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Espices INTRODUITES VERSUS
_ESPECES INVASIVES

Le concept d’invasion biologique n'a réellement
été développé qua partir du milieu du xx¢ siécle,
avec louvrage fondateur d’Elton, The Ecology of
Invasions by Animals and Plants (Elton, 1958),
bien que les bases en aient déja été formulées
un siécle plus tot par Darwin dans LOrigine des
Espéces (1859). Depuis lors, I'impact important
sur les activités humaines et les écosystémes de
multiples organismes (champignons pathogénes,
plantes, vertébrés mais aussi insectes) introduits
en dehors de leur aire naturelle de répartition a
conduit a multiplier les programmes et groupes
de travail internationaux consacrés aux inva-
sions biologiques, tel le groupe spécialisé sur
les espéces invasives de I'Union mondiale pour
la nature (Invasive Species Specialist Group
[ISSG]). Cependant, les débats sont encore
nombreux sur la terminologie a employer
pour définir le statut invasif ou non des diffé-
rents organismes, et en particulier autour du
r6le de 'homme (Occhipinti-Ambrogi et Galil,
2004). Quentend-on tout d’abord par alloch-
tone? L'ISSG (1999) définit comme allochtone
(ou alien, non-native, non-indigenous, exotic en
anglais, pour une liste compléte voir Colautti et
Maclsaac, 2004) «une espéce, une sous-espéce
ou un taxon d’'un niveau taxonomique infé-
rieur qui se trouve a lextérieur de son aire de
répartition naturelle ou de son aire de réparti-

tion potentielle, cest-a-dire hors du domaine
géographique quelle occupe naturellement ou
peut occuper sans intervention humaine». Ces
espéces doivent aussi avoir établi des popula-
tions se reproduisant de maniére durable dans
la nature (Py3ek et al., 2004). Cette définition
repose donc sur le caractére primordial de linter-
vention humaine, qui peut étre directe par intro-
duction intentionnelle, a des fins délevage ou de
lutte biologique par exemple, ou bien indirecte
par introduction accidentelle d’'une espéce (pour
une revue de la typologie des introductions,
voir Hulme et al., 2008). On parlera alors des-
péces introduites. Sont donc exclues les espéces
étendant naturellement leur aire de réparti-
tion, comme la processionnaire du pin avec le
changement climatique (voir chapitre 10), mais
sont inclues les espéces progressant par leurs
propres moyens depuis une région ol elles sont
allochtones, comme la chrysomeéle américaine
du mais, Diabrotica virgifera virgifera (Coleop-
tera, Chrysomelidae) qui sétend en Europe
centrale a partir de son point dentrée en Serbie
(voir chapitre 10). Cette définition est néan-
moins contestée par certains auteurs comme
Williamson (1996), qui prennent en compte tout
organisme «qui parvient, de quelque sorte que
ce soit, quelque part en dehors de son aire de
répartition initiale». Warren (2007) argue aussi
de ce que les concepts de natifs et non-natifs ne
peuvent étre rigoureusement définis car ils sont
relatifs a la fois dans le temps et dans lespace.
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Effectivement, la définition de 'ISSG - alaquelle
nous nous référerons dans la suite du chapitre -
est relativement facile a appliquer pour des
especes originaires d’autres continents et qu1,
a lévidence, ne peuvent étre arrivées par leurs
propres movyens. On parlera alors despéces
exotiques. Elle est, en revanche, plus difficile-
ment applicable aux mouvements intra-conti-
nentaux. Dans un grand nombre de cas, il est en
effet difficile de discerner une éventuelle inter-
vention humaine d'un mouvement spontané
(voire d’une lacune dans la connaissance de aire
de distribution naturelle) pour une espéce par
exemple dorigine méditerranéenne retrouvée
subitement dans une autre région d’Europe. Par
ailleurs, lorigine précise d’un certain nombre
espéces, notamment celles & distribution
cosmopolite comme beaucoup d'insectes des
denrées stockées, reste inconnue. On parlera
alors despéces cryptogéniques (Carlton, 1996).

Une autre question importante porte sur la défi-
nition dela période temporelle a partir delaquelle
on considére quune espéce est allochtone. Cette
définition est le plus souvent arbitraire et fondée
sur ’hypothese que notre connaissance du passé
permet de définir sans ambiguité si une espéce
particuliére est arrivée avec ou sans aide humaine
(Warren, 2007). En réalité, des incertitudes
considérables subsistent pour de nombreuses
espéces en raison de données insuffisantes, voire
contradictoires, et en fonction du taxon consi-
déré. Pysek (2004) classifie les espéces animales
en archéozoaires (archaeozoans en anglais) et
néozaires (neozoans), selon que ces organismes
ont été introduits entre le début de lagriculture
néolithique-et la découverte de TAmérique pouir
les premiers, et apres cette découverte pour les
seconds. Si de nombreux documents ou restes
fossilisés permettent de préciser I'introduction
ancienne de nombreuses plantes et vertébrés,
il ren est pas de méme pour les insectes. Des
fragments trouvés dans des tombes romaines ou
vikings, comme ceux du charangon des céréales
Sitophilus granarius (Coleoptera, Curculionidae)
(Levinson et Levinson, 1994) ou de la puce Pulex
irritans (Siphonaptera, Pulicidae) (Beaucornu et
Launay, 1990) attestent de Iintroduction de ces
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insectes en Europe dans un passé lointain. De
méme, les parasites d'animaux exotiques domes-
tiqués dans IAntiquité, comme la puce du chat
Ctenocephalides felis (Siphonaptera, Pulicidae),
sont probablement des exotiques arrivés avec
leur hote. Mais ces exemples restent trés limités
et seulement quelques espéces, pour la plupart
vivant dans des licux domestiques, peuvent
étre rangées avec certitude dans la catégorie
des archéozoaires, comme la blatte germanique
(Blattella germanica [Blattodea, Blattellidae]), la
vrillette du pain (Stegobium paniceum [Coleop-
tera, Anobiidae]), la punaise des lits (Cimex lectu-
larias [Hemiptera, Cimicidae]), le forficule nain
(Labia minor [Dermaptera, Spongiphoridae]),
le poisson dargent (Lepisma saccharina [Zygen-
toma, Lepismatidae]), le grillon domestique
(Acheta domestica [Orthoptera, Gryllidae]), ou
encore le ténébrion de la farine ( Tenebrio molitor
[Coleoptera, Tenebrionidae]) (Roques et al,
2009). Nous ne considérerons donc dans la suite
de ce texte que les néozoaires.

Quels sont les critéres permettant de qualifier une
espece d’invasive? De nombreux auteurs consi-
dérent une espéce invasive comme un «taxon
allochtone établi, qui. produit une progéniture
souvent en trés grand nombre et a le potentiel
de sétendre exponentiellement sur de grandes
surfaces, et donc de rapidement étendre son aire
de distribution » (Daisie, 2009; PySek et al., 2004;
Richardson et al., 2000). Cette caractéristique est
généralement associée avec le fait de causer des
dégats significatifs 4 la biodiversité, au fonctionne-
ment des écosystémes et/ou aux systemes écono-
miques mis en place par 'homme. Cependant,
pour I'UICN (2000, 2002), le qualificatif d’«inva-
sive» doit étre réservé aux espéces «allochtones
qui, sétant établies dans des écosystémes ou habi-
tats naturels ou semi-naturels, y sont un agent de
perturbation et nuisent a la diversité biologique
autochtone». Une telle conception semble-peu
opérationnelle pour certains groupes, en particu-
lier les insectes : la majorité des- nuisances dont
ils sont la cause apparaissent dordre strictement
économique dans les milieux créés par '’homme
pour la production (champs cultivés et plan-
tations forestiéres), ou encore dordre sanitaire



envers 'homme et les animaux domestiques (Vila
et al,, 2009). Et Jes études nont encore fourni que
relativement peu de mesures sérieuses de leurs
impacts écologiques (pour une revue, voir Kenis
et al., 2009).

FACTEURS D’UNE INVASION « REUSSIE »

Au début des années 1980, un programme
international de recherche relatif 4 Iécologie
des invasions biologiques a été lancé (SCOPE)
(Drake et al., 1989), dont le premier objectif était
d’identifier les facteurs qui déterminent le succés
invasif de certaines espéces afin de mieux prédire
et controler leur prolifération (voir Simberloff,
1989). Vingt ans plus tard, cette thématique
de recherche reste dactualité en raison de la
complexité des interactions écologiques mises
en jeu entre les espéces et leur environnement,
le plus souvent fortement influencées par des
facteurs dorigine anthropique difficiles a quanti-
fier (Lockwood et al., 2007).

