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Résumé 
 

Les invasions biologiques constituent aujourd’hui une source d’ inquiétude du fait de leur nette augmentation 
et des conséquences écologiques, économiques et sanitaires dont elles sont à l’origine. Pour qu’une population 
devienne envahissante, il faut (i) qu’elle soit introduite, (ii) qu’elle s’établisse et (iii) qu’elle prolifère. Chacune 
des ces trois étapes constitue un défi difficile à relever, et les processus en jeu sont encore mal connus. Cette 
thèse décrit un ensemble de recherches visant à comprendre l’ invasion mondiale particulièrement réussie de la 
coccinelle asiatique Harmonia axyridis. 

Nous avons dans un premier temps étudié l’étape d’ introduction en retraçant les routes d’ invasion d’H. 
axyridis à l’aide de marqueurs microsatellites et de la méthode ABC (Approximate Bayesian Computation). 
Nous avons montré que la population envahissante la plus ancienne dans le nord-est américain avait été la tête de 
pont de l’ invasion mondiale en devenant la source des foyers européen, sud américain et africain. En Europe, on 
constate également une hybridation avec une souche de lutte biologique. 

Dans un deuxième temps, nous avons exploré l’étape d’établissement de l’espèce. Nous avons montré que 
les populations envahissantes d’H. axyridis avait subit une purge génétique réduisant considérablement les effets 
associés à la dépression de consanguinité. Par ailleurs, l’événement d’hybridation en Europe apporte des 
avantages phénotypiques probables à cette population envahissante. 

Nous avons ensuite étudié plusieurs aspects de l’étape de prolifération. Nous avons montré que les 
populations européennes avaient évolué vers de plus fortes capacités de dispersion sur le front d’ invasion. Par 
ailleurs, nos résultats montrent que la commercialisation en France d’une souche non-volante de lutte biologique 
a pu avoir des conséquences positives sur l’expansion de la population envahissante par des phénomènes 
d’hétérosis ou d’augmentation de variance génétique. 

Enfin, nous discutons de l’ importance d’étudier de manière approfondie une espèce modèle telle qu’H. 
axyridis pour améliorer nos connaissances générales sur les mécanismes éco-évolutifs impliqués lors des 
invasions biologiques. 
 
Mots-clés : Génétique des populations, routes d’ invasion, scénario « tête de pont », Approximate Bayesian 
Computation, microsatellites, hybridation intraspécifique, génétique quantitative, traits d’histoire de vie, 
hybridation, adaptation, purge génétique, dispersion, homogamie spatiale. 
 
 
 

Abstract 
 
Evolutionary biology of an invasive species, the Asian ladybird Harmonia axyridis 
 

Biological invasions are a concern because of their increase and their environmental, economic and human 
health consequences. To become invasive, a population must (i) be introduced, (ii) established itself and (iii) 
proliferates. Each of these three steps constitutes a challenge, and the processes involved are still poorly 
understood. This thesis describes a set of research actions which aims at understanding the worldwide successful 
invasion of the Asian ladybird Harmonia axyridis. 

We first investigated the introduction step by retracing invasion routes of H. axyridis using microsatellite 
markers and the ABC (Approximate Bayesian Computation) method. We have shown that the oldest invasive 
population in the eastern North America acted as a bridgehead of the worldwide invasion by becoming the 
source of the European, the South American and the African outbreaks. We also found evidence for a genetic 
admixture event in Europe with a biological control strain. 

Second, we explored the establishment step. We have shown that invasive populations of H. axyridis 
endured a genetic purge which significantly reduced adverse effects associated with inbreeding depression. In 
addition, the admixture event in Europe likely brought phenotypic benefits to this invasive population. 

We then studied several aspects of the proliferation step. We found that European populations had evolved 
towards higher dispersal abilities on the invasion front. Moreover, our results show that the use of a flightless 
biocontrol strain which is still sold in France may have a positive impact on the expansion of the invasive 
population through heterosis or increased of genetic variance. 

Finally, we discuss the importance of studying in detail a model species such as H. axyridis to improve our 
general understanding of the eco-evolutionary mechanisms involved in biological invasions.  
 
Keywords: Population genetics, invasion routes, bridgehead scenario, Approximate Bayesian Computation, 
microsatellites, hybridization, quantitative genetics, life history traits, genetic purging, dispersal, spatial sorting.  
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Avant Propos 
 

 

Une thèse est sensée être le compte rendu d’un travail personnel effectué dans un laboratoire 

d’accueil et sous l’encadrement d’une ou deux personnes. Mais la recherche ne fonctionne pas 

ainsi : elle est faite d’ interactions, de collaborations, de coups de main et d’échanges. Ainsi, si 

mon travail a été principalement centré sur la génétique des populations et les routes 

d’ invasion, j’ai pris le parti dans ce manuscrit de décrire de manière beaucoup plus large les 

connaissances acquises sur le modèle biologique étudié pendant la durée de ma thèse. Le 

lecteur trouvera donc un certain nombre d’articles dont je suis co-auteur et qui ne sont pas 

issus du cœur de mon activité. Et si les hypothèses testées sont parfois directement tirées de 

mes propres résultats, je ne peux prétendre avoir eu un rôle prépondérant dans tous ces 

travaux. Il m’a toutefois semblé que l’ensemble de ces éléments (les articles en premier auteur 

et les articles en co-auteur) mis bout à bout généraient une histoire, pas encore complète, mais 

cohérente sur l’ invasion mondiale de la coccinelle asiatique. J’espère que l’effort de synthèse 

portera ses fruits aux yeux du lecteur. 

 

Par conséquent, pour éviter tout malentendu, j’ai indiqué en page de garde (dans les annexes) 

de chaque article dont je suis co-auteur des précisions sur le rôle précis que j’ai exercé dans le 

travail de recherche considéré. 
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CHAPITRE I                          
Introduction générale : vers 
une meilleure compréhension 
des invasions biologiques 
 

 

 

 

 

I.1. Colonisation et répartition des espèces dans le monde. 
 

I.1.1. La colonisation d’une nouvelle aire géographique 
 

 Le temps a permis aux organismes d’évoluer en réponse aux forces évolutives telles 

que la dérive génétique ou la sélection naturelle. Mais c’est l’espace, et plus précisément le 

déplacement des individus en son sein, qui a permis à l’évolution de générer la biodiversité 

actuelle. La répartition des espèces dans le monde est le fruit de la colonisation historique de 

différents milieux par des groupes d’individus. La limitation des flux de gènes entre 

populations du fait par exemple de barrières naturelles (vicariance), ainsi que l’hétérogénéité 

environnementale ont été les principaux moteurs de la spéciation à l’origine de la biodiversité 

actuelle. 

 Le mouvement des individus dans l’espace est donc un moteur primordial de 

l’évolution. Mais la colonisation d’un nouveau milieu nécessite que celui-ci soit accessible. 

Pour cela, il est possible de formaliser trois types de phénomènes. 

 

 a) Elargissement local d’aire de répartition 
 
Premièrement, l’élargissement local de l’aire de répartition est permis par la 

modification de l’environnement attenant. De nombreux facteurs écologiques limitent l’aire 

de répartition des espèces, mais si les conditions deviennent progressivement moins 

défavorables en bordure de l’aire de répartition d’une espèce, celle-ci pourra théoriquement 
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coloniser le nouveau milieu. Le réchauffement climatique à la fin d’une période de glaciation 

peut par exemple permettre aux espèces de s’étendre sur de nouvelles latitudes. Dans ce cas, 

le chalenge adaptatif est par nature limité, mais des processus évolutifs importants sont 

toutefois à l’œuvre, principalement du fait des déséquilibres spatiaux engendrés pouvant 

générer des réductions de diversité génétique, des pressions de sélection sur des traits densité 

dépendants ou de l’homogamie spatiale (cf. section I.5, Hewitt 2000; Hewitt 1996; Hill et al. 

2011; Shine et al. 2011a). L’expansion vers le Nord du criquet Chorthippus parallelus en 

Europe à la fin de la dernière glaciation (il y a environ 10 000 ans) a été inférée à partir de 

variations de séquences d’ADN (Cooper et al. 1995; Lunt et al. 1998; Taberlet et al. 1998). 

Trois principales zones refuges (la péninsule Ibérique, l’Italie et les Balkans, constituant donc 

l’aire de répartition du criquet au cours de la glaciation) ont été mises en évidence. Une 

expansion vers le Nord a eu lieu pour chacune d’entre elles, mais seuls les individus issus de 

la zone refuge des Balkans sont parvenus à coloniser avec un grand succès l’ensemble de 

l’Europe jusqu’à la Scandinavie, et des zones hybrides entre cette population et les deux 

autres ont été détectées dans les Pyrénées et dans les Alpes. 

 

 b) Suppression des barrières physiques 
 
Le second processus permettant la colonisation d’un nouveau milieu est la suppression 

d’une barrière physique qui isolait auparavant deux zones l’une de l’autre. Ce processus est 

historiquement directement lié à la tectonique des plaques : le mouvement des plaques 

lithosphériques a, au fil des temps géologiques, séparé ou mis en contact des terres émergées, 

créant ainsi des couloirs entre des océans ou mettant en contact deux continents. 

L’opportunité qui s’offre alors de coloniser un nouveau milieu est grande, mais des 

contraintes adaptatives fortes peuvent être présentes : le nouvel environnement biotique a de 

forte chance d’être très différent (selon la durée de l’isolement ancestral), et l’environnement 

abiotique l’est potentiellement également, notamment si de nouvelles latitudes deviennent 

accessibles. La création de l’isthme de Panama il y a environ 3 millions d’années, est un 

exemple bien documenté de ce type de phénomène. Cet événement géologique a permis aux 

espèces d’Amérique du Sud de coloniser l’Amérique du Nord et vice-versa (on parle du 

« grand échange interaméricain », Webb 1991; Woodburne 2010). Son impact sur la 

biodiversité actuelle des mammifères terrestres a été particulièrement étudié et a permis de 

mettre en évidence des échanges dans les deux directions avec des succès toutefois très 

variables. Les mammifères d’Amérique du Nord en particulier ont colonisé avec beaucoup 
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plus de succès le nouveau continent qui s’offrait à eux que leurs homologues sud-Américains. 

La question de la raison de ces différences de succès reste posée, mais deux hypothèses non 

exclusives sont souvent mises en avant : (i) les conditions climatiques en Amérique du Nord 

moins hospitalières (plus froides et sèches) qu’en Amérique du Sud et (ii) la surface 

disponible pour les espèces nord-américaines (alors en contact avec l’Eurasie et l’Afrique) six 

fois supérieure à celle disponible pour les espèces sud-Américaines. Ces deux hypothèses 

suggèrent que les espèces d’Amérique du Nord disposaient des potentiels adaptatifs plus 

grands. 

 

 c) Dispersion à longue distance 
 
Enfin, le troisième processus à l’origine des colonisations anciennes est la dispersion à 

longue distance. Celle-ci permet à un individu ou un groupe d’individus de traverser une 

barrière physique et d’atteindre ainsi un nouveau milieu potentiellement favorable. Ce type de 

déplacement peut se faire activement lorsque les capacités migratoires sont élevées (certains 

oiseaux par exemple), mais elle se fait majoritairement passivement par l’utilisation de 

courants marins ou aériens, ou par l’utilisation de « véhicules » (e.g. une autre espèce ou un 

débris flottant). Contrairement au deux premiers types de processus, celui-ci est beaucoup 

moins fréquent, même si son importance n’est pas négligeable, notamment dans la 

colonisation des îles. Par ailleurs, il est le processus qui est le plus limitant en terme évolutif : 

le nombre d’individus transportés est par nature souvent faible, et le nouveau milieu est 

éventuellement écologiquement très différent de celui d’origine, ce qui pose des problèmes 

adaptatifs d’autant plus grands que la variabilité génétique disponible est faible. L’origine de 

la faune et de la flore particulières de Nouvelle-Zélande par exemple a longtemps été attribuée 

à d’anciennes spéciations dues à un phénomène de vicariance au moment de sa séparation du 

supercontinent Gondwana il y a 80 millions d’années. Toutefois, des études plus récentes ont 

montré, notamment à l’aide de marqueurs moléculaires, qu’une grande partie de la 

biodiversité pré-anthropique de la Nouvelle-Zélande était issue de colonisations beaucoup 

plus récentes via la dispersion à longue distance (Cooper & Millener 1993; Goldberg et al. 

2008; Trewick et al. 2007). Celle-ci est notamment mise en évidence par des niveaux de 

variation génétique parfois faible suggérant des nombres de colonisateurs faibles. 
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I.1.2. Rôle de l’homme dans le déplacement des espèces 
 

Les exemples ci-dessus illustrent les mouvements naturels des espèces au cours des 

temps géologiques. Mais l’homme a récemment profondément accéléré ces phénomènes en 

étendant lui-même son aire de répartition et en modifiant son environnement. Ainsi, chacun 

des processus permettant aux espèces de coloniser de nouveaux milieux peut actuellement 

trouver des causes anthropiques. 

Le réchauffement climatique contemporain du à la production de gaz à effet de serre 

(Cox et al. 2000; Hughes 2000), est une illustration bien documentée de modification 

environnementale liée aux activités humaines permettant l’accroissement local d’aire de 

répartition. Les exemples d’espèces ayant étendu leur aire de répartition vers les pôles (et/ou 

en altitude) au cours du dernier siècle s’accumulent très rapidement. Parmesan et al. (1999) 

ont montré que, parmi 35 espèces de papillons Européens étudiées, 63% ont étendue leur aire 

de répartition de 35 à 240 km vers le nord au cours du XXième siècle. Deux tiers de ces espèces 

n’ont pas eu de modification de leur limite géographique sud indiquant clairement un 

accroissement de leur territoire. 

En modifiant drastiquement son environnement, l’homme a supprimé brutalement un 

grand nombre de barrières physiques. En 1869, le Canal de Suez est inauguré. Celui-ci permet 

à la mer Rouge et à la mer Méditerranée d’entrer en contact pour la première fois depuis 20 

millions d’années. Cette ouverture a permis à de nombreuses espèces d’avoir accès à une 

nouvelle mer. Ainsi, plus de 60 espèces de poissons natifs de la mer Rouge ont colonisé la 

Méditerranée, représentant environ 10% du nombre total d’espèces dans cette mer (Mavruk & 

Avsar 2008). Parmi ceux-ci, le poisson lapin Siganus luridus s’est très largement répandu 

dans le bassin oriental, et il a récemment atteint les côtes Siciliennes et Tunisiennes (Azzurro 

& Andaloro 2004; Hassan et al. 2003). 

Enfin, l’homme, en colonisant lui-même l’ensemble de la planète dès 40 000-60 000 

ans avant notre ère (Mellars 2006) puis en développant le transport de marchandises et de 

personnes depuis le 15ième siècle, a également servi de « véhicule » pour de nombreuses autres 

espèces (Wilson et al. 2009). Ce nouveau type de dispersion à longue distance s’est fait en 

partie de manière volontaire. L’exemple le plus frappant est celui des espèces utilisées pour 

l’alimentation humaine : certaines d’entre elles ont été très largement répandues sur la plupart 

des continents par l’homme, et actuellement, seulement 15 espèces de plantes parmi les 

250 000 connues constituent 90% de l’alimentation humaine mondiale (Pimentel 2002). 
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Beaucoup d’espèces sont également transportées de manière accidentelle d’un endroit à un 

autre. Un exemple ancien et bien connu est celui de trois espèces asiatiques de rats (Rattus 

rattus, R. norvegicus et R. exulans, Harris 2009) qui ont suivi clandestinement les 

mouvements humains très tôt dans l’histoire (il y a environ 6000 ans pour R. rattus). Les liens 

entre les déplacements de l’homme et ceux des rats sont si étroits que Matisoo-Smith et al. 

(1998) sont parvenus à retracer l’histoire de la colonisation de la Polynésie par l’homme en 

utilisant des marqueurs mitochondriaux de R. exulans. 

 Globalement, le rôle de l’homme dans la colonisation des espèces a pris un tournant 

décisif au cours des deux derniers siècles en devenant beaucoup plus important que celui des 

processus naturels (décrits en I.1.1.). La prise de conscience (i) de certains effets néfastes de 

ces échanges biotiques dès le XIXième siècle et (ii) de l’intérêt scientifique que ces 

colonisations récentes et souvent rapides constituent a largement contribué à la popularisation, 

surtout depuis la seconde moitié du XXième siècle, d’un terme dont la définition reste toutefois 

assez floue, celui d’invasion biologique. 

 

 

 

I.2. Qu’est-ce qu’une invasion biologique ? 
 

I.2.1. Définition d’une notion vague 
 

 Toute utilisation de la notion d’invasion biologique fait référence à la colonisation par 

une espèce (dite envahissante) d’une zone géographique dont elle était précédemment 

absente. Toutefois, lorsque l’on entre dans le détail, on se rend compte que la littérature 

regorge de définitions plus ou moins précises de ce terme. Deux principaux éléments varient 

d’une définition à l’autre. 

Tout d’abord, l’idée d’impact. En effet, certains auteurs ou organisations considèrent 

qu’une espèce n’est dite envahissante que si elle a un impact négatif sur l’environnement, 

l’économie ou la santé humaine (e.g. IUCN SSC Invasive Species Specialist Group (ISSG) 

2009). Ce type de définition se rattache directement à l’utilisation du terme « invasion » qui a 

clairement une connotation anthropocentrique négative dans le langage usuel. Toutefois, la 

principale limitation de ce type de définition est la notion même d’impact. Celui-ci est en effet 
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très subjectif, comme l’illustre par exemple la notion de seuil de nuisibilité utilisée en 

agriculture, ou encore la difficulté à quantifier l’impact d’une nouvelle espèce sur un 

écosystème par nature complexe. J’ai donc pris le choix d’utiliser une définition neutre dans 

ce manuscrit (voir plus bas). Ceci n’est pas un problème en soi car, s’il est plus utile pour la 

société d’étudier et d’acquérir des connaissances sur des espèces ayant des impacts négatifs, 

les mécanismes éco-évolutifs à l’œuvre au cours d’une invasion n’ont pas de raisons d’être 

différents selon qu’on la considère bénéfique, néfaste ou neutre (Colautti & MacIsaac 2004). 

Ensuite, certaines définitions se différencient les unes des autres par ce qui est entendu 

par « nouvelle zone géographique ». Ainsi, une définition très large consiste à considérer 

qu’une espèce envahissante est une espèce qui accroît son aire de répartition (e.g. Williamson 

& Fitter 1996a). Tout les processus de colonisation décrits dans la partie I.1 sont inclus dans 

cette description. Nous préférerons toutefois une définition plus restrictive qui considère que 

la zone envahie est originellement déconnectée de la zone native. Ainsi, les élargissements 

locaux d’aires de répartition ne seront pas considérés dans le reste du manuscrit. Les bordures 

d’aires de répartition sont en effet par nature instables (notion de cycle de taxon, e.g. Ricklefs 

& Bermingham 2002) et il est souvent difficile de définir avec précision les limites d’une aire 

native. 

Les invasions biologiques seront donc définies comme suit dans le reste de ce 

manuscrit : il y a invasion biologique lorsque des organismes sont introduits dans une 

nouvelle aire géographique, souvent distante de l’aire d’origine, y persistent puis y prolifèrent 

démographiquement et spatialement. Cette définition, également proposée par Elton (1958) et 

Mack et al. (2000), est neutre vis-à-vis des impacts potentiels et inclut clairement une étape 

d’introduction. Notons également que, d’après cette définition, il ne suffit pas d’être introduit 

et de survivre pour être considéré comme envahissant, mais il faut également croître en 

nombre et s’étendre spatialement à partir de la zone d’introduction. 

 Après avoir défini la notion d’invasion biologique, voyons maintenant pour quelle 

raison il est important de les étudier et de les comprendre. 

 

I.2.2. Un nombre d’invasions biologiques en forte augmentation 
 

 Le rôle de l’homme dans le mouvement des espèces au niveau mondial est devenu 

bien supérieur à celui des processus naturels (voir partie I.1.2.). Par ailleurs, le taux 

d’introduction d’espèces exotiques croît constamment, en particulier depuis deux siècles avec 
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l’augmentation exponentielle des migrations de personnes et de biens ainsi que l’amélioration 

des moyens de transport permettant des déplacements de plus en plus rapides, plus fréquents 

et sur de plus grandes distances (e.g. Lockwood et al. 2007; Tatem & Hay 2007). Le National 

Research Council Américain a, en se basant sur des données bibliographiques, estimé que la 

flore Hawaïenne s’enrichissait d’une espèce tous les 100 000 ans avant l’arrivée de l’homme, 

d’une espèce tous les 50 ans après l’arrivée des Polynésiens, et d’une espèce tous les 22 ans 

après l’arrivée des Européens (Lockwood et al. 2007; NRC 2002). Sur une échelle de temps 

plus courte, Cohen & Carlton (1998) ont pu montrer une nette augmentation du taux 

d’invasion au cours du temps dans la baie de San Fransisco entre 1850 et 1995 avec 

notamment la moitié des espèces envahissantes arrivée après 1960. 

Notons toutefois que des études montrent dans certaines zones géographiques une 

stabilisation, voire un ralentissement des taux d’invasion pour certains groupes taxonomiques. 

C’est le cas par exemple en Europe depuis les années 90 des plantes vasculaires ou de certains 

vertébrés pour lesquels la majorité des introductions liées à l’homme ont historiquement été 

volontaires. La meilleure régulation de ce type d’introduction intentionnelle explique cette 

tendance (DAISIE 2009; Lockwood et al. 2007). Néanmoins, ces mêmes études confirment 

l’augmentation exponentielle des invasions d’origine accidentelle en particulier dans le cas 

des invertébrés tels que les insectes (DAISIE 2009). Les taux actuels d’invasions sont donc 

globalement anormalement élevés (i.e. en comparaison aux taux non-anthropiques) et, étant 

donnés les nombreux impacts dont les invasions sont responsables, il est important de mieux 

décrire et comprendre les invasions biologiques. 

 

I.2.3. Coûts, bénéfices et fantasmes liés aux invasions biologiques 
 

L’intérêt suscité par les invasions biologiques est né de la constatation d’un certain 

nombre d’impacts négatifs liés à des espèces envahissantes et à une augmentation sans 

précédent du nombre d’invasions dans le monde. Les bénéfices liés aux invasions ne sont 

toutefois pas à négliger, en particulier dans un contexte où certains fantasmes, liés à la 

terminologie ou aux situations géopolitiques, sont profondément enracinés dans l’imaginaire 

collectif. Qu’ils soient positifs ou négatifs, les impacts des invasions biologiques sont souvent 

classés en 3 catégories : les impacts sur les écosystèmes, les impacts sur l’économie et les 

impacts sur la santé humaine. 
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a) Impacts sur les écosystèmes 
 
Il s’agit de la seule catégorie d’impact qui soit antérieure à l’homme et pour laquelle la 

neutralité n’existe pas. En effet, l’arrivée d’une espèce dans un écosystème dont elle était 

absente et son expansion a nécessairement un impact puisque l’espèce occupera de l’espace, 

consommera des ressources et, éventuellement, se fera elle-même consommer. 

Ainsi, les espèces envahissantes sont connues pour perturber les écosystèmes, et, via 

des interactions directes avec les espèces locales, elles entraînent des disparitions (ou 

d’importantes réductions d’effectif) qui en font la seconde cause d’érosion de la biodiversité 

au niveau mondial après la destruction et la fragmentation des écosystèmes (Vitousek et al. 

1997). Les causes écologiques de ces impacts peuvent être directes en cas de prédation ou de 

compétition pour une ressource commune. La couleuvre Boiga irregularis a entraîné 

l’appauvrissement de l’avifaune de l’île de Guam par prédation directe (Fritts & Rodda 1998). 

