley
2002).

Tolerance is also an important response to attack by
herbivores (Rosenthal and Kotanen 1994; Strauss and
Agrawal 1999). In the reciprocal transplant experiment,
we detected no significant interaction between damage
and origin in explaining variation in plant height, sug-
gesting that tolerance has not decreased during the
invasion process. Abiotic stress and disturbance factors
can lead to the maintenance of tolerance (Rosenthal and
Kotanen 1994; Miiller-Schérer et al. 2004) and tolerance
traits may also directly increase competitive ability of
plants even in the absence of herbivory (Strauss and
Agrawal 1999). Moreover, costs associated with toler-
ance are difficult to estimate; to date there is no clear
evidence that tolerance is actually a costly strategy
(Strauss and Agrawal 1999).

Phenological adaptation to local conditions

A. artemisiifolia is a short-day species (Deen et al. 1998),
initiating flowering with decreasing day length in July in
the northern hemisphere. Site effects are consistent with
the idea that flowering induction is associated with a
threshold day length, with flowering occurring earlier at
the two southernmost sites (Jokers Hill and Montpellier)
and significantly later at the more northern sites
(Bourgoin-Jallieu and Orsay). Furthermore, plants dif-
fered in behaviour across site of origin, with plants from
South Carolina producing male and female flowers when
older than plants from Canada or France. Adaptation to
local conditions could explain the timing of flowering of
South Carolina plants. Day length in summer is much
shorter in South Carolina than at our experimental sites
in Canada and France. South Carolina plants should
thus be adapted to induce flowering at a shorter day
length, and therefore wait until this short day threshold
has been reached when they are grown under northern
conditions.

Similar flowering behaviour of plants from French
and Canadian origins could be due to adaptation to
similar latitudinal and hence photoperiodic conditions
as has been observed in other invasive species (Maron
et al. 2004; Weber and Schmid 1998). Alternatively, the
current French populations may have originated from
populations at similar latitudes in southern Canada or
the northern US, and appropriate flowering behaviour
may have been a prerequisite for successful invasion.

Conclusion

In summary, common ragweed was far less attacked by
herbivores in France than in Canada. Lower rates of
attack partly explain the higher growth rate of plants in
France, though they may not translate into an advan-
tage at the population level. Despite reduced enemy
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pressure in France no evidence for loss of defence was
found in introduced French A. artemisiifolia popula-
tions. Differences in height or biomass detected in
common gardens between plants of different origins
were mainly due to phenological patterns. However,
French plants produced higher biomass than the Cana-
dian plants did even though they were phenologically
similar. Similar phenologies may suggest that the source
of the French invasion was from the same geographic
region that supplied the Canadian seeds (Genton et al.
2005). In this case, the Canadian population that pro-
vided seeds for the common garden experiment would
represent the appropriate comparison for post invasion
populations, which then appear to have increased in
vigour without accompanying loss of defence. Alterna-
tively, French populations of A. artemisiifolia may have
multiple origins, as suggested by the pattern of genetic
variation of A. artemisiifolia in France (Genton et al.
2005). In this case, phenological similarity between
French and Canadian populations may suggest post-
invasion evolution in France.
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C. Plusieurs sources d’introduction

Ce chapitre fait I’objet de deux articles. Le premier, qui détaille les techniques et résultats de la
construction de la banque enrichie en microsatellites, a été accepté pour publication dans « Molecular
Ecology Notes » (Annexe 1). Le deuxieme est accepté pour publication dans la revue « Molecular
Ecology ». Nous ne présentons en frangais que le résumé de ce deuxieme article.

Résumé

Ambrosia artemisiifolia est une plante annuelle nord-américaine adventice des cultures de mais
et de tournesol. Outre les baisses de rendement dans les champs infestés, cette plante engendre
d’importants problémes de santé publique puisque son pollen est fortement allergene. L ambroisie a
été importée en Europe pour la premiere fois au X VIII®™ siecle et est actuellement envahissante dans
de nombreuses régions, notamment dans la vallée du Rhone en France. Son aire de répartition s’est
récemment étendue dans les régions de la Bourgogne et de Provence-Alpes-Cote-d’ Azur. Nous avons
comparé les structures et diversités génétiques de populations francaises et nord-américaines en
utilisant des marqueurs microsatellites spécifiquement développés pour cette étude. Les diversités
génétiques totales en Amérique du Nord et en France sont semblables, alors que la diversité génétique
intra populationnelle est étonnamment plus faible dans ’aire d’origine que dans 1’aire d’invasion. Par
contre, les populations frangaises sont moins différenciées que les populations nord-américaines. Nous
avons en outre détecté un isolement par la distance en Amérique du Nord, mais pas en France. Des
tests d’assignation des populations francaises dans les populations nord-américaines n’ont pas permis
de trouver une seule population source. En fait, au sein de chaque population frangaise, les individus
sont assignés avec des probabilités équivalentes aux diverses populations d’ Amérique du Nord. Tous
ces résultats suggerent que les populations frangaises sont issues d’un mélange de différentes
populations nord-américaines et ne sont pas a I’équilibre migration-dérive, contrairement aux
populations de I’aire d’origine. Enfin, la plus faible diversité génétique des populations francaises les
plus récentes et les plus éloignées du foyer d’introduction (Bourgogne et PACA) semblent indiquer
que l’expansion géographique se fait via une succession d’effets de fondation depuis le foyer
d’introduction, et non par de nouvelles introductions.
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Abstract

Ambrosia artemisiifolia is an aggressive North American annual weed, found particularly
in sunflower and corn fields. Besides its economic impact on crop yield, it represents a
major health problem because of its strongly allergenic pollen. Ragweed was imported
inadvertently to Europe in the 18th century and has become invasive in several countries,
notably in the Rhone Valley of France. It has recently expanded in both the Provence-
Alpes-Cote-d’Azur and Bourgogne regions. As first steps towards understanding the
causes and mechanisms of ragweed invasion, genetic variability of French and North
American populations was analysed using microsatellites. Overall genetic variability was
similar in North America and in the Rhone-Alpes region, but within-population levels of
genetic variability were surprisingly lower in native than in invasive French populations.
French populations also exhibited lower among-population differentiation. A significant
pattern of isolation by distance was detected among North American populations but not
among French populations. Assignment tests and distribution of rare alleles did not point
to a single origin for all French populations, nor for all individuals within populations and
private alleles from different North American populations were found in the same French
populations. Indeed, within all French populations, individual plants were roughly
equally assigned to the different North American populations. Altogether, these results
suggest that the French invasive populations include plants from a mixture of sources.
Reduced diversity in populations distant from the original area of introduction indicated
that ragweed range expansion probably occurred through sequential bottlenecks from the

original populations, and not from subsequent new introductions.

Keywords: bio-invasion, microsatellite, plant, population structure
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Introduction

Biological invasions are now recognized as part of
human-induced global change. They pose major threats
to global and local biodiversity, ecosystem functioning,
agriculture, fisheries and public health (Vitousek ef al.
1997). Human activities promote bio-invasions by being
worldwide efficient dispersal agents, and they may also
facilitate establishment of introduced species by altering
native habitats, making them more prone to invasions

Correspondence: Tatiana Giraud, Fax: +33 1 69 15 46 97; E-mail:
tatiana.giraud@ese.u-psud.fr

© 2005 Blackwell Publishing Ltd

(Williamson 1996). Although understanding of bio-
invasions requires interdisciplinary studies, they have
been studied mainly by population and community
ecologists, receiving little attention from evolutionary
biologists (Lee 2002). This is particularly astonishing
considering that introduced species experience drastic
changes in their selective regime. Even if they may occur
in similar abiotic (e.g. climatic or edaphic) conditions in
their native and introduced ranges, introduced species at
least face new biotic environments (Williamson 1996). The
success of invasive species may therefore depend on their
ability to evolve in response to their new environments.
For example, the Evolution of Increased Competitive
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Ability hypothesis stipulates that because introduced
species escape many of their specialist enemies in moving
to new areas (Keane & Crawley 2002; Maron et al. 2004),
they can then reallocate resources saved from defence to
growth or reproduction (Blossey & Notzold 1995; but see
Miiller-Scharer ef al. 2004; Genton et al. in press).

Genetic variability is required to permit an adaptive
response of the introduced species to the new selective
regime imposed by the invaded environment. However,
introductions usually consist of a small number of found-
ers, resulting in lower genetic variability in introduced
populations compared to native ones (Nei efal. 1975).
Losses of genetic diversity have indeed been detected both
at selectively neutral markers (e.g. Villablanca et al. 1998;
Amsellem et al. 2000; Estoup et al. 2001) and at loci under
selective pressures (e.g. Eckert etal. 1996, Giraud ef al.
2002). Colonization following introduction can involve
sequential bottlenecks that would further reduce genetic
diversity (Amsellem et al. 2000; Clegg et al. 2002; Estoup &
Clegg 2003; Estoup et al. 2004). Loss of genetic diversity
during introduction and subsequent range expansion should
limit local adaptation possibilities in the new colonized
areas (Lambrinos 2004). Nevertheless, invasive species
seem to be able to rapidly adapt to the new conditions they
face (reviewed in Reznick & Ghalambor 2001; Stockwell
et al. 2003) when introduced (e.g. Lee 1999; Kinnison et al.
2001) as well as when expanding their range, leading to
clinal and regional variation in the invaded range. For instance,
plant vigour shows clinal variation with latitude in intro-
duced Solidago sp. in Europe (Weber & Schmid 1998) and
in introduced Hypericum perforatum in North America
(Maron et al. 2004).

Several different explanations, depending on the charac-
teristics of the introduced species, the invaded environment
and the invasion history, have been invoked to resolve this
apparent paradox (Frankham 2005). First, adaptation may
not always be a prerequisite for successful establishment of
introduced populations (e.g. Caulerpa taxifolia in the Medi-
terranean Sea, Phillips & Price 2002). Second, rapid popu-
lation expansion sometimes occurs just after introduction,
retaining genetic diversity (e.g. Zenger et al. 2003) and facili-
tating later adaptation to local environment. Third, poly-
ploidization and hybridization phenomena may rapidly
produce novel diversity in the introduced area (Ellstrand
& Schierenbeck 2000). Finally, multiple introductions may
generate high level of genetic diversity in the introduced
range (Neuffer & Hurka 1999; Maron et al. 2004), some-
times higher than in the native range (Kolbe et al. 2004).

Despite their importance for investigating evolutionary
dynamics of bio-invasions, few studies to date have assessed
the genetic diversity and structure in introduced popula-
tions and compared them to those in their native range
(but see Giraud et al. 2002; Kolbe et al. 2004; Maron et al.
2004). Here, we compare genetic diversity between
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North American native and French introduced popu-
lations of common ragweed to elucidate whether French
populations of the Rhone Valley have a single or multiple
North American source(s) and where is/are the source
population(s). Ambrosia artemisiifolia L. (Asteraceae) is an
aggressive North American annual weed, found particu-
larly in sunflower and corn fields (Bassett & Crompton
1975). Besides its economic impact on crop yield, this
wind-pollinated plant represents a major health problem
since its pollen is a strong allergen and one of the main
causes of hay fever. This plant was imported to Europe in
the 18th century, probably in ballast or in seed lots. It became
invasive in the Rhone Valley (France) in the middle of the
20th century, possibly after the Second World War (Bonnot
1967). It has recently expanded into both the Provence-
Alpes-Cote-d’Azur (PACA) and Bourgogne (Burgundy)
regions (Carvin et al. 2003). This species is also an invasive
weed in other European countries such as Italy, Croatia,
Hungary, Ukraine and Russia, in Asia (Japan, China) and
even in Australia (Bass ef al. 2000). However, it has not yet
been studied using ecological and genetic approaches.

As first steps towards understanding the causes and
mechanisms of ragweed invasion, we addressed more
specifically the following questions: (i) Are there differences
in neutral genetic diversity between France and North
America, both within and among populations? (ii) Do
French populations originate from a single or multiple
North American sources? (iii) Where was (were) the source
population(s) in North America? (iv) Do most recently
established French populations (i.e. in the Bourgogne and
PACA regions) exhibit lower genetic variability than older
ones (i.e. in the Rhone-Alpes region), implying sequential
bottlenecks during colonization?