Létude comparée de lhistoire des invasions
biologiques a permis de distinguer trois étapes
majeures dans leur dynamique : lintroduction
d'une ou plusieurs population(s) allochtone(s)
(définies aussi comme un ensemble de propa-
gules) dans une nouvelle aire, [établissement
de populations viables, leur prolifération et leur
intégration dans l'aire d’introduction avec déven-
tuels impacts (Lockwood et al., 2007; Novak,
2007; Levine, 2008; Sakai et al., 2001; Shea et
Chesson, 2002; Williamson, 1996). Chacune
de ces étapes peut elle-méme étre subdivisée.
A chacune delles, le processus d'invasion peut
étre interrompu. En effet, la plupart des propa-
gules introduites dans un nouvel environnement
disparaissent sans avoir réussi a sétablir ou a
proliférer (Lockwood et al., 2007; Williamson,
1996). Williamson et Fitter (1996) ont proposé
la régle des dixiémes (the tens rule) comme un
outil de prédiction du succés invasif des especes :
environ 10% (entre 5% et 20%) de toutes les
especes d’'un pool régional auraient le potentiel
détre introduites dans un nouvel environnement,
10% des espéces introduites survivraient dans ce
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nouvel environnement et 10% des espeéces qui
survivent y proliféreraient (fig. 2-1).

Adulte du papillon du palmier, Paysandisia archon
(©]. Drescher/Inra).

Si cette regle peut parfois sappliquer aux plantes,
elle est plutot lexception dans le régne animal, et
en particulier chez les insectes (Lockwood ef al.,
2007; Williamson, 1996). Dans le contexte des
insectes introduits en lutte biologique, contexte
assez particulier car le but est de les choisir de
facon a ce qu'ils s'intégrent, Williamson (1996)
avance des pourcentages de succeés détablis-
sement de 19% a 42% et d’intégration avec
efficacité des insectes établis de 30 % a 43 %.

En dépit de ses limites, [étude de Williamson
(1996) a le mérite de proposer un cadre concep-
tuel général qui stipule que la probabilité de
succés d’une espéce invasive est déterminée par
trois facteurs principaux : la pression coloni-
satrice de lespéce (fréquence et taille de I'ino-
culum), la capacité des premiers migrants a
survivre dans leur nouvel environnement et le
potentiel des premieéres populations invasives a
croitre et a se propager (Lockwood et al,, 2005;
Sakai et al., 2001; Theoharides et Dukes, 2007).
Comprendre le processus d’invasion biologique
passe donc par la compréhension des méca-
nismes démographiques, écologiques et évolu-
tifs qui limitent ou facilitent le franchissement
avec succés des barriéres inhérentes a chacune
des trois étapes. Lobjectif de cette partie est de
présenter, de fagon non exhaustive, les princi-
paux facteurs qui influencent la probabilité de
succes des insectes pour chacune des trois étapes
(introduction, établissement, expansion) du
processus invasif.
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Figure 2.1 - Processus d’invasion biologique : étapes et événements majeurs.

Phase d’introduction

Cette étape correspond essentiellement au
franchissement de la barriere  géographique
qui limitait la dispersion entre aire dorigine et
aire d’introduction. Lintroduction est certai-
nement létape la plus liée a lactivité humaihe,
surtout dans le cadre des dispersions a longue
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distance de petits organismes tels que les insectes
(Lockwood et al., 2005; Sakai et al., 2001). Cette
étape implique trois événements : le prélévement
d’individus dans leur aire dorigine, leur transport
(actif ou passif facilité par leau, lair, les activités
humaines dont le commerce, l'agriculture, etc.) et
leur propagation dans le nouvel environnement
(Lockwood et al., 2005).



Jerde et Lewis (2007) proposent un cadre théo-
rique, basé sur un modele probabiliste hiérar-
chique, afin de prédire le succés des espéces
invasives lors de la phase d’introduction. Leur
étude met en évidence l'importance de deux
facteurs principaux : la pression de propagules
(propagule pressure) et la probabilité de survie
des individus, parameétres qui sont cependant
souvent difficiles a quantifier. En ce qui concerne
la pression de propagules, les insectes sont parmi
les groupes ayant les plus grandes capacités de
colonisation (Gorman, 1979). De nombreuses
espéces dArthropodes, appelées espéces vaga-
bondes (tramp species), sont associées aux acti-
vités humaines et transportées vers de nouveaux
environnements, en particulier lors de flux de
voyageurs (Liebhold et al,, 2006) et déchanges
commerciaux (Levine et D’Antonio, 2003 ; Smith
et al., 2007). Ces insectes voyagent le plus souvent
incognito a l'intérieur de fruits (la mouche des
fruits Ceratitis spp. [ Diptera, Tephritidae] (Mala-
crida et al, 2007), de tubercules (teignes de
la pomme de terre Tecia solanivora [Lepidop-
tera, Gelechiidae] (Puillandre et al, 2008) ou
de certaines parties des plantes (charancon du
palmier Rhynchophorus ferrugineus [Coleop-
tera, Curculionidae] (Faleiro, 2006), ce qui les
rend difficiles a détecter lors des controles sani-
taires. Lawton et Brown (1986) ont montré que
la probabilité d’introduction puis détablissement
des insectes était inversement corrélée a leur
taille. Dans certains cas, des insectes sont volon-
tairement introduits dans de nouveaux environ-
nements, comme ce fut le cas des Hyménoptéres
parasitoides utilisés comme agents de controle
biologique & Hawai (Follett et al., 2000).

Peu d'individus de laire dorigine sont prélevés
(et leur survie est souvent faible pendant le
transport, ce qui explique que les populations
introduites soient de faibles effectifs [Novak,
2007]. Le cas le plus courant est représenté par
quelques individus d'une espéce phytophage,
telle Bemisia tabaci [Hemiptera, Aleyrodidae],
présents sur des plants contaminés et trans-
portés depuis une pépiniére jusque chez des
particuliers). La probabilité de survie des indi-
vidus colonisateurs dépend principalement des
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conditions de transport, des changements abio-
tiques et biotiques entre la région dorigine et la
région colonisée et dans certains cas du nombre
d’individus transportés (Carlton, 1996; Simber-
loff, 1989). La encore, les insectes possédent un
arsenal de stratégies (stratégie de type r, pupa-
tion, diapause, création de microclimat, régime
trophique généraliste) qui leur permettent d’af-
fronter des conditions défavorables (Chen et al.,
2006; Dangles et al., 2008; Sakai et al., 2001;
Simberloff, 1989 ; Ward et Master, 2007).

Phase d'établissement

Cette étape comprend létablissement (sensu
stricto) et la naturalisation des migrants. I2ta-
blissement correspond au franchissement
d’une barriére écologique, cest-a-dire celle de
lenvironnement local (conditions abiotiques
et biotiques telles que des compétiteurs, préda-
teurs, parasites et/ou mutualistes) dans lequel
les individus introduits doivent survivre (Sakai
et al., 2001; Shea et Chesson, 2002). Pour établir
des populations viables, la survie des individus
introduits nest pas suffisante, encore faut-il qu’ils
soient capables de se reproduire naturellement et
de se maintenir durablement. La barriére de la
reproduction est franchie pendant la période de
naturalisation (Richardson et al., 2000).

Risques d’extinction des populations
de petite taille

Leffectif généralement réduit des populations
fondatrices d’insectes invasifs soumet celles-ci a
de forts risques dextinction. Comme lillustrent
les programmes de contréle biologique, la proba-
bilité détablissement des populations d’insectes
est dautant plus forte que le nombre d’individus
introduits est élevé (Fagan et al., 2002; Hopper
et Roush, 1993). Deux mécanismes principaux
expliquent lextinction des populations a effec-
tifs réduits : la stochasticité environnementale et
démographique qui peut conduire a des phéno-
ménes dextinction du fait de simples variations
aléatoires; leffet « Allee» qui décrit un scénario
dans lequel des populations a faible effectif sont
affectées par une relation positive entre le taux dac-
croissement et la densité (Courchamp et al., 1999).
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Etant donné la palette de traits de vie existant
chez les insectes, notamment en termes de mode
de reproduction, dexploitation des ressources
ou encore de dispersion, le role de leffet « Allee»
dans J¢tablissement des populations invasives est
extrémement variable (Liebhold et Tobin, 2008).
En ce qui concerne les stratégies de reproduction,
les populations fondatrices despéces a reproduc-
tion sexuée sont généralement plus susceptibles
de séteindre du fait deffet « Allee» que les popu-
lations despéces ayant une reproduction asexuée
et qui nont pas la nécessité de trouver un parte-
naire (exemple du puceron du soja Aphis glycines
[Hemiptera, Aphididae] en Amérique du Nord)
(Venette et Ragsdale, 2004). Pour ce qui est des
stratégies d’alimentation, le comportement agré-
gatif de certaines espéces invasives, notamment
a Létat larvaire, peut augmenter leur capacité &
surpasser les défenses de la plante hote, et réduire
ainsi les risques liés a leffet « Allee» (Clarck et
Faeth, 1997; Raffa et Berryman, 1983). Enfin,
la propension de certaines espéces d’insectes
invasives a se disperser peut également intensi-
fier leffet « Allee», car celui-ci réduit fortement
le ratio entre «taux d'immigration» et «taux
démigration », conduisant ainsi a lextinction de
populations spatialement isolées. Ce phénomeéne
conduit & un paradoxe : alors que la dispersion
est nécessaire a lexpansion d’une espéce inva-
sive, elle peut aussi desservir son établissement
(Liebhold et Tobin, 2008).