De même, la célèbre perche du Nil (Lates niloticus) serait en partie responsable (avec 

l’eutrophisation) de la disparition d’environ 50% des 500 espèces de cichlidés du Lac Victoria 

en Afrique (Kaufman et al. 1997; Witte et al. 2000). D’autres causes écologiques plus 

indirectes peuvent également entrer en jeu, telle que la compétition apparente (Courchamp et 

al. 2000; Holt 1977). Ainsi, trois sous-espèces du renard gris insulaire (Urocyon litoralis) 

vivant sur des îles au large de la Californie auraient presque disparu sous la pression de 

prédation d’un aigle natif (Aquila chrysaetos) dont les densités de populations ont largement 

augmenté grâce à la présence de cochons sauvages envahissants (Roemer et al. 2001). 

Historiquement, les invasions biologiques sont aussi le principal moteur de la 

spéciation allopatrique en favorisant les isolements géographiques entre populations. Lors du 

grand échange interaméricain via l’isthme de Panama, certaines espèces de mammifères 

disparurent (principalement des marsupiaux sud-américains, mais le rôle des échanges 

biotiques dans ces disparitions est controversé), mais la colonisation de nouveaux milieux a 

surtout permis une radiation évolutive formidable à l’origine d’un grand nombre de nouvelles 

espèces sur tout le continent (Webb 1991). Actuellement, les invasions biologiques sont 

clairement à l’origine d’augmentation de diversité spécifique à l’échelle régionale (i.e. 

localement, le nombre d’espèces introduites est en moyenne supérieur au nombre d’espèces 

qui s’éteignent, Sax & Gaines 2003; Wardle et al. 2011). Par ailleurs, certaines espèces 

envahissantes peuvent avoir un effet positif sur le nouvel écosystème, tandis que des espèces 

natives sont parfois particulièrement nuisibles (Davis et al. 2011). Toutefois, à l’échelle 

mondiale, il est évident que le rythme actuel des invasions biologiques entraîne une réduction 
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majeure de biodiversité sans que les phénomènes de spéciation et de radiation n’aient le temps 

d’opérer (Sax & Gaines 2003). De plus, les extinctions sont précédées d’un temps de latence, 

et les conséquences écologiques de nombreuses invasions récentes ne sont par conséquent pas 

encore visibles (Sax & Gaines 2008). Certains auteurs parlent d’homogénéisation biotique à 

l’échelle mondiale, faisant référence à la réduction de la biodiversité, mais également au 

grand succès planétaire d’un nombre limité d’espèces (McKinney & Lockwood 1999; Olden 

et al. 2004; Ricciardi 2007). 

 

b) Impacts économiques 
 

De nombreux auteurs ont tenté de quantifier les coûts associés aux espèces 

envahissantes. Ce travail s’avère particulièrement difficile (e.g. Born et al. 2005), mais toutes 

les études indiquent que les conséquences économiques des invasions biologiques sont 

considérables. Pimentel et al. (2001) ont estimé le coût des invasions biologiques dans 6 pays 

(USA, Royaume Uni, Australie, Afrique du Sud, Inde et Brésil) et ont extrapolé les résultats 

obtenus à l’ensemble de la planète. Ils estiment ainsi qu’environ 480 000 espèces sont 

envahissantes dans le monde, dont 20 à 30% coûteraient chaque année 1 400 milliards US$. 

 L’agriculture et la pêche sont particulièrement affectées négativement par les 

invasions biologiques. Ainsi, les pertes de production et la mise en place de méthodes de lutte 

liées à la chrysomèle du maïs Diabrotica virgifera virgifera (originaire d’Amérique Centrale) 

aux Etats-Unis auraient un coût d’environ 1,17 milliard US$ par an (Sappington et al. 2006). 

D’autres coûts peuvent également être liés à de la dégradation de matériel : le taret Teredo 

navalis engendre un coût d’environ 205 millions US$ par an en détériorant les quais et les 

coques de bateaux dans la baie de San Fransisco où il est envahissant (Pimentel et al. 2001). 

Enfin, les coûts liés à la perturbation des écosystèmes et à la réduction de biodiversité sont 

difficile à quantifier, mais probablement importants (Balmford et al. 2002; Costanza et al. 

1997). 

 Les espèces envahissantes engendrent également des bénéfices économiques. Les 

plantes cultivées et les animaux d’élevage en sont un exemple évident (Pimentel 2002). De 

même, le contrôle de ravageurs par la lutte biologique classique permet à des prédateurs ou 

des parasites de réduire durablement des pertes de production agricole dans une région donnée 

en devenant eux-mêmes envahissants (Eilenberg et al. 2001). La pêche commerciale profite 

parfois également de certaines espèces envahissantes comme ce fut le cas, au moins jusqu’au 

milieu des années 90, avec la perche du Nil dans le Lac Victoria (Witte et al. 2000). Certains 
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bénéfices économiques sont également visibles dans le domaine du tourisme et du loisir, 

notamment dans les domaines liés à la chasse ou à la pêche sportive (e.g. Loomis 1995). 

Toutefois, l’ensemble de ces bénéfices, qui sont d’ailleurs en partie pris en compte dans 

l’analyse de Pimentel et al. (2001), ne suffit pas à compenser les coûts importants occasionnés 

par les espèces envahissantes. 

 

c) Impacts sur la santé humaine 
 
Enfin, les impacts des invasions sur la santé humaine sont réels et inquiétants. Il a par 

exemple été démontré que les ballasts des bateaux étaient capables de transporter sur de 

grandes distances de nombreux microorganismes potentiellement pathogènes (e.g. Ruiz et al. 

2000). Bien sûr, un des meilleurs moyens de transport pour un pathogène de l’homme est 

l’homme lui-même, et beaucoup de virus, bactéries ou protozoaires se sont disséminés en 

suivant les déplacements de l’homme (Smith et al. 2007; Tatem et al. 2006). Des espèces 

vectrices, elles-mêmes envahissantes, sont également à l’origine de l’introduction de maladies 

humaines. L’exemple du rat noir (Rattus rattus) qui a entraîné en Europe une série 

d’épidémies de peste bubonique est bien connu (e.g. Monecke et al. 2009; Panagiotakopulu 

2004). Plus récemment, la présence depuis quelques années du moustique tigre asiatique 

Aedes albopictus en Afrique, en Europe et en Amérique inquiète les autorités sanitaires car 

l’espèce est un vecteur efficace d’une trentaine de virus dangereux pour l’Homme, dont les 

virus du chikungunya, de la dengue ou de la fièvre jaune (Eritja et al. 2005; Juliano & 

Lounibos 2005; Lounibos 2002). Certaines espèces envahissantes peuvent également 

présenter un fort potentiel allergène. C’est le cas de l’ambroisie (Ambrosia artemisiifolia), une 

plante herbacée nord-américaine qui a envahi l’Europe au XXième siècle (Genton et al. 2005), 

et dont le pollen provoque de fortes rhinites allergiques (D'Amato et al. 2007). Enfin, les 

impacts des espèces envahissantes sur l’alimentation humaine ont également d’importantes 

conséquences sanitaires. L’introduction en Europe autour de 1843 de l’oomycète d’origine 

américaine Phytophthora infestans, responsable du mildiou de la pomme de terre, fut à 

l’origine de la Grande Famine en Irlande qui entraîna la mort de plus d’un million de 

personnes (Andrivon 1996). 

Les effets bénéfiques des invasions biologiques sur la santé humaine passent 

principalement par la domestication et la dissémination d’espèces faciles à élever et à 

reproduire pour l’alimentation humaine. D’autres conséquences positives sont moins 

évidentes. Ainsi, le remplacement en Europe du rat noir (Rattus rattus) par le rat brun (R. 
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norvegicus) au cours du XVIIIième siècle pourrait avoir joué un rôle dans la fin des épidémies 

de peste car la seconde espèce est plus résistante à la bactérie responsable de la maladie 

(Monecke et al. 2009). Enfin, tout comme dans le domaine économique, l’introduction 

d’auxiliaires de lutte biologique peut avoir un impact positif sur la santé humaine. C’est le cas 

pour le guppy sauvage (Gambusia affinis), poisson américain largement introduit dans le 

monde, qui est un efficace prédateur des larves de moustique (Pyke 2008). Toutefois ce 

dernier exemple illustre dans le même temps les impacts négatifs liés aux invasions 

biologiques car le guppy sauvage est également reconnu comme nuisible vis-à-vis de 

l’intégrité des écosystèmes (Pyke 2008). 

 

d) Lutte contre les invasions biologiques 
 
 Les précédentes parties mettent en évidence les nombreux impacts négatifs associés 

aux espèces envahissantes. Dans un contexte où le nombre d’invasions biologiques est en 

forte augmentation, la nécessité de réduire les flux d’espèces liés aux activités humaines et de 

contrôler les espèces déjà envahissantes est évidente. Les méthodes de prévention et de lutte 

sont nombreuses, et une large littérature leur est consacrée (e.g. Veitch & Clout 2003). Je ne 

développerai toutefois pas ce large sujet ici. Néanmoins, notons que l’efficacité de ces 

méthodes est très largement liée à de bonnes connaissances sur la biologie des espèces ainsi 

que sur le processus même d’invasion biologique (Mack et al. 2000; Simberloff et al. 2005). 

Les espèces envahissantes constituent ainsi une formidable source de connaissances à des fins 

appliquées, mais également plus académiques. 

 

I.2.4. Ecologie et biologie évolutive des invasions biologiques 
 

 On a l’habitude de parler d’espèces envahissantes, mais il serait plus correct de parler 

de populations envahissantes (Colautti & MacIsaac 2004). Par exemple, plusieurs populations 

d’une seule et même espèce n’auront pas forcément le même potentiel pour envahir. Ainsi, 

toutes les disciplines reliées à la biologie des populations sont susceptibles d’aider à mieux 

comprendre les invasions biologiques. Inversement, les espèces envahissantes peuvent être 

considérées comme des expériences grandeur nature permettant d’aborder des questions 

fondamentales liées à la colonisation, aux interactions interspécifiques ou aux variations 

démographiques (e.g. Cox 2004; Lockwood et al. 2007; Sax et al. 2005). Ces questions 

peuvent également avoir un intérêt pour d’autres disciplines très appliquées comme la 
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biologie de la conservation ou la lutte biologique. On distingue deux principales catégories de 

questions liées aux invasions : (i) quelles sont les raisons du succès d’une invasion et (ii) 

quelles sont les conséquences éco-évolutives d’une invasion réussie ? 

 

a) Raisons du succès d’une invasion 
 
 Dans la définition indiquée dans la partie I.2.1 (« il y a invasion biologique lorsque des 

organismes sont introduits dans une nouvelle aire géographique, souvent distante de l’aire 

d’origine, y persistent puis y prolifèrent démographiquement et spatialement »), on constate 

qu’une invasion biologique est constituée de trois principales étapes (Figure 1) : (i) 

l’introduction, (ii) l’établissement et (iii) la prolifération. La plupart des auteurs s’accordent 

sur cette description, même si chaque étape peut elle-même être décomposée en sous étapes 

(e.g. Blackburn et al. 2011; Colautti & MacIsaac 2004; Duncan et al. 2003; Kolar & Lodge 

2001; Lockwood et al. 2007; Richardson et al. 2000; Sakai et al. 2001). Au niveau spatial 

et/ou démographique, les trois principales étapes d’une invasion sont particulièrement bien 

définies (Figure 1) : (i) un nombre limité d’individus est introduit dans un espace donné du 

nouveau milieu, (ii) s’ensuit une relative stabilité spatiale et démographique (cette étape peut 

éventuellement être très courte, e.g. Daehler 2009) et enfin (iii) la population grossit et 

s’étend. Si elle parvient à passer sans encombre chacune de ces étapes, la population est dite 

envahissante. Toutefois, un tel succès est rare. 

 

 
Figure 1 : Représentation  schématique  de  la  démographie  d’une  invasion biologique. Les durées de chacune 
des trois étapes sont arbitraires. 
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 En effet, malgré le nombre important d’espèces envahissantes dans le monde, 

différentes études ont montré que la majorité des introductions d’individus dans une aire 

donnée se solde par un échec : les individus ne s’établissent pas (extinction de la population), 

ou les individus s’établissent mais ne parviennent pas à étendre leur aire de répartition. Ainsi, 

Suarez et al. (2005) ont recensé 232 espèces de fourmis interceptées dans les marchandises 

importées aux USA entre 1927 et 1985 par le USDA. Parmi ces espèces, 12 % sont établies et 

seulement 1% sont envahissantes aux USA. D’autres études ont également mis en évidence la 

forte proportion d’échecs à chacune de ces étapes sur d’autres groupes d’espèces (e.g. 

Bomford et al. 2009; Jeschke & Strayer 2005; Vall-Ilosera & Sol 2009). Williamson & Fitter 

(1996a) ont tenté de formaliser le risque d’échouer à chacune des étapes par la « règle des 

10 » (« Tens rule » : 10% de succès à chacune des étapes). Cette règle est succincte et ne doit 

pas être prise au pied de la lettre (Williamson 2006), mais elle a eu le mérite d’illustrer très tôt 

un fait maintenant clairement établi : il est beaucoup plus fréquent de rater que de réussir une 

invasion. 

Dès lors, cette constatation a amené les scientifiques et les gestionnaires à se poser la 

question suivante : quels sont les facteurs-clés du succès d’une invasion ? Cette question est 

centrale dans le domaine de la biologie de l’invasion (e.g. Facon et al. 2006; Lee 2002; 

Lockwood et al. 2007; Sax et al. 2007; Yoshida et al. 2007) qui consiste à décrire et 

comprendre comment une espèce parvient à franchir les barrières géographiques, écologiques 

et génétiques auxquelles elle est confrontée. 

 

b) Conséquences éco-évolutives d’une invasion réussie 
 

Une invasion biologique réussie aura de nombreuses conséquences appliquées du fait 

des impacts écologiques, économiques et/ou sanitaires dont elle peut être responsable (voir 

partie I.2.3). Mais les conséquences éco-évolutives sont également nombreuses. En effet, une 

espèce envahissante colonise un nouveau milieu dans lequel elle entre en interaction avec des 

écosystèmes constitués de nombreuses espèces, de gradients environnementaux, de milieux 

plus ou moins anthropisés, etc. De nombreux concepts en écologie des communautés (e.g. 

Bruno et al. 2005) ou en biologie évolutive (e.g. Huey et al. 2005) par exemple peuvent être 

abordés et testés en observant les espèces envahissantes. Celles-ci présentent en effet certaines 

caractéristiques qui en font de bonnes candidates pour aborder diverses questions 

fondamentales. 
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De nombreuses invasions sont récentes, et il est alors possible d’observer la naissance 

de nouvelles interactions interspécifiques et d’étudier des phénomènes évolutifs rapides. Par 

ailleurs, certaines espèces sont envahissantes dans différentes zones géographiquement 

distinctes (e.g. Ciosi et al. 2008), ce qui permet de disposer de répétitions indépendantes 

permettant d’étudier des processus de colonisation et des trajectoires évolutives. Enfin, les 

populations envahissantes sont en déséquilibre spatial pendant l’étape d’expansion 

géographique, et les processus évolutifs impliqués peuvent être précisément étudiés (e.g. 

Phillips et al. 2010a). 

 

c) Décrire et comprendre les trois étapes clés d’une invasion biologique 
 
 Décrire et comprendre chacune des trois étapes clés d’une invasion biologique (i.e. 

introduction, établissement et prolifération) permet d’aborder les questions liées au succès des 

invasions (en particulier lors des étapes d’introduction et d’établissement) et à l’écologie 

évolutive des espèces (en particulier lors des étapes d’établissement et de prolifération). Les 

connaissances acquises peuvent ensuite avoir de réelles implications appliquées dans les 

domaines de la gestion des espèces envahissantes, la lutte biologique ou la biologie de la 

conservation. Dans les parties suivantes, je vais résumer une partie des questions et concepts 

en écologie et surtout en biologie évolutive associés à chacune de ces étapes. 

 

 

 

I.3. L’introduction : démographie, dérive et routes 

d’invasion. 
 

 Au cours d’une invasion biologique, l’étape d’introduction correspond au 

franchissement d’une barrière géographique limitant l’aire de répartition d’une espèce 

(Richardson et al. 2000). Elle consiste en une phase de prélèvement dans le milieu d’origine, 

d’une phase de transport et d’une phase de relâchement dans le nouveau milieu. 
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I.3.1. Quel moyen de transport ? 
 

 a) Introductions naturelles 
 

Comme décrit dans la section I.1, les organismes ont depuis toujours colonisé de 

nouvelles régions grâce notamment à l’apparition de contact(s) entre des zones précédemment 

isolées, ou par différents modes de dispersions actives ou passives. Encore aujourd’hui, de 

tels types d’invasions « naturelles » sont observables. Surtsey est une île d’1,4 km² au large 

des côtes Islandaises qui est née d’une éruption volcanique entre 1963 et 1967. Les oiseaux 

ont été les premiers à coloniser l’île (premières nidifications de goélands observées en 1970) 

illustrant le rôle de la dispersion active dans une étape d’introduction. Les plantes, quant à 

elles, ont parfaitement illustré la palette des différents modes de transport passif : parmi les 

espèces de plantes vasculaires recensées sur l’île en 1986, Fridriksson (1987) estime que 9% 

ont été transportés par les airs, 27% par les courants marins et 64% par les oiseaux. Tous ces 

différents modes de transport sont liés à diverses adaptations permettant de se déplacer sur de 

longues distances ou de saisir le bon « véhicule ». 

Mais l’homme a considérablement accéléré le rythme des invasions biologiques en 

devenant le principal vecteur d’introduction (e.g. Ricciardi 2007). Les introductions liées à 

l’homme peuvent être très simplement classées en deux catégories : les introductions 

intentionnelles et les introductions accidentelles. 

 

 b) Introductions intentionnelles 
 
 Le transport intentionnel d’espèces ou de groupes d’espèces d’un endroit à un autre est 

très ancien, comme l’illustre l’introduction en Chine du tamarinier (Tamarindus indica) 

originaire d’Afrique il y a 2400 ans (Xie et al. 2001). La première cause des introductions 

intentionnelles est bien sûr l’alimentation humaine, mais d’autres raisons motivent également 

le transport délibéré d’espèces. La chasse et la pêche de loisir sont par exemple à l’origine de 

la très grande répartition géographique de certaines espèces telles que la truite arc-en-ciel 

(Oncorhynchus mykiss), originaire d’Amérique du Nord et maintenant présente sur tous les 

continents et dans plus de 100 pays (Lockwood et al. 2007). Une autre cause est l’importation 

des espèces pour leur intérêt esthétique (c’est le cas pour de nombreuses plantes) ou culturel. 

L’exemple de l'introduction de l’étourneau sansonnet (Sturnus vulgaris) en 1890 à New York 

par un fanatique de Shakespeare qui voulait introduire à Central Park toutes les espèces citées 

dans l’œuvre de l’auteur est fameux (Cabe 1998), mais il est symptomatique de ce besoin 
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culturel qui explique par exemple que la Nouvelle-Zélande soit presque devenue une réplique 

biologique de la Grande-Bretagne. Enfin, la lutte contre les organismes nuisibles est 

également à l’origine de nombreuses introductions. La lutte biologique est en effet très 

ancienne puisqu’on retrouve des récits d’utilisation de chats pour lutter contre certains 

rongeur il y a plus de 2000 ans. Mais la lutte biologique s’est vraiment développée au cours 

du 20ième siècle avec l’utilisation d’espèces très différentes comme des mammifères (e.g. la 

petite mangouste indienne, Simberloff et al. 2000), des batraciens (e.g. le crapaud buffle, 

Easteal 1981), des poissons (e.g. le guppy sauvage, Pyke 2005), des microorganismes (e.g. le 

virus de la myxomatose, Best & Kerr 2000) mais aussi et surtout des arthropodes dans le 

domaine de la lutte contre les mauvaises herbes ou les ravageurs des plantes cultivées (e.g. les 

trichogrammes, Smith 1996). 

 

 c) Introductions accidentelles 
 
 De nombreuses espèces sont transportées et relâchées par l’homme de manière 

accidentelle. Ce type d’événement est lui aussi ancien (e.g. le cas des rats dans les bateaux, 

Harris 2009), mais il a pris un essor fulgurant au cours des deux derniers siècles avec 

l’augmentation des échanges commerciaux et l’amélioration des modes de transport (Tatem & 

Hay 2007; Wilson et al. 2009). Parmi les moyens de transport fréquemment empruntés par 

des organismes clandestins, on trouve par exemple les ballasts des bateaux (Carlton & Geller 

1993; Drake & Lodge 2004) et les soutes des avions (Tatem & Hay 2007). On pense par 

exemple que la célèbre moule zébrée (Dreissena polymorpha) originaire de la Mer Noire et de 

la Mer Caspienne a été introduite dans les Grands Lacs Américains via des ballasts de bateaux 

(Griffiths et al. 1991). La mouche du fruit Ceratitis capitata à l’origine de lourdes 

conséquences économiques a probablement été importée aux USA dans des marchandises 

transportées dans des avions comme le suggèrent les fréquentes observations de cette espèce 

dans ce type de véhicule (Liebhold et al. 2006). Dans certains cas, le transport d’individus 

d’une espèce donnée se fait de manière intentionnelle, mais pas le relâchement dans le milieu. 

Ainsi, des évasions des établissements zoologiques ou botaniques sont à l’origine d’invasions 

biologiques remarquables, comme l’illustre l’expansion de l’algue Caulerpa taxifolia en Mer 

Méditerranée après son relâchement accidentel depuis le Musée Océanographique de Monaco 

en 1984 (Jousson et al. 1998; Meinesz & Hesse 1991). De même, le commerce des animaux 

de compagnies est à l’origine de nombreuses introductions involontaires ayant mené à des 

succès d’invasions. Entre 1989 et 1997, plus de 52 millions de tortues de Floride (Trachemys 
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scripta elegans) ont été commercialisés dans le monde, et l’espèce est maintenant 

envahissante dans une trentaine de pays probablement suite à l’abandon d’individus dans la 

nature par des particuliers (Cadi & Joly 2004; Telecky 2000). 

 

I.3.2. L’introduction : une étape importante du processus 

d’invasion. 
 

 De nombreux auteurs considèrent que l’étape d’introduction est la plus importante car 

elle est celle pour laquelle les mesures de gestion auront le plus d’efficacité (Mack et al. 

2000), mais aussi parce qu’il s’agirait de la plus difficile à franchir dans le processus 

d’invasion. Ainsi, Jeschke et al. (2005) ont montré que, pour trois groupes de vertébrés 

(poisson, mammifères et oiseaux), l’étape d’introduction était de loin la plus difficile à 

franchir avec environ 5% de succès contre environ 50% pour chacune des deux autres étapes. 

En fait, malgré la grande variété des modes de transport, toutes les espèces ne seront pas 

adaptées à un déplacement sur de longues distances dans des conditions souvent spartiates. 

Les organismes planctoniques semblent par exemple bien mieux supporter les longs trajets 

dans les ballasts des bateaux que les poissons (Carlton & Geller 1993). Pour ces derniers, les 

espèces se nourrissant dans le noir seront favorisées (Kolar & Lodge 2001). Par ailleurs, la 

probabilité d’être mis en contact avec un moyen de transport varie selon l’espèce. Le fait 

d’être adapté aux milieux anthropisés, d’avoir une aire de répartition native de grande taille 

(e.g. Goodwin et al. 1999) et/ou d’être proche d’une plaque tournante de transport (e.g. Tatem 

& Hay 2007) sera avantageux. Bien entendu, pour mettre toutes les chances de son côté, le 

mieux est de se rendre indispensable à l’homme et cette étape sera alors rendue beaucoup plus 

simple (i.e. introductions intentionnelles). 