Materials and methods

Sampling and DNA extractions

The distributions of Ambrosia artemisiifolia in North
America and in France are shown in Fig. 1, together with
sampling sites for the present study. Leaf tissue was
collected in 2002 from 30 individuals in each of 10 French
populations and 12 North American populations. Population
sizes normally far exceed 100 individuals; however, recently
established populations can be smaller. In the few populations
with fewer than 30 individuals, all the plants were sampled.
Five of the 10 French populations are located in the
Rhone-Alpes region (Fig. 1) where A. artemisiifolia has been
present for more than 30 years (Bonnot 1967). The other five
French populations (3 in the PACA region and 2 in Bourgogne,
Fig. 1) are thought to be more recently established (Carvin
et al. 2003). North American populations were sampled on
the East Coast and in the Great Lakes region of the USA
and Canada (Fig. 1). These regions have a long history of

© 2005 Blackwell Publishing Ltd, Molecular Ecology, 14, 4275-4285
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Fig. 1 Distribution of Ambrosia artemisiifolia
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commercial exchanges with France. Leaf tissues were
preserved in silica gel. DNA was extracted with QTAGEN
plant DNA extraction kits and were then stored at —20 °C.

Microsatellite analyses

We used the five nuclear microsatellite loci recently
developed for A. artemisiifolia (Amb12, Amb15, Ambl6,
Amb30 and Amb82; Genton et al. 2005). Polymerase chain
reaction (PCR) and allele resolution were carried out
according to Genton et al. (2005). Using the FSTAT version
2.9.3.2 freeware (Goudet 1995), we estimated (i) the means
+SD over all loci of the following genetic diversity indices:
allelic richness (Rg, El Mousadik & Petit 1996), observed
heterozygosities and expected heterozygosities, respectively,
H, and H (Nei 1987), Hy being also called Nei's gene
diversity, per population as well as over all populations;
(ii) F-statistics (Weir & Cockerham 1984); (iii) the
Goodman'’s estimator of Rgy (Goodman 1997), i.e. genetic
differentiation accounting for variance in allele size and
defined for genetic markers undergoing a stepwise-mutation
model (Slatkin 1995). Deviations from Hardy-Weinberg
proportions were assessed using FsTAT (Goudet 1995) with
P values being corrected for table-wide significance levels
(o0 =0.05) using the sequential Bonferroni method (Rice
1989). We also computed the means over all loci of (i) the
number of alleles (A), (i) the number of rare alleles (Ay), i.e.
with allelic frequencies below 0.1, (iii) allele size variance
(V), and (iv) the M ratio, i.e. the ratio of the number of
alleles to the range in allele size (Garza & Williamson 2001).
Allele size variance provides a valid estimate of genetic
diversity if microsatellite systems conform to a stepwise-
mutation model (Slatkin 1995). The M ratio is used to
detect bottlenecks since it decreases after a population has
undergone a size reduction (Garza & Williamson 2001).
Indeed, as population size declines, number of alleles and

© 2005 Blackwell Publishing Ltd, Molecular Ecology, 14, 4275-4285

the range in allele size are diminished but not at equal
rates for all alleles: rare alleles are most likely to be
lost during episodes of genetic drift, decreasing total
allele number while not necessarily decreasing the range
in allele sizes. Finally, we tested for linkage disequilibria
using Fisher exact tests in FsTaT (Goudet 1995) with P
values being corrected for table-wide significance levels
(o0 =0.05) using the sequential Bonferroni method (Rice
1989).

Comparison of genetic diversity and population
differentiation between native and introduced ranges

To compare the values of within-population diversity
indices (Rg, Hp, Hp, Fig) and population differentiation
(Fgp) between native and introduced ranges, we used the
FSTAT freeware (Goudet 1995). For each index, FSTAT
computes the average over loci and populations for North
American and French samples and then the squared
difference between these two averages. Significance of this
difference is then assessed using a permutation test: the
whole sample is allocated at random to the two groups,
keeping the number of populations constant in each group.
Since FsTAT did not allow comparisons of the M ratio nor
of the Goodman’s estimator of Rg; among groups of
populations, we implemented similar tests in MATLAB version
4.1 (Wolfram Research, Inc.) using the J. F. Fernandez-
Manjarres’ files available at www.mathworks.com/
matlabcentral/fileexchange. Because we wanted to get
insights into introduction mechanisms, only data from French
populations assumed to be near the original introduction
site (i.e. of the Rhone-Alpes region) were used in these
analyses.

AMOVA (analyses of molecular variance) were performed
on the Rhone-Alpes and North American data using the
ARLEQUIN version 2001 freeware package (Scheider et al.
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2000; available at http://anthropologie.unige.ch/arlequin).
These hierarchical analyses of variance divide the total
variance into components due to interindividual differ-
ences and to interpopulation differences. AMOvA were run
without the Amb15 locus and without two North American
populations (Al and IL) because more than 5% of the data
was missing for this locus and these populations.

Patterns of isolation by distance in France and North
America were tested separately by computing Mantel tests
between the half-matrices of pairwise genetic distances,
estimated either as F¢/(1 — Fgp) values or as Rgp /(1 - Rgyp),
and pairwise geographical distances (logarithm of the
true geographical distances, Rousset 1997). Tests were per-
formed using the GENEPOP freeware (Raymond & Rousset
1995).

Diversity patterns within the invaded range

To test if the common ragweed populations that are located
at the margin of the invaded area exhibit reduced genetic
diversity, we compared within-population diversity indices
(e. A, Ay, Ry V, M, Hy, Hy,, Fig) between French
populations from the Rhoéne-Alpes region and from the
more recently invaded Bourgogne and PACA regions.
We used similar permutation tests as described above to
compare diversity indices between North America and the
Rhoéne-Alpes region.

Population assignment tests and distribution of private
alleles

To identify the source populations of French invasive
populations, we assigned all sampled French individuals
to North American sampled populations. We used methods
based on the likelihood of multilocus genotypes (reviewed
in Cornuet ef al. 1999): methods of Paetkau et al. (1995)
and of Rannala & Mountain (1997) that, respectively, use
frequency and Bayesian criteria for likelihood estimation.
These tests were performed using the GENECLASS2 software
(Piry et al. 2004). We tested the ability of this software to
discriminate source populations by assigning North American
individuals to North American populations.

Because rare alleles can be powerful in identifying
source populations of invasions, we also examined the
distribution of private alleles, i.e. alleles unique to a single
population or a region. Because there were very few alleles
unique to single populations, we considered all alleles
present in only one or two North American populations as
private alleles from North American populations. We then
examined in which French populations these private
alleles were found. We also recorded the number of French
private alleles as the number of alleles found in only one
or two French populations but absent from all North
American populations.
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Results

Owerall genetic diversity, F-statistics
and Hardy—Weinberg equilibrium

The five nuclear microsatellite loci had a total of 105 alleles
in the 22 populations analysed. Among these 105 alleles, 90
were present in North America and 96 in France (92 in
Rhone-Alpes region and 85 in Bourgogne and PACA
regions), few alleles being private between continents.
Diversity indices, F-statistics estimates, results of exact
Hardy—Weinberg tests and number of private alleles are
presented in Table 1. Significant heterozygote deficiencies
were detected in all populations, yielding significant
positive Fg values. These values were the same for
both French and North American populations. Tests
for linkage disequilibria were all nonsignificant. Overall
genetic diversities were similar in France and in North
America.

Comparison of variability distribution among populations
between the introduced and the native ranges

We compared here North America with the single
Rhone-Alpes region, because it is assumed to host the
first introduced French populations. The number of alleles
(A), allelic richness (Rg) and variance of allelic size (V) were
significantly greater within Rhone-Alpes populations than
within North American ones (P values < 0.03, Table 1).
There were more rare alleles, i.e. with allelic frequencies
below 0.1, per population in Rhone-Alpes than in North
America, whereas no difference in the number of common
alleles was detected. The M index, i.e. the ratio of the number
of alleles to the range in allele size, was significantly
greater in the North American populations than in the
French ones. No significant differences in observed and
expected heterozygosities were detected between French
and North American populations.

Analyses of molecular variance (amova; Table 2)
indicated that genetic variation was poorly structured geo-
graphically both in the native and in the introduced range,
with most genetic variation being within, rather than among,
populations. This was however, particularly exacerbated
in the introduced range: 85% of the genetic variance was
found within population in the native North American
range whereas 97% of the genetic variance was within
populations in the Rhone-Alpes region. The same pattern,
although less accentuated, was recovered from amova
using Fgp. (not shown).

Permutation tests also showed that among-population
differentiation measured as Rq; was significantly higher in
North America than in France, whereas among-population
differentiation measured as Fg; did not differ between
France and North America (Table 1).

© 2005 Blackwell Publishing Ltd, Molecular Ecology, 14, 4275-4285
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Table 1 Diversity indices (A, mean number of alleles per locus, A; mean number of rare alleles per locus, i.e. with allelic frequencies below 0.1, Rg allelic richness, V' allele size variance,
M ratio of the number of alleles to the range in allele size, H expected heterozygosity, H, observed heterozygosity), results of exact Hardy—Weinberg tests, Weir & Cockerham’s F-statistics
estimates and the Goodman'’s estimator of Rqy, i.e. genetic differentiation accounting for variance in allele size and number of private alleles. For each of the indices, values prer population
and mean * SD for North America, France and the whole sample (France and North America) are given

French populations

HW Private with N. Am.
Populations A Ag Rg 14 M Hg Hg, Fis testt  Fgr Rgr allelesf  private alleles
North America
NA-AL 6.3 3.5 4.90 54.0 0.485 0.74 0.32 0.56 o 0
NA-CO 9.6 6.8 6.51 69.2 0.462 0.79 0.44 0.44 HHE 9 F-RA-1, F-RA-2,
F-RA-3, F-RA-4,
F-RA-5, F-PACA-1,
F-PACA-3
NA-IL 8.8 5.5 6.04 38.2 0.476 0.79 0.57 0.28 HHE 3 F-RA-1
NA-MO 9.4 6.4 5.94 66.3 0.408 0.75 0.45 0.40 ok 5 F-RA-2, F-RA-4,
F-PACA-2,
F-PACA-3,
F-BOURG-1
NA-NY 9.4 6.6 5.57 40.0 0.443 0.71 0.39 0.46 ok 4 F-RA-1, F-RA-2,
F-RA-3, F-RA-4,
F-RA-5, F-PACA-1
NA-OH 8.6 5.8 5.62 29.8 0.456 0.71 0.32 0.55 HHE 3 F-RA-4, F-PACA-1,
F-BOURG-1
NA-ON-1 8.8 5.6 5.75 44.0 0.438 0.76 0.38 0.50 e 1 F-RA-1, F-RA-3,
F-RA-5
NA-ON-2 9.4 6.2 5.79 43.5 0.434 0.76 0.42 0.45 HHE 5 F-RA-1, F-RA-2,
F-RA-3, F-RA-4,
F-RA-5, F-PACA-3
NA-QC 9.8 7.0 5.97 40.1 0.538 0.74 0.43 0.41 e 1 F-RA-2, F-RA-5
NA-SC 7.0 32 5.05 48.6 0.497 0.73 0.54 0.26 HHE 5 F-RA-4, F-PACA-1
NA-TN 10.4 7.0 6.66 118.8 0.397 0.83 0.40 0.52 ok 10 F-RA-1, F-RA-3,
F-RA-4, F-RA-5,
F-PACA-1, F-PACA-3
NA-WI 10.4 7.0 6.33 54.3 0.495 0.77 0.36 0.54 HHE 3 F-RA-1
Mean * SD 9.0 5.9 5.85 53.9 0.461 0.756 0.42 0.45 4.1
North America (£036) (*038) (£0.15) (+6.8) (£0.012)  (*0.011) (£0.022)  (+£0.028) (£3.0)
Total
North America 18.4 15.6 6.64 60.5 0.534 0.76 0.41 0.47 0.052  0.080 10
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Table 1 Continued