Si la dynamique des populations de petite taille
représente un processus clé pour la compréhen-
sion du succés invasif, cette thématique a été rela-
tivement peu étudiée chez les insectes. Comme
proposé par Simberloft (1989) puis par Moller
(1996) dans le cas spécifique des insectes sociaux
invasifs, les analyses de viabilité des populations
développées par les biologistes de la conservation
représentent des outils intéressants pour déter-
miner la taille minimale d’'une population viable
d’insectes invasifs (Morris et Doak, 2002).

Importance de I'aspect évolutif

La diversité génétique des populations fonda-
trices est un autre facteur important pour
prédire le succes invasif des espéces (Lee, 2002),
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mais qui a été relativement peu étudié chez les
insectes (Liebhold et Tobin, 2008). La relation
entre diversité génétique et succes invasif nest
pas implicite : plusieurs études ont montré que
certaines espéces invasives réussissent leur inva-
sion aprés avoir subi un goulot détranglement
génétique drastique lors de la phase d’intro-
duction (Puillandre et al., 2008). Dautres décri-
vent une diversité génétique identique élevée
des populations invasives dans laire introduite
(Chen et al, 2006; Malacrida -et al., 2007),
particuli¢rement dans le cas d’introductions
multiples (voir Dlugosch et Parker, 2008, pour
une discussion détaillée). Au niveau génétique,
on peut penser que l'accumulation de muta-
tions déléteres en particulier est accrue dans les
populations a faible effectif. Leffet de fondation
et la dérive génétique qui sensuit augmentent la
probabilité de fixation de ces mutations (Lynch
et al., 1995). A faible densité, la probabilité de
reproduction entre individus apparentés et les
conséquences des mutations délétéres récessives
sont augmentées (dépression de consanguinité).
Si la population ne séteint pas sous leffet du
fardeau génétique associé a laccumulation des
mutations délétéres, une phase dite de «purge»
permet de les éliminer. La dérive génétique (au
cours des générations successives) accroit la
perte de variabilité génétique inhérente a-leffet
de fondation, cest-a-dire entre la population
introduite versus la population dorigine (effet
fondation). Ces phénoménes illustrés chez de
nombreux organismes parmi lesquels divers
ordres d'insectes (Stone et Sunnucks, 1993;
Williamson, 1996) peuvent fortement limiter
les capacités détablissement et d'adaptation des
populations allochtones dans leur nouvel envi-
ronnement. Méme si létablissement réussit,
il peut étre trés long avant détre détecté : une
période de latence est souvent nécessaire entre
Iintroduction et la prolifération détectable
(notion de seuil de détection selon Sakai et al.,
2001). Cette période de latence dans létablis-
sement des populations exotiques peut refléter
certains processus démographiques (croissance
dela population, seuil de détection, effet « Allee »)
et génétiques (« purge » génétique, augmentation



d’hétérozygotie génétique), mais aussi évolutifs.
Il peut ainsi correspondre au temps nécessaire
a lacquisition de caractéres mieux adaptés a la
nouvelle niche écologique 4 occuper (Sakai et al.,
2001). Des adaptations morphologiques et/ou
physiologiques peuvent se produire en réponse
a de fortes pressions de sélection telles que
celles dues aux interactions avec de nouveaux
parasites, herbivores ou maladies (Lockwood
et al., 2007). évolution de caractéres adaptés au
nouvel environnement (et de ce fait au succes de
Iétablissement et de la naturalisation) peut aussi
impliquer T'hybridation des espéces locales et
l'introgression de génes a forte valeur sélective.
Ce phénoméne d’hybridation, bien documenté
chez de nombreuses plantes et animaux dont des
oiseaux, des poissons et quelques mammiféres
(Costedoat et al., 2007; Ellstrand et Schieren-
beck, 2000; Lockwood et al., 2007 ; Williamson,
1996), a cependant rarement été décrit chez les
insectes (Kenis et al., 2009; Suarez et Tsutsui,
2008; Whitfield et al., 2006).

La diversité génétique est susceptible d'in-
fluencer non seulement la probabilité de survie
des populations fondatrices, mais également la
capacité d’adaptation des populations colonisa-
trices. En effét, les mécanismes de régulation des
populations, tels que la prédation ou la compéti-
tion, imposent de fortes pressions sélectives sur
les traits de vie des espéces invasives (Benkman
et al., 2008; Kinnison et al., 2008), et plusieurs
études ont souligné la nécessité de replacer la
compréhension des mécanismes d’invasion
dans un contexte évolutif en intégrant notam-
ment la plasticité des populations d’insectes
(cf. le cas du changement de voltinisme chez
[écaille fileuse Hyphantria cunea [Lepidop-
tera, Arctiidae] au Japon [Yamanaka et al.,
2008]). Dans ce contexte, les insectes sociaux,
notamment les Hyménoptéres, ont démontré
de formidables capacités d’adaptation lors de
linvasion de nouveaux habitats (Schneider
et al., 2004). Lun des principaux avantages des
insectes sociaux par rapport aux autres insectes
résiderait dans le fait qu'ils peuvent répondre
et sadapter aux nouvelles conditions de leur
environnement 4 la fois au niveau individuel
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et au niveau de la colonie (Giraud et al., 2002;
Moller, 1996). La coopération des différents
membres de la colonie dans la recherche de
nourriture, la défense contre les prédateurs et
les compétiteurs, la reproduction, la dispersion
et la lutte contre les stress abiotiques permet
de diminuer les probabilités dextinction de la
colonie, particuliérement dans les premiéres
phases de colonisation. Une autre caractéris-
tique importante de ces insectes est lextraor-
dinaire flexibilité générée par la socialité, aussi
bien en termes de polymorphisme, de démo-
graphie ou encore d’apprentissage. Par exemple,
le succés invasif de la fourmi Argentine (Line-
pithema humile [Hymenoptera, Formicidae]) en
Amérique du Nord est en partie lié a une perte
de l'agression intra-spécifique et a un abandon
du comportement de défense du territoire
chez les populations invasives (Holway et al.,
1998). Ce processus engendre un accroissement
de Tactivité de recherche de nourriture, de la
taille du couvain et des populations douvriéres
(Thomas et al., 2005).

Interactions avec
les communautés autochtones

Deux concepts principaux ont été proposés afin
dexpliquer les mécanismes écologiques menant
a la réussite de Iétablissement (et également de
lexpansion) d’une espéce invasive : premiére-
ment celui de la diminution de la pression anta-
goniste (enemy release hypothesis, selon Keane
et Crawley [2002]) et ses nombreuses variantes
dapreés Colautti et al. (2004), et deuxiémement,
celui de lopportunité de niche (niche opportu-
nity [Shea et Chesson, 2002]).