On observe aussi quelques cas d’adaptation permettant une meilleure dissémination 

par les transports anthropiques. L’évolution d’agroécotypes en est un bon exemple. La 

mauvaise herbe « Panic des marais » (Echinochloa crus-galli) a ainsi évolué dans les cultures 

de riz (Oryza sp.) afin d’imiter la phénologie et la morphologie du riz lui-même. Une telle 

adaptation aux pratiques culturales a permis aux agroécotypes de cette espèce d’être 

disséminés dans tous les pays où le riz est cultivé (Barrett 1983). Toutefois, à l’exception de 

l’exemple des agroécotypes de mauvaises herbes, l’importance réelle des phénomènes 

adaptatifs dans le succès de l’étape d’introduction est inconnue. Par contre, les conséquences 

de l’étape d’introduction sur le potentiel adaptatif nécessaire au succès de l’invasion ont été 
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beaucoup plus étudiées. Il s’agit principalement du rôle des effets de fondation dont les 

répercussions en terme de variabilité génétique et de dérive sont potentiellement fortes.  

 

I.3.3. Effet de fondation et composition génétique 
 

 Il est bien entendu impossible de prélever tous les individus d’une espèce donnée dans 

une aire d’origine pour les relâcher ensuite dans un nouveau milieu (que ce soit de manière 

accidentelle ou intentionnelle). Par nature, un nombre limité d’individus sera prélevé, et ce 

nombre peut diminuer parfois fortement avant la libération dans le milieu à cause de la 

mortalité lors du transport. De même, la zone de prélèvement dans l’aire d’origine sera 

restreinte. On appelle « effets de fondation » les conséquences génétiques liées à ces 

phénomènes. 

 

 a) Conséquences génétiques des effets de fondation 
 
 Le nombre de fondateurs (i.e. le nombre d’individus vivants finalement introduits dans 

le nouveau milieu) est souvent faible, en particulier dans les cas d’introduction accidentelle. 

On parle alors de « goulots d’étranglement » : la diversité génétique sera réduite par rapport à 

celle de l’aire d’origine (Nei et al. 1975). Et si la population introduite ne s’éteint pas mais 

reste de petite taille pendant plusieurs générations, la forte dérive induite réduira d’autant plus 

la diversité génétique (Nei et al. 1975). Par conséquent, ont peut s’attendre à ce que, par 

rapport à la population d’origine, une population introduite soit caractérisée par (i) une 

diversité allélique plus faible, (ii) une hétérozygotie plus faible, (iii) des fréquences alléliques  

différentes et (iv) une variance génétique additive plus faible (Wares et al. 2005). Ce dernier 

point est particulièrement important car il pourrait avoir une implication directe dans la 

capacité de la population à devenir envahissante en limitant le potentiel adaptatif permettant 

l’établissement dans le nouveau milieu (Lee 2002). 

 

 b) Effets de fondation et effet Allee 
 

L’introduction d’un nombre limité d’individus aura d’autres conséquences. Les petites 

populations sont par nature soumises à des contraintes qui peuvent compromettre leur survie. 

Une corrélation positive entre le taux d’accroissement et la taille d’une population constitue 

ce que l’on appelle un effet Allee (Courchamp et al. 1999). Cette relation qui désavantage les 

petites populations peut être due (i) à la dépression de consanguinité, (ii) à la stochasticité 
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démographique et (iii) la réduction des interactions de coopération (e.g. difficulté à trouver un 

partenaire sexuel, avantage du groupe face à un prédateur, etc.). Cette relation entre 

accroissement et nombre d’individus a été observée de manière empirique à de nombreuses 

reprises (Beirne 1975; Green 1997; Memmott et al. 2005; Simberloff 2009; Veltman et al. 

1996). Ainsi, Hopper & Roush (1993) ont montré à partir de données bibliographiques que le 

succès d’invasion des insectes parasitoïdes intentionnellement introduits lors d’opérations de 

lutte biologique est d’autant plus probable que le nombre d’individus initialement introduits 

est grand. 

 

c) Invasion = paradoxe évolutif ? 
 
Certains auteurs ont suggéré l’idée que les invasions biologiques réussies constituaient 

de véritables paradoxes évolutifs du fait de succès visiblement incompatibles avec les goulots 

d’étranglement ayant lieu lors de l’étape d’introduction (e.g. Allendorf & Lundquist 2003). 

L’accumulation de données génétiques sur de nombreuses espèces envahissantes a en grande 

partie levé ce paradoxe car la réduction de diversité génétique observée est bien souvent faible 

ou nulle, et dans certains cas, les populations envahissantes sont même plus diversifiées que 

les populations natives (Bossdorf et al. 2005; Dlugosch & Parker 2008; Wilson et al. 2009). 

Roman et Darling (2007) ont ainsi constaté que seulement 37% des 43 introductions qu’ils ont 

répertoriées montraient une réduction de diversité génétique. Les explications peuvent être de 

plusieurs natures : (i) le nombre d’individus introduits est souvent grand dans les cas de 

succès, (ii) l’étape d’établissement dure peu de temps, (iii) l’aire envahie est en contact avec 

l’aire d’origine ou (iv) il y a des introductions multiples qui peuvent notamment aboutir à des 

mélanges génétiques (« hybridations ») entre des individus issus de populations 

génétiquement différenciées. Le dernier point semble particulièrement important, et la notion 

de « pression de propagule » qui associe le nombre d’introductions et le nombre d’individus à 

chaque introduction est souvent utilisée (Lockwood et al. 2005). Notons toutefois que les 

analyses de différenciation génétique entre aires natives et aires envahies peuvent pâtir d’une 

mauvaise identification de la vraie population source d’une population envahissante donnée, 

en particulier lorsque l’aire native est génétiquement très structurée (et donc fatalement 

échantillonnée de manière incomplète) et/ou lorsqu’il existe d’autres populations 

envahissantes. La description des routes d’invasion constitue une étape clé dans l’étude de 

l’étape d’introduction (e.g. Wares et al. 2005). 
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I.3.4. Décrire les routes d’invasion 
 

 a) Pourquoi s’intéresser aux routes d’invasion ? 
 
 On appelle route d’invasion les voies géographiques empruntées par des individus 

entre leur population source et la population envahissante dont ils sont à l’origine (Estoup & 

Guillemaud 2010). Connaître précisément l’origine des populations envahissantes a un intérêt 

appliqué indéniable. En effet, la prévention des introductions est considérée comme la 

méthode la plus efficace pour limiter les invasions biologiques (Mack et al. 2000). Si une 

zone géographique ou un moyen de transport à l’origine d’introductions récurrentes est 

identifié, des mesures de surveillance accrue ou de quarantaine peuvent être mises en place. 

De même, la lutte biologique classique contre un ravageur envahissant peut-être facilitée par 

l’identification de l’ère d’origine précise de celui-ci, en permettant le choix d’un auxiliaire 

spécifique ayant co-évolué avec le ravageur (Roderick & Navajas 2003). Retracer les routes 

d’invasion a également un intérêt fondamental important. 

L’étude des invasions biologiques passe bien souvent par la comparaison des 

populations envahissantes avec les populations natives, notamment afin d’identifier 

d’éventuels changements évolutifs importants (Hierro et al. 2005; Keller & Taylor 2008). Il 

est alors primordial de pouvoir comparer une population envahissante avec sa vraie source 

(Dlugosch & Parker 2008; Estoup & Guillemaud 2010; Keller & Taylor 2008; Richards et al. 

2006; Wares et al. 2005). Ainsi, l’observation de divergences phénotypiques entre une 

population envahissante et une population native qui n’est pas sa source peut être considérée à 

tort comme de l’adaptation dans le contexte de l’invasion alors qu’il peut s’agir d’adaptation 

locale dans l’aire native (Keller & Taylor 2008). De même, la connaissance du nombre 

d’introductions et de l’occurrence de phénomènes d’hybridation est indispensable à toute 

étude exhaustive d’un processus d’invasion. 

 

 b) Comment retracer les routes d’invasion : les méthodes directes 
 
 Il existe deux types de méthodes permettant de retracer les routes d’invasion (Estoup 

& Guillemaud 2010). Tout d’abord, les méthodes directes sont basées sur l’utilisation 

d’informations géographiques, historiques et climatiques : dates et sites de première 

observation, proximité d’un site de transport (aéroport, gare ferroviaire, port, etc.), 

enregistrements par les services de quarantaine, etc. L’origine des populations envahissantes 

de lapins Européens (Oryctolagus cuniculus) en Australie est par exemple particulièrement 
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bien documentée, et les 13 lapins importés de Grande-Bretagne par un riche amateur de 

chasse en 1859 sont considérés comme l’origine des 600 millions d’individus recensés 80 ans 

plus tard (Zenger et al. 2003). Tatem et al. (2006) ont, quant à eux, retracé les routes 

d’invasion du moustique tigre Aedes albopictus à partir de données de trafics aériens et de 

données climatiques. Toutefois, les méthodes directes sont très limitées pour plusieurs 

raisons. Tout d’abord, les informations documentaires associées à une invasion donnée sont 

souvent incomplètes ou même absentes. En particulier, les densités souvent faibles 

d’individus pendant les étapes d’introduction et d’établissement rendent la détection précoce 

difficile. De plus, les scénarios d’invasions peuvent être très complexes avec par exemple des 

phénomènes d’introductions multiples (Bossdorf et al. 2005; Roman & Darling 2007). 

 

 c) Comment retracer les routes d’invasion : les méthodes indirectes 
 
 Les méthodes indirectes sont basées sur l’utilisation de marqueurs moléculaires. A 

partir de divergences de séquences ou de fréquences alléliques, il est possible d’identifier des 

patrons génétiques intra et inter-populationnel permettant d’inférer des liens de parenté entre 

populations. Par exemple, des statistiques résumées de la diversité génétique inter-

populationnelles, telles que les FST (Weir & Cockerham 1984) ou les vraisemblances 

d’assignation (Rannala & Mountain 1997), peuvent être utilisées afin de retracer les routes 

d’invasion (Genton et al. 2005; Tepolt et al. 2009; Thibault et al. 2009). Ciosi et al. (2008) 

ont ainsi mis en évidence au moins cinq introductions indépendantes en Europe depuis 

l’Amérique du Nord de la chrysomèle du maïs Diabrotica virgifera virgifera. D’autres 

méthodes plus récentes de regroupement d’individus ou de populations basées sur des 

modèles et le calcul de vraisemblances tels que STRUCTURE (Pritchard et al. 2000), BAPS 

(Corander et al. 2003) ou GENELAND (Guillot et al. 2005) sont également utilisées pour 

inférer des populations sources (e.g. Darling et al. 2008; Marrs et al. 2008; Rollins et al. 

2009). 

Toutefois, toutes ces méthodes ont également leurs limites. Estoup & Guillemaud 

(2010) ont ainsi montré à l’aide de données simulées que lorsque les temps de divergence 

entre populations sont faibles (comme c’est le cas pour beaucoup d’invasions récentes), 

jusqu’à 40% des topologies de dendrogrammes (ici des arbres de voisinage construits sur des 

marqueurs génétiques neutres de type microsatellite) donnaient une image incorrecte des 

routes d’invasion. De même, il a été montré que les routes d’invasion inférées à partir des FST 

et les vraisemblances d’assignation étaient soumises à des taux d’erreur parfois élevés 
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(Guillemaud et al. 2010). De manière générale, toutes ces méthodes présentent trois limites 

importantes. Premièrement, elles ne prennent pas en compte la stochasticité démographique et 

génétique potentiellement très forte au cours d’une invasion biologique. En particulier, la 

dérive génétique liée aux effets de fondation va augmenter la différentiation génétique entre 

une population envahissante et sa source en modifiant les fréquences alléliques aléatoirement 

(Knowles 2009). Une seule population source peut ainsi donner naissance à une infinité de 

populations très différenciées au hasard des échantillonnages et des goulots d’étranglement, et 

brouiller ainsi considérablement le signal génétique (Estoup & Guillemaud 2010). 

Deuxièmement, elles considèrent que l’échantillonnage est exhaustif, or parmi les 

échantillons à disposition d’un généticien des populations, la source réelle peut par exemple 

être absente (Guillemaud et al. 2010). Finalement, ces méthodes indirectes (tout comme les 

méthodes directes) ont le désavantage de ne pas fournir de supports statistiques permettant de 

mesurer quantitativement la confiance que l’on peut accorder à un résultat plutôt qu’à un 

autre. 

 L’Approximate Bayesian Computation (ABC, Beaumont et al. 2002) est une méthode 

récemment développée qui se révèle être un outil puissant pour aborder de nombreuses 

questions en génétique des populations. L’ABC est une méthode d’inférence fondée sur des 

modèles dans un cadre Bayésien et qui consiste notamment à approximer des vraisemblances 

de modèles complexes (généralement très difficiles à calculer) par le biais de simulations de 

grands nombres de jeux de données (voir Encadré 1, Beaumont 2010; Bertorelle et al. 2010; 

Csillery et al. 2010; Lopes & Beaumont 2010). L’utilisation de la méthode ABC permet 

d’inclure à l’analyse des données historiques (e.g. temps depuis une divergence) et 

biologiques (e.g. modèle mutationnel de marqueurs) en plus des données génétiques. Dans le 

cadre de l’inférence de routes d’invasion, l’ABC s’est révélée très puissante : elle permet de 

prendre en compte l’existence de goulots d’étranglement (e.g. Pascual et al. 2007), 

d’hybridations (e.g. Verdu et al. 2009) ou de populations non échantillonnées (e.g. Miller et 

al. 2005). Par ailleurs, il est possible de quantifier la probabilité d’un scénario d’introduction 

donné par rapport à un autre et d’évaluer les erreurs de type I et de type II associées au 

résultat obtenu. Les résultats de routes d’invasion inférés avec la méthode ABC s’accumulent 

(e.g. Ascunce et al. 2011; Miller et al. 2005; Pascual et al. 2007; Zepeda-Paulo et al. 2010). Il 

est intéressant de noter que si les observations historiques sont parfois confirmées par les 

analyses (e.g. Pascual et al. 2007), des résultats parfois très différents et moins intuitifs ont 

également été obtenus (e.g. Miller et al. 2005). 
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- Etape 1 : Définition des modèles. Il s’agit d’établir des scénarios d’introduction (e.g. Figure E1) et 
d’associer des valeurs ou des distributions a priori à chacun des paramètres génétiques (e.g. taux de 
mutation des marqueurs), démographiques (e.g. tailles efficaces des populations à l’équilibre et lors 
des goulots d’étranglement), historiques (e.g. dates de première observation de chacune des deux 
populations envahissantes) et à la fréquence des modèles. Il s’agit de l’étape de définition des 
« priors ». 
 

 
 
Figure E1 : exemple simple de scénarios d’introduction définis afin de retracer les routes d’invasion de la population 3. 
L’épaisseur des traits est proportionnelle à la taille efficace de la population. La population 1 est une population de l’aire 
native. Les populations 2 et 3 sont envahissantes, ce qui est notamment illustré ici par une réduction de taille efficace au 
moment de l’introduction (goulot d’étranglement). Notons que dans cet exemple, les informations historiques nous 
permettent de ne pas considérer les cas où la population 2 est issue de la population 3. 
 
- Etape 2 : Choix des statistiques résumées et simulations de données génétiques. Il s’agit de simuler 
des données génétiques selon chacun des scénarios à partir d’un modèle stochastiques de mutation et 
de dérive liant démographie et génétique (modèle de coalescence). Les paramètres sont tirés dans les 
priors. On simule par exemple 1 million de jeux de données pour chacun des scénarios que nous avons 
définis lors de l’étape 1. Chacun des jeux de données est ensuite résumé à l’aide de statistiques 
précédemment choisies pour décrire les variations génétiques intra et interpopulationnelles (e.g. 
nombre moyen d’allèles par locus, hétérozygotie attendue, FST par paire de population, etc.). 
 
- Etape 3 : Rejet des jeux de données les moins informatifs. Pour cela, on calcule des distances 
euclidiennes entre les statistiques simulées et observées, puis on rejette les simulations éloignées des 
observations au-delà d’un certain seuil. 
 
- Etape 4 : Sélection du scénario le plus probable. Calcul de la probabilité a posteriori de chaque 
scénario par une régression logistique sur les jeux de données simulés conservés lors de l’étape 3. Il 
est ensuite possible d’estimer des distributions a posteriori des paramètres du scénario gagnant. 
 
- Etape 5 : Evaluation de la puissance d’analyse et de la pertinence des inférences. Il est possible (et 
important) (i) de vérifier la puissance de l’analyse effectuée en calculant les erreurs de type I et les 
erreurs de type II à l’aide de données simulées (on répond à la question : notre analyse nous permet-
elle de bien distinguer les différents scénarios ?) et (ii) de contrôler la concordance entre le scénario 
sélectionné et les données observées en simulant des données à partir de valeurs de paramètres tirées 
dans les distributions a posteriori (i.e. « model checking » ; on répond à la question : le scénario 
finalement sélectionné et les distributions a posteriori des paramètres inférées reproduisent-ils 
convenablement les données observées ?). En cas de problème, il peut être nécessaire de repasser à 
l’étape 1. 
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I.4. L’établissement : dérive, adaptation et facteurs-clés du 

succès de l’invasion. 
 

 Suite à l’introduction, l’étape d’établissement, également appelée phase de latence, est 

l’étape de l’invasion pendant laquelle la population nouvellement arrivée doit franchir de 

nouvelles barrières cette fois-ci écologiques et reproductrices (Richardson et al. 2000). La 

répartition spatiale et la densité de la population sont par nature limitées durant cette phase. 

Les caractéristiques du milieu et le potentiel adaptatif de la population introduite y auront un 

rôle primordial dans le succès ou l’échec final de l’invasion biologique. 

 

I.4.1. Une étape importante… mais pas indispensable 
 

 Si l’étape d’établissement est un succès, cela signifie que la population introduite 

pourra se maintenir durablement dans le nouveau milieu. Elle pourra ensuite croître 

démographiquement et spatialement pour enfin devenir envahissante stricto sensu. L’exemple 

précédemment présenté du faible taux d’établissement des fourmis introduites aux USA 

(12%, Suarez et al. 2005) illustre clairement qu’il ne suffit pas de franchir une barrière 

géographique pour devenir envahissant (e.g. Bomford et al. 2009; Jeschke & Strayer 2005; 

Vall-Ilosera & Sol 2009). Le franchissement de la barrière écologique constituée par un 

environnement biotique et abiotique différent de celui d’origine peut en effet se révéler 

délicat. 

Il n’est pas facile d’étudier cette étape pendant laquelle les individus sont peu 

nombreux et souvent difficiles à détecter. Généralement, les recherches visant à comprendre 

les facteurs clés du succès de l’établissement s’effectuent sur des populations déjà clairement 

envahissantes et qui se sont donc étendues sur un large territoire. Certaines méthodes 

indirectes permettent alors d’entrevoir ce qui s’est passé lors de la phase d’établissement, et 

on constate qu’elle peut parfois être pratiquement inexistante. Ainsi, la diversité génétique de 

populations de lapins Australiens mesurée à 7 marqueurs microsatellites n’est pas inférieure à 

celle des populations sources en Europe malgré un nombre d’individus introduits 

particulièrement faible (Zenger et al. 2003). Ce résultat suggère que la population introduite 

n’a pas connu un grand nombre de générations avec un petit effectif, et s’est au contraire 

développée démographiquement et spatialement très rapidement après l’introduction, ce qui 

lui a permis de limiter la dérive (Austerlitz et al. 1997; Nei et al. 1975). Le lapin, et d’autres 
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espèces envahissantes présentant le même type de patron génétique (e.g. Zeisset & Beebee 

2003), n’a probablement eu aucune difficulté à franchir la barrière écologique, et l’espèce est 

manifestement passée de l’étape d’introduction à l’étape d’expansion sans passer par l’étape 

d’établissement proprement dite. Toutefois, le temps de latence lié à l’établissement peut au 

contraire être long pour certaines espèces (Caley et al. 2008). Dès lors, il est important de 

comprendre pourquoi certaines populations échouent lors de l’étape d’établissement, pourquoi 

d’autres réussissent après un certain temps et pourquoi d’autres réussissent immédiatement. 

 

I.4.2. Les caractéristiques du nouveau milieu 
 

 a) Pré-adaptation, régime de migration et modification du milieu 
 

Il est intuitivement évident que la plupart des populations et espèces introduites ne 

parviennent pas à s’établir car les conditions rencontrées dans le nouveau milieu sont 

beaucoup trop défavorables. Toutefois, de nombreux environnements éloignés spatialement 

possèdent des conditions de vie similaires (biomes). Une espèce peut donc être pré-adaptée à 

un milieu auquel elle n’a pas eu accès jusque là. Dans ce cas, il suffit d’un changement du 

régime de migration pour que l’espèce en question franchisse la barrière géographique la 

séparant du milieu auquel elle est pré-adaptée et devienne envahissante (Facon et al. 2006). 

Le serpent brun arboricole Boiga irregularis n’avait jamais eu accès à l’île de Guam perdue 

dans l’Océan Pacifique à plus de 1800 km des côtes de la Nouvelle-Guinée dont il est natif. 

Pourtant, les conditions climatiques y sont extrêmement similaires. La seconde guerre 

mondiale fut à l’origine de la création d’un couloir aérien entre la Nouvelle-Guinée et l’île de 

Guam destiné au transport de matériel militaire américain. C’est probablement dans des 

conteneurs ou des trains d’atterrissage que des individus de B. irregularis parvinrent 

clandestinement sur l’île entre 1945 et 1950, où ils établirent une population particulièrement 

abondante et nuisible pour la faune locale (Fritts & Rodda 1998). 

Dans certains cas, le régime de migration en place permet à une espèce d’atteindre 

régulièrement une zone géographique donnée, mais les conditions locales dans le nouvel 

environnement ne permettent pas la survie. Si les conditions changent soudainement dans cet 

environnement, alors l’établissement devient possible (Facon et al. 2006). Les modifications 

des écosystèmes par l’homme sont un bon exemple de ces modifications rapides de 

l’environnement qui permettent à certaines espèces d’envahir des zones géographiques dans 

lesquelles elles ne parvenaient pas à s’établir auparavant. L’invasion de l’Amérique du Nord 
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par la chrysomèle des racines du maïs (Diabrotica virgifera virgifera) aurait par exemple été 

rendue possible par le développement, après 1950, de l’irrigation dans les cultures de maïs et 

de l’arrêt des rotations culturales dans la corn belt (Gray et al. 2009). 

 

b) Quels milieux seront envahis ? 
 