HW Private
Populations A Ag Ry 14 Hg H, Fig testt  Fgr Rgp allelest
France
Rhone-Alpes
F-RA-1 10.0 6.6 6.49 69.7 0.442 0.80 0.37 0.55 ok 2
F-RA-2 11.0 8.0 6.62 69.8 0.399 0.80 0.48 0.40 x 2
F-RA-3 11.4 8.4 6.89 103.2 0.421 0.83 0.36 0.56 x 2
F-RA-4 10.8 8.0 6.53 57.6 0.435 0.77 0.40 0.48 ok 1
F-RA-5 10.6 8.2 5.83 91.9 0.448 0.70 0.41 0.41 ok 1
Mean + SD 10.8 7.8 6.47 78.4 0.429 0.780 0.403 0.48 1.6
Rhone-Alpes (+£0.23) (£032) (*017) (*83) (*0.009  (+0.022) (£0.021)  (*0.033) (+£0.5)
Total
Rhone-Alpes 17.8 152 7.05 79.8 0.519 0.780 0.40 0.51 0.042  0.018 11
Bourgogne-PACA
F-BOURG-1 7.0 4.5 4.83 71.7 0.438 0.67 0.31 0.54 ok 2
F-BOURG-2 53 2.5 4.43 41.0 0.502 0.70 0.27 0.61 ok 2
F-PACA-1 6.6 34 4.54 47.0 0.392 0.71 0.28 0.61 i 0
F-PACA-2 5.5 2.0 4.96 422 0.434 0.69 0.60 0.13 . 0
F-PACA-3 6.8 3.3 5.78 53.9 0.515 0.80 0.33 0.58 x 0
Mean + SD 6.2 3.1 4.91 51.2 0.456 0.711 0.358 0.49 0.8
Bourgogne-PACA (£0.35) (£043) (*0.24) (£56) (£0.023) (£0.023) (£0.062) (+0.092) 1.1
Total 11.8 2.8 5.51 50.7 0.453 0.715 0.37 0.55 0.070  0.063 3
Bourgogne-PACA
Mean * SD 8.5 5.5 5.69 64.8 0.442 0.746 0.380 0.49 1.2
France (*£0.78)  (£0.82) (0300 (*6.6) (£0.012) (£0.019) (+0.032) (+0.046) (£0.9)
Total France 19.2 16.6 6.75 71.0 0.528 0.753 0.365 0.55 0.058  0.043 15
Mean + SD
Total sample
(France + North America) 8.8 55 5.77 58.9 0.452 0.751 0.401 0.47
(£040) (£042) (+0.15 (£4.8) (*0.008)  (+0.010) (*£0.019)  (+0.026)
Total*
Total sample
(France + North America) 21.0 18.4 2.6 6.77 64.9 0.538 0.76 0.50 0.054  0.064

*The values in the “Total’ rows were calculated pooling all the populations from North America, from France, or all populations from France and North America.

tFor the Hardy—Weinberg test, the P-values are indicated as .: < 0.1; *: < 0.05; **: < 0.01; ***: < 0.001.

tFor North American populations we indicate the number of private alleles, i.e. those found in only one or two North American populations and those French populations that sharing
private alleles with that North American population. For French populations private alleles we indicate the number of private alleles, i.e. those found in only one or two French populations

and in none of the North American populations. In the “Total’ rows, private alleles correspond to alleles unique to a region or to a continent.
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Table 2 Results of the analyses of molecular variance (AMovA)
using Rgp. (A) North American populations; (B) French
populations from the Rhone-Alpes region

A

Sum of Percentage
Source of variation ~ d.f. squares ofvariation P value
Among populations 9 20975.969 14.24 < 0.000001
Within populations 550 124 498.024 85.76 < 0.000001
Total 559 145473.99
B

Sum of Percentage of
Source of variation ~d.f. squares variation P value
Among populations 4 18.137 3.33 < 0.000001
Within populations 295 435.817 96.67 < 0.000001
Total 299 453.953

Isolation by distance and diversity pattern within
continents

A significant pattern of isolation by distance was detected
among North American populations when using Rgp
(r=0.51, P=0.012), but not among French populations
(r=0.20, P =0.179).

Permutation tests revealed significant decreases in the
number of alleles (A), allelic richness (Rg) and variance of
allelic size (V) between French populations from the
Rhone-Alpes region and more recent French populations
from Bourgogne and PACA regions (P values < 0.03). The
lower number of alleles in populations far from Lyon was
mainly due to the presence of fewer rare alleles. In partic-
ular, there were more private alleles in the Rhone-Alpes
region than in the two other French regions (Table 1). In

Number of individuals
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contrast, no significant differences were detected between
the core region of the introduction and later colonized
regions in observed heterozygosities (Hg, P =0.09), gene
diversity (Hg, P = 0.09) and M index (Table 1).

Population assignment tests

Although population differentiation was not very high in
North America, control assignment tests placed American
plants in their correct North American populations for
65% of the individuals using the method of Rannala &
Mountain (1997) and for 58% of the individuals using the
method of Paetkau et al. (1995). French individual plants
were assigned roughly equally to the different North
American populations sampled (Fig.2). Some plants
from within each single French population were assigned
to different North American populations that were not the
closest geographically (Fig.2). The two assignment
methods (Paetkau et al. 1995; Rannala & Mountain 1997)
gave similar results.

Distribution of total numbers of alleles and of private
alleles

There were several private alleles in North America, i.e.
alleles unique to one or two North American populations
(Table 1). Alleles unique to different North American
populations were found in the same French populations
and there were only 10 alleles found exclusively in North
America. These observations indicate that French populations
result from a mixture of several North American sources.
The mean number of alleles per locus in Rhone-Alpes
(17.8) was much higher than in any single North American
populations (maximum of 10.4), also indicating that the
French invasion did not originate from a single or a few
North American sources. Some private alleles were found
in France, i.e. were present in only one or two French
populations and not in North American populations.

Rhiane-Alpes populations Fig. 2 Results of assignment tests of French

0 F-RA-1 populations of Ambrosia artemisiifolia to
o F-RA-2 North American populations, following the
H F-RA-3 method of Rannala & Mountain (1997):
F-R-4 . .

O F-RAS number of individuals from each of the five

populations sampled in the Rhone-Alpes
region that were assigned to the different
North American populations.
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These alleles were mostly in the Rhone-Alpes populations,
a few were in the Bourgogne region and none in the
PACA region.

Discussion

Multiple sources for the introduction of common ragweed
in France

Overall population genetic variability of Ambrosia
artemisiifolia was found to be similar in North America and
in the Rhone-Alpes region. However, our results indicated
that within-population levels of genetic variability were
lower in native than in invasive French populations. No
significant difference could be detected in Nei's gene
diversity, but the number of alleles and the variance of
allele size were greater within French populations of the
Rhoéne-Alpes region than within North American ones,
due to a larger number of rare alleles within French
populations. These results contrast with most previous
plant invasion studies that detected a reduced genetic
diversity within introduced populations (e.g. Husband &
Barrett 1991; Amsellem et al. 2000) or found no clear
differences (e.g. Neuffer & Hurka 1999; Maron et al. 2004).
A few studies on plant invasions however, also
demonstrated an increase in genetic variability in the
introduced range (Squirell et al. 2001; DeWalt & Hamrick
2004; Bossdorf et al. 2005).

If French populations had come from a single source
population in North America, one would have expected a
reduced number of alleles in France compared to native
populations. Introduced populations indeed generally loose
some rare alleles because of the genetic bottleneck occur-
ring at introduction (Nei et al. 1975). French populations
should also, then, have exhibited a lower variance of
allele size than North American ones (e.g. Estoup ef al.
2001). The higher number of alleles and variance of allele
size observed in the Rhone-Alpes region suggest in contrast
the existence of multiple sources for invasive populations
of common ragweed in France.

The origin of French populations as a mixture from sev-
eral North American sources is further supported by the
approximately twofold higher mean number of alleles per
locus in the total French sample than in any single North
American population. Clearly, the combined French
sample contains more individuals than any one North
American population, which can explain part of this allelic
richness. Nonetheless no single source population could
account for this high number of alleles, with as many
found in France (96) or even only in the Rhone-Alpes
region (92) as in North America (90).

The M index was however, lower in French populations
than in North American ones, as is actually expected after
a bottleneck from a single source population, because the

68

number of alleles then decreases more than the size
range (Garza & Williamson 2001). The finding that M has
decreased after introduction of ragweed in France despite
the lack of bottleneck can be explained by a larger increase
of the range of allele size than of the number of alleles in
introduced populations. The French populations have
indeed more rare alleles, coming from different North
American populations, and it is likely that these rare alleles
span a larger size range than the most common ones.

Analyses of the distribution of genetic variability brought
additional insights into the history of ragweed invasion in
France. Rg; comparisons between North America and the
Rhone-Alpes region revealed a greater among-population
differentiation in North America than in France. Results of
the Amova also pointed to genetic variation being more
geographically structured in the native range than in the
French introduced range. Moreover, there was a significant
pattern of isolation by distance among North American
populations but not among French populations. The higher
within-population diversity of French introduced popula-
tions of A. artemisiifolia together with their lower among-
population differentiation and lack of isolation by distance
suggest that the French introduced populations result
from a mixture of different native populations and that
they may not be at migration—drift equilibrium, in contrast
to the North American populations. The low among-
population differentiation of introduced French populations
further suggests that all of them together were founded by
genetically similar sources, either by a single introduction
of mixed propagules followed by dissemination or by
multiple introductions coming from similar mixtures of
sources. Such a transformation of among-population genetic
variation into within-population genetic variation due to
several introductions from the same multiple sources has
also been reported in Cuban lizard invasions (Kolbe ef al.
2004).

The finding that the originally introduced populations
of A. artemisiifolia were founded by multiple, similar North
American sources is further supported by the distribution
of private alleles and assignment tests. Private alleles from
different North American populations were found within
the same French populations and assignment tests placed
individual plants from each French population roughly
equally across the different North American populations.
These assignment tests appeared to be valid because
American plants were most often assigned to their
populations of origin. The significant differentiation among
population and pattern of isolation by distance in North
America provide ideal conditions for assignment tests.
Isolation by distance should indeed allow assignment of
individuals to the correct region, even if the exact population
of origin had not been sampled.

We predominantly sampled eastern populations from
North America, considering that the traffic between eastern

© 2005 Blackwell Publishing Ltd, Molecular Ecology, 14, 4275-4285
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North America and Europe was greater than that for western
North America. Of course, we cannot exclude that our
inability to assign populations to a North American source
stems from our failing to have sampled the appropriate
region, but we consider it most likely that the ragweed
invasion was indeed sourced in the east. The finding of
French private alleles suggests either that we did not
sample all the North American sources of the French
populations or that new and unique alleles have arisen de
novo within the French populations.

Range expansion of common ragweed in France

We observed reduced allelic richness and variance of allele
size in populations distant from the putative original area
of introduction, the east of Lyon. However, since these
reductions were due to losses of rare alleles, no decrease in
Nei’s gene diversity was detected. This pattern, together
with the distribution of allelic richness, with 92 alleles and
11 private alleles found in the Rhone-Alpes region but only
85 and 3 private alleles in the combined Bourgogne and
PACA regions, supports the east of Lyon as being the
original area of introduction of common ragweed populations
present in France. This pattern of allelic diversity indicates
that the ragweed range expansion probably occurred through
sequential bottlenecks from the original populations, and
not from subsequent new introductions. Contrary to
expectations (Garza & Williamson 2001), the M index was,
however, not lower in these recent invasive populations
that have been subjected to bottlenecks. This may be due to
French populations from the Rhone-Alpes region being a
mixture of different North American populations not yet at
equilibrium, thus resulting in a non-normal allele size
distribution.

