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Introduction
Contexte et motivation
Les invasions biologiques sont un phénomène aussi ancien que l’existence des espèces sur Terre (Vermeij, 2005). En effet, les barrières limitant la répartition des espèces apparaissent ou disparaissent au gré des événements géologiques et climatiques. En outre, les espèces « ne sont pas assignées à résidence » (Lévêque, 2008) et se déplacent naturellement pour occuper de nouveaux habitats qui leur deviennent écologiquement favorables — comme la recolonisation de l’Europe après les glaciations — ou pour trouver de nouvelles ressources trophiques, ou encore parce que, de manière tout à fait conjoncturelle, elles ont l’opportunité de le faire. Les recherches paléontologiques ont ainsi apporté la preuve que les espèces se sont déplacées bien au-delà de leurs aires d’origine au cours de l’histoire de la vie.
Toujours est-il que nous sommes aujourd’hui dans un contexte de changements globaux et rapides de notre environnement. Selon certains scientifiques, le taux d’extinction des espèces serait maintenant mille à dix mille fois plus rapide que les taux d’extinction naturels. Ils estiment à plusieurs centaines de milliers, voire plusieurs millions, le nombre d’espèces qui pourraient disparaître de la Terre d’ici à 2050. Et ils n’hésitent pas à affirmer que ce bouleversement serait aussi sévère que les grandes extinctions qui ont marqué l’histoire de la vie sur Terre, dont la plus médiatisée a conduit à la disparition des dinosaures il y a soixante-cinq millions d’années. L’homme, cette fois, en serait responsable. Des estimations et des affirmations qui n’ont pas de fondement scientifique bien étayé, mais qui frappent les esprits ! Simultanément, d’autres scientifiques dénoncent cette culture du catastrophisme qui s’est imposée dans le domaine de la biodiversité ; sans nier pour autant que certains groupes d’organismes sont soumis à une forte pression anthropique et sont en danger d’extinction (la plupart des grands poissons marins pêchés pour la consommation humaine par exemple). Mais l’ampleur du phénomène et sa généralisation à tous les groupes animaux et végétaux restent à démontrer.
L’homme est devenu, depuis le néolithique, un agent actif de transfert des espèces pour satisfaire ses besoins alimentaires, domestiques ou ludiques. Lors de ses déplacements, il a pu participer de manière involontaire à la dissémination de nombreuses autres espèces commensales, à l’exemple du rat et des plantes adventices. Et, depuis quelques siècles, les moyens de communication, de plus en plus nombreux et diversifiés, ont favorisé la dissémination intentionnelle ou involontaire d’espèces de plus en plus lointaines et de plus en plus variées. La globalisation de l’économie facilite ainsi la transgression des barrières géographiques qui limitaient jusque-là la distribution naturelle des espèces (Perrings, 2005). Actuellement, on peut affirmer que tous les écosystèmes avec lesquels l’homme est en contact régulier hébergent des espèces introduites. La démographie de l’espèce humaine, qui sera passée de un milliard d’habitants en 1830 à plus de neuf milliards après 2050, y est pour beaucoup.
Manipuler le vivant ? Manipuler les écosystèmes par l’introduction d’espèces non indigènes ? Voilà l’une des grandes peurs du xxie siècle. On peut y lire : et si l’homme bousculait l’ordre établi ? Est-ce la transgression des tabous ? Toute notre perception de la nature est liée aux représentations que nous nous en faisons. Et nos représentations sont pour partie le produit de notre culture. On sait que les introductions d’espèces n’ont pas toujours été stigmatisées. Les jardins d’acclimatation du xixe siècle accueillaient volontiers nombre d’espèces exotiques. Aujourd’hui, les citoyens des pays développés sont avides de nouveaux animaux de compagnie (les Nac)… La société doit gérer ces nombreuses contradictions !
Notre perception du monde est souvent construite par rapport à une unité de temps qui correspond à celle de la vie humaine. À cette échelle temporelle, notre environnement naturel, hors action de l’homme, semble stable, comme en équilibre. Cette vue simpliste est trompeuse : la diversité du vivant a une histoire, souvent complexe, rythmée par de petits et grands changements climatiques. À long terme, ce qui caractérise la biodiversité, c’est le changement. La biodiversité est le produit du changement.
Dans ce contexte, les ONG de protection de la nature, quel que soit le respect que l’on porte à leur engagement et à leur action, défendent l’idée que les introductions sont néfastes à la biodiversité. La littérature conservationniste désigne les introductions d’espèces comme l’une des causes majeures de l’érosion de la biodiversité, juste après la destruction des habitats (Dudgeon et al., 2006) ! Dans un contexte souvent passionnel, les auteurs d’articles populaires, techniques ou scientifiques ont fréquemment utilisé un langage très imagé et évocateur, voire guerrier, pour parler des introductions. Et, afin d’intéresser les lecteurs au-delà du cercle restreint des chercheurs et des protecteurs de la nature, ont eu recours à la dramatisation.
Dans les débats en cours, il est important de ne pas se laisser déborder par les discours passionnels ou idéologiques. Il y a trop souvent confusion, dans le domaine de la biodiversité, entre le champ scientifique et le champ idéologique. La question des introductions d’espèces est suffisamment complexe pour que l’on ne s’en tienne pas à un discours trop simpliste et réducteur. D’autant que si des mesures doivent être prises, elles auront nécessairement un coût pour la société. Il est donc justifié que les scientifiques évaluent correctement la situation, sans a priori, sans parti pris, et sur la base des faits, pas sur celle de principes éthiques ou moraux respectables par ailleurs.
Car, si le dossier des invasions biologiques est riche en anecdotes et en idées reçues, il est beaucoup moins bien documenté en observations circonstanciées à différentes échelles de temps et d’espace (MacDowall, 2006). De fait, si des observations conjoncturelles montrent que certaines introductions ont un effet drastique sur la biodiversité, d’autres ne vont pas dans le même sens. En outre, les recherches à long terme et les données paléontologiques conduisent à des conclusions plus nuancées, voire opposées au discours catastrophiste.
Il y a de toute évidence des espèces qui prolifèrent au point de devenir des nuisances pour la santé de l’homme, par rapport à ses activités économiques ou à son cadre de vie. On peut citer, à titre d’exemple, la moule zébrée, les crépidules, les moustiques et, bien entendu, les organismes pathogènes parasites ou microbiens. Parmi ces organismes indésirables du point de vue anthropocentrique, certains sont des espèces introduites, mais d’autres sont des espèces autochtones. La prolifération n’est pas l’apanage des exotiques. Quoiqu’il en soit, ces organismes dont la présence dérange l’homme, à juste titre, sont-ils pour autant des « menaces » pour les écosystèmes ? Rien n’est moins sûr ! Il y a souvent amalgame entre nuisance pour l’homme ou pour les écosystèmes, prolifération et espèces introduites.
Dans ce contexte, trois éléments majeurs ont motivé l’écriture de cet ouvrage.
Le premier est que le sujet des invasions biologiques est plus que jamais d’actualité, avec des enjeux sociaux et économiques importants. Aux États-Unis, la thématique des invasions biologiques est devenue une discipline à part entière (« invasion biology ») mobilisant de très nombreux chercheurs pour faire face aux problèmes. Cette thématique constitue un challenge pour nos sociétés, dont beaucoup de circuits économiques sont fondés sur des espèces introduites (Pimentel et al., 2000). Malgré cela, l’essentiel des recherches sur les introductions d’espèces se focalise sur la recherche de solutions appliquées à la lutte contre les envahisseurs ! Une vision étroite et à court terme.
Le deuxième relève de l’intérêt pour l’écologie des introductions qui constituent une expérience (souvent involontaire) in natura permettant de tester la pertinence des théories écologiques telles que la théorie de la biogéographie insulaire (Simberloff, 1981). De manière très « égoïste », l’étude des invasions fournit aux chercheurs un contexte unique pour confronter les théories aux réalités du terrain. Dans une perspective déterministe, un certain nombre d’écologistes ont contribué à diffuser l’idée que les écosystèmes sont des constructions fragiles, qui peuvent s’effondrer si certains constituants biologiques viennent à disparaître (Levin, 1999). Dans ce contexte, les invasions seront un facteur contribuant à « déséquilibrer » la communauté. D’autres, au contraire, estiment que les écosystèmes sont des structures robustes dans lesquelles l’identité des joueurs et les règles de participation sont flexibles. En outre, plusieurs espèces peuvent avoir des fonctions similaires. La flexibilité et l’adaptabilité, que l’on met souvent en avant au niveau génétique ou cellulaire, ont toutes les raisons de se manifester également au niveau des communautés. D’autant que beaucoup d’espèces ont déjà subi des perturbations importantes au cours de leur existence. On peut, par analogie, comparer les invasions aux mutations : certaines ont des effets délétères, d’autres sont bénignes, d’autres enfin sont favorables aux organismes concernés. Les invasions créent de nouvelles interactions entre espèces, sélectionnant leurs capacités adaptatives afin qu’elles s’accommodent des nouveaux « joueurs ». À long terme, les invasions contribueraient ainsi à renforcer les capacités adaptatives des écosystèmes (Vermeij, 2005). Les écosystèmes ont beaucoup changé depuis l’origine de la vie, et ils continueront à le faire. À tous les niveaux d’organisation du monde vivant, l’adaptabilité aux perturbations est de règle. Les échelles de temps peuvent néanmoins ne pas coïncider : la destruction d’un milieu peut être rapide, la reconstruction d’un nouvel écosystème demande du temps !
Enfin, il s’agit de combler une absence d’ouvrages francophones sur le sujet en tenant compte des derniers développements de la recherche. Même au sein des ouvrages en langue anglaise, un seul est orienté tout particulièrement sur les écosystèmes aquatiques d’eau douce (Gherardi, 2007), alors que ces milieux font actuellement l’objet des pressions anthropiques les plus fortes. Le parti a été pris de faire à la fois un état des lieux des connaissances sur le sujet et des lacunes constatées. Plusieurs hypothèses sont présentées pour fournir un cadre explicatif. Le terme hypothèse signifie qu’une idée n’a pu être testée ou validée de manière satisfaisante, mais constitue une explication plausible aux faits d’observation.
Les invasions biologiques ont fait l’objet jusqu’en 2006 d’environ 1 300 publications dans des journaux scientifiques, 1 100 ayant été publiées entre 1996 et 2006 (Gurevitch, 2006). Deux revues récentes sont d’ailleurs plus particulièrement consacrées aux invasions (Biological Invasions, créée en 1999, et Diversity and Distribution, créée en 1998), auxquelles s’ajoute une revue électronique (Aquatic Invasions, créée en 2006).
Une des lignes directrices de ce livre consiste à aborder la question des introductions d’espèces dans un esprit ouvert, sans pour autant ouvrir la porte au « n’importe quoi ». La mentalité souvent affichée d’une « biodiversité assiégée » par les activités anthropiques peut, par exemple, être contrebalancée par une vision plus positive, notamment à long terme. Ainsi, de nombreuses espèces naturalisées sont maintenant considérées comme patrimoniales (l’olivier, le mimosa, la carpe, etc.). Si l’on peut comprendre que des citoyens soient motivés par des principes éthiques, moraux ou religieux, on peut comprendre aussi que d’autres voient dans les introductions d’espèces un moyen d’améliorer leurs conditions de vie. Ici comme ailleurs, il faut rechercher un juste équilibre dans un domaine hautement controversé. Mais il faut le faire avec le plus d’objectivité possible, en évitant la globalisation et les généralisations hâtives, dans un sens comme dans l’autre.


Chapitre 1

Origine, structure et composition des communautés aquatiques

Affirmer qu’une espèce a été introduite implique que l’on sache faire la distinction entre une faune supposée autochtone et une faune d’origine exogène. C’est aussi inférer que les espèces ont une aire de distribution bien déterminée et qu’elles s’y cantonnent. Dans la réalité, les situations rencontrées sont néanmoins très variées.

Il est indubitable que le transfert d’une espèce nord-américaine en Europe correspond effectivement à une introduction, dans la mesure où ces continents sont séparés par des barrières habituellement infranchissables aux organismes aquatiques d’eau douce. Mais le cas de l’introduction du silure provenant du bassin du Danube dans le bassin du Rhône est de nature différente. D’une part, c’est une espèce européenne et, d’autre part, cette espèce a autrefois existé dans le bassin du Rhône. Elle en aurait disparu à la suite des épisodes glaciaires.

Avant de discuter la question des introductions d’espèces, il est donc nécessaire de discuter des origines des peuplements supposés autochtones, afin de comprendre comment ils se sont constitués et quels types de problèmes vont être posés par les introductions. C’est aussi l’occasion de discuter des théories concernant l’organisation des peuplements et leurs implications face aux introductions.


Le contexte de la mise en place des flores et des faunes actuelles


Une approche macroécologique

La compréhension de la répartition spatiale des faunes et des flores est une préoccupation ancienne, mais elle demeure l’un des enjeux majeurs des recherches écologiques du fait de l’attention portée à l’érosion de la biodiversité. La distribution contemporaine des taxons est la conséquence à la fois de facteurs biologiques intrinsèques et de facteurs géologiques et climatiques extrinsèques. En effet, le lien entre l’histoire de la vie et celle du monde physique est très étroit. Pour comprendre la mise en place des flores et des faunes aquatiques, il faut ainsi se reporter aux événements géologiques et climatiques qui ont marqué l’histoire de la Terre. Mais ce sont également les capacités de dispersion d’un taxon qui expliquent en partie sa distribution. En eau continentale, des groupes comme les poissons, les crustacés ou les mollusques constituent des modèles biogéographiques intéressants dans la mesure où leur dispersion dépend des communications entre bassins hydrographiques.


 

Deux théories fondatrices de la biogéographie

Dispersion et théorie dispersaliste

Le terme de dispersion est utilisé en biogéographie pour désigner les mouvements d’individus ou d’espèces. Ces mouvements s’opèrent de proche en proche, à partir d’un centre d’origine, jusqu’à ce qu’une barrière géographique ou climatique stoppe la dispersion, et délimite ainsi l’aire de répartition de l’espèce. La théorie dispersaliste admet que ces barrières sont parfois franchissables, ce qui donne lieu à l’installation de nouvelles populations d’espèces filles à la périphérie de l’aire d’origine. Les aires de distribution des organismes sont ainsi étroitement liées au centre d’origine (là où l’espèce a évolué), aux capacités dispersives et à l’histoire démographique des taxons. Étant centrée sur l’espèce, cette théorie considère que des distributions similaires de taxons indépendants sont le simple fait du hasard.

Hypothèse de la vicariance

Celle-ci conteste l’approche dispersaliste centrée sur l’espèce et l’hypothèse du centre d’origine (Banarescu, 1992 ; Croizat et al., 1974). Les caractères généraux des distributions actuelles résulteraient d’événements géologiques (surrection de chaînes montagneuses, captures entre bassins, etc.) qui ont fragmenté les biotes ancestraux au cours des temps géologiques. On explique ainsi la concomitance de distributions d’espèces aux modes de dispersion très différents.



On connaît encore mal l’histoire des premiers pas de la vie. Et plus encore la répartition spatiale des espèces à l’époque de la Pangée, ce supercontinent qui regroupait tous les continents actuels il y a quelque 270 millions d’années. Mais on sait que la fragmentation de la Pangée, qui débuta il y a un peu plus de 200 millions d’années avec la différenciation du Gondwana et de la Laurasie, et se poursuivit avec la séparation de l’Amérique du Sud et de l’Afrique au Crétacé (vers 130 millions d’années), suivie par celle de l’Eurasie et de l’Amérique du Nord, a été à l’origine de la différenciation observée actuellement des flores et des faunes des divers continents. Chacun de ces continents va vivre sa propre histoire géologique (surrection des chaînes montagneuses, invasions marines, etc.) et climatique. Cette dernière est en partie liée aux variations intrinsèques du climat terrestre, et en partie dépendante de la dérive des continents et de leur position par rapport à l’équateur. Faut-il rappeler que l’Europe a connu à certaines périodes des climats tropicaux, ainsi que l’attestent, par exemple, les fossiles de Cerin dans la région lyonnaise, qui témoignent de l’existence d’une lagune tropicale sur ce site il y a 140 millions d’années ? Il en est de même pour le site de Champblanc, en Charente, daté de la même époque.

Bref, cette histoire géologique et climatique a bousculé à diverses reprises les peuplements en place, mais nous n’avons pas de relevés suffisamment précis pour en connaître le détail. Les thalassocénoses, ces « peuplements fossiles », ne donnent le plus souvent qu’une image biaisée de la flore ou de la faune qui ont existé autrefois : on ne voit que ce qui a été conservé !

Sur chacun des continents isolés, les espèces vont progressivement se différencier (évolution par vicariance). Les populations africaines, par exemple, isolées de leurs homologues américaines, vont évoluer avec le temps pour donner naissance à de nouvelles espèces, voire à de nouvelles familles endémiques de chacun de ces continents. Un exemple classique concerne les poissons à poumon de la famille des dipneustes, qui comprennent trois genres : les Protopterus en Afrique, les Lepidosiren en Amérique du Sud et les Neoceratodus en Australie (figure 1.1). Les deux premiers sont très similaires sur le plan morphologique, et on a montré qu’ils étaient issus d’un ancêtre commun qui occupait le Gondwana avant la séparation des continents. Une situation similaire s’observe, toujours chez les poissons, dans la famille des osteoglossidés. Le genre Arapaima en Amérique du Sud a pour cousin germain le genre Heterotis en Afrique et pour cousin éloigné le genre Scleropages en Asie et en Australie.

[image: ]


Figure 1.1. Relations phylogénétiques des poissons dipneustes.

Mais, simultanément à la vicariance biogéographique, l’histoire des groupes végétaux et animaux a pu suivre un cours distinct en fonction des grands événements géologiques ou climatiques. Sur certains continents, des lignées entières ont disparu, ainsi que l’attestent les restes fossiles, laissant la place à d’autres groupes qui se sont par contre développés. Ainsi, les poissons de la famille des polyptères, qui ont eu autrefois une distribution mondiale, n’ont plus de représentants vivants qu’en Afrique (Lévêque et al., 2008).

En résumé, on peut dire qu’à l’échelle mondiale, l’histoire de l’environnement physique (climat, géologie, etc.) a fortement interféré avec celle des processus biologiques de l’évolution. La répartition de la biodiversité observée aujourd’hui est un héritage de cette histoire à très long terme.

La biogéographie a permis d’identifier 14 biomes et 8 grandes écorégions (figure 1.2, planche couleur 1) établies sur la base des connaissances actuelles de la mise en place des flores et des faunes (Olson et al., 2001). De manière très schématique, ces régions correspondent en grande partie aux principales plaques continentales et sont le résultat de l’histoire tectonique de la Terre.

D’autres travaux ont cherché à identifier des unités plus petites dans un but de conservation. Ainsi, Abell et al. (2008) ont proposé une carte des écorégions pour la faune aquatique continentale, établie, à dire d’experts, sur la base des similarités dans les peuplements de poissons qui constituent le groupe le mieux connu en eau douce. Ils ont ainsi reconnu 426 unités pour 13 400 espèces de poissons. Environ 6 900 espèces n’appartiennent qu’à une seule écorégion, ce qui indique un fort degré d’endémicité. Il reste à vérifier que ces écorégions sont également valables pour d’autres groupes d’espèces aquatiques.

À titre de comparaison, dans le domaine marin, 232 écorégions dans le monde ont été identifiées pour les systèmes côtiers (Spalding et al., 2007).

Dans certains discours sur les conséquences des introductions, on voit souvent affleurer, de manière sous-jacente, l’idée qu’il n’est pas « bien » de transférer des espèces d’une grande région biogéographique vers une autre. Une sorte de tabou en quelque sorte qui s’appuie sur la croyance qu’une telle action modifie l’ordre établi de la répartition naturelle des espèces. Une vision très conservatrice de la biodiversité animée par des motifs éthiques, voire religieux, mais qui n’a pas de signification biologique. En effet, dans un écosystème, les espèces introduites venant d’autres continents ne se distinguent généralement pas des espèces autochtones. De fait, on trouve de nombreux exemples de cohabitation apparemment réussie.




Zoom sur l’Europe de la dernière glaciation

En Europe, les grandes structures géographiques que nous connaissons se sont mises en place avant le Pliocène, il y a plus de 4 millions d’années (MA). L’individualisation des grands bassins hydrographiques comme le Rhin, le Danube ou le Rhône est effective au milieu du Pliocène (– 3 MA) du fait de la formation de reliefs créant des barrières géographiques infranchissables pour une partie de la faune et la flore d’eau douce. Depuis cette époque, les changements structuraux sont minimes, mais l’Europe du Nord — et plus généralement l’hémisphère Nord — a connu une alternance de périodes de refroidissement puis de réchauffement du climat.

Au Pléistocène (de – 1,8 MA à – 11 500 ans), une vingtaine de périodes glaciaires se sont ainsi succédé. De larges superficies du nord de l’Europe et de l’Amérique du Nord ont été recouvertes cycliquement par les glaces, tous les cent mille ans environ. Elles ont profondément affecté la flore et la faune de ces régions, entraînant, globalement, un appauvrissement de la diversité biologique par rapport aux régions septentrionales, moins affectées par ces événements climatiques. Les écosystèmes aquatiques ont été profondément modifiés par l’avancement et le retrait des glaciers. Sans oublier les fluctuations du niveau marin qui ont permis, dans certaines régions, de réunir les îles au continent.

La dernière glaciation, qui a culminé il y a environ 18 000 ans, a été la mieux étudiée. Une immense calotte glaciaire recouvrait alors le nord de l’Europe ainsi que les reliefs montagneux des Alpes. Le permafrost occupait la majeure partie de la France et de l’Europe centrale (Aspöck, 2008). À la fin de cette période froide, il y a environ 12 000 ans, un paysage de toundra s’étendait de Paris à Londres et il était possible de relier ces deux capitales à pied sec. Le niveau de la mer était de 120 mètres en dessous du niveau actuel, et le paysage français était majoritairement constitué de plantes herbacées peu diversifiées. Cette époque fut suivie d’une période de réchauffement progressif qui correspond aujourd’hui à un gain moyen de température de 4,5 °C en Europe occidentale.

La biodiversité actuelle de l’Europe est le résultat de profonds changements climatiques qui ont affecté le continent. Lors des glaciations, la majorité des espèces s’est réfugiée à la périphérie des zones froides, dans des zones refuges. Le bassin méditerranéen a constitué une zone refuge pendant l’ère glaciaire, à partir de laquelle les espèces ont pu recoloniser naturellement les zones libérées par les glaces lorsque le climat s’est réchauffé. Pour la faune aquatique, c’est le bassin du Danube qui a surtout joué un rôle essentiel en matière de zone refuge. Mais d’autres refuges ont également existé dans les péninsules ibériques et italiennes ainsi que dans le Caucase et en Anatolie.

La reconquête des territoires libérés par les glaces, bien documentée pour les végétaux terrestres, a été très progressive. Les barrières naturelles des Alpes et des Pyrénées auraient retardé ou empêché la dispersion naturelle de nombreuses espèces ayant survécu dans les refuges ibérique et italien.

Les glaciations ont eu un effet drastique sur la faune des lacs. Beaucoup des lacs actuels de l’hémisphère Nord sont du point de vue géologique des lacs jeunes, occupant des dépressions creusées par les glaciers au cours des périodes glaciaires successives. Beaucoup se sont mis en place il y a environ 10 000 ans, après le retrait des calottes glaciaires (Gorthner, 1994). Les lacs alpins français et les grands lacs nord-américains appartiennent à cette catégorie des « lacs jeunes ». Ils accueillent une faune et une flore d’origine très récente par rapport à celle de lacs sous climats tropicaux, dont certains existent depuis plusieurs centaines de milliers d’années, voire plusieurs millions d’années. Le lac Léman a été recolonisé par les organismes aquatiques à partir des zones refuges ou avec l’aide des hommes. On y trouve actuellement 14 espèces de poissons qui auraient repeuplé le lac par leurs propres moyens, et 11 espèces introduites par l’homme (Buttiker, 1984). Cette recolonisation, qui n’a pu se produire que par des connexions physiques entre bassins pour les poissons, est ainsi en grande partie le fait du hasard et des conjonctures.

Seuls une douzaine de grands lacs actuels occupant le plus souvent des bassins de subsidence, tels que le lac Baïkal ou les grands lacs d’Afrique de l’Est, sont considérés comme des lacs anciens, certains ayant plusieurs millions d’années d’existence. Le lac Tanganyika, vieux d’au moins 12 millions d’années, a connu des variations importantes de niveau. Mais l’habitat aquatique y est resté pérenne, de telle sorte que la coévolution a pu s’exprimer sur le long terme. Ces lacs anciens sont caractérisés par une riche faune de poissons et d’invertébrés.

On peut ainsi comprendre que selon l’histoire des lacs, la composition des peuplements aquatiques soit de nature très différente !

Les peuplements ichtyologiques des rivières nord tempérées sont également récents. Le Danube, qui était le bassin le plus méridional épargné par les glaces, a servi de zone refuge ultime pour la plupart des espèces aquatiques (Banarescu, 1990). La recolonisation des eaux continentales européennes après les glaciations a emprunté de nombreuses routes. Lors de cette recolonisation, l’orientation ouest-est du Danube a probablement joué un rôle majeur dans la transition entre les zones refuges orientales et l’Europe occidentale. L’Europe du Nord a été recolonisée non seulement par des espèces ponto-caspiennes, mais également par des espèces sibériennes et nord-américaines, comme les analyses génétiques l’ont montré (Makhrov et Bolotov, 2006). Dans le complexe Daphnia pulex, répandu en Amérique du Nord, au moins deux groupes ont colonisé le Groenland, l’Islande et le Spitzberg ainsi que les régions septentrionales de l’Europe. Certaines populations nord-européennes de la moule d’eau douce Margaritifera margaritifera présentent des similarités avec les populations de cette espèce en Amérique du Nord. L’esturgeon Acipenser oxyrinchus d’origine nord-américaine aurait colonisé la mer Baltique entre le ixe et le xiiie siècle. L’origine des poissons Coregonus sardinella, Coregonus lavaretus, Thymallus arcticus et Osmerus mordax est probablement sibérienne.

Les glaciations n’ont pas eu tout à fait les mêmes conséquences sur la faune aquatique en Europe et en Amérique du Nord. La faune aquatique européenne est en effet beaucoup moins riche que la faune nord-américaine (Mahon, 1984 ; Oberdorff et al., 1997 ; Tonn, 1990). Une explication généralement admise est que le Mississipi a joué un rôle similaire à celui du Danube, mais selon une orientation nord-sud plus favorable à des mouvements rapides de repli vers un refuge ou de recolonisation postglaciaire (Oberdorff et al., 1997). Un second élément est que le bassin plus vaste du Mississipi a offert une aire de refuge plus étendue que celle du Danube. Au contraire, en Europe de l’Ouest, la majorité des cours étant orientée est-ouest, beaucoup d’espèces n’ont pu échapper aux glaciations (Wootton, 1991). Le fait que le Danube et le Mississipi aient constitué des zones refuges au Pléistocène a été confirmé par une étude de la richesse en espèces de différentes rivières européennes et nord-américaines (Oberdorff et al., 1997). Il existe en effet une relation négative entre la richesse en espèces de poissons des rivières et l’éloignement de ces dernières par rapport aux zones refuges.




La période actuelle et l’anthropisation des milieux

Les réseaux fluviaux ont subi de profondes modifications au cours de ces deux derniers siècles. En matière d’habitats, les secteurs avals ont été modifiés pour permettre ou favoriser la circulation de bateaux, mais également pour récupérer des terres cultivables. Il y a deux cents ans, le Rhin pouvait déborder de son lit sur une largeur atteignant six kilomètres. Les travaux d’endiguement débutèrent dès le xviiie siècle pour s’achever, après plusieurs phases d’aménagements, en 1977, ce qui conduisit à un raccourcissement du fleuve de 14 % de sa longueur totale[1]. Les chenaux ont été creusés à des gabarits standards et, dans le même temps, cette canalisation a permis de réguler les débits et d’empêcher les rivières de divaguer dans leur lit majeur. Les habitats dits secondaires, ou annexes hydrauliques (bras morts, loues, noues), qui jouaient un rôle de nurseries, de viviers et de zones refuges, se sont raréfiés ou ont disparu. Les forêts alluviales, considérées comme des obstacles à l’écoulement de l’eau en période de crue, sont également devenues plus rares, de sorte que la matrice paysagère originelle du lit majeur des cours d’eau n’existe plus.

L’artificialisation des berges par déplacement, consolidation (empierrements, palplanches, bétonnage) et façonnage à la verticale a été nécessaire pour répondre à l’érosion et aux aménagements indispensables à une navigation fluviale sécurisée. Les modifications de l’écoulement entraînent des phénomènes de sédimentation qui envasent le chenal et requièrent des curages réguliers pour maintenir une profondeur standardisée. Ce sont plus de 45 000 barrages de grande taille (supérieure à 15 mètres de haut) construits de par le monde au cours du xxe siècle (LeRoy Poff et al., 2007) qui altèrent les flux de matières des continents vers les océans en modifiant les régimes hydrologiques. La comparaison de 16 régions hydrologiques nord-américaines a d’ailleurs montré une homogénéisation des régimes des rivières avec barrages, alors que les rivières sans barrages ne montrent pas d’homogénéisation (LeRoy Poff et al., 2007).

Mais c’est la création d’un réseau de canaux pour permettre la navigation et les transports fluviaux qui a surtout favorisé la dispersion des espèces aquatiques, en mettant en relation de nombreux fleuves européens. En effet, jusqu’à la construction des canaux, beaucoup d’espèces aquatiques étaient inféodées à un nombre limité de bassins versants. Le réseau de canaux leur a ouvert de vastes horizons.

Les usages des milieux aquatiques étant partout de même nature, les aménagements ont conduit, en Europe, à une forme d’homogénéisation des secteurs avals des grands cours d’eau. Quels que soient les écosystèmes considérés, leur fonctionnement est fortement artificialisé selon des contraintes similaires. Une grande part des singularités des milieux originels a ainsi été gommée, et le stéréotype qui les a remplacées fait aujourd’hui la part belle à des espèces opportunistes qui lui sont adaptées, espèces qui deviennent de fait cosmopolites.


 

Le réseau de canaux européens

Lier des bassins hydrographiques indépendants est une ambition qui remonte au moins à l’Antiquité romaine. Le pont du Gard constitue un célèbre exemple d’aqueduc construit par les Romains, en l’occurrence pour amener de l’eau du bassin du Rhône à celui du Vistre. Fossa Mariana, le canal de Marius, fut érigé à la fin du ier siècle pour faciliter le passage du delta du Rhône vers la Méditerranée. Les Romains creusèrent également des canaux à la fin du ier siècle sur le territoire actuel de Grande-Bretagne (le canal de Fossdyke) et des Pays-Bas (Fossa Drusiana, canal de Drusus, dans le delta du Rhin). La période tourmentée des invasions de tribus barbares au ve siècle marque le déclin de la navigation en eau douce.

Plus tard, en 1614, dans le nord de l’Europe, une première connexion, le canal de Finow, fut établie entre les bassins des rivières Oder et Elbe (figure 1.3), mais cet ouvrage fut détruit peu après, durant la guerre de Trente Ans. Un second canal de Finow fut achevé en 1746. Le xviiie siècle marque d’une manière générale un net regain d’intérêt pour la navigation intérieure et l’aménagement de canaux. Dès 1784, le canal d’Ahinski permettait de lier les rivières Vistule et Dniepr, ce qui correspond à la première brèche entre le bassin ponto-caspien et un bassin de drainage de la mer Baltique. De nos jours, ce canal n’existe plus, mais il est remplacé par différentes autres voies. Les 323 kilomètres du canal Mittelland entre la mer Baltique et le bassin versant du Rhin constituent un autre décloisonnement géographique notable qui fut achevé en 1933.
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Figure 1.3. Situation géographique des grands canaux européens.

Le canal Main-Danube qui connecte le bassin du Rhin à celui du Danube (figure 1.3) est également une voir importante pour les échanges d’espèces. Dès 793, l’empereur Charlemagne souhaitait lier le bassin du Danube à celui du Rhin par un canal, Fossa Carolina (le canal Charles), construit entre les deux têtes de bassin. L’unification des deux fleuves qui coulent dans des directions opposées et symbolisent l’Est et l’Ouest ouvrait des perspectives d’échanges qui s’étendraient de la mer du Nord à la mer Noire, mais elle était également guidée par un intérêt politique. Le premier à assister à la réussite de cette entreprise est le roi Louis I (Ludwig I) de Bavière, qui fit relier Bamberg (sur le Main) à Kelheim (Danube) en 1846. Le canal Ludwig accueillit pendant près d’un siècle des embarcations allant jusqu’à 120 tonnes, mais son utilisation n’était pas rentable du fait d’écluses mal adaptées et du développement du transport ferroviaire, plus avantageux à l’époque (Ketelaars, 2004). C’est en 1921 qu’une compagnie fut créée pour construire un canal de 171 kilomètres qui fut inauguré en 1992, soit près de...








Chapitre 3
Comment les espèces se dispersent-elles ?
Les transferts d’espèces de par le monde et leur naturalisation éventuelle sont le résultat de multiples causes. En premier lieu, les phénomènes de dispersion qui ne font pas intervenir l’homme ou ses activités : ils ont toujours existé et sont liés aux capacités biologiques des espèces ainsi qu’à des phénomènes climatiques ou géologiques aléatoires et souvent conjoncturels. Mais tous les organismes aquatiques n’ont pas les mêmes capacités de dispersion. Ainsi, pour qu’un poisson passe facilement d’un bassin versant à un autre, il faut qu’il existe, à un moment donné, une connexion physique entre les deux bassins ! Néanmoins, la dispersion des organismes vivants dans les milieux naturels prend des formes parfois très inattendues. On peut citer de manière anecdotique les « pluies de poissons » qui ont parfois été signalées en différents endroits du monde (encadré 1 et figure 3.1).
L’autre grand mode de dispersion, qui semble prendre à l’heure actuelle une importance considérable, est lié aux activités humaines. Les introductions peuvent alors être volontaires ou accidentelles, certaines espèces profitant par exemple des moyens de communication créés par l’homme pour voyager. Beaucoup d’introductions délibérées ont été motivées par le souci d’accroître localement le potentiel d’espèces utiles à l’homme. Dans la plupart des régions du monde par exemple, les besoins alimentaires sont couverts par des espèces végétales et animales qui sont originaires d’autres continents. Dans certains cas, des individus sont introduits sur un territoire donné avec l’intention de les maintenir en milieu confiné (zoos, structures d’élevage, laboratoires, espaces expérimentaux). De nombreux exemples, notamment en aquaculture, montrent que ces espèces finissent très souvent par s’échapper « accidentellement ». Les organismes génétiquement modifiés, la plupart du temps considérés comme des espèces exotiques par la communauté scientifique, entrent dans cette catégorie.
 
Encadré 1. Les pluies de poissons
En 2002, il a plu des centaines de petits poissons sur le village grec de Korona (Marseille et Laneyrie-Dagen, 1992). En 1953, des milliers de grenouilles sont tombées du ciel dans les rues de Leicester (Massachusetts). Et les mentions sont nombreuses de pluies d’animaux un peu partout dans le monde. Ainsi, Gudger (1921) relatait 44 mentions de pluies de poissons et de grenouilles dans différentes régions du monde aux xviiie et xixe siècles. Un phénomène qui n’est pas nouveau puisqu’au Moyen Âge, compte tenu de la fréquence du phénomène dans certaines régions, les habitants s’imaginaient que les poissons naissaient adultes dans les cieux et tombaient ensuite dans la mer (Marseille et Laneyrie-Dagen, 1992). Il y a bien entendu une explication à ce phénomène : des tornades ou des trombes aspireraient ces organismes, les transporteraient à des altitudes relativement élevées, puis les déposeraient à des distances plus ou moins grandes. On peut penser, sans être en mesure d’évaluer l’importance du phénomène, que de nombreuses espèces d’invertébrés ont également emprunté ce moyen de transport original. Mais quel rôle a-t-il joué dans la mise en place des faunes ?
Figure 3.1. Pluies de poissons et de grenouilles (tiré de Conrad Wolfhart, dont le nom fut hellénisé en Conradus Lycosthenes Rubeaquensis, Prodigiorum ac Ostentorum Chronicon, publié à Basel en 1557).

La dispersion « naturelle » : invasions biologiques spontanées
La dispersion des organismes et la colonisation de nouveaux milieux sont des phénomènes qui ont toujours fasciné les écologistes comme les évolutionnistes. Darwin (1859) relate, par exemple, des expériences qui montrent la capacité de mollusques à être transportés vivants accrochés à des pattes de canard. 
Les dispersions naturelles sont nombreuses mais encore assez mal documentées pour les espèces aquatiques continentales. Celles qui se produisent sur de longues distances sont rares dans l’état actuel des connaissances. Un intérêt croissant est porté à ces phénomènes de dispersion à mesure que se développent de nouveaux outils (marqueurs moléculaires, utilisation d’isotopes stables, bases de données internationales) et de nouveaux questionnements (fragmentation des habitats et métapopulations, changements globaux, espèces introduites).
À chacun sa chance…
Un premier mécanisme correspond simplement à une extension progressive de l’espace occupé par une espèce. Des populations de grands cormorans (Phalacrocorax carbo sinensis, une sous-espèce continentale) du nord-est de l’Europe ont ainsi progressé, y compris en France, depuis une trentaine d’années, allant aujourd’hui jusqu’à poser de sérieux problèmes de gestion. Il s’agit là d’une sous-espèce dont l’aire de répartition a varié au cours du temps sous l’effet de changements climatiques et des persécutions de l’homme, du xixe siècle aux années 1970, date à laquelle l’espèce commença à être protégée en Europe (Veldkamp, 1996). À partir d’une douzaine de colonies réparties surtout aux Pays-Bas et au Danemark, la progression vers l’ouest (côte atlantique) et le sud (Italie en 1985) fut très rapide. En France, les effectifs estimés de grands cormorans (sous-espèces continentales et marines) sont passés de 4 000 individus en 1970 à 66 000 en 1992 (270 dortoirs) et 83 000 en 1999 (574 dortoirs) (Trolliet, 1999). Ce succès est aujourd’hui attribué à l’effet conjugué de l’application d’un statut de protection (directive Oiseaux) et à l’abondance de poissons au sein de plans d’eau hypereutrophisés.
Des oiseaux ou des poissons amphihalins peuvent aussi coloniser de nouveaux milieux à la faveur d’erreurs de trajectoires lors de migrations. Si le nouveau territoire se révèle favorable, un glissement de l’aire de répartition peut se propager dans la population. On peut penser que la recolonisation des rivières du nord de l’Europe par les poissons amphihalins, après les glaciations, a suivi ce principe.
Dans un groupe comme celui des poissons, les capacités de dispersion peuvent différer en fonction des capacités de nage. Ainsi, la faune piscicole des fleuves de la zone nilo-soudanienne présente une assez grande homogénéité du fait des divers échanges entre bassins qui ont eu lieu dans le passé. Potentiellement, toute cette zone a donc pu être colonisée par l’ensemble des espèces qui y sont présentes. On y a testé l’hypothèse selon laquelle les espèces ont des potentialités de colonisation différentes en fonction de leurs caractéristiques biologiques (Hugueny, 1990). On constate effectivement qu’il existe un grand nombre d’espèces ayant une distribution géographique limitée. En réalité, il y a une corrélation significative entre la taille et l’amplitude de l’aire de répartition, estimée d’après le nombre de rivières où l’espèce est connue. Les grands poissons seraient plus adaptés que les petits à parcourir de longues distances en raison de leur meilleure capacité de nage.
Selon les résultats ci-dessus, il semble que la possession d’organes de respiration accessoire ne joue pas de rôle important dans les capacités de dispersion des espèces comme on pouvait le penser auparavant (Lowe-McConnell, 1987). On observe par ailleurs une relation inverse entre la richesse spécifique d’une rivière et l’amplitude moyenne de l’aire de répartition des espèces qui l’habitent. Autrement dit, moins il y a d’espèces dans une rivière, et plus celles-ci sont globalement présentes dans un grand nombre de rivières (Hugueny, 1990).
On a probablement sous-estimé le rôle du vent dans la dissémination des espèces possédant une phase aérienne. L’anax de juin (Anax junius) est une libellule nord-américaine bien connue pour ses capacités de vol exceptionnelles. À la faveur de déplacements de masses d’air ou d’orages tropicaux, des individus peuvent être transportés hors de leurs routes habituelles jusqu’en Europe. Un individu a ainsi été observé en 2003 sur les côtes de Loire-Atlantique, mais l’espèce n’est pas naturalisée en France (Grand et Boudot, 2006). De nombreux individus de la même espèce ont été observés en Angleterre lors de l’automne 1999, probablement portés par des tempêtes sur l’Atlantique Nord. Si un nombre suffisant d’individus en état de se reproduire arrivait, cette espèce pourrait enrichir durablement la faune locale. Le transfert peut également avoir lieu d’est en ouest. Hemianax ephippiger, une libellule nord-africaine, a récemment été capturée en Guyane et elle est régulièrement observée aux Antilles où, pourtant, elle ne s’est pas (encore ?) naturalisée. À une échelle continentale, on a constaté que des invasions de simulies dans certains fleuves d’Afrique de l’Ouest étaient dues à des populations transportées sur plusieurs centaines de kilomètres par les vents dominants.
En milieu aquatique, la dispersion sur de longues distances peut s’opérer par le biais de larves pélagiques. C’est un phénomène bien connu chez les coraux dont les larves, susceptibles de vivre plusieurs semaines, sont dispersées par les courants avant de se métamorphoser. Mais de nombreux autres organismes benthiques possèdent également la capacité de se disperser assez loin de leur lieu de naissance. C’est le cas des mollusques bivalves, en général très féconds. Ainsi, en milieu continental, une femelle de Dreissena polymorpha produit plus d’un million d’œufs qui donnent des larves planctoniques (le stade « véligère ») dont la durée de vie est de deux semaines en moyenne. Ces larves peuvent dériver sur de longues distances (quelques centaines de kilomètres), assurant ainsi une grande dispersion de l’espèce. Sans compter que les adultes eux-mêmes peuvent se disperser assez loin lorsqu’ils sont fixés à des substrats mobiles tels qu’un morceau de bois ou une coque de bateau. En milieu continental néanmoins, les espèces cosmopolites sont assez peu nombreuses et les aires de répartition concernent souvent des échelles réduites (Bohonak et Jenkins, 2003). Dans les faits, les invertébrés aquatiques se déplacent rarement de plus de dix kilomètres, même si des transports sur de très longues distances sont possibles.
Les poissons des récifs coralliens possèdent également des larves pélagiques qui vivent plusieurs semaines dans le plancton et ne retournent aux récifs qu’à l’issue d’un séjour de plusieurs semaines dans l’océan. On explique ainsi le fait que les peuplements ichtyologiques des récifs sont étonnamment cosmopolites, alors qu’ils sont isolés les uns des autres par de longues distances. En milieu continental, certaines espèces de poissons effectuent quant à elles des migrations anadromes pour se reproduire dans les têtes de bassins au moment des crues. Les œufs et les larves sont ensuite entraînés par le courant, assurant ici aussi une dispersion de l’espèce.
Des invasions naturelles « massives » bien documentées par des archives fossiles sont survenues à la faveur d’une rupture naturelle d’isolement. La plupart ont eu lieu pendant ces vingt-cinq derniers millions d’années et ont permis des échanges tant dans les marins que terrestres. L’émergence de l’isthme de Panama il y a trois millions d’années permit, par exemple, la dispersion d’espèces entre les continents américains nord et sud, auparavant isolés. Les faunes mammaliennes évoluèrent d’une manière importante suite à cet événement : 10 % des genres nord-américains et 50 % des genres sud-américains sont issus des immigrants de cet échange. 

Les auto-stoppeurs
Un second mécanisme de dispersion naturelle correspond à des organismes « auto-stoppeurs » qui pourraient parcourir de vastes territoires en utilisant les services d’un organisme « vecteur ». Le transport passif d’invertébrés aquatiques par les oiseaux est un phénomène fréquent, au moins à l’échelle locale, que ce soit par endozoochorie (transport interne) ou ectozoochorie (transport externe dans le plumage ou sur les pattes) (Figuerola et Green, 2002). 
Les oiseaux d’eau constituent en effet un trait d’union bien connu entre des zones humides séparées dans l’espace ou même dans le temps. Darwin (1859) avait observé des lentilles d’eau (genre Lemna) capables de voyager accrochées à des plumes d’oiseau. Green et al. (2008) ont étudié, en Australie, des échantillons d’excréments d’une sarcelle (Anas gracilis), d’une foulque (Fulica atra), d’un cygne noir (Cygnus atratus) et d’un pélican australien (Pelecanus conspicillatus). Ils ont montré que ces oiseaux aquatiques étaient susceptibles de jouer un rôle majeur dans les transferts d’espèces, parfois sur de longues distances. En particulier les plantes des genres Lemna, Typha, Myriophyllum qui se reproduisent par voie végétative sont transportées dans le tube digestif, et parfois même sur les pattes ou dans le plumage.
L’analyse de graines ou de diaspores retrouvées dans des fèces d’oiseaux, y compris des graines dont on sait qu’elles sont efficacement dispersées par le vent, montre que le transport par les oiseaux entraîne souvent une dispersion sur de plus longues distances, car les morceaux de plantes qui voyagent à l’extérieur de l’individu sont sujets à une dessiccation rapide (Green et al., 2008). Ce mode de dispersion est d’ailleurs connu depuis fort longtemps pour les œufs de résistance de crustacés zooplanctoniques, capables de survivre à un séjour dans le tractus digestif. Les excréments contiennent ainsi de nombreuses espèces viables dont des protozoaires, des nématodes, des rotifères, des ostracodes, des branchiopodes, des bryozoaires, des cladocères… Les oiseaux étudiés peuvent voler sur de longues distances et donc disperser activement de nombreuses espèces aquatiques. Des larves du diptère chironomide Chironomus salinarius ont été observées vivantes dans les excréments de la barge à queue noire (Limosa limosa) en migration automnale (Green et Sánchez, 2006).
Ces observations semblent montrer que le phénomène est assez courant mais peut-être n’est-il que conjoncturel. Lorsque le contrat à durée déterminée entre un organisme transporteur et un auto-stoppeur est régulièrement établi, les écologistes parlent de phorésie. Les tortues de mer transportent ainsi sur leur carapace des larves de chironomes marins des genres Clunio et Pontomyia, et les baleines franches, des crustacés balanes (Coronula diadema). En Lorraine, des crustacés ostracodes voyagent de mare en mare sur le dos de sonneurs à ventre jaune !


Les dispersions « involontaires » résultant des activités humaines
Les espèces qui se dispersent naturellement très loin franchissent rarement plus de quelques centaines de kilomètres et sont peu nombreuses, toutes proportions gardées (figure 3.2). De plus, en comptant uniquement sur leurs propres moyens, elles ne peuvent pas partir de n’importe quelle région pour aller vers n’importe quelle autre. Les cyclones peuvent ainsi véhiculer des espèces sur de longues distances, mais les candidates au voyage qui quittent les Caraïbes remontent toujours vers le nord ou le nord-ouest, mais ne descendent jamais vers le sud. Au contraire, les activités humaines transportent des espèces de quasiment n’importe quel point de la planète vers n’importe quel autre, quelle que soit la distance. L’effectif transporté par jour à longue distance s’évalue en milliards d’individus (une moyenne de plus de 100 millions d’invertébrés pour chaque cargo entrant dans les Grands Lacs nord-américains). Le rôle des activités humaines dans les échanges d’espèces entre bassins hydrographiques indépendants n’est plus à démontrer.
Figure 3.2. Relations fréquence-échelle spatiale pour les introductions naturelles ou aidées par l’homme. 
Les dispersions naturelles sont d’autant moins fréquentes que l’on considère des transferts sur de grandes distances. Au contraire, les introductions dues à l’homme sont plus fréquentes et sans limites spatiales.
L’effacement des barrières géographiques
L’homme peut ouvrir des portes fermées depuis longtemps et créer ainsi les conditions pour que des faunes isolées depuis longtemps se mélangent. Par exemple, l’ouverture du canal de Suez en 1869, long de 163 kilomètres, a été à l’origine d’un important mouvement d’échanges entre la mer Rouge et la Méditerranée, qui constituaient deux provinces biogéographiques séparées depuis près de vingt millions d’années. Depuis, les échanges entre ces deux mers ont encore été facilités par l’approfondissement du canal de Suez et la forte réduction des apports en eau douce par le Nil résultant de la fermeture du barrage d’Assouan. 
Près de 300 espèces de la mer Rouge et de l’océan Indien ont ainsi pénétré en Méditerranée orientale et s’y sont installées (Galil, 2008 ; Mooney et Cleland, 2001 ; Vermeij, 1991). On estime que 60 % de ces espèces ont été introduites depuis 1970. Ceci constitue l’invasion biologique la plus spectaculaire en milieu marin dans le contexte biogéographique actuel. Ce flux a été presque exclusivement unidirectionnel, très peu d’espèces ayant migré de Méditerranée vers la mer Rouge. Ces espèces sont souvent appelées « lessepsiennes », du nom du concepteur du canal, Ferdinand de Lesseps, qui favorisa bien involontairement leur migration. Les « migrants lessepsiens » représentent maintenant environ 4 % de la diversité spécifique de la Méditerranée, et 10 % de la diversité sur la côte levantine de la Méditerranée. La plupart des espèces impliquées par ces échanges sont des espèces benthiques et démersales, notamment des algues, des mollusques, des crustacés, des poissons.
Le canal de Panama, couloir d’eau douce de 77 kilomètres dont le projet fut imaginé dès le xvie siècle, fut achevé en 1914. Il relie les océans Atlantique et Pacifique et a permis un transfert bilatéral d’espèces entre des régions isolées depuis plusieurs millions d’années (Smith et al., 2004). La richesse piscicole de part et d’autre du canal augmenta alors de 11 % à 40 % en fonction du groupe considéré (d’eau douce à saumâtre) ! « Le génie humain réunit les océans », peut-on lire sur un monument commémoratif de la ville de Panama en l’honneur des ouvriers français qui entamèrent la construction du canal à la fin du xixe siècle.