 L’invasion d’un environnement par une espèce pré-adaptée conduit parfois à 

l’étonnante constatation que la population envahissante est (i) plus performante que les 

espèces locales de l’environnement envahi, et (ii) plus performante que ses conspécifiques 

dans son aire d’origine. Dès lors, des questions se posent. En particulier, quels sont les 

avantages pour une espèce donnée d’être introduite dans un biotope avec lequel elle n’a pas 

co-évolué ? Nous aborderons cette question un peu plus loin. Une autre question, liée au 

nouvel environnement, se pose également : existe-t-il des caractéristiques d’un écosystème 

qui le rendent plus ou moins sensible aux invasions ? Cette dernière question a fait l’objet de 

nombreuses études en écologie de l’invasion (Lockwood et al. 2007). Très tôt, Elton (1958) 

nota d’importantes différences de nombre d’espèces envahissantes selon la « nature » du 

milieu. Ainsi, les environnements insulaires seraient plus faciles à envahir que les milieux 

continentaux (e.g. Cassey 2003). De même, les écosystèmes tempérés ont davantage 

d’espèces envahissantes que les écosystèmes tropicaux (e.g. Sax 2001). Ou encore, le 

nouveau monde serait beaucoup plus facilement colonisé par des espèces exogènes que 

l’ancien monde (di Castri 1989). De nombreux mécanismes ont été proposés pour expliquer 

ces tendances. Certains sont liés aux activités humaines. Par exemple, les introductions 

intentionnelles ont historiquement été moins nombreuses dans les écosystèmes tropicaux que 

dans les écosystèmes tempérés (Sax 2001). De même, les espèces de l’ancien monde seraient 

mieux adaptées et résistantes aux perturbations du fait d’une beaucoup plus longue 

association avec l’homme et les milieux anthropisés que les espèces du nouveau monde (di 

Castri 1989). Mais une cause purement écologique est souvent exposée : plus la biodiversité 

d’un écosystème est importante, plus il sera résistant à l’invasion par des espèces exogènes 

(Kennedy et al. 2002; Stachowicz & Tilman 2005). Cela serait principalement dû au 

phénomène de saturation des niches et à la sélection pour de fortes capacités compétitrices 

lorsque le nombre d’espèces est élevé (Stachowicz & Tilman 2005). Cette hypothèse est 

corroborée par de nombreuses observations, mais elle est difficile à tester et constitue encore 

aujourd’hui un sujet de recherche florissant. 
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I.4.3. Effet de fondation, génétique des petites populations : échec 

de l’établissement ? 
 

a) Effet de fondation et pré-adaptation 
 
 Le nombre d’individus transportés et survivants au cours de l’étape d’introduction est 

bien souvent faible. Nous avons vu que les effets de fondation auront un impact très important 

sur le succès de l’invasion : plus la population introduite sera de petite taille, plus elle aura de 

risque de s’éteindre (cf. I.3.3, e.g. Hopper & Roush 1993). Mais il existe bien sûr des contre-

exemples dont l’étude peut également apporter des informations très importantes quant aux 

raisons du succès de l’invasion. La pré-adaptation à un milieu peut très probablement 

favoriser l’établissement d’une population envahissante à partir d’un nombre réduit 

d’individus fondateurs. Les risques d’extinction liés aux effets Allee sont toujours présents, 

mais l’arrivée dans un milieu favorable permet probablement de réduire certains effets 

néfastes, par exemple en réduisant les besoins en variance génétique additive nécessaire à 

l’adaptation à un nouveau milieu. Plusieurs introductions à partir de l’Amérique du Nord de la 

chrysomèle des racines du maïs (Diabrotica virgifera virgifera) en Europe dans différentes 

régions spatialement disjointes ont été mises en évidence, et les populations envahissantes 

issues de ces introductions sont presque toutes caractérisées par une forte réduction de 

diversité génétique par rapport à leurs sources (Ciosi et al. 2008). Parmi les hypothèses 

expliquant cette faible diversité génétique en Europe, il est possible que les conditions 

environnementales abiotiques (climat tempéré) et biotiques (grande surface de monoculture 

de maïs) similaires sur les deux continents aient favorisé l’installation des populations 

parvenant à être introduites, même si celles-ci sont de petite taille. 

 

b) Effet de fondation et système de reproduction 
 

Les risques de s’éteindre lorsque le nombre d’individus est faible sont en partie liés au 

système de reproduction sexué (e.g. dépression de consanguinité et difficulté à trouver un 

partenaire sexuel). Par conséquent, on peut supposer que les organismes asexués auront un 

avantage par rapport aux organismes sexués lorsque le nombre de fondateurs est réduit 

(Reichard & Hamilton 1997; Sakai et al. 2001). Roman et Darling (2007) ont constaté au 

cours de leur revue bibliographique de 43 espèces envahissantes que 63% des 16 ayant subit 

un effet fondateur significatif sont capables de reproduction asexuée. A l’inverse, seulement 

19% des 27 espèces ne présentant pas de baisse de diversité en sont capables. Il est possible 
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que les espèces asexuées perdent plus facilement de la diversité génétique lors d’un effet 

fondateur, mais le régime de reproduction semble réellement important comme le montre 

l’observation d’évolution vers l’asexualité chez certaines plantes lors de l’établissement 

(Barrett et al. 2008). 

 

c) Avantage des effets de fondation 
 
De manière moins intuitive, l’introduction d’un nombre limité d’individus peut, dans 

certaines circonstances, devenir le facteur même qui va favoriser l’établissement puis 

l’invasion. La fourmi d’Argentine (Linepithema humile) a été introduite en Amérique du Nord 

dans l’état du New Orleans à la fin du 19ième siècle. L’espèce est rapidement devenue 

envahissante et a atteint la Californie où elle est devenue une menace pour la biodiversité 

locale en atteignant des densités très importantes. Holway et al. (1998) démontrèrent que les 

fourmis envahissantes étaient beaucoup moins agressives entre elles qu’elles ne le sont dans 

l’aire native où les densités sont beaucoup plus faibles. Les populations de L. humile ont en 

fait subi un fort goulot d’étranglement génétique responsable d’une variabilité génétique très 

réduite en Californie (60% de diminution de l’hétérozygotie attendue par rapport à l’aire 

native, Tsutsui et al. 2000) et d’un probable manque de variation aux loci responsables de la 

reconnaissance intra-colonie, conduisant à la formation d’une « supercolonie » très dense 

(Suarez et al. 1999; Tsutsui et al. 2003; Tsutsui et al. 2000). Dans cet exemple, la perte de 

diversité génétique probablement liée à l’introduction d’un nombre limité d’individus a 

permis un établissement particulièrement réussi. 

D’autres mécanismes génétiques, moins spécifiques au cas des espèces sociales, sont 

susceptibles d’accroître la probabilité d’établissement grâce aux goulots d’étranglement 

génétique (Bouzat 2010). On peut par exemple s’attendre à ce qu’une partie de la variance 

génétique épistatique soit transformée en variance génétique additive sous l’effet d’un goulot 

d’étranglement (Goodnight 1987; Goodnight 1988). Toutefois, les démonstrations de ce 

phénomène sont rares en conditions de laboratoire (Neiman & Linksvayer 2006), et presque 

inexistantes en conditions naturelles (mais voir Knopp et al. 2007). Il est également possible 

qu’un goulot d’étranglement génétique, s’il n’est pas trop fort, permette la purge des allèles 

délétères par dérive (Glemin 2003) et donc la diminution, voire la disparition, de la dépression 

de consanguinité. Un tel mécanisme serait particulièrement avantageux dans le cadre d’une 

invasion biologique où les effets fondateurs sont susceptibles de se répéter régulièrement lors 

de l’expansion spatiale. Toutefois, malgré quelques démonstrations empiriques en conditions 
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artificielles (e.g. Avila et al. 2010; Boakes et al. 2007; Crnokrak & Barrett 2002) ou 

indirectement sur le terrain (e.g. Pujol et al. 2009), l’importance et le rôle de la purge 

génétique dans les processus naturels, et en particulier au cours des invasions biologiques, 

restent inconnus. 

 

I.4.4. Introductions multiples et hybridation 
 

Comme nous venons de le voir, les effets fondateurs n’ont pas inévitablement un effet 

négatif sur l’établissement d’une population introduite. Toutefois, en espérance, plus une 

population est petite, moins elle aura de chances de devenir envahissante. Parfois, le nombre 

d’individus introduits peut être très élevé, limitant ainsi les risques associés aux petites 

populations. C’est en particulier le cas dans beaucoup d’introductions intentionnelles : lors 

d’opérations de lutte biologique classique, il n’est pas rare que le nombre d’individus 

introduits dans le nouveau milieu soit supérieur à 10 000 (Hopper & Roush 1993). Mais 

l’effectif des populations introduites accidentellement est bien souvent beaucoup plus faible. 

Toutefois, le nombre d’introductions lui-même aura une importance toute aussi grande que le 

nombre d’individus introduits à chaque fois sur le succès de l’invasion (notion de pression de 

propagule, Lockwood et al. 2005). En effet, les introductions multiples, qui semblent 

constituer la règle plutôt que l’exception lors des invasions biologiques (Bossdorf et al. 2005; 

Dlugosch & Parker 2008; Novak 2007; Roman & Darling 2007; Wilson et al. 2009), peuvent 

avoir plusieurs conséquences. De manière générale, elles peuvent potentiellement avoir un 

effet positif sur le succès d’une invasion, mais cela dépendra énormément des patrons 

spatiaux et temporels impliqués (Dlugosch & Parker 2008) et certaines introductions 

multiples ne sont pas responsables du succès de l’invasion (e.g. Ciosi et al. 2008; Grosholz & 

Ruiz 1996; Parker et al. 2003). 

D’un point de vue démographique, les introductions multiples peuvent permettre de 

limiter les effets Allee par un phénomène de rescousse (« rescue effect », Gotelli 1991). Le 

canal de Suez laissant constamment en contact la Mer Rouge et la Mer Méditerranée, il est 

probable que beaucoup d’invasions fructueuses ait été permises par le maintien de ce couloir à 

l’origine d’introductions récurrentes (Mavruk & Avsar 2008). Notons que des introductions 

multiples n’ayant pas lieu exactement au même endroit peuvent également être entretenues 

par un effet rescousse à la manière de métapopulations (e.g. Fauvergue et al. 2007). Au 

niveau génétique, les introductions multiples peuvent théoriquement permettre de rétablir la 
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variabilité génétique d’origine (mais les fréquences alléliques pourront par contre rester très 

différentes), et d’offrir ainsi une meilleure réponse à la sélection naturelle. En outre, 

l’introduction récurrente d’allèles échantillonnés aléatoirement dans la population d’origine 

peut permettre d’obtenir par hasard les allèles ou les combinaisons alléliques les mieux 

adaptés au nouveau milieu.  

Dans certains cas, les introductions multiples impliquent plusieurs populations sources 

génétiquement différenciées. Dans ce cas là, il peut y avoir des mélanges génétiques (on 

parlera d’hybridation intraspécifique) au sein de l’aire envahie à l’origine de nouvelles 

combinaisons génétiques absentes de l’aire d’origine. Ce phénomène explique également 

l’observation de populations envahissantes plus diversifiées génétiquement que leurs sources. 

Kolbe et al. (2004) ont comparé la variabilité génétique de populations du lézard Cubain 

(Anolis  sagrei) dans son aire native (Caraïbes) et dans son aire d’introduction en Floride. Ils 

constatèrent que l’hybridation issue de la rencontre d’au moins 8 introductions indépendantes 

avait permis  de  transformer  la  diversité  génétique  interpopulationnelle  en  diversité 

génétique intrapopulationnelle. Des résultats similaires ont été obtenus sur d’autres espèces 

envahissantes (Facon et al. 2005; Facon et al. 2008; Lavergne & Molofsky 2007). Si les 

événements d’hybridation peuvent dans certains cas être préjudiciables (Arnold & Hodges 

1995; Burke & Arnold 2001), ils représentent une force évolutive essentielle pouvant être 

importante au cours des invasions biologiques grâce au phénomène d’hétérosis et à la 

génération de nouveaux génotypes associés à une variance génétique additive importante 

(Ellstrand & Schierenbeck 2000; Lee 2002; Sakai et al. 2001; Wares et al. 2005). 

 

I.4.5. Adaptation au nouvel écosystème 
 

 a) Différences phénotypiques et adaptation 
 

L’idée que la variance génétique additive est importante au cours de l’établissement 

sous-entend que le nouvel environnement rencontré présente des différences biotiques et/ou 

abiotiques notables avec l’environnement d’origine. Ainsi, sauf en cas de pré-adaptation, la 

sélection naturelle aura un rôle très important dans le succès ou l’échec d’une invasion 

biologique (Lee 2002; Sakai et al. 2001). Beaucoup d’études ont mis en évidence des 

différences phénotypiques entre des populations envahissantes et leurs sources qui illustrent 

bien souvent des taux d’évolution très rapides (e.g. Bossdorf et al. 2005; Cox 2004; Garcia-

Ramos & Rodriguez 2002; Mooney & Cleland 2001; Whitney & Gabler 2008). Mais la 

 
31



I - Introduction générale : vers une meilleure compréhension des invasions biologique 

question de la nature instrumentale de telles différences quantitatives dans le succès de 

l’invasion se pose. En effet, les phénomènes liés à la dérive et/ou à l’hybridation 

intraspécifique peuvent également mener à des différences phénotypiques importantes qui 

peuvent n’avoir aucun lien avec l’établissement d’une population introduite (Keller & Taylor 

2008), et la difficulté pour un biologiste de l’évolution sera d’éviter lorsqu’il le faut le réflexe 

adaptationiste (Gould & Lewontin 1979). C’est pourquoi il est important de disposer 

d’hypothèses testables quant aux traits potentiellement soumis à sélection au cours d’une 

invasion biologique. 

 

 b) Réponse aux pressions de sélection du nouveau milieu 
 
Dans certains cas, il est relativement aisé d’identifier un facteur environnemental 

sélectif fort susceptible d’avoir été une barrière importante pour le succès de l’établissement. 

Ainsi, le copépode d’origine marine Eurytemora affinis s’est adapté plusieurs fois 

indépendamment à l’eau douce, ce qui lui a été indispensable pour devenir envahissant dans 

différents lacs et rivières (Lee 1999). De manière plus générale, les tentatives récurrentes 

visant à identifier des facteurs clés et prédictifs du succès d’une invasion (Mack et al. 2000) 

ont mené au développement d’un certain nombre d’hypothèses évolutives testables. Certaines 

de ces hypothèses sont basées sur l’idée qu’il existe des avantages à être introduit par rapport 

aux espèces locales (Alpert 2006). Parmi celles-ci, le relâchement de la pression de 

bioagresseurs (i.e. les bioagresseurs parasites et prédateurs d’une population ne sont pas, ou 

pas tous, introduits avec elle dans le nouvel environnement, « enemy release hypothesis », 

Keane & Crawley 2002) pourrait permettre à la population introduite de réallouer les 

ressources précédemment utilisées pour la défense vers les capacités compétitrices 

(« Evolution  of  Increased  Competitive  Ability », EICA, Blossey & Notzold 1995). Ainsi, 

par rapport aux populations natives, les populations envahissantes de l’herbe Silene latifolia 

présentent une plus grande sensibilité à ses parasites d’origine tout en possédant un meilleur 

potentiel reproductif (floraison plus précoce et plus longue, Wolfe et al. 2004). Toutefois, 

l’EICA reste une hypothèse controversée car (i) d’autres traits que ceux liés à la compétition 

peuvent être concernés par la réallocation de ressources (e.g. la résistance aux bioagresseurs 

généralistes, Joshi & Vrieling 2005), (ii) beaucoup d’études sont incomplètes (i.e. la 

compétition et la résistance aux bioagresseurs sont rarement considérées au sein de la même 

espèce, Bossdorf et al. 2005) et (iii) de nombreux contre-exemples ont été mis en évidence 

(e.g. van Kleunen & Schmid 2003). 
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 c) Hybridation interspécifique 
 
Il peut arriver dans certains cas que l’évolution de caractères adaptés à un nouvel 

environnement d’introduction se fasse par le biais d’une hybridation interspécifique (Abbott 

et al. 2003; Ellstrand & Schierenbeck 2000). Il peut s’agir d’une hybridation entre une espèce 

introduite et une espèce locale (e.g. Ayres et al. 1999; Baumel et al. 2001; Blair & Hufbauer 

2009). Dans ce cas, cette dernière étant déjà adaptée au milieu d’introduction, elle peut fournir 

une base génétique grâce à laquelle certains gènes de l’espèce introduite vont pouvoir 

s’exprimer plus facilement (introgression de gènes, Ellstrand & Schierenbeck 2000; Lee 

2002; Wares et al. 2005). Dans certains cas, l’augmentation de la ploïdie pourrait également 

être un facteur important du succès d’une invasion (Lee 2002; Soltis & Soltis 2000). Les 

singularités de l’hybride peuvent être si grandes qu’on parle parfois de nouvelle espèce. Ainsi, 

la plante envahissante en Europe Spartina anglica est issue de l’hybridation entre S. 

alterniflora, une plante exogène américaine, et S. maritima, une plante native du milieu 

d’introduction en Europe (Baumel et al. 2001). 

 

 d) Rôle de la plasticité phénotypique 
 
Enfin, notons que les adaptations au nouvel environnement d’introduction ne passent 

pas forcément par des facteurs purement génétiques. La plasticité phénotypique (i.e. la 

capacité d’un génotype à développer des phénotypes différents en fonction des conditions 

environnementales) est en effet considérée comme un mécanisme pouvant favoriser 

l’établissement (Agrawal 2001; Ghalambor et al. 2007; Lee 2002; Richards et al. 2006; Sakai 

et al. 2001). Les individus introduits peuvent être plastiques dès avant l’introduction, et la 

plasticité sera alors considérée comme une caractéristique importante d’une espèce pour 

devenir envahissante (e.g. Geng et al. 2007; Williams et al. 1995; Yeh & Price 2004). Mais la 

plasticité peut également être sélectionnée au sein de la population introduite au cours de 

l’établissement (Richards et al. 2006). Cette plasticité phénotypique adaptative peut 

théoriquement conduire à une valeur sélective homogène sur un gradient environnemental 

(i.e. « homéostasie de la valeur sélective », Richards et al. 2006; Scheiner 1993) et pourra 

ensuite favoriser l’étape de prolifération dans un milieu hétérogène. Cette plasticité pourra 

ensuite devenir la matière première d’adaptations locales (Sexton et al. 2002; West-Eberhard 

2003). Pour correctement identifier l’évolution de la plasticité phénotypique comme facteur 

instrumental du succès de l’invasion, il est nécessaire de comparer des populations 

envahissantes avec leur(s) source(s) native(s) (Keller & Taylor 2008; Richards et al. 2006). 
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Kaufman & Smouse (2001) ont montré que les populations envahissantes américaines de 

l’arbre Melaleuca quinquenervia étaient plus plastiques dans leur croissance en réponse à 

différents pH que les populations natives australiennes. Toutefois, ce type d’étude reste rare 

(Keller & Taylor 2008). En outre, le choix des populations natives n’est pas toujours basé sur 

une bonne connaissance des routes d’invasion, ce qui peut, comme pour tous les autres tests 

d’hypothèse de changement adaptatif, amener à des conclusions erronées (Estoup & 

Guillemaud 2010). 

 

 

 

I.5. La prolifération : adaptation, dérive et évolution post-

introduction 
 

 Une fois la population établie (on dit qu’elle est naturalisée, Richardson et al. 2000), 

elle aura potentiellement les ressources pour croître démographiquement et s’étendre 

spatialement, et devenir envahissante stricto sensu. Pour cela, certaines caractéristiques 

indispensables à la prolifération devront être présentes ou sélectionnées directement dans 

l’aire envahie. Mais, indépendamment du succès de l’invasion, cette étape donne aussi 

l’occasion d’observer de nombreux phénomènes évolutifs propres aux populations en 

déséquilibre spatial. 

 

I.5.1. Hétérogénéité spatiale et adaptation 
 

Au cours de l’étape de prolifération, l’espèce envahissante va croître 

démographiquement et se disperser afin d’établir des populations viables au-delà du seul 

foyer d’invasion. Les capacités et modes de dispersion auront bien entendu un rôle 

prépondérant dans le succès de cette étape (Sakai et al. 2001; Shigesada et al. 1995). 

Toutefois, même si les capacités de dispersion sont suffisantes, l’adaptation (ou la pré-

adaptation) à l’environnement biotique et abiotique du foyer ne garantit pas un succès de la 

phase d’expansion si l’environnement est spatialement très hétérogène. Le rôle de l’homme 

sera à nouveau prépondérant au cours de cette étape. Dans le cas des introductions 

intentionnelles, l’homme modifiera bien souvent l’environnement afin de réduire 
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volontairement l’hétérogénéité spatiale. L’irrigation a par exemple permis d’accroître 

considérablement l’aire de répartition de nombreuses plantes cultivées. Les perturbations 

d’origine anthropique ont de manière générale tendance à homogénéiser les conditions 

environnementales, et cela expliquerait (en plus des flux migratoires plus élevés) pourquoi les 

zones urbaines et agricoles contiennent un nombre plus élevé d’espèces envahissantes que les 

milieux naturels ou semi-naturels (e.g. Deutschewitz et al. 2003; di Castri 1989; McIntyre & 

Lavorel 1994; McKinney 2002; Pysek et al. 2010). 

Lorsque l’environnement n’est pas homogène, l’espèce envahissante doit être capable 

de s’adapter rapidement à la gamme de milieux rencontrés. La plasticité phénotypique aurait 

alors un rôle important lors de la prolifération (Parker et al. 2003; Richards et al. 2006). 

Certains auteurs pensent que la plasticité expliquerait en partie pourquoi les espèces dont 

l’aire d’origine est très étendue ont de meilleures prédispositions pour devenir envahissantes 

(McKinney & Lockwood 1999; Williamson & Fitter 1996b). Mais, outre la plasticité, il est 

également possible, et même fréquent, d’observer des adaptations locales rapides ayant une 

base génétique (Huey et al. 2005; Novak 2007; Prentis et al. 2008; Whitney & Gabler 2008). 

La drosophile Drosophila subobscura originaire d’Europe a envahi l’Amérique du Sud à la 

fin des années 70 et l’Amérique du Nord dans les années 80 (Huey et al. 2005). Ces deux 

invasions, bien que non indépendantes (Pascual et al. 2007), sont spatialement déconnectées. 

Il a alors été possible d’observer l’évolution rapide et indépendante d’un gradient 

géographique des tailles d’ailes en fonction de la latitude (identique à celui de l’aire native) 

dans les deux zones d’introduction (Gilchrist et al. 2001; Huey et al. 2000; Huey et al. 2005). 

Il est intéressant de noter que ce rétablissement d’un patron évolutif natif continu est d’autant 

plus étonnant que les populations envahissantes ont subi un fort goulot d’étranglement 

génétique (Pascual et al. 2007). D’autres exemples existent dans la littérature (e.g. Leger & 

Rice 2007; Maron et al. 2004) et le rôle conjoint de l’évolution génétique et de la plasticité 

phénotypique semble souvent important (e.g. Hendry et al. 2000; Williams & Moore 1989). 

Notons qu’il est parfois difficile d’identifier le rôle exact des patrons évolutifs observés dans 

le succès de l’étape de prolifération et donc de l’invasion (e.g. évolution de la taille des ailes 

chez D. subobscura, Huey et al. 2000). L’étude de l’étape d’expansion offre néanmoins une 

opportunité unique d’étudier les phénomènes de microévolution et d’adaptation locale (Cox 

2004; Sax et al. 2005). 
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I.5.2. Déséquilibre spatial et adaptation 
 

Lors de l’étape de prolifération, une population envahissante est confrontée à un fort 

déséquilibre spatial caractérisé par de fortes variations de densité de population et par la 

succession d’effets de fondation précédant des croissances démographiques locales 

importantes (Figure 2). Quoique temporaire (l’expansion s’arrêtera nécessairement à cause de 

barrières physiques et/ou écologiques), il est particulièrement intéressant d’étudier les 

conséquences évolutives de ce phénomène qui sont nombreuses. Ces conséquences auront par 

ailleurs potentiellement une influence sur le succès de l’expansion et sur la structuration 

génétique et phénotypique finale de la population. 

 

  

Figure 2 : Illustration du 
déséquilibre spatial et de ses 
conséquences évolutives lors de 
l’étape de prolifération. K est la 
capacité de soutien du milieu. 
On constate que le front 
d’invasion, du fait de densité de 
population faible (et donc 
contrairement au foyer) 
expérimentera des effets de 
fondation, une sélection pour 
des taux d’accroissement élevé, 
une baisse des pressions liées 
aux ennemis naturels les plus 
spécialisés et de l’homogamie 
spatiale (voir section I.5.4). 
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a) Expansion spatiale et effet Allee 
 
Tout d’abord, le front d’expansion sera soumis à des effets fondateurs importants qui 

peuvent résulter en effets Allee locaux pouvant particulièrement ralentir l’expansion d’une 

population envahissante (Figure 2, Lewis & Kareiva 1993; Tobin et al. 2007). Ainsi, la plante 

Spartina alterniflora, envahissante sur la côte ouest américaine, souffre d’effets Allee liés à la 

dépression de consanguinité (Daehler 1999) et à des problèmes de reproduction à faible 

densité (Davis et al. 2004a; Davis et al. 2004b). En conséquence, le taux d’expansion de 

l’espèce dans l’aire envahie est significativement réduit (Davis et al. 2004b; Taylor et al. 