La premiére hypothése stipule que le succes
des espéces invasives est li¢ a la diminution des
prédateurs naturels dans la zone géographique
colonisée. Chez les insectes invasifs, plusieurs
études ont documenté une réduction du nombre
d’antagonistes  (principalement de parasi-
toides) dans les zones d’introduction (Cornell
et Hawkins, 1993; Schonrogge et al., 1995) ou
lors de leur expansion (Menéndez et al., 2008;
Schonrogge et al., 1998).
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La seconde hypothése propose que lespéce inva-
sive colonise une niche écologique vide (par
exemple une nouvelle plante hote) ou bien quelle
sattribue la niche despéces proches avec qui elle
entre en compétition. De nombreux exemples
montrent que lespéce invasive simpose alors,
mais l'inverse arrive aussi parfois (Paini et al,
2008). Les mécanismes impliqués dans les inter-
actions espéces autochtones versus invasives sont
généralement complexes, intervenant a plusieurs
niveaux : démographique, génétique, physiolo-
gique ou comportemental, parfois indirects a
travers la plante hote (Brockerhoff et al., 2006 b;
Liebhold et Tobin, 2008; Simberloff, 1989). Lun
des exemples les mieux documentés a ce sujet
est celui des abeilles africaines Apis mellifera
scutellata (Hymenoptera, Apidae) qui ont colo-
nisé la quasi-totalité du continent américain lors
des cinquante derniéres années et remplacé en
grande partie les abeilles européennes dans leur
aire de distribution. Le succes invasif des abeilles
africaines est 1i¢ a la fois a leur croissance démo-
graphique élevée, a la production de nombreux
bourdons aux capacités reproductrices élevées
(en termes physiologique et comportemental), au
faible succés reproducteur des abeilles hybrides,
ou encore a leur comportement d’usurpation de
nids (Schneider et al., 2004). Si les mécanismes
de compétition entre espéces invasives et autoch-
tones sont les mieux documentés, certaines
études récentes ont démontré I'importance de
considérer également des interactions de facilita-
tion interspécifiques pour prédire le succeés invasif
de certaines espéces. Grover et al. (2007) ont
par exemple expérimentalement démontré que
lefficacité de fourragement des fourmis Argen-
tines (L. humile) augmentait de fagon linéaire
avec laugmentation des densités de pucerons
(Aphis fabae solanella [Hemiptera, Aphididae])
sur Solanum nigrum (Solanaceae). Dans le futur,
létude des mécanismes de compétition et facili-
tation inter-spécifiques devra étre étendue aux
interactions entre espéces invasives (introduites
dans un méme environnement), un phénomeéne
reporté de fagon croissante dans la littérature,
notamment chez les insectes (Dangles et al,
2008; Duyck et al., 2006; Preisser et al., 2008).
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Phase d’expansion

Cette étape est caractérisée non seulement par
une explosion démographique des popula-
tions naturalisées, mais aussi par une expansion
géographique. Dans un premier temps, l'invasion
touche souvent des habitats anthropisés (milieux
agricoles, limites de zones urbaines, etc.) puis
sétend aux habitats naturels (Williamson, 1996).
La prolifération nécessite que la population natu-
ralisée soit capable de se disperser, de sétablir
dans des milieux souvent hétérogénes et diffé-
rents du milieu d’introduction, et d’atteindre une
sorte déquilibre (Levine, 2008; Lockwood et al.,
2007; Williamson, 1996). Pour ce faire, il y a
nécessité de survivre a toutes les barriéres écolo-
giques et génétiques avec a chaque événement de
fondation d’une nouvelle population un possible
temps de latence (Lockwood et al., 2007).

Nid de la chenille processionnaire du pin, Thaumeto-
poea pityocampa (© C. Robinet/Inra).

Une expansion stratifiée

Les possibilités de dispersion, surtout a longue
distance, des populations et especes vont direc-
tement influencer les vitesses dexpansion démo-



graphique et géographique (Suarez et al., 2001).
Chez les insectes, les expansions spatiales ne se
produisent pas selon un modele simple de diffu-
sion spatiale de proche en proche, mais plutot
selon un modele associant diffusion simple
(locale) et événements de dispersion a longue
distance souvent facilitée par les éléments natu-
rels.et/ou les activités anthropiques. Les capa-
cités intrinséques de dispersion des espéces
d’insectes sont rarement suffisantes pour en
faire des espéces invasives. Chomme a toujours
joué un role majeur dans la dispersion par saut
et alongue distance des espéces. Lexpansion des
insectes invasifs est ainsi dite stratifiée (Lieb-
hold et Tobin, 2008). Par exemple, lexpansion
du bombyx disparate (Lymantria dispar [Lepi-
doptera, Lymantriidae]) en Amérique du Nord
est caractérisée par une dispersion par voie
anémochorique des premiers stades larvaires
a courte distance et par une dispersion viazdes
transports humains accidentels sur de longues

distances (Liebhold et al., 1992). L’éxpansion des

populations invasives peut donc étre représentée
comme une suite de processus d’introductions
et détablissements dont le succés dépend des
facteurs identifiés dans les parties précédentes
{par exemple effet «Allee», variations clima-
tiques). Par exemple, Johnson et al. (2006)
ont montré que la dynamique dexpansion du
bombyx disparate, L. dispar, en Amérique du
Nord est entrecoupée de périodes de stase du fait
de forts effets « Allee» qui touchent les popula-
tions 4 faibles effectifs au niveau des fronts d’in-
vasion. En raison de I'imprévisibilité spatiale et
temporelle des événements de transport a longue
distance qui créent ces populations de front, la
prédiction de I'importance de ces effets, et par
conséquent du succés dexpansion des insectes
invasifs, est difficile (Tobin et al.,, 2007). Dans
le cas de la mineuse du marronnier (Cameraria
ohridella [Lepidoptera, Gracillariidae]), Gilbert
et al. (2004) ont montré que la fréquence des
événements de dispersion a longue distance en
Allemagne était plus élevée dans les zones  forte
densité de population humaine ou les probabi-
lités de transports accidentels sont les plus fortes.
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Lexpansion géographique des populations ou
espéces naturalisées peut également étre liée a
la sélection au fil du temps de leurs formes les
plus dispersives (morphologie des ailes, comme
chez le criquet Metrioptera roeselii [Orthoptera,
Tettigoniidae] et le papillon Hesperia comma

[Lepidoptera, Hesperiidae) [Thomas et al., 2001]).

Lespéce ou ses populations envahissantes doit
présenter une plasticité phénotypique et/ou des
capacités dadaptation aux conditions locales
suffisantes pour saccroitre et étendre son aire
de répartition. Chez un insecte phytophage tel
que Taleurode Bemisia tabaci, les biotypes inva-
sifs sont aussi ceux ayant le meilleur potentiel
biotique, la capacité de se nourrir sur le plus
grahd nombre de plantes hotes et de développer
rapidement une résistance aux insecticides (voir
chapitre 3 pour plus de détails).

Résistance biotique des écosystémes

Le succés dexpansion (et dans certains cas
détablissement) des espéces invasives dépend
en partie de la résistance biotique et abiotique
que peuvent générer les écosystémes naturels.
Le concept d’«ecosystem invasibility» (qui a été
particuliérement développé chez les . plantes
invasives) étudie les caractéristiques biotiques
et abiotiques des écosystémes qui favorisent ou
défavorisent la capacité de colonisation d’une
espéce invasive (Lonsdale, 1999). Chez les
insectes, les facteurs abiotiques, comme 'humi-
dité du sol pour la fourmi argentine L. humile
(Menke et Holway, 2006) ou la température
pour la teigne de la pomme de terre T. solani-
vora (Dangles et al., 2008), ont une importance
majeure dans le contrdle du succés de Iexpansion
des espéces introduites. La résistance biotique
des écosystémes est quant a elle principale-
ment fonction de la diversité et de 'abondance
de compétiteurs et antagonistes présents dans
les environnements envahis et de leur capa-
cité a sadapter a une nouvelle espéce dans leur
spectre de compétiteurs, proies ou hétes. Il a
par exemple été montré que les communautés
de plantes présentant une grande diversité (par
exemple les foréts mixtes) étaient moins suscep-
tibles aux insectes ravageurs invasifs que des
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communautés mono-spécifiques ou faiblement
diversifiées (voir Brockerhoff ef al. [2006 b] pour
une discussion). Enfin, I'induction de défenses
chez les plantes hotes natives peut également étre
un frein a la propagation (Agrawal et al., 2006).

Plusieurs travaux théoriques stipulent que lex-
pansion des espéces invasives peut également
étre influencée par la structure du paysage, et
en particulier par la fragmentation des écosys-
témes, mais les données empiriques sont limitées
(Neubert et al., 2000; With, 2002). Aketarawong
et al. (2007) ont montré que lexpansion de la
mouche des fruits Bactrocera dorsalis (Diptera,
Tephritidae) en Asie pouvait étre ralentie par la
fragmentation des habitats qui conduit a l'isole-
ment génétique de certaines populations. Dans le
cas des insectes ravageurs invasifs, il est probable
que la présence de monocultures favorise leur
expansion en accélérant leur dynamique popu-
lationnelle, mais des études supplémentaires sont
nécessaires pour confirmer la validité de cette
hypothése (Wilby et Thomas, 2002).