Les eaux de ballast : les clandestins
Les navires transportent de l’eau de ballast pour contrôler leur stabilité et leur assiette. Quand un navire charge ou décharge des cargaisons ou consomme du carburant, il faut compenser les modifications qui en découlent pour maintenir son assiette en ajoutant ou en éliminant de l’eau de ballast (figure 3.3). Cette opération se déroule le plus souvent au port, mais elle peut aussi avoir lieu dans des eaux ouvertes.
En chargeant l’eau, on charge aussi les organismes qu’elle contient. Et elle sera relarguée dans le port où l’on déchargera ou chargera du fret, quel que soit l’endroit du monde[1] ! Ces eaux de ballast contiennent tout un cortège d’organismes auto-stoppeurs (bateau-stoppeurs) parmi lesquels des végétaux, des virus, du plancton, des invertébrés, voire des poissons… En échantillonnant le ballast de 159 cargos en provenance du Japon dans la baie de Coos (Orégon), on a identifié 367 espèces appartenant à la plupart des groupes marins. Tous les groupes trophiques étaient représentés. Toutes ces espèces ne se naturaliseront pas mais, en fonction des circonstances, certaines s’installeront dans de nouveaux milieux. Il en résulte que beaucoup de baies, d’estuaires, de lagunes et de lacs sont actuellement le siège d’apports répétés d’espèces dont les facultés d’adaptation ainsi que le rôle et l’impact écologiques ne sont pas toujours prévisibles. C’est ce que certains ont appelé la « roulette écologique » (Carlton et Geller, 1993).
L’exemple des Grands Lacs d’Amérique du Nord est symptomatique. Au cours du siècle dernier, le nombre d’espèces exotiques y a augmenté considérablement, et l’on estime que, depuis 1970, environ 75 % d’entre elles proviennent de l’eau contenue dans les ballasts des bateaux transocéaniques provenant d’Eurasie. Qui plus est, la majorité de ces espèces est native de la région ponto-caspienne (mers d’Azov, Caspienne, Noire) (Ricciardi et MacIsaac, 2000).
Parmi les espèces introduites par les eaux de ballast figure le crabe chinois (Eriocheir sinensis), originaire d’Extrême-Orient et observé pour la première fois vers 1912 en Allemagne. Il s’agirait de la première espèce macroscopique introduite involontairement en Europe du fait d’un transport via des ballasts liquides à une échelle intercontinentale.
Figure 3.3. Les eaux de ballast.
La flotte mondiale en 2000 comptait près de 30 000 bateaux porte-conteneurs. Chacun a besoin de charger de l’eau dans des cales spécifiques (les ballasts) pour améliorer son tirant d’eau ou équilibrer sa charge. Cette eau est relarguée dans le port de débarquement, ce qui permet à 3 000 à 4 000  espèces aquatiques bateau-stoppeuses de voyager chaque jour dans le monde. Le transport par voie d’eau est inégalement réparti, avec 85 % du trafic maritime dans l’hémisphère Nord (Endresen et al., 2004 ; photographie © Bjeayes, Dreamstime.com).
Pourquoi les introductions involontaires via les eaux de ballast n’ont-elles pas eu lieu plus tôt ? Parce que, jusqu’aux années 1880[2], les navires utilisaient des ballasts solides, principalement des sacs de sable ou de pierres. Ces matériaux peu onéreux, qui remplissaient parfaitement leur rôle de contrepoids sur des bateaux dont la structure était relativement simple, ont permis par ailleurs la dispersion de nombreuses espèces terrestres (arthropodes, mollusques et végétaux en particulier). Ils nécessitaient des travaux lourds et pénibles de chargement/déchargement. Avec l’introduction de bateaux à coque en acier, l’eau était un matériau plus adapté. 
Le volume de ballast transporté actuellement est sans précédent. Les eaux de ballast d’un supertanker peuvent représenter un volume d’eau équivalent à 2 000 piscines olympiques. Des estimations réalisées au début des années 1990 rapportaient que, chaque année, les eaux de ballast représentaient 8 à 10 milliards de mètres cubes d’eau transportée (Bright, 1999 ; Carlton et Geller, 1993). Des estimations plus récentes rapportent que le volume annuel d’eau de ballast est proche de 3 500 millions de tonnes (Mt) d’eau, dont 2 174 Mt dans le cadre des transports internationaux (37 % liés au transport de produits pétroliers) et 1 300 Mt sur des transports nationaux (Endresen et al., 2004). De l’ordre de 3 000 à 4 000 espèces en moyenne seraient ainsi transportées clandestinement chaque jour par bateau à une échelle intercontinentale. Les écosystèmes aquatiques ont ainsi la particularité de recevoir continuellement des millions de propagules d’espèces exotiques. Dans la baie de San Francisco, plateforme importante d’échanges commerciaux, une nouvelle espèce se naturalise toutes les 14 semaines, contre toutes les 55 semaines avant 1960 (Lee, 2002).
La littérature concernant les introductions focalise beaucoup sur les espèces d’animaux et de plantes. Mais les micro-organismes sont également de très bons candidats au voyage dans les eaux de ballast. C’est probablement l’un des principaux mécanismes de dissémination à longue distance de pathogènes responsables des maladies eau-dépendantes. Dans l’eau de ballast des navires arrivant dans la baie de Chesapeake (États-Unis), les échantillons collectés renferment en moyenne 8,3 x 108 bactéries et 7,4 x 109 virus par litre. Dans la mesure où pour l’année 1991 il y avait eu 1,2 x 1010 litres de ballasts déversés, on voit que ce mode de transport est tout sauf négligeable pour les microorganismes. Vibrio cholerae a été observé dans les eaux de ballast de tous les bateaux arrivant dans la baie de Chesapeake, quelle que soit leur provenance (Ruiz et al., 2000).

Les conteneurs
De 1970 à 1996, le volume de marchandises transportées par voie de mer a doublé et, de nos jours, près de trente mille bateaux assurent le transport de marchandises à travers le monde pour de grands armateurs (Bright, 1999). Depuis la Seconde Guerre mondiale, le volume de cargos transporté par voie de mer a augmenté d’un facteur 4 à 5.
Les conteneurs transportés par voie d’eau peuvent également être une source d’introductions d’espèces auto-stoppeuses. La rainette de Cuba (Osteopilus septentrionalis) a ainsi colonisé les Petites Antilles à partir de 1995, suite à l’importation de plantes de Floride où l’espèce est déjà introduite (Breuil et Ibéné, 2005). À Saint-Barthélemy par exemple, les grands hôtels et les jardineries souhaitaient revégétaliser l’île rapidement avec des palmiers d’ornement pour effacer une part des séquelles des cyclones Luis et Marylin de 1995, mais l’opération a conduit à une introduction multiple de cette grenouille très vorace qui risque aujourd’hui, si ce n’est déjà fait, de coloniser la Guadeloupe et la Martinique. Dans les années 2000, les autorités sanitaires américaines ont observé des larves de moustiques dans des pots d’une plante aquatique, le Lucky bamboo (Dracaena sp.), importée par conteneurs de Chine (Eritja et al., 2005). Le commerce de cette plante est en progression : aux États-Unis car c’est un cadeau apprécié pour des raisons culturelles au sein de la communauté asiatique, en Europe pour son usage décoratif et son prix abordable.
Les échanges de biens à large échelle constituent un mode courant de dispersion de plantes ou d’animaux terrestres, mais également d’espèces avec un stade aquatique. Le commerce de pneus usagés participe par exemple à la dispersion de moustiques parmi lesquels le fameux moustique tigre (Aedes albopictus), vecteur de maladies humaines comme la dengue ou le chikungunya. Les pneus usagés entreposés en extérieur par des récupérateurs collectent souvent de l’eau de pluie qui va stagner sur de longues périodes. L’addition de feuilles mortes des arbres alentours produit même parfois des conditions chimiques assez similaires à des flaques d’eau naturelles sur des troncs d’arbre, véritables nurseries pour moustiques (Eritja et al., 2005). Les œufs pondus dans ces milieux peuvent par ailleurs résister à un assèchement temporaire.


Les animaux qui s’échappent : les évadés
Le rejet dans le milieu naturel d’animaux issus d’une activité d’élevage constitue un mode fréquent d’introduction en milieu aquatique. Mais il faut distinguer élevage privatif et élevage industriel : l’activité industrielle est régie par des mesures législatives strictes, ce qui contraste avec le peu de moyens affectés au contrôle des élevages privés, notamment en ce qui concerne la liberté de circuler sur des territoires de plus en plus vastes. 
Les aquariophiles (ou assimilés) négligents constituent un vecteur tout particulièrement important pour les eaux douces (Simberloff, 2000). Ainsi, au moins six espèces de tortues ont été libérées dans le milieu naturel par des particuliers, mais une seule jusqu’ici s’y serait naturalisée (Haffner, 1997). La grenouille taureau (Rana catesbeiana), originaire d’Amérique du Nord, a été vraisemblablement introduite dans le sud-ouest de la France par un particulier qui souhaitait peupler l’étang de sa propriété. Cette espèce très compétitive et vorace semble se répandre depuis ce point d’introduction de manière régulière, malgré les différentes mesures de gestion qui ont été prises. Plusieurs autres introductions de la grenouille taureau ont eu lieu en Europe (au moins six), notamment en Belgique, et il y a fort à parier que l’espèce étendra son aire de répartition dans un avenir proche. 
Les bassins de jardins botaniques ou de jardins d’acclimatation sont également à l’origine de plusieurs introductions. La plupart des populations actuelles du petit gastéropode Physa acuta relèvent d’introductions involontaires par des aquariophiles qui n’ont pas prêté attention aux hôtes de plantes aquatiques introduites, elles, volontairement (d’après Thienemann, 1950). Ce type d’espèces auto-stoppeuses est assez répandu. Le vairon de Chine (Pseudorasbora parva) aurait ainsi été involontairement introduit en Roumanie dans les années 1960 par une pisciculture qui avait importé des carpes chinoises (Cowx, 1997). Cette espèce est désormais présente dans une grande partie de l’Europe. De par le monde, au moins 150 espèces de vertébrés, invertébrés, plantes et micro-organismes ont été dispersées par le biais de l’aquariophilie ou de l’élevage ornemental (Padilla et Williams, 2004). Ce vecteur a contribué au succès de 37 des 59 espèces de poissons exotiques aux États-Unis (Rahel, 2007). En France, 38 % des espèces végétales aquatiques et semi-aquatiques introduites sont ornementales (Thiébaut, 2007).
Une étude menée dans la baie de San Francisco a mis en évidence que pour 867 espèces de poissons d’aquarium commercialisées dans la région, 27 ont les capacités physiologiques de tolérer les conditions environnementales de la baie, et 6 seulement s’y sont établies (Chang et al., 2009 ; figure 3.4).
Figure 3.4. Importance du commerce de poissons d’aquarium dans la baie de San Francisco, et ses conséquences en matière d’introductions d’espèces (d’après Chang et al., 2009 ; © Springer Science/Business Media).
La première population française de poisson-chat (Ameiurus melas), espèce originaire d’Amérique du Nord, a été fondée dans la Seine à la fin du xixe siècle à partir d’animaux échappés du Muséum national d’histoire naturelle via les égouts de la ville de Paris. Au tout début du xxe siècle, le poisson-chat fut volontairement introduit à titre expérimental dans des plans d’eau d’où il s’échappa pour gagner la Loire.
Même si les industriels ou les aquaculteurs sont soumis à une législation stricte, les risques de dispersion dans le milieu naturel n’en sont pas pour autant réduits à zéro. Les pelleteries florissantes au xixe siècle furent mises en faillite par le développement de l’utilisation des fibres textiles au début du xxe siècle. Ces structures utilisaient des espèces liées au milieu aquatique, car ces animaux fournissent une fourrure très dense de grande qualité (Maurin, 1997). Le nombre de poils par centimètre carré atteint par exemple 12 000 à 23 000 chez le castor d’Eurasie (Castor fiber), ce qui représente au moins le double de la plupart des espèces terrestres. À partir de la Première Guerre mondiale, les élevages laissés à l’abandon furent une source de dissémination de rongeurs comme le ragondin (Myocastor coypus) ou, plus tard, le rat musqué[3] (Ondatra zibethicus). En un siècle, ces espèces se sont dispersées sur l’ensemble des départements de France métropolitaine (Maurin, 1997). D’autres mammifères présents dans l’Hexagone comme le vison d’Amérique (Mustela vison), le raton-laveur (Procyon lotor) et le chien viverrin (Nyctereutes procyonoides), provenant d’Extrême-Orient, se sont plus probablement échappés accidentellement d’élevages en activité. Le surmulot, venu d’Asie, correspond probablement à une introduction ancienne. Finalement, à l’heure actuelle, 7 des 18 espèces de mammifères fréquentant à des degrés divers les milieux aquatiques français sont des espèces introduites, la plupart du temps à la suite d’individus échappés ou libérés de captivité.
Plus anecdotiques, quelques autres modes d’introduction ont déjà été évoqués comme les appâts utilisés pour la pêche (Ludwig et Leitch, 1996). Sancholle (1988) rapporte que Fucus spiralis (algue marine), dont les feuilles sont utilisées pour emballer des vers, a ainsi été introduit dans l’étang de Gruissan (Aude) à partir de populations bretonnes. Dans le nord-ouest des États-Unis, de jeunes écrevisses vivantes de l’espèce Orconectes rusticus sont classiquement utilisées pour la pêche de loisir, ce qui a contribué à leur dispersion vers le Canada (Lodge et al., 2000). Si le territoire originel de cette espèce était limité à l’État de l’Ohio, il s’étend aujourd’hui à quinze États des États-Unis, l’Ontario et la région des Grands Lacs (Olden et al., 2006a). Le crustacé Hemimysis anomala a été introduit dans la plupart des pays européens comme nourriture à poisson, et il a été observé tout récemment au centre de l’Angleterre (Holdich et al., 2006).
L’armée a disséminé quelques espèces au gré des déplacements de ses troupes. La crevette coréenne Palaemon macrodactylus a ainsi été découverte dans la baie de San Francisco (États-Unis) peu de temps après la guerre de Corée (Carlton, 1996). L’écrevisse de Louisiane (Procambarus clarkii) a été importée pour la première fois au Japon (à Nankin) par des soldats durant la Seconde Guerre mondiale (Laurent, 1997). À partir de 1948, la prolifération de cette espèce a été considérée comme une calamité agricole au Japon, avec des biomasses estimées atteignant jusqu’à 1 200 kilos par hectare de rizière. 
Pour finir et parce qu’il faut bien aussi faire un peu de ménage chez soi, le monde de la recherche serait également à l’origine de plusieurs introductions. Il s’agit soit d’expériences in natura mal contrôlées, soit d’individus issus d’élevages de laboratoires devenus encombrants ou superflus. Des populations naturalisées de grenouilles rieuses (Rana ridibunda), espèce largement manipulée dans les laboratoires de recherche, ont parfois été fondées en milieu naturel à partir d’individus issus d’élevages destinés à la recherche (Neveu, 1990). Il en est de même du xénope lisse (Xenopus laevis), un batracien originaire d’Afrique du Sud très prisé dans les laboratoires du fait de sa facilité d’élevage. Cette espèce est actuellement en expansion à partir d’une population souche introduite dans les Deux-Sèvres (Fouquet et Measey, 2006). Ces faits traduisent finalement deux traits de notre perception des introductions d’espèces. Le premier dénote le manque de conscience des conséquences d’un relâcher en milieu naturel ; le second atteste que des questions éthiques ou morales soulevées par l’élimination d’individus vivants dont on ne sait plus que faire nous taraudent.

Les introductions volontaires
L’introduction d’espèces pour améliorer la production de la pêche est une pratique ancienne et courante dans de nombreuses régions du monde. On recherche en priorité des espèces susceptibles de bien s’adapter aux conditions du milieu récepteur et de se développer en abondance pour alimenter les pêcheries artisanales ou industrielles. Dans les pays tempérés, les introductions d’écrevisses en eau douce procèdent de la même démarche.
D’une manière générale, les introductions volontaires s’apparentent à une appropriation par l’homme d’un nouvel espace. Implanter une espèce connue revient à imprimer son empreinte sur le milieu et à recréer, pour l’expatrié par exemple, un environnement familier. Les espèces concernées sont alors souvent des plantes ornementales ou des animaux familiers.
Une histoire ancienne
Les introductions réalisées par l’homme ont vraisemblablement toujours existé. Les premières tribus qui colonisèrent le nord de l’Europe après le dernier âge glaciaire ont très probablement introduit des poissons dans la mer Baltique et les milieux aquatiques adjacents. Certains leur prêtent également le transport de mollusques, dont les coquilles avaient de multiples usages, et d’écrevisses.
En plus de la construction de grands ouvrages, l’époque romaine marque le développement de la pisciculture et du transport de poissons vivants. La carpe commune (Cyprinus carpio), que l’on trouve de nos jours dans tous les bassins hydrographiques français, aurait ainsi été introduite par les Romains. Présente dans le bassin du Danube environ 6 000 ans avant J.-C. (mais sans doute avec un ancêtre asiatique), des exemplaires sauvages auraient été introduits dans le nord de l’Italie au Ier siècle avant J.-C., avant que l’espèce ne soit dispersée au Moyen Âge vers les autres pays d’Europe par divers ordres monastiques. Cette extension a pu réussir grâce à la capacité des carpes communes à survivre plusieurs jours hors de l’eau dès lors qu’elles restent dans une atmosphère humide. La progression vers les milieux naturels d’Europe occidentale et au-delà n’a pas été régulière, mais au contraire relativement saccadée, d’une part, par des volontés politiques et la progression du christianisme et, d’autre part, par le hasard lié à des échappées d’élevage. La Pologne et la Prusse auraient ainsi été colonisées vers les xiie-xiiie siècles, l’Angleterre au xve siècle, la Lituanie, l’Espagne vers le xviie siècle, le Portugal au xixe siècle, quasiment en même temps que l’Amérique du Nord (Copp et al., 2005a). Les ordres monastiques ont contribué à la dispersion de la carpe commune, mais également de la tanche (Tinca tinca), de la perche fluviatile (Perca fluviatilis) et de la lotte (Lota lota). Leur rôle serait patent dans la dispersion intracontinentale d’espèces piscicoles d’Europe centrale ou de l’Est vers l’Europe de l’Ouest. La consommation de poissons et assimilés était tolérée par l’Église pendant les jours de jeûne et les vendredis, jours où il est recommandé de manger « maigre ».
Les Romains furent aussi des acteurs directs de la dissémination d’espèces à travers l’Europe et les régions méditerranéennes. En plus d’oiseaux ou de mammifères introduits pour la nourriture ou la chasse, ils ont contribué à la dispersion de la cistude (Emys orbicularis), qu’ils gardaient comme « animal de compagnie ».
Une des toutes premières introductions d’une espèce aquatique nord-américaine serait une palourde marine (Mya arenaria) transportée à travers l’Atlantique par les Vikings au xiiie siècle (Petersen et al., 1992).
Au xixe siècle, l’introduction d’espèces « utiles à l’homme » est organisée via des sociétés d’acclimatation. En France, la Société impériale zoologique d’acclimatation est créée en 1855 et trouve un pendant au Royaume-Uni en la Société d’acclimatation des animaux, oiseaux, poissons, insectes et légumes établie en 1860. Ces organismes régissent les introductions d’espèces d’autres continents, la société française allant jusqu’à récompenser les personnes qui réalisaient l’acclimatation d’une nouvelle espèce (Keith et Allardi, 1997). La Société française d’acclimatation deviendra l’actuelle Société nationale de protection de la nature, dont les objectifs sont tout autres.
À partir des années 1950, de nombreux transferts d’invertébrés ponto-caspiens ont été réalisés volontairement dans des rivières de l’ex-Union soviétique ou de pays baltes, Lituanie et Lettonie en particulier. La finalité était de soutenir la production de nourriture potentielle pour les poissons afin de favoriser cette ressource d’intérêt économique (Ketelaars, 2004). Près de 40 crustacés ont ainsi été transférés avec ou sans période d’acclimatation et ont pu se répandre dans des écosystèmes voisins de leurs points d’introduction. Ces introductions succédaient à une vague d’introductions en Europe de différentes espèces piscicoles dans les années 1920-1930.

La pêche sportive
Le développement de la pêche sportive a été une source importante d’introductions d’espèces dès le milieu du xixe siècle. 
Une espèce européenne, la truite commune (Salmo trutta), a conquis l’ensemble du monde à une époque récente (Baglinière et Maisse, 1991). Les premières transplantations ont débuté au cours du xixe siècle, essentiellement pour permettre aux émigrants européens de pratiquer, loin de chez eux, leur pêche sportive favorite (figure 3.5). Du fait des grandes capacités d’adaptation de l’espèce, une grande partie de ces introductions a parfaitement réussi dans les milieux présentant des conditions écologiques similaires à celles de l’aire d’origine. Cette espèce coloniale est aujourd’hui présente sur tous les continents.
Figure 3.5. Introduction de la truite commune dans différentes régions du monde (d’après Baglinière, 1991).
Les rivières des îles Kerguelen, vierges de poissons à l’origine, furent empoissonnées de différentes espèces salmonicoles dès la parution en 1955 d’une loi rattachant ce territoire aux terres Australes et Antarctiques françaises (Davaine et Beall, 1997). Les personnels de la base permanente installée en 1951 pouvaient ainsi s’y distraire en pêchant, mais également varier leur alimentation en denrées fraîches. L’expérience s’est poursuivie par le développement d’une station pilote d’élevage extensif de saumons, traduisant la volonté de mise en valeur de ces territoires.

Améliorer la production de la pêche
Une justification majeure des introductions volontaires, et a priori légitime, réside dans la volonté de subvenir aux besoins alimentaires des populations locales en leur fournissant une ressource protéique suffisante. Le développement de la pêche artisanale sur de grands plans d’eau et la pisciculture ont fait l’objet de centaines d’introductions de poissons à travers le monde, y compris en Europe.
Aux États-Unis, Bahls (1992) estime que 95 % des 16 000 lacs d’altitude de l’ouest des États-Unis ne contenaient pas de poissons. Aujourd’hui, on peut estimer qu’au moins 9 500 de ces lacs (59 %) hébergent des populations introduites par l’homme. Dès le Moyen Âge en Europe, la pratique des introductions et d’un véritable développement d’activités aquacoles avec des espèces exotiques comme la carpe commune étaient monnaie courante. À la même époque, l’écrevisse à pieds rouges (Astacus astacus), aujourd’hui considérée comme un représentant très noble de la gastronomie, a été introduite en Suède et en Norvège pour développer la production aquacole (Machino et Holdich, 2006).
Pour améliorer la productivité piscicole, les introductions volontaires de crustacés amphipodes étaient courantes dans les années 1960, en particulier en Union soviétique. Au moins 30 espèces du bassin ponto-caspien, jugées comme les plus rapides à se développer, ont été introduites sur des milieux aménagés (réservoirs, lacs de barrage, étangs) avec l’objectif d’en promouvoir la productivité (Leppäkoski et al., 2002). En 1957, des individus de l’espèce nord-américaine Gammarus tigrinus ont délibérément été introduits dans les rivières Weser et Werra (Allemagne) dans le cadre d’un projet de renaturation de ces milieux jusqu’alors très fortement pollués au point d’être quasi abiotiques. Cette espèce est maintenant largement répandue dans le nord de l’Europe.
En Afrique et en Asie, l’introduction d’espèces dans les systèmes aquatiques pour soutenir la pêche a souvent été pratiquée. Des poissons comme les tilapias (Oreochromis niloticus, et diverses espèces de Sarotherodon par exemple), ont notamment été introduits dans les lacs de barrage, mais aussi dans nombre de petits systèmes artificiels peu productifs. Dans le lac Kariba, un des plus grands lacs de barrage africains, l’introduction de la « sardine » du Tanganyika, Limnothrissa miodon, a permis le développement d’une pêcherie importante de poissons pélagiques. 

La lutte biologique et les biomanipulations
La lutte biologique arrive également en bonne place parmi les raisons d’introduire de nouvelles espèces dans des milieux aquatiques. La gambusie Gambusia affinis, native du sud des États-Unis, ainsi que le guppie Poecilia reticulata, natif d’Amérique du Sud, ont ainsi été introduits un peu partout dans le monde, et dans beaucoup de pays du bassin méditerranéen au cours des années 1920, pour lutter contre les moustiques et le paludisme. Bien que ces introductions soient un succès par rapport à l’impact environnemental d’insecticides ou d’herbicides, les conséquences globales de ces introductions restent à apprécier. 
La lutte contre les plantes aquatiques et l’eutrophisation a également été à l’origine de l’introduction de poissons. C’est le cas des carpes chinoises herbivores, Ctenopharyngodon idella, utilisées dans beaucoup de pays pour lutter contre la prolifération de végétaux aquatiques. En France, cette espèce introduite en 1964 dans les canaux du Bas-Rhône a été par la suite signalée dans les bassins du Rhin et de la Loire. La carpe argentée Hypophthalmichthys molitrix, native de Chine, a également été introduite en 1975 en Hongrie pour éliminer la végétation.

Des raisons culturelles, ludiques ou esthétiques
Un exemple fameux est le poisson rouge, Carassius auratus, originaire d’Asie, introduit un peu partout dans le monde depuis plusieurs siècles pour garnir les bassins d’ornement. C’est pour la même raison que la jacinthe d’eau aux magnifiques fleurs bleues est en vente libre dans toutes les jardineries, alors que cette espèce est devenue une véritable peste dans tous les pays tropicaux. 
Depuis quelques décennies, l’engouement pour l’aquariophilie a permis à des milliers d’espèces de poissons, mais aussi à des plantes aquatiques et à tous les invertébrés associés, de circuler à travers le monde, sans aucun contrôle sérieux. Ils peuvent s’échapper ou être relâchés dans des lacs ou des cours d’eau par les aquariophiles soucieux de s’en débarrasser. C’est ainsi que la tortue de Floride, quand elle devient trop grosse et encombrante, est souvent relâchée dans les eaux intérieures françaises.
Des poissons ornementaux d’origines variées sont maintenant cultivés sur tous les continents. On peut s’attendre à observer prochainement nombre de ces espèces dans les milieux naturels de leur pays d’accueil.
Plus anecdotique mais bien réelle est la motivation culturelle ou religieuse. Crossman et Cudmore (1999) attribuent par exemple l’introduction de poissons exotiques dans les eaux libres de l’Ontario (Canada) à une ancienne pratique chinoise issue de la croyance bouddhique qui consiste à replacer dans le milieu naturel un poisson vivant comme acte de compassion. Cet acte symbolise la réincarnation de l’âme d’un mort en un être inférieur et s’accompagne souvent d’un nourrissage des individus relâchés.

Introductions dans des écosystèmes historiquement appauvris
On est en droit de s’interroger sur les raisons d’introduire de nouvelles espèces dans des systèmes déjà riches en espèces. Mais il existe des situations où, pour des raisons historiques, les systèmes aquatiques n’ont pas pu être recolonisés par certains groupes, ou en nombre très réduit.
Un bon exemple est celui de l’Irlande. Cette île s’est trouvée rapidement isolée du continent lors du dernier réchauffement climatique qui a entraîné la remontée du niveau marin. Les poissons strictement d’eau douce n’ont pas eu le temps de recoloniser les nouveaux systèmes aquatiques créés par le recul des glaces. Seules les espèces amphihalines ont pu reconquérir naturellement ces habitats. Les autres espèces de poissons strictement d’eau douce présentes en Irlande ont été introduites par l’homme, pour certaines il y a plusieurs siècles. C’est le cas de Salmo gairdneri, Tinca tinca et Cyprinus carpio, Rutilus rutilus, Leuciscus leuciscus, Esox lucius (Fitzmaurice, 1984).
L’Irlande peut accueillir bien d’autres espèces. On a ainsi découvert depuis quelques années la présence du chabot dans une rivière irlandaise, introduit probablement par des pêcheurs qui voulaient diversifier le peuplement autochtone (Caffrey et al., 2008). Bien entendu, on peut se poser la question : qu’auraient été les peuplements d’invertébrés si ces espèces de poissons d’eau douce n’avaient pas été introduites ? 

Un point sur les espèces aquatiques invasives en Europe
En Europe, les introductions d’espèces animales aquatiques d’eau douce non originaires d’Europe (figure 3.6) (Gherardi et al., 2009) sont dues principalement à la pêche sportive et à l’élevage extensif de poissons (30 %), à l’aquaculture intensive (27 %), aux eaux de ballast (25 %). Puis viennent les usages ornementaux (aquariums, bassins ornementaux) (9 %) et la dispersion par les canaux (8 %). À titre de comparaison, le rôle des canaux dans la dispersion des espèces d’origine européenne est plus important (15 %).
L’introduction de nouvelles espèces en Europe dans les années 1960-1970 avait pour objectif d’accroître la diversité des espèces de poissons pour contrebalancer le déclin des prises d’espèces autochtones. Simultanément, on introduisit de nombreuses espèces de crustacés, notamment des amphipodes, afin de servir de proies et d’accroître la production de la pêche commerciale. Ce fut le cas notamment en URSS durant les années 1940-1970, où de grandes quantités de crustacés d’origine ponto-caspienne furent introduites comme nourriture pour les espèces de poissons commerciaux. Beaucoup d’espèces introduites (dont des parasites) l’ont été accidentellement, avec des espèces dont l’importation était autorisée. Mais plusieurs espèces ont été illégalement importées pour accroître la diversité des espèces pour la pêche sportive.
Figure 3.6. Causes d’introduction des espèces animales exotiques dans les eaux douces européennes (d’après Gherardi et al., 2009 ;© Springer Science/Business Media). 
(A) Espèces nouvelles pour l’Europe (n = 262). (B) Espèces exotiques pour au moins un pays européen, l’espèce pouvant être native d’autres pays européens (= translocations intracontinentales, n = 105). Les espèces introduites selon plusieurs modes sont comptées pour chacun d’eux.
Selon Gollasch (2007), le principal vecteur des introductions est le transport par bateau : ballasts et fouling (tableau 3.1), suivi des introductions volontaires pour l’aquaculture ou le stocking. Les introductions sont les plus nombreuses dans les zones où les transports maritimes sont les plus importants. Une analyse des ballasts des bateaux rejoignant la mer du Nord a mis en évidence que la majorité transportait de l’eau de mer. Le grand nombre d’espèces marines introduites en Méditerranée (54 %, tableau 3.2) vient du percement du canal de Suez (espèces lessepsiennes). Sur les côtes atlantiques d’Europe ou en mer Baltique, le premier vecteur est constitué par les bateaux (ballasts et salissures, respectivement 47 % et 45 %), suivi de l’aquaculture (respectivement 24 % et 18 %).
Tableau 3.1. Causes des introductions pour toutes les espèces exotiques présentes sur les côtes européennes (d’après Gollasch, 2007). 
	Vecteur	Eau douce	Eau marine
	Aquaculture	9	125
	Appât	0	5
	Ballast	33	182
	Salissures (fouling)	3	128
	Lessepsien	0	253
	Ornemental	12	7
	Expansion	0	48
	Science	0	7
	Stocking	51	27
	Inconnu	36	143
	Total	144	925


Lessepsien : migration via le canal de Suez ; expansion de l’aire de répartition : dispersion active ou passive ; aquaculture : espèces qui se sont échappées des structures d’élevage ; stocking : espèce introduites intentionnellement.
Tableau 3.2. Causes des introductions des espèces exotiques multicellulaires marines des côtes européennes (modifié de Galil et al., 2009). 
	Vecteur	Mer Méditerranée	Côtes atlantiques européennes	Mer Baltique
	Canal de Suez	307		
	Bateaux	117	93	28
	Aquaculture	61	48	11
	Canaux/bateaux	56		4
	Aquaculture/bateaux	15	28	4
	Autres	13	31	15
	Total	569	200	62


Les vecteurs de certaines espèces sont mal connus ou peuvent être multiples, ce qui a conduit les auteurs de cette synthèse à faire des catégories doubles.


Les patrons géographiques de la dispersion des espèces
Nous sommes en train de vivre l’accélération d’un processus de dispersion des espèces en place depuis déjà plusieurs milliers d’années. Mais cette dispersion n’est pas totalement due au hasard. On constate que certaines zones sont plus riches que d’autres en espèces introduites. Inversement, certaines régions ont exporté plus d’espèces que d’autres. Pourquoi ces asymétries ? Différentes hypothèses ici aussi ont été proposées. Aucune ne peut tout expliquer, et il est fort probable que les patterns observés sont le résultat de causes multiples.
Une asymétrie des échanges biotiques
Une revue mondiale des données paléontologiques a montré que les échanges biotiques entre milieux ont souvent été fortement asymétriques d’un milieu « donneur » vers un milieu « récepteur ». Les milieux donneurs sont en général de taille plus grande, et plus riches en espèces ayant des caractéristiques biologiques plus « performantes » que celles du milieu récepteur (Vermeij, 1996). Ainsi, la fermeture de l’isthme de Panama, il y a trois millions d’années, a ouvert la voie des échanges bilatéraux entre l’Amérique du Sud et l’Amérique du Nord, qui étaient restées isolées pendant plus de cent millions d’années. Les échanges ont été souvent asymétriques : du nord vers le sud pour les mammifères terrestres, du sud vers le nord pour les poissons, les amphibiens, les reptiles ou les oiseaux.
De nos jours, un exemple célèbre (détaillé dans ce chapitre, « L’effacement des barrières géographiques ») reste celui de l’ouverture du canal de Suez connectant la mer Méditerranée et la mer Rouge. Pour une centaine d’espèces de la mer Rouge passées en Méditerranée, une dizaine seulement ont fait le trajet dans l’autre sens.
En milieu d’eau douce, les Grands Lacs nord-américains sont aujourd’hui envahis par un cortège important d’espèces ponto-caspiennes. Par contre, peu d’espèces d’origine nord-américaine ont jusqu’à présent réussi leur implantation dans cette région d’Europe.
Vermeij (1996) avance une hypothèse explicative, déjà proposée par Darwin en 1859 : la région donneuse aurait un environnement plus contraignant que la région receveuse. Les espèces qui en seraient issues, mieux adaptées aux contraintes de compétition, de prédation ou de parasites, auraient ainsi un avantage compétitif par rapport aux autres. En d’autres termes, un « bonus biogéographique » serait attribué aux espèces dont le berceau est riche en espèces phylogénétiquement proches. Des résultats récents sur les Gammaridae exotiques pour au moins une écorégion européenne (translocations intracontinentales) soutiennent cette hypothèse séduisante (Devin et Beisel, 2008) : pour 13 espèces sur 15, le déplacement s’opère d’une région riche vers une région receveuse plus pauvre (figure 3.7). Dans cette perspective, il n’y a pas de contradiction dans le fait de trouver des asymétries opposées entre deux régions selon le groupe taxonomique auquel on s’intéresse.
Figure 3.7. Richesse moyenne des régions donneuses et receveuses de 15 crustacés Gammaridae considérés comme exotiques dans au moins un pays européen (d’après Devin et Beisel, 2008 ; © Springer Science/Business Media). 
Chaque trait représente une espèce de crustacé. Dans le graphique de gauche (A), toutes les espèces d’une aire géographique donnée sont prises en compte ; dans celui de droite (B), les espèces communes aux aires donneuses et receveuses ont été retirées.
Une autre explication serait liée à l’existence d’un déséquilibre du nombre d’espèces susceptibles de voyager entre régions donneuses et receveuses. On pourrait caricaturer cette idée en postulant qu’une région qui comprend peu d’espèces en exportera peu, car le vivier des espèces candidates est faible, à l’inverse d’une région riche. Enfin, on peut également invoquer de nos jours l’existence de corridors empruntés plus fréquemment dans un sens que dans l’autre par les moyens de transport. Ces trois hypothèses sont délicates à tester, et par ailleurs non exclusives et non exhaustives. Aucune ne peut aujourd’hui être privilégiée pour expliquer l’asymétrie des échanges.
 
Encadré 2. L’impérialisme écologique ?
L’impérialisme écologique (Crosby, 1986 ; Curtin, 1997) correspondrait à l’introduction non contrôlée d’espèces exotiques par des puissances coloniales, dans les écosystèmes des pays colonisés, durant la période d’expansion de leurs activités économiques. Une idée intéressante qui s’inscrit néanmoins dans une démarche de culpabilisation des pays colonisateurs ! Elle n’a pas été jusqu’ici confirmée par des faits scientifiques. Dans une étude comparée des faunes vertébrées en Europe et en Amérique du Nord, Jeschke et Strayer (2005) ne constatent pas d’asymétrie des échanges qui pourrait confirmer cette hypothèse.


Des régions donneuses privilégiées
Selon le groupe d’espèces considéré, les facteurs clés qui expliquent qu’une région est donneuse d’exotiques peuvent être très différents. Une part importante des espèces de diatomées trouvées en France est ainsi d’origine tropicale ou subtropicale (Coste et Ector, 2000), alors qu’aucun invertébré exotique introduit en Europe durant ces cent cinquante dernières années n’a cette origine (ce qui ne veut pas dire qu’il n’y en aura jamais). La progression vers le nord de diatomées thermophiles, alors qu’aucune progression vers le sud d’espèces nordiques ou boréo-arctiques n’est observée, laisse penser à une conséquence du réchauffement des eaux douces européennes (Coste et Ector, 2000). Que cette hypothèse soit vraie ou pas, les introductions ont souvent lieu entre régions donneuses et receveuses dont les ambiances climatiques et environnementales sont comparables. Les milieux aquatiques européens ont accueilli jusqu’à présent d’une manière prépondérante des invertébrés originaires de la côte est des États-Unis et du Sud-Est asiatique, plus généralement de l’hémisphère Nord, mais peu d’espèces d’Afrique ou d’Océanie.
Les transferts peuvent aussi se faire à l’intérieur du continent européen. La région ponto-caspienne, qui s’étend de la mer Noire à la mer Caspienne en incluant la mer d’Azov et les secteurs avals des fleuves connectés à ces milieux, est la région donneuse privilégiée pour les invertébrés (figure 3.8). Pourquoi cette région ?
L’hypothèse la plus plausible est liée à des considérations biogéographiques. Durant les dernières glaciations, il y a 18 000 ans, une calotte glaciaire couvrait le nord de l’Europe. Les régions méditerranéenne et ponto-caspienne ont alors fonctionné comme zones refuges. Leur richesse en espèces est d’ailleurs très élevée en comparaison avec les régions septentrionales. La mer Caspienne comprend ainsi près de 400 espèces endémiques de métazoaires (animaux pluricellulaires), alors que la mer Noire et la mer d’Azov, certes plus petites, ne comptent « que » 19 espèces endémiques (Dumont, 2000 ; Ketelaars, 2004). En outre, cette vaste région réunit une grande variété de milieux (eaux douces courantes, eaux stagnantes, eaux saumâtres) qui hébergent chacun une faune partiellement spécifique. La diversité des habitats favorise une diversité faunistique.
La région ponto-caspienne a hébergé pendant les glaciations des espèces qui se sont ensuite dispersées à mesure que les glaces se retiraient. Une recolonisation strictement nord-sud a probablement été entravée pour beaucoup d’espèces par les barrières montagneuses des Pyrénées, des Alpes ou des Carpates. Par contre, il existe un corridor naturel orienté du sud-est (le bassin ponto-caspien) vers le nord-ouest, constitué par l’agencement géographique du Danube avec le Rhin et les fleuves se jetant en mer du Nord (encadré 3). 
La recolonisation a également été facilitée par le fait que certaines zones de la région ponto-caspienne présentent une similitude climatique avec le nord-ouest de l’Europe, ce qui favorise la survie des individus introduits. Enfin, l’intensité des échanges commerciaux par bateau selon au moins trois corridors intracontinentaux (encadré 3), c’est-à-dire le transport potentiel d’espèces, favorise considérablement le nombre d’introductions.
Finalement, la région ponto-caspienne présente trois raisons principales d’être une région donneuse pour l’ouest de l’Europe : 
	c’est une région riche, berceau originel de beaucoup d’espèces qui n’avaient pas les moyens naturels de se disperser vers l’ouest après les glaciations ;
	les ambiances climatiques y sont partiellement comparables à celles du nord-ouest de l’Europe ;
	les échanges commerciaux à partir de cette région sont nombreux.

 
Encadré 3. Corridors migratoires des espèces ponto-caspiennes
Trois voies intracontinentales ont été identifiées grâce à des marqueurs génétiques ou par l’observation du front de progression des espèces introduites (figure 3.8). Le corridor le plus au sud, qui part de la mer Noire pour aller vers le Rhin en remontant le Danube, amène rapidement les espèces ponto-caspiennes vers la France. Le corridor central part de la mer Noire pour aller vers la mer du Nord en passant par la Dniepr, la Vistule, l’Oder, l’Elbe et le Rhin. Les principaux bassins des fleuves qui coulent du sud vers le nord, dans la Baltique ou la mer du Nord, sont connectés par une série perpendiculaire de canaux à la suite les uns des autres. Le corridor nord correspond à une remontée de la Volga et un passage à la Neva via différents lacs (lac Beloye, lac Onega, lac Ladoga). Les parties avals du Don et de la Volga sont connectées, autorisant les transferts de la mer Noire vers la mer Caspienne et réciproquement.
Au fil du temps, de nouvelles voies de navigation ont été ouvertes, accélérant ainsi la rupture des barrières géographiques entre de grands hydrosystèmes initialement indépendants. Une nouvelle invasion biologique peut permettre d’identifier un nouveau corridor de migration à partir duquel d’autres espèces peuvent progresser. Le patron de colonisation est cependant quelquefois complexe, avec des territoires intermédiaires sur lesquels les organismes transitent sans parvenir à s’y naturaliser (stepping stone model, exemple dans Apte et al., 2000).
Figure 3.8. Les trois corridors intérieurs de migration des espèces ponto-caspiennes. 
Le bassin ponto-caspien est composé de la mer Noire, de la mer d’Azov et de la mer Caspienne ainsi que des secteurs avals des fleuves qui s’y jettent (Danube, Dniepr, Don, Volga par exemple) (d’après bij de Vaate et al., 2002).


Des régions receveuses : les points chauds de xénodiversité
Du point de vue macroécologique, il résulte de l’asymétrie des échanges une forte inégalité dans la répartition spatiale des espèces exotiques, que l’on observe en grand nombre (points chauds, hot spots) dans certains milieux. 
La mer Baltique, souvent qualifiée de « mer d’envahisseurs », en fournit un exemple assez représentatif (Leppäkoski et al., 2002). C’est un milieu très complexe où s’entremêlent des systèmes d’eau douce, d’eau saumâtre et d’eau marine, avec des gradients verticaux et horizontaux parfois bien marqués. En outre, elle est relativement isolée des autres étendues du même type par de l’eau strictement marine. Une centaine d’espèces non indigènes ont été recensées, dont moins de 70 ont en réalité réussi à se naturaliser. Le phénomène s’accélère depuis le milieu du xxe siècle. Parmi les espèces introduites, 20 sont considérées comme nuisibles. Beaucoup de groupes animaux et végétaux sont représentés. Les plus abondants sont les poissons (27 espèces) et les crustacés (21 espèces), suivis par les mollusques, les annélides et les cnidaires (Leppäkoski et Olenin, 2000). Pour une soixantaine d’espèces dont on a pu reconstituer l’historique, 19 sont d’origine américaine, 18 sont ponto-caspiennes et 19 autres proviennent d’Asie et du Pacifique. Les transports par bateau (ballast, fixation sur la coque) ainsi que les réseaux de canaux mettant en connexion la Baltique et la mer Caspienne sont à l’origine de beaucoup d’introductions.
Plusieurs facteurs ont favorisé le succès croissant des envahisseurs dans ces milieux (Leppäkoski, 2004) :
	les eaux saumâtres de la mer Baltique, de 20 g/l de salinité à l’ouest à moins de 2 g/l au centre, peuvent accueillir des espèces à la fois d’origine marine et d’eau douce. Le potentiel d’accueil des envahisseurs est donc globalement plus important que dans l’un ou l’autre de ces milieux ;
	la mer Baltique est une mosaïque de milieux présentant des gradients physiques, chimiques et biologiques. La variété des habitats potentiels accroît ainsi le potentiel d’accueil d’espèces exotiques ;
	la faune naturelle de ce « lac » postglaciaire est récente (< 10 000 ans) et très pauvre, avec un réseau trophique assez simple. Le nombre d’espèces animales strictement marines décroît de 850 dans les zones les plus salées à 50 dans la mer de Botnie, et moins de 10 dans le golfe de Botnie. Sur les mêmes milieux, le nombre de macroalgues passe de 180 à 12. Les zones les plus pauvres sont les moins pourvues en prédateurs et compétiteurs, ce qui peut être décisif par rapport au succès d’espèces exotiques ;
	la mer Baltique est en contact avec tous les grands bassins hydrographiques européens via différentes routes de navigation fluviales et maritimes. Environ 250 cours d’eau se jettent dans la Baltique, ce qui représente un bassin de drainage naturel quatre fois plus vaste que sa propre surface.

La mer Baltique sert actuellement de zone source pour l’introduction d’espèces dans les Grands Lacs américains. Ces derniers constituent un autre point chaud de xénodiversité, tout comme la baie de San Francisco aux États-Unis dans le domaine marin.
 
Encadré 4. L’étang de Thau, une plateforme de transit pour les espèces marines exotiques
L’étang de Thau est réputé pour ses élevages de mollusques. C’est aussi la première zone ostréicole de Méditerranée. Mais le transfert d’animaux d’élevage s’accompagne du transfert d’autres espèces, en particulier de macroalgues. 
Depuis le début des activités ostréicoles et à la suite d’une succession d’épizooties importantes, les éleveurs ont dû s’orienter vers différentes espèces d’huîtres allochtones. Les premières importations en provenance d’Angleterre et d’Irlande, entre 1920 et 1929, avaient pour but de restaurer les gisements naturels d’huîtres plates. Dans les années 1960 à 1970, avec le passage aux huîtres creuses, l’étang de Thau devient entièrement tributaire de l’importation de naissains. De 1971 à 1976, ils sont directement importés du Japon. À partir de 1976, l’origine officielle des naissains immergés à Thau est atlantique, ce qui n’exclut pas l’éventualité d’importations, agréées ou non, en provenance d’autres régions.
Le nombre de macrophytes (végétaux macroscopiques) introduits dans l’étang de Thau augmente d’une manière exponentielle (figure 3.9), avec un net accroissement dans les années 1970. Au début du xxie siècle (Verlaque, 2001), on observait 45 macroalgues exotiques sur 196 taxa et stades de macroalgues dénombrés, soit 23 % de la flore totale. Ce nombre a probablement augmenté depuis. Compte tenu des pratiques ostréicoles impliquant des échanges entre bassins, l’étang de Thau, qui est l’un des sites phares d’introduction de macroalgues en Méditerranée, est également un important site potentiel de diffusion des espèces introduites en Europe.
Figure 3.9. Nombre cumulé de macrophytes introduits dans l’étang de Thau, en Méditerranée orientale et dans l’ensemble de la Méditerranée (modifié de Verlaque et Boudouresque, 2004).

Leprieur et al. (2008) ont effectué une étude macroécologique portant sur 1 055 bassins hydrographiques couvrant plus de 80 % des surfaces continentales. Ils ont identifié six principaux « hot spots » pour les poissons, là où les espèces introduites représentent plus du quart du nombre total d’espèces (figure 3.10, planche couleur 4) : les côtes pacifiques de l’Amérique du Nord et de l’Amérique centrale ; la côte sud pacifique de l’Amérique du Sud ; l’Europe de l’Ouest et méridionale ; l’Asie centrale ; l’Afrique du Sud et Madagascar ; la Nouvelle-Zélande et le sud de l’Australie. Globalement, c’est cependant dans l’hémisphère Nord que l’on observe la plus grande proportion d’espèces exotiques. En essayant d’expliquer les causes de cette distribution, les auteurs ont confronté les observations à des indicateurs d’activité économique (produit intérieur brut, pourcentage de zones urbanisées, densité de population). Ces derniers expliquent une grande partie de la distribution observée. En d’autres termes, la géographie des invasions est calquée sur celle des activités humaines. Si l’on essaie d’extrapoler, il est probable que les bassins fluviaux des pays en voie de développement connaîtront une histoire similaire.



 1. Le déballastage sauvage qui pollue nos côtes vient d’une pratique différente. Les bateaux qui transportent des produits pétroliers doivent nettoyer leurs cuves après transport de marchandises. Le produit de cette opération est de l’eau souillée souvent stockée dans des ballasts prévus à cet effet. Les structures portuaires sont équipées pour récupérer ces déchets et les envoyer en traitement, mais ce service est évidemment payant…

 2. Selon Minchin et Gollasch (2002), l’usage de ballasts solides a été abandonné dès la fin des années 1870 pour être remplacé par de l’eau.

 3. Le rat musqué a été utilisé dès 1905 en Tchécoslovaquie pour la production de fourrure commercialisée sous l’appellation « loutre d’Hudson » ou « rat d’Amérique ».