2004). Toutefois, notons que l’expansion de populations envahissantes est souvent 

particulièrement rapide, ce qui pourrait être notamment expliqué par le passage réussi de 

l’étape d’établissement pendant laquelle les problèmes liés aux effets Allee ont déjà été 

rencontrés et potentiellement atténués. 

 

b) Pression de sélection et compromis évolutifs au cours de l’expansion spatiale 
 
Le déséquilibre spatial a la particularité de soumettre la population à des pressions de 

sélection très variables du foyer au front d’invasion. La densité d’individus elle-même 

constitue une pression de sélection qui sera très variable sur l’ensemble de l’aire de répartition 

de la population envahissante. Tous les traits associés à de la densité-dépendance peuvent 

possiblement évoluer dans des directions très différentes selon la localisation des individus 

concernés. Par exemple, des fortes capacités compétitrices seront sélectionnées au niveau du 

foyer (i.e. les stratégies K seront favorisées) où les densités sont élevées, et de forts taux 

d’accroissement seront favorisés sur le front (i.e. les stratégies r seront favorisées) où les 

densités sont faibles (Figure 2, Phillips et al. 2010a). L’arbre d’origine asiatique Sapium 

sebiferum est devenu envahissant en Amérique du nord, en Georgie, à la fin du 18ième siècle, 

puis au Texas et en Louisiane au début du XXième siècle. Siemann & Rogers (2001) ont 

montré que les populations envahissantes les plus récentes de S. sebiferum produisaient plus 

de graines, mais étaient moins résistantes aux bioagresseurs que les populations envahissantes 

les plus anciennes. Malgré quelques autres exemples dans un contexte d’invasion (e.g. 

Phillips 2009) ou pas (e.g. Hanski & Saccheri 2006; Saastamoinen 2007), cette hypothèse a 

été très peu testée jusqu’à maintenant (Phillips et al. 2010a). Pourtant, si ce phénomène 

s’avère fréquent, il serait très important de le prendre en compte dans les études de biologie 

évolutive et d’écologie qui comparent des populations envahissantes avec leurs sources 

natives. 
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En outre, la nature dynamique du processus d’expansion peut également provoquer la 

réduction de certaines pressions de sélection sur le front d’invasion, et des changements 

phénotypiques génétiquement déterminés peuvent avoir lieu si des compromis évolutifs forts 

existent. Par exemple, on peut s’attendre à ce que les populations en expansion perdent leurs 

ennemis naturels spécialistes sur le front du fait d’effets fondateurs (Figure 2), et elles 

pourront ainsi moins investir de ressources dans les défenses au profit d’autres traits  

(Moorcroft et al. 2006; Phillips et al. 2010a; Phillips et al. 2010b). Cette  hypothèse a encore 

été peu testée, mais elle a été confirmée chez le papillon Aricia agestis (Menendez et al. 

2008) et le crapaud buffle Bufo marinus (Phillips et al. 2010b). 

 

I.5.3. Déséquilibre spatial et dérive génétique 
 

Comme précisé précédemment, une expansion spatiale se caractérise notamment par 

une succession d’effets de fondation sur son front. Les conséquences en terme de structuration 

génétique intéressent les généticiens depuis longtemps (Baker & Stebbins 1965). En tout 

premier lieu, on peut s’attendre à ce que la dérive génétique engendrée par les effets de 

fondation entraîne une diminution de la diversité génétique sur le front d’expansion 

(Austerlitz et al. 1997; Excoffier et al. 2009; Sexton et al. 2009). Un tel patron génétique a été 

observé à diverses reprises, aussi bien au cours d’invasions biologiques, que lors 

d’élargissements locaux d’aire de répartition (e.g. Cooper et al. 1995; Estoup et al. 2004; 

Garroway et al. 2011; Leotard et al. 2009; Rollins et al. 2009; Santucci et al. 1998). 

Toutefois, si l’expansion est rapide, la diversité génétique pourra au contraire être stabilisée à 

l’échelle de la totalité de la population (e.g. Estoup et al. 2004; Zenger et al. 2003). 

Une conséquence moins évidente des effets de fondation sur le front est le « surf » de 

gène (« gene surfing », Edmonds et al. 2004; Klopfstein et al. 2006). Ainsi, des allèles rares 

ou des mutations apparaissant sur le front d’expansion peuvent y augmenter fortement en 

fréquence sous l’effet de la dérive et « surfer » sur la vague d’avance, se propageant ainsi 

rapidement (Edmonds et al. 2004; Excoffier et al. 2009; Hallatschek & Nelson 2008; 

Klopfstein et al. 2006). Ce phénomène entraînera une différentiation génétique entre le foyer 

et le front, mais également entre différents secteurs angulaires de la zone envahie (Excoffier 

& Ray 2008; Hallatschek et al. 2007). Il est par ailleurs intéressant de noter que le « surf » de 

gène ne concerne pas uniquement les allèles neutres, mais également les allèles sélectionnés, 

qu’ils soient avantageux ou non (Excoffier et al. 2009; Klopfstein et al. 2006; Travis et al. 
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2007). Ainsi, une mutation délétère peut devenir très fréquente dans une population en 

expansion du fait de ce phénomène (Travis et al. 2007). Les démonstrations expérimentales 

du « surf » de gène sont encore rares. Hallatschek et al. (2007) ont suivi la croissance des 

deux souches de bactéries marquées par fluorescence et mises en concentration égale au 

centre d’une plaque de gélose. Après une journée de croissance, ils ont observé la formation 

de secteurs stables constitués chacun d'une souche unique rayonnant à partir du centre de la 

plaque, illustrant un processus analogue au « surf » de gène. Il serait toutefois intéressant de 

tester in natura l’hypothèse du « surf » de gène de manière systématique dans les études de 

génétique des populations visant à décrire les invasions biologiques. Par ailleurs, il serait 

également important de pouvoir analyser d’anciens jeux de données à la lumière de ce 

mécanisme (Klopfstein et al. 2006). Cela permettrait d’évaluer le rôle évolutif réel de ce 

phénomène dont on sait que la portée peut être réduite sous l’effet d’autres phénomènes telle 

que la dispersion longue distance (Excoffier et al. 2009; Fayard et al. 2009). 

 

I.5.4. Déséquilibre spatial et homogamie 
 

Une troisième force évolutive sera à l’œuvre sous l’effet d’un déséquilibre spatial. Il 

s’agit de « l’homogamie spatiale » (Shine et al. 2011a) qui n’agit pas sous l’effet d’un 

avantage sélectif (contrairement à l’adaptation) mais qui reste toutefois un phénomène 

déterministe et prédictible (contrairement à la dérive génétique). Ce phénomène concerne 

spécifiquement les capacités de dispersion (la dispersion étant définie comme le déplacement 

d’un individu de son lieu de naissance à son lieu de reproduction, Ronce 2007) et tous les 

traits associés au syndrome de dispersion. Lors d’une expansion spatiale, le front sera en effet 

formé par les meilleurs dispersants qui n’auront d’autre choix que de s’accoupler entre eux. Si 

les capacités de dispersion sont liées à un polymorphisme génétique, cette homogamie sur le 

front entraînera mécaniquement la production d’une descendance ayant en moyenne des 

capacités de dispersion plus élevées que les individus plus proches du foyer (Figure 2, Phillips 

et al. 2010a; Shine et al. 2011a). Les conséquences appliquées sont importantes car il peut y 

avoir une nette augmentation de la vitesse d’expansion (Phillips et al. 2007; Phillips et al. 

2011; Travis & Dytham 2002; Travis et al. 2009). Au niveau macroévolutif, les répercussions 

de ce mécanisme à long terme (i.e. lorsque l’équilibre spatial est retrouvé) sont encore mal 

connues (e.g. Lee 2011; Shine et al. 2011b). 
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L’évolution vers de plus grandes capacités de dispersion sur le front d’expansion a été 

prédit dans des modèles théoriques à plusieurs reprises (Burton et al. 2010; Hughes et al. 

2007; Phillips et al. 2008; Shine et al. 2011a; Travis & Dytham 2002; Travis et al. 2010; 

Travis et al. 2009). Toutefois, différents paramètres peuvent minimiser les effets de 

l’homogamie spatiale. Ainsi, les effets Allee et/ou la fragmentation de l’habitat peuvent 

fortement limiter l’évolution de la dispersion sur les fronts en réduisant la survie des meilleurs 

dispersants (Hughes et al. 2007; Travis & Dytham 2002). De même, la présence de 

compromis évolutifs forts entre les capacités de dispersion et d’autres traits peuvent perturber 

les trajectoires évolutives sur les fronts d’expansion. Par exemple, des compromis évolutifs 

entre dispersion et taux d’accroissement sont parfois observés (Roff 2002). Or, comme pour 

les capacités de dispersion, la théorie prédit une augmentation des taux d’accroissement sur le 

front (Phillips et al. 2010a), et les deux ensembles de traits devraient entrer en conflit. 

Toutefois, la réalité est souvent beaucoup plus complexe, et si une troisième catégorie de 

traits telle que la capacité compétitrice est associée par des compromis évolutifs à la 

dispersion et au taux d’accroissement, alors ces derniers pourront évoluer parallèlement au 

détriment du troisième (Burton et al. 2010). Ainsi, chez les insectes par exemple, si les 

capacités de dispersion sont parfois négativement corrélées à la fécondité comme chez le 

grillon Gryllus firmus (Roff & Fairbairn 2007), la situation totalement inverse est également 

rencontrée chez d’autres espèces comme chez le papillon Melitaea cinxia (Hanski et al. 

2006). 

In natura, de plus grandes capacités de dispersion sur les fronts d’expansion ont été 

mises en évidence lors d’accroissements locaux d’aire de répartition à la fois anciens (post-

glaciation, e.g. Cwynar & Macdonald 1987; Leotard et al. 2009) et récents (réchauffement 

climatique contemporain, e.g. Hill et al. 1999; Hughes et al. 2003; Simmons & Thomas 2004; 

Thomas et al. 2001), mais les études lors d’invasions biologiques sont encore rares (Monty & 

Mahy 2010; Phillips et al. 2006). Pourtant, par rapport aux accroissements locaux des aires de 

répartition, les invasions présentent de nombreux avantages pour l’étude de ce phénomène car 

(i) l’historique complet est plus souvent disponible, (ii) beaucoup d’invasions sont en cours 

(avec parfois des replicats spatiaux) et (iii) l’expansion est presque exclusivement due à la 

dispersion et n’est généralement pas conditionnée par une modification progressive de 

l’environnement, ce qui lui permet d’être particulièrement rapide (Hill et al. 2011). Ainsi, 

Phillips et al. (2006) ont montré que le front d’invasion du crapaud buffle (Bufo marinus) en 

Australie était constitué d’individus ayant de plus longs tibias que ceux situés proche du 

foyer, et que la longueur des tibias était corrélée avec de plus grandes capacités à se disperser 
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sur de longues distances. En conséquence, chez cette espèce qui a été particulièrement bien 

étudiée, une nette augmentation de la vitesse d’expansion a été mise en évidence (Phillips et 

al. 2011). 

 

 

 

I.6. Principales études réalisées au cours de cette thèse. 
 

Comment se déroule une invasion biologique ? Pourquoi certaines populations 

parviennent-elles à devenir envahissantes ? Pourquoi la majorité des introductions se soldent-

elles par un échec ? Pourquoi les populations envahissantes sont-elles parfois plus 

performantes que les populations natives ? Pourquoi l’étape de prolifération est-elle si 

explosive ? Comme souligné précédemment, toutes ces questions sont liées entre elles, et être 

capable d’y répondre est devenu aujourd’hui un défi important car la place des invasions 

biologiques dans le contexte du changement global actuel est majeure (e.g. Vitousek et al. 

1997). Toutefois, jusqu’à présent, très peu d’invasions biologiques ont été étudiées de manière 

approfondie de l’étape d’introduction à l’étape de prolifération. L’accumulation de telles 

connaissances sur des espèces modèles permettrait pourtant de mieux comprendre les 

processus écologiques et évolutifs réellement à l’œuvre lors des invasions biologiques. 

Au cours de ma thèse, j’ai tenté d’apporter des éléments de réponse pour chacune des 

étapes clés de l’invasion biologique de la coccinelle asiatique Harmonia axyridis. Cette 

espèce emblématique présente un certain nombre de caractéristiques qui en font un modèle 

particulièrement attractif pour des approches intégratives sur les invasions biologiques : (i) 

une longue période d’échec d’envahissement est documenté, (ii) sa répartition géographique 

mondiale est relativement bien connue, (iii) elle est envahissante sur différents continents, (iv) 

elle est facile à échantillonner, et enfin (v) elle est facile à élever et à reproduire en laboratoire 

avec des temps de générations courts. Dans le chapitre suivant (i.e. Chapitre II : Histoire 

évolutive d’une invasion mondiale : le cas de la coccinelle asiatique Harmonia axyridis), je 

m’efforcerai, après avoir décrit l’espèce H. axyridis, de présenter les connaissances acquises 

au cours de ma thèse sur chacune des étapes clés de l’invasion de cette coccinelle : son 

introduction, son établissement et sa prolifération. L’objectif global de ce travail est de fournir 
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une étude relativement  transversale et détaillée d’une espèce envahissante et de tenter d’en 

extraire des règles ou des pistes de recherche générales. 

Enfin, dans une troisième partie (chapitre III : Discussion et perspectives), je 

reviendrai sur mes principaux résultats avec un œil critique et discuterai leurs implications 

générales dans notre compréhension des invasions biologiques. 
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CHAPITRE II                                      
Histoire évolutive d’une 
invasion mondiale : le cas de la 
coccinelle asiatique Harmonia 
axyridis. 
 

 

 

 

 

II.1. La coccinelle asiatique Harmonia axyridis : une 

invasion biologique et médiatique. 
 

II.1.1. Généralités sur H. axyridis 
 

 Harmonia axyridis Pallas est un coléoptère de la famille des Coccinellidae dont l’aire 

de répartition naturelle s’étend sur une large partie de l’Asie (d’où son nom commun en 

Français : « coccinelle Asiatique »). Elle est ainsi présente en Chine (du nord jusqu’à des 

provinces très méridionales comme le Yunnan et le Guangxi), au Japon, en Corée, en 

Mongolie, au Kazakhstan et dans le Sud de la Sibérie (Poutsma et al. 2008). 

Principalement arboricole, H. axyridis est une espèce entomophage qui se nourrit 

principalement de pucerons, mais qui s’attaque également volontiers à d’autres hémiptères 

tels que les cochenilles ou les psylles (Koch 2003). Lorsque ses proies habituelles viennent à 

manquer, l’espèce peut reporter son appétit sur des acariens, des lépidoptères, des 

névroptères, d’autres espèces de coccinelles ou des congénères. Le cannibalisme est en fait 

relativement fréquent chez H. axyridis : ce comportement est lié à la disponibilité en 

ressources, mais également aux densités de population (Hironori & Katsuhiro 1997; Michaud 

& Grant 2004; Osawa 1989; Yasuda & Ohnuma 1999). En outre, le cannibalisme a 

probablement un rôle adaptatif important au cours des toutes premières heures après 
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l’éclosion pendant lesquelles il est moins lié aux conditions environnementales locales 

(Osawa 1989). 

 D’une taille adulte d’environ 8 mm, H. axyridis est une espèce holométabole qui passe 

par quatre stades larvaires mobiles suivis d’un stade nymphal fixe (Figure 3). Le cycle de 

développement complet de l’œuf à l’adulte dure de 15 à 25 jours selon les conditions 

environnementales (Pervez & Omkar 2006). La durée de vie de l’adulte est ensuite 

relativement longue (généralement plusieurs mois). L’espèce est considérée comme étant 

bivoltine, mais il est possible d’observer jusqu’à 5 générations au cours d’une année 

(Katsoyannos et al. 1997; Wang 1986). Le nombre d’œufs pondus par une seule femelle peut 

être très important (jusqu’à 3800 avec une moyenne de 25 œufs par jour, Koch 2003). H. 

axyridis se regroupe en grand nombre à l’automne sur des sites d’hivernation où elle va entrer 

en diapause au stade adulte jusqu’au printemps. 

 

 
Figure 3 : La coccinelle Asiatique Harmonia axyridis. a) Femelle adulte ; b) larve de 4ième stade attaquant un 
puceron ; c) quelques morphes ; d) couple. 
 

 H. axyridis est caractérisée par un polymorphisme de couleur remarquable (Figure 3). 

Cette particularité, qui lui vaut le nom commun anglais de « multicoloured Asian lady 
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beetle », explique en partie son utilisation très précoce comme modèle de génétique des 

populations (Dobzhansky 1933). Ainsi, jusqu’à 120 formes différentes de coloration des 

élytres auraient été recensées. Le déterminisme de ce polymorphisme a une base génétique 

(e.g. Tan 1946) mais est également fortement influencé par les conditions environnementales 

(alimentation aux stades larvaires et température, Michie et al. 2010; Pervez & Omkar 2006 ). 

Dans l’aire native, plusieurs morphes peuvent être observés sur un site donné, mais des 

variations géographiques de fréquences existent (Dobzhansky 1933). Le rôle adaptatif de ce 

polymorphisme est encore mal connu, mais les variations de température sont souvent 

évoquées comme étant importantes (Michie et al. 2010). D’autres causes non adaptatives sont 

également proposées (e.g. Wang et al. 2009). 

 

II.1.2. Entre lutte biologique et invasion biologique : l’histoire 

complexe d’H. axyridis 
 

 a) H. axyridis, l’auxiliaire de lutte biologique : échec des tentatives d’acclimatation 
 
 H. axyridis est une espèce particulièrement vorace puisqu’un seul adulte consomme 

entre 15 et 65 pucerons par jour (Hu et al. 1989; Lucas et al. 1997; Seko & Miura 2008). Elle 

fut donc très tôt choisie comme auxiliaire de lutte biologique contre les pucerons. De 

premières tentatives d’acclimatation furent tentées aux Etats-Unis dès 1916 (Figure 4). 

L’efficacité prédatrice de l’espèce fut confirmée, mais l’espèce ne s’établit pas. De 

nombreuses introductions furent répétées en Amérique du Nord dans la deuxième moitié du 

20ième siècle (surtout entre 1965 et 1982) à partir de nombreux prélèvements indépendants 

dans l’Est de l’aire native (Japon, Est de la Chine, Est de la Sibérie, Krafsur et al. 1997; 

Tedders & Schaefer 1994). Aucune population acclimatée ne fut toutefois constatée avant 

1988 (Chapin & Brou 1991). 

 En Europe, une population fut échantillonnée en 1982 en Chine et ramenée dans un 

laboratoire de l’INRA (Figure 4, Ongagna et al. 1993). Jusqu’à 1990, la souche fut testée en 

laboratoire (efficacité prédatrice, possibilité d’élevage, etc.), puis des essais en culture sous 

serre et en plein air commencèrent. En 1995, l’espèce commença à être commercialisée par 

des entreprises françaises, hollandaises et belges. Une souche non volante fut sélectionnée en 

laboratoire à la fin des années 90 (Tourniaire et al. 2000a; Tourniaire et al. 2000b), et 

commercialisée par une entreprise française à partir de 2000. A l’exception de la souche non 

volante, la commercialisation d’H. axyridis en Europe stoppa en 2003. En 1997, Ferran et al. 
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(1997) soulignaient l’incapacité de l’espèce à s’acclimater en Europe malgré les nombreux 

lâchers. Enfin, notons que cette souche européenne de lutte biologique fut également utilisée 

en Amérique du Sud (Argentine, Brésil et Chili) en 1986 et à la fin des années 90 (Poutsma et 

al. 2008), ainsi qu’en Afrique du Nord (Egypte) dans les années 2000. 

 

  
Figure 4 : Représentation schématique des principales introductions d’H. axyridis liées à la lutte biologique dans 
le monde. En Amérique du Nord, de nombreuses populations natives différentes ont été utilisées. A l’inverse, en 
Europe, une seule population, introduite en laboratoire en 1982, fut utilisée.  
 

 b) H. axyridis, l’espèce envahissante : un succès mondial fulgurant 
 
 La première population établie fut observée en Amérique du Nord en Louisiane en 

1988 (Chapin & Brou 1991), puis un autre foyer fut identifié dans l’Ouest américain dans 

l’Oregon en 1991 (LaMana & Miller 1996) (Figure 5). L’espèce s’est rapidement étendue sur 

le continent nord américain puisqu’en 1994 elle était présente dans 24 états (Koch et al. 

2006). En 2010, les seuls états américains où H. axyridis n’a pas encore été observée sont le 

Wyoming et l’Alaska. De même, on la trouve au Canada depuis 1994, en Terre Neuve depuis 

2009 (Hicks et al. 2010) et au Mexique depuis au moins 2006 (Koch et al. 2006). 

 En Europe, plusieurs populations furent signalées en France, en Allemagne et en 

Grèce avant 2000 (Brown et al. 2008), mais le début de l’invasion (i.e. population établie qui 

s’accroît démographiquement et spatialement) commença en Belgique avec une première 

observation en 2001 (Adriaens et al. 2003). Depuis, l’espèce s’est rapidement répandue, et on 

la trouve en 2010 dans 26 pays Européens différents (Figure 5). 
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l’interception récente par les douanes australiennes de quelques individus vivants en 

provenance des Etats-Unis (Carvan 2009) laisse penser qu’il ne s’agit plus que d’une question 

de temps. 

 

II.1.3. Impacts d’H. axyridis 
 

Au milieu des années 1930, le crapaud buffle Bufo marinus fut introduit en Australie 

pour lutter contre des coléoptères (Dermolepida albohirtum et Lepidiota frenchi) qui 

ravageaient les plantations de canne à sucre (Easteal 1981). Comme prévu, l’espèce s’est 

acclimatée et est devenue envahissante. Toutefois, les ravageurs de canne à sucre ont à peine 

remarqué la présence du prédateur, et, à l’inverse, de nombreuses espèces d’oiseaux 

endémiques telle que le guêpier arc-en-ciel (Merops ornatus) constituent des proies fréquente 

du batracien (Boland 2004). Le crapaud buffle fait partie de ces quelques exemples 

d’auxiliaires de lutte biologique ayant « mal tourné ». H. axyridis est également considérée 

comme un échec de la lutte biologique en illustrant un certain nombre d’effets non-

intentionnels (Louda et al. 2003). La coccinelle asiatique pose en effet des problèmes dans les 

aires envahies (Koch & Galvan 2008; Vilà et al. 2009) à tel point que des méthodes de lutte 

sont envisagées (Kenis et al. 2008). 

  

a) Premier impact négatif : perturbation des écosystèmes 
 
 La prédation intraguilde par H. axyridis a été l’objet de nombreuses études en 

laboratoire. En effet, la coccinelle asiatique est capable de s’attaquer et de se nourrir 

d’espèces qui utilisent les mêmes ressources qu’elle (Pell et al. 2008). Il s’agit la plupart du 

temps d’autres espèces de coccinelles aphidiphages (i.e. se nourrissant de pucerons). Ainsi, H. 

axyridis peut avoir un fort impact de prédation sur la coccinelle Adalia bipunctata, alors que 

l’inverse n’est pas vrai (e.g. Kajita et al. 2000; Sato & Dixon 2004; Ware et al. 2009). 