Heterozygote deficiency

All populations deviated from Hardy-Weinberg equilibrium
at all loci, presenting heterozygote deficiencies. These may
be due to the presence of null alleles (Genton et al. 2005)
or to some degree of selfing since A. artemisiifolia is a self-
compatible species (Bassett & Crompton 1975). A Wahlund
effect (i.e. reduction in observed heterozygosity because
of pooling discrete subpopulations with different allele
frequencies that do not interbreed as a single randomly
mating unit) is not likely because plants were sampled
very close to each other within populations and because
A. artemesiifolia is wind pollinated with an extended flowering
period so that temporal isolation is highly unlikely. Although
the French populations could possibly still represent
mixtures from different source populations that had not
yet attained genotypic equilibrium, generating a kind of
Wahlund effect, this is unlikely given their presence in at
least the Rhone-Alpes region for several decades. Further,

© 2005 Blackwell Publishing Ltd, Molecular Ecology, 14, 4275-4285

such nonequilibrium mixtures cannot be the explanation for
the heterozygote deficiencies in North American populations.
On the other hand, the distribution of genetic variation, with
most variation found within, rather than among populations,
particularly for the invasive French populations, and low
values of Fg-and Rgy, points to an outcrossing wind-pollinated
species (Loveless & Hamrick 1984).

Further, French populations did not show higher
heterozygote deficiencies than North American ones,
which would indicate a shift towards increased levels of
self-fertilization in invasive populations of A. artemisiifolia,
in contrast to what has been observed in some other inva-
sive plant species (Baker 1955; Husband & Barrett 1991).
This may not be surprising because selfing rate is expected
to increase after invasion only if plants are at low density
in the introduction range, which may not have been the
case for common ragweed invasion in Europe. Indeed, the
high level of genetic diversity found in France suggests that
many individuals were introduced. Alternatively, the French
invasion may be old enough that plants have evolved back
to lower levels of selfing from a post-introduction high. No
direct estimates of reproductive system parameters for this
species are available to date but measures of selfing and
outcrossing rates from progeny arrays would allow us to
refine hypotheses for reconciling the inconsistent patterns
of the distribution of genetic variation within (heterozygote
deficit) vs. among individuals and populations.

Conclusion

Our results are consistent with a scenario of multiple
sources for the introduction of common ragweed in the
Rhone-Alpes region, followed by colonization of new
areas to the north (Bourgogne region) and south (PACA
region) from this initial introduction, through sequential
bottlenecks. Further, our study provides an interesting
solution to the paradox outlined by Frankham (2005),
that introduced species are able to invade their new
environment despite expected reduced genetic diversity.
In the case of the invasion of Ambrosia artemisiifolia in France,
no actual loss of genetic diversity has been detected. In
contrast, within-population diversity is even higher in
introduced populations than in source populations. More
studies comparing genetic characteristics of native and
introduced populations of invasive species are needed to
get more insights into the genetic changes that accompany
bio-invasions (Hierro et al. 2005).
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D. Synthése

La compréhension du phénomene des invasions biologiques requiert, nous 1’avons vu (partie
1.D3), la résolution de deux paradoxes. Le premier met en lumicre le fait que les especes
envahissantes sont censées étre moins adaptées aux conditions de I’environnement d’invasion que les
especes compétitrices locales (Sax & Brown 2000). Le deuxieme souligne la difficulté a concilier la
perte de diversité génétique généralement liée a une introduction et une adaptation souvent rapide a de
nouvelles conditions (Frankham 2005). Nous avons choisi d’aborder ces deux paradoxes dans le cas
de I’invasion de 1I’ambroisie commune (Ambosia artemisiifolia L., originaire d’Amérique du Nord)
dans la vallée du Rhone et de la Sadne en entreprenant différentes comparaisons entre populations de
I’aire d’origine et de 1’aire d’invasion.

D.1. Ambrosia artemisiifolia et le premier paradoxe évolutif

D.l.a. le reldchement de la pression des herbivores

Une premicre comparaison des populations nord-américaines et francaises nous a permis de
mettre en évidence une tres faible pression d’herbivorie dans I’aire d’invasion, contrairement a I’aire
d’origine. Les populations naturelles subissent en effet bien plus de dommages d’herbivores au
Canada qu’en France. En revanche, aucune différence n’a pu étre mise en évidence en ce qui concerne
le dommage causé par les pathogenes, du fait des faibles taux de plantes parasitées. Ces résultats ont
été confirmés dans les quatre jardins communs implantés en France et en Ontario. Si les dommages
occasionnés par les herbivores se traduisent par une diminution de croissance des plantes, ces études
ne nous permettent cependant pas de connaitre 1’impact des différences de pression d’herbivorie au
niveau des populations ou des communautés.

Déceler un relachement de la pression des bioagresseurs dans 1’aire d’invasion ne suffit en effet
pas a expliquer la prolifération d’une espece envahissante. La diminution de pression des prédateurs
doit se traduire par une augmentation de taille ou de densité des populations, ou par un avantage par
rapport aux plantes compétitrices (Keane & Crawley 2002). Des études complémentaires devront donc
étre mises en place pour tester le role éventuel de cette diminution de pression d’herbivorie au niveau
populationnel. Il faudra ainsi rechercher un contréle de type «top-down » de 1’ambroisie par les
herbivores. De méme, des comparaisons doivent étre entreprises au sein des communautés de plantes
colonisatrices en France pour tester un éventuel avantage de I’ambroisie dans la colonisation des
terrains nus.

Nous avons aussi souhaité tester I’hypothese de [’accroissement évolutif des capacités de
compétition (EICA, partie 1.D3c) en menant expérience de transplantation réciproque. Des plantes de
I’aire d’origine et de 1’aire d’invasion furent plantées dans des jardins communs dans I’aire originelle,
comme dans 1’aire d’introduction. A notre connaissance, seules trois expériences de ce type furent
conduites (Willis & Blossey 1999, Blair & Wolfe 2004, Maron et al. 2004a, Maron et al. 2004b,
Wolfe et al. 2004). Nous avons choisi d’entreprendre une telle expérience en prenant de nombreuses
précautions, notamment en arrachant les plantes avant la floraison, afin d’empécher I’introduction de
nouveaux génotypes sur les deux continents (Encadré IV).
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Encadré IV. — Ethique et sécurité environnementale

Si seule I'importation des organismes nuisibles listés dans la directive européenne modifiée 2000/29/CE est
actuellement réglementée, nous souhaitons ici insister sur le fait que les expériences scientifiques menées sur des
organismes potentiellement envahissants doivent étre conduites avec un maximum de précautions afin de garantir la
sécurité de I’environnement des expériences. Il faut ainsi non seulement s’assurer qu’aucun organisme ne peut
s’échapper du dispositif expérimental, mais aussi empécher tout flux de génes, notamment par le pollen, entre les
populations introduites pour I’expérience et les populations locales (de la méme espece ou d’especes proches). En
effet, I’introduction de nouveaux génotypes dans 1’aire d’invasion, comme dans 1’aire d’origine, peut favoriser la
prolifération des populations nuisibles (Partie 1.D3d).

Nous n’avons pas détecté de perte de défenses chez les plantes de 'aire d’invasion dans nos
jardins communs (partie 2.B). L hypothese EICA semble donc ne pas s’appliquer a I’ambroisie de la
vallée du Rhone. Nous devons cependant reconnaitre que le protocole expérimental n’était pas optimal
pour tester cette hypothese. Désirant avant tout prendre en compte la variabilité a I’intérieur des
populations, nous avons négligé la variabilité entre populations au sein des aires d’origine et
d’invasion : nous ne disposions que d’une population francaise et de deux populations nord-
américaines. Or, des études similaires comparant les niveaux de dommages, d’infestation ou de
concentrations de certains composés chimiques de défense révelent une forte variabilité entre
populations (van Kleunen & Schmid 2003, Blair & Wolfe 2004, Maron et al. 2004a, Wolfe et al.
2004). Dans notre cas cependant, nous pouvons espérer que la variance génétique des caracteres
associés a la défense se répartit principalement au sein des populations, justifiant ainsi notre protocole
expérimental. En effet, méme si la relation entre structures des marqueurs et des caracteres n’est pas
simple (Latta 1998), il est intéressant de constater que les populations d’ambroisie, frangaises comme
nord-américaines, sont trés peu différenciées en ce qui concerne la variabilit¢ des marqueurs
microsatellites. Les analyses de variances moléculaires (AMOVA) révelent une répartition de la
variance génétique a plus de 85% au sein des populations (partie 2.C). De surcrotit, les différences de
pression de sélection (herbivorie) entre continents sont trés importantes (partie 2.B), nous sommes
donc dans une situation idéale pour détecter une différence si elle existe, méme avec un tres faible
échantillonnage de populations.

En outre, notre collaborateur Peter Kotanen a entrepris des tests de choix de nourriture a 1’aide
d’un coléoptere olygophage se nourrissant principalement d’ambroisie, Systena elongata. Des feuilles
de plantes originaires du Canada comme de France ont été proposées a plusieurs individus. Les
coléopteres n’ont montré aucune préférence pour I'une ou ’autre des origines (P. Kotanen, données
non publiées). Ces tests confirment les résultats de notre expérience de transplantation réciproque et
I’absence de perte de défenses des plantes de 1’aire d’invasion.

D.1.b. ’allélopathie
L’ambroisie semble avoir des effets allélopathiques en France (Béres et al. 1998). Aucune étude,

a notre connaissance, n’a recherché de tels effets de I’ambroisie sur ses compétitrices naturelles en
Amérique du Nord. Il se pourrait que 1’allélopathie ne soit observable qu’a cause du changement de
communauté, les especes de I'aire d’introduction n’ayant pas développé de défenses contre les
composés chimiques libérées par les racines de 1’ambroisie, contrairement aux compétitrices de 1’aire
d’origine («novel weapons hypothesis », Callaway & Ridenour 2004). En outre, les composés
intervenant dans les mécanismes allélopathiques semblent étre des sesquiterpenes lactones (Béres et
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al. 1998), ceux-la méme qui servent de répulsifs aux herbivores s’attaquant a I’ambroisie. Ainsi, si ces
molécules conferent un avantage compétitif direct a ’ambroisie, par allélopathie, dans 1’aire
d’introduction méme en absence de bioagresseurs, il est normal que leur production ne soit pas contre-
sélectionnée, a 1’encontre des prédictions de 1’hypothese EICA. Des expériences de transplantation
réciproques, similaires a celle que nous avons déja menée, sont nécessaires pour vérifier 1’effet
allélopathique de 1’ambroisie sur les plantes de ’aire d’invasion, comme sur celles de 1’aire d’origine,
et pour détecter une éventuelle évolution dans la production des composés qui en sont responsables.

Cette premiere étude nous a permis de mettre en évidence des éléments suggérant 1’existence
d’un « avantage de 1’étranger » (Partie 1.D3c). Transplantée dans le nouvel écosysteme de la vallée du
Rhone, I’ambroisie serait non seulement avantagée par la perte d’herbivores spécifiques comme
Systena blanda (Fig. 28) — et aurait donc connu un relachement de la pression des bioagresseurs —
mais aussi par la sécrétion de certaines substances (sesquiterpenes lactones) originellement dirigées
contre les herbivores, et qui se seraient révélées un avantage contre de nouvelles plantes compétitrices.

Figure 28. Systena blanda sur de
I’ambroisie du jardin expérimental de
Jokers Hill (Ontario).