Chapitre 2
Espèces introduites et invasions biologiques : un peu de sémantique
On se heurte souvent dans le domaine scientifique à des problèmes de sémantique. La question des espèces introduites n’échappe pas à la règle. Si les définitions proposées s’appliquent assez bien dans de nombreuses circonstances, il existe néanmoins des situations plus ambiguës pour lesquelles on se pose la question de la pertinence des termes utilisés. Une terminologie précise et homogène serait nécessaire en matière d’introductions d’espèces. Ce n’est pas encore le cas, malgré divers essais en vue d’uniformiser le vocabulaire (Colautti et MacIsaac, 2004 ; Richardson et al., 2000). Or les termes et les concepts sont souvent porteurs de représentations symboliques dont l’interprétation dépend des contextes culturels, et peut évoluer dans le temps. Par exemple les termes « pestes », « envahissantes » ou « colonisatrices » sont souvent utilisés indifféremment dans la littérature, alors qu’ils sont porteurs de sens différents.
Exotique ou autochtone ?
Affirmer qu’une espèce a été introduite suppose que l’on fasse la distinction entre une faune supposée autochtone et une faune d’origine exogène. C’est aussi inférer que les espèces ont une aire de distribution bien déterminée et qu’elles s’y cantonnent… Et, pour être certain qu’une espèce a bien été introduite, il faut nécessairement savoir qu’elle était absente auparavant sur le territoire considéré. Or il est toujours difficile d’affirmer qu’une espèce est absente en écologie : a-t-on bien cherché ? Une étude palynologique de la flore des îles Galápagos (Van Leeuwen et al., 2008) a mis en évidence que six espèces présumées exotiques, dont une qualifiée d’invasive, existaient en réalité sur les îles des milliers d’années avant l’arrivée des hommes.
Une démarche récurrente de l’écologie consiste à dresser la liste des espèces indigènes présentes dans un écosystème aquatique donné. Dans une large mesure, cette recherche est cependant chimérique pour au moins deux raisons. D’abord, parce que les milieux changent au rythme des variations climatiques qui sont intervenues à des échelles de temps géologiques, entraînant avec elles des variations dans la répartition spatiale des espèces. Ensuite, parce que les processus de l’évolution n’ont jamais cessé de façonner les espèces. Les plus sceptiques n’auront aucun mal à admettre que nous sommes légèrement différents des premiers Homo sapiens qui ont migré en Europe il y a quelque quarante mille ans, une période de temps très courte à l’échelle de la vie. Chacun peut également constater, par l’inconfort ressenti dans de vieux théâtres ou par l’observation de costumes d’époque dans des musées, que nous sommes en moyenne plus grands (ce n’est qu’une tendance statistique) que nos proches aïeux.
La recherche de la faune « pristine », par référence aux communautés dites non perturbées par l’homme, est vouée à l’échec ou à un fort sentiment d’insatisfaction, car nombre de systèmes aquatiques, notamment dans les régions nord tempérées, ont été depuis longtemps manipulés pour des usages anthropiques. On pense même que les introductions d’espèces sont anciennes. À l’image de la carpe dont l’histoire de l’expansion est bien documentée. Pourtant cette espèce, que l’on sait de toute évidence introduite, figure souvent dans les inventaires parmi les espèces dites patrimoniales. Un paradoxe qui traduit simplement le fait qu’avec le temps beaucoup d’espèces perdent leur statut d’exotiques pour être culturellement assimilées aux autochtones !
Malgré tout, il est légitime d’essayer de dérouler le film de la mise en place, au fil du temps, des biocénoses que nous connaissons, et de pouvoir s’arrêter sur une image choisie pour évaluer les changements récents. Plusieurs propositions ont été faites pour définir le caractère « naturel » ou non de la faune et de la flore d’un milieu. Toutes ont montré la nécessité d’une référence dans le temps mais également dans l’espace. Pour la zone tempérée nord, certains auteurs considèrent comme native ou autochtone une espèce qui était présente avant le néolithique (Webb, 1985), ou avant l’introduction de l’agriculture, ou depuis la dernière glaciation… Elle peut encore y être présente ou non, ou avoir été réintroduite après une disparition temporaire (par exemple le castor en Alsace). Inversement, une espèce donnée sera dite « allochtone » si elle ne se reproduisait pas dans ces mêmes milieux au début de l’Holocène, même si l’on observe aujourd’hui une ou plusieurs populations pérennes se reproduisant sans l’aide directe de l’homme. Cette échelle semble cependant sévère pour d’autres régions du monde comme l’Amérique du Nord, où les introductions massives ont surtout commencé avec l’arrivée des Européens. Ainsi, aux États-Unis, on prend parfois comme limite l’arrivée des Européens (en 1496). La limite « an 1500 » est parfois utilisée en Europe également dans la mesure où elle marque le début de l’intensification des échanges commerciaux internationaux. On voit qu’il n’y a pas de réel consensus sur ce point.
Pour les milieux aquatiques continentaux, l’identification des espèces introduites est tout particulièrement complexe pour trois raisons.
La première tient à la rareté des documents historiques sur les faunes d’eau douce par rapport à ce qui existe sur les plantes, les oiseaux ou les mammifères. Pour les poissons par exemple, les premiers inventaires européens datent seulement du xvie siècle. Quelques travaux descriptifs de l’Antiquité nous permettent cependant de disposer d’informations fragmentaires sur les espèces présentes dans un contexte géographique donné. Aristote (383 à 322 avant J.-C.) proposa dans un ouvrage intitulé Partie des animaux une classification incluant en particulier les poissons, ce qui porte ainsi à environ 2 450 ans les premières traces écrites disponibles en Europe sur la présence de certaines espèces piscicoles. D’une manière plus anecdotique, des données fragmentaires sur la présence ancienne d’une espèce dans un milieu donné sont fournies par des œuvres d’art, comme cette célèbre statuette d’hippopotame du Nil (figure 2.1, planche couleur 2a), ou des évocations poétiques comme celle du poète Ausone (voir encadré).
L’introduction d’espèces allochtones de poissons dans les eaux douces est une pratique courante et ancienne dans la plupart des régions du monde. Il s’agit le plus souvent d’améliorer la production piscicole en introduisant des espèces utiles pour l’homme. Les premières introductions délibérées n’ont, la plupart du temps, pas été enregistrées, mais on peut penser qu’il y a eu des transferts d’espèces européennes et asiatiques d’un bassin hydrographique à un autre depuis l’Antiquité. Ainsi, la carpe commune (Cyprinus carpio) a été transférée progressivement dès le début de l’ère chrétienne depuis les bassins de la mer Noire et de la mer Caspienne, qui constituent son aire d’origine, vers la Grèce et l’Italie, puis s’est répandue dans toute l’Europe à l’époque médiévale en raison du développement de la pisciculture dans les monastères (Balon, 2004). Elle a ensuite, aux xviiie et xixe siècles, été introduite en Afrique du Sud et en Amérique du Nord. Nous sommes dans le cas typique d’une espèce qui avait une distribution naturelle modeste à l’origine, mais qui est maintenant naturalisée dans de nombreuses régions du monde. On ne peut exclure la possibilité que d’autres espèces aquatiques aient voyagé avec les carpes : ainsi le brochet (Esox lucius) aurait été introduit en Irlande aux xiiie-xive siècles. Mais pour les autres espèces on ne peut que se perdre en conjectures !
 
Extrait d’un poème d’Ausone décrivant la Moselle
Le poète Ausone (Ausonius) au ive siècle décrivit avec une grande précision la présence de nombreuses espèces piscicoles de la rivière Moselle dans l’un de ses célèbres poèmes (traduction de E.F. Corpet, 1843, La Moselle, Idylle X). On note par exemple dans ce poème, comme dans d’autres relatifs au Rhin, l’absence de mention de la carpe commune, qui n’était probablement pas encore introduite dans ces rivières au ive siècle. Plusieurs poissons migrateurs aujourd’hui absents de la Moselle y sont clairement mentionnés : l’alose, le saumon. L’extrait ci-dessous s’achève par une mention du silure dont l’extension en France date du xixe siècle.
« […] Ô Naïade qui habites les bords de la Moselle, montre-moi les groupes du troupeau qui porte écaille, et décris-moi ces légions qui nagent dans le sein transparent du fleuve azuré.
Le Meunier écaillé brille parmi les herbes sablonneuses : sa chair très molle est criblée d’arêtes serrées, et il ne peut se conserver plus de six heures pour la table. La Truite a le dos étoilé de gouttes de pourpre ; la Loche n’a pas pour nuire la pointe d’une épine, et l’Ombre légère échappe aux regards par la célérité de sa marche. Et toi, longtemps ballotté dans les gorges de l’oblique Saravus, où bouillonnent les bouches frémissantes de six piles de pierre, quand tu glisses, ô Barbeau, dans de plus nobles ondes, plus libre en ton essor, tu nages au large. Tu as meilleur goût dans le plus mauvais âge, et de tous les êtres qui respirent, tu es le seul dont la vieillesse ne soit pas sans prix. Je ne te passerai pas sous silence, ô Saumon, toi dont la chair a l’éclat de la pourpre : du milieu de l’abîme, les coups vagabonds de ta large queue se répètent à la surface, et ton élan caché se trahit sur l’onde endormie. Ta poitrine est cuirassée d’écailles, ton front est lisse : tu peux faire l’ornement d’un repas ambigu, et tu supportes sans te corrompre les délais d’une longue attente : ta tête est semée de taches remarquables ; ton large ventre tremble sous le poids d’une panse gonflée de graisse. Et toi, qu’on pêche dans les mers d’Illyrie, dans les flots de Pister aux deux noms, Lotte, toi qu’on devine à l’écume qui surnage, tu passes aussi dans notre océan pour que le large fleuve de la Moselle ne soit point privé d’un hôte aussi célèbre. De quelles couleurs la nature a su te peindre ! Ton dos est marqué de points noirs qu’un cercle jaunâtre entoure. Le long de ta peau lisse s’étend une teinte bleuâtre chargée de graisse jusqu’au milieu du corps, de cette partie jusqu’à l’extrémité de la queue, ta peau est sèche de maigreur. Toi non plus, délices de nos tables, je ne t’oublierai pas, ô Perche, fille des fleuves comparable aux poissons des mers, et qui seule peux le disputer sans peine au Surmulet pourpré ; car ton goût n’est pas sans saveur : les parties de ton corps charnu se composent de segments divisés par des arêtes. Là aussi, ce poisson plaisamment désigné par un prénom latin, l’hôte des étangs, l’ennemi acharné des criardes grenouilles, le Brochet, recherche des trous obscurs dans les herbes et la vase. Sans attraits et sans usage pour nos tables, il va bouillir dans les tavernes enfumées de sa vapeur fétide. Qui ne connaît la verte Tanche, ressource du vulgaire, et l’Ablette, facile proie des hameçons de l’enfant, et l’Alose grillée au foyer pour le régal du peuple ? Et toi, qui participes de deux espèces, qui, sans être ni l’une ni l’autre, es de l’une et de l’autre, toi qui n’es pas encore le Saumon et n’es déjà plus la Truite, tu tiens, Truite saumonée, le milieu entre ces deux poissons, et tu dois avoir, pour être pêchée, la moitié de leur âge. Il faut te chanter aussi parmi ces enfants du fleuve, toi dont la longueur n’excède pas deux mains sans les pouces, Goujon au corps très gras, arrondi, allongé, mais plus trapu quand ton ventre est gonflé d’œufs ; Goujon, dont les barbes imitent les tentacules effilés du Barbeau. À toi mes louanges à présent, gibier de mer, énorme Silure, au dos empreint des reflets de l’olive actéenne, et que je regarde comme le Dauphin des rivières, à te voir ainsi promener au large ta vaste masse, ne déroulant qu’à peine toute l’étendue de ton grand corps au sein des eaux trop basses et des herbages qui le gênent. Mais quand tu poursuis majestueusement ta marche dans le fleuve, à ta vue les verts rivages, à ta vue la troupe azurée des poissons, à ta vue l’onde limpide s’émerveille. La vague bouillonne, se divise et reflue en courant sur l’une et l’autre rive. Ainsi parfois, dans les gouffres de l’Atlantique, si, poussée par les vents ou par son élan vers la plage, la Baleine refoule les flots qui se déchirent, les vagues surgissent immenses, et les montagnes voisines tremblent de décroître. Mais lui, mais cette douce Baleine de notre Moselle, loin d’être un fléau, est un honneur de plus pour ce grand fleuve. […] »

Une seconde raison qui explique le manque de données sur les milieux aquatiques d’eau douce est la rareté des traces paléontologiques dans les systèmes d’eau courante. Les conditions de fossilisation n’y sont généralement pas satisfaisantes, à l’inverse des lacs dont les sédiments moins perturbés conservent des traces partielles des biocénoses anciennes. Les communautés malacologiques du lac d’Annecy remontant à 4 600 ans avant J.-C. ont ainsi été décrites et comparées aux communautés actuelles (Mouthon et Magny, 2004), mais cet exercice serait irréalisable pour la plupart des ordres d’insectes. Les données archéologiques sont également très rares mais très précieuses en information. En Dordogne, au vallon de Gorges d’Enfer, un magnifique saumon de plus de un mètre sculpté dans la roche il y a environ 25 000 ans orne une grotte datée du paléolithique.
Une troisième explication à la difficulté d’inventorier les biocénoses aquatiques anciennes tient à la relation homme-nature. Si les poissons ont fait l’objet d’inventaires précoces, c’est parce qu’ils représentent une ressource alimentaire. Au contraire, le groupe très diversifié des invertébrés a été moins étudié, compte tenu de son faible potentiel économique. À l’exception toutefois des écrevisses, qui constituaient une ressource protéique appréciée et bon marché jusqu’au tout début du xxe siècle.
En résumé, il est difficile d’inventorier la faune originellement présente à des dates reculées (disons de plusieurs siècles pour fixer les idées), tout comme il est difficile d’identifier des introductions anciennes. Comme nous venons de le décrire, on sait que la carpe a été introduite, mais il est vraisemblable que d’autres espèces l’ont été avec elle de manière volontaire ou accidentelle. Les espèces « cryptogéniques » ont, comme leur nom l’indique, une origine inconnue car aucun élément du passé ne permet d’attester de leur origine géographique (Carlton, 1996). Difficile par conséquent de les classer en autochtones ou exotiques.
La quasi-totalité des études concernent donc des périodes très récentes. Pour les milieux d’eau douce, le milieu du xixe siècle semble être une date charnière marquée par les balbutiements des études sur les milieux aquatiques, les classifications modernes de leurs organismes, mais également le début de la construction des canaux et des introductions involontaires. Pour des études précises et avec un caractère global, les bases de données les mieux documentées permettent rarement de remonter au-delà des années 1970. À cette époque, l’utilisation d’organismes vivants comme indicateurs de la qualité des milieux a été développée et appliquée à large échelle, en particulier pour les invertébrés aquatiques. Ces premiers indices biotiques ont permis de systématiser l’échantillonnage des rivières françaises et d’amorcer des travaux d’inventaire. Ce n’est pas encore le cas, soulignons-le, pour la majorité des milieux aquatiques tropicaux.
Retenons que ce qui caractérise en définitive une espèce native (ou autochtone, ou indigène), c’est d’avoir une aire de répartition qui ne dépend pas d’une dispersion par l’homme (Falk-Petersen et al., 2006).

Trois étapes clés dans le processus de naturalisation
La première étape d’une invasion est le transport d’une région donneuse vers une région receveuse où l’espèce n’était pas encore implantée (figure 2.2). Cette étape du processus est de loin la mieux comprise (Levine, 2007) et peut-être la plus facile à étudier. Nous en reparlerons au chapitre suivant.
La deuxième étape du processus invasif a pour terrain de jeu le territoire receveur. La grande majorité des espèces qui voyagent meurent, soit que le milieu receveur ne leur convienne pas, soit que les conditions de voyage les aient affaiblies. Pour elles, c’est la fin du film. Les espèces qui survivent dans leur nouveau milieu sont quant à elles qualifiées d’« acclimatées ». Elles garderont ce statut d’espèces acclimatées aussi longtemps qu’elles ne réussiront pas à se reproduire sur place, c’est-à-dire à fonder une population qui se pérennise sans l’arrivée de nouveaux colonisateurs. Un faible nombre d’espèces exotiques acclimatées finissent par se reproduire : celles-là sont les espèces « naturalisées ». Elles ont réussi avec succès leur assimilation et sont alors considérées comme des espèces exotiques, exogènes, allochtones ou plus simplement introduites (ce dernier terme ne préjugeant pas du caractère volontaire ou non de l’introduction). 
En 1984, un crocodile de 83 centimètres de long a été récupéré dans les égouts de la ville de Paris et, dans le même ordre d’idée, des piranhas sont régulièrement capturés dans des égouts ou dans des rivières. Ces individus sont « acclimatés mais non naturalisés ». Ils survivent dans leur nouveau milieu mais ne peuvent s’y reproduire avec succès et fonder une population pérenne, d’autant que ce sont souvent des individus isolés. S’il s’agissait non pas de piranhas mais d’une espèce autochtone domestiquée, on parlerait alors d’une espèce « férale » ou d’une féralisation (marronnage se dit aussi) pour désigner un retour à l’état sauvage.
Lors d’une troisième étape, quelques espèces naturalisées vont montrer une propension à étendre leur aire de répartition et à proliférer dans les milieux colonisés ; on les qualifie alors d’« invasives ». Le caractère invasif d’une espèce introduite tient surtout à sa démographie souvent explosive sur son nouveau territoire.


Figure 2.2. Les différentes étapes d’une invasion biologique (adapté de Kolar et Lodge, 2001). 
Un nombre de plus en plus faible d’espèces réussit la transition d’une étape à la suivante à mesure que l’on s’approche de l’étape finale d’invasion. Chaque flèche symbolise une transition ; elles peuvent correspondre à des échelles de temps extrêmement variables.
Les définitions proposées ci-dessus sont consensuelles mais ne font pas l’unanimité. Il existe en effet une grande variété d’opinions sur les introductions pour au moins deux raisons :
	d’abord, les mots employés ne recouvrent pas tout à fait le même sens selon le modèle biologique étudié. « Invasif » peut par exemple désigner dans la littérature scientifique une espèce exotique qui présente une tendance à se propager avec des densités fortes à partir de son point d’introduction (définition que nous adoptons), mais certains auteurs proposent d’utiliser le terme pour une espèce dont les conséquences sur les milieux colonisés sont jugées importantes (Davis et Thompson, 2000 ; 2001), ce qui a fait l’objet de vives critiques (Daehler, 2001). Faut-il vraiment qu’il y ait un jugement anthropocentré des conséquences de l’introduction pour admettre que le qualificatif invasif est adapté ? « Invasion » au sens commun du dictionnaire désigne une immigration massive sur un temps très court, ce qui constitue une troisième définition parfois adoptée en science, par exemple lorsqu’il est question de pullulations de criquets en Afrique du Nord. Pour plusieurs scientifiques, le sens attribué aux mots utilisés n’a pas nécessairement besoin de refléter le sens commun du dictionnaire, et force est de constater que c’est souvent le cas.
	une seconde raison tient au fait que chaque définition fait appel à des notions relatives comme « forte », « importante » ou « massive », empreintes d’une très forte subjectivité. Ces termes ne peuvent être utilisés que par rapport à un référentiel qui est lui-même sujet à débat selon le lieu, l’espèce et le statut de l’observateur. Quelques confusions peuvent également venir du fait qu’une seule et même espèce peut être légitimement qualifiée de « native » dans son aire d’origine, d’« exotique » ailleurs et d’« invasive » sur les milieux colonisés où elle prolifère.

En définitive, ces écarts de point de vue et de définition ne facilitent pas l’étude des invasions et compliquent à première vue la tâche du législateur en charge des questions relatives à ces phénomènes. Il semblerait en fait que les rédacteurs de textes de loi en tirent un certain avantage en laissant quelques degrés de liberté aux juges.

La règle des dizaines
Afin de fixer les idées, les espèces introduites semblent montrer un caractère proliférant (c’est-à-dire invasif) dans environ un cas sur dix (entre 5 et 20 %), conformément à ce qu’il est convenu d’appeler la règle empirique de Williamson (1996) et baptisée « tens rules » (la règle des dizaines). 
Il faut surtout voir dans cette règle un ordre de grandeur sur l’ampleur des phénomènes invasifs, visant à relativiser leur importance numérique compte tenu du nombre d’espèces transportées. Ainsi, une espèce sur dix qui voyagent survit à ce voyage et va s’acclimater dans le milieu récepteur (figure 2.3). Sur dix espèces qui s’acclimatent, une permettra de fonder une population et deviendra naturalisée. Enfin, sur dix espèces naturalisées, une va proliférer et aura tendance à se disperser sur d’autres écosystèmes, c’est-à-dire qu’elle pourra être qualifiée d’invasive. Certains auteurs ont proposé de rajouter à cette règle qu’une espèce sur dix d’un territoire donné est susceptible de voyager aidée par une activité humaine. Ces valeurs empiriques moyennes fixent les idées sur l’importance du phénomène : une espèce sur mille d’un milieu donné sera naturalisée ailleurs sur de nouveaux territoires, une sur dix mille y est proliférante. Il faut garder à l’esprit qu’il s’agit là d’introductions involontaires auxquelles il faudrait ajouter, pour une vue globale, les effectifs d’introductions volontaires.


Figure 2.3. La règle des dizaines d’après Williamson (1996).
Pour différents groupes d’organismes terrestres (Williamson, 1996) et aquatiques comme les macrophytes en Méditerranée (Boudouresque et Verlaque, 2002) ou les crustacés du Rhin (Van der Velde et al., 2000), on a observé des valeurs en accord avec cette règle. Ricciardi et Kipp (2008) ont mis en évidence pour les poissons que la proportion moyenne d’espèces introduites ayant un fort impact sur le milieu receveur était également de 10 %.
Divers résultats dérogent néanmoins quelque peu avec cette règle empirique. Un travail de synthèse tend à montrer que la règle des dizaines est souvent invalidée pour les animaux, le taux de réussite des deux dernières étapes de l’invasion dépassant souvent la valeur repère de 10 % (Jeschke et Strayer, 2005). Chez les poissons, en particulier, on a observé des pourcentages du nombre d’espèces naturalisées et invasives supérieurs à 50 %, soit des valeurs largement éloignées des 10 % théoriquement attendus selon la règle de Williamson (Jeschke et Strayer, 2005 ; Ruesink, 2005). Ainsi, sur un stock de 220 espèces de poissons européens, 25 ont été introduites aux États-Unis, 9 se sont naturalisées et 5 sont devenues invasives.

Introductions, transferts, translocations
L’introduction implique l’apport de propagules ou d’individus dans un site nouveau par rapport au site parental, et situé hors de l’aire de répartition naturelle. L’homme joue un rôle dans cette dispersion, de manière active (introductions volontaires) ou passive (introductions accidentelles). Néanmoins, le terme d’introduction est souvent utilisé de manière générique et peut donner lieu à des interprétations diverses. Ainsi, on qualifie parfois d’introduction le transfert ou la translocation d’individus qui correspondent au déplacement intentionnel ou non d’une population à l’intérieur de son aire de distribution naturelle. À l’inverse, le terme translocation est quelquefois utilisé pour désigner le transfert d’une espèce native d’un bassin hydrographique, vers un autre bassin voisin où elle n’est pas présente ! On parle d’espèces férales ou marronnes pour les espèces domestiquées qui se sont échappées et sont revenues à l’état sauvage.
L’introduction volontaire d’animaux issus de populations naturelles libres, ou d’élevage, pour renforcer une population déclinante ou remplacer une population éteinte concerne toujours des espèces natives. La loutre (Lutra lutra) a ainsi fait l’objet de réintroductions en Alsace d’où elle avait disparu dans les années 1980. Les populations de cette espèce protégée sont maintenant en expansion, en particulier en Europe centrale, ce qui permet un retour spontané de l’espèce sur des sites jadis occupés.
Dans les cours d’eau français, les empoissonnements de zones de première catégorie (à salmonidés dominants) avec des truites d’élevage pour alimenter le loisir sportif sont des transferts d’espèces, ou des translocations, pas des introductions au sens strict. Il en est de même pour tous les transferts d’espèces à l’intérieur de leur aire de répartition. 
Les pays qui maintiennent des échanges commerciaux historiques considèrent comme une pratique usuelle le transfert d’espèces indigènes. La banalisation de ces échanges a conduit, par exemple, les conchyliculteurs à considérer cette pratique comme un droit acquis (Grizel, 1996). Les espèces marines qui font l’objet d’échanges en Europe comportent l’huître creuse (Crassostrea gigas, France, Irlande, Portugal), l’huître plate (Ostrea edulis, France, Grande-Bretagne, Pays-Bas, Espagne), la palourde européenne (Ruditapes decussatus, France, Espagne, Portugal, Tunisie), la palourde japonaise (Ruditapes philippinarum, France, Espagne) et même pour un petit volume la coquille Saint-Jacques (Pecten maximus, Irlande, Écosse, France) ou les bigorneaux (Littorina littorea, France, Irlande, Écosse). Ces échanges peuvent intervenir à différents stades du cycle de production : fourniture de géniteurs, de larves, immersion de naissains, reparcage d’adultes de petite taille, retrempage pour affinage avant commercialisation (LeBorgne, 1996). Ces opérations ne sont pourtant pas anodines vis-à-vis du transfert de pathogènes qui trouvent au sein de populations saines à forte densité un terrain favorable à leur prolifération. Elles peuvent également concerner des génotypes différents, qui viennent modifier celui des génotypes autochtones (voir chapitre 5, « Les conséquences génétiques »). 
La translocation peut aussi être réalisée au sein d’un même pays entre un bassin hydrographique donneur qui correspond à l’aire de distribution originelle de l’espèce et un bassin hydrographique qui n’est pas inclus dans cette aire. Ces transferts-là sont tout particulièrement délicats à désigner par un unique mot, car ils concernent des espèces qui sortent grâce à l’homme de leur aire d’origine naturelle, mais restent à l’intérieur d’un territoire généralement considéré comme administrativement unitaire (en général un pays). La pratique intensive de la translocation à l’intérieur d’un même pays a souvent conduit, comme en Italie pour l’ablette alpine (Alburnus arborella) ou la loche de rivière (Cobitis taenia), à étendre très largement l’aire de distribution d’espèces qui étaient au départ endémiques (Copp et al., 2005a). En France, le hotu (Chondrostoma nasus) est naturellement présent dans la Moselle depuis le xive siècle au moins, mais doit sa présence dans d’autres bassins versants français à des translocations (Nelva, 1985). Il est difficile de juger aujourd’hui du bien-fondé de cette démarche de transfert car les conséquences sur les milieux colonisés restent souvent à évaluer. Beaucoup d’espèces d’écrevisses sur le territoire nord-américain sont menacées par les introductions d’espèces de bassins versants voisins : cette pratique représente la première cause du déclin de populations parfois très rares (Lodge et al., 2000). Au contraire, ces pratiques peuvent quelquefois s’inscrire dans une logique conservatoire salutaire pour les espèces concernées. Le saumon du Danube (Hucho hucho) n’était, par exemple, présent naturellement en Pologne qu’au sein de deux affluents du Danube. La dégradation de la qualité de ces deux rivières et l’intensification de l’exploitation du saumon menaçaient sa survie. Aujourd’hui, la présence de cette espèce en Pologne est assurée grâce à des populations naturalisées sur des affluents de bonne qualité de bassins hydrographiques adjacents, Vistule et Oder, à l’aire d’origine.
Les transferts à l’intérieur d’un pays font partie de comportements usuels qui concernent aussi bien les espèces introduites que les espèces natives. On a ainsi montré en Angleterre que des étangs auxquels on peut accéder en voiture comportent plus de poissons exotiques que ceux plus difficilement accessibles (Copp et al., 2005b). Au moins huit espèces de poissons du continent ont été introduites en Corse (goujon, vairon, gardon, rotengle, tanche, brochet, grémille, perche), la plupart en dehors de tout programme organisé, souvent pour la pratique de la pêche sportive (Pascal et al., 2006).
Un cas très particulier concerne les individus de passage sur le territoire mais qui ne s’y établissent pas, comme les oiseaux migrateurs qui ne font que passer ou viennent en hivernage. Ils ne s’y reproduisent pas, mais ces espaces font partie de leur domaine vital. Si la prise en compte d’une reproduction sur place est un élément sans équivoque pour considérer une espèce comme autochtone, il n’en demeure pas moins que ce critère de classement peut mener à des situations relativement inconfortables. L’anguille européenne (Anguilla anguilla) se reproduit en milieu marin mais poursuit sa croissance en eau douce : ce n’est pas une espèce autochtone du territoire français, ni même une espèce européenne si on applique strictement le critère de reproduction !
De plus en plus d’auteurs distinguent fort opportunément les introductions d’espèces issues d’autres régions du même continent et celles provenant d’autres continents. Ainsi, pour les plantes européennes, Weber (1997) distingue les espèces naturalisées européennes des espèces naturalisées exotiques originaires d’autres continents. Gherardi et al. (2009) adoptent le même distinguo pour les espèces de poissons et d’invertébrés d’eau douce à l’échelle européenne.

Espèces invasives et pullulations d’espèces
Espèce introduite ne signifie pas nécessairement envahissante. Le black-bass (Micropterus salmonides) est un poisson centrarchidé introduit en Angleterre à plusieurs reprises au cours du xixe et du xxe siècle pour la pêche sportive. Deux populations seulement s’y seraient naturalisées et avec des effectifs très faibles. Il s’agit là d’une introduction sans aucun caractère invasif, même si on peut qualifier le black-bass d’exotique ou d’introduit en Angleterre.
Une espèce invasive répond à quelques critères importants :
	espèce introduite par l’homme en dehors de son aire de distribution naturelle, de manière accidentelle ou volontaire ;
	espèce qui s’est naturalisée, donc capable de se reproduire dans son nouvel environnement et d’y former des populations pérennes ;
	espèce ayant des grandes capacités de dispersion, conduisant à une expansion géographique de ses populations.

Certains auteurs insistent pour prendre en compte l’impact environnemental dans la définition des espèces invasives (Davis et Thompson, 2001). Mais beaucoup d’autres s’y refusent, arguant de la difficulté de définir précisément l’impact écologique.
Il existe aussi une certaine confusion entre le terme invasif et le terme prolifération. Une prolifération est le développement rapide et important, à l’échelle d’un site, d’une population ou d’un groupe restreint d’espèces. En l’occurrence, il s’agirait d’un « développement excessif ». Mais ces termes sont suffisamment vagues pour susciter des interprétations diverses en l’absence d’éléments quantifiés. 
Les proliférations peuvent être dues à des espèces exotiques envahissantes dont la naturalisation et la dynamique sont favorisées par des modifications de l’environnement. Elles peuvent aussi être le fait d’espèces indigènes dont la dynamique de colonisation a été accélérée, elle aussi, par des changements de l’environnement, résultant ou non d’activités humaines. Dans l’un ou l’autre cas, ces proliférations peuvent engendrer des nuisances ou des modifications dans la structure des paysages et dans le fonctionnement des écosystèmes, ou encore créer des obstacles aux activités économiques.
Dans la vie quotidienne, il y a une certaine tendance à confondre proliférations et espèces invasives. C’est le cas par exemple des méduses qui, certaines années, envahissent les côtes françaises. Beaucoup de journaux parlent alors d’invasion ! De fait, il n’existe pas nécessairement de grande différence quant aux conséquences écologiques ou sociétales de la prolifération d’espèces autochtones ou exotiques. Mais ce ne sont pas les mêmes origines.
Dutartre et Fare (2002) ont analysé les fiches d’enquêtes réalisées auprès des agences de l’eau portant sur la nature des espèces impliquées dans les proliférations végétales. Il en ressort (tableau 2.1) que les plantes les plus fréquemment citées sont aussi bien des autochtones que des allochtones. Ce qui renforce l’idée que prolifération ne rime pas nécessairement avec exotique.
Tableau 2.1. Plantes aquatiques ou semi-aquatiques les plus fréquemment citées dans les fiches obtenues lors d’une enquête de l’interagences de l’eau sur les proliférations végétales, et nombre de citations (d’après Dutartre et Fare, 2002). Seuls les dix taxons les plus fréquemment cités ont été retenus.
	Nom	Statut	Nombre de citations	Nom	Statut	Nombre de citations
	Ranunculus sp.	Autochtone	40	Lemna sp.	Autochtone	32
	Reynoutria japonica	Allochtone	39	Algues filamenteuses	Autochtone	18
	Ludwigia sp.	Allochtone	37	Nuphar sp.	Autochtone	15
	Potamogeton sp.	Autochtone	33	Elodea sp.	Allochtone	13
	Myriophyllum spicatum	Autochtone	32	Myriophyllum brasiliense	Allochtone	12



Petit bestiaire des espèces aquatiques introduites
Pascal et al., 2003 ; Pascal et Lorvelec (2005) ont synthétisé le nombre de vertébrés introduits de en France au cours de l’Holocène, c’est-à-dire sur une période de douze mille ans. Si l’on considère les introductions totalement nouvelles pour la France, les poissons constituent de loin le groupe avec la proportion de naturalisation la plus importante (30 %) par rapport à l’herpétofaune (11 %), l’avifaune (12 %) ou les mammifères (14 %). Si l’on y ajoute les transferts entre régions biogéographiques françaises, cet ordre reste inchangé, avec 44 % pour les poissons et 21 %, 22 % et 30 % pour les trois autres groupes.
En France, 23 espèces de poissons qui étaient absentes à l’Holocène sont maintenant naturalisées (tableau 2.2), contre 47 espèces autochtones (Pascal et al., 2006). À l’échelle européenne, il y aurait 76 espèces de poissons naturalisées (dont 50 sous forme de populations bien établies) appartenant à 21 familles et originaires d’autres continents (Lehtonen, 2002). Sans compter les quelques dizaines d’espèces d’origine européenne qui ont fait l’objet de translocations. Ce sont surtout des cyprinidés et des salmonidés. La majorité des espèces est originaire d’Amérique du Nord (34 espèces) et d’Asie (26 espèces). À titre de comparaison, il y aurait 59 espèces de poissons exotiques aux États-Unis (Rahel, 2007), et 34 en Australie (Lintermans, 2004).
Tableau 2.2. Liste des 23 espèces de poissons exotiques naturalisées dans les eaux douces françaises (principalement établie d’après Pascal et al., 2006). 
	Nom	Nom scientifique	Date ou période d’introduction en France	Causes ou motivations de l’introduction initiale
	L’aspe	Aspius aspius	1976	?
	Le carassin doré (poisson rouge)	Carassius auratus	xviiie siècle	Intérêt ornemental
	Le carassin commun	Carassius carassius	xviiie siècle	?
	Le carassin argenté	Carassius gibelio	xixe siècle	Activité aquacole
	La carpe commune	Cyprinus carpio	xiiie siècle	Activité aquacole
	L’ide mélanote	Leuciscus idus	Milieu du xxe siècle	Empoissonnements de poissons blancs
	L’épirine lippue	Pachychilon pictus	~ 1980	
	Le pseudorasbora	Pseudorasbora parva	~ 1978	Production aquacole
	La vimbe	Vimba vimba	1989	Extension spontanée via les canaux de navigation
	Le poisson-chat	Ameiurus melas	1871	Échappée du Muséum d’histoire naturelle
	Le silure glane	Silurus glanis	1857	?
	La petite marène	Coregonus albula	La truite arc-en-ciel	Pêche de loisir
		Oncorhynchus mykiss	~ 1880	Production aquacole
	L’omble de fontaine	Salvelinus fontinalis	1874-1878	Pêche de loisir
	Le cristivomer	Salvelinus namaycush	1886	Pêche de loisir
	L’umbre pygmée	Umbra pygmaea	1910-1911	Activité aquacole
	La gambusie	Gambusia holbrooki	1924-1927	Lutte antimoustiques
		Gambusia affinis	1924-1927	Lutte antimoustiques
	Le crapet de roche	Ambloplites rupestris	1904-1910	Pêche de loisir
	La perche soleil	Lepomis gibbosus	1877	Pêche de loisir
	Le black-bass à grande bouche	Micropterus salmoides	1890	Pêche de loisir
	Le sandre	Sander lucioperca	Fin du xixe siècle	Pêche de loisir
	Le gobie demi-lune	Proterorhinus semilunaris	2007	Extension spontanée via les canaux de navigation


Les motivations de l’introduction initiale peuvent concerner une zone hors de France, le territoire français étant ensuite colonisé secondairement par extension de l’aire d’introduction ou par transfert.
Sur les 40 espèces de batraciens (12 urodèles, 27 anoures), et les 38 reptiles (6 tortues, 20 lézards et 12 serpents) se reproduisant en France métropolitaine, 39 batraciens sont aquatiques, 2 tortues et 2 serpents fréquentent régulièrement les eaux douces. Les amphibiens « aquatiques » ont au minimum besoin d’un point d’eau pour le développement de leurs larves. L’émyde lépreuse (Mauremys leprosa) et la cistude d’Europe (Emys orbicularis) sont deux tortues autochtones aquatiques qui pondent à terre mais peuvent hiberner dans l’eau (Haffner, 1997). La couleuvre vipérine (Natrix maura) et la couleuvre à collier (N. natrix) passent de longues heures dans l’eau.
Au sein de cette herpétofaune, 7 espèces ont une origine exotique (tableau 2.3). Une seule espèce de tortue figure dans cette liste, mais de nombreuses autres espèces ont été signalées en France, comme la tortue hargneuse (Chelydra serpentina), sans que l’on soit aujourd’hui certain qu’elles se reproduisent avec succès dans le milieu naturel. De même, la couleuvre tesselée (Natrix tessellata), très liée aux eaux douces, a été plusieurs fois observée en France mais ne s’y est jamais naturalisée. Elle est pourtant installée depuis presque un siècle sur la rive suisse du lac Léman.
Tableau 2.3. Liste des 7 batraciens et reptiles exotiques introduits en France qui dépendent au moins partiellement des eaux douces pour un stade de leur développement (principalement établie d’après Pascal et al., 2006). 
	Nom	Nom scientifique	Date ou période d’introduction en France	Introduction initiale
	Le triton crêté italien	Triturus carnifex	1987	Introduit en Suisse, il a gagné la partie française du lac Léman
	Le discoglosse peint	Discoglossus pictus	Début xxe siècle	?
	Le xénope lisse	Xenopus laevis	~ 1990	Animaux issus d’un élevage de laboratoire (Deux-Sèvres)
	La grenouille verte de Bedriaga	Rana bedriagae	~ 1970	Animaux importés vivants pour la consommation humaine
	La grenouille verte de Berger	Rana bergeri	Époque romaine	Uniquement en Corse. Premières traces de ces animaux 8 000 ans après l’occupation de l’île par l’homme
	La grenouille taureau	Rana catesbeiana	1968	Introduction par un particulier, dans le Sud-Ouest, comme espèce ornementale
	La tortue de Floride	Trachemys scripta elegans	~ 1970	Animaux d’agrément relâchés dans le milieu naturel


Les causes ou motivations ne rapportent que la première introduction qui permit de fonder une population naturalisée.
On compterait au moins 16 espèces d’oiseaux exotiques inféodées aux zones humides et se reproduisant en France (tableau 2.4). L’introduction la plus ancienne serait celle du cygne tuberculé (Cygnus olor). Il présentait au début de l’Holocène une répartition qui couvrait le centre et le nord de l’Europe, mais il aurait été introduit en France très tôt comme oiseau de chair ou d’agrément. Les Romains, déjà, avait entamé sa dispersion en Europe. L’imagerie et les légendes populaires l’ont rapidement assimilé à la faune locale. Plusieurs autres espèces ont spontanément étendu leur aire de reproduction, souvent à partir des années 1960-1970, sans que l’on sache ou que l’on comprenne exactement pourquoi.
Tableau 2.4. Liste des oiseaux exotiques introduits en France qui dépendent de zones humides (principalement établie d’après Pascal et al., 2006).
	Nom	Nom scientifique	Première reproduction en France	Remarques
	Le grèbe à cou noir	Podiceps nigricollis	~ 1910	Premières reproductions observées dans les Dombes, puis en Camargue. Espèce piscivore.
	La grande aigrette	Ardea alba	~ 1960	Extension pour des raisons inconnues de sa zone d’hivernage, jusqu’alors limitée à l’Europe méridionale.
	Le héron garde-bœuf	Bubulcus ibis	1967	Premières observations en Camargue puis sur les rives du lac de Grand-Lieu. Espèce partiellement piscivore.
	La spatule blanche	Platalea leucorodia	1949	Actuellement une centaine de couples sur trois sites, dont l’estuaire de la Loire et Grand-Lieu. 
	L’ibis sacré	Threskiornis aethiopicus	1991	Première reproduction en milieu naturel sur le lac de Grand-Lieu. 
	Le flamant du Chili	Phoenicopterus chilensis	1976	Petite population pérenne en Camargue. 
	Le canard mandarin	Aix galericulata	1977	Petite population sur les rives de l’Erdre au nord de Nantes. 
	L’érismature rousse	Oxyura jamaicensis	1988	Première population établie dans le Pas-de-Calais à partir d’individus issus de populations naturalisées en Grande-Bretagne. 
	Le fuligule milouin	Aythya ferina	1920-1930	Accroissement de l’aire de reproduction (nord-est de l’Europe) à partir du xixe siècle. 
	Le fuligule morillon	Aythya fuligula	1952	Premières installations d’individus migrants dans la Dombes. 
	La bernache du Canada	Branta canadensis	1960-1970	Importée dès le xvie siècle comme espèce ornementale. Pas de reproduction en milieu naturel avant 1960 malgré de nombreux lâchers.
	Le cygne tuberculé	Cygnus olor	Moyen Âge	Importée très tôt comme espèce ornementale, la forme sauvage aurait été rare en France avant 1930. Expansion marquée à partir des années 1970.
	Le harle bièvre	Mergus merganser	1905	Premières observations sur le Léman.
	L’échasse blanche	Himantopus himantopus	1932	Observée d’abord dans les Pyrénées-Orientales, l’espèce a gagné assez progressivement de nouveaux territoires vers le nord.
	La talève sultane	Porphyrio porphyrio	~ 1990	Individus observés sur le littoral méditerranéen issus probablement d’opérations de renforcement de populations de Catalogne.


On compte 113 espèces de mammifères sur le territoire français, soit environ 2 % de la faune mondiale. Parmi les 18 espèces de mammifères fréquentant les milieux humides de France métropolitaine, 7 sont des exotiques, la plupart échappées de captivité (Maurin, 1997 ; tableau 2.5). Cette liste regroupe 3 rongeurs, 3 carnivores et 1 artiodactyle (l’hydropote). Le castor du Canada fut présent en petit nombre dans l’Yonne entre 1977 et 1985, date à laquelle cette population fut retirée du milieu (22 individus capturés et remis à un parc zoologique, 2 abattus au fusil). Précisons également pour le vison d’Europe (Mustela lutreola) qu’un faisceau d’éléments (notamment une faible diversité génétique) tendrait à indiquer qu’il s’agit également d’une espèce introduite en France (Pascal et al., 2006). Si cela devait être confirmé, la liste des mammifères exotiques naturalisés en France serait de 8 espèces.
Tableau 2.5. Liste des mammifères exotiques introduits en France fortement (+++), faiblement (+) ou occasionnellement (–) liés aux zones humides.
	Nom	Nom scientifique	Date d’introduction	Dépendance aux zones humides
	Le rat musqué	Ondatra zibethicus	1933	+++
	Le rat surmulot	Rattus norvegicus	xviiie siècle	+
	Le ragondin	Myocastor coypus	1882	+++
	Le vison d’Amérique	Mustela vison	1926	+++
	Le raton-laveur	Procyon lotor	1934	–
	Le chien viverrin	Nyctereutes procyonoides	1975	–
	L’hydropote de Corée	Hydropotes inermis	~ 1960	–


Au sein des invertébrés aquatiques d’eau douce, la France compte aujourd’hui au moins 43 espèces exotiques, avec une immense majorité de crustacés (écrevisses, amphipodes, crabe chinois) et de mollusques (figure 2.4, planche couleur 2b) (Devin et al., 2005a). Le succès de ces deux groupes est en partie lié au fait qu’il s’agit d’espèces présentes naturellement sur un territoire géographique vaste, en densités fortes, et toute l’année compte tenu de leur cycle de vie (holobiotique). Seulement deux espèces d’insectes sont introduites en France, mais il y a fort à parier que le moustique Aedes albopictus récemment arrivé sur la Côte d’Azur aura une présence très remarquée aux endroits où il s’est implanté.
À titre d’exemple, des invertébrés exotiques sont recensés dans la rivière Moselle, affluent principal du Rhin, depuis au moins le milieu du xixe siècle (Devin et al., 2005b). Une seule espèce, le crustacé Gammarus tigrinus, aurait volontairement été introduite en 1977 dans la Moselle près de Trêves, toutes les autres sont des introductions involontaires. La plus ancienne introduction doit être celle de la moule zébrée, Dreissena polymorpha. Présente dès 1854 près de Nancy dans le canal de la Marne au Rhin, elle est observée quelques années plus tard dans la Meurthe et la Moselle lorraine. Atyaephyra desmaresti, ou crevette d’eau douce, Physa acuta et Lithoglyphus naticoides, deux gastéropodes, sont présents dans la Moselle au début du xxe siècle. Le bestiaire des introductions suivantes est riche : un oligochète en 1935 (Branchiura sowerbyi), le crabe chinois dans les années 1950 (Eriocheir sinensis), un cnidaire (Cordylophora caspia) et une méduse d’eau douce (Craspedacusta sowerbii) dans les années 1970, une sangsue (Dugesia tigrina) dans les années 1980. Suivent une longue série de mollusques et de crustacés (figure 2.5), dont les derniers arrivés sont les crustacés Limnomysis benedeni, Hemymysis anomala et le polychète Hypania invalida (Devin et al., 2006). On l’aura compris, la Moselle est devenue sur sa partie aval un melting-pot des plus diversifiés !
Figure 2.5. Un aperçu de la faune invertébrée exotique de la rivière Moselle. 
On retrouve une dominante de crustacés et de mollusques, avec également beaucoup d’espèces qui rappellent un pendant en milieu marin.
Les naturalisations d’invertébrés aquatiques se poursuivent également à un rythme élevé en milieu estuarien. La crevette Palaemon macrodactylus, originaire du Japon, s’est établie dans la baie de San Francisco et en Australie dans les années 1950. Elle est maintenant bien présente en Europe. Dans la Gironde, elle constitue une population plus abondante que l’espèce locale Palaemon longirostris avec laquelle elle entre en compétition. Elle rejoint ainsi diverses autres espèces de crustacés exotiques qui se sont établies dans la Gironde au cours du xixe siècle, dont le crabe chinois Eriocheir sinensis et l’isopode Synodotea laticauda, originaires d’Asie, ainsi que la copépode Acartia tonga et l’écrevisse Procambarus clarkii, natifs d’Amérique du Nord (Beguer et al., 2007).
En Europe, en utilisant les données de la base Daisie, Gherardi et al. (2009) estiment que 296 espèces exotiques d’invertébrés et de poissons originaires d’autres continents sont présentes dans les eaux continentales, plus 136 autres espèces non autochtones d’un pays mais natives d’autres pays européens (des translocations intra continentales). Ces chiffres sont sans aucun doute sous-estimés dans la mesure où nos connaissances taxonomiques sur les invertébrés sont encore incomplètes. Les poissons et les crustacés représentent la majorité des espèces animales introduites. La plupart des espèces exotiques viennent d’Asie et d’Amérique du Nord (figure 2.6). Aucun pays n’est exempt d’espèces exotiques, avec cependant de fortes disparités qui pourraient dépendre des efforts d’investigation pour inventorier les exotiques ou de l’importance des bassins hydrographiques. Le record est atteint en Ukraine avec 129 espèces exotiques. En Europe, les espèces de poissons introduites sont relativement nombreuses par rapport au nombre d’espèces supposées autochtones, que ce soit dans les bassins pauvres en espèces ou dans les bassins les plus riches (figure 2.7, planche couleur 3).
Figure 2.6. Pourcentages d’espèces exotiques des eaux douces européennes.
(A) Espèces nouvelles pour l’Europe (n = 296), (B) translocations intracontinentales entre un pays où l’espèce est native et un autre où elle ne l’est pas (n = 136), (C) continent d’origine des espèces introduites (n = 434, les espèces natives de plusieurs continents sont comptées pour chacun d’eux) (d’après Gherardi et al., 2009 ; © Springer Science/Business Media).
Dans les Grands Lacs nord-américains, 145 espèces ont été introduites, dont beaucoup vers la fin du xxe siècle, principalement par le ballast des bateaux (Ricciardi et MacIsaac, 2000). Parmi ces espèces, 70 % sont originaires des eaux douces et saumâtres de la région ponto-caspienne. 
Concernant les plantes, Weber (1997) dénombre 479 espèces naturalisées en France, aquatiques ou terrestres, dont 301 qui sont strictement exotiques. Un premier bilan réalisé par Dutartre et al. (1997) établit, malgré quelques réserves inhérentes aux difficultés d’un tel travail, que 33 espèces exotiques végétales sont strictement aquatiques et 14 appartiennent à la ripisylve. Mais la récente synthèse de Thiébaut (2007) porte à 58 le nombre d’espèces végétales macroscopiques exotiques en France. À une échelle locale, le nombre d’espèces chute de manière importante : un inventaire des « pestes végétales » de Picardie (Hendoux, 1999) dresse une liste de 11 espèces exotiques, dont 6 sont inféodées aux zones humides. Ces quelques chiffres sont forcément fragmentaires et entachés d’imprécision. 
Les zones riveraines sont le lieu de diverses activités humaines. De nombreuses espèces exotiques y sont introduites, via les pratiques culturales, les tentatives d’acclimatation d’espèces ornementales ou les activités de transport et de loisir. Ce sont à la fois des refuges et des vecteurs de propagation pour des espèces exogènes. Dans le sud-ouest de la France, on compte près de 1 000 espèces végétales exotiques établies. Mais seulement 10 % de ces espèces sont fréquentes et 1 à 5 % se révèlent envahissantes (Tabacchi et Tabacchi, 2006). Rien ne prouve qu’il y ait une réduction de la diversité des communautés autochtones, et encore moins l’éviction d’espèces à l’échelle régionale. Dans les milieux naturellement perturbés, on observe en moyenne 25 % d’exotiques. Dans le cas précis de l’Adour, dont le corridor fluvial héberge 2 000 espèces végétales, aucune réduction de la diversité végétale n’a été constatée au cours des vingt dernières années. Un bilan optimiste qui n’est peut-être pas vérifié partout, puisqu’on signale dans certaines régions des peuplements quasiment monospécifiques composés de jussies, de renouées asiatiques ou autres.
Les principales espèces végétales susceptibles de proliférer dans les eaux françaises ont été recensées par Peltre et al. (2002) (tableau 2.6). Chaque espèce ne prolifère pas avec la même intensité dans tous les types de milieux et dans toutes les régions de France, ce qui amène Peltre et collaborateurs à les qualifier d’espèces « à risque de prolifération ».
Tableau 2.6. Principaux macrophytes susceptibles de proliférer en France (d’après Peltre et al., 2002).
	Catégorie	Espèces
	Macroalgues filamenteuses	Cladophora sp., Vaucheria sp., Hydrodictyon sp., Spirogyra sp.
	Macrophytes	Renoncules aquatiques (Ranunculus spp.)
	Hydrophytes (plantes immergées) indigènes	Potamots (Potamogeton spp.)
	Myriophylle en épis (Myriophyllum spicatum)
	Cornifle (Ceratophyllum demersum)
	Plantes flottant à la surface des eaux indigènes	Lentilles d’eau (Lemna spp.)
	Macrophytes introduits	Élodée (Elodea canadensis)
	Lagorosiphon (Lagorosiphon major) 
	Égéria (Egeria densa)
	Jussies (Ludwigia spp.)
	Myriophylle du Brésil (Myriophyllum aquaticum)
	Fausse fougère (Azolla filiculoides)


Gollasch (2007) a recensé les espèces marines et d’eau douce introduites sur les côtes européennes et dans les eaux douces adjacentes. Sur un total de 1 069 espèces introduites recensées, 769 se sont naturalisées, dont 105 en eau douce et 664 en mer (tableau 2.7). Plus de la moitié des espèces introduites sont des espèces benthiques. Le nombre d’espèces d’eau douce mentionné ici ne représente pas la totalité des espèces d’eau douce introduites en Europe, puisque seuls les milieux d’eau douce proches des côtes ont été pris en compte. C’est le cas en particulier des nombreux estuaires ainsi que de la mer Baltique, véritable mosaïque de milieux d’eau saumâtre et d’eau douce.
Tableau 2.7. Nombre total d’espèces exotiques présentes dans les eaux côtières européennes et nombre d’espèces d’eau douce et marines naturalisées (d’après Gollasch, 2007).
	Groupe	Nombre total d’espèces exotiques	Nombre d’espèces d’eau douce naturalisées	Nombre d’espèces marines naturalisées
	Zoobenthos	575	51	305
	Poissons	190	41	50
	Phytobenthos	189	9	168
	Phytoplancton	60	0	101
	Zooplancton	41	2	14
	Autres	14	2	26
	Total	1069	105	664


Galil et al. (2009) évaluent quant à eux à 737 le nombre d’espèces marines multicellulaires d’origine exotique présentes dans les mers européennes. Une majorité (569) s’observe en Méditerranée, contre 200 en Atlantique et 62 dans la Baltique. L’origine de ces espèces est difficile à évaluer avec précision (vecteur incertain, origines multiples, introductions secondaires possibles), mais les régions donneuses principales des côtes méditerranéennes sont clairement sous climat tropical : océan Indopacifique (n = 226), océan Indien (n = 101), mer Rouge (n = 63). La majorité des espèces exotiques de la côte européenne atlantique a pour origine la côte nord-américaine pacifique (n = 44), l’océan Pacifique (n = 41) et les côtes nord-américaines atlantiques (n = 37). L’Atlantique Nord (n = 18) et la région ponto-caspienne (n = 17) sont les deux régions donneuses principales de la Baltique. 
En France, il y aurait au moins 104 espèces exotiques marines recensées sur les côtes atlantiques et de la Manche, sans préciser si elles sont ou non naturalisées (Goulletquer et al., 2002). À titre de comparaison également, la richesse en espèces marines aux environs de Roscoff est de l’ordre de 3 000 espèces.