Toutefois, l’importance de la prédation intraguilde sur le terrain est encore mal connue, même 

si des techniques indirectes permettent maintenant d’étudier ce phénomène de manière plus 

approfondie (e.g. Aebi et al. 2011; Hautier et al. 2008). Néanmoins, les suivis temporels de la 

guilde des coccinelles en Amérique du Nord, en Amérique du Sud et en Europe ont mis en 

évidence une nette diminution de la proportion des autres espèces de coccinelles au profit 

d’H. axyridis (Adriaens et al. 2008; Brown et al. 2011b; Colunga-Garcia & Gage 1998; 

Martins et al. 2009; Michaud 2002). La compétition interspécifique pourrait toutefois suffire à 
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expliquer ces tendances. Outre les autres Coccinellidae, H. axyridis peut également avoir des 

impacts sur des espèces non cibles d’autres guildes comme par exemple des lépidoptères non 

ravageurs de culture ou certains auxiliaires de lutte biologique contre les mauvaises herbes 

(Koch & Galvan 2008). 

 

b) Second impact négatif : un consommateur occasionnel des productions fruitières 
 
 L’extrême polyphagie d’H. axyridis lui permet d’utiliser des ressources alimentaires 

d’origine végétale lorsque ses proies habituelles viennent à manquer. Outre le pollen 

(Berkvens et al. 2008a), elle est parfois retrouvée s’alimentant sur des fruits à destination 

commerciale comme le raisin, les pommes, les pêches, les prunes, les poires ou les framboises 

(Koch & Galvan 2008). H. axyridis reste toutefois une espèce essentiellement carnivore, et les 

dommages directs infligés sont peu nombreux. Mais, dans le cas du raisin, de réels impacts 

économiques ont été rencontrés en Amérique du Nord dans la production de vin. Par exemple, 

des mesures ont montré qu’il suffisait d’1,9 individus dans un kilogramme de raisin pour que 

10% des consommateurs de vins détectent la contamination (Galvan et al. 2007). Ainsi, la 

présence de quelques individus fixés à des grappes au moment des vendanges peut suffire à 

dégrader fortement la qualité gustative du vin produit du fait de la présence d’alcaloïdes en 

grande quantité dans le corps d’un seul individu (Sloggett et al. 2011). H. axyridis est ainsi à 

l’origine de réelles conséquences économiques en Amérique du Nord qui se chiffrent en 

millions de dollars (Hutchison et al. 2010). 

 

c) Troisième impact négatif : gêne sociale et risques allergènes. 
 
 Comme beaucoup d’espèces de coccinelles, H. axyridis hiverne en s’agrégeant en 

grand nombre au stade adulte. Toutefois, elle semble avoir une tendance plus forte que les 

autres espèces à choisir les zones les plus anthropisées comme sites d’hivernation, y compris 

dans son aire native (Wang et al. 2011). L’agrégation en grand nombre (plusieurs centaines 

ou plusieurs milliers d’individus) sur ou dans des bâtiments habités à l’automne occasionne 

diverses gênes sociales (nombre important, odeurs désagréables, vols répétés autour des 

lampes en fin de journée et parfois morsures). Ce comportement d’agrégation est 

vraisemblablement la principale cause de la médiatisation importante de l’espèce dans 

beaucoup de pays dans lesquels elle est envahissante. Par ailleurs, des cas de réactions 

allergiques ont été décrits, s’exprimant principalement sous la forme de rhinite et plus 
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rarement  d’asthme, d’urticaire ou d’angio-œdème (e.g. Dutau 2008; Goetz 2007; Nakazawa 

et al. 2007; Yarbrough et al. 1999). 

 

d) Quatrième impact négatif : une image négative pour la lutte biologiques 
 
 Un dernier impact négatif d’H. axyridis, qui n’est que rarement évoqué, concerne 

l’image de la lutte biologique en tant que méthode de lutte « écologique ». En effet, la lutte 

biologique a longtemps eu une image de méthode respectueuse de l’environnement, non 

polluante, etc. Si les effets non-intentionnels liés à cette méthode sont pris en compte par les 

chercheurs travaillant sur la recherche d’auxiliaires depuis longtemps, ils étaient souvent 

inconnus du grand public. La médiatisation d’un « échec de la lutte biologique » lié, qui plus 

est, à une espèce porte-étendard de cette méthode de lutte aux yeux du grand public (i.e. une 

coccinelle) n’est probablement pas bénéfique. Il est toutefois difficile à l’heure actuelle de 

quantifier un tel impact. 

 

e) Quelques aspects positifs pour équilibrer le débat 
 
 Malgré ces impacts négatifs, H. axyridis reste une excellente prédatrice très vorace de 

pucerons. En Amérique du Nord par exemple, elle est devenue un auxiliaire naturel important 

dans la gestion des populations du puceron envahissant du soja Aphis glycines (Ragsdale et al. 

2011). Sa polyphagie lui permet en effet d’être parmi les principales prédatrices de certaines 

espèces envahissantes nouvellement arrivées. 

 

II.1.4. Principales actions de recherches réalisées sur H. axyridis 

au cours de la thèse 
 

 Après de très nombreuses tentatives d’acclimatation infructueuses, H. axyridis est 

soudainement devenue une espèce envahissante en colonisant presque la totalité de la planète 

en moins de 25 ans. Cette constatation pose de nombreuses questions quant aux raisons du 

succès de l’invasion de l’espèce. Dans un premier temps, nous avons tenté de retracer les 

routes d’invasion pour identifier les populations sources les plus importantes dans l’histoire 

de l’invasion et caractériser les événements démographiques potentiellement importants d’un 

point de vue évolutif (goulots d’étranglement génétique et événements d’hybridation). A 

partir de ces résultats, nous avons testé des hypothèses évolutives concernant les facteurs clés 

du succès de l’établissement. Enfin, nous avons étudié des phénomènes évolutifs 
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potentiellement à l’œuvre lors de l’étape de prolifération de l’espèce, en nous focalisant sur 

l’Europe. 

 

 

 

II.2. Introduction d’H. axyridis : les routes d’invasion 
 

- Article 1 (Annexe I) :  

Lombaert E, Guillemaud T, Cornuet JM, Malausa T, Facon B, Estoup A (2010) Bridgehead effect in 

the worldwide invasion of the biocontrol harlequin ladybird. Plos One 5, e9743. 

- Article 2 (Annexe II) : 

Lombaert E, Guillemaud T, Thomas C, Lawson Handley L-J, Li J, Wang S, Pang H, Goryacheva II, 

Zakharov IA, Jousselin E, Poland R, Migeon A, van Lenteren JC, De Clercq P, Berkvens N, Jones W, 

Estoup A (2011) Inferring the origin of populations introduced from a genetically structured native 

range by approximate Bayesian computation: case study of the invasive ladybird Harmonia axyridis. 

Molecular Ecology 20, 4654-4670. 

- Article 3 (Annexe III) : 

Brown P, Thomas C, Lombaert E, Jeffries D, Estoup A, Lawson Handley L-J (2011) The global spread 

of Harmonia axyridis (Coleoptera: Coccinellidae): distribution, dispersal and routes of invasion. 

BioControl 56, 623-641. 

 

II.2.1. Contexte, intérêts et questions posées 
 

 Retracer les routes d’invasion est une étape nécessaire (i) pour optimiser les mesures 

de quarantaine et (ii) pour générer des hypothèses concernant les causes éco-évolutives à 

l’origine des succès et des échecs des invasions biologiques. Les données historiques 

permettant d’inférer les routes d’invasion d’une espèce donnée étant souvent incomplètes 

voire inexistantes, l’utilisation de méthodes indirectes basées sur la variabilité génétique 

mesurée sur des marqueurs nucléaires ou mitochondriaux se révèle nécessaire (Estoup & 

Guillemaud 2010; Wares et al. 2005). D’autre part, l’utilisation de marqueurs génétiques 

permet souvent la mise en évidence d’histoires inattendues, même dans les cas d’invasions 

particulièrement bien suivies (e.g. Kolbe et al. 2004; Miller et al. 2005). 

Dans le cas de la coccinelle asiatique H. axyridis, les informations historiques sont 

relativement nombreuses et de deux types : (i) les introductions intentionnelles dans le cadre 

d’opérations de lutte biologique, et (ii) les dates de première observation des populations 
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envahissantes. En ce qui concerne les lâchers intentionnels, on sait que de nombreuses 

introductions indépendantes ont eu lieu en Amérique du Nord depuis l’Est de l’aire native 

(e.g. Koch 2003; Krafsur et al. 1997; Tedders & Schaefer 1994), et qu’officiellement, une 

seule souche fut utilisée en Europe, en Amérique du Sud et en Afrique du Nord issue d’une 

unique population échantillonnée en Chine, vraisemblablement à Pékin, en 1982 (Ferran et al. 

1997; Ongagna et al. 1993). Les dates de première observation sont globalement considérées 

comme relativement fiables, et en particulier en Amérique du Nord et en Europe (e.g. Brown 

et al. 2008; Krafsur et al. 1997). L’espèce est en effet de grande taille, facile à repérer, 

s’agrège en grand nombre à certaines périodes de l’année et elle intéresse à la fois les 

agronomes et les entomologistes amateurs. Toutefois, toutes ces informations sont 

insuffisantes pour retracer les routes d’invasion avec un niveau de fiabilité élevé. 

Avant notre étude, il n’existait que quelques rares travaux de génétique des 

populations sur H. axyridis. Dans l’aire native, des études de variations géographiques de 

divers traits morphologiques (couleur et forme des élytres) suggèrent l’existence de deux 

groupes populationnels géographiquement bien distincts : un à l’Ouest et un à l’Est, la limite 

entre les deux se trouvant probablement le long du lac Baïkal (Blekhman 2008; Dobzhansky 

1933). Ces résultats sont corroborés par l’étude récente du polymorphisme à un marqueur 

mitochondrial en Sibérie (Blekhman et al. 2010). En Amérique du Nord, Krasfur et al. (1997) 

fournirent la première étude de génétique des populations d’H. axyridis dans une zone 

envahie. Leur étude, basée sur le polymorphisme protéique mesuré à 52 allozymes, couvre 8 

états Américains principalement situés dans la moitié Est du pays, mais également à l’Ouest 

(Oregon). Les résultats suggèrent une introduction unique dans ce pays, mais les auteurs ne 

disposent malheureusement pas d’échantillons de l’aire native pour tester cette hypothèse. 

Au final, les données historiques et les premières données de génétique des 

populations amènent à se poser différentes questions. Par exemple, la zone Est de l’aire native 

est-elle bien à l’origine de toutes les populations envahissantes ? Y a-t-il eu une seule 

introduction en Amérique du Nord  ou deux indépendantes (une à l’est et une à l’ouest) ? Les 

populations envahissantes européennes et sud américaines sont-elles bien issues de la même 

souche de lutte biologique Européenne. Quant à l’Afrique du Sud, il s’agit probablement 

d’une introduction accidentelle, mais provenant de quel continent ? Nous avons voulu 

répondre à ces différentes questions en utilisant principalement une méthode récente 

d’inférence en génétique des populations : l’Approximate Bayesian Computation (ABC, 

Encadré 1, Beaumont et al. 2002). L’utilisation de jeux de données simulées a également 

permis d’apporter de nouveaux éléments quant à l’évaluation de cette méthode. 
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II.2.2. Méthodes utilisées 
 

 a) Echantillons, génotypage et variabilité génétique  
 
 Pour retracer les routes d’invasion d’H. axyridis, nous avons développé 18 marqueurs 

microsatellites (Annexe XI, Loiseau et al. 2009) et génotypé des populations de l’aire 

d’origine, des populations des continents envahis ainsi que des échantillons issus d’élevages 

de lutte biologique. Chaque zone envahie a été représentée dans nos analyses par un seul 

échantillon géographiquement proche du site de première observation de l’espèce (i.e. 

Louisiane pour l’Amérique du Nord-Est ; Washington pour l’Amérique du Nord-Ouest ; 

Belgique pour l’Europe ; Sud du Brésil pour l’Amérique du Sud ; région du Cap pour 

l’Afrique du Sud) (Articles 1 et 2, Lombaert et al. 2010; Lombaert et al. 2011). La variabilité 

génétique intra et interpopulationnelle a été décrite à l’aide de différentes statistiques 

classiques de génétique des populations (nombre d’allèles, hétérozygotie attendue, FST par 

paire de population, etc.) (Articles 1 et 2, Lombaert et al. 2010; Lombaert et al. 2011). La 

structure de l’aire native a été inférée à l’aide de méthodes Bayésiennes de regroupement 

d’individus implémentées dans différents logiciels (Article 2, Lombaert et al. 2011; Corander 

et al. 2003; Pritchard et al. 2000). 

 

b) Inférence des routes d’invasion d’H. axyridis par une approche ABC 
 
Les routes d’invasion ont été retracées par une approche ABC (à l’aide du logiciel 

DIYABC ; Cornuet et al. 2010; Cornuet et al. 2008) en procédant de manière hiérarchique en 

cinq analyses successives s’appuyant sur les informations historiques (Articles 1 et 2, 

Lombaert et al. 2010; Lombaert et al. 2011). Chaque analyse consiste à comparer un 

ensemble de scénarios d’invasion comprenant une population cible (la population 

envahissante dont on veut inférer l’origine) et un ensemble de populations sources potentielles 

(natives, de lutte biologique et éventuellement envahissantes plus anciennes). En plus des 

scénarios d’introduction simple (e.g. A est issu de B), tous les scénarios avec hybridation 

entre deux populations sources ont été testés (e.g. A est issu d’une hybridation entre B et C). 

La première analyse a consisté à comparer des scénarios d’invasion pour inférer les routes 

d’invasion du Nord-Est Américain (NEA) avec uniquement les populations natives et de lutte 

biologique comme sources potentielles puisqu’il s’agit de la population envahissante la plus 

ancienne (i.e. 1988, Chapin & Brou 1991). Lors de la seconde analyse, les routes d’invasion 

du Nord-Ouest Américain (NOA, seconde population la plus ancienne avec une date de 
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première observation en 1991, LaMana & Miller 1996) ont été inférées avec les mêmes 

populations sources potentielles, mais en ajoutant la population envahissante NEA. Et ainsi de 

suite pour les trois analyses suivantes (Articles 1 et 2, Lombaert et al. 2010; Lombaert et al. 

2011).  

 Les résultats obtenus par ABC ont ensuite été évalués de deux manières. Tout d’abord, 

la confiance que l’on peut accorder aux analyses et leur réel pouvoir résolutif ont été 

examinés en calculant pour chaque analyse les erreurs de type I (i.e. le risque que le scénario i 

ne soit pas sélectionné lorsqu’il est vrai) et les erreurs de type II (i.e. le risque que le scénario i 

soit sélectionné alors qu’il est faux). Pour cela, nous simulons pour chaque scénario 100 jeux 

de données que nous analysons en ABC comme s’il s’agissait de données réellement 

observées (Articles 1 et 2, Lombaert et al. 2010; Lombaert et al. 2011). Enfin, une étape de 

vérification de modèle (« model checking ») propre aux analyses bayésiennes (Gelman et al. 

1995) a été entreprise (Article 2, Lombaert et al. 2011). En effet, le scénario sélectionné, 

même s’il est le « meilleur » des scénarios en compétition, ne s’ajuste pas forcément bien aux 

données car il n’est peut-être pas le vrai scénario (qui lui ne ferait simplement pas partie des 

scénarios mis en compétition). Nous avons effectué la vérification de modèle sur le scénario 

sélectionné de la cinquième analyse qui inclut toutes les populations. Nous avons ainsi simulé 

2x106 jeux de données selon ce scénario final, puis sélectionné les 2x104 jeux de données les 

plus proches des données observées sur la base de distances euclidiennes et d’une étape de 

régression linéaire (Beaumont et al. 2002). Enfin, nous avons simulé 104 jeux de données en 

tirant les paramètres du modèle dans les distributions a posteriori de l’étape précédente. On 

s’attend à ce que les statistiques résumées issues de cette dernière étape de simulation soient 

proches des données observées (Gelman et al. 1995). Une probabilité peut être calculée pour 

la valeur observée de chaque statistique à partir de la distribution des statistiques simulées.  

 

c) Evaluation de la méthode ABC : hybridation et échantillonnage incomplet 
 
 L’intérêt de l’utilisation de la méthode ABC par rapport à des méthodes plus 

classiques (FST par paire de populations et vraisemblance d’assignation) pour étudier certains 

cas d’hybridation a été évalué par simulation (Article 1, Lombaert et al. 2010). Par ailleurs, 

nous avons évalué (i) les risques associés à un échantillonnage incomplet d’une aire native 

structurée sur les inférences de routes d’invasion en ABC et (ii) la possibilité de limiter ce 

risque en incluant explicitement dans les scénarios mis en compétition des populations non 

échantillonnées (Article 2, Lombaert et al. 2011). 
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II.2.3. Principaux résultats et bilan 
 

 a) Routes d’invasion d’H. axyridis : tête de pont et hybridation 
 
 Nous avons montré par des méthodes classiques de génétique des populations et par 

des méthodes Bayésiennes de regroupement populationnel que l’aire native d’H. axyridis était 

constituée de deux principaux groupes génétiques (Figure 6, Articles 2 et 3, Lombaert et al. 

2011; Brown et al. 2011a), confirmant l’existence d’un découpage biogéographique Ouest/Est 

(Blekhman 2008; Blekhman et al. 2010; Dobzhansky 1933). Les analyses ABC nous 

indiquent que les deux zones envahies en Amérique du Nord (NEA et NOA) sont 

indépendamment issues de l’air native (Figure 6, Articles 1 et 2, Lombaert et al. 2010; 

Lombaert et al. 2011). Le foyer envahissant NEA est issu d’une hybridation entre les deux 

groupes natifs Est et Ouest tandis que le foyer envahissant NOA est issu de la zone Est de 

l’aire native (Figure 6, Article 2, Lombaert et al. 2011). Les foyers d’Amérique du Sud et 

d’Afrique du Sud sont tous les deux issus du foyer envahissant NEA. Il en est de même pour 

l’Europe, mais avec un événement d’hybridation avec la souche de lutte biologique 

Européenne (Figure 6, Articles 1 et 2, Lombaert et al. 2010; Lombaert et al. 2011). Notons 

que dans chaque foyer envahissant, les goulots d’étranglement génétiques mesurés sont 

d’intensité moyenne (Article 1, Lombaert et al. 2010). Les évaluations de la qualité de nos 

analyses (erreurs de type I et II et « model checking ») suggèrent qu’elles sont robustes 

(Articles 1 et 2, Lombaert et al. 2010; Lombaert et al. 2011). 

 Nos résultats désignent une population particulièrement importante dans l’histoire de 

l’invasion mondiale : il s’agit de la population envahissante NEA qui est à l’origine de toutes 

les autres invasions à l’exception de NOA (Figure 6). La population NEA a donc agi comme 

une tête de pont (« bridgehead ») de l’invasion mondiale (Articles 1, 2 et 3, Lombaert et al. 

2010; Lombaert et al. 2011; Brown et al. 2011a). Ce résultat est assez inattendu étant donnée 

l’histoire de la lutte biologique détaillée précédemment. Les introductions accidentelles 

semblent avoir un rôle important dans la dissémination d’H. axyridis dans le monde (Articles 

1 et 3, Lombaert et al. 2010; Brown et al. 2011a;). Nous avons d’ailleurs illustré l’existence 

de telles introductions en assignant un échantillon retrouvé sur du bois importé de 

Pennsylvanie en Norvège (Article 1, Lombaert et al. 2010). Mais l’existence de cette tête de 

pont pose surtout la question de la raison du succès fulgurant de cette population NEA précise 

après des décennies d’échec des tentatives d’acclimatation (Articles 1 et 3, Lombaert et al. 

2010; Brown et al. 2011a). Nous aborderons cette question dans la section II.3. 

 
55



II - Histoire évolutive d’une invasion mondiale : le cas de la coccinelle asiatique Harmonia axyridis 

 

  

Figure 6 : Scénario le plus probable de l’invasion mondiale d’H. axyridis obtenu par ABC. En vert, l’aire native 
et en rouge les zones envahies (NEA = Nord-Est Américain ; NOA = Nord-Ouest Américain ; EU = Europe ; AS 
= Amérique du Sud ; AF = Afrique du Sud). Chaque flèche représente la route d’invasion la plus probable avec 
la probabilité a posteriori associée (P) et les intervalles de confiance à 95% entre crochet. Les dates de première 
observation de chaque foyer envahissant sont indiquées. Initialement échantillonnée dans l’aire native en 1982, 
la population de lutte biologique Européenne (lbEu) est représentée par une flèche bleue. Notons que la 
population envahissante NEA peut n’être constituée que d’une seule introduction issue d’une population 
naturellement hybride dans l’aire native. 
 

 Au moins deux phénomènes d’hybridation ont également eu lieu au cours de cette 

invasion mondiale (Figure 6). Le premier en NEA implique les deux groupes populationnels 

natifs Est et Ouest (avec un taux d’hybridation estimé par ABC à 57% de gènes issus de l’Est 

natif) (Article 2, Lombaert et al. 2011). Il est cependant encore impossible de dire si 

l’hybridation a eu lieu avant ou après l’introduction. Il existe en effet probablement une zone 

de contact naturelle dans l’aire native entre les deux groupes populationnels Est et Ouest 

localisée autour du lac Baïkal (Blekhman 2008; Blekhman et al. 2010; Dobzhansky 1933). 

Nous ne disposons cependant pas à l’heure actuelle d’échantillons collectés dans cette zone 

géographique. Dans tous les cas, ce résultat est particulièrement intéressant puisqu’il concerne 

directement la population tête de pont. Le second phénomène d’hybridation identifié a eu lieu 

en Europe et implique la population NEA et la souche de lutte biologique importée en Europe 

en 1982 (avec un taux d’hybridation estimé par ABC à 57% de gènes issus de NEA) (Article 

1, Lombaert et al. 2010). Le rôle de l’apport génétique de la souche de lutte biologique dans 

l’invasion Européenne se pose. En effet, la population NEA semble capable d’envahir seule, 
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tandis que la souche de lutte biologique ne semble pas avoir été capable de s’acclimater 

pendant les années où elle a été testée sur le terrain et commercialisée (Article 1, Lombaert et 

al. 2010). Nous aborderons également ce point dans la section II.3. 

 

 b) Méthodologie : intérêts et écueils possibles de la méthode ABC 
 
 Comme nous l’avons vu précédemment, la méthode ABC présente un certain nombre 

d’avantages. Parmi ceux-ci, il est par exemple possible de tester explicitement la possibilité 

d’hybridation entre plusieurs sources dans un scénario d’invasion. De manière générale, les 

introductions multiples ne sont pas des phénomènes rares (Bossdorf et al. 2005; Dlugosch & 

Parker 2008; Novak 2007; Roman & Darling 2007; Wilson et al. 2009), et les hybridations au 

niveau intra-spécifique entre des sources génétiquement différenciées ne sont probablement 

pas des phénomènes exceptionnels au cours des invasions (e.g. Facon et al. 2005; Kolbe et al. 

2004). En outre, il est particulièrement pertinent d’identifier ce phénomène lorsqu’il a lieu car 

il est potentiellement important d’un point de vue évolutif. Nos résultats sur des données 

simulées indiquent que la nature hybride d’une population envahissante peut mener à des 

résultats très incorrects lorsqu’on tente d’inférer sa source à l’aide de statistiques plus 

classiques que l’ABC tels que les FST ou les maximums de vraisemblance. Par exemple, si la 

population A est issue de l’hybridation entre les populations B et C, les statistiques classiques 

désigneront dans certains cas à tort une population D, génétiquement plus diversifiée (e.g. une 

population native), comme étant la source (Article 1, Lombaert et al. 2010). 