Conclusions

Les nombreux cas d’invasions documentés dans
la littérature indiquent que les espéces invasives
et les systtmes envahis interagissent le plus
souvent de facon aléatoire, rendant la prédic-
tion du succés invasif extrémement complexe
et dépendant de notre capacité a intégrer le
réle majeur joué par la variabilité des facteurs
environnementaux dans nos études. A ce jour,
notre compréhension conceptuelle des méca-
nismes d’invasion est principalement fondée sur
des exemples despéces invasives présentant des
taux de colonisation rapides, de fortes densités
populationnelles dans la phase initiale de colo-
nisation, ou encore des impacts écologiques ou
économiques majeurs. Dans ce contexte, il est
possible que notre vision du succes invasif des
insectes sociaux tels que les abeilles, les guépes
ou les fourmis par rapport aux autres insectes
soit en partie liée au fait que ces espéces princi-
palement diurnes, facilement observables et aux
piqtres redoutées ont fait objet d’'une attention
particuliére de la part de la communauté scien-
tifique (Moller, 1996). En dépit de leur difficulté
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‘étude, les invasions ratées (par exemple celle du
bostryche typographe Ips typographus [Coleop-
tera, Curculionidae] en Amérique du Nord;
Schlyter et Anderbrant, 1989), ou bien cryp-
tiques (Drosophilidae en forét amazonienne;
Martins, 2002) devraient toutefois recevoir-une
attention croissante sur le long terme afin de
prédire au mieux I'issue des événements invasifs
(les programmes de contréle biologique peuvent
dans ce contexte savérer intéressants, voir
Grevstad, 1999; Simberloff, 1989). De .méme,
les effets écologiques des espéces invasives ont
le plus souvent été étudiés dans les écosystémes
tempérés, qui présentent des contraintes abio-
tiques annuellement contrastées et o1 le nombre
despéces résidentes est relativement faible.
Létude du succés invasif de nouvelles espéces
d’insectes introduites dans la zone intertropi-
cale représente un défi majeur de la prochaine
décennie, en particulier dans un contexte. de
changements climatiques (Walther et al., 2009;
Ward et Master, 2007).

AMPLEURS ET ACCELERATION
DU PHENOMENE INVASIF
A L’ECHELLE MONDIALE

Les invasions biologiques constituent sensu lato
un phénoméne en extension constante a [échelle
mondiale. Les causes en sont multiples et ont
été abondamment présentées et discutées (voir
notamment Kiritani et Yamamura, 2003, et FAQ,
2008), mais deux dentre elles jouent un role
essentiel sur les trois phases de I'invasion.

Lintensification des échanges commerciaux
et des déplacements humains (migrations,
tourisme) joue un role majeur dans l'introduc-
tion croissante despéces allochtones.

En paralléle, le réchauffement climatique en
cours induit des conditions de plus en plus favo-
rables a [établissement et a la prolifération de.ces
espéces introduites. Ce réchauffement climatique
permet aussi lexpansion naturelle des espéces &
fort pouvoir de dispersion.

Les exemples sont multiples, aussi bien dans
les zones tempérées que dans les zones tropi-



cales. A Iéchelle planétaire, on sattend donc a

observer de plus en plus d’étalemerllts, voire de

glissements daires de répartition e;ntrainant la
colonisation de nouvelles régions. Lattention
des communautés politiques et scientifiques des
pays les plus développés sexerce particuliere-
ment sur les extensions du sud vers le nord. En
revanche, les extensions transversales, notam-
ment dans la zone intertropicale, sont beau-
coup moins étudiées alors quelles peuvent avoir
de graves conséquences pour l'agriculture et la
santé humaine dans certains pays parmi les plus
pauvres (voir notamment Ward et Master, 2007).
Des exemples récents montrent clairement
limportance des ravageurs invasifs d'une zone
tropicale 4 une autre. On en présentera ici deux
traitant de la santé des plantes : les mouches des
fruits du genre Bactrocera (Diptera, Tephritidae)
introduites en Amérique du Sud, dans les Masca-
reignes (océan Indien) et en Afrique subsa-
harienne en provenance d’Asie du Sud-Est; le
«Greening» des agrumes ou « Huanglongbing »
(Yellow dragon disease).

En Afrique, par exemple, les espéces de mouches
des fruits du genre Bactrocera sont des insectes a
haut potentiel biotique par rapport-aux espéces
natives du genre Ceratitis, ce qui leur permet
non seulement de S’installer dans un nouvel
habitat, mais aussi et surtout de coloniser rapi-
dement et entiérement le nouvel habitat. Ce
haut potentiel biotique est caractérisé par une
longévité de 5-7 mois pour les especes exotiques
versus 2-4 mois pour les natives, une fécondité
de 400-700 ceufs versus 200-400 ceufs pour les
natives, et par une gamme de plantes hotes 5 a
8 fois plus importantes pour les exotiques versus
natives. De plus, leur comportement est plus
adapté a la colonisation de nouveaux espaces, car
les espéces du genre Bactrocera ont des aptitudes
au vol que nont pas les espéces du genre Cera-
titis. Donc leurs caractéristiques tant écologiques
que comportementales leur donnent un avantage
comparatif indéniable.

Sur le continent africain, les introductions les
plus récentes sont celles de B. zonata (peach fruit
fly) en Egypte a partir de 1996, B. cucurbitae
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(melon fly) au Mali et en Afrique de I'Ouest a
partir de 1999 (Vayssiéres et al., 2004; Vays-
siéres et al., 2007), B. invadens au Bénin et en
Afrique de I'Ouest a partir de 2004 (Vayssiéres
et al., 2005; Vayssieres et al., 2008) et B. lati-
frons (solanum fruit fly) en Tanzanie a partir
de 2006 (Mwatawala et al., 2007). Des actions
coordonnées de lutte a travers des projets régio-
naux sont en cours afin dessayer de mettre ces
ravageurs en dessous d’un seuil économique de
nuisibilité. La problématique « espéces invasives
de téphritides » demande des efforts accrus avec
la mise en ceuvre d’actions multiples de lutte
intégrée (IPM-package) durant de nombreuses
années consécutives suivies d'une surveillance
rigoureuse et constante. La lutte biologique
classique avec des micro-hyménoptéres est
une composante trés intéressante dans le cas
des espéces invasives de mouches des fruits.
La lutte biologique avec les fourmis tisserandes
{(Oecophylla longinoda) offre des potentialités
nouvelles en Afrique de I'Ouest (Van Mele et
Vayssiéres, 2007; Van Mele et al., 2007; Vays-
sieres et al., 2007). '

Quant au «Huanglongbing (HLB)», cest sans
conteste la maladie des agrumes la plus dévas-
tatrice au monde, et la plus menagante par
son extension (Bové, 2006; Gottwald et al.,
1989; Gottwald et al., 2007; Halbert et Manju-
nath, 2003). Il sagit d'une maladie a bactéries
intraphloémiques transmise par deux psylles
(Hemiptera, Psyllidae), Diaphorina citri (Asian
Citrus Psyllid) et Trioza erytreae (African Citrus
Psyllid).

La premiére espéce de psylle, mentionnée pour
la premiére fois en Chine en 1919, sest progres-
sivement étendue dans toute 'Asie du Sud-Est, a
Madagascar, a Maurice et a la Réunion. Elle a été
détectée également en Arabie saoudite en 1974
(Wooler et al., 1974). Non signalée en Afrique,
elle a été détectée pour la premiére fois au Brésil
en 1942 (Lima, 1942), elle sest étendue durant
la derniére décennie en Amérique centrale avec
un cas douteux au Honduras relevé lors d’'un
contrdle sanitaire a la frontiére francaise en
1989 (Burckhart et Martinez, 1989). Dautres
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détections plus récentes ont montré sa présence
dans de nombreux pays mésoaméricains ou
proches (Venezuela, Belize, Mexique) dans les
Caraibes (Guadeloupe en 1998; République
dominicaine, Puerto Rico et Cuba en 2001 et iles
Caiman en 2004) et dans le sud des Ftats-Unis
(Floride en 1998; Texas en 2001 et Louisiane en
2008) (sur cette extension voir : Etienne et al.,
1998; Gottwald et al.,, 2007; Grafton-Cardwell
et al., 2005; Halbert et Manjunath, 2003; USDA,
2008). En Floride, la distribution de 'arbuste dor-
nement Murraya paniculata (Rutaceae) (Oranger
jasmin) par les jardineries a été I'une des causes
formellement identifiée de la dispersion de
D. citri, puis du « Huanglongbing ».