D.1.c. perturbations de [’environnement d’introduction

Ces deux « avantages de I’étranger » aident a résoudre le premier paradoxe dans le cas de
I’ambroisie, mais ne sont trés probablement pas les seuls éléments expliquant le succes de cette espece
en France. En particulier, la prolifération de I’ambroisie pourrait étre associée a la mise en place a
grande échelle de cultures de mais et de tournesol en France. Ces « perturbations » pourraient avoir
avantagé 1’ambroisie, qui était déja présente en France depuis le XVIII®™ voire le XVII®™ siecle,
mais limitée a de petites populations. Nous faisons ainsi référence a I’hypothese des changements
d’environnement pour résoudre le premier paradoxe des invasions biologiques (Partie 1.D3b).
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D.2. Ambrosia artemisiifolia et le deuxiéeme paradoxe évolutif

D.2.a. introductions de plusieurs sources

Le deuxieme paradoxe auquel nous faisons référence (partie 1.D3) est li€ a la perte de diversité
génétique lors de I’introduction. Dans le cas de I’ambroisie, nous avons mis en évidence, en comparant
les diversités génétiques de populations francaises et nord-américaines, une plus grande diversité
génétique non dans I’aire d’origine, mais en France, dans l’aire d’invasion. Un grand nombre
d’individus introduits, méme de facon récurrente, a partir d’une seule population source ne permet pas
d’expliquer un tel résultat. Des introductions de plusieurs populations sources dans la région Rhone
Alpes, certainement a I’est de Lyon, pourraient expliquer cette différence inattendue. Comme dans le
cas de I'introduction des 1ézards cubains Anolis sagrei en Floride (Kolbe et al. 2004), une part de la
diversité génétique inter-populationnelle a été transformée en diversité génétique intra-populationnelle
par introduction de plusieurs individus originaires de populations sources différenciées, limitant ainsi
les effets de fondation.

D.2.b. adaptation de I’ambroisie en France

Nous avons mis en évidence, dans les différents jardins communs de 1’expérience de
transplantation réciproque, des différences génétiques dans I’initiation florale. Les plantes originaires
de Caroline du Sud ont fleuri un mois apres les plantes canadiennes et francaises. La floraison de
I’ambroisie est déclenchée par la décroissance de la durée du jour (Deen er al. 1998) et les plantes
commencent a fleurir en juillet. Compte tenu des différences de latitude entre 1’Ontario et la Caroline
du Sud, les plantes de Caroline du Sud doivent étre adaptées a fleurir pour des durées de jour plus
courtes que les plantes d’Ontario (Fig. 29). Ainsi, les différences observées dans nos jardins communs
entre les plantes originaires de Caroline du Sud et du Canada s’expliquent par des adaptations a des
conditions environnementales différentes, notamment la latitude. Transplantée a des latitudes
équivalentes (ou supérieures) a celles de I’Ontario, les plantes de Caroline du Sud vont initier leur
floraison bien plus tard que les plantes locales. Par ailleurs, les plantes frangaises ont fleuri en méme
temps que les plantes du Canada. Deux explications sont envisagées :

- les plantes francaises sont originaires d’Ontario ou de régions ou la latitude est équivalente,

- les plantes francgaises se sont adaptées aux conditions de latitude de leur environnement
d’introduction, qui sont semblables a celles des plantes de 1’Ontario.
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Figure 29. Evolution de la durée du jour, des mois de juin a novembre, sur les sites de I’expérience
de transplantation réciproque (Mississauga en Ontario, Orsay, Bourgoin-Jallieu et Montpellier en
France) et a Columbia ou furent prélevées les graines originaires de Caroline du Sud.
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Notre expérience ne nous permet pas de trancher entre ces deux hypotheéses. En revanche, la
comparaison des diversités génétiques des marqueurs microsatellites des populations nord-américaines
et francaises semble indiquer que ces dernicres, trés diverses, ont des origines multiples (partie 2.C).
La deuxieme hypothese est ainsi préférée. Des plantes originaires de différentes populations sources
nord-américaines auraient été introduites dans la région Rhone-Alpes en France. La variabilité
génétique des caracteres liés a la floraison devait alors &étre trés importante dans les populations
francaises, plus que dans les populations nord-américaines. Les caracteres permettant une floraison au
mois de juillet en France furent alors sélectionnés. Nous avons ainsi détecté une adaptation de
I’ambroisie a son environnement d’introduction. Une telle évolution de la phénologie a la latitude a
déja été mise en évidence pour deux especes de Solidago envahissantes en Europe (Weber & Schmid
1998). Les pressions de sélection sur de tels caracteres doivent étre tres fortes et les évolutions tres
rapides. Ces exemples montrent I'importance de la variabilité génétique dans les phénomenes
d’invasion, puisqu’elle facilite une adaptation rapide aux nouvelles conditions environnementales.

Notre travail sur ’ambroisie illustre nos propos sur I’importance de la résolution des deux
paradoxes décrits dans la partie 1.D3 pour la compréhension des invasions biologiques. Si nos études
ne permettent pas d’appréhender 1’invasion de I’ambroisie en France de facon globale, elles
constituent pourtant des étapes essentielles de sa compréhension :

(1) Nous avons mis en évidence qu'une forte diminution de la pression d’herbivorie
accompagne I’introduction de I’ambroisie en France. Il reste a tester I’'importance de cet avantage dans
la dynamique d’invasion. Cependant, il illustre ce que nous dénommons I’ « avantage de I’étranger »,
c'est-a-dire I’avantage d’un changement de communauté.

(2) Nous avons aussi démontré que les populations frangaises sont génétiquement tres
diverses, vraisemblablement grace a de multiples introductions en provenance de sources variées. Il
est difficile d’appréhender I’importance d’un tel mécanisme, méme si I’adaptation de I’ambroisie aux
conditions de latitude pourrait en étre un exemple.

Enfin, nous avons avancé trois hypotheéses qui constitueront, nous I’espérons, la base de
recherches futures :

(1) Nous pensons qu’il faut s’intéresser au rdle potentiel de 1’allélopathie dans la dynamique
d’invasion et au fait que ce phénomene puisse €tre une autre composante de '« avantage de
I’étranger ».

(2) Nous proposons aussi une étude plus poussée de 1’adaptation de la phénologie et plus
particulierement de la floraison de I’ambroisie aux conditions locales en France. Il est important de
comprendre cette dynamique d’adaptation pour prévoir les limites sud et surtout nord de I’expansion
de I’ambroisie en Europe.

(3)  En outre, nous souhaiterions que I'impact potentiel du changement récent des pratiques
culturales (développement des cultures de mais et de tournesol) soit étudié.

Enfin, nous n’avons pas évoqué le rdle possible d’hybridations de 1’ambroisie avec d’autres
especes. Trois autres especes d’ambroisie sont présentes en France : A. maritima, indigéne, A. trifida
et A. psylostachia, exotiques. Nos observations de terrain ne nous ont pas permis de détecter de zones
de sympatrie entre I’ambroisie commune et ces especes, dont les aires de répartition sont tres limitées.
Il est donc peu probable que des phénomenes d’hybridation aient pu participer a la prolifération d’A.
artemisiifolia en France, mais cette hypothese reste a vérifier. En outre, ces phénomenes d’hybridation
pourraient intervenir par la suite et participer a 1’expansion de 1’ambroisie. Il faudra donc suivre
d’éventuelles zones de sympatrie.
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Discussion ;

développer I’approche
évolutive

Résumé

Nous proposons dans cette partie un cadre théorique pour étudier les invasions biologiques sous
un angle évolutif. Nous portons ainsi notre attention sur le couple espéce introduite / écosysteme
d’introduction. Trois types d’invasion sont alors envisagés. Le premier rassemble les invasions ol
aucun changement d’environnement et aucune adaptation de 1’espéce ne sont nécessaires a I’invasion.
Seul le transport d’individus dans le nouvel environnement permet 1’invasion. Dans le deuxieme cas,
nous supposons que seul un changement de I’environnement permet 1’invasion d’une espece exotique.
Enfin, le troisieme type d’invasion regroupe 1’ensemble des invasions qui ne sont possibles que suite a
une adaptation de I’espece introduite a son nouvel environnement. L’« avantage de 1’étranger » que
nous avons défini précédemment intervient au niveau des invasions de type 1 et 3.

Nous souhaitons que les comparaisons de populations des aires d’origine et d’introduction soient
généralisées. 1l s’agit de développer les suivis de populations dans les deux aires de répartition, les
expériences de transplantation réciproque et les analyses de génétique des populations. Il nous semble
par ailleurs nécessaire d’entreprendre une démarche d’acquisition de données historiques sur les
especes exotiques et les environnements d’introduction. Le développement d’observatoires de la
biodiversité devrait permettre de faciliter dans le futur I’obtention de telles données.
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A. Un cadre théorique « éco-€volutif »

Ce chapitre fait 1’objet d’un article accepté pour publication dans la revue « Trends in Ecology
and Evolution ». Nous ne présentons en francais que le résumé de cet article.

Résumé

Différentes stratégies d’invasion ont été mises a jour, selon I’écosystéme et I’envahisseur. Plutot
que de considérer indépendemment I’espece ou 1’écosysteme, nous nous intéressons ici a I’association
entre I’espece introduite et I’écosysteéme d’introduction. Nous proposons trois scénarios théoriques
pour expliquer ces « correspondances » selon qu’elles sont le résultat de migrations seules, de
changements écologiques ou évolutifs. Notre cadre théorique met en lumiere les caractéristiques qui
sont communes, ou different, entre les invasions étudiées et nous permet de clarifier quelques
généralités précédemment décrites. Nous proposons aussi quelques pistes de recherche, comme
I’élaboration de séquences temporelles incluant les changements démographiques, écologiques et
génétiques des populations introduites et des écosystémes envabhis.
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Studies of bioinvasions have revealed various strategies
of invasion, depending on the ecosystem invaded and
the alien species concerned. Here, we consider
how migration (as a demographic factor), as well as
ecological and evolutionary changes, affect invasion
success. We propose three main theoretical scenarios
that depend on how these factors generate the match
between an invader and its new environment. Our
framework highlights the features that are common to,
or differ among, observed invasion cases, and clarifies
some general trends that have been previously high-
lighted in bioinvasions. We also suggest some new
directions of research, such as the assessment of the
time sequence of demographic, genetic and environ-
mental changes, using detailed temporal surveys.

Introduction

Bioinvasions (i.e. the successful establishment and spread
of species outside their native range) are increasingly
frequent, and can have detrimental consequences, includ-
ing the erosion of biodiversity and the disruption of
invaded ecosystem function [1]. They can also cause public
health risks [2], and damages to agriculture and fisheries
[3]. In a few instances, such as the invasion of the Great
Lakes by the zebra mussel Dreissena polymorpha [4,5] or
the invasion of North America by the plant Silene latifolia
[6], the mechanisms of invasion are well understood.
However, a general explanation for bioinvasions that
extends beyond the particulars of biological systems is still
lacking. A potential reason is that, until now, the search
for general causes of bioinvasions has concentrated on two
aspects: understanding what predisposes a species to
become an invader and a community to be invaded. In
spite of numerous comparisons between successful and
failed species introductions [7] or between invasive and
non-invasive species [8], there is neither a definitive list of
characters that define a good invasion strategy [9] nor a
general predictor of community invasibility (although
disturbance is a possible exception [10]). These
approaches thus do not converge to a unifying pattern,
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suggesting that our ability to predict invasions is
still limited.

In our opinion, these approaches have met with limited
success because they focus separately on the properties of
invaders and of invaded ecosystems. Invasions, however,
represent a match between a species and an ecosystem
[11] rather than an intrinsic property of either one.
Indeed, a species can only invade if it has the adaptations
that are necessary for success in the environment invaded.
However, how can some species succeed in an environ-
ment that differs from their native one, sometimes
displacing native species that should a priori be better
adapted to the local conditions [12,13]? Here, we consider
the corollary of this paradox: why were species that
ultimately succeeded in invading a new environment not
previously dominant in it? In other words, what limited
their invasion potential?

Some species are naturally pre-adapted to exploit a
particular environment but, owing to insufficient
migration abilities, are unable to reach it. However, in
other cases, this pre-made match is imperfect, and change
in either the invaded habitat or the invading species is
necessary before successful invasion occurs. In such cases,
invasion involves ecological and/or evolutionary changes.
Most studies of bioinvasions have thus far considered
ecological changes, and have only recently begun to
include evolutionary ideas [14—16]. However, a conceptual
framework that combines these two types of change is still
lacking. Here, we formalize this integration by examining
three theoretical scenarios of invasion based on the
respective roles of migration (as a demographic factor)
and ecological and evolutionary changes in invasion
success. We then evaluate whether such a framework
can help us to find general rules for bioinvasions that
could help to predict, prevent or control them.