 Toutefois, nous avons également montré que la méthode ABC pouvait surestimer les 

cas d’hybridation lorsque les échantillons utilisés dans l’analyse ne correspondent pas 

(génétiquement) aux populations parentales. De manière générale, l’échantillonnage est un 

problème récurant en génétique des populations (e.g. Muirhead et al. 2008; Waples & 

Gaggiotti 2006). Dans le cas des espèces envahissantes, il n’est pas rare que les aires natives 

soient génétiquement structurées, de grande taille et mal identifiées géographiquement. Il est 

alors difficile d’échantillonner de manière exhaustive une aire de répartition, et les vraies 

populations sources peuvent ne pas être à notre disposition. Dans le cas d’H. axyridis, l’aire 

native est très grande et mal connue dans sa totalité (Article 3, Brown et al. 2011a), et nos 

analyses montrent qu’une différentiation génétique légère mais significative existe au sein 

même de chacun des deux groupes populationnels Est/Ouest (Article 2, Lombaert et al. 2011). 

Nos simulations montrent qu’un échantillonnage erroné, s’il n’est pas pris en compte dans les 

analyses ABC, peut mener à conclure à une hybridation entre les deux groupes natifs lorsque 
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la population envahissante ne provient en réalité que d’un seul groupe (mais d’une population 

non échantillonnée au sein de ce groupe, Article 2, Lombaert et al. 2011). Toutefois, 

l’utilisation de scénarios incluant explicitement des populations non échantillonnées dans les 

analyses ABC permet de réduire grandement ce risque (e.g. en diminuant dans nos 

simulations les erreurs de type I de 0.35 à 0.16 et les erreurs de type II de 0.17 à 0.08). C’est 

pourquoi nous avons appliqué ce type de design dans nos analyses sur les vraies données d’H. 

axyridis (Article 2, Lombaert et al. 2011). La conclusion d’une origine hybride de la 

population NEA semble ainsi d’autant plus robuste. 

 

 

 

II.3. Etablissement d’H. axyridis : plasticité phénotypique, 

purge et hybridation 
 

- Article 4 (Annexe IV) :  

Lombaert E, Malausa T, Devred R, Estoup A (2008) Phenotypic variation in invasive and biocontrol 

populations of the harlequin ladybird, Harmonia axyridis. Biocontrol 53, 89-102. 

- Article 5 (Annexe V) : 

Facon B, Hufbauer RA, Tayeh A, Loiseau A, Lombaert E, Vitalis R, Guillemaud T, Lundgren JG, 

Estoup A (2011) Inbreeding depression is purged in the invasive insect Harmonia axyridis. Current 

Biology 21, 424-427. 

- Article 6 (Annexe VI) : 

Turgeon J, Tayeh A, Facon B, Lombaert E, De Clercq P, Berkvens N, Lundgren JG, Estoup A (2011) 

Experimental evidence for the phenotypic impact of admixture between wild and biocontrol Asian 

ladybird (Harmonia axyridis) involved in the European invasion. Journal of Evolutionary Biology 24, 

1044-1052. 

 

II.3.1. Contexte, intérêts et questions posées 
 

 Comprendre comment une population envahissante est parvenue à s’établir dans un 

nouveau milieu après son introduction peut nous aider à mieux comprendre les facteurs éco-

évolutifs à l’origine du succès des invasions biologiques. L’espèce peut dans certains cas être 

pré-adaptée au nouveau milieu, et les processus évolutifs en jeu seront alors peu importants 

(Facon et al. 2006). Mais dans d’autres cas, des phénomènes adaptatifs seront nécessaires 

(Lee 2002; Sakai et al. 2001; Wares et al. 2005) : ceux-ci devront permettre l’adaptation au 

 
58



II - Histoire évolutive d’une invasion mondiale : le cas de la coccinelle asiatique Harmonia axyridis 

nouveau milieu et/ou la diminution des risques d’extinction liés aux petites tailles de 

population initiales. 

 L’inférence des routes d’invasion d’H. axyridis nous a permis d’éloigner (sans 

l’éliminer totalement car l’aire native est de grande taille) l’hypothèse d’une pré-adaptation 

chez H. axyridis. En effet, l’existence d’une population tête de pont (Figure 6, Article 1, 

Lombaert et al. 2010), associée au long historique d’échecs d’acclimatation de l’espèce, 

suggère qu’un changement évolutif majeur a eu lieu précisément au sein de cette population. 

Parmi les hypothèses testables, une augmentation de la plasticité phénotypique adaptative 

(e.g. Richards et al. 2006) est potentiellement importante pour cette population présente 

maintenant dans des biomes très variés dans les aires envahies (Bidinger et al. 2011; Poutsma 

et al. 2008). Par ailleurs des études antérieures focalisées sur des échantillons issus de la 

population envahissante NEA suggèrent (i) que la plasticité phénotypique est importante pour 

certains traits chez cette population et (ii) que cette plasticité à une base génétique permettant 

donc à la sélection naturelle d’agir (Grill et al. 1997; Preziosi et al. 1999). 

De même, nos résultats semblent montrer que les conditions d’introduction d’H. 

axyridis ont impliqué un goulot d’étranglement génétique d’intensité moyenne (Article 1, 

Lombaert et al. 2010), ce qui pourrait, au moins théoriquement, rendre possible une purge 

d’allèles délétères (Glemin 2003). Une telle purge pourrait permettre une réduction de la 

différence de performance entre des individus consanguins et des individus dont les parents 

sont non-apparentés. 

Enfin, plusieurs événements d’hybridation ont été détectés : le premier en Amérique 

du Nord-Est (cf. population NEA issue d’une hybridation entre deux populations natives, 

Article 2, Lombaert et al. 2011) et le second en Europe (cf. hybridation entre la population 

NEA et la souche de lutte biologique Européenne, Articles 1 et 2, Lombaert et al. 2010; 

Lombaert et al. 2011). Pour l’instant, nous n’avons étudié que le second qui est un cas 

particulièrement intéressant car il implique une population dont le succès dans l’invasion 

mondiale est évident (NEA, Article 1, Lombaert et al. 2010) et une souche de lutte biologique 

qui semble n’avoir jamais pu devenir envahissante malgré de nombreuses introductions 

(Ferran et al. 1997). Or, l’hybridation peut aussi bien avoir des effets négatifs sur la valeur 

sélective (Arnold & Hodges 1995; Burke & Arnold 2001) que des effets positifs 

particulièrement intéressants dans le cadre d’une invasion biologique (Ellstrand & 

Schierenbeck 2000; Lee 2002; Sakai et al. 2001; Wares et al. 2005). 
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II.3.2. Méthodes utilisées 
 

 Pour chaque hypothèse testée (i.e. rôle de la plasticité phénotypique, de la purge 

génétique et de l’hybridation intraspécifique), nous avons échantillonné des populations 

vivantes (généralement entre 50 et 100 individus) que nous avons ensuite élevées pendant 2 

générations en conditions contrôlées de laboratoire afin de réduire au maximum les éventuels 

effets maternels. Différents traits d’histoire de vie, généralement considérés comme étant de 

bons indicateurs de la valeur sélective (e.g. taux d’éclosion, survie larvaire, durée de 

développement, fécondité, etc.), ont ensuite été mesurés. Les analyses statistiques ont 

majoritairement été effectuées à l’aide de modèles linéaires généralisés, incluant ou non des 

effets aléatoires. 

 

 a) Rôle de la plasticité phénotypique : échantillonnage et traits mesurés 
 
 Lorsque nous avons abordé la question de la plasticité phénotypique (Article 4, 

Lombaert et al. 2008), nous ne disposions malheureusement pas de populations natives 

vivantes. Nous avons utilisé à la place des populations de lutte biologique qui peuvent 

théoriquement constituer un cas particulièrement intéressant à étudier. En effet, alors qu’on 

peut théoriquement s’attendre à une plasticité phénotypique importante chez les populations 

envahissantes de H. axyridis, les populations de lutte biologique au contraire devraient être 

très peu plastiques. Cette hypothèse repose sur la faible variabilité des conditions d'élevage 

qui devrait conduire à la perte de plasticité adaptative si celle-ci est coûteuse (DeWitt et al. 

1998; Masel et al. 2007). 

Quatre populations ont été utilisées lors de cette expérience. Les deux populations de 

lutte biologique proviennent d’élevages Européens indépendants depuis 50 à 100 générations. 

La première population envahissante provient de Londres en Angleterre, et la seconde 

provient de Roquefort-les-Pins dans le Sud-Est de la France. La plasticité d’un trait peut être 

mesurée en déterminant son expression phénotypique dans différents environnements (on 

parle de norme de réaction). Nous avons donc mesuré six traits phénotypiques (taux 

d’éclosion, taux de survie larvaire, durée de développement, sex-ratio, fécondité pendant six 

semaines et survie adulte sans nourriture) à trois températures différentes (18, 24 et 30°C). De 

même, nous avons mesuré la survie de groupes d’individus sans nourriture à trois 

températures basses (5, 10 et 15°C) pendant 5 semaines. 
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 b) Purge génétique : échantillonnage, goulot d’étranglement et traits mesurés 
 
 Afin de tester l’hypothèse d’une purge génétique chez les populations envahissantes 

d’H. axyridis (Article 5, Facon et al. 2011b), nous avons commencé par quantifier l’intensité 

du goulot d’étranglement génétique ayant eu lieu en NEA pour savoir si le taux de dérive 

associé était compatible avec ceux préconisés (à l’équilibre au moins) par les études 

théoriques reliant purge et dérive (Boakes et al. 2007; Glemin 2003). Pour cela, nous avons 

génotypé à 18 marqueurs microsatellites (Annexe XI, Loiseau et al. 2009) deux des 

populations utilisées pour les expérimentations (voir paragraphe suivant) : la population Nord-

Est américaine et la population japonaise. Nous avons ensuite estimé les paramètres du goulot 

d’étranglement (effectif efficace de la population pendant le goulot d’étranglement et durée, 

en nombre de générations, de celui-ci) par Approximate Bayesian Computation (ABC, 

Beaumont et al. 2002) sur 1% de 2x106 jeux de données simulés d’un scénario simple 

d’introduction de la population Américaine à partir de la Japonaise avec réduction de taille 

efficace pendant une durée donnée (paramètres tirés dans des distributions a priori). Notons 

qu’au moment de cette étude, l’éventualité d’une hybridation native en Amérique du Nord Est 

(Article 2, Lombaert et al. 2011) n’était pas encore connue. J’ai donc récemment refait 

l’estimation des paramètres du goulot d’étranglement en suivant la même procédure, mais en 

considérant que la population Américaine était cette fois-ci issue de l’hybridation entre la 

population Japonaise et une des populations Sibériennes (Abakan, voir Article 5, Facon et al. 

2011b) elle aussi génotypée. Notons que le goulot d’étranglement simulé a lieu après 

l’hybridation. 

Pour les croisements et les mesures de traits d’histoire de vie, nous avons 

échantillonné trois populations dans l’aire native (une au Japon et deux en Sibérie) et trois 

populations dans les aires envahies (une aux USA, une en Afrique du Sud et une en Europe). 

Deux types de croisements ont été effectués : (i) des croisement consanguins entre frères et 

sœurs et (ii) des croisements entre non-apparentés issus de la même population. Cinq traits 

d’histoire de vie ont ensuite été mesurés sur les descendants de ces croisements (taux 

d’éclosion, taux de survie larvaire, durée de développement, age à la maturité sexuelle et 

fécondité pendant huit jours). 

 

 c) Hybridation en Europe : échantillonnage et traits mesurés 
 
 Pour étudier le rôle de l’hybridation dans l’invasion Européenne (Article 6, Turgeon et 

al. 2011), nous avons comparé des traits d’histoire de vie entre des populations parentales 
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pures (i.e. Américaines et de lutte biologique), une population hybride naturelle (i.e. 

population Européenne) et des populations hybrides produites en laboratoire. Nous avons 

pour cela échantillonné deux populations nord-Américaine (Dakota du Sud et Québec), deux 

populations de lutte biologique Européenne (historiquement issues toutes les deux de la 

population originellement échantillonnée en Chine en 1982) et une population Européenne 

(Belgique). Au total, 13 croisements ont été réalisés, dont 8 croisements hybrides. Six traits 

d’histoire de vie ont été mesurés (taux d’éclosion, taux de survie larvaire, durée de 

développement, age à la maturité sexuelle, fécondité pendant six semaines et survie adulte 

sans nourriture). 

 

II.3.3. Principaux résultats et bilan 
 

 a) Plasticité phénotypique 
 
 Les traits mesurés au cours de la première expérience (évaluation des normes de 

réaction à 18, 24 et 30°C) nous ont permis de calculer un indice composite de la valeur 

sélective (Article 4, Lombaert et al. 2008). Pour cet indice, une plasticité phénotypique 

adaptative forte doit théoriquement amener à une norme de réaction plate (cf. « homéostasie 

de la valeur sélective », Richards et al. 2006; Scheiner 1993). Nous avons observé une 

interaction significative (P < 0,05) entre le statut des populations (i.e. envahissante ou de lutte 

biologique) et la température suggérant une différence de plasticité (Figure 7). Toutefois, cet 

effet est faible, et cette tendance n’est retrouvée sur aucun des traits traités individuellement. 

De plus les analyses effectuées sur un indice de mesure de la plasticité (RDPI, Valladares et 

al. 2006) n’indiquent aucune différence significative. Indépendamment de la plasticité, on 

trouve toutefois des différences phénotypiques entre populations, les populations de lutte 

biologique étant globalement plus performantes. Celles-ci ont probablement été favorisées par 

les conditions expérimentales proches des conditions d’élevage. 

 En revanche, la seconde expérience (survie à des températures de 5, 10 et 15°C) 

montre un très net avantage et une plasticité adaptative plus importante pour les populations 

envahissantes (Figure 7, Article 4, Lombaert et al. 2008). Notons que la population 

« envahissante » de Roquefort-les-Pins a (comme dans l’expérience précédente) une position 

intermédiaire entre les populations de lutte biologique et la population de Londres. Des 

résultats de génétique des populations récents, non publiés (et inconnus à l’époque), suggèrent 

en fait que cette population n’est pas issue du même foyer envahissant que la population de 
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Londres, et qu’il s’agit même d’une population non-envahissante dans le sens ou elle est 

établie, mais ne prolifère pas. Son origine initiale serait la population de lutte biologique 

Européenne seule et elle a donc un lien de parenté fort avec les deux populations de lutte 

biologique utilisées dans cette étude. 
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Figure 7 : Normes de réactions à la température de : (a) un indice composite de valeur sélective (voir Article 4, 
Lombaert et al. 2008) et (b) le taux de survie dans un groupe d’individus après 5 semaines sans nourriture à des 
températures réduites. Les barres verticales représentent les intervalles de confiances à 95%. 
 

 En conclusion, ce travail préliminaire n’encourage pas à tester des populations natives 

sur le même type de protocole car on ne s’attend pas à ce qu’elles soient moins plastiques que 

les populations de lutte biologique. En fait, le paramètre environnemental manipulé (la 

température) n’est probablement pas optimal pour mettre en évidence une éventuelle 

évolution de la plasticité phénotypique (excepté peut-être pour les températures faibles). La 

nourriture pourrait par exemple constituer un meilleur candidat car elle est, au moins 

potentiellement, assez différente dans l’aire native et les aires envahies (Berkvens et al. 

2008b; Preziosi et al. 1999; Specty et al. 2003). 

 

 b) Purge génétique 
 
 Notre estimation des paramètres du goulot d’étranglement génétique lors de l’invasion 

en Amérique du Nord-Est nous confirme que son intensité a été moyenne avec une taille 

efficace d’environ 140 individus pendant une vingtaine de générations (Figure 8a, Article 5, 

Facon et al. 2011b). Une nouvelle estimation de ce goulot prenant en compte l’hybridation 

entre deux populations natives Est et Ouest asiatiques (Article 2, Lombaert et al. 2011) ne 

modifie pas de manière importante ce résultat. Dans ce cas, la taille efficace inférée est 

d’environ 160 individus pendant une vingtaine de générations (Figure 8b). L’ensemble de ces 
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valeurs restent tout à fait compatibles avec la possibilité, au moins théorique, de purge 

génétique (Glemin 2003). 

 

 (a) 

 

 (b) 

 

Figure 8 : Intensité du goulot d’étranglement suite à l’introduction d’H. axyridis dans le Nord-Est Américain. 
Les densités conjointes des distributions a posteriori des deux paramètres démographiques décrivant le goulot 
d’étranglement ont été obtenues par ABC. Les courbes noires indiquent les contours de densité de 10 à 90%. (a) 
Résultats obtenus à partir d’un scénario simple d’introduction décrivant la population du Nord-Est américain 
(représenté par un échantillon du Dakota du Sud) comme étant issue de la population Est asiatique (représentée 
par un échantillon de Kyoto) (résultats présentés dans l’Article 5, Facon et al. 2011b). (b) Résultats obtenus à 
partir d’un scénario d’introduction décrivant la population du Nord-Est américain (échantillon du Dakota) 
comme étant issue d’une hybridation entre la population native Est asiatique (Kyoto) et la population native 
Ouest asiatique (échantillon d’Abakan). Ces analyses non publiées sont inspirées des résultats de l’Article 2 
(Lombaert et al. 2011). 
 

 A partir des cinq traits d’histoire de vie mesurés, deux traits composites ont été 

calculés (le temps de génération et la performance globale) (Article 5, Facon et al. 2011b). 

Pour chacun des deux traits composites, nous avons trouvé un effet significatif de l’interaction 

entre le statut (envahissant ou natif) et le niveau de consanguinité (P = 0.047 pour le temps de 

génération ; P = 0.001 pour la performance globale). Pour les deux traits composites, les 

populations natives présentent une dépression de consanguinité significative contrairement 

aux populations envahissantes (Figure 9). Dans les croisements non apparentés, les 

populations natives et envahissantes atteignent les mêmes valeurs pour chacun des traits. En 

revanche, dans les croisements consanguins, ces valeurs sont maintenues pour les populations 

envahissantes, mais chutent pour les populations natives (dépression de consanguinité). 

 Ainsi, les populations envahissantes, contrairement aux natives, ne sont pas soumises à 

la dépression de consanguinité sur les traits que nous avons mesurés. Notre travail suggère 

fortement que le goulot d’étranglement lié au phénomène d’introduction d’H. axyridis a 
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permis de purger au moins une partie des allèles délétères présents dans l’aire native. En 

outre, toutes les populations envahissantes testées sont liées dans leur histoire à la première 

population envahissante du Nord-Est américain NEA (Articles 1 et 2, Lombaert et al. 2010; 

Lombaert et al. 2011), et il est donc fort probable que la purge ayant permis de réduire la 

dépression de consanguinité ne soit survenue qu’une fois lors de cette première introduction. 

 

 
Figure 9 : Temps de génération moyen et performance globale moyenne de populations envahissantes et natives 
en situation de croisements consanguins ou non apparentés. Les barres verticales représentent les intervalles de 
confiances à 95%. 
 

 c) Hybridation en Europe 
 
 Quel que soit le trait mesuré, les populations de lutte biologique semblent être plus 

performantes que les populations sauvages (Figure 10, Article 6, Turgeon et al. 2011). Ce 

résultat confirme ceux obtenus lors de l’étude sur la plasticité phénotypique (Article 4, 

Lombaert et al. 2008) et est très probablement lié aux conditions d’expérimentation qui sont 

très proches des conditions d’élevage habituelles pour la lutte biologique. 

On constate que les hybrides ont toujours des performances non significativement 

différentes de celles des populations de lutte biologique (Figure 10, Article 6, Turgeon et al. 

2011). Ils présentent donc toujours des performances meilleures que celles de leurs parents 

envahissants américains (population NEA). Ce résultat suggère qu’une population introduite 

issue de la population NEA peut bénéficier de ce phénomène d’hybridation. Notons qu’il est 

fort probable que les populations de lutte biologique soient, en revanche, beaucoup moins 

performantes sur d’autres traits non étudiés ici, ce qui expliquerait leur absence de succès 

d’invasion (Ferran et al. 1997). C’est vraisemblablement le cas pour la résistance au froid 

comme nous l’avons montré précédemment (Article 4, Lombaert et al. 2008). 
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Figure 10 : Illustration des 
variations phénotypiques 
selon le type (Nord 
Amérique, Lutte Biologique, 
Hybride ou Europe) avec 
l’indice composite de valeur 
sélective (voir Article 6, 
Turgeon et al. 2011). Des 
lettres identiques indiquent 
qu’il n’y a pas de différence 
significative. 

 

Les résultats obtenus sur la population Européenne envahissante (i.e. l’hybride in 

natura) sont globalement proches de ceux obtenus avec les hybrides de laboratoire. Cela 

suggère que les performances observées ne sont pas uniquement importantes en conditions de 

laboratoire. En outre, les bénéfices de l’hybridation semblent être maintenus sur un nombre 

important de générations. 

 

 d) Etablissement d’H. axyridis : que faut-il retenir ? 
 
 Nos résultats suggèrent que la plasticité phénotypique n’est pas un facteur clé du 

succès de l’établissement d’H. axyridis (Article 4, Lombaert et al. 2008). En fait, étant donnée 

la très grande taille de l’aire native de l’espèce, ainsi que la faible structuration génétique qui 

suggère des flux de gènes importants (Article 2, Lombaert et al. 2011), il est fort probable que 

la plasticité adaptative soit déjà importante dans les populations natives (e.g. Michie et al. 

2010). Même si cette plasticité adaptative est utile à l’établissement, elle ne semble pas 

suffisante pour assurer le succès de l’invasion comme l’illustre la longue période d’échec 

d’acclimatation. Il serait toutefois nécessaire de tester des populations natives pour s’en 

assurer. 

 En revanche, la purge génétique mise en évidence (Article 5, Facon et al. 2011b) 

pourrait constituer un le facteur favorisant le succès de l’établissement de l’espèce. Ce résultat 

est la première démonstration de ce type dans un contexte d’invasion biologique. Ce 

phénomène pourrait tout à fait être répandu car il expliquerait un certain nombre de 

caractéristiques communes à de nombreux processus d’invasion. Premièrement, la purge 

initiale expliquerait pourquoi les populations envahissantes prolifèrent souvent si rapidement. 
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En effet, la diminution de la dépression de consanguinité pourrait permettre aux populations 

sur le front d’invasion de croître rapidement malgré les faibles densités. Deuxièmement, le 

temps de latence souvent observé pendant la phase d’établissement pourrait être lié au temps 

nécessaire à la réalisation d’une purge efficace. Troisièmement, la purge pourrait être à 

l’origine de l’augmentation de performance souvent observée au cours des invasions et qui est 

généralement attribuée à la conséquence d’une réponse à un challenge adaptatif. 

Quatrièmement, la sélection de l’autofécondation fréquemment rencontrée chez des plantes 

envahissantes pourrait être permise par la purge génétique. Cinquièmement, la purge 

génétique pourrait être un facteur clé à l’origine des populations tête de pont. En effet, 

l’absence de dépression de consanguinité pourrait permettre à des nombres limités d’individus 

d’être, plus facilement, à l’origine de nouvelles populations. 

 Enfin, même si la population tête de pont NEA possède des caractéristiques lui 

permettant de devenir envahissante sur d’autres continents, nous avons montré que 

l’hybridation en Europe entre des individus de cette population NEA avec ceux issus d’une 

souche de lutte biologique pouvait avoir entraîné des conséquences positives sur sa valeur 

sélective (Article 6, Turgeon et al. 2011). Le succès de l’invasion Européenne (Article 3, 

Brown et al. 2011a) suggère que les traits limitant l’invasion de la population de lutte 

biologique ont été rapidement contre-sélectionnés dans la population hybride européenne. 

 

 

 

II.4. Prolifération d’H. axyridis : évolution post-introduction 
 

- Article 7 (Annexe VII) :  

Lombaert E, Estoup A, Joubard B, Grégoire J-C, Jannin A, Facon B, Guillemaud T (In prep.) Rapid 

evolution of dispersal abilities during the expansion of the invasive ladybird Harmonia axyridis in 

Europe. 