Quelques biais dans les découvertes d’exotiques
Les bilans et inventaires contemporains sous-évaluent souvent l’importance numérique des espèces introduites du fait de différents biais dans la perception des espèces en place sur un milieu donné. Certains groupes aquatiques sont tout simplement peu étudiés, en particulier les micro-organismes. Au sein des insectes, si les estimations du nombre d’espèces d’odonates (libellules et demoiselles) sont probablement fiables (7 000 espèces inventoriés), il est quasi certain que les diptères ne sont pour le moment que très partiellement inventoriés (Balian et al., 2008). Globalement, la probabilité de disposer d’inventaires fiables augmente avec la taille des espèces considérées : dans la baie de Chesapeake, aux États-Unis, le nombre d’introductions reconnues comme telles est corrélé avec la taille des taxons !
Les espèces qui ne peuvent être différenciées les unes des autres sur une base morphologique sont désignées comme étant des espèces sœurs, ou « cryptiques ». Seuls des outils moléculaires permettent de les distinguer. Ainsi, les palourdes d’eau douce du genre Corbicula présentent une telle variété de formes, de colorations ou d’ornementations de la coquille que plus de 70 espèces ont été décrites jusqu’au milieu du xxe siècle. En 1986, une révision du genre a été proposée avec réduction à deux espèces seulement : une franchement d’eau douce et très polymorphe, une autre franchement estuarienne. Les outils génétiques utilisés plus récemment sur des inventaires encore très incomplets laissent présager qu’une dizaine d’espèces pourraient finalement être distinguées, mais on sait déjà qu’elles ne seront pas identifiables sur les seuls critères d’observation de la coquille.
Aux États-Unis, la moule, qui fut longtemps nommée Mytilus edulis, était en réalité un mélange de Mytilus galloprovincialis et de l’espèce native Mytilus trossulus (Suchanek et al., 1997). Sur la base des critères génétiques, on a pu montrer que l’exotique Mytilus galloprovincialis a évincé Mytilus trossulus de la Californie du Sud. 
En analysant son ADN mitochondrial, Geller et al. (1997) ont montré que le crabe vert européen Carcinus maenas qui a envahi de nombreuses régions du monde était en réalité associé au crabe vert méditerranéen Carcinus aestuarii, les deux espèces ayant été confondues. On retrouve d’ailleurs des hybrides des deux espèces dans certaines régions nouvellement colonisées.
À la faveur de ces biais, le nombre d’espèces exotiques pourrait ainsi être plus élevé que ce qui est rapporté classiquement. Les études génétiques montreront probablement qu’il existe un nombre plus important d’espèces sœurs parmi les espèces introduites. Aux biais de taxonomie (manque d’investigations sur un groupe, cryptogénie, cryptisme) s’ajoute le fait que la plupart des études scientifiques concernent les milieux terrestres, et que lorsque les milieux d’eau douce sont abordés, il s’agit aux trois quarts d’études sur des modèles animaux concernant l’Amérique du Nord (Gherardi, 2007).


Références bibliographiques
Abell R., Thieme M.L., Revenga C., Bryer M., Kottelat M., Bogutskaya N., Coad B., Mandrak N., Contreras Balderas S., Bussing W., Stiassny M.L.J., Skelton P., Allen G.R., Unmack P., Naseka A., Ng R., Sindorf N., Robertson J., Armijo E., Higgins J.V., Heibel T.J., Wikramanayake E., Olson D., López H.L., Reis R.E., Lundberg J.G., Sabaj Pérez M.H., Petry P., 2008. Freshwater ecoregions of the world: a new map of biogeographic units for freshwater biodiversity conservation. Bioscience, 58 (5), 403-414.
Ackerman J.D., Sim B., Nichols S.J., Claudi R., 1994. A review of the early life history of zebra mussels (Dreissena polymorpha): comparisons with marine bivalves. Canadian Journal of Zoology, 72, 1169-1179.
Adams M.J., Pearl C.A., Bury R.B., 2003. Indirect facilitation of an anuran invasion by non-native fishes. Ecology Letters, 6, 343-351.
Agosta S.J., Klemens J.A., 2008. Ecological fitting by phenotypically flexible genotypes: implications for species associations, community assembly and evolution. Ecology Letters, 11 (11), 1123-1134.
Ajuonu O., Schade V., Veltman B., Sedjro K., Neuenschwander P., 2003. Impact of the weevils Neochetina eichhorniae and N. bruchi (Coleoptera: Curculionidae) on water hyacinth, Eichhornia crassipes (Pontederiaceae), in Benin, West Africa. African Entomology, 11 (2), 153-171.
Alcaraz C., Vila-Gispert A., Garcia-Berthou E., 2005. Profiling invasive fish species: the importance of phylogeny and human use. Diversity and Distributions, 11, 289-298.
Aliabadi B.W., Juliano S.A., 2002. Escape from gregarine parasites affects the competitive impact of an invasive mosquito. Biological Invasions, 4, 283-297.
Allan J.D., Abell R., Hogan Z., Revenga C., Taylor B.W., Welcomme R.L., Winemiller K., 2005. Overfishing of inland waters. Bioscience, 55 (12), 1041-1051.
Allendorf F.W., Leary R.F., Spruell P., Wenburg J.K., 2001. The problems with hybrids: setting conservation guidelines. Trends in Ecology and Evolution, 16, 613-622.
Apte S., Holland B.S., Godwin S., Gardner J.P.A., 2000. Jumping ship: a stepping stone event mediating transfer of a non-indigenous species via a potentially unsuitable environment. Biological Invasions, 2, 75-79.
Armonies W., Reise K., 1998. On the population development of the introduced razor clam Ensis americanus near the island of Sylt (North Sea). Helgoland Marine Research, 52, 291-300.
Aspöck H., 2008. Postglacial formation and fluctuations of the biodiversity of Central Europe in the light of climate change. Parasitology Research, 103 (suppl. 1), 7-10. 
Auld B.A., Shane H., Heather S., 2003. Advances in bioherbicide formulation. Weed Biology and Management, 3, 61-67.
Ayres D.R., Garcia-Rossi D., Davis H.G., Strong D.R., 1999. Extent and degree of hybridization between exotic (Spartina alterniflora) and native (S. foliosa) cordgrass (Poaceae) in California, USA, determined by random amplified polymorphic DNA (RAPDs). Molecular Ecology, 8, 1179-1186.
Azam F., Fenchel T., Field J.G., Gray J.S., Meyer-Reil L.A., Thingstad F., 1983. The ecological role of water-column microbes in the sea. Marine Ecology-Progress Series, 10, 257-263.
Bachmann V., Beisel J.-N., Usseglio-Polatera P., Moreteau J.C., 2001. Decline of Dreissena polymorpha in the river Moselle: biotic and abiotic key factors involved in dynamics of invasive species. Archiv für Hydrobiology, 151, 263-281.
Bachmann V., Usseglio-Polatera P., Moreteau J.C., Wagner P., 1998. A new method to assess the contribution of the macrobenthic compartment to the dissolved oxygen budget of a large river. In: Advances in River Bottom Ecology (G. Bretschko, J. Helesic, eds), Backhuys Publishers, Leiden, 143-153.
Baglinière J.L., 1991. La truite commune (Salmo trutta L.) : son origine, son aire de répartition, ses intérêts économiques. In : La truite : biologie et écologie (J.L. Baglinière, G. Maisse, eds), Inra Éditions, Paris, 11-24.
Baglinière J.L., Maisse G., 1991. La truite : biologie et écologie, Inra Éditions, Paris, 304 p.
Bahls P.F., 1992. The status of fish populations and management of high mountain lakes in the western United States. Northwest Science, 66, 183-193.
Balian E.V., Segers H., Lévêque C., Martens K., 2008. The freshwater animal diversity assessment: an overview of the results. Hydrobiologia, 595, 627-637.
Balon E.K., 2004. About the oldest domesticates among fishes. Journal of Fish Biology, 65, 1-27.
Banarescu P., 1990. Zoogeography of Fresh Waters. 1. General distribution and dispersal of freshwater animals, Aula-Verlag, Wiesbaden, 1-511.
Banarescu P., 1992. Zoogeography of Fresh Waters. 2. Distribution and dispersal of freshwater animals in North America and Eurasia, Aula-Verlag, Wiesbaden, 512-1091.
Bax N.J., 1999. Eradicating a dreissenid from Australia. Dreissena, 10 (3), 1-5.
Beguer M., Girardin M., Boet P., 2007. First record of the invasive oriental shrimp Palaemon macrodactylus rathbun 1902 in France (Gironde Estuary). Aquatic Invasions, 2, 99-103.
Beisel J.-N., Lévêque C., 2009. Les eaux douces, propices aux invasions ? Dossier Pour la science, 65, 26-30.
Bellan-Santini D., Arnaud P., Bellan G., 1996. Affinités entre peuplements méditerranéens benthiques avec et sans Caulerpa taxifolia. In: Second international workshop on Caulerpa taxifolia (M.A. Ribera, E. Ballesteros, C.F. Boudouresque, A. Gomez, V. Gravez, eds), Univ. Barcelona publ., Spain, 387-390.
Bertolino S., Genovesi P., 2007. Semiaquatic mammals introduced into Italy: case studies in biological invasion. In: Biological Invaders in Inland Waters: Profiles, Distribution and Threats (F. Gherardi, ed), Springer, Dordrecht, The Netherlands, 175-191.
Bially A., MacIsaac H.J., 2000. Fouling mussels (Dreissena spp.) colonize soft sediments in Lake Erie and facilitate benthic invertebrates. Freshwater Biology, 43, 85-97.
Bij de Vaate A., Jazdzewski K., Ketelaars H.A.M., Gollasch S., Van der Velde G., 2002. Geographical patterns in range extension of ponto-caspian macroinvertebrate species in Europe. Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences, 59, 1159-1174.
Billard R., Arrignon J., 2007. La conchyliculture. Comptes rendus des séances de l’Académie d’agriculture de France, 93 (4).
Blanc G., 1997. L’introduction des agents pathogènes dans les écosystèmes aquatiques : aspects théoriques et réalités. Bulletin français de pêche et pisciculture, 344/345, 489-514.
Blossey B., Nötzold R., 1995. Evolution of increased competitive ability in invasive nonindigenous plants: a hypothesis. Journal of Ecology, 83, 887-889.
Bøhn T., Amundsen P.E., Sparrow A., 2008. Competitive exclusion after invasion? Biological Invasions, 10, 359-368.
Bohonak A.J., Jenkins D.G., 2003. Ecological and evolutionary significance of dispersal by freshwater invertebrates. Ecology Letters, 6, 783-796.
Botkin D.B., 2001. The naturalness of biological invasions. Western North American Naturalist, 61 (3), 261-266.
Botts P.S., Patterson B.A., Schloesser D.W., 1996. Zebra mussel effects on benthic invertebrates: physical or biotic? Journal of the North American Benthological Society, 15, 179-184.
Boudouresque C.F., 2005. Les espèces introduites et invasives en milieu marin, GIS Posidonie publ. (2e édition), Marseille, 152 p.
Boudouresque C.F., Verlaque M., 2002. Biological pollution in the Mediterranean Sea: invasive versus introduced macrophytes. Marine Pollution Bulletin, 44, 32-38.
Boulenger G.A., 1907. Zoology of Egypt: the Fishes of the Nile. Hugh Rees, Limited, London, 578 p.
Bréchet C., 2004. Agriotès et civilisation chez Plutarque. In : Les espaces du sauvage dans le monde antique (M.C. Charpentier, ed), 4-5 mai 2000, colloque de Besançon, 119-139, Presses universitaires de Franche-Comté.
Brett M.T., Goldman C.R., 1996. A meta-analysis of the freshwater trophic cascade. Conseil de l’Europe. Les introductions d’organismes non indigènes dans le milieu naturel. Sauvegarde de la nature, 73.
Breuil M., Ibéné B., 2005. Les hylidés invasifs dans les Antilles françaises et le peuplement batrachologique naturel. Bulletin de la Société herpétologique de France, 125, 41-67.
Bright C., 1998. Life out of bounds: Bioinvasion in a borderless world, Norton, New York, 256 p.
Bright C., 1999. Invasive species: pathogens of globalisation. Foreign Policy, 50-64.
Brooks D.R., McLennan D.A., 2002. The Nature of Diversity: An Evolutionary Voyage of Discovery, University of Chicago Press, Chicago, 668 p.
Brown J.H., 1989. Patterns, modes and extents of invasions by vertebrates. In: Biological Invasions, a Global Perspective (J.A. Drake, H.A. Mooney, F. di Castri, R.H. Groves, F.J. Kruger, M. Rejmánek, M. Williamson, eds), Wiley, New York, 85-109.
Brown J.H., Sax D.F., 2004. An essay on some topics concerning invasive species. Austral Ecology, 29, 530-536.
Brown J.H., Sax D.F., 2005. Biological invasions and scientific objectivity: reply to Cassey et al. (2005). Austral Ecology, 30, 481-483.
Burgmer T., Hillebrand H., Pfenninger M., 2007. Effects of climate-driven temperature changes on the diversity of freshwater macroinvertebrates. Oecologia, 151, 93-103.
Burke E., 2009 (1re éd. 1757). Recherche philosophique sur l’origine du sublime et du beau, coll. Bibliothèque des textes philosophiques, Édition Vrin, Paris, 300 p.
Buttiker B., 1984. Faune piscicole. In : Le Léman, Synthèse du Léman, Cipel, 315-323.
Caffrey J.M., Acevedo S., Gallagher K., Britton R., 2008. Chub (Leuciscus cephalus): a new potentially invasive fish species in Ireland. Aquatic Invasions, 3 (2), 201-209.
Callaway R.M., Thelen G.C., Rodriguez A., Holben W.E., 2004. Soil biota and exotic plant invasion. Nature, 427, 731-733.
Cardinale B.J., Palmer M.A., Collins S.L., 2002. Species diversity enhances ecosystem functioning through interspecic facilitation. Nature, 415, 426-429.
Carlton J.T., 1996. Pattern, process, and prediction in marine invasion ecology. Biological Conservation, 78, 97-106.
Carlton J., 2004. Invasions in the World’s Oceans: How much do we know, and what does the future hold? Lecture delivered at the March 2004 meeting of the American Institute of Biological Sciences. Recorded and available on line at: <http://www.aibs.org/about-aibs/media-library/index.html> (consulté le 23 mars 2010).
Carlton J.T., Geller J.B., 1993. Ecological roulette: the global transport of non-indigenous marine organisms. Science, 261, 78-82.
Carpenter S.R., Kitchell J.K., Hodgson J.R., 1985. Cascading trophic interactions and lake productivity. Bioscience, 35, 634-639.
Carson R., 1962. Silent Spring, MA: Houghton Mifflin, Boston, 368 p.
Chadd R., 2004. ‘Naturalness’: the alien concept. FBA News (spring), 25, 8.
Chambers P.A., Lacoul P., Murphy K.J., Thomaz S.M., 2008. Global diversity of aquatic macrophytes in freshwater. Hydrobiologia, 595 (1), 9-26. 
Chang A.L., Grossman J.D., Spezio T.S., Weiskel H.W., Blum J.C., Burt J.W., Muir A.A., Piovia-Scott J., Veblen K.E., Grosholz E.D., 2009. Tackling aquatic invasions: risks and opportunities for the aquarium fish industry. Biological Invasions, 11 (4), 773-785.
Chapin F.S., Zavaleta E.S., Eviner V.T., Naylor R.L., Vitousek P.M., Reynolds H.L., Hooper D.U., Lavorel S., Sala O.E., Hobbie S.E., Mack M.C., Diaz C., 2000. Consequences of changing biodiversity. Nature, 405, 234-242.
Charudattan R., 2001. Biological control of weeds by means of plant pathogens: Significance for integrated weed management in modern agro-ecology. Biocontrol, 46, 229-260.
Chen R.X., Ye G.Y., Wang Y.J., Gu B.Q., Zhang C.F., Ying X.L., Shen J., 2005. The host specificity of water hyacinth weevils and their controlling effects against water hyacinth in Ningbo district. Acta Agriculture Zhejiangensis, 17 (2), 74-78.
Chesson P., 2000. Mechanisms of maintenance of species diversity. Annual Review of Ecology and Systematics, 31, 343-366.
Clavero M., García-Berthou E., 2006. Homogenization dynamics and introduction routes of invasive freshwater fish in the Iberian Peninsula. Ecological Applications, 16, 2313-2324.
Clergeau P., Yesou P., Chadenas C., 2005. Ibis sacré. Expertise collective sur les problèmes posés par les populations introduites en France métropolitaine, Inra-Scribe, Rennes, 25 p. 
Cohen A.N., Carlton J.T., 1995. Non-indigenous aquatic species in a United States estuary: a case study of the biological invasions of the San Francisco Bay and Delta, Fish and Wildlife Service, Washington DC, US, 246 p.
Cohen A.N., Carlton J.T., 1998. Accelerating invasion rate in a highly invaded estuary. Science, 279, 555-558.
Colautti R.I., MacIsaac H.J., 2004. A neutral terminology to define ‘invasive’ species. Diversity and Distributions, 10 (2), 135-141.
Colautti R.I., Grigorovich I.A., MacIsaac H.J., 2006. Propagule pressure: a null model for biological invasions. Biological Invasions, 8 (5), 1023-1037.
Colautti R.I., Ricciardi A., Grogorovitcj I.A., MacIsaac H.J., 2004. Is invasion success explained by the enemy release hypothesis? Ecology Letters, 7, 721-733.
Combes C., Le Brun N., 1990. Invasions by parasites in continental Europe. In: Biological Invasions in Europe and the Mediterranean Basin (F. di Castri, A.J. Hansen, M. Debussche, eds) Kluwer Academic Publishers, Dordrecht, 285-296.
Copp G.H., Wesley K.J., Vilizzi L., 2005b. Pathways of ornamental and aquarium fish introductions into urban ponds of Epping Forest (London, England): the human vector. Journal of Applied Ichthyology, 21, 263-274.
Copp G.H., Bianco P.G., Bogutskaya N., Eros T., Falka I., Ferreira M.T., Fox M.G., Freyhof J., Gozlan R.E., Grabowska J., Kovác V., Moreno-Amich R., Naseka A.M., Penáz M., Povž M., Przybylski M., Robillard M., Russell I.C., Stakenas S., Šumer S., Vila-Gispert A., Wiesner C., 2005a. To be, or not to be, a non-native freshwater fish? Journal of Applied Ichthyology, 21, 242-262.
Cornell H.V., Lawton J.H., 1992. Species interactions. Local and regional processes, and limits to the richness of ecological communities: a theoretical perspective. Journal of Animal Ecology, 61, 1-12.
Coste M., Ector L., 2000. Diatomées invasives exotiques ou rares en France : principales observations effectuées au cours des dernières années. Systematics and Geography of Plants, 70, 373-400.
Cottalorda J.-M., Gratiot J., Mannoni P.-A., Vaugelas J. de, Meinesz A., 2008. Suivi de l’invasion des algues introduites Caulerpa taxifolia et Caulerpa racemosa en Méditerranée : situation devant les côtes françaises au 31 décembre 2007. E.A. 4228 Écomers, laboratoire Environnement marin littoral, université de Nice-Sophia-Antipolis publ., 42 p. + 96 p d’annexes.
Cowx I.G., 1997. L’introduction d’espèces de poissons dans les eaux douces européennes : succès économiques ou désastres écologiques ? Bulletin français de pêche et pisciculture, 344/345, 57-77.
Cox J.G., Lima S.L., 2006. Naiveté and an aquatic-terrestrial dichotomy in the effects of introduced predators. Trends in Ecology and Evolution, 21, 674-680.
Crivelli A.J., 1995. Are fish introductions a threat to endemic freshwater fishes in the northern Mediterranean region? Biological Conservation, 72, 311-319.
Croizat L., Nelson G., Rosen D.E., 1974. Centers of origins and related concepts. Systematic Zoology, 23, 265-287.
Cronk Q.C.B., Fuller J.L., 1995. Plant Invaders. The Threat to Natural Ecosystems, Chapman and Hall, London, 241 p.
Crosby A.W., 1986. Ecological Imperialism: the Biological Expansion of Europe, 900-1900, Cambridge University Press, Cambridge, UK, 390 p.
Crossman E.J., Cudmore B.C., 1999. Summary of North American introductions of fish through the aquaculture vector and related human activities. In: Nonindigenous Freshwater Organisms, Vectors, Biology and Impacts (R.J. Claudi, H. Leach, eds), Lewis Publishers, Boca Raton, FL, 297-303.
Culver S.C., Kuris A.M., 2000. The apparent eradication of a locally established introduced marine pest. Biological Invasions, 2, 245-253.
Curtin T., 1997. The Causes and Consequences of Ecological Imperialism, GEOS, School of Geography, Flinders University, Adelaide, Australia, 7 p.
Daehler C.C., 2001. Two ways to be an invader, but one is more suitable for ecology. The Ecological Society of America, 82, 101-102.
Daisie, 2009. Handbook of Alien Species in Europe, Springer, Dordrecht, 399 p.
Danis P.-A., von Grafenstein U., Masson-Delmotte V., Planton S., Gerdeaux D., Moisselin J.-M., 2004. Vulnerability of two European lakes in response to future climatic changes. Journal of Geophysical Research, 31, L21507.
Darwin C., 1859. L’origine des espèces, Édition Flammarion, Paris, 619 p.
Daszak P., Cunningham A.A., Hyatt A.D., 2000. Emerging infectious diseases of wildlife. Threats to biodiversity and human health. Science, 288, 443-449.
Daufresne M., Boet P., 2007. Climate change impacts on structure and diversity of fish communities in rivers. Global Change Biology, 13, 2467-2478.
Davaine P., Beall E., 1997. Introduction de salmonidés en milieu vierge (îles Kerguelen, subantarctique) : enjeux, résultats, perspectives. Bulletin français de pêche et pisciculture, 344/345, 93-110.
David P., Facon B., 2009. Invasions biologiques : au carrefour entre écologie et évolution. Dossier Pour la science, 65, 62-67.
Davis M.A., Thompson K., 2000. Eight ways to be a colonizer; two ways to be an invader: a proposed nomenclature scheme for invasion ecology. Bulletin of the Ecological Society of America, 81, 226-230.
Davis M.A., Thompson K., 2001. Invasion terminology: should ecologists define their terms differently than others? No, not if we want to be of any help. Bulletin of the Ecological Society of America, 82, 206.
Davis M.A., Grime J.P., Thompson K., 2000. Fluctuating resources in plant communities: a general theory of invisibility. Journal of Ecology, 88, 528-534.
De Iongh H.H., Spliethoff P.C., Frank V.G., 1983. Feeding habits of the clupeid Limnothrissa miodon (Boulenger), in Lake Kivu. Hydrobiologia, 102, 113-122.
De Iongh H.H., Spliethoff P.C., Roest F., 1995. The impact of the introduction of sardine into Lake Kivu. In: The impact of species changes in African Lakes (T.J. Pitcher, P.J.B. Hart, eds), Fish and Fisheries, 18, 277-297.
Delacoste M., Baran P., Lascaux J.M., Abad N., Besson J.P., 1997. Bilan des introductions de salmonidés dans les lacs et ruisseaux d’altitude des Hautes-Pyrénées. Bulletin français de la pêche et de la pisciculture, 344/345, 205-219.
Den Hartog C., Brink F.W.B., Velde G., 1992. Why was the invasion of the river Rhine by Corophium curvispinum and Corbicula species so successful? Journal of Natural History, 26, 1121-1129.
De Sostoa A., Lobon-Cervia J., 1989. Observations on feeding relationships between fish predators and fish assemblages in a Mediterranean stream. Regulated Rivers, 4, 157-163.
Devin S., Beisel J.-N., 2007. Biological and ecological characteristics of invasive species: a gammarid study. Biological Invasions, 9, 13-24.
Devin S., Beisel J.-N., 2008. Geographic patterns in freshwater gammarid invasions: an analysis at the pan-European scale. Aquatic Sciences, 70, 100-106.
Devin S., Bollache L., Noël P.-Y., Beisel J.-N., 2005a. Patterns of biological invasions in french freshwater systems by non-indigenous macroinvertebrates. Hydrobiologia, 551, 137-146.
Devin S., Beisel J.-N., Usseglio-Polatera P., Moreteau J.-C., 2005b. Changes in functional biodiversity in an invaded freshwater ecosystem: the Moselle River. Hydrobiologia, 542, 113-120.
Devin S., Akopian M., Fruget J.-F., Di Michelle A., Beisel J.-N., 2006. Premières observations écologiques dans les hydrosystèmes français du polychète d’eau douce Hypania invalida introduit en Europe occidentale. Vie et milieu, 56 (3), 247-254.
Didham R.K., Tylianakis J.M., Gemmell N.J., Rand T.A., Ewers R.M., 2007. Interactive effects of habitat loss and species invasion on native species decline. Trends in Ecology and Evolution, 22 (9), 489-496.
Didham R.K., Tyliakanis J.M., Hutchinson M.A., Ewers R.M., Gemmell N.J., 2005. Are invasive species the drivers of ecological change? Trends in Ecology and Evolution, 20 (9), 470-474.
Diéguez-Uribeondo J., Cerenius L., Dykova I., Gelder S.R., Hentonen P., Jiravanichoaisal P., Lom J., Söderhäll K., 2006. Pathogens, parasites and ectocommensals. In: Atlas of European Crayfish Distribution and Diseases (C. Souty-Grosset, D.M. Holdich, P.Y. Noël, J.D. Reynolds, P. Haffner, eds), coll. Patrimoines naturels, Museum national d’histoire naturelle, Paris, 133-155.
Dlugosch K.M., Parker I.M., 2008. Founding events in species invasions: genetic variation, adaptive evolution, and the role of multiple introductions. Molecular Ecology, 17, 431-449.
Dubois A., 1983. Classification et nomenclature supragenerique des amphibiens anoures. Bulletin mensuel de la Société linnéenne de Lyon, 52, 270-276.
Dudgeon D., Arthington A.H., Gessner M.O., Kawabata Z.I., Knowler D.J., Lévêque C., Naiman R.J., Prieur-Richard A.-H., Soto D., Stiassny M.L.J., Sullivan C.A., 2006. Freshwater biodiversity: importance, threats, status and conservation challenges. Biological Reviews, 81, 163-182.
Duggan I.C., Rixon C.A.M., MacIsaac H.J., 2006. Popularity and propagule pressure: determinants of introduction and establishment of aquarium fish. Biological Invasions, 8 (2), 377-382.
Dumont H.J., 1986. The Tanganyika sardine in lake Kivu: another ecodisaster for Africa? Environmental Conservation, 13, 143-148.
Dumont H.J., 1995. Ecocide in the Caspian Sea. Nature, 377, 673-674.
Dumont H.J., 2000. Endemism in the ponto-caspian fauna, with special emphasis on the Onychopoda (Crustacea). Advances in Ecological Research, 31, 181-196.
Dumont H.J., 2002. Gelatinous invaders in the macrozooplankton of the ponto-caspian basin. Bulletin de l’Institut royal des sciences naturelles de Belgique, 72, 29-33.
Dumont H.J., 2005. Biodiversity: a resource with a monetary value? Hydrobiologia, 542, 11-14.
Duncan J.R., Lockwood J.L., 2001. Extinction in a field of bullets: a search for causes in the decline of the world’s freshwater fishes. Biological Conservation, 102, 97-105.
Durant J.M., Hjermann D.Ø., Anker-Nilssen T., Beaugrand G., Mysterud A., Pettorelli N., Stenseth N.C., 2005. Timing and abundance as key mechanisms affecting trophic interactions in variable environments. Ecology Letters, 8, 952-958.
Dutartre A., Fare A., 2002. Guide de gestion des proliférations de plantes aquatiques. Rapport Cemagref/Agence de l’eau Adour-Garonne, 121 p. 
Dutartre A., Haury J., Planty-Tabacchi A.M., 1997. Introductions de macrophytes aquatiques et riverains dans les hydrosystèmes français métropolitains : essai de bilan. Bulletin français de pêche et pisciculture, 344/345, 407-426.
Eldredge L.G., Miller S.E., 1995. How many species are there in Hawai? Bishop Museum Occasional Papers, 41, 3-17.
Ellstrand N.C., Schierenbeck K.A., 2000. Hybridization as a stimulus for the evolution of invasiveness in plants? Proceedings of the National Academy of Sciences, 93, 5090-5093.
Elton C.S., 1958. The Ecology of Invasions by Animals and Plants, Chapmann and Hall, London.
Endresen O., Behrens H.L., Brynestad S., Andersen A.B., Skjong R., 2004. Challenges in global water management. Marine Pollution Bulletin, 48, 615-623.
Enserink M., 1999. Biological invaders sweep in. Science, 285, 1834-1836.
Eritja R., Escosa R., Lucientes J., Marquès E., Roiz D., Ruiz S., 2005. Worldwide invasion of vector mosquitoes: present European distribution and challenges for Spain. Biological Invasions, 7, 87-97.
Falk-Petersen J., Bøhn T., Sandlund O.T., 2006. On the numerous concepts in invasion biology. Biological Invasions, 8, 1409-1424.
FAO, 2006. State of world aquaculture: 2006. FAO Fisheries Technical Paper. No 500. Rome, FAO. 134 pp, [en ligne] disponible sur www.fao.org/docrep/009/a0874e/a0874e00.htm (consulté le 07/05/2010).
Fernando C.H., 1991. Impacts of fish introductions in tropical Asia and America. Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences (suppl. 1), 24-32.
Figueredo C.C., Giani A., Bird D.F., 2007. Does allelopathy contribute to Cylindrospermopsis raciborskii (cyanobacteria) bloom occurrence and geographic expansion? Journal of Phycology, 43, 256-265.
Figuerola J., Green A.J., 2002. Dispersal of aquatic organisms by waterbirds: a review of past research and priorities for future studies. Freshwater Biology, 47, 483-494.
Finlay B.J., Esteban G.F., 1998. Freshwater protozoa: biodiversity and ecological fonction. Biodiversity and Conservation, 7, 1163-1186.
Fitzmaurice P., 1984. The effects of freshwater fish introductions into Ireland. EIFAC Technical Paper, 42 (suppl. 2), 448-457.
Fouquet A., Measey G.J., 2006. Plotting the course of an African clawed frog invasion in Western France. Animal Biology, 56, 95-102.
Francour P., Harmelin-Vivien M., Harmelin J.G., Duclerc J., 1995. Impact of Caulerpa taxifolia colonization on the littoral ichthyofauna of north-western Mediterranean Sea. Hydrobiologia, 300/301, 345-353.
Fruget J.-F., 2003. Changements environnementaux, dérives biologiques et perspectives de restauration du Rhône français : bilan de deux cents ans d’influences anthropiques. Vertigo, 4, 1-17.
Galil B.S., 2008. Alien species in the Mediterranean Sea: which, when, where, why? Hydrobiologia, 606, 105-116.
Galil B., Gollash S., Minchin D., Olenin O., 2009. Alien marine biota of Europe. In: Handbook of Alien Species in Europe (Daisie, ed), Springer, Berlin, 93-104.
Gao L., Li B., 2006. A potential native natural enemy of invasive aquatic weed: water hyacinth. Biological Invasions, 8, 1689-1692.
García-Marín J., Sanz N., Pla C., 1999. Erosion of the native genetic resources of brown trout in Spain. Ecology of Freshwater Fish, 8, 151-158.
Geller J.B., 1996. Molecular approaches to the study of marine biological invasions. In: Molecular zoology: advances, strategies, and protocols (J. Ferraris, S. Palumbi, eds), Wiley-Liss, New York, 119-132.
Geller J.B., Walton E.D., Grosholz E.D., Ruiz G.M., 1997. Cryptic invasion of Carcinus detected by molecular phylogeography. Molecular Ecology, 6, 901-906.
Geng Y.-P., Pan X.-Y., Xu C.-Y., Zhang W.-J., Li B., Chen J.-K., Lu B.-R., Song Z.-P., 2007. Phenotypic plasticity rather than locally adapted ecotypes allows the invasive alligator weed to colonize a wide range of habitats. Biological Invasions, 9, 245-256.
Genovesi P., 2005. Eradications of invasive alien species in Europe: a review. Biological Invasions, 7, 127-133.
Gérard C., Le Lannic J., 2003. Establishment of a new host-parasite association between the introduced invasive species Potamopyrgus antipodarum (Smith) (Gastropoda) and Sanguinicola sp. Plehn (Trematoda) in Europe. Journal of Zoology, 261, 213-216.
Gerdeaux D., 2004. Régime alimentaire des corégones du Léman en milieu pélagique. Campagne 2003. Rapp. comm. int. prot. eaux Léman contre pollut., 93-98.
Gerdeaux D., 2007. Impacts du changement climatique sur les milieux aquatiques continentaux européens. RDV Techniques, hors série 3, 21-26.
Gherardi F., 2007. Biological Invaders in Inland Waters: Profiles, Distribution, and Threats, Springer, Dordrecht, The Netherlands, 734 p.
Gherardi F., Gollasch S., Minchin D., Olenin S., Panov V.E., 2009. Alien invertebrates and fish in European inland waters. In: Handbook of Alien Species in Europe (Daisie, ed), Springer, Berlin, 81-92.
Gollasch S., 1999. Current Status on the increasing abundance of the Chinese mitten crab Eriocheir sinensis H. Milne Edwards, 1854 in German rivers. In: Proceedings of the First Annual Meeting on the Chinese mitten crab in California, 23 mars, Sacramento, CA.
Gollasch S., 2007. Marine vs. freshwater invaders: is shipping the key vector for species introductions to Europe? In: Biological Invaders in Inland Waters: Profiles, Distribution and Threats (F. Gherardi, ed), Springer, Dordrecht, The Netherlands, 339-345.
Gollasch S., Rosenthal H., 2006. The Kiel Canal. In: Bridging Divides. Maritime Canals as Invasion Corridors (S. Gollasch, B.S. Galil, A. Cohen, eds), Springer, Dordrecht, The Netherlands, 5-90.
Gorthner A., 1994. What is an ancient lake? In: Speciation in Ancient Lakes (K. Martens, B. Goddeeris, G. Coulter, eds), Archiv für Hydrobiologie, 44, 97-100.
Goulletquer P., Bachelet G., Sauriau P.G., Noel P., 2002. Open Atlantic coast of Europe: a century of introduced species into french waters. In: Invasive Aquatic Species of Europe. Distribution, Impacts and Management (E. Leppäkoski, S. Gollasch, S. Olenin, eds), Kluwer Academic Publisher, Dordrecht, The Netherlands, 276-290.
Grand D., Boudot J.-P., 2006. Les libellules de France, Belgique et Luxembourg, coll. Parthénope, Édition Biotope, Mèze, 480 p.
Green J., 1985. Horizontal variations in associations of zooplankton in Lake Kariba. Journal of Zoology, 206 (2), 225-239.
Green A.J., Sánchez M.I., 2006. Passive internal dispersal of insect larvae by migratory birds. Biology Letters, 2, 55-57.
Green A.J., Jenkins K.M., Bell D., Morris P.J., Kingsford R.T., 2008. The potential role of waterbirds in dispersing invertebrates and plants in arid Australia. Freshwater Biology, 53, 308-392.
Griffin A.S., 2004. Social learning about predators: a review and prospectus. Learning and Behavior, 32, 131-140.
Grizel H., 1996. Quelques exemples d’introductions et de transferts de mollusques. Revue scientifique et technique de l’Office international des épizooties, 15, 401-408.
Groom M., Maffe G.K., Caroll C.R., 2006. Principles of Conservation Biology (3rd edition), Sinauer Associates, Sunderland, Massachusetts, USA, 699 p.
Gudger E.W., 1921. Rains of fishes. Natural History, 21 (6), 607-619.
Guillet P., Nathan M., 1999. Aedes albopictus, une menace pour la France ? Médecine tropicale, 59, 49-52.
Gurevitch J., 2006. Commentary on Simberloff (2006): Meltdowns, snowballs, and positive feedbacks. Ecology Letters, 9, 919-921.
Gurevitch J., Padilla D.K., 2004. Are invasive species a major cause of extinctions? Trends in Ecology and Evolution, 19 (9), 470-474.
Guyennet F., 2000. La salmoniculture, un secteur en mutation. Agreste, 1, 23-33.
Haffner P., 1997. Bilan des introductions récentes d’amphibiens et de reptiles dans les milieux aquatiques continentaux de France métropolitaine. Bulletin français de la pêche et de la pisciculture, 344/345, 155-163.
Hauser L., Carvalho G.R., Pitcher T.J., 1995. Morphological and genetic differentiation of the African clupeid Limnothrissa miodon 34 years after its introduction to Lake Kivu. Journal of Fish Biology, 47, 127-144.
Harmelin-Vivien M., Francour P., Harmelin J.G., 1999. Impact of Caulerpa taxifolia on Mediterranean fish assemblages: a six year study. In: Proceedings of the workshop on invasive Caulerpa in the Mediterranean, 18-20 mars 1998, Heraklion, Crete, Greece, 127-138, UNEP publ., Athens, Greece.
Hayes K.R., Barry S.C., 2008. Are there any consistent predictors of invasion success? Biological Invasions, 10, 483-506.
Hendoux F., 1999. Les espèces naturalisées ou en voie de naturalisation à caractère de « pestes végétales » en Picardie. Rapport du centre régional de phytosociologie/conservatoire botanique de Bailleul pour le conseil régional de Picardie, Bailleul, 69 p + annexes. 
Hessen D.O., Skurdal J., Braathen J.E., 2004. Plant exclusion of an herbivore, crayfish population decline caused by an invading waterweed. Biological Invasions, 6, 133-140.
Holcik J., 1991. Fish introductions in Europe with particular reference to its Central and East part. Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences, 48 (suppl. 1), 13-23.
Holdich D.M., Pöckl M., 2007. Invasive crustaceans in European inland waters. In: Biological Invaders in Inland Waters: Profiles, Distribution and Threats (F. Gherardi, ed), Springer, Dordrecht, The Netherlands, 29-75.
Holdich D.M., Gallagher S., Rippon L., Harding P., Stubbington R., 2006. The invasive ponto-caspian mysid, Hemimysis anomala, reaches the UK. Aquatic Invasions, 1, 4-6.
Holt R.D., 1993. Ecology at the mesoscale: the influence of regional processes on local communities. In: Species Diversity in Ecological Communities: Historical and Geographical Perspectives (R.E. Ricklefs, D. Schluter, eds), University of Chicago Press, Chicago, IL, 77-88.
Hooper D.U., Chapin F.S. III, Ewel J.J., Hector A., Inchausti P., Lavorel S., Lawton J.H., Lodge D.M., Loreau M., Naeem S., Schmid B., Setaelae H., Symstad A.J., Vandermeer J., Wardle D.A., 2005. Effects of biodiversity on ecosystem functioning: a consensus of current knowledge. Ecological Monographs, 75, 3-35.
Howard G.W., Clenge F.W., 2007. Invasions by plants in the inland waters and wetlands of Africa. In: Biological Invaders in Inland Waters: Profiles, Distribution and Threats (F. Gherardi, ed), Springer, Dordrecht, The Netherlands, 193-208.
Hubbell S.P., 2001. The Unified Neutral Theory of Biodiversity and Biogeography, Princeton University Press, Princeton, NJ, 448 p.
Hubbs C., 1977. Possible rationale and protocol for faunal supplementation. Fisheries, 2 (2), 12-14.
Hubbs C., Jensen B.L., 1984. Extinction of Gambusia amistadensis, an endangered fish. Copeia, 2, 529-530.
Hugueny B., 1989. West African rivers as biogeographic islands: species richness of fish communities. Oecologia, 79, 235-243.
Hugueny B., 1990. Biogéographie et structure des peuplements de poissons d’eau douce de l’Afrique de l’ouest : approches quantitatives. Thèse en biomathématiques, Paris-vii (travaux et documents microédités ; 65), Orstom, Paris, 295 p.
Hugueny B., Paugy D., 1995. Unsaturated fish communities in African rivers. American Naturalist, 146, 162-169.
IPCC, 2001. Climate Change, the Scientific Basis, Cambridge University Press, 881 p.
Isumbisho M., Sarmento H., Kaningini B., Micha J.C., Descy J.P., 2006. Zooplankton of Lake Kivu, East Africa, half a century after the Tanganyika sardine introduction. Journal of Plankton Research, 28 (11), 971-989. 
Janzen D.H., 1985. On ecological fitting. Oikos, 45, 308-310.
Javelle A., 2005. Plantes envahissantes et perception sociologique, le cas du cerisier tardif à Compiègne. La Garance voyageuse, 70, 31-35.
Javelle A., Kalaorab B., Decocq G., 2006. Les aspects sociaux d’une invasion biologique en forêt domaniale de Compiègne : la construction sociale de Prunus serotina. Natures sciences sociétés, 14, 278-285.
Jeppesen E., Sondergaard M., Jensen J.P., Havens K.E., Anneville O., Carvalho L., Coveney M.F., Deneke R., Dokulil N.T., Foy B., Gerdeaux D., Hampton S.E., Hilt S., Kangur K., Köhler J., Lammens E.H.H.R., Lauridsen T.L., Manca M., Miracle M.R., Moss B., Noges P., Persson G., Phillips G., Portielje R., Romo S., Schelske C.L., Straile D., Tatrai I., Willen E., Winder M., 2005. Lake responses to reduced nutrient loading: an analysis of contemporary long-term data from 35 case studies. Freshwater Biology, 50, 1747-1771.
Jeschke J.M., Strayer D., 2005. Invasion success of vertebrates in Europe and North America. Proceedings of the National Academy of Sciences, 102, 7198-7202.
Jeschke J.M., Strayer D., 2006. Determinants of vertebrate invasion success in Europe and North America. Global Change Biology, 12, 1608-1619.
Johnson L.E., Carlton J.T., 1996. Post-establishment spread in large-scale invasions: Dispersal mechanisms of the zebra mussel Dreissena polymorpha. Ecology, 77, 1686-1690. 
Jonas H., 1979. Le principe de responsabilité, Éditions Le Cerf, Paris, 338 p. 
Jousson O., Pawlowski J., Zaninetti L., Zechman F.W., Dini F., Di Guiseppe G., Woodfield R., Millar A., 2000. Invasive alga reaches California. Nature, 408, 157-158.
Julien M.H., Griffiths M.W., Stanley J.N., 2001. Biological control of water hyacinth. 2. Canberra, Aciar Monograph, 60, 90 p + annexes.
Junk W.J., Bayley P.B., Sparks R.E., 1989. The flood pulse concept in river-floodplain systems. In: Proceedings of the International Large River Symposium (D.P. Dodge, ed), Canadian Special Publication in Fisheries and Aquatic Sciences, 106, 110-127.
Kalaora B., 2001. À la conquête de la pleine nature. Ethnologie française, 2001/2, tome XXXVII, 591-597.
Keith P., Allardi J., 1997. Bilan des introductions de poissons d’eau douce en France. Bulletin français de pêche et pisciculture, 344/345, 181-191.
Kennedy C.R., 2007. The pathogenic helminth parasites of eels. Journal of Fish Diseases, 30, 319-334.
Ketelaars H., 2004. Range extensions of ponto-caspian aquatic invertebrates in Continental Europe. In: Aquatic Invasions in the Black, Caspian, and Mediterranean Seas (H. Dumont, T.A. Shiganova, U. Niermann, eds), NATO Science series, 35, 209-236.
Khalanski M., Carrel G., Desaint B., Fruget J.-F., Olivier J.-M., Poirel A., Souchon Y., 2008. Étude thermique globale du Rhône – Impacts hydrobiologiques des échauffements cumulés. Hydroécologie appliquée, 16, 53-108.
Kiesecker J.M., Blaustein A.R., 1997. Population differences in responses of red-legged frogs (Rana aurora) to introduced bullfrogs. Ecology, 78, 1752-1760.
Kinkelin P. (de), Tuffery G., Leynaud G., Arrigon J., 1968. Étude épizootiologique de la bucéphalose larvaire à Bucephalus polymorphus dans le peuplement piscicole du bassin de la Seine. Recherches vétérinaires, 1, 77-98.
Klein J., Verlaque M., 2008. The Caulerpa racemosa invasion: a critical review. Marine Pollution Bulletin, 56, 205-225.
Kolar C.S., Lodge D.M., 2001. Progress in invasion biology: predicting invaders. Trends in Ecology and Evolution, 16, 199-204.
Kolbe J.J., Glor R.E., Schettino R.G., Lara A.C., Larson A., Losos J.B., 2004. Genetic variation increases during biologival invasion by a Cuban lizard. Nature, 431, 177-181.
Kolding J., van Zwieten P.A.M., Manyala J., Okedi J., Mgaya Y.D., Orach-Meza F., 2005. Lake Victoria Environmental Management Program (LVEMP): Regional Synthesis Report on Fisheries Research and Management. States, trends and processes, LVEMP National Secretariat, Entebbe, Uganda, 126 p.
Kube S., Postel L., Honnef C., Augustin C.B., 2007. Mnemiopsis leidyi in the Baltic Sea: distribution and overwintering between autumn 2006 and spring 2007. Aquatic Invasions, 2 (2), 137-145.
Lach D., List P., Steel B., Shindler B., 2003. Advocacy and credibility of ecological scientists in resource decision making: a regional study. Bioscience, 53, 170-178.
Lampo M., Bayliss P., 1996. The impact of ticks on Bufo marinus from native habitats. Parasitology, 113, 199-206.
Larson B.M.H., 2007. An alien approach to invasive species: objectivity and society in invasion biology. Biological Invasions, 9, 947-956.
Lasalle G., Rochard E., 2009. Impact of 21st century climate change on diadromous fish spread over Europe, North Africa and the Middle East. Global Change Biology, 15, 1072-1089.
Lasalle G., Beguer M., Beaulaton L., Rochard E., 2008. Diadromous fish conservation plans need to consider global warming issues: an approach using biogeographical models. Biological Conservation, 141, 1108-1118.
Laurent P.J., 1997. Introductions d’écrevisses en France et dans le monde, historique et conséquences. Bulletin français de pêche et pisciculture, 344/345, 345-356.
Lawton J., 1999. Are there general laws in ecology? Oikos, 84 (2), 177-192.
Lazard J., 1990. Transferts de poissons et développement de la production piscicole : exemple de trois pays d’Afrique subsaharienne. Revue d’hydrobiologie tropicale, 3, 251-265.
LeBorgne Y., 1996. Échanges internationaux des mollusques bivalves et situation actuelle en France et en Europe. Revue scientifique et technique de l’Office international des épizooties, 15, 491-498.
Lee C.E., 2002. Evolutionary genetics of invasive species. Trends in Ecology and Evolution, 17, 386-391.
Lehtonen H., 2002. Alien freshwater fishes of Europe. In: Invasive Aquatic Species of Europe. Distribution, Impacts and Management (E. Leppäkoski, S. Gollasch, S. Olenin, eds), Kluwer Academic Publisher, Dordrecht, The Netherlands, 153-161.
Leppäkoski E., 2004. Living in a sea of exotics: the Baltic case. In: Aquatic Invasions in the Black, Caspian, and Mediterranean Seas (H. Dumont, T.A. Shiganova, U. Niermann, eds), NATO Science series, 35, 237-255.
Leppäkoski E., Olenin S., 2000. Non-native species and rates of spread: lessons from the brackish Baltic Sea. Biological Invasions, 2, 151-163.
Leppäkoski E., Gollasch S., Gruszka P., Ojaveer H., Olenin S., Panov V., 2002. The Baltic: a sea of invaders. Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences, 59, 1175-1188.
Leprieur F., Olden J.D., Lek S., Brosse S., 2009. Contrasting patterns and mechanisms of spatial turnover for native and exotic freshwater fishes in Europe. Journal of Biogeography, 36, 1899-1912.
Leprieur F., Beauchard O., Blanchet S., Oberdorff T., Brosse S., 2008. Fish invasions in the world’s river systems: When natural processes are blurred by human activities. PLoS Biology, 6 (2), 404-410.
Leroy Poff N., Olden J.D., Merritt D.M., Pepin D.M., 2007. Homogenization of regional river dynamics by dams and global biodiversity implications. Proceedings of the National Academy of Sciences, 104, 5732-5737.
Lévêque C., 1997. Introductions de nouvelles espèces de poissons dans les eaux douces européennes : succès économiques ou désastres écologiques ? Bulletin français de la pêche et de la pisciculture, 344/345, 79-91.
Lévêque C., 2000. L’histoire des milieux modèle les espèces. Numéro spécial Biodiversité, La recherche, 333, 57.
Lévêque C., 2008. Faut-il avoir peur des introductions d’espèces ?, coll. Les petites pommes du savoir, Éditions Le Pommier, Paris, 64 p.
Lévêque C., Balian E.V., 2005a. Conservation of freshwater biodiversity: does the real world meet scientific dreams? Hydrobiologia, 542, 23-26.
Lévêque C., Paugy D., 2006. Le paradoxe de Darwin. La recherche, 402, 48-51.
Lévêque C., Balian E.V., Martens K., 2005b. An assessment of animal species diversity in continental waters. Hydrobiologia, 542, 39-67.
Lévêque C., Oberdorff T., Paugy D., Stiassny M., Tedesco P., 2008. Global diversity of fish (Pisces) in freshwater. Hydrobiologia, 595, 545-567.
Levin S.A., 1999. Towards a science of ecological management. Conservation Ecology, 3 (2), 6.
Levine J.M., 2000. Species diversity and biological invasions: relating local process to community pattern. Science, 288, 852-854.
Levine J.M., 2007. Biological invasions. Current Biology, 18, 57-60.
Levine J.M., D’Antonio C.M., 1999. Elton revisited: a review of evidence linking diversity and invasibility. Oikos, 87, 15-26.
Lewandowski K., 1982. The role of early developmental stages in the dynamics of Dreissena polymorpha (Pall.) population in lakes. 2. Settling of larvae and the dynamics of numbers of settled individuals. Ekol. Pol., 30, 223-286.
Lintermans M., 2004. Human-assisted dispersal of alien freshwater fish in Australia. New Zealand Journal of Marine and Freshwater Research, 38, 481-501.
Locke A., Reid D.M., van Leeuwen H.C., Sprules W.G., Carlton J.T., 1993. Ballast water exchange as means of controlling dispersal of freshwater organisms ships. Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences, 50, 2086-2093.
Lockwood J.L., McKinney M.L., 2001. Biotic Homogenization, Kluwer Academic, New York, 292 p.
Lockwood J.L., Moulton M.P., Anderson S.K., 1993. Morphological assortment of the assembly of communities of introduced passeriforms on oceanic islands: Tahiti versus Oahu. The American Naturalist, 141, 398-408.
Lockwood J.L., Simberloff D., McKinney M.L., Von Holle B., 2001. How many, and which, plants will invade natural areas? Biological Invasions, 3, 1-8.
Lodge D.M., 1993. Biological invasions: lessons for ecology. Trends in Ecology and Evolution, 8, 133-137.
Lodge D.M., Taylor C.A., Holdich D.M., Skurdal J., 2000. Nonindigenous crayfishes threaten North American freshwater biodiversity: lessons from Europe. Fisheries, 25, 7-20.
Lorvelec O., Pascal M., 2005. French alien mammal eradication attempts and their consequences on the native fauna and flora. Biological Invasions, 7 (1), 135-140.
Lövei G.L., 1997. Biodiversity: Global change through invasion. Nature, 388, 627.
Lowe-McConnell R.H., 1987. Ecological Studies in Tropical Fish Communities, Cambridge University Press, Cambridge, 382 p.
Ludwig H.R., Leitch J.A., 1996. Interbasin transfer of aquatic biota via anglers’ bait buckets. Fisheries, 21, 14-18.
Lynch M., O’Hely M., 2001. Captive breeding and the genetic fitness of natural populations. Conservation Genetics, 2, 363-378.
MacArthur R.H., Wilson E.O., 1967. The Theory of Island Biogeography, Princeton University Press, Princeton, New Jersey, 203 p.
MacDowall R.M., 2006. Crying wolf, crying foul, or crying shame: alien salmonids and a biodiversity crisis in the southern cool-temperate galaxioid fishes? Reviews in Fish Biology and Fisheries, 16, 233-422.
MacDowall R.M., Allibone R.M., Chadderton W.L., 2001. Issues for the conservation and management of Falkland Islands freshwater fishes. Aquatic Conservation: Marine and Freshwater Ecosystems, 11, 473-486.
Machino Y., Holdich D.M., 2006. Distribution of crayfish in Europe and adjacent countries: updates and comments. Freshwater Crayfish, 15, 292-323.
MacIsaac H.J., 1996. Population structure of an introduced species (Dreissena polymorpha) along a wave-swept disturbance gradient. Oecologia, 105, 484-492.
Mack R.N., Simberloff D., Lonsdale W.M., Evans H., Clout M., Bazzaz F.A., 2000. Biotic invasions: causes, epidemiology, global consequences, and control. Ecological Applications, 10, 689-710.
MacNeil C., Bigsby E., Dick J.T.A., Hynes H.B.N., Hatcher M.J., Dunn A.M., 2003. Temporal changes in the distribution of native and introduced freshwater amphipods in Logh Neagh, Northern Ireland. Archiv für Hydrobiologie, 157, 379-395.
MacPhee R.D.E., Marx P.A., 1997. Humans, hyperdisease, and first-contact extinctions. In: Natural Change and Human Impact in Madagascar (S.M. Goodman, B.D. Patterson, eds), Smithsonian Institution Press, Washington DC, 169-217.
Madeira M.J., Gómez-Moliner B.J., Barbé A.M., 2005. Genetic introgression on freshwater fish populations caused by restocking programmes. Biological Invasions, 7, 117-125.
Mahon R., 1984. Divergent structure in fish taxocenes of north temperate streams. Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences, 41, 330-350.
Makhrov A.A., Bolotov I.N., 2006. Dispersal routes and species identification of freshwater animals in Northern Europe: a review of molecular evidence. Russian Journal of Genetics, 42 (10), 1319-1334.
Marchetti M.P., Light T., Felicano J., Armstrong T., Hogan Z., Moyle P.B., 2001. Homogenization of California’s fish fauna through abiotic change. In: Biotic Homogenization (J.L. Lockwood, M.C. McKinney, eds), Kluwer Academic/Plenum Publishers, New York, USA, 259-278.
Marion L., 2006. La dangerosité de l’ibis sacré, mythe ou réalité ? CSRPN-Pays de la Loire, 4 septembre 2006, <http://www.pays-de-loire.ecologie.gouv.fr/IMG/pdf/Annexe_2__expos_ibis_L._Marion.pdf> (consulté le 8 mars 2010).
Marseille J., Laneyrie-Dagen N. (eds), 1992. Les grandes énigmes, Éditions Larousse, Paris, 320 p.
Marshall B.E., 1988. A preliminary assessment of the biomass of the pelagic sardine Limnothrissa miodon in Lake Kariba. Journal of Fish Biology, 32, 155-165.
Matsui K., Honjo M., Kohmatsu Y., Uchii K., Yonekura R., Kawabata Z., 2008. Detection and significance of koi herpesvirus (KHV) in freshwater environments. Freshwater Biology, 53 (6), 1262-1272.
Matthès H., 1985. L’état des stocks et la situation des pêches au lac Itasy (Madagascar). Rapport préparé pour le projet Développement des pêches continentales et de l’aquaculture, FAO, DP/MAG/82/014.
Maurin H., 1997. L’homme et les mammifères de France métropolitaine : évolution historique et introductions d’espèces dans les milieux humides et aquatiques. Bulletin français de la pêche et de la pisciculture, 344/345, 117-132.
McKinney M.L., 2005. Species introduced from nearby sources have a more homogenizing effect than species from distance sources: evidence from plants and fishes in the USA. Diversity and Distributions, 11, 367-374.
McKinney M.L., Lockwood J.L., 1999. Biotic homogenization: a few winners replacing many losers in the next mass extinction. Trends in Ecology and Evolution, 14, 450-453.
McMahon R.F., Payne B.S., 1992. Effects of temperature and relative humidity on desiccation resistance in zebra mussels (Dreissena polymorpha): is aerial exposure a viable option? Journal of Shellfish Research, 11, 233.
Melbourne B.A., Cornell H.V., Davies K.F., Dugaw C.J., Elmendorf S., Freestone A.L., Hall R.J., Harrison S., Hastings A., Holland M., Holyoak M., Lambrinos J., Moore K., Yokomizo H., 2007. Invasion in a heterogeneous world: resistance, coexistence or hostile takeover? Ecology Letters, 10, 77-94.
Mergeay J., Verschuren D., De Meester L., 2006. Invasion of an asexual American water flea clone throughout Africa and rapid displacement of a native sibling species. Proceedings of the Royal Society of London B: Biological Sciences, 273, 2839-2844.
Meuriot E., Grizel H., 1984. Note sur l’impact économique des maladies de l’huître plate en Bretagne. Rapports techniques de l’Institut scientifique et technique des pêches maritimes, 12, 1-20.
Meyerson L.A., Mooney H.A., 2007. Invasive alien species in an era of globalization. Frontiers in Ecology and the Environment, 5 (4), 199-208.
Miller R.R., Williams J.D., Williams J.E., 1989. Extinctions of North American fishes during the past century. Fisheries, 14, 22-38.
Mills E.L., Leach J.H., Carlton J.T., Secor C.L., 1994. Exotic species and the integrity of the Great Lakes. Bioscience, 44, 666-669.
Milton K., 2002. Loving Nature: Towards an Ecology of Emotion, Routledge, London, 182 p.
Minchin D., Eno C., 2002. Exotics of coastal and inland waters of Ireland and Britain. In: Invasive Aquatic Species of Europe: Distribution, Impacts and Management (E. Leppakoski, S. Gollasch, S. Olenin, eds), Kluwer Academic Publishers, Dordrecht, The Netherlands, 267-275.
Minchin D., Gollasch S., 2002. Vectors: How exotics get around. In: Invasive Aquatic Species of Europe: Distribution, Impacts and Management (E. Leppakoski, S. Gollasch, S. Olenin, eds), Kluwer Academic Publishers, Dordrecht, The Netherlands, 183-192.
Mitchell C.J., 1995. Geographic spread of Aedes albopictus and potential for involvement in arbovirus cycles in the Mediterranean basin. Journal of Vector Ecology, 20, 44-58.
Mooney H.A., Cleland E.E., 2001. The evolutionary impact of invasive species. Proceedings of the National Academy of Science, USA, 98, 5446-5451.
Morand-Deviller J., 1994. Environnement et paysage. L’actualité juridique, Droit administratif, 20 septembre, 588-595.
Mouthon J., Daufresne M., 2006. Effects of the 2003 heatwave and climatic warming on mollusc communities of the Saône: a large lowland river and of its two main tributaries (France). Global Change Biology, 11, 1-9.
Mouthon J., Magny M., 2004. Malacological history of Lake Annecy (France): a comparison of Late Holocene (since 4700 BC) and present mollusc assemblages. Archiv für Hydrobiologie, 160, 555-573.
Moutou F., 1997. Mammifères aquatiques et semi-aquatiques introduits en France. Risques et conséquences. Bulletin français de la pêche et de la pisciculture, 344/345, 133-139.
Moyle P.B., Light T., 1996. Biological invasions of fresh water: empirical rules and assembly theory. Biological Conservation, 78, 149-161.
Muller S. (ed), 2004. Plantes invasives en France. Paris, Muséum national d’histoire naturelle, Patrimoines naturels, 62, 168 p.
Muller S., 2006. Prolifération spectaculaire d’Azolla filiculoïdes (Azollaceae, Ptéridophyta) dans le canal de Jouy près de Metz (Lorraine, France) à l’automne 2005. Bulletin de la Société des naturalistes luxembourgeois, 107, 31-38.
Munawar M., Munawar I.F., Mandrak N.E., Fitzpatrick M., Dermott R., Leach J., 2005. An overview of the impact of non-indigenous species on the food web integrity of North American Great Lakes: Lake Erie example. Aquatic Ecosystem Health and Management, 8, 375-395.
Munoz-Fuentes V., Green A.J., Negro J.J., Sorenson M.D., 2007. Hybridization between white-headed ducks and introduced ruddy ducks in Spain. Molecular Ecology, 16, 629-638.
Munoz-Fuentes V., Green A.J., Sorenson M.D., Negro J.J., Vila C., 2006. The ruddy duck Oxyura jamaicensis in Europe: natural colonization or human introduction? Molecular Ecology, 15, 1441-1453.
Nehring S., 2006. Four arguments why so many alien species settle into estuaries, with special reference to the German river Elbe. Helgoland Marine Research, 60, 127-134.
Nelva A., 1985. Biogéographie, démographie et écologie de Chondrostoma nasus nasus (L., 1758) (hotu, poisson, téléostéen, cyprinidé). Thèse de doctorat d’État, université Lyon-I, 365 p.
Neves R.J., Bogan A.E., Williams J.D., Ahlstedt S.A., Harteld P.W., 1997. Status of the aquatic mollusks in the southeastern United States: a downward spiral of diversity. In: Aquatic Fauna in Peril: the Southeastern Perspective (G.W. Benz, D.E. Collins, eds), Special Publication 1, Southeast Aquatic Research Institute, Decatur, GA, USA, 43-86.
Neveu A., 1990. Rana esculenta – Rana lessonae – Rana ridibunda – Rana perezi. In : Atlas de répartition des amphibiens et reptiles de France, Édition France ESHD, Paris, 87-92.
Neveu A., 1997. L’introduction d’espèces allochtones de grenouilles vertes en France, deux problèmes différents : celui de R. catesbeiana et celui des taxons non présents du complexe esculenta. Bulletin français de la pêche et de la pisciculture, 344/345, 165-171.
Oberdorff T., Guégan J.F., Hugueny B., 1995. Global scale patterns of fish species richness in rivers. Ecography, 18, 345-352.
Oberdorff T., Hugueny B., Guégan J.F., 1997. Is there an influence of historical events on contemporary fish species richness in rivers? Comparisons between Western Europe and North America. Journal of Biogeography, 24, 461-467.
Oduor G., 1996. Biological pest control and invasives. In: Proceedings Norway/UN conference on alien species (O.T. Sandlund, P.J. Schei, A. Viken, eds), Norwegian Institute for Nature Research, 116-122.
Ojaveer H., Leppakoski E., Olenin S., Ricciardi A., 2002. Ecological impact of ponto-caspian invaders in the Baltic Sea, European inland waters and the Great Lakes: an inter-ecosystem comparison. In: Invasive Aquatic Species of Europe: Distribution, Impacts and Management (E. Leppakoski, S. Gollasch, S. Olenin, eds), Kluwer Academic Publishers, Dordrecht, The Netherlands, 412-425.
Olden J.D., Poff N.L., 2003. Towards a mechanistic understanding and prediction of biotic homoogenization. The American Naturalist, 162, 442-460.
Olden J.D., Poff N.L., 2004. Ecological process driving biotic homogenization: testing a mechanical model using fish fauna. Ecology, 85, 1967-1875.
Olden J.D., Rooney T.P., 2006. On defining and quantifying biotic homogenization. Global Ecology and Biogeography, 15, 113-120.
Olden J.D., Kennard M.K., Pusey B.J., 2008. Species invasions and the changing biogeography of Australian freshwater fishes. Global Ecology and Biogeography, 17, 25-37.
Olden J.D., Poff N.L., Bestgen K.R., 2006b. Life-history strategies predict fish invasions and extirpations in the Colorado River Basin. Ecological Monographs, 76, 25-40.
Olden J.D., LeRoy Poff N., Douglas M.R., Douglas M.E., Fausch K.D., 2004. Ecological and evolutionary consequences of biotic homogenization. Trends in Ecology and Evolution, 19, 18-24.
Olden J.D., McCarthy J.M., Maxted J.T., Fetzer W.W., Vander Zanden M.J., 2006a. The rapid spread of rusty crayfish (Orconectes rusticus) with observations on native crayfish declines in Wisconsin (USA): trends over the past 130 years. Biological Invasions, 8, 1621-1628.
Olenin S., Leppäkoski E., 1999. Non-native animals in the Baltic Sea: alteration of benthic habitats in coastal inlets and lagoons. Hydrobiologia, 393, 233-243.
Olson D.M., Dinerstein E., Wikramanayake E.D., Burgess N.D., Powell G.V.N., Underwood E.C., D’amico J.A., Itoua I., Strand H.E., Morrison J.C., Loucks C.J., Allnutt T.F., Ricketts T.H., Kura Y., Lamoreux J.F., Wettengel W.W., Hedao P., Kassem K.R., 2001. Terrestrial ecoregions of the world: a new map of life on Earth. Bioscience, 51 (11), 933-938.
Orlova M.I., Telesh I.V., Berezina N.A., Antsulevich A.E., Maximov A.A., Litvinchuk L.F., 2006. Effects of nonindigenous species on diversity and community functioning in the eastern Gulf of Finland (Baltic Sea). Helgoland Marine Research, 2, 98-105.
Orueta J.F., Aranda Y., Gomez T., Tapia G.G., Sanchez-Marmol L., 2005. Successful eradication of invasive rodents from a small island through pulsed baiting inside covered stations. Biological Invasions, 7, 141-147.
Oyarzabal J., 1998. Gestion des plantes aquatiques proliférantes : les étangs littoraux landais. Biocosme mésogéen, 15, 109-122.
Padilla D.K., Williams S.L., 2004. Beyond ballast water: aquarium and ornamental trades as sources of invasive species in aquatic ecosystems. Frontiers in Ecology and the Environment, 2, 131-138.
Pahl-Wostl C., 1995. The Dynamic Nature of Ecosystems: Chaos and Order Entwined, Wiley, Chichester, 280 p.
Palmer M., Covich A., Finlay B., Gibert J., Hyde K., Johnson R., Kairesalo T., Lake S., Lovell C., Naiman R., Ricci C., Sabater F., Strayer D., 1997. Biodiversity and ecosystem processes in freshwater sediments. Ambio, 26, 571-577.
Panov V.E., Krylov P.I., Telesh I.V., 1999. The St. Petersburg harbour profile. In: Initial Risk Assessment of Alien Species in Nordic Coastal Waters (S. Gollasch, E. Leppäkoski, eds), Nordic Council of Ministers, Copenhagen, 225-244.
Pascal M., Lorvelec O., 2005. Holocene turnover of the French vertebrate fauna. Biological Invasions, 7, 99-106.
Pascal M., Lorvelec O., Vigne J.D., 2006. Invasions biologiques et extinctions. 1 100 ans d’histoire des vertébrés en France, Éditions Belin-Quæ, Paris, 350 p.
Pascal M., Lorvelec O., Vigne J.-D., Keith P., Clergeau P. (éd.), 2003. Évolution holocène de la faune de vertébrés de France : invasions et disparitions. Rapport au ministère de l’Écologie et du Développement durable (direction de la nature et des paysages), Inra-CNRS-MNHN, Paris (version définitive du 10 juillet 2003), 381 p.
Paugy D., Lévêque C., 2007. Le lac Victoria (Afrique de l’Est) malade de la perche du Nil : réalité, mythe ou mystification ? Natures sciences sociétés, 15, 389-398.
Peeters F., Straile D., Lorke A., Livingstone D.M., 2007. Earlier onset of the spring phytoplankton bloom in lakes of the temperate zone in a warmer climate. Global Change Biology, (13) 9, 1898-1909. 
Peltre M.-C., Muller S., Ollivier M., Dutartre A., Barbe J., Haury J., Trémolières M., 2002. Les proliférations végétales aquatiques en France : caractères biologiques et écologiques des principales espèces et milieux propices. I. Bilan d’une synthèse bibliographique. Bulletin français de la pêche et de la pisciculture, 365/366, 237-258.
Pennuto C., Kepler D., 2007. Short-term predator avoidance behavior by invasive and native amphipods in the Great Lakes. Aquatic Ecology, 42, 629-641.
Perennou C., 1997. L’érismature rousse (Oxyura jamaicensis) : une introduction problématique d’oiseau dans les milieux aquatiques. Bulletin français de la pêche et de la pisciculture, 344/345, 143-151.
Perrings C., 2005. Mitigation and adaptation strategies for the control of biological invasions. Ecological Economics, 52 (3), 315-325.
Persat H., Keith P., 1997. La répartition géographique des poissons d’eau douce en France : qui est autochtone et qui ne l’est pas ? Bulletin français de la pêche et de la pisciculture, 344/345, 15-32.
Petersen K.S., Rasmussen K.L., Heinemeier J., Rud N., 1992. Clams before Columbus? Nature, 359, 679.
Phillips B.L., Shine R., 2005. The morphology, and hence impact, of an invasive species (the cane toad, Bufo marinus): changes with time since colonisation. Animal Conservation, 8 (4), 407-413.
Phillips B.L., Shine R., 2006. An invasive species induces rapid adaptive change in a native predator: cane toads and black snakes in Australia. Proceedings of the Royal Society of London B: Biological Sciences, 273, 1545-1550.
Phillips B.L., Brown G.P., Webb J.K., Shine R., 2006. Invasion and the evolution of speed in toads. Nature, 439, 803.
Phillips J.A., Price I.R., 2002. How different is Mediterranean Caulerpa taxifolia (Caulerpales : Chlorophyta) to other populations of the species? Marine Ecology Progress Series, 238, 61-71.
Pimentel D., 2002. Biological invasions: economic and environmental costs of alien plant, animal and microbe species, CRC Press, Boca Raton, Florida, 384 p.
Pimentel D., Zuniga R., Morrison D., 2005. Update on the environmental and economic costs associated with alien-invasive species in the United States. Ecological Economics, 52, 273-288.
Pimentel D., Lach L., Zuniga R., Morrison D., 2000. Environmental and economic costs of nonindigenous species in the United States. Bioscience, 50, 53-65.
Planty-Tabacchi A.M., 1997. Invasions des corridors fluviaux du Sud-Ouest par des espèces végétales exotiques. Bulletin français de la pêche et de la pisciculture, 344/345, 427-439.
Poff N.L., 1997. Landscape filters and species traits: towards mechanistic understanding and prediction in stream ecology. Journal of the North American Benthological Society, 16, 391-409.
Pont D., 2006. Impact potentiel du changement climatique sur la faune piscicole des cours d’eau français. La lettre du changement global, 19, 54-57.
Pont D., Rogers C., 2005. Quels sont les impacts potentiels du changement climatique sur la faune piscicole des cours d’eau français ? Eaux libres, 40, 24-27.
Preston F.W., 1962. The canonical distribution of commonness and rarity. Parts 1 and 2. Ecology, 43, 185-215, 410-432.
Pysek P., Prach K., 1993. Plant invasion and the role of riparian habitats: a comparison of four species alien to central Europe. Journal of Biogeography, 20, 413-420.
Radford I.J., Cousens R.D., 2000. Invasiveness and comparative life-history traits of exotic and indigenous Senecio species in Australia. Oecologia, 125, 531-542.
Radomski P.J., Goeman T.J., 1995. The homogenizing of Minnesota lake fish assemblages. Fisheries, 20, 20-23.
Raguenau J.F., Chauvaud L., Leynaert A., Thouzeau G., Paulet Y.-M., Bonnet S., Lorrain A., Grall J., Corvaiser R., Le Hir M., Jean F., Clavier J., 2002. Direct evidence of a biologically active coastal silicate pump: ecological implications. Limnology and Oceanography, 47, 1849-1854.
Rahel F.J., 2000. Homogeneisation of fish faunas across the United States. Science, 288, 854-856.
Rahel F.J., 2002. Homogenization of freshwater faunas. Annual Review of Ecology and Systematics, 33, 291-315.
Rahel F.J., 2007. Biogeographic barriers, connectivity and homogenization of freshwater faunas: it’s a small world after all. Freshwater Biology, 52, 696-710.
Reeders H.I., Bij de Vaate A., Noordhuis R., 1993. Potential of the zebra mussel (Dreissena polymorpha) for water quality management. In: Zebra Mussels: Biology, Impacts, and Control (T.E. Nalepa, D.W. Schloesser, eds), Lewis Publishers, Ann Arbor, Michigan, 439-451.
Reise K., Olenin S.Z., Thieltges D.W., 2006. Are aliens threatening European aquatic coastal ecosystems? Helgoland Marine Research, 60, 77-83.
Relini M., Torchia G., Relini G., 2001. Fishes of bottoms dominated by Posidonia oceanica, Cymodocea nodosa and Caulerpa taxifolia. In: Fourth international workshop on Caulerpa taxifolia (Gravez et al., eds), GIS Posidonie publ., 246-255.
Rémy E., Beck C., 2008. Allochtone, autochtone, invasif : catégorisations animales et perception d’autrui. Politix, 82 (2), 193-210.
Ren M.X., Zhang Q.G., Zhang D.Y., 2005. Random amplified polymorphic DNA markers reveal low genetic variation and a single dominant genotype in Eichhornia crassipes populations throughout China. Weed Research, 45, 236-244.
Reyjol Y., Hugueny B., Bianco P.G., Pont D., 2008. Congruence between riverine fish species richness and endemism at the biogeographical scale: the role of history. Aquatic Conservation, 18 (7), 1311-1314.
Ricciardi A., 2001. Facilitative interactions among aquatic invaders: is an ‘invasional meltdown’ occurring in the Great Lakes? Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences, 58, 2513-2525.
Ricciardi A., MacIsaac H.J., 2000. Recent mass invasion of the North American Great Lakes by ponto-caspian species. Trends in Ecology and Evolution, 15, 62-65.
Ricciardi A., Rasmussen J.B., 1998. Predicting the identity and impact of future biological invaders: a priority for aquatic resource management. Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences, 55, 1759-1765.
Ricciardi A., Rasmussen J.B., 1999. Extinction rates of North American freshwater fauna. Conservation Biology, 13, 1220-1222.
Richardson D.M., Pysek P., Rejmanek M., Barbour M.G., Panetta F.D., West C.J., 2000. Naturalization and invasion of alien plants: concepts and definitions. Diversity and Distributions, 6, 93-107.
Ricklefs R.E., 2008. Disintegration of the ecological community. The American Naturalist, 172 (6), 741-750.
Ritzer G., 1996. The MacDonaldization of Society, Pine Forge Press, Thousand Oaks, CA, 265 p.
Rivière C., 2001. Culture inavouée dans la nature, nature soumise dans la culture ? Horizontes Antropológicos, 7 (16), 11-34.
Rodríguez C.F., Bécares E., Fernández-Aláez M., Fernández-Aláez C., 2005. Loss of diversity and degradation of wetlands as a result of introducing exotic crayfish. Biological Invasions, 7, 75-85.
Roman J., Darling J.A., 2007. Paradox lost: genetic diversity and the success of aquatic invasions. Trends in Ecology and Evolution, 22, 454-464.
Roques A., 2009. L’Europe envahie. Dossier Pour la science, 65, 14-19.
Rosecchi E., Crivelli A.J., Catsadorakis G., 1993. The establishment and impact of Pseudorasbora parva, an exotic fish species introduced into Lake Mikri Pespa (north-western Greece). Aquatic Conservation: Marine and Freshwater Ecosystems, 3, 223-231.
Ruesink J.L., 2005. Global analysis of factors affecting the outcome of freshwater fish introductions. Conservation Biology, 19, 1883-1893.
Ruiz G.M., Rawlings T.K., Dobbs F.C., Drake L.A., Mullady T., Huq A., Colwell R.R., 2000. Global spread of microorganisms by ships. Nature, 408, 49-50.
Sagoff M., 1999. What’s wrong with exotic species? Report from the Institute for Philosophy and Public Policy, 19, 16-23.
Sagoff M., 2005. Do non-native species threaten the natural environment? Journal of Agricultural and Environmental Ethics, 18 (3), 215-236.
Sakai A.K., Allendorf F.W., Holt J.S., Lodge D.M., Molofsky J., With K.A., Baughman S., Cabin R.J., Cohen J.E., Ellstrand N.C., McCauley D.E., O’Neil P., Parker I.M., Thompson J.N., Weller S.G., 2001. The population biology of invasive species. Annual Review of Ecology and Systematics, 32, 305-332.
Sala O.E., Chapin F.S. III, Armesto J.J., Berlow E., Bloomfield J., Dirzo R., Huber-Sanwald E., Huenneke L.F., Jackson R.B., Kinzig A., Leemans R., Lodge D.M., Mooney H.A., Oesterheld M., Poff N.L., Sykes M.T., Walker B.H., Walker M., Wall D.H., 2000. Global biodiversity scenarios for the year 2100. Science, 287, 1770-1774.
Saltonstall K., 2002. Cryptic invasion by a non-native genotype of the common reed, Phragmites australis, into North America. Proceedings of the National Academy of Sciences, 99, 2445-2449.
Sancholle M., 1988. Présence de Fucus spiralis (Phaeophyceae) en Méditerranée occidentale. Cryptogamie, Algologie, 9, 157-161.
Sax D.F., Gaines S.D., 2003. Species diversity: from global decreases to local increases. Trends in Ecology and Evolution, 18, 561-566.
Sax D.F., Stachowicz J.J., Gaines S.D., 2005. Species Invasions, Insights into Ecology, Evolution, and Biogeography, Sinauer and Associates, Sunderland, Massachusetts, 480 p.
Schaffner F., Karch S., 2000. Première observation d’Aedes albopictus (Skuse, 1894) en France métropolitaine. Comptes rendus de l’Académie des sciences – Séries III : Sciences de la vie, 323, 373-375.
Schaffner F., Boulétreau B., Guillet B., Guilloteau J., Karch S., 2001. Aedes albopictus (Skuse, 1894) established in metropolitan France. European Mosquito Bulletin, 9, 1-3.
Schnitzler A., Muller S., 1998. Écologie et biogéographie de plantes hautement invasives en Europe : les renouées géantes du Japon (Fallopia japonica et F. sachalinensis). Revue d’écologie (Terre et Vie), 53, 3-38.
Secord D., 2003. Biological control of marine invasive species: cautionary tales and land-based lessons. Biological Invasions, 5, 117-131.
Servan J., Arvy C., 1997. Introduction de la tortue de Floride Trachemys scripta en France. Un nouveau compétiteur pour les espèces de tortues d’eau douce européennes. Bulletin français de pêche et pisciculture, 344/345, 173-177.
Shea K., Chesson P., 2002. Community ecology theory as a framework for biological invasions. Trends in Ecology and Evolution, 17, 170-176.
Shearer C.A., Descals E., Kohlmeyer B., Kohlmeyer J., Marvanová L., Padgett D., Porter D., Raja H., Schmit J.P., Thornton H., Voglmayr H., 2007. Fungal biodiversity in aquatic habitats. Biodiversity and Conservation, 16, 49-67.
Siddiqui A.Q., 1979. Reproductive biology of Tilapia zillii (Gervais) in lake Naivasha, Kenya. Environmental Biology of Fishes, 4, 257-262.
Simberloff D., 1981. Community effects of introduced species. In: Biotic Crisis in Ecological and Evolutionary Time (H. Nitecki, ed), Academic press, New York, 53-81.
Simberloff D., 2000. Nonindigenous species: a global threat to biodiversity and stability. In: Nature and Human Society: the Quest for a Sustainable World (P. Raven, T. Williams, eds), National Academy Press, Washington, DC, 325-334.
Simberloff D., 2001. Eradication of island invasive: practical actions and results achieved. Trends in Ecology and Evolution, 16, 273-274.
Simberloff D., 2003. Confronting introduced species: a form of xenophobia? Biological Invasions, 5, 179-192.
Simberloff D., 2006. Invasional meltdown 6 years later: important phenomenon, unfortunate metaphor, or both? Ecology Letters, 9, 912-919.
Simberloff D., Von Holle B., 1999. Positive interactions of nonindigenous species: invasional meltdown? Biological Invasions, 1, 21-32.
Sirost O., 2002. Se mettre à l’abri ou jouer sa vie ? Éléments d’une culture sociale du risque. Sociétés, 77, 5-15.
Slobodkin L.B., 2001. The good, the bad and the reified. Evolutionary Ecology Research, 3 (1), 1-13.
Smith C.L., Powell C.R., 1971. The summer fish communities of Brier Creek, Marshall County, Oklahoma. American Museum Novitates, 2458, 1-30.
Smith S.A., Bell G., Bermingham E., 2004. Cross-Cordillera exchange mediated by the Panama Canal increased the species richness of local freshwater fish assemblages. Proceedings of the Royal Society of London B: Biological Sciences, 271, 1889-1896.
Souty-Grosset C., Holdich D.M., Noël P.Y., Reynolds J.D., Haffner P., 2006. Atlas of Crayfish in Europe, Muséum national d’histoire naturelle, Paris, 187 p.
Spalding M.D., Fox H.E., Allen G.R., Davidson N., Ferdana Z.A., Finlayson M., Halpern B.S., Jorge M.A., Lombana A., Lourie S.A., Martin K.D., McManus E., Molnar J., Recchia C.A., Robertson J., 2007. Marine ecoregions of the world: a bioregionalization of coastal and shelf areas. Bioscience, 57 (7), 573-583.
Spencer C.N., McClelland B.R., Stanford J.A., 1991. Shrimp stocking, salmon collapse, and eagle displacement. Bioscience, 41, 14-21.
Spliethoff P.C., Frank V.G., de Iongh H.H., 1983. Success of the introduction of the freshwater clupeid Limnothrissa miodon in Lake Kivu. Fisheries Management, 14 (1), 17-31.
Stachowicz J.J., Whitlatch R.B., Osman R.W., 1999. Species diversity and invasion resistance in a marine ecosystem. Science, 286, 1577-1579.
Statzner B., Bonada N., Doledec S., 2008. Biological attributes discriminating invasive from native European stream macroinvertebrates. Biological Invasions, 10 (4), 517-530.
Statzner B., Fievet E., Champagne J.-Y., Morel R., Herouin E., 2000. Crayfish as geomorphic agents and ecosystem engineers: biological behavior affects sand and gravel erosion in experimental streams. Limnology and Oceanography, 45, 1030-1040.
Stenseth N.C., Mysterud A., Ottersen G., Hurrell J.W., Chan K.S., Lima M., 2002. Ecological effects of climate fluctuations. Science, 297, 1292-1296.
Stone R., 2003. Freshwater eels are sleep-sliding away. Science, 302, 221-222.
Strauss S.Y., Webb C.O., Salamin N., 2006. Exotic taxa less related to native species are more invasive. Proceedings of the National Academy of Sciences, 103, 5841-5845.
Strayer D.L., Caraco N.F., Cole J.J., Findlay S., Pace M.L., 1999. Transformation of freshwater ecosystems by bivalves: A case study of zebra mussels in the Hudson River. Bioscience, 49, 19-27.
Sures B., Knopf K., 2004. Parasites as a threat to freshwater eels? Science, 304, 209-211.
Tabacchi A.M., Tabacchi E., 2006. Espèces exotiques et zones riveraines : du pire au meilleur ? Zones humides infos, 51-52, 8.
Tamburri M.N., Wasson K., Matsuda M., 2002. Ballast water deoxygentaion can prevent aquatic introductions while reducing ship corrosion. Biological Conservation, 103, 331-341.
Taylor E.B., 2004. An analysis of homogenization and differentiation of Canadian freshwater fish faunas with an emphasis on British Columbia. Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences, 61, 68-79.
Taylor B.W., Irwin R.E., 2004. Linking economic activities to the distribution of exotic plants. In: Proceedings of the National Academy of Sciences USA, 101, 17725-17730.
Terrasson F., 1991. La peur de la nature, Édition Sang de la Terre, 189 p.
Theodoropoulos D., 2003. Invasion Biology: Critique of a Pseudoscience, Avvar Books, Blythe, California, 256 p.
Thibaut T., Meinesz A., 2004. Caulerpa taxifolia: 18 years of infestation in the Mediterranean Sea. In: Aquatic Invasions in the Black, Caspian, and Mediterranean Seas (H. Dumont, T.A. Shiganova, U. Niermann, eds), NATO Science series, 35, 287-298.
Thiébaut G., 2007. Non-indigenous aquatic and semiaquatic plant species in France. In: Biological Invaders in Inland Waters: Profiles, Distribution and Threats (Gherardi F., ed), Springer, Dordrecht, The Netherlands, 209-229.
Thiébaut G., Rolland T., Robach F., Trémolières M., Muller S., 1997. Quelques conséquences de l’introduction de deux espèces de macrophytes, Elodea canadensis Michaux et Elodea nuttallii (Planch.) St. John dans les écosystèmes aquatiques continentaux : exemples de la plaine d’Alsace et des Vosges-du-Nord (nord-est de la France). Bulletin français de pêche et pisciculture, 344/345, 441-452.
Thieltges D.W., Strasser M., Reise K., 2006. How bad are invaders in coastal waters? The case of the American slipper limpet Crepidula fornicata in Western Europe. Biological Invasions, 8, 1673-1680.
Thieltges D.W., Reise K., Prinz K., Jensen T., 2009. Invaders interfere with native parasite-host interactions. Biological Invasions, 11, 1421-1429.
Thienemann A., 1950. Verbeitungsgeschichte der Süßwassertierwelt Europas. Die Binnengewässer, 18, E. Schweizerbart’sche Verlagsbuchhandlung, Stuttgart, 809 p.
Tonn W.M., 1990. Climate change and fish communities: a conceptual framework. Transactions of the American Fisheries Society, 119, 337-352.
Torchin M.E., Mitchell C.E., 2004. Parasites, pathogens, and invasions by plants and animals. Frontiers in Ecology and the Environment, 2 (4), 183-190.
Torchin M.E., Lafferty K.D., Dobson A.P., Mckenzie V.J., Kuris A.M., 2003. Introduced species and their missing parasites. Nature, 421, 628-630.
Trewavas E., 1983. Tilapine fishes of the genera Sarotherodon, Oreochromis and Danakilia,  (), London, 583 p.
Trolliet B., 1999. Répartition et effectifs du grand Cormoran (Phalacrocorax carbo) en Europe. Gibier faune sauvage, 16 (3), 177-223.
Trudgill S., 2008. A requiem for the British flora? Emotional biogeographies and environmental change. Area, 40.1, 99-107.
Turchini G.M., De Silva S.S., 2008. Bio-economical and ethical impacts of alien finfish culture in European inland waters. Aquaculture International, 16, 243-272.
Turelli M., Barton N.H., Cayne J.H., 2001. Theory and speciation. Trends in Ecology and Evolution, 16 (7), 330-343.
Turvey S., Pitman R., Taylor B., Barlow J., Akamatsu T., Barrett L., Zhao X., Reeves R., Stewart B., Wang K., Wei Z., Zhang X., Pusser L., Richlen M., Brandon J., Wang D., 2007. First human-caused extinction of a cetacean species? Biology Letters, 3, 537-540.
Tyler M.J., 1994. Australian Frogs, Reed Books Australia, Chatswood, NSW, 192 p.
USBC, 2001. Statistical Abstract of the United States 2001: US Bureau of the Census, US Government Printing Office, Washington, DC, 987 p.
Van der Velde G., Paffen B.G.P., Van den Brink F.W.B., 1994. Decline of zebra mussel populations in the Rhine. Competition between two mass invaders (Dreissena polymorpha and Corophium curvispinum). Naturwissenschaften, 81, 32-34.
Van der Velde G., Rajagopal S., Kelleher B., Muskó I.B., Bij de Vaate A., 2000. Ecological impacts of crustacean invaders: general considerations and examples from the Rhine River. Crustacean Issues, 12, 3-33.
Van Kleef H., Van der Velde G., Leuven R.S.E.W., Esselink H., 2008. Pumpkinseed sunfish (Lepomis gibbosus) invasions facilitated by introductions and nature management strongly reduce macroinvertebrate abundance in isolated water bodies. Biological Invasions, 10, 1481-1490.
Van Leeuwen J.F., Froyd C.A., van der Knaap W.O., Coffey E.E., Tye A., Willis K.J., 2008. Fossil pollen as a guide to conservation in the Galapagos. Science, 322, 1206.
Vareschi E., 1978. The ecology of Lake Nakuru (Kenya). 1. Abundance and feeding of the Lesser Flamingo. Oecologia, 32, 11-35.
Vareschi E., 1979. The ecology of Lake Nakuru (Kenya). 2. Biomass and spatial distribution of fish (Tilapia grahami Boulenger : Sarotherden alcalcium grahami Boulenger). Oecologia, 37, 321-335.
Vareschi E., Jacobs J., 1984. The ecology of Lake Nakuru (Kenya). 5. Production and consumption of consumer organisms. Oecologia, 61, 83-98.
Veldkamp R., 1996. Cormorants Phalacrocorax carbo in Europe. A first step towards a European management plan, National Forest and Nature Agency, Denmark and National Reference Centre for Nature Management, The Netherlands, 93 p.
Vences M., Køhler J.R., 2008. Global diversity of amphibians (Amphibia) in freshwater. Hydrobiologia, 595, 569-580.
Verlaque M., 2001. Checklist of the macroalgae of Thau Lagoon (Hérault, France), a hot spot of marine species introduction in Europe. Oceanologica Acta, 24 (1), 29-49.
Verlaque M., Boudouresque C.F., 2004. Invasions biologiques marines et changement global. In: Actes des 2es journées de l’Institut français de la biodiversité. Biodiversité et changement global, dynamique des interactions, Marseille, 25-28 mai 2004, 74-75.
Vermeij G.J., 1991. When biotas meet: understanding biotic interchange. Science, 253, 1099-1104.
Vermeij G.J., 1996. An agenda for invasion biology. Biological Conservation, 78, 3-9.
Vermeij G.J., 2005. Invasion as expectation. A historical fact of life. In: Species Invasions, Insights into Ecology, Evolution and Biogeography (D.F. Sax, J.J. Stachowicz, S.D. Gaines, eds), Sinauer and Associates, Sunderland, Massachusetts, 315-339.
Vila-Gispert A., Alcaraz C., Garcıa-Berthou E., 2005. Life-history traits of invasive fish in small Mediterranean streams. Biological Invasions, 7, 107-116.
Vitousek P., D’Antonio C., Loope L., Rejmanek M., Westbrooks R., 1997. Introduced species: A significant component of human-caused global change. New Zealand Journal of Ecology, 21, 1-16.
Ward J.V., 1992. Aquatic Insect Ecology, John Wiley and Sons, New York, 438 p.
Wares J.P., Hughes A.R., Grosberg R.K., 2005. Mechanisms that drive evolutionary change: insights from species introductions and invasions. In: Species Invasions, Insights Into Ecology, Evolution, and Biogeography (D.F. Sax, J.J. Stachowicz, S.D. Gaines, eds), Sinauer and Associates, Sunderland, Massachusetts, 229-257.
Warren C.R., 2007. Perspectives on the ‘alien’ versus ‘native’ species debate: a critique of concepts, language and practice. Progress in Human Geography, 31 (4), 427-446.
Webb D.A., 1985. What are the criteria for presuming native status? Watsonia, 15, 231-236.
Weber E.F., 1997. The alien flora of Europe: a taxonomic and biogeographic review. Journal of Vegetation Science, 8, 565-572.
West-Eberhard M.J., 2003. Developmental Plasticity and Evolution, Oxford University Press, New York, 794 p.
Wiedenmann J., Baumstark A., Pillen T.L., Meinesz A., Vogel W., 2001. DNA fingerprints of Caulerpa taxifolia provide evidence for the introduction of an aquarium strain into the Mediterranean Sea and its close relationship to an Australian population. Marine Biology, 138, 229-234.
Wilhelm S., Adrian R., 2007. Long-term response of Dreissena polymorpha larvae to physical and biological forcing in a shallow lake. Oecologia, 151, 104-114.
Wilkinson D.M., 2002. Ecology before ecology: biogeography and ecology in Lyell’s ‘Principles’. Journal of Biogeography, 29, 1109-1115.
Williams J.E., Miller R.R., 1990. Conservation status of the North American fish fauna in fresh water. Journal of Fish Biology, 37, 79-85.
Williamson M., 1996. Biological Invasions, Chapman and Hall, London, 244 p.
Wilson E.O., 1988. Biodiversity, National Academy Press, Washington, DC, 538 p.
Wilson E.O., Simberloff D.S., 1969. Experimental zoogeography on islands. Defaunation and monitoring techniques. Ecology, 50, 267-278.
Wilson J.R.U., Dormontt E.D., Prentis P.J., Lowe A.J., Richardson R.M., 2009. Something in the way you move: dispersal pathways affect invasion success. Trends in Ecology and Evolution, 24, 136-144.
Witte F., Goldschmidt T., Goudswaard P.C., Ligtvoet W., Van Oijen M.P.J., Wanink J.H., 1992a. Species extinction and concomitant ecological changes in Lake Victoria. Netherlands Journal of Zoology, 42, 214-232.
Witte F., Waninck J.H., Kishe-Machumu M., Mkumbo O.C., Gouswaard P.C., Seehausen O., 2007. Differential decline and recovery of haplochromine trophic groups in the Mwanza Gulf of Lake Victoria. Aquatic Ecosystem Health and Management, 10 (4), 416-433.
Witte F., Goldschmidt T., Wanink J.H., Van Oijen M.P.J., Goudswaard K., Witte-Maas E., Bouton N., 1992b. The destruction of an endemic species flock: quantitative data on the decline of the haplochromine cichlids of Lake Victoria. Environmental Biology of Fishes, 34, 1-28.
Witte F., Welten M., Heemskerk M., van der Stap I., Ham L., Rutjes H., Wanink J., 2008. Major morphological changes in a Lake Victoria cichlid fish within two decades. Biological Journal of the Linnean Society, 93, 41-52.
Woodward G., Ebenman B., Emmerson M., Montoya J.M., Olesen J.M., Valido A., Warren P.H., 2005. Body size in ecological networks. Trends in Ecology and Evolution, 20, 402-409.
Wootton R.J., 1991. Ecology of Teleost Fishes, London, Chapman and Hall, 404 p.
Worthington E.B., Worthington S., 1933. The Inland Waters of Africa: The Result of Two Expeditions to the Great Lakes and Uganda with Accounts of their Biology, Native Tribes and Development, London, MacMillan and Co. Ltd., 259 p.