Three theoretical invasion scenarios

Several invasion scenarios are possible depending on how
migration and other ecological and/or evolutionary forces
interact and vary during invasion. We describe here
theoretical invasion scenarios that, for the sake of
simplicity, represent the extremes of a range of situations.

www.sciencedirect.com 0169-5347/$ - see front matter © 2005 Elsevier Ltd. All rights reserved. doi:10.1016/j.tree.2005.10.012
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Glossary

Allee effect: a situation where the density of a population is so low as to cause
adverse effects on individual fitness owing to difficulties to find partners to
mate with.

Allogamy: fertilization by the union of male and female gametes from different
individuals of the same species (as opposed to autogamy, whereby male and
female gametes are from the same individual).

Bottleneck or founder effect: the increase of genetic drift caused by a sampling
accident in which only a few founders derived from a large population begin a
new population.

Genetic drift: random changes in gene frequencies in a population.
Introgressive hybridization: the incorporation of genes from one species into
the gene pool of another because some fertile hybrids are produced from
crosses between the two species.

K strategist: a species with a set of life-history traits (e.g. large size, late
reproduction, low fecundity, long-lived, etc.) that enables a high carrying
capacity (K).

r strategist: a species with a set of life-history traits (e.g. small size, early
reproduction, high fecundity, short-lived, etc.) that enables a high instan-
taneous rate of increase (r).

Scenario 1: migration change

In the case of a pre-existing match between an alien
species and the novel environment that it encounters,
invasion is only limited by demography when individuals
are either absent or too scarce to initiate a viable
population. A change in the migration regime, possibly
as a result of human activity, is sufficient to initiate such
an invasion (Figure 1). The invader was previously absent
from the novel environment owing to its inability to get
there. Such situations, reflecting so-called ‘empty niches’
or ‘pre-adaptation of the invasive species’, are more likely
to involve species with low natural mobility and isolated or
unsaturated communities. Invasions following intentional
or accidental introductions onto islands [17] are good
candidates for scenario 1. For instance, the brown tree
snake Boiga irregularis has proliferated since its intro-
duction to Guam during the late 1940s, consuming birds
and lizards that had no previous experience of tree-
climbing predators [18]. Scenario 1 can also occur in
niches that are already occupied, as attested by the niche
overlap between introduced grazers and the resident
species that they have displaced (e.g. the overlap between
European rabbit Oryctolagus cuniculus and Australian
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herbivores such as the burrowing bettong Bettongia
lesueur and the greater bilby Macrotis lagotis [19,20]).

Scenario 1, regardless of whether the niche is empty,
raises the problem of why an alien species performs better
in a particular niche than do local community members
that have long experience of the local conditions. This
reflects some form of adaptive deficiency of the local
community, which can result from historical contingency
(i.e. favourable mutations are rare and can appear only in
some places). The lack of coevolutionary history can also
be advantageous to the invader. This is the core of the
enemy release hypothesis, whereby invaders benefit from
the lack of specialized natural enemies in the recipient
community [21]. Enemy release has often been found in
transcontinental invasions, although there is currently
little empirical evidence that it causes invasions. Hence,
the environment in the new range can not only match the
ecological requirements of the invasive species, but also be
more favourable initially than is the native range.

Scenario 2: environmental change

Migration is sometimes not the main limit to the
expansion of the range of a species. Once migration has
occurred, the invasion only begins when a new match
arises between the environment and the introduced
species, possibly after repeated contacts with the
new range.

The new match can arise via a biotic or abiotic
environmental change in a given area. If these new
environmental conditions fit the niche requirement of an
alien species, this species might spread even without
acquiring new adaptations (Figure 1). Range expansions
of many species after Pleistocene glaciations from
southern refugia towards the north (e.g. the brown bear
Ursus arctos that has colonized most of Europe from an
Iberian and Caucasian refuge [22]) are examples of a
scenario 2 invasion type. Similar modifications of species
ranges follow current global warming (e.g. the recent
appearance of warm-water species in the Mediterranean
Sea, such as the fish Scartella cristata [23]). Additionally,
human-induced disturbances enhance invasions,

() (b) (c) (d)
(1]
o
©
38 1
o &
T o
E )
= o
o .=
£2 i l {
o
0 g f--====—=-——=-—————— ——--—-—-= b __I=—————— ——————=
w / /
[S RN ) / /
= C ’ ’
0 ’ ,
3 ’
ST_,) _g ______ _// _______ ’
3]
55 | : : |
) Time Time Time Time
TRENDS in Ecology & Evolution

Figure 1. Theoretical invasion scenarios. Characteristics of the invaded area and of the invasive species are represented by a dotted line and a solid line, respectively. An arrow
and a vertical stroke indicate the time of the first potential contact between the invaded area and the invasive species (through migration), and the starting point of the
invasion process, respectively. Scenario 1 (a): only a change in migration regime is needed to initiate invasion. Scenario 2 (b): the invasion begins after a change in the
invaded area that enables a new match between the invasive species and the invaded area. Scenario 3 (c): the invasion begins owing to genetic change(s) in the invader.
Scenario 1+2 (d): mixed invasion scenario, where a change in migration regime and invaded area is needed to initiate invasion.
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primarily of species that are commensal with humans
[24]. For example, large-scale farming has promoted the
invasion of weeds, diseases and pests of crops and
domestic animals. Finally, some invasive species cause
rapid changes in ecosystems and thereby pave the way for
subsequent invasions (‘invasional meltdown’ [25]). For
example, predation on tadpoles by dragonfly nymphs had
previously prevented the invasion of Oregon, USA by the
eastern North-American bullfrog Rana catesbeiana. How-
ever, introduced fish have reduced the density of
predatory dragonfly larvae, enabling the bullfrogs to
establish [26].

Scenario 3: evolutionary change

Under scenario 3, invasions start as a result of genetic
changes in the invader that are a consequence of a
combination of evolutionary forces (Figure 1). We assume
here that the introduction has occurred (sometimes
repeatedly), but without the establishment of self-
sustaining populations. Several non-exclusive factors
might have prevented the adaptations that are necessary
for invasion [27].

Reduced genetic variance. Introductions can involve
small populations containing little genetic variation.
Genetic drift (see Glossary) in such populations can
further diminish the genetic variation available for
selection. Neutral genetic variation, although not necess-
arily representative of variation relevant for selection,
might be extremely low following introduction [28], no
different from that of the source populations [29], or
greater than in source populations as a result of multiple
introductions [30]. Genetically depauperate populations
can gain evolutionary potential from new migrants that
are either already suited to the new conditions or that
provide the raw materials to generate new successful
genetic combinations. For example, a Cuban lizard Anolis
sagrei required multiple introductions from different
source populations before it spread throughout Jamaica
and Florida, but the process was different in each invasion
[30]. In Jamaica, a first introduction remained latent for
more than a century, and a later introduction spread
across the whole island, suggesting that only the second
introduction contained the genetic material that was
appropriate for invasion. By contrast, all invasive popu-
lations in Florida are mixtures of haplotypes from several
different source populations on Cuba. Increased genetic
diversity might have promoted invasion success, although
it is impossible to know whether invasion resulted from
the arrival of the right genotypes at the right time or from
new genetic combinations. Similarly, among successful
plant invaders, multiple introductions appear to be the
rule rather than the exception [31]

Inappropriate range of adaptive variation in the
original species. Appropriate phenotypes for a target
ecosystem might not exist in the natural range of variation
of the candidate invader. Major genetic changes, particu-
larly polyploidization and hybridization [32], can generate
invasive strains that are sometimes considered to be new
species, such as the allopolyploid invasive grass Spartina
anglica [33] or the exotic saltcedar Tamarix spp. [34].
Hybridization can provide the raw material for rapid
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adaptation by producing extreme or ‘transgressive’ pheno-
types [35]. Hybridization can also enable introgression of
adaptive alleles, as in the case of Rhododendrum
ponticum [36]. Naturalized populations in the UK show
evidence of introgression from North American R.
catawbiense into Iberian R. ponticum for morphological
and genetic markers. Introgression is greatest in popu-
lations in eastern Scotland, which is the coldest area of the
invaded range. This suggests that hybridization intro-
duced cold tolerance into R. ponticum, which then enabled
this southern species to establish in northern climes [35].

Maladaptation owing to excessive migration. Theo-
retical studies demonstrate that range expansion along
an environmental gradient can be limited by excessive
gene flow from central to peripheral populations [37].
Therefore, a disruption in migration is sometimes
necessary for local adaptation in peripheral populations,
and could, paradoxically, trigger scenario 3 invasions,
provided peripheral populations produce sufficient local
recruits to persist [27]. The Argentine ant species Line-
pithema humile is a possible example because their
invasive success relies on high-density supercolonies
that exist through lack of genetic variation at loci used
for colony recognition [38—40]. Isolation from the native
range prevents the introduction of additional colony
recognition alleles. Hence, although anthropogenic frag-
mentation of habitats has negative effects on population
dynamics, it might trigger some invasions by enabling
local adaptation.

Under scenario 3, to infer the respective magnitude of
the different evolutionary forces and to then explain the
observed genetic changes, it is crucial to know at which
temporal and spatial scales they act [41].

Application of our approach

In practice, applying our proposed framework requires
answering the following: (i) Has there been a major
change in the invaded environment? Answering this
requires long-term ecological data; (ii) Has there been
evolutionary divergence in adaptive trait(s) between
native and introduced populations? Answering this
requires quantitative genetic investigations; (iii) Has
there been a change in migration regime (e.g. artificial
introductions)? This necessitates information about long-
distance migration; and (iv) When did invasion occur
relative to these events? This requires detailed historical
information. Box 1 gives some examples of invasions
analysed using our framework.

Obtaining the necessary information is difficult and all
four questions have yet to be answered for most known
invasions. In particular, the timing of invasion relative to
other events is often impossible to establish, although this
is crucial, as shown in the example of the freshwater snail
Melanoides tuberculata (Box 1). Here, invasion occurred
before evolutionary changes, rendering this a scenario 1
rather than scenario 3 situation. Furthermore, concluding
causation from temporal successions of events requires
previous ecological knowledge, as for the introduction of
mycorrhizal fungi that enabled Pinus species to invade the
southern hemisphere (Box 1). Finally, many invasions
appear, at least at first, to combine characteristics of
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Box 1. Application of the proposed framework on examples of invasion

There are three examples of successful invasions for which the
proposed framework would enable further understanding of the
mechanisms and processes involved.

Melanoides tuberculata: Scenario 1 in spite of subsequent
evolution

Melanoides tuberculata, a tropical Asian and African freshwater
snail, reached America on imported aquarium plants approxi-
mately 65 years ago. The snails reproduce mainly parthenogen-
etically and produce morphologically distinct clones. The best
documented invasion, in Martinique, has seen the serial replace-
ment of eight clones since 1979, which have sequentially out-
competed each other in a repeatable sequence [49] from least to
most K strategist with decreasing clutch size but increasing
juvenile size [45]. No environmental change occurred in the
invaded area and changes in the traits of invaders arose in situ,
with natural selection acting on variation arising from repeated
introductions from different parts of the native distribution and
sporadic sexual reproduction producing new recombinant clones
[45,50]. Although this appears consistent with scenario 3, by 1980,
most of the watersheds in Martinique had been invaded by only
two poorly competitive clones. Therefore, although natural
selection subsequently improved competitive ability in this
species, evolutionary change at the species level was not
instrumental for invasion.