Trioza erytreae est localisé en Afrique et au
Moyen-Orient, au sud d’une ligne allant du
Cameroun a I'Arabie saoudite. Il est également
présent a Madagascar, a la Réunion et a Iile
Maurice (OEPP/EPPO, 1998). Cette distribu-
tion est basée sur un article assez ancien (van
den Berg, 1990). Depuis, T. erytreae a été signalé
sur I'ille de Madére en 1994 (Fernandes et Fran-
quinho Aguiar, 2001) et en 2002 dans les iles
Canaries (OEPP/EPPO, 2005).

CONSEQUENCES ECONOMIQUES

Les invasions biologiques, notamment celles
impliquant les vecteurs de maladies animales ou
humaines, ou les ravageurs des cultures, peuvent
mettre gravement en danger les communautés
humaines, notamment les plus fragiles, que
ce soit par les maladies ou par la réduction
voire la destruction des ressources alimentaires
(FAQ, 2008).

Les impacts réels ou potentiels des invasions
de vecteurs de maladies ou de ravageurs des
cultures sont particuliérement difficiles a
estimer et encore plus & anticiper, le phéno-
mene invasif (sensu lato) étant le plus souvent
lié & des causes contingentes multiples. Histo-
riquement, de grandes invasions ont eu des
répercussions humaines tragiques (mildiou de
la pomme de terre en Irlande) ou des consé-
quences économiques graves (doryphore de
la pomme de terre, Leptinotarsa decemlineata
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[Coleoptera, Chrysomelidae], ou phylloxéra de
la vigne, Dactylosphaera vitifoliae [Hemiptera,
Phylloxeridae], par exemple). Il en est de méme
des invasions périodiques de criquets (Schisto-
cerca gregaria ou Locusta migratoria [Orthop-
tera, Acrididae]), phénomenes invasifs non liés a
des introductions, mais non moins redoutables.

Aux Etats-Unis, Pimentel et al. (2004) estiment
les pertes annuelles liées aux organismes invasifs
4'120 milliards de dollars. Ces pertes cumulent
les cotits directs, liés aux dommages; et indi-
rects, liés a la lutte contre ces organismes. Les
pertes liées aux insectes sont estimées a environ
20 milliards, soit 1/6° des pertes totales, dont
14,5 milliards du fait des phytoravageurs. A
titre de comparaison, les pertes les plus impor-
tantes sont occasionnées par les adventices et
les pestes végétales (27 milliards), les phytopa-
thogénes (25 milliards), les rongeurs et les chats
(19 et 17 milliards respectivement), et enfin les
maladies animales (17 milliards).

Les pertes dues aux mouches des fruits en
Australie représenteraient plus de 100 millions
de dollars australiens en 'absence de programme
de lutte (White et Elson-Harris, 1992). Les
exportations de mangues de IAfrique de I'Ouest
vers IEurope sont actuellement menacées par
les mouches des fruits, et en particulier par la
nouvelle espéce invasive, B. invadens.

En ce qui concerne le « Huanglongbing», il se
manifeste par un dépérissement progressif des
arbres atteints, avec un jaunissement puis un
flétrissement progressif du feuillage. Les pertes
de production peuvent atteindre 30% 4 100%,
selon le degré datteinte et dévolution de la
maladie. La production d’un verger peut étre
complétement anéantie en 7 a 10 ans (Bové,
2006; Gottwald et al., 2007). Plus de 100 millions
dlarbres. ont ainsi été détruits dans le Sud-Est
asiatique, au Moyen-Orient et en Afrique du Sud,
mettant en péril la culture des agrumes dans les
pays concernés. '

La maladie est apparue au Brésil en 2004, soit
environ 60 ans aprés la détection de D. citri, et
depuis pres de 1 million d’arbres ont été détruits.
En Floride, la maladie est également apparue en



2004, soit moins de six ans apres la détection du
vecteur, donc beaucoup plus rapid?ment quau
Brésil, l'agent pathogene étant désormais présent

de l'Argentine au sud des Etats-Unis.

Le risque qui pése aujourd’hui sur les régions
méditerranéennes est considérable. Les deux
psylles vecteurs, Diaphorina citri et Trioza
erytreae, sont sur la liste A1 des organismes de
quarantaines de 'EPPO (OEPP/EPPO, 1988,
1997). Toutes les conditions sont réunies pour
que ces deux vecteurs, sils étaient introduits,
puissent sétablir et proliférer avec des consé-
quences catastrophiques pour lagrumiculture
méditerranéenne.

COMMENT GERER CE PHENOMENE
EN COURS D’AMPLIFICATION ?

Certes, des méthodes d’analyse du risque de plus
en plus efficaces ont été développées et réglemen-
tées (voir notamment FAQ, 2005, 2008). Toute-
fois, Tévolution rapide des contextes mondiaux
{accroissement des échanges et réchauffement
climatique) nécessite des ressources humaines et
financiéres importantes pour leur mise en ceuvre
et implique de pouvoir disposer d’'une masse
de données fiables et complétes, réguliérement
réévaluées et actualisées.

On rinsistera pas sur lutilité évidente de
développer les méthodes de surveillance, les
méthodes d’identification pour quelles soient
rapides et fiables, les études épidémiologiques,
la recherche dauxiliaires en lutte biologique,
des plantes ou des races animales résistantes
ainsi que des outils de modélisation adaptés
(FAO, 2008). Mais surtout, la gestion du risque
invasif nécessite une coordination et une gestion
de l'information et des efforts de recherche sur
les ravageurs et vecteurs de maladies a léchelle
mondiale. En particulier, il convient de tout
mettre en ceuvre pour permettre une implication
active de plus en plus importante des équipes de
recherche des pays de la zone intertropicale dans
les réseaux mondiaux. Cela demande également
un meilleur accés aux données historiques et
leur analyse, ainsi qu'une meilleure collecte et
un traitement de données détaillées pour toutes
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les régions du monde. Cela est valable pour
tous les ravageurs, et les mouches des fruits ne
font pas exception a la régle. Bien entendu, les
méthodes de prévention et de détection précoce
sont a privilégier.

A Téchelle des différents pays, lefficacité de la
prévention des invasions passe par améliora-
tion des controles aux frontiéres, mais surtout
par la détection précoce et lalerte rapide. Or,
actuellement, la plupart des pays ne disposent
pas d’un cadre législatif adéquat et/ou affectent
des ressources insuffisantes aux mesures de
contrdle et de surveillance. Parallélement, une
efficacité optimale des systémes de surveillance
nécessite le concours des principaux acteurs et
en premier lieu des agriculteurs, par le déve-
loppement de politiques incitatives efficaces
passant, par exemple, par des dédommagements
conséquents.

Dans les pays en voie de développement tout
particuliérement, les services sanitaires ne
disposent généralement  pas des ressources
nécessaires pour élaborer une politique efficace
de gestion des invasions. Dans ce contexte plus
que tout autre encore, la mise en place de struc-
tures de gestion coordonnées au niveau régional
est un enjeu majeur du développement. - '

Il existe cependant un domaine ou les ressources
et la volonté politique existent, cest celui de la
lutte régionale contre les invasions de criquets,
un fléau majeur dans les zones sahéliennes. Les
ressources humaines et matérielles, les connais-
sances techniques et scientifiques ne manquent
pas, avec une coordination internationale orga-
nisée et gérée par la FAO. Malgré tout cela, Doré
et al. (2008) décrivent comment le manque
détudes en sciences humaines et sociales a
remis en cause lefficacité de la stratégie de lutte
préventive contre S. gregaria, lors de 'importante
invasion de S. gregaria de 2003-2005 en Afrique
de I'Ouest.