- Article 8 (Annexe VIII) : 

Facon B, Crespin L, Loiseau A, Lombaert E, Magro A, Estoup A (2011) Can things get worse when an 

invasive species hybridizes? The harlequin ladybird Harmonia axyridis in France as a case study. 

Evolutionary Applications 4, 71-88. 
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II.4.1. Contexte, intérêts et questions posées 
 

 Lorsqu’une population est établie dans un nouveau milieu, elle va pouvoir proliférer 

(i.e. croître démographiquement et spatialement) et devenir ainsi envahissante stricto sensu. 

Toutefois, certains facteurs, et en particulier l’hétérogénéité environnementale, peuvent faire 

échouer cette dernière étape (Sakai et al. 2001). De même, le déséquilibre spatial engendré 

par l’expansion peut perturber le succès final de l’invasion si les effets Allee sont trop forts 

sur le front d’invasion (Lewis & Kareiva 1993; Tobin et al. 2007). 

Dans le cas de la coccinelle asiatique H. axyridis, la réponse à l’hétérogénéité 

environnementale n’est probablement pas le facteur le plus limitant car l’espèce est 

généraliste et dispose probablement déjà d’une grande plasticité phénotypique dans son aire 

native très étendue (Articles 2, 3 et 4, Lombaert et al. 2011; Brown et al. 2011a; Lombaert et 

al. 2008). Les facteurs à l’origine du succès de l’étape d’établissement ont probablement eu 

un rôle important dans le succès observable aujourd’hui de l’étape de prolifération. En 

particulier, la purge génétique que nous avons mise en évidence (Article 5, Facon et al. 

2011b) est clairement un facteur avantageux au cours de l’expansion spatiale qui se 

caractérise notamment par une succession d’effets de fondation sur le front d’invasion. Les 

problèmes d’ordres démographiques et comportementaux (stochasticité démographique et 

difficulté à trouver un partenaire sexuel) sont potentiellement toujours présents, mais 

l’absence de dépression de consanguinité réduit considérablement les problèmes liés aux 

petits effectifs. 

Par ailleurs, différents processus évolutifs sont à l’œuvre sous l’effet d’un déséquilibre 

spatial des densités de population : la sélection naturelle, la dérive génétique et l’homogamie 

spatiale (Phillips et al. 2010a). L’homogamie spatiale, qui doit entraîner une augmentation de 

la fréquence des individus bons dispersants sur le front d’invasion, a été très peu étudiée dans 

le cadre des invasions biologiques (Shine et al. 2011a). H. axyridis est un bon modèle 

biologique pour étudier ce processus évolutif. Une condition préalable à l’existence de ce type 

de phénomène est qu’un polymorphisme génétique des capacités de dispersion existe au sein 

de la population envahissante. Or, il a été facilement possible de sélectionner artificiellement 

à deux reprises (indépendamment) les capacités de dispersion chez cette espèce, une fois sur 

une population native (Seko et al. 2008) et une fois sur une souche de lutte biologique 

Européenne (Tourniaire et al. 2000b). Nous avons donc décidé de tester cette hypothèse 
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d’homogamie spatiale dans les populations Ouest européennes d’H. axyridis pour lesquelles 

l’historique de l’expansion est bien connu (Article 3, Brown et al. 2011a). 

En outre, l’expansion spatiale d’H. axyridis en Europe peut également être affectée par 

une situation assez spécifique. Une souche de lutte biologique est en effet toujours 

commercialisée par une entreprise Française. Il s’agit d’une souche incapable de voler qui a 

été sélectionnée à la fin des années 90 à partir de la population originellement importée par 

l’INRA en 1982 (Tourniaire et al. 2000b). Le phénotype « non-volant » permet un contrôle 

local plus efficace des populations de pucerons, mais il est vraisemblablement peu viable à 

long terme (e.g. impossibilité de migrer vers les sites d’hivernation). Toutefois, il n’est lié 

qu’à une mutation récéssive à un seul locus, et la question des conséquences évolutives de 

l’hybridation de cette souche avec la population envahissante Européenne se pose. Nous 

avons décidé d’aborder ce point lors d’une expérience de génétique quantitative. 

 

II.4.2. Méthodes utilisées 
 

 Tout comme pour les expérimentations présentées dans la partie II.3, toutes les 

populations échantillonnées sur le terrain ont tout d’abord été élevées pendant 2 générations 

en conditions contrôlées de laboratoire afin de réduire au maximum les éventuels effets 

maternels. Différents traits (traits d’histoire de vie « classiques », capacités de dispersion, 

motivation à voler, etc.) ont ensuite été mesurés et les analyses statistiques ont 

majoritairement été effectuées à l’aide de modèles linéaires généralisés mixtes. 

 

 a) Homogamie spatiale : échantillonnage, génotypage et traits mesurés 
 
 Pour tester l’hypothèse d’une augmentation des capacités de dispersion d’H. axyridis 

du foyer au front d’invasion (Article 7, Lombaert et al. In prep.), nous avons échantillonné à 

l’automne 2010 un total de 8 populations le long de deux transects joignant chacun le foyer de 

l’invasion (en Belgique) à deux zones spatialement déconnectées mais toutes deux proches du 

front en France (Figure 11). Dans un premier temps, nous avons voulu nous assurer que les 8 

échantillons populationnels étaient bien issus de la même introduction ayant eu lieu en 

Belgique vers 2001. Pour cela, nous avons génotypé une trentaine d’individus de la génération 

0 de chaque population à 18 marqueurs microsatellites (Annexe XI, Loiseau et al. 2009) puis 

effectué un certain nombre d’analyses de différentiation génétique et de regroupement 

d’individus. 
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Figure 11 : Sites d’échantillonnage 
des populations utilisées pour tester 
l’évolution des capacités de 
dispersion chez H. axyridis au cours 
de l’expansion spatiale. Les zones 
grisées sont les zones envahies par 
l’espèce. Les flèches représentent les 
directions de l’expansion. Chaque 
point rouge correspond à un site 
d’échantillonnage d’une population 
(i.e. au moins 90 individus). Les 
lettres (A ou B) correspondent aux 
noms arbitrairement donnés aux 
transects. Les années sous les lettres 
correspondent aux dates de première 
observation de l’espèce sur le site 
géographique considéré. 

 

 Nous avons ensuite mesuré les capacités de vol à l’aide d’instruments de mesure 

permettant d’enregistrer pour un individu une distance parcourue en vol pendant une durée de 

temps donnée. Ces instruments, appelés « moulins de vol », nous ont permis d’enregistrer une 

heure de vol pour une centaine d’individus par population. Outre les capacités de vol, nous 

avons également pu mesurer l’endurance des individus en comparant les distances parcourues 

pendant la première et la seconde demi-heure. Enfin, nous avons évalué la motivation à voler 

d’une centaine d’individus par population en mesurant le temps nécessaire à un individu (à 

jeun depuis plusieurs heures) pour décoller. 

 

 b) Hybridation post-invasion : échantillonnage et traits mesurés 
 
 Une population échantillonnée dans le nord de la France a été utilisée comme 

population représentative de l’invasion Européenne (Article 8, Facon et al. 2011a). La souche 

non-volante de lutte biologique nous a été fournie par l’entreprise qui la commercialise. Après 

avoir génotypé à 18 marqueurs microsatellites (Annexe XI, Loiseau et al. 2009) les deux 

populations et mesuré leur niveau de différentiation génétique, nous avons voulu savoir si des 

barrières pré ou postzygotiques existaient entre ces deux populations. Pour cela, nous avons 

créé des trios constitués d’une femelle issue d’une population ou de l’autre et de deux mâles, 

un de chaque population. Nous avons ensuite compté à deux reprises le nombre d’œufs pondu 

en une journée, puis nous avons mesuré la survie larvaire sur cinq jours. Enfin, nous avons 
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utilisé 7 marqueurs microsatellites très polymorphes pour assigner chaque larve à un des pères 

à l’aide du logiciel PROBMAX (Danzmann 1997). 

Nous avons ensuite comparé des traits d’histoire de vie entre les deux populations et 

leurs hybrides produits en laboratoire (femelle/mâle et mâle/femelle). En tout, 6 traits ont été 

mesurés (taux de survie larvaire, durée de développement, survie adulte sans nourriture, 

survie en condition de quiescence, longueur du corps et nombre d’ovarioles). 

 

II.4.3. Principaux résultats et bilan 
 

 a) Homogamie spatiale 
 

Toutes les analyses de génétique des populations confirment que les 8 populations 

échantillonnées le long de deux transects en Europe proviennent d’un seul et unique foyer 

(Article 7, Lombaert et al. In prep.). Par exemple, la plus grande valeur de FST entre deux 

sites échantillonnés n’excède pas 0.007. De même, aucun des 28 tests exacts de différentiation 

génotypique par paire de populations (Raymond & Rousset 1995) n’est significatif (P > 0.05). 

Ces résultats nous permettent donc de tester l’évolution de traits phénotypiques uniquement 

liée au phénomène d’expansion spatiale. 

Nos analyses montrent que l’éloignement par rapport au foyer (ici représenté par les 

dates de première observation de l’espèce sur chacun des sites d’échantillonnage ; Figure 11) 

a un effet hautement significatif sur les distances parcourues en une heure en moulin de vol (P 

< 10-3 ; Figure 12) (Article 7, Lombaert et al. In prep.). Les facteurs « sexe » et « transect » ne 

sont pas significatifs (P = 0.304 et P = 0.205 respectivement), et aucune interaction n’est 

significative. Nos mesures en moulins de vol montrent que les individus issus des populations 

les plus récentes (proches du front d’invasion) parcourent des distances plus grandes que les 

populations les plus anciennes (proches du foyer) (Figure 12). En revanche, aucun effet 

significatif de l’éloignement par rapport au foyer sur l’endurance ainsi que sur la motivation à 

voler n’a été détecté lors de nos expérimentations (P > 0.05). 

Nos résultats montrent donc clairement une évolution des capacités de dispersion chez 

H. axyridis en Europe (Article 7, Lombaert et al. In prep.). L’absence d’effet du transect et 

d’interaction avec l’éloignement du foyer suggère que cette évolution n’est pas aléatoire (i.e. 

par dérive génétique) et concorde donc avec l’hypothèse d’une homogamie spatiale. Le 

processus évolutif observé a eu lieu en moins de 10 ans (soit une vingtaine de générations), ce 

qui est une durée particulièrement courte (Prentis et al. 2008; Whitney & Gabler 2008). Notre 
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étude montre l’intérêt d’utiliser des populations envahissantes pour étudier précisément des 

phénomènes évolutifs. C’est en particulier vrai lorsque nous disposons, comme c’est le cas 

pour H. axyridis, d’informations détaillées concernant (i) les routes d’invasion, (ii) la 

variabilité génétique neutre et (iii) l’historique spatio-temporel de l’expansion. 
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Figures 12 : Distance moyenne 
parcourue en une heure en 
moulins de vol en fonction de la 
date de première observation de 
l’espèce. L’année 2001 
correspond au foyer initial 
d’invasion. Les triangles et les 
cercles correspondent à deux 
transects d’échantillonnage 
indépendants (Figure 11). Les 
barres verticales représentent les 
erreurs types des moyennes. La 
courbe correspond aux valeurs 
prédites par le modèle statistique 
retenu. 

 

b) Hybridation post-invasion 
 
 Nos résultats montrent clairement qu’il n’existe aucune barrière reproductive entre la 

population envahissante Européenne et la souche non-volante de lutte biologique puisque tous 

les croisements donnent naissance à des larves viables (Article 8, Facon et al. 2011a). On 

constate en outre que les mâles de la souche de lutte biologique engendrent davantage de 

descendants que les mâles de la population envahissante, quelle que soit l’origine de la 

femelle. 

Quel que soit le trait d’histoire de vie mesuré, les hybrides ne sont jamais 

significativement moins performants que les individus issus de la population envahissante. 

Dans ce contexte, la présence d’individus de lutte biologique sur la zone d’expansion de la 

population envahissante pourrait avoir un effet démographique positif en limitant les effets 

Allee sur les zones de front sans amoindrir les performances des descendants. 
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Nous avons pu mettre en évidence un phénomène d’hétérosis pour deux traits. Ainsi, 

les hybrides se développent plus rapidement et sont plus gros que les envahissants 

(Figure 13), ce qui peut avoir un avantage à la fois sur le taux d’accroissement de la 

population, mais également sur ses capacités compétitrices vis-à-vis des espèces locales. 

Enfin, une augmentation de la variance génétique est détectable pour un trait : les coefficients 

de variation mesurés pour la survie sans nourriture sont significativement plus importants 

chez les hybrides (Figure 13). On observe en particulier la présence d’individus caractérisés 

par un phénotype transgressif largement meilleur que ceux des parents. Une sélection sur ce 

trait peut donc être facilitée au cours d’une invasion dans un environnement par nature 

imprédictible. 

 

 
Figure 13 : Valeurs de trois traits d’histoire de vie pour chaque croisement. Les carrés noirs représentent les 
moyennes par croisement, et les barres verticales les erreurs types. Les diamants blancs représentent les 
moyennes par famille. 
 

 c) Prolifération d’H. axyridis : que faut-il retenir ? 
 
Nous n’avons pas exploré les causes générales du succès de la phase de prolifération 

chez H. axyridis. Toutefois, il est fort probable que la purge génétique que nous avons mise en 

évidence précédemment ait facilité l’expansion spatiale de l’espèce dans les différentes zones 

géographiques où elle est envahissante (Article 5, Facon et al. 2011b). De plus en Europe, la 

commercialisation et l’utilisation d’une souche non-volante de lutte biologique peuvent 

également avoir eu un rôle positif dans la prolifération rapide de l’espèce sur ce continent 

(Article 8, Facon et al. 2011a). 

Le succès de l’invasion d’H. axyridis est évident, et l’espèce s’étend très rapidement 

sur tous les continents où elle est présente (Article 3, Brown et al. 2011a). Nous avons montré 

que cette expansion était, au moins en Europe, à l’origine d’une homogamie spatiale 

entraînant des différences phénotypiques significatives entre le foyer et le front d’invasion 

(Article 7, Lombaert et al. In prep.). L’augmentation des capacités de dispersion sur le front 
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mise en évidence est susceptible d’avoir des implications importantes sur la dynamique même 

de l’invasion en accroissant la vitesse de colonisation (Phillips et al. 2007; Phillips et al. 

2011; Travis & Dytham 2002; Travis et al. 2009) et/ou en intensifiant la fréquence de certains 

phénotypes défavorables liés aux capacités de dispersion élevées (Brown et al. 2007; Lee 

2011). Enfin, notre étude montre qu’une évolution quantifiable de traits écologiquement 

importants peut avoir lieu en une période de temps très courte (e.g. Hairston et al. 2005; 

Hendry & Kinnison 1999; Thompson 1998) et confirme l’intérêt d’utiliser les espèces 

envahissantes pour étudier les processus microévolutifs contemporains (Huey et al. 2000; 

Prentis et al. 2008; Whitney & Gabler 2008). 
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CHAPITRE III                              
Discussion et perspectives 
 

 

 

 

 

- Article 9 (Annexe IX) :  

Guillemaud T, Ciosi M, Lombaert E, Estoup A (2011) Biological invasions in agricultural settings: 

Insights from evolutionary biology and population genetics. Comptes Rendus Biologies 334, 237-246. 

- Article 10 (Annexe X) : 

Lawson Handley L-J, Estoup A, Evans DM, Thomas CE, Lombaert E, Facon B, Aebi A, Roy HE 

(2011) Ecological genetics of invasive alien species. Biocontrol 56, 409-428. 

 

 

III.1. Invasion mondiale de la coccinelle asiatique H. 

axyridis : bilan et perspectives 
 

III.1.1. Introduction, établissement et prolifération d’H. axyridis : 

principaux résultats 
 

 L’ensemble de ce travail centré sur la coccinelle asiatique H. axyridis nous a permis 

d’explorer chacune des étapes clés d’une invasion biologique. La Figure 14 illustre l’état des 

connaissances et les principales hypothèses quant aux raisons du succès de l’invasion d’H. 

axyridis dans le monde. 

Au cours de cette thèse, nous avons dans un premier temps retracé les routes 

d’invasion de l’espèce dans le monde (Articles 1, 2 et 3, Lombaert et al. 2010; Lombaert et al. 

2011; Brown et al. 2011a). Ce travail s’est révélé indispensable pour poser les bases des 

expérimentations suivantes. En particulier, nous avons mis en évidence l’existence d’une 

population envahissante dans l’est de l’Amérique du Nord qui est à l’origine de presque tous 

les autres foyers envahissants (Europe, Amérique du Sud et Afrique du Sud). Nous avons 

baptisé ce phénomène le scénario d’invasion « tête de pont ». Ce point précis sera discuté en 
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détail dans la deuxième partie de ce chapitre. De plus, ce travail a permis de montrer que 

l’invasion mondiale d’H. axyridis est caractérisée par des événements d’hybridation 

intraspécifique (i) en Amérique du Nord-Est entre deux groupes populationnels natifs et (ii) 

en Europe entre la population tête de pont et une souche de lutte biologique commercialisée 

en Europe pendant des années. 

 

Figure 14 : Bilan graphique 
des principaux résultats 
obtenus au cours de cette 
thèse sur l’invasion mondiale 
d’H. axyridis. Les routes 
d’invasion globales sont 
issues des articles 1, 2 et 3. 
Une flèche correspond à une 
introduction. Chacune des 
deux couleurs de l’aire native 
correspond à un groupe 
populationnel. Les cercles 
rouges correspondent aux 
populations envahissantes. Le 
diamant bleu correspond à la 
souche de lutte biologique 
Européenne (lbEu). 

 

Nous avons donc testé dans un second temps le rôle de l’hybridation, ainsi que 

d’autres facteurs potentiellement importants, i.e. la purge génétique et la plasticité 

phénotypique, sur le succès de l’établissement de l’espèce dans les zones envahies (Articles 4, 

5 et 6, Lombaert et al. 2008; Facon et al. 2011b; Turgeon et al. 2011). Nous avons mis en 

évidence une nette diminution de la dépression de consanguinité dans les populations 
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envahissantes d’H. axyridis en comparaison avec les populations natives, ainsi qu’un rôle 

potentiellement favorable de l’hybridation pour l’invasion en Europe. 

Dans un troisième temps, nous avons montré que des processus évolutifs étaient à 

l’œuvre chez H. axyridis au cours de son expansion spatiale en zone d’introduction, au moins 

en Europe (Articles 7 et 8, Lombaert et al. In prep.; Facon et al. 2011a). Nous avons ainsi mis 

en évidence une très probable homogamie spatiale sur les fronts successifs d’invasion 

conduisant à une augmentation significative des capacités de dispersion des populations les 

plus éloignées du foyer original. Par ailleurs, nous avons montré que la présence sur le terrain 

d’une souche non-volante de lutte biologique toujours commercialisée pouvait, via 

l’hybridation, entraîner de l’hétérosis et de l’augmentation de variance génétique 

potentiellement favorables pour le succès de l’étape de prolifération. 

L’ensemble de ces résultats nous permet de mieux comprendre la dynamique de 

l’invasion de cette espèce et d’entrevoir les raisons de son succès mondial. Toutefois, de 

nombreuses questions restent en suspens, auxquelles il serait intéressant de tenter de répondre 

dans le futur via différentes actions de recherche afin de compléter au mieux le « puzzle de 

l’invasion d’Harmonia axyridis ». 

 

III.1.2. Introduction, établissement et prolifération d’H. axyridis : 

perspectives 
 

 En ce qui concerne les perspectives de recherches sur l’étape d’introduction, il est 

important de noter que seules les grandes lignes des routes d’invasion d’H. axyridis ont été 

retracées pour le moment (Articles 1, 2 et 3, Lombaert et al. 2010; Lombaert et al. 2011; 

Brown et al. 2011a). En effet, nous avons choisi un nombre limité d’échantillons dans les 

zones envahies en nous basant (i) sur l’historique connu (date et lieu de première observation 

de l’espèce) et (ii) sur des résultats de structuration génétique sur un nombre d’échantillons 

plus large (résultats non publiés qui confirment que chaque population étudiée a proliféré en 

s’étendant spatialement sur de grandes superficies). Toutefois, pour ce deuxième point, une 

étude plus précise de la structuration génétique des populations dans chacune des aires 

envahies permettra de mettre en évidence d’éventuelles introductions indépendantes 

supplémentaires. Cette hypothèse est tout à fait réaliste chez H. axyridis dont le transport 

accidentel est documenté et probablement fréquent (Articles 1 et 3, Lombaert et al. 2010; 

Brown et al. 2011a). Des résultats préliminaires semblent d’ailleurs confirmer l’existence de 
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pont du Nord-Est américain (Article 2, Lombaert et al. 2011) pourrait également représenter 

un facteur important dans le succès de l’invasion (Ellstrand & Schierenbeck 2000; Lee 2002; 

Sakai et al. 2001; Wares et al. 2005). Ce dernier point n’a pas encore été abordé via des 

expériences de génétique quantitative sur traits d’histoire de vie en milieu contrôlé, ceci 

malgré la mise en évidence d’effets phénotypiques forts chez H. axyridis lors d’autres 

événements d’hybridation (Articles 6 et 8, Turgeon et al. 2011; Facon et al. 2011a). De 

manière générale d’autres traits que ceux étudiés jusqu’à maintenant (e.g. capacités 

d’apprentissage, détection de partenaires sexuels, résistance aux parasites, adaptation aux 

milieux anthropiques, etc.) mériteraient d’être étudiés dans des analyses comparatives entre 

populations natives et envahissantes. 

 Un autre point important à souligner est que la population du Nord-Ouest américain 

n’a pour l’instant pas été étudiée du point de vue des ses traits d’histoire de vie. Il s’agit 

pourtant d’une introduction indépendante de celle de l’est (Article 1, Lombaert et al. 2010), et 

son étude pourrait apporter d’importantes informations concernant les facteurs-clés du succès 

de l’établissement d’H. axyridis. Il s’agit également d’une population ayant réussi l’invasion. 

Ainsi, a-t-elle également subi une purge génétique ? Si la réponse est oui, cela préciserait le 

rôle instrumental important de la purge chez cette espèce. En revanche, cette population du 

Nord-Ouest américain semble moins performante que la population du Nord-Est américain. 

En effet, elle s’est beaucoup moins étendue (Koch et al. 2006) et elle ne semble pas pour 

l’instant avoir servi de tête de pont d’invasion. Comprendre pourquoi est primordial. Enfin, 

notons qu’une zone de contact entre les deux populations Nord américaine (Est et Ouest) a été 

détectée à l’aide des marqueurs microsatellites autour de l’Utah et du Colorado (résultats non 

publiés). Il serait intéressant d’étudier les conséquences phénotypiques d’un tel événement 

d’hybridation post-introduction et post-expansion. 

 

 Mieux comprendre l’étape d’établissement discutée précédemment permettra très 

probablement de mieux comprendre les raisons du succès de l’étape de prolifération chez H. 

axyridis. Par ailleurs, la mise en évidence d’homogamie spatiale en Europe (Article 7, 

Lombaert et al. In prep.) suggère que des processus évolutifs peuvent avoir lieu extrêmement 

rapidement lors de la phase d’expansion spatiale d’une espèce envahissante. D’autres traits 

ont-ils également évolué sous l’effet du déséquilibre spatial ? On s’attend par exemple à une 

augmentation des taux d’accroissement proche du front (e.g. Phillips 2009). Dans le cas d’H. 

axyridis, on pourrait également avoir une sélection différentielle entre le front et le foyer des 

comportements de cannibalisme qui sont généralement très densité-dépendants (Fox 1975). 
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