Pinus pines in New Zealand: Scenario 2

Although Pinus pine plantations were established throughout the
southern hemisphere by humans, they failed to escape and spread
until suitable mycorrhizal fungi were also introduced. Pines are
obligate ectomycorrhizal species and southern hemisphere soils are
likely to have originally lacked suitable mycorrhizal fungi. Only
when soil from the native range was imported did these fungi
spread, ultimately enabling pines to invade New Zealand and South
Africa [51]. Native and introduced pines do not appear to differ
strongly in adaptive traits, although this remains understudied.
Hence, although the initial introduction of pines was human
mediated, their invasion ultimately required an environmental
change in the form of the introduction of suitable
mycorrhizal fungi.

different scenarios. However, it is not clear whether this
reflects either our lack of information about which
changes were instrumental to promote invasion, or the
multifactorial nature of most invasions. In principle, the
simultaneous occurrence of several necessary changes (in
the environment, migration and adaptive traits) is less
likely than just one, unless these changes are somehow
correlated. Human activities causing major changes in the
environment and migration might result in such corre-
lations, thereby stimulating invasions with scenarios 1, 2
and a mix of both (Figure 1). Habitats that are subject to
anthropogenic disturbance are thus more likely to be
invaded [10]. However, it remains to be determined why
this is the case. Did most of these species need migration
and habitat change to invade (i.e. scenarios 1+ 2), or does
the effect of human activities rely mainly on only one of
these factors?

Toward a better understanding of the mechanisms
underlying bioinvasions

Our purpose here is not to classify invasions into
categories, but to generate a logical framework to further
our understanding of the mechanisms and processes
involved in invasions. Other than the role of
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Genetic change initiating invasion in Senecio: Scenario 3

In England, the invasive plant Senecio vulgaris hibernicus is an
introgressed hybrid of the native S. vulgaris and the introduced S.
squalidus from Sicily. Senecio v. hibernicus bears the allele at the RAY
locus from S. squalidus that induces the production of radiate flower
heads (Figure 1). These attract more pollinators and outcross more
than do the discoid flower heads of S. vulgaris. The invasive hybrid
often produces more seeds with longer dormancy than do its parents,
which is advantageous under ecological conditions of high seedling
mortality [52]. Here, a genetic change through introgressive hybrid-
ization appears to be the key process that resulted in invasion.

Figure I. Flower heads of Senecio vulgaris (a), S. squalidus (b) and S. v.
hibernicus (c). Reproduced with permission from R.J. Abbott.

anthropogenic perturbation, other general trends have
been previously highlighted in bioinvasions and can be
interpreted within our framework.

Propagule pressure

Propagule pressure influences invasion success for species
that are limited by migration (scenario 1) but can also
promote scenario 3 invasions by providing more genetic
variance on which selection can act [42]. Again, it is not
obvious how to disentangle these factors.

Autogamy

Asexual reproduction or autogamy is often seen as a key
advantage for invasion success [43] because of reproduc-
tive assurance of initially small populations. However,
these reproductive systems restrict the generation of new
variants. Asexuality or autogamy will thus be more likely
under scenario 1, where arriving species already have the
necessary adaptations to succeed in their new habitat.
However, if adaptive change is required for invasion
success (scenario 3), allogamy, or even a reversion from
autogamy to allogamy is likely to promote invasion [44].
Sporadic sexual reproduction in predominantly asexual
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species, with generation of new variants, can also enhance
invasiveness, as in M. tuberculata [45].

Time lags

A time lag is often observed between introduction and
successful invasion, including further range expansion.
This is expected for scenarios 2 and 3, because the species—
environmental match required for invasion depends on a
change in either the environment or the species. Intro-
duced species that are adequately pre-adapted to their
new habitat (scenario 1) should succeed immediately
following introduction. However, purely demographic
phenomena (such as Allee effects) or sampling bias (a
density below detection thresholds) might also result in a
transient lag time.

Life-history traits

Invaders are often r strategists [1], although high
competitive ability (i.e. K strategy) also appears to be
important [46]. Emphasizing the match between the
organism and the environment, as in our framework,
helps resolve this contradiction. Whether a strategy
enables invasion to occur depends on the recipient
ecosystem and resident community. In models of the
competition—colonization tradeoff, when two sufficiently
similar species meet, the better competitor excludes the
other, regardless of the perturbation regime [47]. An
invader encountering an already occupied niche will only
succeed if it is a better competitor than the resident
species. Established species therefore set up a competition
threshold that invaders must exceed. However, species
investing too much in competitive ability (i.e. K strate-
gists) are poor colonists. Species that are more r selected
will invade faster and/or more often provided they remain
above the competition threshold set up by residents. This
interpretation predicts successive waves of invasions of
increasingly K strategists into occupied niches, as
observed in M. tuberculata (Box 1), and invasion of r
strategists into empty niches. For example, a particularly
r-strategist variety of the grass Spartina alterniflora has
invaded the previously grassless mud flats on the
American Pacific Coast [48].

Conclusion

The present analysis examines the processes involved in
bioinvasions that generate a match between the invader
and its new home. Although the search for a single
invasive strategy is illusory, attempts at meaningful
generalizations could benefit from our proposed frame-
work. It provides logical links between previous general-
izations and enables insight into some of them (e.g. why
are human activities important?). It also generates
unexpected theoretical scenarios (e.g. invasion enabled
by a rupture in migration leading to decreased inflow of
maladapted genotypes) that deserve examination. Our
framework might appear at first difficult to apply because,
in most cases, the invasion scenario is not easy to infer or
invasion can be perceived as a mixed situation. However,
our inability to disentangle the role of simple causal
categories such as migration, habitat change and trait
evolution might rather reflect a lack of focus on some
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useful research directions, such as the establishment of
precise temporal sequences of various events, and the
simultaneous evaluation of environmental, demographic
and genetic changes. We hope that our framework will
inspire multidisciplinary research looking for common
causes behind the diversity of invasion scenarios to better
predict and prevent future invasions.
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B. Conclusion et perspectives

L’article précédent permet de regrouper dans un méme cadre théorique évolutif les différents
éléments de réponse au premier des deux paradoxes que nous avons présentés (parties 1.D3a, betc), a
savoir le succes d’introduction d’especes dans un environnement dans lequel elles n’ont pas évolué.
Trois types de réponses ont été apportés :

Les invasions du scénario 1, celles pour lesquelles aucun changement d’environnement et
aucune évolution de I’espece introduite ne sont nécessaires, correspondent aux introductions ou seules
les barricres géographiques et démographiques (effet Allee, stochasticités) sont des obstacles a
I’invasion. L’espece introduite est en effet, dans ce cas, déja adaptée a 1’environnement dans lequel
elle est importée. Cette « pré-adaptation » est le fruit de la contingence. Cependant, le changement de
niche écologique apporte certains avantages a I’espeéce introduite, notamment la perte de certains
prédateurs ou parasites spécifiques. Ces « avantages de 1’étranger » participent ainsi au succes des
invasions du scenario 1.

Pour les invasions du scénario 2 et 3, les obstacles les plus forts a I’invasion sont les barrieres
écologiques. En effet, dans ces cas, un changement d’environnement et/ou une adaptation de I’espece
sont nécessaires a I’invasion.

Les invasions du scénario 2 sont la conséquence d’un changement de 1’environnement
d’introduction. L’anthropisation croissante des milieux, les changements climatiques et la
fragmentation des habitats perturbent fortement les milieux, favorisant ainsi certaines especes
exotiques au détriment des especes locales (Dukes & Mooney 1999).

Les invasions du scénario 3 résultent de 1’adaptation de I’espéce introduite a son nouvel
environnement. Certains changements évolutifs maximisant la croissance, la reproduction ou les
capacités de compétition se produisent suite a un changement de communautés de prédateurs, parasites
ou compétiteurs (hypotheses EICA et « Novel Weapons », partie 1.D3c). Ainsi 1’« avantage de
I’étranger » participe-t-il aussi parfois au succes des especes exotiques dans le cadre du scénario 3. En
outre, c’est dans ce scénario qu’il est important de prendre en compte le deuxiéme paradoxe auquel
nous faisons référence dans la partie 1.D3. L’introduction d’individus de plusieurs sources et
I’hybridation avec des especes locales favorisent en effet I’adaptation des especes allogénes a leur
nouvel environnement. Nous souhaitons aussi insister sur le réle potentiel des systemes génétiques
(Encadré V).

Cette trichotomie restant par ailleurs tres théorique, il apparait relativement difficile d’en valider
la pertinence. En effet, la mise en évidence précise de ces différents scénarios d’invasion dans des cas
réels ne s’avere pas forcément aisée. Concretement, I’amélioration de la compréhension des invasions
biologiques passe par une généralisation des comparaisons entre populations des aires d’origine et
d’introduction (Hierro et al. 2005) telles que nous les avons menées sur I’ambroisie. Tout d’abord, les
suivis de populations naturelles dans les deux aires de répartition sont nécessaires pour déterminer
I’'impact du changement de communauté sur la population introduite. Ils permettent ainsi de détecter
des facteurs importants, notamment un reldchement de la pression des bioagresseurs (Keane &
Crawley 2002), une introduction dans une niche vide, ou un avantage associé¢ a 1’allélopathie

N

(Callaway & Ridenour 2004). I1 ne faut cependant pas se limiter a un suivi des individus, il est
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important d’étudier la population dans son ensemble afin, par exemple, de s’assurer de 1’impact au
niveau de la population d’une diminution de la pression des prédateurs.

Les expériences de transplantation réciproque — qui sont a mener, nous le rappelons (Encadré
1V), avec la plus grande prudence pour éviter de nouvelles introductions ou de renforcer des
populations déja introduites — permettent de déceler d’éventuels changements évolutifs de traits
d’histoire de vie et de tester, entre autres, les hypotheéses EICA (Blossey & Notzold 1995) et « Novel
Weapons » (Callaway & Ridenour 2004). Nous insistons sur 1’échantillonnage des individus et des
populations pour mener a bien une telle expérience : il est important de prendre en compte les
variabilités intra et inter populationnelles.

Encadré V. — Les systemes génétiques

Les systemes génétiques correspondent aux genes qui gouvernent la facon dont tous les autres génes sont
associés et transmis (les génes qui régulent les taux de mutation, de recombinaison, de migration, mais aussi
les systemes de reproduction ou I’architecture génomique). Ces genes participent a la dynamique d’adaptation
des especes a leur environnement (Gouyon 1990, Fig. 31). L’intégration de ces systemes génétiques aux
modeles d’invasions biologiques n’a pas encore été faite, elle pourrait cependant apporter beaucoup a leur
compréhension. Le cas des alleles mutateurs de certaines bactéries, développé dans la partie 1.D3e, est un
exemple d’évolution de ces systemes génétiques. Les systemes de reproduction évoluent de méme suite a
I’introduction dans de nouveaux environnements (Amsellem et al. 2001b).

'
'
'
v v

Habitat réalisé Systemes génétiques
Sélection l Organisation
Génotype
l Sélection de second ordre

Habitat potentiel

Habitat réalisé Systemes génétiques
Sélection l Organisation
Génotype
1 Sélection de second ordre
Habitat potentiel

Figure 31. Schéma représentant la dynamique d’adaptation d’une population a son
nouvel écosysttme en intégrant les systemes génétiques. Ces systémes sont
sélectionnés, comme les mutateurs (partie 1.D3d), par autostop avec les génotypes
qu’ils engendrent (d’apres Gouyon 1990).
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Enfin, il est essentiel d’entreprendre des comparaisons de diversités et de structures génétiques a
I’aide de marqueurs tels que les microsatellites. Ces analyses permettent non seulement de déterminer
si une ou plusieurs sources sont a 1’origine des populations introduites, et leur localisation, mais elles
fournissent aussi des données sur d’éventuels changements de systemes de reproduction ou de
migration. L hybridation avec des especes locales peut aussi étre détectée a I’aide de ces marqueurs.