Références bibliographiques
Abell R., Thieme M.L., Revenga C., Bryer M., Kottelat M., Bogutskaya N., Coad B., Mandrak N., Contreras Balderas S., Bussing W., Stiassny M.L.J., Skelton P., Allen G.R., Unmack P., Naseka A., Ng R., Sindorf N., Robertson J., Armijo E., Higgins J.V., Heibel T.J., Wikramanayake E., Olson D., López H.L., Reis R.E., Lundberg J.G., Sabaj Pérez M.H., Petry P., 2008. Freshwater ecoregions of the world: a new map of biogeographic units for freshwater biodiversity conservation. Bioscience, 58 (5), 403-414.
Ackerman J.D., Sim B., Nichols S.J., Claudi R., 1994. A review of the early life history of zebra mussels (Dreissena polymorpha): comparisons with marine bivalves. Canadian Journal of Zoology, 72, 1169-1179.
Adams M.J., Pearl C.A., Bury R.B., 2003. Indirect facilitation of an anuran invasion by non-native fishes. Ecology Letters, 6, 343-351.
Agosta S.J., Klemens J.A., 2008. Ecological fitting by phenotypically flexible genotypes: implications for species associations, community assembly and evolution. Ecology Letters, 11 (11), 1123-1134.
Ajuonu O., Schade V., Veltman B., Sedjro K., Neuenschwander P., 2003. Impact of the weevils Neochetina eichhorniae and N. bruchi (Coleoptera: Curculionidae) on water hyacinth, Eichhornia crassipes (Pontederiaceae), in Benin, West Africa. African Entomology, 11 (2), 153-171.
Alcaraz C., Vila-Gispert A., Garcia-Berthou E., 2005. Profiling invasive fish species: the importance of phylogeny and human use. Diversity and Distributions, 11, 289-298.
Aliabadi B.W., Juliano S.A., 2002. Escape from gregarine parasites affects the competitive impact of an invasive mosquito. Biological Invasions, 4, 283-297.
Allan J.D., Abell R., Hogan Z., Revenga C., Taylor B.W., Welcomme R.L., Winemiller K., 2005. Overfishing of inland waters. Bioscience, 55 (12), 1041-1051.
Allendorf F.W., Leary R.F., Spruell P., Wenburg J.K., 2001. The problems with hybrids: setting conservation guidelines. Trends in Ecology and Evolution, 16, 613-622.
Apte S., Holland B.S., Godwin S., Gardner J.P.A., 2000. Jumping ship: a stepping stone event mediating transfer of a non-indigenous species via a potentially unsuitable environment. Biological Invasions, 2, 75-79.
Armonies W., Reise K., 1998. On the population development of the introduced razor clam Ensis americanus near the island of Sylt (North Sea). Helgoland Marine Research, 52, 291-300.
Aspöck H., 2008. Postglacial formation and fluctuations of the biodiversity of Central Europe in the light of climate change. Parasitology Research, 103 (suppl. 1), 7-10. 
Auld B.A., Shane H., Heather S., 2003. Advances in bioherbicide formulation. Weed Biology and Management, 3, 61-67.
Ayres D.R., Garcia-Rossi D., Davis H.G., Strong D.R., 1999. Extent and degree of hybridization between exotic (Spartina alterniflora) and native (S. foliosa) cordgrass (Poaceae) in California, USA, determined by random amplified polymorphic DNA (RAPDs). Molecular Ecology, 8, 1179-1186.
Azam F., Fenchel T., Field J.G., Gray J.S., Meyer-Reil L.A., Thingstad F., 1983. The ecological role of water-column microbes in the sea. Marine Ecology-Progress Series, 10, 257-263.
Bachmann V., Beisel J.-N., Usseglio-Polatera P., Moreteau J.C., 2001. Decline of Dreissena polymorpha in the river Moselle: biotic and abiotic key factors involved in dynamics of invasive species. Archiv für Hydrobiology, 151, 263-281.
Bachmann V., Usseglio-Polatera P., Moreteau J.C., Wagner P., 1998. A new method to assess the contribution of the macrobenthic compartment to the dissolved oxygen budget of a large river. In: Advances in River Bottom Ecology (G. Bretschko, J. Helesic, eds), Backhuys Publishers, Leiden, 143-153.
Baglinière J.L., 1991. La truite commune (Salmo trutta L.) : son origine, son aire de répartition, ses intérêts économiques. In : La truite : biologie et écologie (J.L. Baglinière, G. Maisse, eds), Inra Éditions, Paris, 11-24.
Baglinière J.L., Maisse G., 1991. La truite : biologie et écologie, Inra Éditions, Paris, 304 p.
Bahls P.F., 1992. The status of fish populations and management of high mountain lakes in the western United States. Northwest Science, 66, 183-193.
Balian E.V., Segers H., Lévêque C., Martens K., 2008. The freshwater animal diversity assessment: an overview of the results. Hydrobiologia, 595, 627-637.
Balon E.K., 2004. About the oldest domesticates among fishes. Journal of Fish Biology, 65, 1-27.
Banarescu P., 1990. Zoogeography of Fresh Waters. 1. General distribution and dispersal of freshwater animals, Aula-Verlag, Wiesbaden, 1-511.
Banarescu P., 1992. Zoogeography of Fresh Waters. 2. Distribution and dispersal of freshwater animals in North America and Eurasia, Aula-Verlag, Wiesbaden, 512-1091.
Bax N.J., 1999. Eradicating a dreissenid from Australia. Dreissena, 10 (3), 1-5.
Beguer M., Girardin M., Boet P., 2007. First record of the invasive oriental shrimp Palaemon macrodactylus rathbun 1902 in France (Gironde Estuary). Aquatic Invasions, 2, 99-103.
Beisel J.-N., Lévêque C., 2009. Les eaux douces, propices aux invasions ? Dossier Pour la science, 65, 26-30.
Bellan-Santini D., Arnaud P., Bellan G., 1996. Affinités entre peuplements méditerranéens benthiques avec et sans Caulerpa taxifolia. In: Second international workshop on Caulerpa taxifolia (M.A. Ribera, E. Ballesteros, C.F. Boudouresque, A. Gomez, V. Gravez, eds), Univ. Barcelona publ., Spain, 387-390.
Bertolino S., Genovesi P., 2007. Semiaquatic mammals introduced into Italy: case studies in biological invasion. In: Biological Invaders in Inland Waters: Profiles, Distribution and Threats (F. Gherardi, ed), Springer, Dordrecht, The Netherlands, 175-191.
Bially A., MacIsaac H.J., 2000. Fouling mussels (Dreissena spp.) colonize soft sediments in Lake Erie and facilitate benthic invertebrates. Freshwater Biology, 43, 85-97.
Bij de Vaate A., Jazdzewski K., Ketelaars H.A.M., Gollasch S., Van der Velde G., 2002. Geographical patterns in range extension of ponto-caspian macroinvertebrate species in Europe. Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences, 59, 1159-1174.
Billard R., Arrignon J., 2007. La conchyliculture. Comptes rendus des séances de l’Académie d’agriculture de France, 93 (4).
Blanc G., 1997. L’introduction des agents pathogènes dans les écosystèmes aquatiques : aspects théoriques et réalités. Bulletin français de pêche et pisciculture, 344/345, 489-514.
Blossey B., Nötzold R., 1995. Evolution of increased competitive ability in invasive nonindigenous plants: a hypothesis. Journal of Ecology, 83, 887-889.
Bøhn T., Amundsen P.E., Sparrow A., 2008. Competitive exclusion after invasion? Biological Invasions, 10, 359-368.
Bohonak A.J., Jenkins D.G., 2003. Ecological and evolutionary significance of dispersal by freshwater invertebrates. Ecology Letters, 6, 783-796.
Botkin D.B., 2001. The naturalness of biological invasions. Western North American Naturalist, 61 (3), 261-266.
Botts P.S., Patterson B.A., Schloesser D.W., 1996. Zebra mussel effects on benthic invertebrates: physical or biotic? Journal of the North American Benthological Society, 15, 179-184.
Boudouresque C.F., 2005. Les espèces introduites et invasives en milieu marin, GIS Posidonie publ. (2e édition), Marseille, 152 p.
Boudouresque C.F., Verlaque M., 2002. Biological pollution in the Mediterranean Sea: invasive versus introduced macrophytes. Marine Pollution Bulletin, 44, 32-38.
Boulenger G.A., 1907. Zoology of Egypt: the Fishes of the Nile. Hugh Rees, Limited, London, 578 p.
Bréchet C., 2004. Agriotès et civilisation chez Plutarque. In : Les espaces du sauvage dans le monde antique (M.C. Charpentier, ed), 4-5 mai 2000, colloque de Besançon, 119-139, Presses universitaires de Franche-Comté.
Brett M.T., Goldman C.R., 1996. A meta-analysis of the freshwater trophic cascade. Conseil de l’Europe. Les introductions d’organismes non indigènes dans le milieu naturel. Sauvegarde de la nature, 73.
Breuil M., Ibéné B., 2005. Les hylidés invasifs dans les Antilles françaises et le peuplement batrachologique naturel. Bulletin de la Société herpétologique de France, 125, 41-67.
Bright C., 1998. Life out of bounds: Bioinvasion in a borderless world, Norton, New York, 256 p.
Bright C., 1999. Invasive species: pathogens of globalisation. Foreign Policy, 50-64.
Brooks D.R., McLennan D.A., 2002. The Nature of Diversity: An Evolutionary Voyage of Discovery, University of Chicago Press, Chicago, 668 p.
Brown J.H., 1989. Patterns, modes and extents of invasions by vertebrates. In: Biological Invasions, a Global Perspective (J.A. Drake, H.A. Mooney, F. di Castri, R.H. Groves, F.J. Kruger, M. Rejmánek, M. Williamson, eds), Wiley, New York, 85-109.
Brown J.H., Sax D.F., 2004. An essay on some topics concerning invasive species. Austral Ecology, 29, 530-536.
Brown J.H., Sax D.F., 2005. Biological invasions and scientific objectivity: reply to Cassey et al. (2005). Austral Ecology, 30, 481-483.
Burgmer T., Hillebrand H., Pfenninger M., 2007. Effects of climate-driven temperature changes on the diversity of freshwater macroinvertebrates. Oecologia, 151, 93-103.
Burke E., 2009 (1re éd. 1757). Recherche philosophique sur l’origine du sublime et du beau, coll. Bibliothèque des textes philosophiques, Édition Vrin, Paris, 300 p.
Buttiker B., 1984. Faune piscicole. In : Le Léman, Synthèse du Léman, Cipel, 315-323.
Caffrey J.M., Acevedo S., Gallagher K., Britton R., 2008. Chub (Leuciscus cephalus): a new potentially invasive fish species in Ireland. Aquatic Invasions, 3 (2), 201-209.
Callaway R.M., Thelen G.C., Rodriguez A., Holben W.E., 2004. Soil biota and exotic plant invasion. Nature, 427, 731-733.
Cardinale B.J., Palmer M.A., Collins S.L., 2002. Species diversity enhances ecosystem functioning through interspecic facilitation. Nature, 415, 426-429.
Carlton J.T., 1996. Pattern, process, and prediction in marine invasion ecology. Biological Conservation, 78, 97-106.
Carlton J., 2004. Invasions in the World’s Oceans: How much do we know, and what does the future hold? Lecture delivered at the March 2004 meeting of the American Institute of Biological Sciences. Recorded and available on line at: <http://www.aibs.org/about-aibs/media-library/index.html> (consulté le 23 mars 2010).
Carlton J.T., Geller J.B., 1993. Ecological roulette: the global transport of non-indigenous marine organisms. Science, 261, 78-82.
Carpenter S.R., Kitchell J.K., Hodgson J.R., 1985. Cascading trophic interactions and lake productivity. Bioscience, 35, 634-639.
Carson R., 1962. Silent Spring, MA: Houghton Mifflin, Boston, 368 p.
Chadd R., 2004. ‘Naturalness’: the alien concept. FBA News (spring), 25, 8.
Chambers P.A., Lacoul P., Murphy K.J., Thomaz S.M., 2008. Global diversity of aquatic macrophytes in freshwater. Hydrobiologia, 595 (1), 9-26. 
Chang A.L., Grossman J.D., Spezio T.S., Weiskel H.W., Blum J.C., Burt J.W., Muir A.A., Piovia-Scott J., Veblen K.E., Grosholz E.D., 2009. Tackling aquatic invasions: risks and opportunities for the aquarium fish industry. Biological Invasions, 11 (4), 773-785.
Chapin F.S., Zavaleta E.S., Eviner V.T., Naylor R.L., Vitousek P.M., Reynolds H.L., Hooper D.U., Lavorel S., Sala O.E., Hobbie S.E., Mack M.C., Diaz C., 2000. Consequences of changing biodiversity. Nature, 405, 234-242.
Charudattan R., 2001. Biological control of weeds by means of plant pathogens: Significance for integrated weed management in modern agro-ecology. Biocontrol, 46, 229-260.
Chen R.X., Ye G.Y., Wang Y.J., Gu B.Q., Zhang C.F., Ying X.L., Shen J., 2005. The host specificity of water hyacinth weevils and their controlling effects against water hyacinth in Ningbo district. Acta Agriculture Zhejiangensis, 17 (2), 74-78.
Chesson P., 2000. Mechanisms of maintenance of species diversity. Annual Review of Ecology and Systematics, 31, 343-366.
Clavero M., García-Berthou E., 2006. Homogenization dynamics and introduction routes of invasive freshwater fish in the Iberian Peninsula. Ecological Applications, 16, 2313-2324.
Clergeau P., Yesou P., Chadenas C., 2005. Ibis sacré. Expertise collective sur les problèmes posés par les populations introduites en France métropolitaine, Inra-Scribe, Rennes, 25 p. 
Cohen A.N., Carlton J.T., 1995. Non-indigenous aquatic species in a United States estuary: a case study of the biological invasions of the San Francisco Bay and Delta, Fish and Wildlife Service, Washington DC, US, 246 p.
Cohen A.N., Carlton J.T., 1998. Accelerating invasion rate in a highly invaded estuary. Science, 279, 555-558.
Colautti R.I., MacIsaac H.J., 2004. A neutral terminology to define ‘invasive’ species. Diversity and Distributions, 10 (2), 135-141.
Colautti R.I., Grigorovich I.A., MacIsaac H.J., 2006. Propagule pressure: a null model for biological invasions. Biological Invasions, 8 (5), 1023-1037.
Colautti R.I., Ricciardi A., Grogorovitcj I.A., MacIsaac H.J., 2004. Is invasion success explained by the enemy release hypothesis? Ecology Letters, 7, 721-733.
Combes C., Le Brun N., 1990. Invasions by parasites in continental Europe. In: Biological Invasions in Europe and the Mediterranean Basin (F. di Castri, A.J. Hansen, M. Debussche, eds) Kluwer Academic Publishers, Dordrecht, 285-296.
Copp G.H., Wesley K.J., Vilizzi L., 2005b. Pathways of ornamental and aquarium fish introductions into urban ponds of Epping Forest (London, England): the human vector. Journal of Applied Ichthyology, 21, 263-274.
Copp G.H., Bianco P.G., Bogutskaya N., Eros T., Falka I., Ferreira M.T., Fox M.G., Freyhof J., Gozlan R.E., Grabowska J., Kovác V., Moreno-Amich R., Naseka A.M., Penáz M., Povž M., Przybylski M., Robillard M., Russell I.C., Stakenas S., Šumer S., Vila-Gispert A., Wiesner C., 2005a. To be, or not to be, a non-native freshwater fish? Journal of Applied Ichthyology, 21, 242-262.
Cornell H.V., Lawton J.H., 1992. Species interactions. Local and regional processes, and limits to the richness of ecological communities: a theoretical perspective. Journal of Animal Ecology, 61, 1-12.
Coste M., Ector L., 2000. Diatomées invasives exotiques ou rares en France : principales observations effectuées au cours des dernières années. Systematics and Geography of Plants, 70, 373-400.
Cottalorda J.-M., Gratiot J., Mannoni P.-A., Vaugelas J. de, Meinesz A., 2008. Suivi de l’invasion des algues introduites Caulerpa taxifolia et Caulerpa racemosa en Méditerranée : situation devant les côtes françaises au 31 décembre 2007. E.A. 4228 Écomers, laboratoire Environnement marin littoral, université de Nice-Sophia-Antipolis publ., 42 p. + 96 p d’annexes.
Cowx I.G., 1997. L’introduction d’espèces de poissons dans les eaux douces européennes : succès économiques ou désastres écologiques ? Bulletin français de pêche et pisciculture, 344/345, 57-77.
Cox J.G., Lima S.L., 2006. Naiveté and an aquatic-terrestrial dichotomy in the effects of introduced predators. Trends in Ecology and Evolution, 21, 674-680.
Crivelli A.J., 1995. Are fish introductions a threat to endemic freshwater fishes in the northern Mediterranean region? Biological Conservation, 72, 311-319.
Croizat L., Nelson G., Rosen D.E., 1974. Centers of origins and related concepts. Systematic Zoology, 23, 265-287.
Cronk Q.C.B., Fuller J.L., 1995. Plant Invaders. The Threat to Natural Ecosystems, Chapman and Hall, London, 241 p.
Crosby A.W., 1986. Ecological Imperialism: the Biological Expansion of Europe, 900-1900, Cambridge University Press, Cambridge, UK, 390 p.
Crossman E.J., Cudmore B.C., 1999. Summary of North American introductions of fish through the aquaculture vector and related human activities. In: Nonindigenous Freshwater Organisms, Vectors, Biology and Impacts (R.J. Claudi, H. Leach, eds), Lewis Publishers, Boca Raton, FL, 297-303.
Culver S.C., Kuris A.M., 2000. The apparent eradication of a locally established introduced marine pest. Biological Invasions, 2, 245-253.
Curtin T., 1997. The Causes and Consequences of Ecological Imperialism, GEOS, School of Geography, Flinders University, Adelaide, Australia, 7 p.
Daehler C.C., 2001. Two ways to be an invader, but one is more suitable for ecology. The Ecological Society of America, 82, 101-102.
Daisie, 2009. Handbook of Alien Species in Europe, Springer, Dordrecht, 399 p.
Danis P.-A., von Grafenstein U., Masson-Delmotte V., Planton S., Gerdeaux D., Moisselin J.-M., 2004. Vulnerability of two European lakes in response to future climatic changes. Journal of Geophysical Research, 31, L21507.
Darwin C., 1859. L’origine des espèces, Édition Flammarion, Paris, 619 p.
Daszak P., Cunningham A.A., Hyatt A.D., 2000. Emerging infectious diseases of wildlife. Threats to biodiversity and human health. Science, 288, 443-449.
Daufresne M., Boet P., 2007. Climate change impacts on structure and diversity of fish communities in rivers. Global Change Biology, 13, 2467-2478.
Davaine P., Beall E., 1997. Introduction de salmonidés en milieu vierge (îles Kerguelen, subantarctique) : enjeux, résultats, perspectives. Bulletin français de pêche et pisciculture, 344/345, 93-110.
David P., Facon B., 2009. Invasions biologiques : au carrefour entre écologie et évolution. Dossier Pour la science, 65, 62-67.
Davis M.A., Thompson K., 2000. Eight ways to be a colonizer; two ways to be an invader: a proposed nomenclature scheme for invasion ecology. Bulletin of the Ecological Society of America, 81, 226-230.
Davis M.A., Thompson K., 2001. Invasion terminology: should ecologists define their terms differently than others? No, not if we want to be of any help. Bulletin of the Ecological Society of America, 82, 206.
Davis M.A., Grime J.P., Thompson K., 2000. Fluctuating resources in plant communities: a general theory of invisibility. Journal of Ecology, 88, 528-534.
De Iongh H.H., Spliethoff P.C., Frank V.G., 1983. Feeding habits of the clupeid Limnothrissa miodon (Boulenger), in Lake Kivu. Hydrobiologia, 102, 113-122.
De Iongh H.H., Spliethoff P.C., Roest F., 1995. The impact of the introduction of sardine into Lake Kivu. In: The impact of species changes in African Lakes (T.J. Pitcher, P.J.B. Hart, eds), Fish and Fisheries, 18, 277-297.
Delacoste M., Baran P., Lascaux J.M., Abad N., Besson J.P., 1997. Bilan des introductions de salmonidés dans les lacs et ruisseaux d’altitude des Hautes-Pyrénées. Bulletin français de la pêche et de la pisciculture, 344/345, 205-219.
Den Hartog C., Brink F.W.B., Velde G., 1992. Why was the invasion of the river Rhine by Corophium curvispinum and Corbicula species so successful? Journal of Natural History, 26, 1121-1129.
De Sostoa A., Lobon-Cervia J., 1989. Observations on feeding relationships between fish predators and fish assemblages in a Mediterranean stream. Regulated Rivers, 4, 157-163.
Devin S., Beisel J.-N., 2007. Biological and ecological characteristics of invasive species: a gammarid study. Biological Invasions, 9, 13-24.
Devin S., Beisel J.-N., 2008. Geographic patterns in freshwater gammarid invasions: an analysis at the pan-European scale. Aquatic Sciences, 70, 100-106.
Devin S., Bollache L., Noël P.-Y., Beisel J.-N., 2005a. Patterns of biological invasions in french freshwater systems by non-indigenous macroinvertebrates. Hydrobiologia, 551, 137-146.
Devin S., Beisel J.-N., Usseglio-Polatera P., Moreteau J.-C., 2005b. Changes in functional biodiversity in an invaded freshwater ecosystem: the Moselle River. Hydrobiologia, 542, 113-120.
Devin S., Akopian M., Fruget J.-F., Di Michelle A., Beisel J.-N., 2006. Premières observations écologiques dans les hydrosystèmes français du polychète d’eau douce Hypania invalida introduit en Europe occidentale. Vie et milieu, 56 (3), 247-254.
Didham R.K., Tylianakis J.M., Gemmell N.J., Rand T.A., Ewers R.M., 2007. Interactive effects of habitat loss and species invasion on native species decline. Trends in Ecology and Evolution, 22 (9), 489-496.
Didham R.K., Tyliakanis J.M., Hutchinson M.A., Ewers R.M., Gemmell N.J., 2005. Are invasive species the drivers of ecological change? Trends in Ecology and Evolution, 20 (9), 470-474.
Diéguez-Uribeondo J., Cerenius L., Dykova I., Gelder S.R., Hentonen P., Jiravanichoaisal P., Lom J., Söderhäll K., 2006. Pathogens, parasites and ectocommensals. In: Atlas of European Crayfish Distribution and Diseases (C. Souty-Grosset, D.M. Holdich, P.Y. Noël, J.D. Reynolds, P. Haffner, eds), coll. Patrimoines naturels, Museum national d’histoire naturelle, Paris, 133-155.
Dlugosch K.M., Parker I.M., 2008. Founding events in species invasions: genetic variation, adaptive evolution, and the role of multiple introductions. Molecular Ecology, 17, 431-449.
Dubois A., 1983. Classification et nomenclature supragenerique des amphibiens anoures. Bulletin mensuel de la Société linnéenne de Lyon, 52, 270-276.
Dudgeon D., Arthington A.H., Gessner M.O., Kawabata Z.I., Knowler D.J., Lévêque C., Naiman R.J., Prieur-Richard A.-H., Soto D., Stiassny M.L.J., Sullivan C.A., 2006. Freshwater biodiversity: importance, threats, status and conservation challenges. Biological Reviews, 81, 163-182.
Duggan I.C., Rixon C.A.M., MacIsaac H.J., 2006. Popularity and propagule pressure: determinants of introduction and establishment of aquarium fish. Biological Invasions, 8 (2), 377-382.
Dumont H.J., 1986. The Tanganyika sardine in lake Kivu: another ecodisaster for Africa? Environmental Conservation, 13, 143-148.
Dumont H.J., 1995. Ecocide in the Caspian Sea. Nature, 377, 673-674.
Dumont H.J., 2000. Endemism in the ponto-caspian fauna, with special emphasis on the Onychopoda (Crustacea). Advances in Ecological Research, 31, 181-196.
Dumont H.J., 2002. Gelatinous invaders in the macrozooplankton of the ponto-caspian basin. Bulletin de l’Institut royal des sciences naturelles de Belgique, 72, 29-33.
Dumont H.J., 2005. Biodiversity: a resource with a monetary value? Hydrobiologia, 542, 11-14.
Duncan J.R., Lockwood J.L., 2001. Extinction in a field of bullets: a search for causes in the decline of the world’s freshwater fishes. Biological Conservation, 102, 97-105.
Durant J.M., Hjermann D.Ø., Anker-Nilssen T., Beaugrand G., Mysterud A., Pettorelli N., Stenseth N.C., 2005. Timing and abundance as key mechanisms affecting trophic interactions in variable environments. Ecology Letters, 8, 952-958.
Dutartre A., Fare A., 2002. Guide de gestion des proliférations de plantes aquatiques. Rapport Cemagref/Agence de l’eau Adour-Garonne, 121 p. 
Dutartre A., Haury J., Planty-Tabacchi A.M., 1997. Introductions de macrophytes aquatiques et riverains dans les hydrosystèmes français métropolitains : essai de bilan. Bulletin français de pêche et pisciculture, 344/345, 407-426.
Eldredge L.G., Miller S.E., 1995. How many species are there in Hawai? Bishop Museum Occasional Papers, 41, 3-17.
Ellstrand N.C., Schierenbeck K.A., 2000. Hybridization as a stimulus for the evolution of invasiveness in plants? Proceedings of the National Academy of Sciences, 93, 5090-5093.
Elton C.S., 1958. The Ecology of Invasions by Animals and Plants, Chapmann and Hall, London.
Endresen O., Behrens H.L., Brynestad S., Andersen A.B., Skjong R., 2004. Challenges in global water management. Marine Pollution Bulletin, 48, 615-623.
Enserink M., 1999. Biological invaders sweep in. Science, 285, 1834-1836.
Eritja R., Escosa R., Lucientes J., Marquès E., Roiz D., Ruiz S., 2005. Worldwide invasion of vector mosquitoes: present European distribution and challenges for Spain. Biological Invasions, 7, 87-97.
Falk-Petersen J., Bøhn T., Sandlund O.T., 2006. On the numerous concepts in invasion biology. Biological Invasions, 8, 1409-1424.
FAO, 2006. State of world aquaculture: 2006. FAO Fisheries Technical Paper. No 500. Rome, FAO. 134 pp, [en ligne] disponible sur www.fao.org/docrep/009/a0874e/a0874e00.htm (consulté le 07/05/2010).
Fernando C.H., 1991. Impacts of fish introductions in tropical Asia and America. Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences (suppl. 1), 24-32.
Figueredo C.C., Giani A., Bird D.F., 2007. Does allelopathy contribute to Cylindrospermopsis raciborskii (cyanobacteria) bloom occurrence and geographic expansion? Journal of Phycology, 43, 256-265.
Figuerola J., Green A.J., 2002. Dispersal of aquatic organisms by waterbirds: a review of past research and priorities for future studies. Freshwater Biology, 47, 483-494.
Finlay B.J., Esteban G.F., 1998. Freshwater protozoa: biodiversity and ecological fonction. Biodiversity and Conservation, 7, 1163-1186.
Fitzmaurice P., 1984. The effects of freshwater fish introductions into Ireland. EIFAC Technical Paper, 42 (suppl. 2), 448-457.
Fouquet A., Measey G.J., 2006. Plotting the course of an African clawed frog invasion in Western France. Animal Biology, 56, 95-102.
Francour P., Harmelin-Vivien M., Harmelin J.G., Duclerc J., 1995. Impact of Caulerpa taxifolia colonization on the littoral ichthyofauna of north-western Mediterranean Sea. Hydrobiologia, 300/301, 345-353.
Fruget J.-F., 2003. Changements environnementaux, dérives biologiques et perspectives de restauration du Rhône français : bilan de deux cents ans d’influences anthropiques. Vertigo, 4, 1-17.
Galil B.S., 2008. Alien species in the Mediterranean Sea: which, when, where, why? Hydrobiologia, 606, 105-116.
Galil B., Gollash S., Minchin D., Olenin O., 2009. Alien marine biota of Europe. In: Handbook of Alien Species in Europe (Daisie, ed), Springer, Berlin, 93-104.
Gao L., Li B., 2006. A potential native natural enemy of invasive aquatic weed: water hyacinth. Biological Invasions, 8, 1689-1692.
García-Marín J., Sanz N., Pla C., 1999. Erosion of the native genetic resources of brown trout in Spain. Ecology of Freshwater Fish, 8, 151-158.
Geller J.B., 1996. Molecular approaches to the study of marine biological invasions. In: Molecular zoology: advances, strategies, and protocols (J. Ferraris, S. Palumbi, eds), Wiley-Liss, New York, 119-132.
Geller J.B., Walton E.D., Grosholz E.D., Ruiz G.M., 1997. Cryptic invasion of Carcinus detected by molecular phylogeography. Molecular Ecology, 6, 901-906.
Geng Y.-P., Pan X.-Y., Xu C.-Y., Zhang W.-J., Li B., Chen J.-K., Lu B.-R., Song Z.-P., 2007. Phenotypic plasticity rather than locally adapted ecotypes allows the invasive alligator weed to colonize a wide range of habitats. Biological Invasions, 9, 245-256.
Genovesi P., 2005. Eradications of invasive alien species in Europe: a review. Biological Invasions, 7, 127-133.
Gérard C., Le Lannic J., 2003. Establishment of a new host-parasite association between the introduced invasive species Potamopyrgus antipodarum (Smith) (Gastropoda) and Sanguinicola sp. Plehn (Trematoda) in Europe. Journal of Zoology, 261, 213-216.
Gerdeaux D., 2004. Régime alimentaire des corégones du Léman en milieu pélagique. Campagne 2003. Rapp. comm. int. prot. eaux Léman contre pollut., 93-98.
Gerdeaux D., 2007. Impacts du changement climatique sur les milieux aquatiques continentaux européens. RDV Techniques, hors série 3, 21-26.
Gherardi F., 2007. Biological Invaders in Inland Waters: Profiles, Distribution, and Threats, Springer, Dordrecht, The Netherlands, 734 p.
Gherardi F., Gollasch S., Minchin D., Olenin S., Panov V.E., 2009. Alien invertebrates and fish in European inland waters. In: Handbook of Alien Species in Europe (Daisie, ed), Springer, Berlin, 81-92.
Gollasch S., 1999. Current Status on the increasing abundance of the Chinese mitten crab Eriocheir sinensis H. Milne Edwards, 1854 in German rivers. In: Proceedings of the First Annual Meeting on the Chinese mitten crab in California, 23 mars, Sacramento, CA.
Gollasch S., 2007. Marine vs. freshwater invaders: is shipping the key vector for species introductions to Europe? In: Biological Invaders in Inland Waters: Profiles, Distribution and Threats (F. Gherardi, ed), Springer, Dordrecht, The Netherlands, 339-345.
Gollasch S., Rosenthal H., 2006. The Kiel Canal. In: Bridging Divides. Maritime Canals as Invasion Corridors (S. Gollasch, B.S. Galil, A. Cohen, eds), Springer, Dordrecht, The Netherlands, 5-90.
Gorthner A., 1994. What is an ancient lake? In: Speciation in Ancient Lakes (K. Martens, B. Goddeeris, G. Coulter, eds), Archiv für Hydrobiologie, 44, 97-100.
Goulletquer P., Bachelet G., Sauriau P.G., Noel P., 2002. Open Atlantic coast of Europe: a century of introduced species into french waters. In: Invasive Aquatic Species of Europe. Distribution, Impacts and Management (E. Leppäkoski, S. Gollasch, S. Olenin, eds), Kluwer Academic Publisher, Dordrecht, The Netherlands, 276-290.
Grand D., Boudot J.-P., 2006. Les libellules de France, Belgique et Luxembourg, coll. Parthénope, Édition Biotope, Mèze, 480 p.
Green J., 1985. Horizontal variations in associations of zooplankton in Lake Kariba. Journal of Zoology, 206 (2), 225-239.
Green A.J., Sánchez M.I., 2006. Passive internal dispersal of insect larvae by migratory birds. Biology Letters, 2, 55-57.
Green A.J., Jenkins K.M., Bell D., Morris P.J., Kingsford R.T., 2008. The potential role of waterbirds in dispersing invertebrates and plants in arid Australia. Freshwater Biology, 53, 308-392.
Griffin A.S., 2004. Social learning about predators: a review and prospectus. Learning and Behavior, 32, 131-140.
Grizel H., 1996. Quelques exemples d’introductions et de transferts de mollusques. Revue scientifique et technique de l’Office international des épizooties, 15, 401-408.
Groom M., Maffe G.K., Caroll C.R., 2006. Principles of Conservation Biology (3rd edition), Sinauer Associates, Sunderland, Massachusetts, USA, 699 p.
Gudger E.W., 1921. Rains of fishes. Natural History, 21 (6), 607-619.
Guillet P., Nathan M., 1999. Aedes albopictus, une menace pour la France ? Médecine tropicale, 59, 49-52.
Gurevitch J., 2006. Commentary on Simberloff (2006): Meltdowns, snowballs, and positive feedbacks. Ecology Letters, 9, 919-921.
Gurevitch J., Padilla D.K., 2004. Are invasive species a major cause of extinctions? Trends in Ecology and Evolution, 19 (9), 470-474.
Guyennet F., 2000. La salmoniculture, un secteur en mutation. Agreste, 1, 23-33.
Haffner P., 1997. Bilan des introductions récentes d’amphibiens et de reptiles dans les milieux aquatiques continentaux de France métropolitaine. Bulletin français de la pêche et de la pisciculture, 344/345, 155-163.
Hauser L., Carvalho G.R., Pitcher T.J., 1995. Morphological and genetic differentiation of the African clupeid Limnothrissa miodon 34 years after its introduction to Lake Kivu. Journal of Fish Biology, 47, 127-144.
Harmelin-Vivien M., Francour P., Harmelin J.G., 1999. Impact of Caulerpa taxifolia on Mediterranean fish assemblages: a six year study. In: Proceedings of the workshop on invasive Caulerpa in the Mediterranean, 18-20 mars 1998, Heraklion, Crete, Greece, 127-138, UNEP publ., Athens, Greece.
Hayes K.R., Barry S.C., 2008. Are there any consistent predictors of invasion success? Biological Invasions, 10, 483-506.
Hendoux F., 1999. Les espèces naturalisées ou en voie de naturalisation à caractère de « pestes végétales » en Picardie. Rapport du centre régional de phytosociologie/conservatoire botanique de Bailleul pour le conseil régional de Picardie, Bailleul, 69 p + annexes. 
Hessen D.O., Skurdal J., Braathen J.E., 2004. Plant exclusion of an herbivore, crayfish population decline caused by an invading waterweed. Biological Invasions, 6, 133-140.
Holcik J., 1991. Fish introductions in Europe with particular reference to its Central and East part. Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences, 48 (suppl. 1), 13-23.
Holdich D.M., Pöckl M., 2007. Invasive crustaceans in European inland waters. In: Biological Invaders in Inland Waters: Profiles, Distribution and Threats (F. Gherardi, ed), Springer, Dordrecht, The Netherlands, 29-75.
Holdich D.M., Gallagher S., Rippon L., Harding P., Stubbington R., 2006. The invasive ponto-caspian mysid, Hemimysis anomala, reaches the UK. Aquatic Invasions, 1, 4-6.
Holt R.D., 1993. Ecology at the mesoscale: the influence of regional processes on local communities. In: Species Diversity in Ecological Communities: Historical and Geographical Perspectives (R.E. Ricklefs, D. Schluter, eds), University of Chicago Press, Chicago, IL, 77-88.
Hooper D.U., Chapin F.S. III, Ewel J.J., Hector A., Inchausti P., Lavorel S., Lawton J.H., Lodge D.M., Loreau M., Naeem S., Schmid B., Setaelae H., Symstad A.J., Vandermeer J., Wardle D.A., 2005. Effects of biodiversity on ecosystem functioning: a consensus of current knowledge. Ecological Monographs, 75, 3-35.
Howard G.W., Clenge F.W., 2007. Invasions by plants in the inland waters and wetlands of Africa. In: Biological Invaders in Inland Waters: Profiles, Distribution and Threats (F. Gherardi, ed), Springer, Dordrecht, The Netherlands, 193-208.
Hubbell S.P., 2001. The Unified Neutral Theory of Biodiversity and Biogeography, Princeton University Press, Princeton, NJ, 448 p.
Hubbs C., 1977. Possible rationale and protocol for faunal supplementation. Fisheries, 2 (2), 12-14.
Hubbs C., Jensen B.L., 1984. Extinction of Gambusia amistadensis, an endangered fish. Copeia, 2, 529-530.
Hugueny B., 1989. West African rivers as biogeographic islands: species richness of fish communities. Oecologia, 79, 235-243.
Hugueny B., 1990. Biogéographie et structure des peuplements de poissons d’eau douce de l’Afrique de l’ouest : approches quantitatives. Thèse en biomathématiques, Paris-vii (travaux et documents microédités ; 65), Orstom, Paris, 295 p.
Hugueny B., Paugy D., 1995. Unsaturated fish communities in African rivers. American Naturalist, 146, 162-169.
IPCC, 2001. Climate Change, the Scientific Basis, Cambridge University Press, 881 p.
Isumbisho M., Sarmento H., Kaningini B., Micha J.C., Descy J.P., 2006. Zooplankton of Lake Kivu, East Africa, half a century after the Tanganyika sardine introduction. Journal of Plankton Research, 28 (11), 971-989. 
Janzen D.H., 1985. On ecological fitting. Oikos, 45, 308-310.
Javelle A., 2005. Plantes envahissantes et perception sociologique, le cas du cerisier tardif à Compiègne. La Garance voyageuse, 70, 31-35.
Javelle A., Kalaorab B., Decocq G., 2006. Les aspects sociaux d’une invasion biologique en forêt domaniale de Compiègne : la construction sociale de Prunus serotina. Natures sciences sociétés, 14, 278-285.
Jeppesen E., Sondergaard M., Jensen J.P., Havens K.E., Anneville O., Carvalho L., Coveney M.F., Deneke R., Dokulil N.T., Foy B., Gerdeaux D., Hampton S.E., Hilt S., Kangur K., Köhler J., Lammens E.H.H.R., Lauridsen T.L., Manca M., Miracle M.R., Moss B., Noges P., Persson G., Phillips G., Portielje R., Romo S., Schelske C.L., Straile D., Tatrai I., Willen E., Winder M., 2005. Lake responses to reduced nutrient loading: an analysis of contemporary long-term data from 35 case studies. Freshwater Biology, 50, 1747-1771.
Jeschke J.M., Strayer D., 2005. Invasion success of vertebrates in Europe and North America. Proceedings of the National Academy of Sciences, 102, 7198-7202.
Jeschke J.M., Strayer D., 2006. Determinants of vertebrate invasion success in Europe and North America. Global Change Biology, 12, 1608-1619.
Johnson L.E., Carlton J.T., 1996. Post-establishment spread in large-scale invasions: Dispersal mechanisms of the zebra mussel Dreissena polymorpha. Ecology, 77, 1686-1690. 
Jonas H., 1979. Le principe de responsabilité, Éditions Le Cerf, Paris, 338 p. 
Jousson O., Pawlowski J., Zaninetti L., Zechman F.W., Dini F., Di Guiseppe G., Woodfield R., Millar A., 2000. Invasive alga reaches California. Nature, 408, 157-158.
Julien M.H., Griffiths M.W., Stanley J.N., 2001. Biological control of water hyacinth. 2. Canberra, Aciar Monograph, 60, 90 p + annexes.
Junk W.J., Bayley P.B., Sparks R.E., 1989. The flood pulse concept in river-floodplain systems. In: Proceedings of the International Large River Symposium (D.P. Dodge, ed), Canadian Special Publication in Fisheries and Aquatic Sciences, 106, 110-127.
Kalaora B., 2001. À la conquête de la pleine nature. Ethnologie française, 2001/2, tome XXXVII, 591-597.
Keith P., Allardi J., 1997. Bilan des introductions de poissons d’eau douce en France. Bulletin français de pêche et pisciculture, 344/345, 181-191.
Kennedy C.R., 2007. The pathogenic helminth parasites of eels. Journal of Fish Diseases, 30, 319-334.
Ketelaars H., 2004. Range extensions of ponto-caspian aquatic invertebrates in Continental Europe. In: Aquatic Invasions in the Black, Caspian, and Mediterranean Seas (H. Dumont, T.A. Shiganova, U. Niermann, eds), NATO Science series, 35, 209-236.
Khalanski M., Carrel G., Desaint B., Fruget J.-F., Olivier J.-M., Poirel A., Souchon Y., 2008. Étude thermique globale du Rhône – Impacts hydrobiologiques des échauffements cumulés. Hydroécologie appliquée, 16, 53-108.
Kiesecker J.M., Blaustein A.R., 1997. Population differences in responses of red-legged frogs (Rana aurora) to introduced bullfrogs. Ecology, 78, 1752-1760.
Kinkelin P. (de), Tuffery G., Leynaud G., Arrigon J., 1968. Étude épizootiologique de la bucéphalose larvaire à Bucephalus polymorphus dans le peuplement piscicole du bassin de la Seine. Recherches vétérinaires, 1, 77-98.
Klein J., Verlaque M., 2008. The Caulerpa racemosa invasion: a critical review. Marine Pollution Bulletin, 56, 205-225.
Kolar C.S., Lodge D.M., 2001. Progress in invasion biology: predicting invaders. Trends in Ecology and Evolution, 16, 199-204.
Kolbe J.J., Glor R.E., Schettino R.G., Lara A.C., Larson A., Losos J.B., 2004. Genetic variation increases during biologival invasion by a Cuban lizard. Nature, 431, 177-181.
Kolding J., van Zwieten P.A.M., Manyala J., Okedi J., Mgaya Y.D., Orach-Meza F., 2005. Lake Victoria Environmental Management Program (LVEMP): Regional Synthesis Report on Fisheries Research and Management. States, trends and processes, LVEMP National Secretariat, Entebbe, Uganda, 126 p.
Kube S., Postel L., Honnef C., Augustin C.B., 2007. Mnemiopsis leidyi in the Baltic Sea: distribution and overwintering between autumn 2006 and spring 2007. Aquatic Invasions, 2 (2), 137-145.
Lach D., List P., Steel B., Shindler B., 2003. Advocacy and credibility of ecological scientists in resource decision making: a regional study. Bioscience, 53, 170-178.
Lampo M., Bayliss P., 1996. The impact of ticks on Bufo marinus from native habitats. Parasitology, 113, 199-206.
Larson B.M.H., 2007. An alien approach to invasive species: objectivity and society in invasion biology. Biological Invasions, 9, 947-956.
Lasalle G., Rochard E., 2009. Impact of 21st century climate change on diadromous fish spread over Europe, North Africa and the Middle East. Global Change Biology, 15, 1072-1089.
Lasalle G., Beguer M., Beaulaton L., Rochard E., 2008. Diadromous fish conservation plans need to consider global warming issues: an approach using biogeographical models. Biological Conservation, 141, 1108-1118.
Laurent P.J., 1997. Introductions d’écrevisses en France et dans le monde, historique et conséquences. Bulletin français de pêche et pisciculture, 344/345, 345-356.
Lawton J., 1999. Are there general laws in ecology? Oikos, 84 (2), 177-192.
Lazard J., 1990. Transferts de poissons et développement de la production piscicole : exemple de trois pays d’Afrique subsaharienne. Revue d’hydrobiologie tropicale, 3, 251-265.
LeBorgne Y., 1996. Échanges internationaux des mollusques bivalves et situation actuelle en France et en Europe. Revue scientifique et technique de l’Office international des épizooties, 15, 491-498.
Lee C.E., 2002. Evolutionary genetics of invasive species. Trends in Ecology and Evolution, 17, 386-391.
Lehtonen H., 2002. Alien freshwater fishes of Europe. In: Invasive Aquatic Species of Europe. Distribution, Impacts and Management (E. Leppäkoski, S. Gollasch, S. Olenin, eds), Kluwer Academic Publisher, Dordrecht, The Netherlands, 153-161.
Leppäkoski E., 2004. Living in a sea of exotics: the Baltic case. In: Aquatic Invasions in the Black, Caspian, and Mediterranean Seas (H. Dumont, T.A. Shiganova, U. Niermann, eds), NATO Science series, 35, 237-255.
Leppäkoski E., Olenin S., 2000. Non-native species and rates of spread: lessons from the brackish Baltic Sea. Biological Invasions, 2, 151-163.
Leppäkoski E., Gollasch S., Gruszka P., Ojaveer H., Olenin S., Panov V., 2002. The Baltic: a sea of invaders. Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences, 59, 1175-1188.
Leprieur F., Olden J.D., Lek S., Brosse S., 2009. Contrasting patterns and mechanisms of spatial turnover for native and exotic freshwater fishes in Europe. Journal of Biogeography, 36, 1899-1912.
Leprieur F., Beauchard O., Blanchet S., Oberdorff T., Brosse S., 2008. Fish invasions in the world’s river systems: When natural processes are blurred by human activities. PLoS Biology, 6 (2), 404-410.
Leroy Poff N., Olden J.D., Merritt D.M., Pepin D.M., 2007. Homogenization of regional river dynamics by dams and global biodiversity implications. Proceedings of the National Academy of Sciences, 104, 5732-5737.
Lévêque C., 1997. Introductions de nouvelles espèces de poissons dans les eaux douces européennes : succès économiques ou désastres écologiques ? Bulletin français de la pêche et de la pisciculture, 344/345, 79-91.
Lévêque C., 2000. L’histoire des milieux modèle les espèces. Numéro spécial Biodiversité, La recherche, 333, 57.
Lévêque C., 2008. Faut-il avoir peur des introductions d’espèces ?, coll. Les petites pommes du savoir, Éditions Le Pommier, Paris, 64 p.
Lévêque C., Balian E.V., 2005a. Conservation of freshwater biodiversity: does the real world meet scientific dreams? Hydrobiologia, 542, 23-26.
Lévêque C., Paugy D., 2006. Le paradoxe de Darwin. La recherche, 402, 48-51.
Lévêque C., Balian E.V., Martens K., 2005b. An assessment of animal species diversity in continental waters. Hydrobiologia, 542, 39-67.
Lévêque C., Oberdorff T., Paugy D., Stiassny M., Tedesco P., 2008. Global diversity of fish (Pisces) in freshwater. Hydrobiologia, 595, 545-567.
Levin S.A., 1999. Towards a science of ecological management. Conservation Ecology, 3 (2), 6.
Levine J.M., 2000. Species diversity and biological invasions: relating local process to community pattern. Science, 288, 852-854.
Levine J.M., 2007. Biological invasions. Current Biology, 18, 57-60.
Levine J.M., D’Antonio C.M., 1999. Elton revisited: a review of evidence linking diversity and invasibility. Oikos, 87, 15-26.
Lewandowski K., 1982. The role of early developmental stages in the dynamics of Dreissena polymorpha (Pall.) population in lakes. 2. Settling of larvae and the dynamics of numbers of settled individuals. Ekol. Pol., 30, 223-286.
Lintermans M., 2004. Human-assisted dispersal of alien freshwater fish in Australia. New Zealand Journal of Marine and Freshwater Research, 38, 481-501.
Locke A., Reid D.M., van Leeuwen H.C., Sprules W.G., Carlton J.T., 1993. Ballast water exchange as means of controlling dispersal of freshwater organisms ships. Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences, 50, 2086-2093.
Lockwood J.L., McKinney M.L., 2001. Biotic Homogenization, Kluwer Academic, New York, 292 p.
Lockwood J.L., Moulton M.P., Anderson S.K., 1993. Morphological assortment of the assembly of communities of introduced passeriforms on oceanic islands: Tahiti versus Oahu. The American Naturalist, 141, 398-408.
Lockwood J.L., Simberloff D., McKinney M.L., Von Holle B., 2001. How many, and which, plants will invade natural areas? Biological Invasions, 3, 1-8.
Lodge D.M., 1993. Biological invasions: lessons for ecology. Trends in Ecology and Evolution, 8, 133-137.
Lodge D.M., Taylor C.A., Holdich D.M., Skurdal J., 2000. Nonindigenous crayfishes threaten North American freshwater biodiversity: lessons from Europe. Fisheries, 25, 7-20.
Lorvelec O., Pascal M., 2005. French alien mammal eradication attempts and their consequences on the native fauna and flora. Biological Invasions, 7 (1), 135-140.
Lövei G.L., 1997. Biodiversity: Global change through invasion. Nature, 388, 627.
Lowe-McConnell R.H., 1987. Ecological Studies in Tropical Fish Communities, Cambridge University Press, Cambridge, 382 p.
Ludwig H.R., Leitch J.A., 1996. Interbasin transfer of aquatic biota via anglers’ bait buckets. Fisheries, 21, 14-18.
Lynch M., O’Hely M., 2001. Captive breeding and the genetic fitness of natural populations. Conservation Genetics, 2, 363-378.
MacArthur R.H., Wilson E.O., 1967. The Theory of Island Biogeography, Princeton University Press, Princeton, New Jersey, 203 p.
MacDowall R.M., 2006. Crying wolf, crying foul, or crying shame: alien salmonids and a biodiversity crisis in the southern cool-temperate galaxioid fishes? Reviews in Fish Biology and Fisheries, 16, 233-422.
MacDowall R.M., Allibone R.M., Chadderton W.L., 2001. Issues for the conservation and management of Falkland Islands freshwater fishes. Aquatic Conservation: Marine and Freshwater Ecosystems, 11, 473-486.
Machino Y., Holdich D.M., 2006. Distribution of crayfish in Europe and adjacent countries: updates and comments. Freshwater Crayfish, 15, 292-323.
MacIsaac H.J., 1996. Population structure of an introduced species (Dreissena polymorpha) along a wave-swept disturbance gradient. Oecologia, 105, 484-492.
Mack R.N., Simberloff D., Lonsdale W.M., Evans H., Clout M., Bazzaz F.A., 2000. Biotic invasions: causes, epidemiology, global consequences, and control. Ecological Applications, 10, 689-710.
MacNeil C., Bigsby E., Dick J.T.A., Hynes H.B.N., Hatcher M.J., Dunn A.M., 2003. Temporal changes in the distribution of native and introduced freshwater amphipods in Logh Neagh, Northern Ireland. Archiv für Hydrobiologie, 157, 379-395.
MacPhee R.D.E., Marx P.A., 1997. Humans, hyperdisease, and first-contact extinctions. In: Natural Change and Human Impact in Madagascar (S.M. Goodman, B.D. Patterson, eds), Smithsonian Institution Press, Washington DC, 169-217.
Madeira M.J., Gómez-Moliner B.J., Barbé A.M., 2005. Genetic introgression on freshwater fish populations caused by restocking programmes. Biological Invasions, 7, 117-125.
Mahon R., 1984. Divergent structure in fish taxocenes of north temperate streams. Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences, 41, 330-350.
Makhrov A.A., Bolotov I.N., 2006. Dispersal routes and species identification of freshwater animals in Northern Europe: a review of molecular evidence. Russian Journal of Genetics, 42 (10), 1319-1334.
Marchetti M.P., Light T., Felicano J., Armstrong T., Hogan Z., Moyle P.B., 2001. Homogenization of California’s fish fauna through abiotic change. In: Biotic Homogenization (J.L. Lockwood, M.C. McKinney, eds), Kluwer Academic/Plenum Publishers, New York, USA, 259-278.
Marion L., 2006. La dangerosité de l’ibis sacré, mythe ou réalité ? CSRPN-Pays de la Loire, 4 septembre 2006, <http://www.pays-de-loire.ecologie.gouv.fr/IMG/pdf/Annexe_2__expos_ibis_L._Marion.pdf> (consulté le 8 mars 2010).
Marseille J., Laneyrie-Dagen N. (eds), 1992. Les grandes énigmes, Éditions Larousse, Paris, 320 p.
Marshall B.E., 1988. A preliminary assessment of the biomass of the pelagic sardine Limnothrissa miodon in Lake Kariba. Journal of Fish Biology, 32, 155-165.
Matsui K., Honjo M., Kohmatsu Y., Uchii K., Yonekura R., Kawabata Z., 2008. Detection and significance of koi herpesvirus (KHV) in freshwater environments. Freshwater Biology, 53 (6), 1262-1272.
Matthès H., 1985. L’état des stocks et la situation des pêches au lac Itasy (Madagascar). Rapport préparé pour le projet Développement des pêches continentales et de l’aquaculture, FAO, DP/MAG/82/014.
Maurin H., 1997. L’homme et les mammifères de France métropolitaine : évolution historique et introductions d’espèces dans les milieux humides et aquatiques. Bulletin français de la pêche et de la pisciculture, 344/345, 117-132.
McKinney M.L., 2005. Species introduced from nearby sources have a more homogenizing effect than species from distance sources: evidence from plants and fishes in the USA. Diversity and Distributions, 11, 367-374.
McKinney M.L., Lockwood J.L., 1999. Biotic homogenization: a few winners replacing many losers in the next mass extinction. Trends in Ecology and Evolution, 14, 450-453.
McMahon R.F., Payne B.S., 1992. Effects of temperature and relative humidity on desiccation resistance in zebra mussels (Dreissena polymorpha): is aerial exposure a viable option? Journal of Shellfish Research, 11, 233.
Melbourne B.A., Cornell H.V., Davies K.F., Dugaw C.J., Elmendorf S., Freestone A.L., Hall R.J., Harrison S., Hastings A., Holland M., Holyoak M., Lambrinos J., Moore K., Yokomizo H., 2007. Invasion in a heterogeneous world: resistance, coexistence or hostile takeover? Ecology Letters, 10, 77-94.
Mergeay J., Verschuren D., De Meester L., 2006. Invasion of an asexual American water flea clone throughout Africa and rapid displacement of a native sibling species. Proceedings of the Royal Society of London B: Biological Sciences, 273, 2839-2844.
Meuriot E., Grizel H., 1984. Note sur l’impact économique des maladies de l’huître plate en Bretagne. Rapports techniques de l’Institut scientifique et technique des pêches maritimes, 12, 1-20.
Meyerson L.A., Mooney H.A., 2007. Invasive alien species in an era of globalization. Frontiers in Ecology and the Environment, 5 (4), 199-208.
Miller R.R., Williams J.D., Williams J.E., 1989. Extinctions of North American fishes during the past century. Fisheries, 14, 22-38.
Mills E.L., Leach J.H., Carlton J.T., Secor C.L., 1994. Exotic species and the integrity of the Great Lakes. Bioscience, 44, 666-669.
Milton K., 2002. Loving Nature: Towards an Ecology of Emotion, Routledge, London, 182 p.
Minchin D., Eno C., 2002. Exotics of coastal and inland waters of Ireland and Britain. In: Invasive Aquatic Species of Europe: Distribution, Impacts and Management (E. Leppakoski, S. Gollasch, S. Olenin, eds), Kluwer Academic Publishers, Dordrecht, The Netherlands, 267-275.
Minchin D., Gollasch S., 2002. Vectors: How exotics get around. In: Invasive Aquatic Species of Europe: Distribution, Impacts and Management (E. Leppakoski, S. Gollasch, S. Olenin, eds), Kluwer Academic Publishers, Dordrecht, The Netherlands, 183-192.
Mitchell C.J., 1995. Geographic spread of Aedes albopictus and potential for involvement in arbovirus cycles in the Mediterranean basin. Journal of Vector Ecology, 20, 44-58.
Mooney H.A., Cleland E.E., 2001. The evolutionary impact of invasive species. Proceedings of the National Academy of Science, USA, 98, 5446-5451.
Morand-Deviller J., 1994. Environnement et paysage. L’actualité juridique, Droit administratif, 20 septembre, 588-595.
Mouthon J., Daufresne M., 2006. Effects of the 2003 heatwave and climatic warming on mollusc communities of the Saône: a large lowland river and of its two main tributaries (France). Global Change Biology, 11, 1-9.
Mouthon J., Magny M., 2004. Malacological history of Lake Annecy (France): a comparison of Late Holocene (since 4700 BC) and present mollusc assemblages. Archiv für Hydrobiologie, 160, 555-573.
Moutou F., 1997. Mammifères aquatiques et semi-aquatiques introduits en France. Risques et conséquences. Bulletin français de la pêche et de la pisciculture, 344/345, 133-139.
Moyle P.B., Light T., 1996. Biological invasions of fresh water: empirical rules and assembly theory. Biological Conservation, 78, 149-161.
Muller S. (ed), 2004. Plantes invasives en France. Paris, Muséum national d’histoire naturelle, Patrimoines naturels, 62, 168 p.
Muller S., 2006. Prolifération spectaculaire d’Azolla filiculoïdes (Azollaceae, Ptéridophyta) dans le canal de Jouy près de Metz (Lorraine, France) à l’automne 2005. Bulletin de la Société des naturalistes luxembourgeois, 107, 31-38.
Munawar M., Munawar I.F., Mandrak N.E., Fitzpatrick M., Dermott R., Leach J., 2005. An overview of the impact of non-indigenous species on the food web integrity of North American Great Lakes: Lake Erie example. Aquatic Ecosystem Health and Management, 8, 375-395.
Munoz-Fuentes V., Green A.J., Negro J.J., Sorenson M.D., 2007. Hybridization between white-headed ducks and introduced ruddy ducks in Spain. Molecular Ecology, 16, 629-638.
Munoz-Fuentes V., Green A.J., Sorenson M.D., Negro J.J., Vila C., 2006. The ruddy duck Oxyura jamaicensis in Europe: natural colonization or human introduction? Molecular Ecology, 15, 1441-1453.
Nehring S., 2006. Four arguments why so many alien species settle into estuaries, with special reference to the German river Elbe. Helgoland Marine Research, 60, 127-134.
Nelva A., 1985. Biogéographie, démographie et écologie de Chondrostoma nasus nasus (L., 1758) (hotu, poisson, téléostéen, cyprinidé). Thèse de doctorat d’État, université Lyon-I, 365 p.
Neves R.J., Bogan A.E., Williams J.D., Ahlstedt S.A., Harteld P.W., 1997. Status of the aquatic mollusks in the southeastern United States: a downward spiral of diversity. In: Aquatic Fauna in Peril: the Southeastern Perspective (G.W. Benz, D.E. Collins, eds), Special Publication 1, Southeast Aquatic Research Institute, Decatur, GA, USA, 43-86.
Neveu A., 1990. Rana esculenta – Rana lessonae – Rana ridibunda – Rana perezi. In : Atlas de répartition des amphibiens et reptiles de France, Édition France ESHD, Paris, 87-92.
Neveu A., 1997. L’introduction d’espèces allochtones de grenouilles vertes en France, deux problèmes différents : celui de R. catesbeiana et celui des taxons non présents du complexe esculenta. Bulletin français de la pêche et de la pisciculture, 344/345, 165-171.
Oberdorff T., Guégan J.F., Hugueny B., 1995. Global scale patterns of fish species richness in rivers. Ecography, 18, 345-352.
Oberdorff T., Hugueny B., Guégan J.F., 1997. Is there an influence of historical events on contemporary fish species richness in rivers? Comparisons between Western Europe and North America. Journal of Biogeography, 24, 461-467.
Oduor G., 1996. Biological pest control and invasives. In: Proceedings Norway/UN conference on alien species (O.T. Sandlund, P.J. Schei, A. Viken, eds), Norwegian Institute for Nature Research, 116-122.
Ojaveer H., Leppakoski E., Olenin S., Ricciardi A., 2002. Ecological impact of ponto-caspian invaders in the Baltic Sea, European inland waters and the Great Lakes: an inter-ecosystem comparison. In: Invasive Aquatic Species of Europe: Distribution, Impacts and Management (E. Leppakoski, S. Gollasch, S. Olenin, eds), Kluwer Academic Publishers, Dordrecht, The Netherlands, 412-425.
Olden J.D., Poff N.L., 2003. Towards a mechanistic understanding and prediction of biotic homoogenization. The American Naturalist, 162, 442-460.
Olden J.D., Poff N.L., 2004. Ecological process driving biotic homogenization: testing a mechanical model using fish fauna. Ecology, 85, 1967-1875.
Olden J.D., Rooney T.P., 2006. On defining and quantifying biotic homogenization. Global Ecology and Biogeography, 15, 113-120.
Olden J.D., Kennard M.K., Pusey B.J., 2008. Species invasions and the changing biogeography of Australian freshwater fishes. Global Ecology and Biogeography, 17, 25-37.
Olden J.D., Poff N.L., Bestgen K.R., 2006b. Life-history strategies predict fish invasions and extirpations in the Colorado River Basin. Ecological Monographs, 76, 25-40.
Olden J.D., LeRoy Poff N., Douglas M.R., Douglas M.E., Fausch K.D., 2004. Ecological and evolutionary consequences of biotic homogenization. Trends in Ecology and Evolution, 19, 18-24.
Olden J.D., McCarthy J.M., Maxted J.T., Fetzer W.W., Vander Zanden M.J., 2006a. The rapid spread of rusty crayfish (Orconectes rusticus) with observations on native crayfish declines in Wisconsin (USA): trends over the past 130 years. Biological Invasions, 8, 1621-1628.
Olenin S., Leppäkoski E., 1999. Non-native animals in the Baltic Sea: alteration of benthic habitats in coastal inlets and lagoons. Hydrobiologia, 393, 233-243.
Olson D.M., Dinerstein E., Wikramanayake E.D., Burgess N.D., Powell G.V.N., Underwood E.C., D’amico J.A., Itoua I., Strand H.E., Morrison J.C., Loucks C.J., Allnutt T.F., Ricketts T.H., Kura Y., Lamoreux J.F., Wettengel W.W., Hedao P., Kassem K.R., 2001. Terrestrial ecoregions of the world: a new map of life on Earth. Bioscience, 51 (11), 933-938.
Orlova M.I., Telesh I.V., Berezina N.A., Antsulevich A.E., Maximov A.A., Litvinchuk L.F., 2006. Effects of nonindigenous species on diversity and community functioning in the eastern Gulf of Finland (Baltic Sea). Helgoland Marine Research, 2, 98-105.
Orueta J.F., Aranda Y., Gomez T., Tapia G.G., Sanchez-Marmol L., 2005. Successful eradication of invasive rodents from a small island through pulsed baiting inside covered stations. Biological Invasions, 7, 141-147.
Oyarzabal J., 1998. Gestion des plantes aquatiques proliférantes : les étangs littoraux landais. Biocosme mésogéen, 15, 109-122.
Padilla D.K., Williams S.L., 2004. Beyond ballast water: aquarium and ornamental trades as sources of invasive species in aquatic ecosystems. Frontiers in Ecology and the Environment, 2, 131-138.
Pahl-Wostl C., 1995. The Dynamic Nature of Ecosystems: Chaos and Order Entwined, Wiley, Chichester, 280 p.
Palmer M., Covich A., Finlay B., Gibert J., Hyde K., Johnson R., Kairesalo T., Lake S., Lovell C., Naiman R., Ricci C., Sabater F., Strayer D., 1997. Biodiversity and ecosystem processes in freshwater sediments. Ambio, 26, 571-577.
Panov V.E., Krylov P.I., Telesh I.V., 1999. The St. Petersburg harbour profile. In: Initial Risk Assessment of Alien Species in Nordic Coastal Waters (S. Gollasch, E. Leppäkoski, eds), Nordic Council of Ministers, Copenhagen, 225-244.
Pascal M., Lorvelec O., 2005. Holocene turnover of the French vertebrate fauna. Biological Invasions, 7, 99-106.
Pascal M., Lorvelec O., Vigne J.D., 2006. Invasions biologiques et extinctions. 1 100 ans d’histoire des vertébrés en France, Éditions Belin-Quæ, Paris, 350 p.
Pascal M., Lorvelec O., Vigne J.-D., Keith P., Clergeau P. (éd.), 2003. Évolution holocène de la faune de vertébrés de France : invasions et disparitions. Rapport au ministère de l’Écologie et du Développement durable (direction de la nature et des paysages), Inra-CNRS-MNHN, Paris (version définitive du 10 juillet 2003), 381 p.
Paugy D., Lévêque C., 2007. Le lac Victoria (Afrique de l’Est) malade de la perche du Nil : réalité, mythe ou mystification ? Natures sciences sociétés, 15, 389-398.
Peeters F., Straile D., Lorke A., Livingstone D.M., 2007. Earlier onset of the spring phytoplankton bloom in lakes of the temperate zone in a warmer climate. Global Change Biology, (13) 9, 1898-1909. 
Peltre M.-C., Muller S., Ollivier M., Dutartre A., Barbe J., Haury J., Trémolières M., 2002. Les proliférations végétales aquatiques en France : caractères biologiques et écologiques des principales espèces et milieux propices. I. Bilan d’une synthèse bibliographique. Bulletin français de la pêche et de la pisciculture, 365/366, 237-258.
Pennuto C., Kepler D., 2007. Short-term predator avoidance behavior by invasive and native amphipods in the Great Lakes. Aquatic Ecology, 42, 629-641.
Perennou C., 1997. L’érismature rousse (Oxyura jamaicensis) : une introduction problématique d’oiseau dans les milieux aquatiques. Bulletin français de la pêche et de la pisciculture, 344/345, 143-151.
Perrings C., 2005. Mitigation and adaptation strategies for the control of biological invasions. Ecological Economics, 52 (3), 315-325.
Persat H., Keith P., 1997. La répartition géographique des poissons d’eau douce en France : qui est autochtone et qui ne l’est pas ? Bulletin français de la pêche et de la pisciculture, 344/345, 15-32.
Petersen K.S., Rasmussen K.L., Heinemeier J., Rud N., 1992. Clams before Columbus? Nature, 359, 679.
Phillips B.L., Shine R., 2005. The morphology, and hence impact, of an invasive species (the cane toad, Bufo marinus): changes with time since colonisation. Animal Conservation, 8 (4), 407-413.
Phillips B.L., Shine R., 2006. An invasive species induces rapid adaptive change in a native predator: cane toads and black snakes in Australia. Proceedings of the Royal Society of London B: Biological Sciences, 273, 1545-1550.
Phillips B.L., Brown G.P., Webb J.K., Shine R., 2006. Invasion and the evolution of speed in toads. Nature, 439, 803.
Phillips J.A., Price I.R., 2002. How different is Mediterranean Caulerpa taxifolia (Caulerpales : Chlorophyta) to other populations of the species? Marine Ecology Progress Series, 238, 61-71.
Pimentel D., 2002. Biological invasions: economic and environmental costs of alien plant, animal and microbe species, CRC Press, Boca Raton, Florida, 384 p.
Pimentel D., Zuniga R., Morrison D., 2005. Update on the environmental and economic costs associated with alien-invasive species in the United States. Ecological Economics, 52, 273-288.
Pimentel D., Lach L., Zuniga R., Morrison D., 2000. Environmental and economic costs of nonindigenous species in the United States. Bioscience, 50, 53-65.
Planty-Tabacchi A.M., 1997. Invasions des corridors fluviaux du Sud-Ouest par des espèces végétales exotiques. Bulletin français de la pêche et de la pisciculture, 344/345, 427-439.
Poff N.L., 1997. Landscape filters and species traits: towards mechanistic understanding and prediction in stream ecology. Journal of the North American Benthological Society, 16, 391-409.
Pont D., 2006. Impact potentiel du changement climatique sur la faune piscicole des cours d’eau français. La lettre du changement global, 19, 54-57.
Pont D., Rogers C., 2005. Quels sont les impacts potentiels du changement climatique sur la faune piscicole des cours d’eau français ? Eaux libres, 40, 24-27.
Preston F.W., 1962. The canonical distribution of commonness and rarity. Parts 1 and 2. Ecology, 43, 185-215, 410-432.
Pysek P., Prach K., 1993. Plant invasion and the role of riparian habitats: a comparison of four species alien to central Europe. Journal of Biogeography, 20, 413-420.
Radford I.J., Cousens R.D., 2000. Invasiveness and comparative life-history traits of exotic and indigenous Senecio species in Australia. Oecologia, 125, 531-542.
Radomski P.J., Goeman T.J., 1995. The homogenizing of Minnesota lake fish assemblages. Fisheries, 20, 20-23.
Raguenau J.F., Chauvaud L., Leynaert A., Thouzeau G., Paulet Y.-M., Bonnet S., Lorrain A., Grall J., Corvaiser R., Le Hir M., Jean F., Clavier J., 2002. Direct evidence of a biologically active coastal silicate pump: ecological implications. Limnology and Oceanography, 47, 1849-1854.
Rahel F.J., 2000. Homogeneisation of fish faunas across the United States. Science, 288, 854-856.
Rahel F.J., 2002. Homogenization of freshwater faunas. Annual Review of Ecology and Systematics, 33, 291-315.
Rahel F.J., 2007. Biogeographic barriers, connectivity and homogenization of freshwater faunas: it’s a small world after all. Freshwater Biology, 52, 696-710.
Reeders H.I., Bij de Vaate A., Noordhuis R., 1993. Potential of the zebra mussel (Dreissena polymorpha) for water quality management. In: Zebra Mussels: Biology, Impacts, and Control (T.E. Nalepa, D.W. Schloesser, eds), Lewis Publishers, Ann Arbor, Michigan, 439-451.
Reise K., Olenin S.Z., Thieltges D.W., 2006. Are aliens threatening European aquatic coastal ecosystems? Helgoland Marine Research, 60, 77-83.
Relini M., Torchia G., Relini G., 2001. Fishes of bottoms dominated by Posidonia oceanica, Cymodocea nodosa and Caulerpa taxifolia. In: Fourth international workshop on Caulerpa taxifolia (Gravez et al., eds), GIS Posidonie publ., 246-255.
Rémy E., Beck C., 2008. Allochtone, autochtone, invasif : catégorisations animales et perception d’autrui. Politix, 82 (2), 193-210.
Ren M.X., Zhang Q.G., Zhang D.Y., 2005. Random amplified polymorphic DNA markers reveal low genetic variation and a single dominant genotype in Eichhornia crassipes populations throughout China. Weed Research, 45, 236-244.
Reyjol Y., Hugueny B., Bianco P.G., Pont D., 2008. Congruence between riverine fish species richness and endemism at the biogeographical scale: the role of history. Aquatic Conservation, 18 (7), 1311-1314.
Ricciardi A., 2001. Facilitative interactions among aquatic invaders: is an ‘invasional meltdown’ occurring in the Great Lakes? Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences, 58, 2513-2525.
Ricciardi A., MacIsaac H.J., 2000. Recent mass invasion of the North American Great Lakes by ponto-caspian species. Trends in Ecology and Evolution, 15, 62-65.
Ricciardi A., Rasmussen J.B., 1998. Predicting the identity and impact of future biological invaders: a priority for aquatic resource management. Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences, 55, 1759-1765.
Ricciardi A., Rasmussen J.B., 1999. Extinction rates of North American freshwater fauna. Conservation Biology, 13, 1220-1222.
Richardson D.M., Pysek P., Rejmanek M., Barbour M.G., Panetta F.D., West C.J., 2000. Naturalization and invasion of alien plants: concepts and definitions. Diversity and Distributions, 6, 93-107.
Ricklefs R.E., 2008. Disintegration of the ecological community. The American Naturalist, 172 (6), 741-750.
Ritzer G., 1996. The MacDonaldization of Society, Pine Forge Press, Thousand Oaks, CA, 265 p.
Rivière C., 2001. Culture inavouée dans la nature, nature soumise dans la culture ? Horizontes Antropológicos, 7 (16), 11-34.
Rodríguez C.F., Bécares E., Fernández-Aláez M., Fernández-Aláez C., 2005. Loss of diversity and degradation of wetlands as a result of introducing exotic crayfish. Biological Invasions, 7, 75-85.
Roman J., Darling J.A., 2007. Paradox lost: genetic diversity and the success of aquatic invasions. Trends in Ecology and Evolution, 22, 454-464.
Roques A., 2009. L’Europe envahie. Dossier Pour la science, 65, 14-19.
Rosecchi E., Crivelli A.J., Catsadorakis G., 1993. The establishment and impact of Pseudorasbora parva, an exotic fish species introduced into Lake Mikri Pespa (north-western Greece). Aquatic Conservation: Marine and Freshwater Ecosystems, 3, 223-231.
Ruesink J.L., 2005. Global analysis of factors affecting the outcome of freshwater fish introductions. Conservation Biology, 19, 1883-1893.
Ruiz G.M., Rawlings T.K., Dobbs F.C., Drake L.A., Mullady T., Huq A., Colwell R.R., 2000. Global spread of microorganisms by ships. Nature, 408, 49-50.
Sagoff M., 1999. What’s wrong with exotic species? Report from the Institute for Philosophy and Public Policy, 19, 16-23.
Sagoff M., 2005. Do non-native species threaten the natural environment? Journal of Agricultural and Environmental Ethics, 18 (3), 215-236.
Sakai A.K., Allendorf F.W., Holt J.S., Lodge D.M., Molofsky J., With K.A., Baughman S., Cabin R.J., Cohen J.E., Ellstrand N.C., McCauley D.E., O’Neil P., Parker I.M., Thompson J.N., Weller S.G., 2001. The population biology of invasive species. Annual Review of Ecology and Systematics, 32, 305-332.
Sala O.E., Chapin F.S. III, Armesto J.J., Berlow E., Bloomfield J., Dirzo R., Huber-Sanwald E., Huenneke L.F., Jackson R.B., Kinzig A., Leemans R., Lodge D.M., Mooney H.A., Oesterheld M., Poff N.L., Sykes M.T., Walker B.H., Walker M., Wall D.H., 2000. Global biodiversity scenarios for the year 2100. Science, 287, 1770-1774.
Saltonstall K., 2002. Cryptic invasion by a non-native genotype of the common reed, Phragmites australis, into North America. Proceedings of the National Academy of Sciences, 99, 2445-2449.
Sancholle M., 1988. Présence de Fucus spiralis (Phaeophyceae) en Méditerranée occidentale. Cryptogamie, Algologie, 9, 157-161.
Sax D.F., Gaines S.D., 2003. Species diversity: from global decreases to local increases. Trends in Ecology and Evolution, 18, 561-566.
Sax D.F., Stachowicz J.J., Gaines S.D., 2005. Species Invasions, Insights into Ecology, Evolution, and Biogeography, Sinauer and Associates, Sunderland, Massachusetts, 480 p.
Schaffner F., Karch S., 2000. Première observation d’Aedes albopictus (Skuse, 1894) en France métropolitaine. Comptes rendus de l’Académie des sciences – Séries III : Sciences de la vie, 323, 373-375.
Schaffner F., Boulétreau B., Guillet B., Guilloteau J., Karch S., 2001. Aedes albopictus (Skuse, 1894) established in metropolitan France. European Mosquito Bulletin, 9, 1-3.
Schnitzler A., Muller S., 1998. Écologie et biogéographie de plantes hautement invasives en Europe : les renouées géantes du Japon (Fallopia japonica et F. sachalinensis). Revue d’écologie (Terre et Vie), 53, 3-38.
Secord D., 2003. Biological control of marine invasive species: cautionary tales and land-based lessons. Biological Invasions, 5, 117-131.
Servan J., Arvy C., 1997. Introduction de la tortue de Floride Trachemys scripta en France. Un nouveau compétiteur pour les espèces de tortues d’eau douce européennes. Bulletin français de pêche et pisciculture, 344/345, 173-177.
Shea K., Chesson P., 2002. Community ecology theory as a framework for biological invasions. Trends in Ecology and Evolution, 17, 170-176.
Shearer C.A., Descals E., Kohlmeyer B., Kohlmeyer J., Marvanová L., Padgett D., Porter D., Raja H., Schmit J.P., Thornton H., Voglmayr H., 2007. Fungal biodiversity in aquatic habitats. Biodiversity and Conservation, 16, 49-67.
Siddiqui A.Q., 1979. Reproductive biology of Tilapia zillii (Gervais) in lake Naivasha, Kenya. Environmental Biology of Fishes, 4, 257-262.
Simberloff D., 1981. Community effects of introduced species. In: Biotic Crisis in Ecological and Evolutionary Time (H. Nitecki, ed), Academic press, New York, 53-81.
Simberloff D., 2000. Nonindigenous species: a global threat to biodiversity and stability. In: Nature and Human Society: the Quest for a Sustainable World (P. Raven, T. Williams, eds), National Academy Press, Washington, DC, 325-334.
Simberloff D., 2001. Eradication of island invasive: practical actions and results achieved. Trends in Ecology and Evolution, 16, 273-274.
Simberloff D., 2003. Confronting introduced species: a form of xenophobia? Biological Invasions, 5, 179-192.
Simberloff D., 2006. Invasional meltdown 6 years later: important phenomenon, unfortunate metaphor, or both? Ecology Letters, 9, 912-919.
Simberloff D., Von Holle B., 1999. Positive interactions of nonindigenous species: invasional meltdown? Biological Invasions, 1, 21-32.
Sirost O., 2002. Se mettre à l’abri ou jouer sa vie ? Éléments d’une culture sociale du risque. Sociétés, 77, 5-15.
Slobodkin L.B., 2001. The good, the bad and the reified. Evolutionary Ecology Research, 3 (1), 1-13.
Smith C.L., Powell C.R., 1971. The summer fish communities of Brier Creek, Marshall County, Oklahoma. American Museum Novitates, 2458, 1-30.
Smith S.A., Bell G., Bermingham E., 2004. Cross-Cordillera exchange mediated by the Panama Canal increased the species richness of local freshwater fish assemblages. Proceedings of the Royal Society of London B: Biological Sciences, 271, 1889-1896.
Souty-Grosset C., Holdich D.M., Noël P.Y., Reynolds J.D., Haffner P., 2006. Atlas of Crayfish in Europe, Muséum national d’histoire naturelle, Paris, 187 p.
Spalding M.D., Fox H.E., Allen G.R., Davidson N., Ferdana Z.A., Finlayson M., Halpern B.S., Jorge M.A., Lombana A., Lourie S.A., Martin K.D., McManus E., Molnar J., Recchia C.A., Robertson J., 2007. Marine ecoregions of the world: a bioregionalization of coastal and shelf areas. Bioscience, 57 (7), 573-583.
Spencer C.N., McClelland B.R., Stanford J.A., 1991. Shrimp stocking, salmon collapse, and eagle displacement. Bioscience, 41, 14-21.
Spliethoff P.C., Frank V.G., de Iongh H.H., 1983. Success of the introduction of the freshwater clupeid Limnothrissa miodon in Lake Kivu. Fisheries Management, 14 (1), 17-31.
Stachowicz J.J., Whitlatch R.B., Osman R.W., 1999. Species diversity and invasion resistance in a marine ecosystem. Science, 286, 1577-1579.
Statzner B., Bonada N., Doledec S., 2008. Biological attributes discriminating invasive from native European stream macroinvertebrates. Biological Invasions, 10 (4), 517-530.
Statzner B., Fievet E., Champagne J.-Y., Morel R., Herouin E., 2000. Crayfish as geomorphic agents and ecosystem engineers: biological behavior affects sand and gravel erosion in experimental streams. Limnology and Oceanography, 45, 1030-1040.
Stenseth N.C., Mysterud A., Ottersen G., Hurrell J.W., Chan K.S., Lima M., 2002. Ecological effects of climate fluctuations. Science, 297, 1292-1296.
Stone R., 2003. Freshwater eels are sleep-sliding away. Science, 302, 221-222.
Strauss S.Y., Webb C.O., Salamin N., 2006. Exotic taxa less related to native species are more invasive. Proceedings of the National Academy of Sciences, 103, 5841-5845.
Strayer D.L., Caraco N.F., Cole J.J., Findlay S., Pace M.L., 1999. Transformation of freshwater ecosystems by bivalves: A case study of zebra mussels in the Hudson River. Bioscience, 49, 19-27.
Sures B., Knopf K., 2004. Parasites as a threat to freshwater eels? Science, 304, 209-211.
Tabacchi A.M., Tabacchi E., 2006. Espèces exotiques et zones riveraines : du pire au meilleur ? Zones humides infos, 51-52, 8.
Tamburri M.N., Wasson K., Matsuda M., 2002. Ballast water deoxygentaion can prevent aquatic introductions while reducing ship corrosion. Biological Conservation, 103, 331-341.
Taylor E.B., 2004. An analysis of homogenization and differentiation of Canadian freshwater fish faunas with an emphasis on British Columbia. Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences, 61, 68-79.
Taylor B.W., Irwin R.E., 2004. Linking economic activities to the distribution of exotic plants. In: Proceedings of the National Academy of Sciences USA, 101, 17725-17730.
Terrasson F., 1991. La peur de la nature, Édition Sang de la Terre, 189 p.
Theodoropoulos D., 2003. Invasion Biology: Critique of a Pseudoscience, Avvar Books, Blythe, California, 256 p.
Thibaut T., Meinesz A., 2004. Caulerpa taxifolia: 18 years of infestation in the Mediterranean Sea. In: Aquatic Invasions in the Black, Caspian, and Mediterranean Seas (H. Dumont, T.A. Shiganova, U. Niermann, eds), NATO Science series, 35, 287-298.
Thiébaut G., 2007. Non-indigenous aquatic and semiaquatic plant species in France. In: Biological Invaders in Inland Waters: Profiles, Distribution and Threats (Gherardi F., ed), Springer, Dordrecht, The Netherlands, 209-229.
Thiébaut G., Rolland T., Robach F., Trémolières M., Muller S., 1997. Quelques conséquences de l’introduction de deux espèces de macrophytes, Elodea canadensis Michaux et Elodea nuttallii (Planch.) St. John dans les écosystèmes aquatiques continentaux : exemples de la plaine d’Alsace et des Vosges-du-Nord (nord-est de la France). Bulletin français de pêche et pisciculture, 344/345, 441-452.
Thieltges D.W., Strasser M., Reise K., 2006. How bad are invaders in coastal waters? The case of the American slipper limpet Crepidula fornicata in Western Europe. Biological Invasions, 8, 1673-1680.
Thieltges D.W., Reise K., Prinz K., Jensen T., 2009. Invaders interfere with native parasite-host interactions. Biological Invasions, 11, 1421-1429.
Thienemann A., 1950. Verbeitungsgeschichte der Süßwassertierwelt Europas. Die Binnengewässer, 18, E. Schweizerbart’sche Verlagsbuchhandlung, Stuttgart, 809 p.
Tonn W.M., 1990. Climate change and fish communities: a conceptual framework. Transactions of the American Fisheries Society, 119, 337-352.
Torchin M.E., Mitchell C.E., 2004. Parasites, pathogens, and invasions by plants and animals. Frontiers in Ecology and the Environment, 2 (4), 183-190.
Torchin M.E., Lafferty K.D., Dobson A.P., Mckenzie V.J., Kuris A.M., 2003. Introduced species and their missing parasites. Nature, 421, 628-630.
Trewavas E., 1983. Tilapine fishes of the genera Sarotherodon, Oreochromis and Danakilia,  (), London, 583 p.
Trolliet B., 1999. Répartition et effectifs du grand Cormoran (Phalacrocorax carbo) en Europe. Gibier faune sauvage, 16 (3), 177-223.
Trudgill S., 2008. A requiem for the British flora? Emotional biogeographies and environmental change. Area, 40.1, 99-107.
Turchini G.M., De Silva S.S., 2008. Bio-economical and ethical impacts of alien finfish culture in European inland waters. Aquaculture International, 16, 243-272.
Turelli M., Barton N.H., Cayne J.H., 2001. Theory and speciation. Trends in Ecology and Evolution, 16 (7), 330-343.
Turvey S., Pitman R., Taylor B., Barlow J., Akamatsu T., Barrett L., Zhao X., Reeves R., Stewart B., Wang K., Wei Z., Zhang X., Pusser L., Richlen M., Brandon J., Wang D., 2007. First human-caused extinction of a cetacean species? Biology Letters, 3, 537-540.
Tyler M.J., 1994. Australian Frogs, Reed Books Australia, Chatswood, NSW, 192 p.
USBC, 2001. Statistical Abstract of the United States 2001: US Bureau of the Census, US Government Printing Office, Washington, DC, 987 p.
Van der Velde G., Paffen B.G.P., Van den Brink F.W.B., 1994. Decline of zebra mussel populations in the Rhine. Competition between two mass invaders (Dreissena polymorpha and Corophium curvispinum). Naturwissenschaften, 81, 32-34.
Van der Velde G., Rajagopal S., Kelleher B., Muskó I.B., Bij de Vaate A., 2000. Ecological impacts of crustacean invaders: general considerations and examples from the Rhine River. Crustacean Issues, 12, 3-33.
Van Kleef H., Van der Velde G., Leuven R.S.E.W., Esselink H., 2008. Pumpkinseed sunfish (Lepomis gibbosus) invasions facilitated by introductions and nature management strongly reduce macroinvertebrate abundance in isolated water bodies. Biological Invasions, 10, 1481-1490.
Van Leeuwen J.F., Froyd C.A., van der Knaap W.O., Coffey E.E., Tye A., Willis K.J., 2008. Fossil pollen as a guide to conservation in the Galapagos. Science, 322, 1206.
Vareschi E., 1978. The ecology of Lake Nakuru (Kenya). 1. Abundance and feeding of the Lesser Flamingo. Oecologia, 32, 11-35.
Vareschi E., 1979. The ecology of Lake Nakuru (Kenya). 2. Biomass and spatial distribution of fish (Tilapia grahami Boulenger : Sarotherden alcalcium grahami Boulenger). Oecologia, 37, 321-335.
Vareschi E., Jacobs J., 1984. The ecology of Lake Nakuru (Kenya). 5. Production and consumption of consumer organisms. Oecologia, 61, 83-98.
Veldkamp R., 1996. Cormorants Phalacrocorax carbo in Europe. A first step towards a European management plan, National Forest and Nature Agency, Denmark and National Reference Centre for Nature Management, The Netherlands, 93 p.
Vences M., Køhler J.R., 2008. Global diversity of amphibians (Amphibia) in freshwater. Hydrobiologia, 595, 569-580.
Verlaque M., 2001. Checklist of the macroalgae of Thau Lagoon (Hérault, France), a hot spot of marine species introduction in Europe. Oceanologica Acta, 24 (1), 29-49.
Verlaque M., Boudouresque C.F., 2004. Invasions biologiques marines et changement global. In: Actes des 2es journées de l’Institut français de la biodiversité. Biodiversité et changement global, dynamique des interactions, Marseille, 25-28 mai 2004, 74-75.
Vermeij G.J., 1991. When biotas meet: understanding biotic interchange. Science, 253, 1099-1104.
Vermeij G.J., 1996. An agenda for invasion biology. Biological Conservation, 78, 3-9.
Vermeij G.J., 2005. Invasion as expectation. A historical fact of life. In: Species Invasions, Insights into Ecology, Evolution and Biogeography (D.F. Sax, J.J. Stachowicz, S.D. Gaines, eds), Sinauer and Associates, Sunderland, Massachusetts, 315-339.
Vila-Gispert A., Alcaraz C., Garcıa-Berthou E., 2005. Life-history traits of invasive fish in small Mediterranean streams. Biological Invasions, 7, 107-116.
Vitousek P., D’Antonio C., Loope L., Rejmanek M., Westbrooks R., 1997. Introduced species: A significant component of human-caused global change. New Zealand Journal of Ecology, 21, 1-16.
Ward J.V., 1992. Aquatic Insect Ecology, John Wiley and Sons, New York, 438 p.
Wares J.P., Hughes A.R., Grosberg R.K., 2005. Mechanisms that drive evolutionary change: insights from species introductions and invasions. In: Species Invasions, Insights Into Ecology, Evolution, and Biogeography (D.F. Sax, J.J. Stachowicz, S.D. Gaines, eds), Sinauer and Associates, Sunderland, Massachusetts, 229-257.
Warren C.R., 2007. Perspectives on the ‘alien’ versus ‘native’ species debate: a critique of concepts, language and practice. Progress in Human Geography, 31 (4), 427-446.
Webb D.A., 1985. What are the criteria for presuming native status? Watsonia, 15, 231-236.
Weber E.F., 1997. The alien flora of Europe: a taxonomic and biogeographic review. Journal of Vegetation Science, 8, 565-572.
West-Eberhard M.J., 2003. Developmental Plasticity and Evolution, Oxford University Press, New York, 794 p.
Wiedenmann J., Baumstark A., Pillen T.L., Meinesz A., Vogel W., 2001. DNA fingerprints of Caulerpa taxifolia provide evidence for the introduction of an aquarium strain into the Mediterranean Sea and its close relationship to an Australian population. Marine Biology, 138, 229-234.
Wilhelm S., Adrian R., 2007. Long-term response of Dreissena polymorpha larvae to physical and biological forcing in a shallow lake. Oecologia, 151, 104-114.
Wilkinson D.M., 2002. Ecology before ecology: biogeography and ecology in Lyell’s ‘Principles’. Journal of Biogeography, 29, 1109-1115.
Williams J.E., Miller R.R., 1990. Conservation status of the North American fish fauna in fresh water. Journal of Fish Biology, 37, 79-85.
Williamson M., 1996. Biological Invasions, Chapman and Hall, London, 244 p.
Wilson E.O., 1988. Biodiversity, National Academy Press, Washington, DC, 538 p.
Wilson E.O., Simberloff D.S., 1969. Experimental zoogeography on islands. Defaunation and monitoring techniques. Ecology, 50, 267-278.
Wilson J.R.U., Dormontt E.D., Prentis P.J., Lowe A.J., Richardson R.M., 2009. Something in the way you move: dispersal pathways affect invasion success. Trends in Ecology and Evolution, 24, 136-144.
Witte F., Goldschmidt T., Goudswaard P.C., Ligtvoet W., Van Oijen M.P.J., Wanink J.H., 1992a. Species extinction and concomitant ecological changes in Lake Victoria. Netherlands Journal of Zoology, 42, 214-232.
Witte F., Waninck J.H., Kishe-Machumu M., Mkumbo O.C., Gouswaard P.C., Seehausen O., 2007. Differential decline and recovery of haplochromine trophic groups in the Mwanza Gulf of Lake Victoria. Aquatic Ecosystem Health and Management, 10 (4), 416-433.
Witte F., Goldschmidt T., Wanink J.H., Van Oijen M.P.J., Goudswaard K., Witte-Maas E., Bouton N., 1992b. The destruction of an endemic species flock: quantitative data on the decline of the haplochromine cichlids of Lake Victoria. Environmental Biology of Fishes, 34, 1-28.
Witte F., Welten M., Heemskerk M., van der Stap I., Ham L., Rutjes H., Wanink J., 2008. Major morphological changes in a Lake Victoria cichlid fish within two decades. Biological Journal of the Linnean Society, 93, 41-52.
Woodward G., Ebenman B., Emmerson M., Montoya J.M., Olesen J.M., Valido A., Warren P.H., 2005. Body size in ecological networks. Trends in Ecology and Evolution, 20, 402-409.
Wootton R.J., 1991. Ecology of Teleost Fishes, London, Chapman and Hall, 404 p.
Worthington E.B., Worthington S., 1933. The Inland Waters of Africa: The Result of Two Expeditions to the Great Lakes and Uganda with Accounts of their Biology, Native Tribes and Development, London, MacMillan and Co. Ltd., 259 p.