Ce dernier exemple montre bien 'importance de
la prise en compte et de la synthése de toutes les
connaissances, scientifiques, techniques, écono-
miques et sociales afin d’assurer une meilleure
gestion des risques invasifs.
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Prus pe 1 000 Eespices ExoTiQuES
EN EuROPE

Pendant trés longtemps, les travaux sur les
insectes envahissants nont porté que sur des
études de cas, concernant généralement des
espéces susceptibles d'induire des dégéts écono-
miques. Méme dans les régions comme 'Amé-
rique du Nord, 'Australie oula Nouvelle-Zélande,
ot la notion d’invasion biologique a été prise en
compte depuis au moins une cinquantaine d’an-
nées (Elton, 1958), il nexiste pas a ce jour d’in-
ventaire global des espéces exotiques d’insectes
introduites dans ces zones. De tels inventaires
ne sont disponibles que pour certaines guildes,
notamment d’insectes liés aux plantes ligneuses
(Langor et al., 2008; Mattson et al., 1994), ou
bien portent sur des groupes d’insectes inter-
ceptés par les services de quarantaine (Brocke-
rhoff et al., 2006a). Cest aussi le cas en Europe,
ou il a fallu attendre le début des années 2000
pour voir se réaliser des inventaires globaux des
espéces d’insectes exotiques, au plan national ou
régional, en Autriche (Essl et Rabitsch, 2002;
Rabitsch et Essl, 2006), en Allemagne (Geiter
et al., 2002), en République tchéque (Sefrova et
Lastivka, 2005), en Scandinavie (NOBANIS,
2005), au Royaume-Uni (Hill et al, 2005), en
Suisse (Wittenberg, 2006) ainsi que plus récem-
ment en Israél (Roll ef al., 2007). Cependant, ce
nest quaprés l'achévement en 2008 d’'un projet
européen appelé DAISIE (Delivering Alien Inva-
sive Species Inventories in Europe), ayant lobjectif
d’inventorier Iensemble des espéces animales et
végétales introduites en Europe, que lon a pu
disposer d’une liste relativement exhaustive des
insectes exotiques dores et déja présents sur le
continent européen, iles atlantiques incluses.
Méme si le statut exotique ou létablissement
effectif reste 4 confirmer pour certaines des
espéces listées, notamment celles observées
seulement & une ou deux reprises, un tel inven-
taire fournit une photographie instantanée de
Iimportance respective des groupes d’insectes
concernés, de leur origine, des habitats colonisés
et de lévolution temporelle dans la colonisation
du continent européen.
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Ordres et familles concernés

Sur un total de prés de 7 000 espéces exotiques
animales et végétales considérées comme établies
en Europe (DAISIE, 2009), les insectes représen-
tent le deuxiéme groupe par ordre d'importance
numérique aprés les plantes supérieures, avec un
total de 1 390 espéces recensées en juin 2010,
soit une contribution denviron 19% a la faune
exotique (Roques et al, 2010). Leur diversité
est assez étonnante, impliquant 16 ordres diffé-
rents et 199 familles, mais seulement 16 dentre
elles nont pas de représentants dans la faune
européenne indigéne, a I'instar de la famille des
Castniidés qui inclut le Lépidoptére du palmier,
Paysandisia archon (Lepidoptera, Castniidae).
Cette diversité nest cependant quapparente.
Trois ordres, Coléopteéres, Hémiptéres et Hymé-
noptéres, sont en effet largement dominants,
représentant respectivement 29%, 23% et 21%
des espéces, loin devant les Diptéres et Lépidop-
téres (7 % chacun), les Thysanoptéres (4 %), et les
Psocopteres (3%), les autres ordres contribuant
chacun pour moins de 2% (fig. 2-2).

Pourcentage par rapport au total
des insectes exotiques en Europe
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Figure 2-2 - Importance comparée des différents
ordres d’insectes parmi les espéces exotiques présentes
en Europe (données d'aprés Roques et al., 2009).



De plus, seulement 31 familles présentent plus
de 10 espéces introduites en Europe, avec une
nette prédominance de 2 familles d’'Hémip-
téres, les pucerons Aphididae (102 spp.) et les
cochenilles Diaspididae (60 spp.), aux c6tés des
Hymeénoptéres parasites de la famille des Aphe-
linidae (63 spp.). La composition de cette faune
exotique différe notablement de celle de la faune
indigéne européenne telle quétablie dans Fauna
Europaea. Les groupes a régime piqueur-suceur
dominant y présentent une importance relative
significativement plus importante. La proportion
de Psocoptéres, Thysanoptéres et Hémiptéres
est ainsi respectivement de trois, huit et dix fois
plus importante dans la faune exotique, tandis
que les Dipteres sont trois fois moins représentés
(Roques et al., 2009). Cependant, les espéces
exotiques ne représentent quenviron 1,3% des
93 000 especes d’insectes présentes en Europe
(Fauna Europaea) et 1,6 % de celles d’Israél (Roll
et al., 2007), alors que ce pourcentage séléve a
3,2% au Canada (Langor et al., 2008). Ces diffé-
rences se retrouvent a des niveaux taxonomiques
inférieurs. Les especes exotiques de punaises ne
représentent que 1,4% de la faune d’'Hémiptéres
Hétéropteres en Europe contre 6,8% au Canada
(Rabitsch, 2008).

Evolution temporelle et origine
des introductions

La date précise darrivée en Europe reste inconnue
pour la grande majorité des espéces dorigine
exotique, car la plupart des introductions ont été
accidentelles (voir ci-dessous). Le plus souvent,
on ne dispose que de la date du premier signa-
lement, qui nintervient généralement que
plusieurs années apres l'arrivée de lespéce, méme
pour des insectes d’'une certaine taille comme le
capricorne asiatique Anoplophora glabripennis
(Coleoptera, Cerambycidae), pour lequel on
considére un délai de 3 4 5 ans entre son intro-
duction et son signalement (Hérard et al., 2006).
Cela reste cependant une approximation accep-
table. On observe une accélération exponen-
tielle de l'arrivée de nouvelles espéces exotiques
d’insectes en Europe durant la seconde moitié du
xx° siecle. Le nombre moyen despéces d'insectes

Les bio-invasions d’insectes

exotiques nouvellement observées par année en
Europe a presque doublé entre la période 1950-
1975, ot il sélevait 4 9,5, et la période 2000-2007,
qui a vu arriver 15,9 espéces par an (fig. 2-3)
(Roques et al., 2009). Si lon ne considére que les
insectes liés aux plantes ligneuses, ces valeurs
sélevent respectivement & 3,4 et 6,3 (Roques
et al, 2010).

Nombre moyen de nouvelles espéces
enregistrées chague année
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Figure 2-3 - Evolution dans le temps du nombre
moyen despéces d'insectes exotiques, liées ou non
aux plantes ligneuses, nouvellement observées par
année en Europe, en Amérique du Nord et au Canada
(daprés Roques et al., 2009 et Langor et al., 2008).

La méme tendance est observée pour la plupart
des groupes végétaux et animaux, mais avec une
intensité moindre comparée a celle des insectes
(DAISIE, 2009). En revanche, les processus appa-
raissent relativement différents en Amérique du
Nord. Méme si un nombre important despéces
exotiques d’insectes continuent a sétablir (Haack,
2006) et a causer des dégits spectaculaires,
comme le bupreste asiatique (emerald ash borer)
Agrilus planipennis (Coleoptera, Buprestidae),
introduit en 2002 (Poland et Mc Cullough, 2006),
le taux d’introduction aux Etats-Unis d’insectes
liés aux plantes ligneuses semble avoir atteint un
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maximum entre 1900 et 1919, puis avoir décliné
ensuite (Sailer, 1983), tandis que ce déclin était
décalé apres les années 1980 pour le Canada
(Langor et al., 2008). Ce déclin est vraisembla-
blement & mettre en relation avec la mise en place
de strictes régulations de quarantaine édictées en
1912 aux Etats-Unis (Plant Quarantine Act) et en
1976 au Canada (Langor et al., 2008) (fig. 2-3).
Cependant, plusieurs modéles indiquent que la
limite supérieure d’arrivée des insectes exotiques
nest pas encore atteinte pour les Etats-Unis et
prédisent lintroduction d’au moins 115 nouvelles
espéces pour 2020 (Levine et D’Antonio, 2003).

Cette accélération du processus darrivée de
nouvelles espéces en Europe sest accompagnée
d’une modification de la contribution spécifique
de chaque continent. A partir de la seconde
~ moitié du xx° siécle, plus de 30% des espéces
exotiques d’insectes provenaient d’Asie (fig. 2-4),
et principalement de Chine, loin devant lAmé-
rique du Nord (25%), alors que cette derniére
région était la source dominante des especes
exotiques d'insectes avant 1950. En relation avec
le réchauffement climatique, on doit aussi noter
la contribution importante des zones tropicales
et subtropicales 2 la colonisation de I'Europe. A
peu prés 500 espéces en provenance d’Austra-
lasie, d’Afrique, dAmérique centrale et du Sud
ou de zones tropicales non clairement identifiées
sont dores et déja présentes, principalement en
zone méditerranéenne. Lorigine des insectes
exotiques différe aussi largement selon les ordres.
Ainsi, les espéces d’'Hyménoptéres, de Lépi-
doptéres et d'Hémiptéres observées en Europe
viennent principalement d’Asie, mais les Diptéres
d’Amérique du Nord (Roques et al., 2009). Les
Coléoptéres ont des origines plus diverses,
avec une proportion notable de phytophages
en provenance d’Australasie introduits avec les
Eucalyptus et les Acacias, et despéces liées aux
denrées stockées, pour la plupart désormais
cosmopolites mais au départ dorigine tropicale
ou subtropicale.