Cependant, ces différentes analyses ne sont pas suffisantes. Nous suspectons par exemple, dans
le cas de I’ambroisie, un rdle possible du changement de systeme cultural (développement des cultures
de mais et tournesol). Il est donc important de se procurer des données historiques sur 1’invasion et
I’environnement d’introduction. Ces informations sont actuellement difficiles a obtenir. Des
recherches dans les collections, les herbiers, les relevés de flore et de faune sont possibles, mais ces
données sont souvent biaisées. Le développement d’observatoires de la biodiversité devrait permettre
de disposer dans le futur de données fiables. Différents scénarios démographiques peuvent étre testés a
I’aide de données de marqueurs génétiques (Estoup et al. 2001, Estoup & Clegg 2003, Estoup et al.
2004), cependant les capacités de ces analyses restent limitées et elles nécessitent une connaissance
minimale de certains parametres démographiques.
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Abstract

We report the development of five microsatellite markers for the invasive North American
native plant Ambrosia artemisiifolia (Asteraceae). An enrichment protocol was used to
isolate microsatellite loci and polymorphism was explored with samples from 16 natural
populations collected in the native range, across North America, and in an invaded area along
the Rhone Valley in France. In these areas, we found a high level of polymorphism within
population and significant heterozygote deficiencies.
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Increasing number of species have been successfully
introduced outside their native range, leading to extinctions
of native species and to negative impacts on human
activities (Pimentel ef al. 2001). Evolutionary mechanisms
involved in these bioinvasions are interesting for basic
as well as applied research aimed at developing control
measures (Lee 2002). In particular, natural selection, genetic
drift as well as connectivity to source populations can alter
genetic structure of introduced populations in a way that
enables establishment and expansion. Population genetic
studies allow insights into crucial parameters of the invasion
process such as diversity of source populations, number of
introduced propagules, and migration pattern or mating
system. Common ragweed, Ambrosia artemisiifolia (Asteraceae),
is an annual weed native to North America that has invaded
many parts of Europe (including southeastern France) and
Asia (Bassett & Crompton 1975). It causes yield losses
to crops, and above all strong allergies in many people.
We developed microsatellite markers for this species for
comparing patterns of genetic diversity in introduced
French and native North American populations and for
determining the origin of introduced populations.
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Two independent microsatellite-enriched genomic lib-
raries were built according to Giraud et al. (2002). Enrichment
in microsatellite loci was achieved using biotin-labelled
(TG),, and (TC),, oligoprobes and streptavidin-coated
magnetic beads. Genomic DNA was extracted from leaf
tissues using a QIAGEN (S.A. Cowitaboeuf, France) plant
kit. In the first enriched library, we screened 800 clones,
157 of which gave positive responses (19.6%). Among the
94 sequenced clones, nine (10%) were redundant. In the
second enriched library, 1200 clones were screened and
358 gave a positive response (29.8%). Among the 350 clones
sequenced, 12 were redundant. Screening and sequencing
were also performed according to Giraud ef al. (2002). No
contaminant from either previous enrichments or from
GenBank data was detected using BLAST.

Polymerase chain reaction (PCR) primers were designed
for 41 loci (11 and 30 from the first and second libraries,
respectively), those with at least six tandem repeats and
for which primers could be designed using the free-
ware PRIMER3 (http://frodo.wi.mit.edu/cgi-bin/primer3/
primer3_http:/ /www.cgi).

Each locus was first screened for amplification and vari-
ation using five individuals from each of 10 populations
collected all across North America. DNA was extracted
using the QIAGEN plant kits. PCR amplifications were
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performed using a PTC 100 thermal cycler (M] Research)
and a touchdown PCR program (annealing temperatures
dropped by one degree from 60 °C to 50 °C). Each reaction
(10 uL) was composed of 1x reaction buffer (50 mm KCl,
0.1% Triton X-100, 10 mm Tris-HCI, pH 9.0), 10 um of
dNTP, 2.2 um of MgCl,, 2 ug BSA, 0.25 U of Tag DNA
polymerase (QBiogen), and c. 10 ng of sample DNA. PCR
were labelled with fluorescence, using M13-tailed primers
(Oetting et al. 1995): the reverse primer and the M13 primer
labelled with fluorescence (Hex) were introduced in the
PCR mix at 250 nm and the M13-tailed forward primer was
introduced at the concentration of 25 nm. PCR products
were separated in 6% polyacrylamide gels and visualized
by scanning the gel with a FMBIO II scanner (Hitachi
Genetic Systems). The allele sizes were scored by com-
paring their positions on gels with sequenced reference
alleles.

Of the 41 primer pairs tested, 17 successfully amplified
fragments of expected size. However, the patterns of many
loci were multibanded, the number and the size of bands
being variables among individuals. Among the loci which
patterns revealed no more than two bands, five amplified
fragments with polymorphic sizes (Table 1). We geno-
typed 30 individuals from each of 10 North American and
six French populations with these five markers. Genomic
DNA was extracted from leaf tissues using a QIAGEN
plant kit. Genetic data were analysed using the freeware
GENEPOP (Raymond & Rousset 1995) on the web (http://
wbiomed.curtin.edu.au/genepop). Expected heterozygos-
ity was generally high (Table 1), indicating a high genetic
diversity in native North America as well as in the sampled
invaded range in France. This suggests either no strong

bottleneck during the introduction to France or multiple
origins of the French populations. Expected heterozygos-
ities were significantly higher than observed ones for all
loci and populations [exact Hardy-Weinberg equilibrium
(HWE) tests, Raymond & Rousset 1995]. Because for
each locus between 7% and 20% of individuals failed to
amplify, heterozygote deficiency may be explained by the
presence of null alleles. Estimated null allele frequencies
assuming HWE (Brookfield 1996) are presented in Table 1.
Poor DNA quality may also explain why the markers
failed to amplify in some individuals, but most amplifica-
tion failures did not occur for all loci in a given individual.
Heterozygote deficiency may thus result from some com-
bination of the presence of null alleles, a Walhund effect
and selfing. A. artemisiifolia may indeed be a partial selfer
as it is self-compatible (Bassett & Crompton 1975). This
would mean that populations would not be at HWE, so
the estimate of null allele frequencies is biased. Further
studies are needed to determine if selfing alone can
explain the observed heterozygote deficiency. No linkage
disequilibrium was detected between loci in any popula-
tion. Mean pairwise Fg; values within North America
(6 £ SE = 0.053 £ 0.005), France (8 +SE = 0.053 £ 0.005) or
between French and North American populations
(0 £ SE = 0.051 + 0.007), were moderate and similar in
magnitude.

Given their high level of polymorphism in North America
as well as in France populations, the microsatellite markers
developed here should be useful for studying the dynamics
of invasion and for determining the North American
origin(s) of the French introduced populations, as well as
their mating systems and dispersal modes.

Table 1 Characteristics of the five microsatellite loci isolated in Ambrosia artemisiifolia: repeat motif, GenBank Accession nos, primer
sequences, and amplification size for the sequenced clone. Diversity indices for North America and France: number of alleles, mean
expected heterozygosity within populations (Hy), total expected heterozygosity (H;), mean observed heterozygosity within populations
(Hg). Heterozygote deficits were highly significant for all loci and populations (P < 0.001). Mean null allele frequencies over populations

SD estimated assuming HWE (7) as described in Brookfield (1996)

GenBank
Repeat ~ Accession Size  Nb of

Locus motif no. Primer sequences (5'-3") (bp)  allelestf Hq%t Hy%f Ho%t 7(*SE)

Amb12  (AC), AY849308  (*) GACGAAAGCAACCAAACACA 194 4(6) 46.3 51.2 35.1 0.22 (£ 0.03)
GGAAAAATGCATGCACAAAA 5(8) 48.1 48.7 26.2

Ambl5  (CB), AY849309  (*) TCCCCACATCCTTACCCATA 286 16 (30) 82.6 86.0 23.9 0.51 (+0.03)
TTTTCTGTTGGGTCGTAGGC 17 (34) 80.2 89.1 18.3

Ambl6  (CR), AY849310  (*) ATCATTCGACCGAACCACTT 210 13 (24) 71.7 77.4 57.0 0.22 (£ 0.03)
GGAGCAGGAACGTCAAGAAA 11 (20) 77.3 80.5 46.9

Amb30  (AC), AY849311  (*) AGAGATGAAATAACGAGCAACAAA 120 26 (66) 84.7 87.8 29.2 0.38 (+0.03)
AATGAGGATGCATTGGGTTT 19 (46) 87.5 90.0 414

Amb82  (aG),, AY849312  (*) AAACAACTAGTGTGTGTTTCAGTGTG 120  33(62) 92.0 93.9 61.0 0.21 (+£0.01)

GTCTTCGGCCGTAAAATGAC

38 (72) 90.9 93.0 58.1

*, fluorescent primers elongated with M13-tailed primer CACGACGTTGTAAAACGAC; 1, within brackets: maximal difference in number
of bp among alleles; and f, the first line gives values for the North American populations, the second for the French.

© 2005 Blackwell Publishing Ltd, Molecular Ecology Notes, 5, 381-383
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Résumé

Les invasions biologiques ont des conséquences écologiques et économiques considérables. Si leurs
mécanismes démographiques, écologiques et génétiques sont maintenant connus, elles restent cependant
difficiles a prédire. Les approches fondées sur la recherche des caractéristiques écologiques des especes
envahissantes ou des écosystemes envahis n’ont pas encore abouti. Nous encourageons une approche
évolutive pour mieux appréhender les mécanismes d’invasion, approche qui s’attache a la résolution de
deux paradoxes. (1) Pourquoi une espece « étrangere » réussit-elle a s’établir et a envahir un écosysteme
auquel elle n’est pas adaptée, surpassant parfois certaines especes locales ? (2) Pourquoi les populations
envahissantes réussissent-elles a s’adapter si rapidement a leur nouvel environnement malgré les effets de
fondation ?

L’ambroisie commune, envahissante dans la vallée du Rhone, est une Asteraceae d’origine nord-
américaine. Cet adventice des cultures pose d’importants problemes de santé publique, son pollen étant tres
allergene. Pour tenter de résoudre les deux paradoxes évolutifs, nous avons mené plusieurs études
comparant des populations envahissantes francaises a des populations nord-américaines de I’aire d’origine.
Nous avons ainsi détecté un relachement de la pression des herbivores qui pourrait avantager 1’ambroisie
dans I’aire d’invasion. En revanche, nous n’avons décelé aucune adaptation consécutive a cette diminution
de pression d’herbivorie. Par ailleurs, apres avoir développé des marqueurs microsatellites spécifiques,
nous avons mis en évidence une diversité génétique plus élevée dans les populations frangaises que dans les
populations nord-américaines. Les effets de fondation furent probablement limités par 1’introduction en
France d’individus provenant de plusieurs populations sources.

Enfin, nous proposons un cadre théorique évolutif ot nous distinguons trois types d’invasion : celles
ne nécessitant aucun changement de I’environnement ou de I’espece, celles qui sont la conséquence d’un
changement de I’environnement et celles qui résultent de 1’adaptation de 1’espece.

Abstract

Biological invasions have major ecological and economic consequences. Demographic, ecological
and genetic mechanisms involved in bioinvasions are well known, but predicting invasions is still
impossible. Approaches exploring the ecological characteristics of invaders or invaded environment do not
converge to a unifying pattern. Here, we support an alternate, evolutionary approach that investigates two
paradoxes: (1) How can some species succeed in an environment different from the one they are adapted to,
sometimes displacing native species that should a priori be more adapted to the local conditions? And (2)
how can exotic species adapt so rapidly to new conditions despite founder effects?

North American common ragweed (Asteraceae) is an invasive species in the Rhone valley in France.
This weed poses major health problems since its pollen is a strong allergen. To solve the two paradoxes, we
conducted different studies comparing French invasive and North American native populations. We found
that French populations may be advantaged by an herbivore pressure release. However, we detected no
adaptation consecutive to this enemy release. Moreover, we showed that French populations were more
diverse than North American ones, using microsatellites markers that were developed for this study.
Introductions from multiple source populations seem to have limited founder effects.

Finally, we propose a theoretical evolutionary framework that distinguishes three invasion types:
those that require no change in environment or species, those that arise as a consequence of an
environmental change and those that result from species adaptation.