Conclusion
Les espèces se déplacent. Elles l’ont toujours fait, ce qui leur a permis de coloniser des zones auparavant inhospitalières… Et c’est ainsi qu’elles ont pu survivre dans un environnement en perpétuel changement. Elles ont pour cela emprunté différents modes de transport, tels que les courants marins ou le vent, ou utilisé de nombreux vertébrés (oiseaux, mammifères, poissons, etc.) comme véhicules pour les aider à franchir des barrières géographiques. Personne ne s’en est plaint, bien au contraire. On a même vanté les avantages de la zoochorie pour la régénération des forêts tropicales. 
Qu’est-ce qui change de nos jours ? Pourquoi ces débats, pourquoi cette agitation fiévreuse autour des introductions d’espèces ? Parce que l’homme est devenu un agent majeur dans le jeu des transferts. Et que ce rôle fait l’objet de nombreuses controverses scientifiques plus ou moins bien amplifiées par les médias. En bref, pour certains auteurs, les invasions biologiques ont toujours existé et ils ne voient rien de nouveau à la situation actuelle (Brown et Sax, 2004). Pour d’autres, au contraire, les introductions d’espèces sont l’une des causes principales de l’érosion de la biodiversité… L’homme, par le biais de ses activités commerciales et de ses moyens de transport, a augmenté tout à la fois la fréquence des introductions et les distances parcourues par les espèces exotiques. Il a également forcé le destin de certaines espèces qui n’auraient pu se déplacer si loin sans son intervention. Dans cette logique, toutes les introductions sont à proscrire, et toutes les espèces naturalisées seraient, en théorie, à éradiquer. 
Entre ces positions extrêmes il y a place pour des attitudes plus raisonnables ! Ce n’est pas parce que l’homme intervient dans le processus de dispersion, au même titre que toute autre espèce animale, qu’il faut y voir automatiquement une offense à la nature. Mais ce n’est pas non plus une raison pour donner un blanc-seing à toutes les introductions par l’homme, dans la mesure où l’on sait que certaines d’entre elles ont des conséquences indésirables sur le plan économique ou écologique.
Botkin (2001) résume ainsi la pensée de nombreux scientifiques : « Biological invasions are natural and necessary for the persistence of life on Earth, but some of the worse threats to biological diversity are from biological invasions. »[1] Mais personne ne sait si, dans le passé, des invasions biologiques « naturelles » n’ont pas causé également des bouleversements importants dans les écosystèmes autochtones. Ce fut d’ailleurs probablement le cas, mais personne n’était là pour s’en plaindre.
À l’assertion : les introductions d’espèces sont une menace pour la biodiversité, certains écologistes rétorquent de la manière suivante. Pour dire qu’une espèce est native ou exotique, nous avons besoin de nous rapporter à la connaissance de l’histoire : cette espèce était-elle là ou non avant une certaine période ? Car aucune étude n’a démontré que l’on pouvait distinguer les espèces natives des espèces introduites sur la base de leurs seules caractéristiques biologiques. En d’autres termes, si un groupe d’écologistes se mettait à étudier un écosystème sans connaissance préalable de l’histoire, il serait incapable d’établir la liste des espèces introduites ! Ni de dire quel site est plus ou moins colonisé par des espèces introduites. Dans un tel contexte, comment reconnaître un écosystème supposé originel d’un écosystème perturbé par les introductions ? D’où la conclusion que la notion de « dommage écologique » résultant des introductions est complètement virtuelle et ne s’appuie sur aucun élément concret. 
En outre, il est indiscutable, pour la période actuelle, que les transferts d’espèces sont dans une phase quasi exponentielle. Mais il y a eu dans le passé des périodes plus ou moins équivalentes par l’ampleur des échanges. Ce fut le cas, par exemple, lorsque les continents nord et sud-américains sont entrés en contact, il y a 3,5 millions d’années. Ou lorsque le continent africain est venu s’accoler à l’Eurasie, il y a environ 15 millions d’années. Et il y aura sans aucun doute, dans un futur plus ou moins lointain, d’autres collisions entre continents. L’histoire de la biodiversité est ainsi jalonnée d’événements géologiques au cours desquels des continents se sont séparés, puis rapprochés… ouvrant ainsi la voie à des espèces conquérantes.
Quelques remarques générales
L’invasion biologique et la pullulation
On confond souvent invasion et pullulation. C’est la pullulation qui dérange. Or ce phénomène n’est pas une spécificité des espèces introduites. C’est un phénomène partagé avec les espèces autochtones, chez lesquelles il est soit accidentel, soit tout à fait normal.