Régions et habitats colonisés

A lexception de quelques pucerons comme -

Aphis gossypii (Hemiptera, Aphididae) ou de
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Figure 2-4 - Origine géographique des insectes
exotiques établis en Europe (daprés Roques et al., 2009).

Bruchidés se développant dans les denrées stoc-
kées (comme Callosobruchus chinensis [Coleop-
tera, Bruchidae]), trés peu despéces d’insectes
exotiques (moins de 1%) ont pour linstant
colonisé plus de la moitié du continent euro-
péen (Roques et al., 2009). A linverse, la majo-
rité (43 %) de ces espéces reste confinée a un ou
deux pays, sans que lon puisse encore apprécier
si cela correspond & une phase d’accumulation
des populations avant expansion, ou bien a la
présence de barriéres intrinséques ou externes
a lexpansion. Le nombre despéces d’insectes
exotiques varie largement entre pays et régions
d’Europe, allant de 7 aux iles Féroé & plus de
600 en France et en Italie continentale (fig. 2-5,
cf. cahier central) (Roques et al., 2010).

Ces variations sont positivement corrélées a la
superficie du pays et négativement a sa longitude,
suggérant des effets climatiques. Les iles ont égale-
ment été proportionnellement plus colonisées que
les zones continentales. Cependant, les facteurs
économiques, et notamment lintensité du
commerce international, semblent autant sinon
plusimportants que les facteurs climatiques (Pysek
et al., 2010 b; Westphal et al., 2008). Le nombre
despéces d’insectes exotiques par pays européen
rapporté  sa superficie est hautement corrélé avec
son PIB et avec le volume des échanges commer-
ciaux, en particulier agricoles (Roques et al,
2009). Une corrélation similaire a été observée en
Chine, ot laugmentation des invasions est plus
importante dans les provinces cotiéres de I'Est et
du Sud, qui sont les plus développées économi-
quement (Lin et al., 2007). Levine et al. (2003)



ont également montré que l'augmentation de
I'introduction des insectes exotiques depuis 1920
aux Etats-Unis était directement liée aux impor-
tations de marchandises.

Plus de la moitié (53%) des espéces exotiques
d'insectes en Europe ont un régime phytophage,
les parasites/prédateurs et détritivores représen-
tant A peu prés la méme proportion de 22-23%
(Roques et al., 2009). Limportance relative de
chaque guilde de phytophages semble différer
entre faune exotique introduite et indigéne.
Une étude partielle concernant la Suisse et 'Au-
triche a révélé que les insectes piqueurs-suceurs,
frugivores et seminiphages sont comparative-
ment surreprésentés dans la faune exotique,
alors que les défoliateurs externes et les rava-
geurs des racines y sont sous-représentés par
rapport a leur importance dans la faune indigéne
(Kenis et al., 2007).

La grande majorité (> 60 %) des espéces exotiques
d’insectes ne se retrouvent pour 'instant que dans
les zones dactivités liées & 'homme, en particu-
lier les zones urbaines et péri-urbaines comme
les parcs et jardins ou les champs cultivés (Pysek
et al., 2010a; Roques et al., 2009) alors quelles

Les bio-invasions d'insectes

sont majoritairement originaires de milieux
naturels, notamment forestiers (fig. 2-6).

A Tinverse, les milieux naturels et semi-natu-
rels, prairies et foréts, restent relativement peu
colonisés en Europe. Moins de 20% des espéces
exotiques s’y retrouvent. On peut supposer que
les milieux modelés par Thomme ont plus de
chances détre colonisés de maniére primaire, car
les espéces liées & l'activité humaine ont plus dop-
portunités d&tre transportées par Yhomme que
les autres (Kenis ef al., 2007). Mais ces données
pourraient aussi indiquer que les milieux natu-
rels opposent une plus grande résisf_zince a léta-
blissement des exotiques avec, par exemple, des
parasites et prédateurs en plus grand nombre ou
des hotes végétaux en meilleur état que dans les
milieux urbanisés. On ne peut cependant exclure
que cette relative fixation des exotiques en milieu
anthropisé corresponde simplement & une phase
classique de consolidation des populations
exotiques pendant une période de latence plus
ou moins longue, avant une expansion massive
vers les milieux naturels telle quelle a pu étre
observée pour certaines espéces (Odegaard et
Tommeras, 2000).

o
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Figure 2-6 - Colonisation des habitats par les insectes exotiques (d'aprés Roques et al., 2009).
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- Voies et vecteurs d'invasion

Les espéces d’insectes introduits intentionnelle-
ment par 'homme, dansle cadre de miseen ceuvre
de programme de luttes biologiques notamment,
ne représentent qu'une faible proportion (< 15 %)
de la faune entomologique exotique en Europe, &
I'inverse de ce qui est observé pour la majorité
des autres groupes animaux et végétaux (Hulme
et al., 2008; fig. 2-7).

Environ 175 especes ont été ainsi introduites
a des fins de lutte biologique en serre ou en
champ cultivé et se sont ensuite établies dans
la nature (Roques et al., 2010) comme la cocci-
nelle asiatique, Harmonia axyridis (Coleoptera,
Coccinellidae) (Brown et al., 2008) ou 'Hymé-
noptére chalcidien parasite de psylles, Encarsia
formosa (Hymenoptera, Aphelinidae) (Noyes,
2007). Moins dune dizaine d'autres ont été
introduites a des fins délevage et de loisirs, et se
sont échappées dans la nature comme plusieurs
espéces de blattes et de Lépidoptéres Satur-
nidés tels le bombyx de l'ailanthe, Samia cynthia
(Lepidoptera, Saturniidae).

Dansla plupart des cas, les vecteurs et voies d’inva-
sion des espéces accidentellement introduites ne
sont, en revanche, pas connus. Les plus probables
sont déduits de la biologie et des hotes des
insectes en question, ou encore des interceptions
par les services de quarantaine. On estime ainsi
que plus de 80 % des espéces exotiques d'insectes
sont arrivées en Europe comme contaminants de
marchandises (Roques et al., 2009}, et principale-
ment par le commerce des plantes ornementales
sous toutes ses formes (fleurs coupées, plantes en
pots, graines, bonsais, plantes daquarium, etc.)
plutdt que par les produits alimentaires (fruits et
légumes), les denrées stockées ou le commerce
du bois (fig. 2-6 : cf. supra). Cette prédomi-
nance du commerce des plantes ornementales
comme voie d’invasion est confirmée par l'ana-
lyse des interceptions de quarantaine effectuées
entre 1995 et 2004 en Europe (Roques et Auger-
Rozenberg, 2006) comme aux Etats-Unis (Work
et al., 2005). Prés de 90% des espeéces exotiques
de phytophages ayant envahi la Grande-Bretagne
depuis 1970 sont également arrivées par cette

50

voie (Smith et al., 2007). Cependant, la rapidité
croissante des voyages transcontinentaux tend a
dégager dautres vecteurs d’invasion. Les fruits
et légumes ramenés individuellement par les
passagers semblent ainsi constituer une impor-
tante source dentrée aux Etats-Unis de mouches
de fruits, comme la mouche méditerranéenne
Ceratitis capitata (Diptera, Tephritidae), et de
cochenilles (Liebhold et al., 2006).

Pourcentage

0 20 40 60 80 100
1 | |

Plantes supérieures

Insectes

Poissons

Reptiles/Amphibiens - Rel i

. bivigs i
Oiseaux ===

e g
Mammiferes

Figure 2-7 - Intentionnalité des introductions (en grisé)
en Europe comparée aux introductions accidentelles
observées dans différents groupes animaux et végétaux
(en blanc) (données d’apreés DAISIE, 2009).

Une minorité despéces (< 20 %) voyagent comme «auto-
stoppeurs» sur des matériaux n'ayant pas de signification
biologique particuliére pour elles. Cest par exemple
le cas de Coléopteéres staphylins prédateurs voyageant
dans le compost végétal (Odegaard et Tommeras,
2000), de fourmis vagabondes (tramp ants) comme la
fourmi d’Argentine, Linephitema humile (Hymenoptera,
Formicidae), importée avec divers matériaux, ou encore de
moustiques comme Aedes albopictus (Diptera, Culicidae),
le moustique tigre asiatique vecteur du Chikungunya,
dont les ceufs et les larves ont été introduits en Europe au
travers du commerce des pneus usagés ou avec celui des
«lucky bamboos» (Dracaena senderiana [Poaceae]) par
les jardineries.
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