Les espèces invasives sont-elles responsables de la disparition des espèces autochtones ?
Il y a souvent concomitance entre apparition d’espèces invasives et disparition des espèces autochtones. Mais cela ne signifie pas nécessairement un rapport de cause à effet ! En réalité, les espèces invasives prennent souvent la place laissée libre par les espèces autochtones qui ne trouvent plus les conditions qui leur conviennent dans un environnement changeant. De nombreux exemples montrent ainsi que les espèces invasives profitent de manière opportuniste des nouvelles conditions offertes par les aménagements des milieux aquatiques pour s’installer dans des niches laissées en grande partie vacantes. Bien évidemment, il existe aussi des cas où l’espèce invasive contribue à l’érosion des espèces autochtones.

La richesse en espèces des communautés autochtones ne représente pas un frein aux invasions
De nombreux exemples dans les systèmes aquatiques continentaux vont à l’encontre de l’idée bien établie depuis Elton (1958) selon laquelle les communautés riches en espèces seraient moins sensibles que les autres aux invasions. Dans le Mississipi, qui est l’une des rivières les plus riches en espèces des milieux tempérés, de nombreuses espèces de poissons se sont naturalisées. Et la perche du Nil s’est rapidement installée dans le lac Victoria bien que le peuplement ichtyologique y soit très diversifié. De même, la moule zébrée s’est bien établie dans les Grands Lacs nord-américains et le Mississipi, malgré l’existence de communautés riches en espèces de bivalves.

Le rôle des espèces introduites sur le fonctionnement de l’écosystème
On rencontre des affirmations souvent contradictoires sur les conséquences de telle ou telle introduction dans un écosystème donné. Certains saluent ainsi le rôle de la moule zébrée dans la réduction de l’eutrophisation (Munawar et al., 2005 ; Ojaveer et al., 2002), alors que d’autres modulent cette analyse par une approche écosystémique globale qui montre que sa présence n’a rien « résolu » et que de nouveaux problèmes apparaissent. Certains affirment que l’implantation de la moule zébrée n’a pas causé d’extinction d’espèces dans les Grands Lacs américains (Gurevith et Padilla, 2004), alors que d’autres soutiennent le contraire, mettant en avant, par exemple, le handicap considérable créé par leur colonisation sur des coquilles de grands lamellibranches.
Il serait naïf de croire qu’une espèce présente avec un fort effectif, exotique ou pas, n’ait aucun effet sur son milieu ni sur des espèces avec lesquelles elle cohabite. Il est impossible qu’une population soit établie quelque part sans interagir avec d’autres espèces. Mais la perception que nous en avons dépend sans doute de la manifestation de changements brutaux du fonctionnement du milieu. 

Les conséquences des introductions diffèrent selon le rôle fonctionnel des espèces introduites
De manière un peu simplifiée, ce sont les naturalisations des grands prédateurs qui perturbent le plus les communautés en place, ainsi que celles des pathogènes et des parasites. Les espèces au régime omnivore semblent poser moins de problèmes.
Les conséquences peuvent se manifester en particulier sous forme de cascades trophiques. Les effets les plus spectaculaires concernent les prédateurs confrontés à des faunes locales naïves. Mais il existe quelques indications selon lesquelles ces faunes naïves sont susceptibles de s’adapter aux nouvelles conditions d’une manière plus rapide que ce qui était imaginé.

Les phénomènes de pullulations sont-ils pérennes ?
On trouve peu d’études précises et à long terme sur les conséquences des introductions. Et encore moins d’études qui abordent de manière systémique le contexte dans lequel les espèces se naturalisent. Or certaines observations tendent à montrer qu’après une phase d’explosion démographique, les espèces envahissantes connaissent une phase de régression pour se stabiliser à des effectifs nettement en deçà du maximum atteint auparavant. Mais ce cas est-il généralisable ? 

Les espèces invasives ont-elles des traits biologiques particuliers ?
Si certains auteurs ont cru pouvoir affirmer que les espèces invasives possèdent des traits biologiques qui les rendent plus compétitives par rapport aux espèces natives, cette question reste controversée. Dans la plupart des cas, on ne peut pas dresser un portrait-robot des espèces invasives qui soit bien différent des espèces natives. Si on ne connaît pas l’histoire des écosystèmes, on ne peut pas les distinguer. Leur seule particularité est d’avoir évolué dans un autre environnement !

Les zones de grande xénobiodiversité sont celles où il y a le plus d’activités économiques
Actuellement, il existe une bonne corrélation entre les zones de forte concentration d’espèces exotiques aquatiques (xénobiodiversité) et le niveau des activités économiques. Ce constat traduit le fait que les introductions sont en grande partie d’origine accidentelle…

La mondialisation et l’homogénéisation des faunes et des flores
Les phénomènes conjugués de disparition d’espèces locales, dont certaines endémiques, et d’introduction d’espèces souvent à large répartition concourent à une certaine homogénéisation des faunes et des flores aux échelles régionales. Sans pour autant que cette situation soit générale et puisse être extrapolée pour tous les groupes, on observe sur certains continents que les similarités entre bassins ont tendance à s’accroître. Ce phénomène reste néanmoins encore modéré sur certains continents.

Les espèces introduites et les idéologies
La biologie des invasions s’inscrit dans un contexte idéologique et passionnel qui suscite des réactions émotionnelles. Beaucoup de travaux sont dévolus à la recherche de preuves pour soutenir l’hypothèse que les introductions sont préjudiciables à l’environnement, plutôt que d’aborder la question sous un angle plus ouvert et plus objectif. Ainsi, on retrouve de manière récurrente des références à des situations emblématiques, comme celle de la perche du Nil dans le lac Victoria, présentée le plus souvent sous un angle caricatural et partial. En réalité, les auteurs reprennent sans esprit critique des assertions au moins partiellement fausses, mais qui viennent appuyer leur démonstration selon laquelle les espèces introduites dégradent l’écosystème receveur. Les clichés de ce type, peu argumentés scientifiquement, sont fréquents.


Que nous dit la boule de cristal ?
« Be careful and think » : c’est ainsi que Hubbs (1977) résumait les recommandations de la Conférence sur les espèces exotiques qui s’était tenue en 1969 à Washington sous les auspices de la prestigieuse American Fisheries Society. Depuis, de nombreuses organisations, telle que la FAO, ont adopté des « codes de pratiques »[2], et l’Europe n’est pas restée inactive. Mais, dans les faits, les introductions d’espèces sont en phase exponentielle dans les eaux continentales.
Il faut dire qu’une partie des espèces aquatiques n’a guère besoin des hommes pour voyager. Ces espèces, généralement de petite taille, se dispersent sans l’intervention de l’homme, parfois sur de longues distances. D’autres comme les poissons, les mollusques ou les grands crustacés, ont plus de peine à franchir les limites d’un système aquatique pour en coloniser un autre. Elles peuvent néanmoins y arriver de manière conjoncturelle, puisque (démonstration par l’absurde) les régions nord tempérées qui étaient sous les glaces il y a quelque quinze mille ans sont maintenant repeuplées. On admet que cette recolonisation s’est déroulée à partir des zones refuges du sud de l’Europe. Et on admet également que la recolonisation des bassins ouest-européens s’est faite par des mises en contact conjoncturelles et temporaires entre bassins hydrographiques qui auraient permis aux espèces de se disperser. Mais ceci est une hypothèse qui n’a jamais été réellement démontrée, soulignons-le ! De nos jours, les canaux assurent ces communications de manière permanente. L’invasion des bassins ouest-européens par les espèces ponto-caspiennes peut ainsi se poursuivre plus facilement et s’intensifier… L’homme ne fait ici qu’accompagner, voire faciliter, un phénomène à l’origine naturel.
Pour les espèces introduites volontairement d’autres continents, la question se pose en d’autres termes. Il serait peu raisonnable de se priver des espèces qui peuvent contribuer à notre bien-être ou au développement de nos économies. Pourrions-nous imaginer, par exemple, que l’huître japonaise ait été frappée d’interdiction ? En contrepartie, on pourrait être plus strict sur les espèces qui présentent des risques pour la santé ou pour les écosystèmes. Mais les mesures réglementaires sont peu efficaces par manque de moyens pour les appliquer. Et puis la société n’a pas de position bien définie sur cette question, car de nombreux citoyens sont amateurs de nouveauté en matière de biodiversité. Ils importent donc des espèces illégalement sans être réellement inquiétés. 
Pour les espèces introduites de manière accidentelle, il y a peu de chances d’enrayer le phénomène dans un proche avenir, à moins de modifier considérablement les échanges intercontinentaux, aussi bien au niveau des modes de transport que des flux. Sans compter que le changement climatique en cours va probablement avoir des conséquences sur les conditions de naturalisation des espèces introduites.
En d’autres termes, nous devons nous préparer à voir de plus en plus d’espèces exotiques dans nos eaux continentales. Certains peuvent le regretter, mais c’est un fait. À moins que le pool d’espèces susceptibles de se déplacer et de devenir envahissantes soit limité. Dans ce cas, peut-être avons-nous déjà accueilli la plupart des espèces candidates à l’immigration ? Une hypothèse qui n’a guère été testée, cela va sans dire.
Le défi scientifique qui est devant nous n’est pas tant la lutte contre les envahisseurs que les moyens de contrôler les pullulations d’espèces, qu’elles soient exotiques ou autochtones. Le moustique camarguais est tout aussi gênant que la moule zébrée. Ce qui nous importe, en fin de compte, c’est de nous protéger ainsi que nos espèces domestiques, de pathogènes ou de nuisances. Cette protection porte bien entendu sur les écosystèmes qui sont nos pourvoyeurs de biens et de services. On notera que, dans le contexte ambiant de protection de la biodiversité, nous parlons ici de la biodiversité qui dérange (Lévêque, 2008) et des moyens de la contrôler. Un vaste champ de recherche souvent négligé par la science académique alors qu’il est d’un intérêt majeur pour ceux qui se préoccupent de santé publique et de l’alimentation humaine. Cette vision très anthropocentrée sera très certainement critiquée. Pourtant elle paraît plus proche de la réalité actuelle que des discours protectionnistes souvent idéologiques qui accusent l’homme de détruire la nature. Il n’y a pas d’incompatibilité entre l’impératif de contrôler les espèces qui nous dérangent et le souci de maintenir la biodiversité. Il y a bien entendu des effets collatéraux, mais on peut les réduire au minimum par des démarches appropriées.


 1. « Les invasions biologiques sont naturelles et nécessaires à la persistance de la vie sur Terre, mais quelques-unes des pires menaces qui pèsent sur la biodiversité proviennent d’invasions. »

 2. <http://www.fao.org/fishery/topic/14782/en> (consulté le 07/05/2010).
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Qu’est-ce qui change de nos jours ? Pourquoi ces débats, pourquoi cette agitation fiévreuse autour des introductions d’espèces ? Parce que l’homme est devenu un agent majeur dans le jeu des transferts. Et que ce rôle fait l’objet de nombreuses controverses scientifiques plus ou moins bien amplifiées par les médias. En bref, pour certains auteurs, les invasions biologiques ont toujours existé et ils ne voient rien de nouveau à la situation actuelle (Brown et Sax, 2004). Pour d’autres, au contraire, les introductions d’espèces sont l’une des causes principales de l’érosion de la biodiversité… L’homme, par le biais de ses activités commerciales et de ses moyens de transport, a augmenté tout à la fois la fréquence des introductions et les distances parcourues par les espèces exotiques. Il a également forcé le destin de certaines espèces qui n’auraient pu se déplacer si loin sans son intervention. Dans cette logique, toutes les introductions sont à proscrire, et toutes les espèces naturalisées seraient, en théorie, à éradiquer. 
Entre ces positions extrêmes il y a place pour des attitudes plus raisonnables ! Ce n’est pas parce que l’homme intervient dans le processus de dispersion, au même titre que toute autre espèce animale, qu’il faut y voir automatiquement une offense à la nature. Mais ce n’est pas non plus une raison pour donner un blanc-seing à toutes les introductions par l’homme, dans la mesure où l’on sait que certaines d’entre elles ont des conséquences indésirables sur le plan économique ou écologique.
Botkin (2001) résume ainsi la pensée de nombreux scientifiques : « Biological invasions are natural and necessary for the persistence of life on Earth, but some of the worse threats to biological diversity are from biological invasions. »[1] Mais personne ne sait si, dans le passé, des invasions biologiques « naturelles » n’ont pas causé également des bouleversements importants dans les écosystèmes autochtones. Ce fut d’ailleurs probablement le cas, mais personne n’était là pour s’en plaindre.
À l’assertion : les introductions d’espèces sont une menace pour la biodiversité, certains écologistes rétorquent de la manière suivante. Pour dire qu’une espèce est native ou exotique, nous avons besoin de nous rapporter à la connaissance de l’histoire : cette espèce était-elle là ou non avant une certaine période ? Car aucune étude n’a démontré que l’on pouvait distinguer les espèces natives des espèces introduites sur la base de leurs seules caractéristiques biologiques. En d’autres termes, si un groupe d’écologistes se mettait à étudier un écosystème sans connaissance préalable de l’histoire, il serait incapable d’établir la liste des espèces introduites ! Ni de dire quel site est plus ou moins colonisé par des espèces introduites. Dans un tel contexte, comment reconnaître un écosystème supposé originel d’un écosystème perturbé par les introductions ? D’où la conclusion que la notion de « dommage écologique » résultant des introductions est complètement virtuelle et ne s’appuie sur aucun élément concret. 
En outre, il est indiscutable, pour la période actuelle, que les transferts d’espèces sont dans une phase quasi exponentielle. Mais il y a eu dans le passé des périodes plus ou moins équivalentes par l’ampleur des échanges. Ce fut le cas, par exemple, lorsque les continents nord et sud-américains sont entrés en contact, il y a 3,5 millions d’années. Ou lorsque le continent africain est venu s’accoler à l’Eurasie, il y a environ 15 millions d’années. Et il y aura sans aucun doute, dans un futur plus ou moins lointain, d’autres collisions entre continents. L’histoire de la biodiversité est ainsi jalonnée d’événements géologiques au cours desquels des continents se sont séparés, puis rapprochés… ouvrant ainsi la voie à des espèces conquérantes.
Quelques remarques générales
L’invasion biologique et la pullulation
On confond souvent invasion et pullulation. C’est la pullulation qui dérange. Or ce phénomène n’est pas une spécificité des espèces introduites. C’est un phénomène partagé avec les espèces autochtones, chez lesquelles il est soit accidentel, soit tout à fait normal.

Les espèces invasives sont-elles responsables de la disparition des espèces autochtones ?
Il y a souvent concomitance entre apparition d’espèces invasives et disparition des espèces autochtones. Mais cela ne signifie pas nécessairement un rapport de cause à effet ! En réalité, les espèces invasives prennent souvent la place laissée libre par les espèces autochtones qui ne trouvent plus les conditions qui leur conviennent dans un environnement changeant. De nombreux exemples montrent ainsi que les espèces invasives profitent de manière opportuniste des nouvelles conditions offertes par les aménagements des milieux aquatiques pour s’installer dans des niches laissées en grande partie vacantes. Bien évidemment, il existe aussi des cas où l’espèce invasive contribue à l’érosion des espèces autochtones.

La richesse en espèces des communautés autochtones ne représente pas un frein aux invasions
De nombreux exemples dans les systèmes aquatiques continentaux vont à l’encontre de l’idée bien établie depuis Elton (1958) selon laquelle les communautés riches en espèces seraient moins sensibles que les autres aux invasions. Dans le Mississipi, qui est l’une des rivières les plus riches en espèces des milieux tempérés, de nombreuses espèces de poissons se sont naturalisées. Et la perche du Nil s’est rapidement installée dans le lac Victoria bien que le peuplement ichtyologique y soit très diversifié. De même, la moule zébrée s’est bien établie dans les Grands Lacs nord-américains et le Mississipi, malgré l’existence de communautés riches en espèces de bivalves.

Le rôle des espèces introduites sur le fonctionnement de l’écosystème
On rencontre des affirmations souvent contradictoires sur les conséquences de telle ou telle introduction dans un écosystème donné. Certains saluent ainsi le rôle de la moule zébrée dans la réduction de l’eutrophisation (Munawar et al., 2005 ; Ojaveer et al., 2002), alors que d’autres modulent cette analyse par une approche écosystémique globale qui montre que sa présence n’a rien « résolu » et que de nouveaux problèmes apparaissent. Certains affirment que l’implantation de la moule zébrée n’a pas causé d’extinction d’espèces dans les Grands Lacs américains (Gurevith et Padilla, 2004), alors que d’autres soutiennent le contraire, mettant en avant, par exemple, le handicap considérable créé par leur colonisation sur des coquilles de grands lamellibranches.
Il serait naïf de croire qu’une espèce présente avec un fort effectif, exotique ou pas, n’ait aucun effet sur son milieu ni sur des espèces avec lesquelles elle cohabite. Il est impossible qu’une population soit établie quelque part sans interagir avec d’autres espèces. Mais la perception que nous en avons dépend sans doute de la manifestation de changements brutaux du fonctionnement du milieu. 

Les conséquences des introductions diffèrent selon le rôle fonctionnel des espèces introduites
De manière un peu simplifiée, ce sont les naturalisations des grands prédateurs qui perturbent le plus les communautés en place, ainsi que celles des pathogènes et des parasites. Les espèces au régime omnivore semblent poser moins de problèmes.
Les conséquences peuvent se manifester en particulier sous forme de cascades trophiques. Les effets les plus spectaculaires concernent les prédateurs confrontés à des faunes locales naïves. Mais il existe quelques indications selon lesquelles ces faunes naïves sont susceptibles de s’adapter aux nouvelles conditions d’une manière plus rapide que ce qui était imaginé.

Les phénomènes de pullulations sont-ils pérennes ?
On trouve peu d’études précises et à long terme sur les conséquences des introductions. Et encore moins d’études qui abordent de manière systémique le contexte dans lequel les espèces se naturalisent. Or certaines observations tendent à montrer qu’après une phase d’explosion démographique, les espèces envahissantes connaissent une phase de régression pour se stabiliser à des effectifs nettement en deçà du maximum atteint auparavant. Mais ce cas est-il généralisable ? 

Les espèces invasives ont-elles des traits biologiques particuliers ?
Si certains auteurs ont cru pouvoir affirmer que les espèces invasives possèdent des traits biologiques qui les rendent plus compétitives par rapport aux espèces natives, cette question reste controversée. Dans la plupart des cas, on ne peut pas dresser un portrait-robot des espèces invasives qui soit bien différent des espèces natives. Si on ne connaît pas l’histoire des écosystèmes, on ne peut pas les distinguer. Leur seule particularité est d’avoir évolué dans un autre environnement !

Les zones de grande xénobiodiversité sont celles où il y a le plus d’activités économiques
Actuellement, il existe une bonne corrélation entre les zones de forte concentration d’espèces exotiques aquatiques (xénobiodiversité) et le niveau des activités économiques. Ce constat traduit le fait que les introductions sont en grande partie d’origine accidentelle…

La mondialisation et l’homogénéisation des faunes et des flores
Les phénomènes conjugués de disparition d’espèces locales, dont certaines endémiques, et d’introduction d’espèces souvent à large répartition concourent à une certaine homogénéisation des faunes et des flores aux échelles régionales. Sans pour autant que cette situation soit générale et puisse être extrapolée pour tous les groupes, on observe sur certains continents que les similarités entre bassins ont tendance à s’accroître. Ce phénomène reste néanmoins encore modéré sur certains continents.

Les espèces introduites et les idéologies
La biologie des invasions s’inscrit dans un contexte idéologique et passionnel qui suscite des réactions émotionnelles. Beaucoup de travaux sont dévolus à la recherche de preuves pour soutenir l’hypothèse que les introductions sont préjudiciables à l’environnement, plutôt que d’aborder la question sous un angle plus ouvert et plus objectif. Ainsi, on retrouve de manière récurrente des références à des situations emblématiques, comme celle de la perche du Nil dans le lac Victoria, présentée le plus souvent sous un angle caricatural et partial. En réalité, les auteurs reprennent sans esprit critique des assertions au moins partiellement fausses, mais qui viennent appuyer leur démonstration selon laquelle les espèces introduites dégradent l’écosystème receveur. Les clichés de ce type, peu argumentés scientifiquement, sont fréquents.


Que nous dit la boule de cristal ?
« Be careful and think » : c’est ainsi que Hubbs (1977) résumait les recommandations de la Conférence sur les espèces exotiques qui s’était tenue en 1969 à Washington sous les auspices de la prestigieuse American Fisheries Society. Depuis, de nombreuses organisations, telle que la FAO, ont adopté des « codes de pratiques »[2], et l’Europe n’est pas restée inactive. Mais, dans les faits, les introductions d’espèces sont en phase exponentielle dans les eaux continentales.
Il faut dire qu’une partie des espèces aquatiques n’a guère besoin des hommes pour voyager. Ces espèces, généralement de petite taille, se dispersent sans l’intervention de l’homme, parfois sur de longues distances. D’autres comme les poissons, les mollusques ou les grands crustacés, ont plus de peine à franchir les limites d’un système aquatique pour en coloniser un autre. Elles peuvent néanmoins y arriver de manière conjoncturelle, puisque (démonstration par l’absurde) les régions nord tempérées qui étaient sous les glaces il y a quelque quinze mille ans sont maintenant repeuplées. On admet que cette recolonisation s’est déroulée à partir des zones refuges du sud de l’Europe. Et on admet également que la recolonisation des bassins ouest-européens s’est faite par des mises en contact conjoncturelles et temporaires entre bassins hydrographiques qui auraient permis aux espèces de se disperser. Mais ceci est une hypothèse qui n’a jamais été réellement démontrée, soulignons-le ! De nos jours, les canaux assurent ces communications de manière permanente. L’invasion des bassins ouest-européens par les espèces ponto-caspiennes peut ainsi se poursuivre plus facilement et s’intensifier… L’homme ne fait ici qu’accompagner, voire faciliter, un phénomène à l’origine naturel.
Pour les espèces introduites volontairement d’autres continents, la question se pose en d’autres termes. Il serait peu raisonnable de se priver des espèces qui peuvent contribuer à notre bien-être ou au développement de nos économies. Pourrions-nous imaginer, par exemple, que l’huître japonaise ait été frappée d’interdiction ? En contrepartie, on pourrait être plus strict sur les espèces qui présentent des risques pour la santé ou pour les écosystèmes. Mais les mesures réglementaires sont peu efficaces par manque de moyens pour les appliquer. Et puis la société n’a pas de position bien définie sur cette question, car de nombreux citoyens sont amateurs de nouveauté en matière de biodiversité. Ils importent donc des espèces illégalement sans être réellement inquiétés. 
Pour les espèces introduites de manière accidentelle, il y a peu de chances d’enrayer le phénomène dans un proche avenir, à moins de modifier considérablement les échanges intercontinentaux, aussi bien au niveau des modes de transport que des flux. Sans compter que le changement climatique en cours va probablement avoir des conséquences sur les conditions de naturalisation des espèces introduites.
En d’autres termes, nous devons nous préparer à voir de plus en plus d’espèces exotiques dans nos eaux continentales. Certains peuvent le regretter, mais c’est un fait. À moins que le pool d’espèces susceptibles de se déplacer et de devenir envahissantes soit limité. Dans ce cas, peut-être avons-nous déjà accueilli la plupart des espèces candidates à l’immigration ? Une hypothèse qui n’a guère été testée, cela va sans dire.
Le défi scientifique qui est devant nous n’est pas tant la lutte contre les envahisseurs que les moyens de contrôler les pullulations d’espèces, qu’elles soient exotiques ou autochtones. Le moustique camarguais est tout aussi gênant que la moule zébrée. Ce qui nous importe, en fin de compte, c’est de nous protéger ainsi que nos espèces domestiques, de pathogènes ou de nuisances. Cette protection porte bien entendu sur les écosystèmes qui sont nos pourvoyeurs de biens et de services. On notera que, dans le contexte ambiant de protection de la biodiversité, nous parlons ici de la biodiversité qui dérange (Lévêque, 2008) et des moyens de la contrôler. Un vaste champ de recherche souvent négligé par la science académique alors qu’il est d’un intérêt majeur pour ceux qui se préoccupent de santé publique et de l’alimentation humaine. Cette vision très anthropocentrée sera très certainement critiquée. Pourtant elle paraît plus proche de la réalité actuelle que des discours protectionnistes souvent idéologiques qui accusent l’homme de détruire la nature. Il n’y a pas d’incompatibilité entre l’impératif de contrôler les espèces qui nous dérangent et le souci de maintenir la biodiversité. Il y a bien entendu des effets collatéraux, mais on peut les réduire au minimum par des démarches appropriées.


 1. « Les invasions biologiques sont naturelles et nécessaires à la persistance de la vie sur Terre, mais quelques-unes des pires menaces qui pèsent sur la biodiversité proviennent d’invasions. »

 2. <http://www.fao.org/fishery/topic/14782/en> (consulté le 07/05/2010).



Chapitre 9
Introductions d’espèces et idéologies
L’étude des introductions d’espèces et des invasions biologiques est devenue un des piliers de la biologie de la conservation. Mais la biologie des invasions paraît entachée d’une forte charge émotionnelle, voire idéologique. En schématisant, les espèces transportées par l’homme et qualifiées de non natives, d’aliens, d’exotiques ou d’invasives, sont soupçonnées, a priori, de provoquer des « dommages » dans les écosystèmes receveurs. De manière implicite, on admet que les peuplements et les écosystèmes « naturels » sont envahis par des espèces « étrangères » qui ont profité des activités humaines pour se disperser et prendre la place d’espèces autochtones. Cette situation est perçue comme « antinaturelle » car elle vient perturber l’équilibre « naturel » des écosystèmes. L’action de l’homme, faut-il le dire, est ainsi pointée du doigt ! Et, pour couronner le tout, des organisations respectables (comme l’Union mondiale de conservation de la nature ou les Nations-Unies à travers leur programme environnement) nous assurent et nous assènent que ces introductions participent activement à la grande crise de la biodiversité !
Ce raccourci est un peu caricatural, certes, mais l’idéologie est sous-jacente dans beaucoup d’écrits, qu’ils soient scientifiques ou de vulgarisation. Et beaucoup d’affirmations relatives aux introductions sont discutables. Pourquoi cet ostracisme vis-à-vis des espèces exotiques ? Quelles sont les motivations sociales ou psychologiques qui peuvent expliquer ce comportement ? 
Il est certain que la représentation que l’on peut avoir des espèces invasives est en partie question de culture, de morale, de croyances. Nature, écologie, environnement, les termes sont souvent confondus, et chaque mot est porteur de significations diverses, souvent connotées idéologiquement. C’est la culture qui influe sur notre vocabulaire, nos classifications et nos jugements de valeur à propos de la nature (Rivière, 2001).
Rapports homme/nature : l’heuristique de la peur
La question des invasions biologiques renvoie aux concepts de nature et de la place de l’homme dans la nature. Vaste domaine qui n’est pas l’objet de cet ouvrage, si ce n’est pour rappeler quelques idées qui pourraient contribuer à éclairer nos réactions et nos comportements vis-à-vis des espèces introduites.
Une idée simple semble parcourir les représentations contemporaines de la nature : en la consommant activement pour satisfaire des besoins sociaux, on l’abîme et on la dégrade (Kalaora, 2001). Ce qui apparaît le plus souvent dans les médias, c’est la figure de la nature violentée qui mérite de la compassion. « La victimisation de la nature renforce les argumentaires ontologiques à son égard et milite en faveur de l’existence d’une réalité naturelle originelle et indépendante de l’homme. » (Kalaora, 2001)
Les Occidentaux n’ont pas toujours eu cette vision idyllique de la nature qui semble prévaloir actuellement dans certains milieux. Buffon considérait en 1764 que les paysages sauvages étaient dangereux, laids, et faisaient penser à la mort ! Terrasson (1991) nous rappelle également qu’il existe en nous une peur innée de la nature : peur de ce que nous ne maîtrisons pas, peur de ce qui grouille. Peur, peut-être, de ces espèces inconnues qui se mettent à proliférer ? D’ailleurs, jusqu’à une époque récente, la nature sauvage a été perçue comme dangereuse, chaotique et vide (Kalaora, 2001).
La pensée écologique moderne vise à développer une nouvelle harmonie entre l'homme et la nature. Divers courants plus ou moins fondamentalistes font de la nature un mythe. Pour la deep ecology, par exemple, la nature a été resacralisée. Dans cette perspective, l’homme doit s’adapter à la nature sans chercher à la transformer. Notre mode de vie et notre organisation sociale devraient en quelque sorte se soumettre aux lois de la nature. À l’extrême, cette philosophie sociale conduit au respect des cadences de la nature (Rivière, 2001). Ce mouvement considéré comme extrémiste, voire intégriste, affiche des préoccupations plus éthiques qu’écologiques. Pour ces mouvements de pensée il faut maintenir la Terre dans son intégrité ; les introductions d’espèces qui participent à créer le désordre sont donc proscrites.
Cette attitude n’est pas sans rappeler la vision romantique de la Nature à la fin du xviiie et au début du xixe siècle. Pour de nombreux poètes de cette époque, la Nature est l’incarnation la plus tangible de Dieu. Chez Lamartine comme chez Chateaubriand, la splendeur d’un paysage manifeste la puissance divine. Il y a ainsi une tentative à idéaliser la réalité, et la nature devient un refuge par rapport à la société industrialisée. L’attrait de la montagne commence à se développer à travers les toiles, les poèmes, les journaux de voyages. La mer, jusque-là espace de perdition, va devenir territoire d’engouement, avec ses rivages sécurisants (Sirost, 2002).
Il est intéressant de souligner, comme le fait Sagoff (1999), que Charles Elton, considéré comme le père fondateur de la biologie des invasions biologiques, a mis en avant des arguments de nature religieuse dans son chapitre de conclusion sur les raisons de lutter contre les espèces exotiques. Un autre argument était de nature esthétique : la fascination exercée par les différentes formes de la nature. Cette fascination fait écho à la notion de « sublime » développée à la fin du xviiie siècle, notamment par Burke (1757). Tout ce qui est propre à susciter les idées de douleur et de danger, tout ce qui traite d’objets terribles, terrifiants, ou tout ce qui agit de façon analogue sur la terreur est source de sublime. Le spectacle de la puissance de la nature qui s’exprime par les paysages grandioses ou les éléments déchaînés (tempêtes, orages, mer déchaînée) est sublime. Dans le lexique de Burke, le sentiment de sublime est à la fois constitué de terreur et de délice (delight) : c’est le « delightfull horror ». Pour Burke, la terreur est une émotion sublime constituée d’un mélange de peur et de désir. Le sublime est lié au sentiment d’inaccessibilité (vers l’incommensurable). Comme tel, le sublime déclenche un étonnement, inspiré par la crainte ou le respect. Le sublime provoque toujours un frisson, voire un ravissement violent, il est lié à une esthétique de la soudaineté, de la rudesse, de la grandeur.
Sur un mode un peu plus tempéré, on a vu se développer l’éthique de l’environnement dans le monde anglo-saxon (voir encadré). Le souci éthique d’adopter des règles de comportement face à la nature vient du constat que nos activités mettent en danger les paysages et la biodiversité. Une juriste, Morand-Deviller (1994), note que « le patrimoine est menacé par les outrages que les industriels et les ingénieurs au nom du progrès lui infligent »… Voilà qui n’est pas exempt d’une forte charge émotionnelle !
 
L’éthique de l’environnement
L’éthique de l’environnement accorde à la nature une valeur intrinsèque. Elle s’est surtout développée en Amérique du Nord. La variante dite « biocentrique » accorde une valeur intrinsèque à toute entité vivante ; celle dite « écocentrique » insiste sur les devoirs de l’homme à l’égard de la diversité biologique dont nous faisons partie. Cette éthique fait référence à des théories scientifiques, ou tout du moins à certaines de leurs interprétations, qui accordent de l’importance à la question des interdépendances biophysicochimiques ou à la notion de l’équilibre de la nature. L’éthique est ainsi concernée par les natures patrimoniales dont on valorise les caractéristiques esthétiques, et les natures scientifiques des grands échanges et équilibres biophysicochimiques (on pense au concept de Gaïa). L’éthique s’est d’abord préoccupée de la question de la valeur de la nature, puis des questions de justice et d’égalité quant à l’accès aux ressources.

La menace qui pèse de plus en plus sur la vie terrestre soulève des interrogations fondamentales, depuis la responsabilité reconnue des humains à l’endroit de leurs semblables, jusqu’à l’idée d’une responsabilité collective à l’égard du monde vivant en général, menacé par les techniques. Cette situation est à l’origine de la « crise écologique » qui ne peut être résolue que par une nouvelle éthique, dont la nature serait l’objet central. Contrairement aux morales classiques qui font reposer la vertu sur la pureté de l’intention, l’éthique de la responsabilité devra prendre en compte les effets de nos actes sur le long terme. C’est à ce titre qu’elle reposera sur une « heuristique de la peur ». Il est important que le péril que l’on fait courir à la vie dans son ensemble soit connu. « Tant que le péril est inconnu, on ignore ce qui doit être protégé et pourquoi. » La vieille idée que la peur est le commencement de la sagesse est ici érigée en principe fondateur !
Les sociétés occidentales ont longtemps ignoré l’éthique en matière d’environnement. C’est aux alentours des années 1980 que l’on a commencé à admettre la dimension éthique de notre rapport à la nature, notamment en introduisant l’idée que l’homme est actuellement en mesure de compromettre l’avenir de la Terre en raison de son emprise technique sur la nature. Dans la mesure où on ne peut corriger indéfiniment la technique par la technique, il faut alors chercher des solutions hors de la rationalité scientifique et faire appel à une éthique, c’est-à-dire à une théorie générale des normes, politiques, morales ou juridiques, pour guider notre action. À cette occasion, on commence également à développer l’idée d’irréversibilité des phénomènes écologiques (une espèce qui disparaît, c’est pour toujours), ce qui renforce le côté dramatique de la situation.
Pour Jonas (1979), la menace nous révèle que la survie de l’humanité est en jeu, et que nous sommes dans l’obligation de la protéger en anticipant la catastrophe par des mesures appropriées. C’est « l’heuristique de la peur ». L’homme devient responsable de son avenir : il se trouve investi d’une mission de sauvegarde et il a la responsabilité de transmettre un patrimoine commun aux générations futures. Cependant, notre savoir prévisionnel n’est pas à la hauteur de notre savoir technique, ce qui nous oblige à être prudents dans la mise en œuvre de techniques qui pourraient mettre en danger les générations futures. 
Il n’en reste pas moins que le public reçoit bien le message selon lequel il faut protéger la nature car elle est indispensable à la vie de l’homme sur la Terre. On fait référence à la sauvegarde de la planète Terre (la planète bleue) considérée comme la matrice de la vie. Certains parlent de Gaïa, la planète mère. Une forme moderne de sacralisation de la nature. L’homme se voit ainsi mis en demeure d’assumer la responsabilité de conserver la nature dans son intégrité, après l’avoir mise en danger. Il en est devenu en quelque sorte le gardien ! L’usage du terme d’invasion, relativement récent, en lieu et place de celui de migration longtemps utilisé par les biologistes, n’est pas neutre. Le terme invasion a une connotation négative, insupportable…
Aujourd’hui, l’idée d’un respect de la nature s’appuie tout à la fois sur l’esthétique (valeur patrimoniale, paysages, etc.), sur la peur du changement, sur le risque environnemental, sur l’idée que l’intégrité de la nature est nécessaire pour garantir la protection des services qu’elle nous rend. Faut-il voir dans les discours catastrophistes habituels sur l’environnement une application du principe de responsabilité ? Peut-être. Toujours est-il que des termes comme la « sixième extinction » sont destinés à frapper l’imagination et à nous culpabiliser. Les introductions d’espèces dans ce contexte sont stigmatisées comme étant la seconde cause d’érosion de la biodiversité.

Les relents de l’équilibre de la nature
La tradition occidentale fait la part belle à l’idée d’une nature en équilibre que l’homme vient perturber par le biais de ses diverses activités. L’équilibre de la nature est une métaphore fondatrice de l’écologie. Faut-il rappeler qu’au xviie siècle on pensait que la nature était une création de Dieu, donc immuable… Des savants comme Linné, qui est l’inventeur de la taxonomie binomiale encore utilisée de nos jours, pensaient que le rôle du savant était de faire l’inventaire des créations de Dieu. Bien sûr, ce dogme a par la suite été remis en cause, mais il est toujours d’actualité si on en croit tous les débordements actuels du créationnisme ! Lamarck et Darwin ont chacun dans leur domaine contribué à développer une nouvelle vision de la nature. Mais cette nature « païenne », qui n’était plus créée par Dieu, a été en quelque sorte sacralisée ! Elle est devenue un mythe de nos sociétés occidentales. On retrouve ici l’idée bien connue selon laquelle la science se serait, dans une certaine mesure, substituée à la religion. Le scientisme, cette croyance indéfectible en la science, en témoigne.
Si la science écologique moderne a montré que cet état d’équilibre était une vue de l’esprit et que les introductions, voire les invasions biologiques, font partie de la dynamique de la vie, elle n’a pas toujours tenu ce discours. En effet, l’écologie naissante au début du xxe siècle s’est développée sur l’idée d’une nature à l’état stationnaire. Les mots « équilibre » et « résilience » traduisent cette notion d’une nature immuable, dont l’archétype est le concept de climax. C’est le stade idéal vers lequel tend tout écosystème, si on lui en laisse le temps, et si l’homme ne contrarie pas sa trajectoire. La notion même d’espèces exotiques et natives tend à figer, certains disent à « fossiliser », la nature dans un état stationnaire.
L’écologie moderne met l’accent sur le rôle de la variabilité et de l’hétérogénéité. Elle a montré également que des systèmes écologiques pouvaient exister sous divers états. Il n’empêche que l’enseignement de l’écologie fait encore largement référence aux concepts anciens de l’équilibre avec la compétition entre espèces comme concept structurant des écosystèmes et le climax en point de mire… Il suffit de lire la littérature « écologique » pour s’en convaincre ! Même si l’équilibre de la nature n’existe pas, nous aimons croire qu’il en est ainsi et que ce sont nos activités qui sont responsables des perturbations observées. La conséquence, en matière de restauration, est le sentiment fortement enraciné qu’il faut rétablir un état antérieur supposé « plus naturel ».
Dans un tel contexte, les invasions biologiques sont perçues comme des manifestations contre nature. L’objectif est de prévenir et/ou d’éliminer les perturbateurs pour rétablir le milieu originel (Botkin, 2001). Une espèce introduite, ça va à l’encontre de l’ordre de la nature ! Ce n’est pas « naturel » ! On ne peut faire l’économie d’aborder cette question qui fait partie intégrante des paradigmes de l’écologie. Ni de manquer de s’interroger sur les raisons qui poussent la société à se référer à un état mythique supposé idéal. Peut-être faut-il y voir la peur du chaos qui pousse à trouver refuge dans des univers normalisés ?
Car pour certains, la vie est intolérable sans l’existence d’un but. La recherche d’un ordre de la nature participe de cette quête : nous n’aimons guère le chaos, synonyme d’insécurité. L’écologie s’était d’ailleurs donné pour objectif de rechercher les grandes lois du fonctionnement de la nature. Il apparaît que cet exercice s’est avéré délicat et qu’il n’y a pas en écologie de lois comparables à celles de la physique, comme l’a souligné Lawton (1999). De fait, il existe une profusion d’hypothèses, de modèles, de théories ou de récits qui sont des constructions mentales, des objets de réflexion. Ce sont les moyens par lesquels nous octroyons une signification au monde perçu. Ils nous sont nécessaires pour donner sens au monde et nous donner des motivations pour agir. Il y a dans la démarche une forme de tension entre ce qui est (ontologie), ce que les choses disent aux gens (épistémologie) et comment les gens pensent que les choses devraient être !
La nature sauvage semble être la référence la mieux partagée par l’opinion publique, reléguant au second plan la nature bucolique ou pastorale (Kalaora, 2001). Le sauvage, dans ce contexte, renvoie à des notions d’harmonie, d’équilibre. Ne nous y trompons pas, le sauvage ne doit pas être synonyme de chaos ou de désordre. Cultiver la terre, maîtriser ses passions, répandre la civilisation ont été les différentes facettes d’une entreprise de « domestication du sauvage ». Il s’agit de répandre la civilisation afin de ne pas laisser aux marges du monde civilisé les germes possibles du chaos (Bréchet, 2004). Cette domestication du sauvage pouvait obéir à l’injonction divine de dominer la Création, mais elle avait aussi une autre raison plus pragmatique : essayer de survivre à l’hostilité initiale des milieux naturels. Avec l’entrée dans l’âge industriel a émergé un sentiment diffus de malaise, et certains commencèrent à pressentir les dangers qui menaçaient la nature sauvage. C’était entamer le procès de la technique, de la culture et de la civilisation que nous connaissons aujourd’hui. C’était également entrer dans une forme de schizophrénie : participer plus ou moins passivement dans sa vie quotidienne à l’exploitation industrielle de la nature, tout en recherchant pour ses loisirs une nature sauvage à admirer et à respecter.
Pour la majorité des publics, le sauvage doit ainsi être organisé et conçu dans un objectif d’accueil pour la contemplation et le bien-être des hommes (Kalaora, 2001). Le culte de la nature dite sauvage est celui d’une nature idéalisée, dépourvue de nuisances. Qui a bien peu à voir avec la notion de « milieu naturel » chère aux géographes et aux écologistes. La question pour les gestionnaires est alors : comment faire du sauvage en éliminant les mauvaises herbes (Kalaora, 2001) ? La protection de la nature devient ainsi synonyme de protection d’une nature sauvage « jardinée ».
À la notion de protection est également associée celle de catastrophe (Kalaora, 2001). La protection s’inscrit dans une attitude défensive, celle de la nature assiégée. Autour du thème de la protection vont se greffer les différentes angoisses et les phobies de la société : la guerre, les clandestins, la pollution, le sida, etc. Le lieu protégé est alors perçu comme un refuge, un univers clos qui symbolise l’Éden, mais aussi la prison et l’exclusion (Kalaora, 2001). Pour les croyances les plus répandues en Europe occidentale, il est intéressant de noter que le mythe de la perte de l’Éden est lié à une rupture de l’équilibre de la nature. Cette métaphore d’un équilibre rompu par l’homme engendre chez les croyants une forte culpabilité qui motive en partie la protection actuelle (figée) des espaces.
On peut aussi faire référence aux jardins à la française, ce bel exemple de nature maîtrisée par l’homme. Par opposition aux jardins anglais où on laisse la part belle à la nature ! On adore cette nature sans surprise, bien encadrée, dont on n’a plus rien à redouter.

Une réaction xénophobe ?
Pour Trudgill (2008), la culture est souvent associée à un sentiment de territorialité. Il y aurait un attachement émotionnel au fait que les espèces existent dans un endroit donné et non dans un autre. La réaction par rapport aux espèces introduites s’explique ainsi par le fait qu’elles n’étaient pas là auparavant, combinée à l’idée qu’elles viennent perturber l’ordre de la nature. La terminologie utilisée (« envahissante » ou « exotique ») traduit ainsi l’aspect indésirable et le besoin d’éradiquer et de contrôler. 
Notre manière de réagir face à une invasion biologique serait une réaction viscérale, naturelle, profondément ancrée dans notre nature (Brown et Sax, 2004). À l’issue d’une conférence internationale sur les invasions, Brown (1989) constatait une sorte de « xénophobie irrationnelle » face aux plantes et animaux invasifs qui s’apparente à l’intolérance de certains vis-à-vis de races, de cultures ou de religions étrangères.
Rémy et Beck (2008) soulignent d’ailleurs les analogies verbales dans les discours sur les immigrés et les espèces introduites, tout en posant l’hypothèse que l’on assiste dans les deux cas à un rejet de l’autre, tant humain que non humain. Le « dogme » dans le monde de la conservation de la nature prend pour postulat que toute espèce exogène est une espèce à détruire en raison des menaces qu’elle fait peser sur les espèces indigènes. De même, les étrangers ont souvent été identifiés à un danger pour la santé publique et une menace pour la « pureté biologique » de la population française. La lutte contre les espèces invasives remet ainsi à jour la problématique, hautement sulfureuse, des origines. Mettre l’emphase sur les espèces invasives, c’est accentuer l’opposition entre ce qui est « de chez nous » et ce qui « vient d’ailleurs », et par conséquent désigner ce qui est la « vraie » biodiversité !
Selon Simberloff (2003) mentionnant l’historien Philip Pauly, les premières manifestations contre les espèces invasives aux États-Unis à la fin du xixe siècle s’inscriraient dans le courant nativiste. Le nativisme désigne ceux qui, dans un pays peuplé d’immigrants, s’opposent à toute nouvelle immigration. Certains nativistes justifient leur xénophobie par des arguments fallacieux comme le fait que des immigrants deviennent en majorité des criminels ou des assistés. Ils tolèrent les travailleurs temporaires ou acceptent certaines catégories professionnelles (immigration choisie…) si tant est que ces immigrants s’assimilent dans les systèmes sociaux et culturels d’accueil. Et les mêmes mettent en avant qu’un flux non régulé d’éléments étrangers pourrait mettre en danger la société. Par assimilation, la biologie de la conservation favoriserait la flore et la faune autochtones et s’opposerait aux introductions d’espèces pour préserver les communautés indigènes. Ici aussi, les avis sont partagés, certains estimant que la comparaison est ridicule alors que d’autres font valoir la forte influence des idéologies en matière de conservation.
Sagoff (1999) fait remarquer que nos sociétés ont assimilé et tiré bénéfices d’influences étrangères, de la pizza au restaurant chinois en passant par le couscous ou le sushi. Il en est de même pour nos écosystèmes où, très souvent, les espèces exotiques sont venues enrichir la biodiversité sans perturbations majeures. Et Sagoff poursuit en rappelant que les biologistes qui luttent contre les espèces invasives leur attribuent les mêmes qualificatifs que ceux affublés aux immigrants par les xénophobes : fécondité incontrôlée, agressivité, comportement prédateur, peu de contrôle parental sur les jeunes, etc. Dans les deux cas, lutte contre les invasifs et xénophobies, c’est une notion d’appartenance territoriale qui sous-tend une réaction négative. La charge émotionnelle liée aux introductions met en évidence que si le droit d’exister est reconnu aux espèces en cause, ce n’est pas n’importe où. De même dans les deux cas, c’est plus souvent une construction sociale que n’importe quelle autre règle qui prévaut à la définition de l’aire autorisée.
Plusieurs autres auteurs ont également fait allusion à des attitudes xénophobes ou racistes pour expliquer les comportements vis-à-vis des espèces exotiques. Sans dénier le fait que certaines espèces exotiques puissent avoir des conséquences économiques ou écologiques, ils estiment néanmoins que c’est le nativisme et la xénophobie, plus que les impacts, qui sont la principale motivation des détracteurs des introductions d’espèces. Certains auteurs ont évoqué le fait que la mondialisation suscitait en réaction une vague de xénophobie, et que les événements du 11 septembre avaient accru le ressentiment vis-à-vis des immigrants. D’autres auteurs dont Theodoropoulos (2003) sont même allés jusqu’à faire référence à l’idéologie fasciste et au nazisme. Des appels à l’éradication d’espèces exotiques ont en effet parfois été entendus comme équivalents à de l’écofascisme appelant à une purification ethnique. Plus simplement, la volonté de préserver les espèces natives peut être comprise comme une expression de patriotisme écologique avec, comme pour tout patriotisme, le risque de glisser vers du racisme (Warren, 2007). 

Le retour des nuisibles ?
Au xixe siècle et au début du xxe, la biodiversité décrite dans les manuels scolaires se divisait de manière un peu simpliste en espèces utiles et en espèces nuisibles… Ces manuels accordaient en réalité une grande place aux nuisibles qui compromettaient les efforts de la nation en vue d’accroître la production agricole. Après la Seconde Guerre mondiale, le regard a radicalement changé. Ces mêmes nuisibles sont devenus, pour beaucoup, des espèces à protéger et sont parés de nombreuses vertus. Certaines, comme l’anguille, sont même classées désormais dans les espèces à protéger. 
La perception des espèces exotiques a connu, quant à elle, un cheminement inverse. Les voyageurs naturalistes qui accompagnaient les grandes explorations aux xviie et xviiie siècles avaient pour mission de ramener des plantes médicinales ou d’ornement, ou des espèces utiles à l’agriculture et à l’élevage. Les Jardins du Roi, puis les jardins d’acclimatation (et la Société d’acclimatation) et les zoos, étaient chargés de les réceptionner et de les naturaliser. Les scientifiques s’acquittaient sans état d’âme de cette mission, avec la conviction de participer à une grande cause humanitaire. La Société d’acclimatation s’est intéressée progressivement à la protection de la nature pour devenir, après la seconde guerre mondiale, la Société nationale de protection de la nature (SNPN). Simultanément, son regard sur les exotiques a changé au point qu’ils sont actuellement stigmatisés. C’est également aux xviie et xviiie siècles que les conquêtes coloniales furent accompagnées d’introductions multiples, volontaires ou pas, d’espèces commensales, domestiques, d’agrément ou d’intérêt agronomique (voir l’impérialisme écologique décrit au chapitre 2). Ce qui est devenu, ou était déjà, les pestes des uns est, ou était, le moyen de subsistance ou le réconfort des autres. Quasiment aucune réflexion ne fut apportée à ce remaniement écologique avant la seconde moitié du xxe siècle. 
Pourquoi cette évolution contrastée de nos représentations des nuisibles et des exotiques ? Que s’est-il passé au milieu du xxe siècle qui expliquerait de tels revirements ? 
Une première piste pourrait se dessiner dans un changement de perception consécutif à la transformation d’une société rurale en une société à dominante urbaine. Les nouveaux urbains n’ont pas coupé les liens avec le rural, mais tendent à idéaliser cette nature par réaction aux contraintes de la vie en ville. Et surtout, ils ont oublié les contraintes de la vie rurale !
Une autre piste réside dans la prise de conscience des conséquences de la révolution verte, et de l’usage des pesticides que le livre de Rachel Carson, Le printemps silencieux (1962), a si bien popularisé. D’une part, les insecticides allaient nous affranchir de toutes ces pestes qui avaient tant menacé notre production agricole. On pouvait donc relâcher la pression sur les nuisibles. D’autre part, l’écologie avait fait des progrès et on commençait à appréhender le fonctionnement des écosystèmes.
 
Un monstre, le silure glane ?
Le silure est un poisson mythique dont parlaient déjà les Anciens. Il peut atteindre plus de 2,5 mètres et 100 kilos. On cite même des individus de 5 mètres et de 300 kilos en Russie. La taille de ce poisson continue à faire fantasmer. Au xviie siècle, dans le pays du Danube, on racontait qu’il mangeait bétail, femmes, enfants, oies, etc. Après son introduction en France, les histoires les plus extraordinaires ont également commencé à circuler lors des premières captures de gros silures : le poisson attaquerait les pêcheurs en barque, mangerait les chiens, aurait tenté d’attraper un jeune enfant… Ainsi, Le progrès de Lyon a pu titrer en août 2001 : « Les dents de la Saône, mythe ou réalité ? »
Pour ne pas succomber à l’imaginaire qui l’assimile volontiers à un requin d’eau douce qui avalerait sur son passage chiens et enfants, il faut comprendre son comportement. Le silure est un carnassier qui consomme du poisson, des écrevisses et divers organismes vivant sur le fond. Il s’attaque à des proies faciles, notamment les espèces de grande taille très prolifiques (et quelquefois véritables fléaux) comme la brème ou l’écrevisse américaine. La cohabitation avec les autres carnassiers semble se passer sans problème, le silure occupant une niche écologique différente de celle du sandre, du brochet et de la perche. La prétendue voracité du silure relève ainsi de l’affabulation. Tout comme ce fut le cas pour le sandre, fortement décrié lors de son arrivée dans les rivières françaises, accusé de décimer les populations de cyprinidés et de tuer par plaisir ; tout comme le brochet, avant lui, dont on affirmait qu’il mangeait son poids de poissons par jour.


Les limites de l’objectivité scientifique
Une espèce naturalisée aura presque automatiquement, à des degrés divers, un impact sur le système récepteur. Mais tout commentaire qualifiant les introductions d’espèces de bonnes ou mauvaises pour les écosystèmes est un jugement de valeur, pas un fait scientifique. Pourtant les qualificatifs ne manquent pas : dégradation de l’écosystème, contamination, pollution biologique, nouvelle vermine, dommages écologiques, voire catastrophe écologique ! Des expressions qui relèvent de la déclamation, ou de l’éthique, pas de la science. Malgré cela, une partie même de la communauté scientifique défend une position sémantique consistant à intégrer la notion de nuisance et d’impact de l’espèce introduite à la définition d’une invasion biologique.
Larson (2007) pose la question de l’objectivité scientifique en matière d’invasions biologiques. On peut opposer l’objectivité à la subjectivité, ou les faits aux valeurs, ou la démarche scientifique supposée objective au jugement éthique supposé subjectif. Mais dans la réalité, il est difficile d’établir des cloisons étanches entre ces domaines. Dans l’absolu, les scientifiques devraient faire la part entre les faits et leurs sentiments. Mais la science n’est pas totalement à l’écart de la société et de l’influence des idées dominantes. Et de poser la question : le scientifique peut-il rester insensible face à l’érosion de la biodiversité et considérer d’un œil froid la question des espèces invasives ? Pour certains scientifiques, la connaissance écologique scientifique est plus une construction sociale qu’une description de faits réels. 
En effet, l’écologie est structurellement marquée par des présupposés idéologiques tels que l’équilibre de la nature. Mais on retrouve en outre une forte dose émotionnelle dans l’interprétation même des faits scientifiques. L’opposition conventionnelle entre émotion et rationalité dans la culture occidentale est souvent un mythe (Milton, 2002). Pahl-Wostl (1995) résume ainsi la question : « Scientific knowledge does not simply emerge in the brains of ingenious researchers enlightened to reveal the truth in nature. Knowledge must be seen from a relational perspective depending on the values, beliefs and perception of nature by societies. »[1]
Il n’en reste pas moins que les scientifiques ont, en théorie, le devoir de transmettre les informations dont ils disposent de la manière la plus honnête possible (pour ne pas dire objective, car ce mot prête à critique). Ils n’ont pas à le faire en tout cas par le filtre de leur propre éthique ou morale. Ni à se faire les porte-parole de mouvements de protection de la nature, aussi respectables soient-ils. Mais dans la réalité, les scientifiques sont empêtrés dans le poids de leur culture et des débats de société autour de la nature, et ils ont du mal à prendre du recul. Quelqu’un qui s’est tourné professionnellement vers les sciences écologiques peut-il facilement faire abstraction de toute la charge affective, de la culture, des convictions qui l’ont conduit à cette activité ? D’autant que la science écologique reste elle-même fortement marquée d’idéologie.
L’ouvrage fondateur d’Elton en 1958 sur l’écologie des invasions a jeté les bases d’une représentation négative des introductions d’espèces qui viennent perturber l’ordre établi de la nature : « We are living in a period of the world’s history when the mingling of thousands of kinds of organisms from different parts of the world is setting up terrific dislocations in nature. »[2] Les écologistes qui l’ont suivi ont renforcé l’accusation selon laquelle les espèces invasives détruisaient les écosystèmes et la biodiversité. Et la présence d’espèces exotiques est ainsi devenue le signe d’écosystèmes dégradés. 
Mais, comme le fait remarquer Sagoff (1999), nous manquons de critères pour évaluer une « dégradation écologique ». Et la science écologique ne peut en fournir car elle ne peut invoquer un objectif en fonction duquel évaluer la structure et le fonctionnement des écosystèmes. Sagoff (2005) nous interpelle : peut-on définir précisément des termes comme « harm » (nuisance ou dommages) ? A-t-on démontré que les espèces exotiques sont plus dommageables pour les écosystèmes que les espèces natives ? Dans la plupart des cas, d’ailleurs, il n’y a pas de différences significatives dans les traits biologiques des espèces natives et non natives.
Certains écologistes ont bien tenté de suggérer que les écosystèmes avaient pour objectif général de rester en équilibre en l’absence de perturbation majeure d’origine anthropique. Ce qui traduit, disons-le, une complète ignorance de l’histoire de la biodiversité. On retrouve d’ailleurs de manière récurrente dans la littérature l’idée que les organismes vivent en équilibre avec leurs prédateurs. Invitons ces « écologistes » à faire un peu de paléoécologie ! Car d’autres rejettent cette notion d’équilibre, n’ayant observé dans la nature que des flux d’organismes et des associations en perpétuel changement. L’écologiste Steward Pickett, dans un article du New York Times, écrivait que « the balance-of-nature concept makes nice poetry but it’s not such great science »[3]. « In its traditional formulation, the balance-of-nature theory contends that an ecosystem maintains a dynamic equilibrium to which it returns after being disturbed if it retains the resources for resilience. We can say that’s dead for most people in the scientific community »[4], affirme quant à lui Peter Chesson, un autre théoricien de l’écologie.
Sagoff (1999) développe toute une argumentation pour bien distinguer ce qui relève de l’écologie, de la culture et de l’histoire, de l’affectivité ou de l’esthétique, dans les discours et les décisions à prendre vis-à-vis des espèces exotiques. Il recommande en effet de bien préciser les motivations, et de ne pas essayer de développer des arguments écologiques à tout propos. L’écologie ne doit pas devenir une science normative, conclut-il.
Si nous prenons à la lettre l’hypothèse que les espèces exotiques sont dommageables pour les écosystèmes, les écologistes ne devraient pas avoir de difficultés pour repérer ceux qui ont été colonisés. Mais ils ne peuvent pas le faire, selon Sagoff, car ils ne peuvent pas observer de différences qui permettent de dire quelle proportion d’espèces a colonisé récemment un écosystème, et quelle proportion y réside depuis très longtemps.
Sans aucun doute, on peut trouver des espèces exotiques en plus grand nombre dans des systèmes perturbés que dans les systèmes non perturbés. Mais ceci peut tout aussi bien prouver que les perturbations favorisent les immigrants. Et même s’il y a eu compétition avec les espèces en place, comment prouver que cette compétition a été bonne ou mauvaise ?
On ne peut faire l’impasse, dans une discussion concernant l’impact des introductions sur les écosystèmes, sur les questions (concepts ?) fortement controversées « d’écosystème de référence » ou de « bon état écologique ». Ces termes figurent en bonne place dans la directive européenne sur l’eau. Ils ont même une portée normative : il y a obligation à chercher à atteindre ce bon état, sous peine de sanctions. Mais comment le décliner de manière simple et opérationnelle pour les gestionnaires ? 
L’approche habituelle des invasions est un peu caricaturale : les espèces introduites viennent semer la zizanie dans un système écologique qui est supposé fonctionner au mieux. Ces perturbateurs vont modifier les chaînes trophiques ainsi que la biodiversité indigène par l’exclusion compétitive et l’occupation des habitats. Cette représentation très répandue, y compris chez les scientifiques, renvoie implicitement à des idées de stabilité des écosystèmes, de résilience, de stationnarité. Il y aurait un bon « état », qui est celui préexistant à l’introduction. Un bon état perturbé par l’espèce introduite considérée comme un corps exogène, comme un grain de sable qui vient gripper la belle mécanique. Beaucoup de concepts de l’écologie classique sont en réalité issus de cette perception de l’écosystème en équilibre. Nous ne pouvons nous empêcher de penser que l’on remet au goût du jour le vieux principe écologique qui avait été mis en sommeil depuis quelque temps selon lequel la véritable nature est une nature sans l’homme… Un débat que l’on croyait clos depuis la Conférence de Stockholm sur l’environnement en 1972.
L’écologie rétrospective et les acquis de la paléontologie nous enseignent autre chose. Ce qui n’est pas nouveau, c’est que les écosystèmes se sont modifiés en permanence au cours du temps. Ainsi, le lac Léman sous les glaces il y a quinze mille ans n’hébergeait aucune faune vivante. Celle-ci a recolonisé progressivement le lac libéré par le réchauffement, en fonction des opportunités de communication entre bassins hydrographiques qui ont permis le passage des espèces, ou par introduction volontaire. Dans ce processus de recolonisation, le hasard, d’une part, l’homme, d’autre part, ont joué un rôle important. Deux facteurs que l’écologie classique ne prend pas en compte ! Ou ne veut pas prendre en compte ? Car, si on admet que le hasard et la conjoncture ont fabriqué les écosystèmes que nous connaissons actuellement, dans la courte fenêtre temporelle qui est celle de nos observations, on remet en cause bien des bases de l’écologie traditionnelle. La quête d’un ordre de la nature et de lois universelles s’avère un peu vaine si le hasard entre en jeu. Et il faut aussi admettre que la normalité c’est le changement, pas la stationnarité !
Une autre composante entre également en jeu : l’homme est accusé d’ouvrir la boîte de Pandore avec la nature. Les introductions réalisées par l’homme seraient-elles par essence des perturbations « négatives » pour les écosystèmes ? On ne trouve pourtant rien à dire au fait que les oiseaux et les mammifères participent activement au transfert de plantes et d’animaux (zoochorie) ! On trouve même ça très bien. Or ils peuvent également introduire des invasives dans les écosystèmes.

Des jugements de valeur
Un écueil réside dans les jugements de valeur qui sont portés : les introductions d’espèces sont-elles bonnes ou mauvaises, positives ou négatives ? Sur quelle base ces jugements sont-ils formulés ? Il n’y a aucune démarche scientifique derrière ces appréciations de nature essentiellement subjectives. On voit poindre l’idée que ce qui est naturel est bon, et qu’il existerait donc une nature idéale que l’on doit préserver… une pente quelque peu savonneuse ! À l’extrême, ne faudrait-il pas éliminer l’espèce humaine, hautement invasive ?
On reconnaît la subjectivité de ces jugements dans certaines appréciations portées sur les conséquences des introductions. Ainsi, le lac Nakuru (Kenya) était un écosystème salé à très faible diversité : une grande population de flamants roses, deux espèces d’algues et quelques invertébrés. Un tilapia (Tilapia grahami) introduit dans les années 1950 pour lutter contre les moustiques s’y est rapidement multiplié. C’est par définition une espèce invasive. Peut-on dire qu’il a mis en danger l’écosystème ? Il a sans doute mangé des moustiques, mais il a aussi permis l’installation de nombreuses espèces d’oiseaux ichtyophages. Une modification profonde de l’écosystème dont, il faut le souligner, les ONG de protection de la nature se réjouissent. Il n’est pas question pour elles de demander l’éradication du tilapia. Il est vrai que les oiseaux ont toujours eu un statut à part dans les ONG ! Pourtant, à la lettre, ce tilapia est une espèce envahissante.
La littérature abonde en termes tels que bon/mauvais, « dégradation », « perturbation », « dysfonctionnement », « désordre », etc., qui se réfèrent implicitement à un état supposé « bon »… Ces qualificatifs de nature émotive ne véhiculent pas une information scientifique mais indiquent simplement des préférences sociales. Il serait plus opportun, probablement, d’utiliser des termes plus neutres tels que : altération, modification, accroissement ou diminution. De même on pourrait utiliser le terme d’immigrant pour les espèces introduites, voire de réfugié par rapport aux changements climatiques ?
Différents travaux tendent à montrer que la question des invasions biologiques est perçue de manière très différente selon les groupes sociaux. Sans une médiatisation et l’élaboration d’un discours, la question de l’invasion biologique n’existe pas en tant que représentation collective, et ne peut donc se révéler en tant que telle aux différents acteurs (Javelle, 2005). Le problème ne peut être appréhendé que dans le cadre de connaissances et de pratiques de ces différents groupes, que ce soient les usagers, les associations naturalistes, les gestionnaires ou les politiques. Dans la pratique, les représentations des uns et des autres restent motivées par leurs intérêts propres. Chaque catégorie sociale a ses propres préoccupations, sans qu’il y ait une vision systémique et globale de la situation et des intérêts en jeu autre que corporatiste ou professionnelle (Javelle et al., 2006).
Javelle et al. (2006) posent la question : la volonté d’éradication (en l’occurrence d’un Prunus de la forêt de Compiègne) n’est-elle pas la conséquence d’une médiatisation souvent moralisante qui demande de « protéger la nature » au nom des générations futures, de manière à corriger les excès de notre civilisation ? Dans ce contexte, certains groupes ou espèces deviennent des boucs émissaires de groupes sociaux.

La science en accusation
Depuis quelques années, des scientifiques se sont mis à critiquer l’approche des écologistes travaillant sur les invasions biologiques. Brown et Sax (2005) posent par exemple la question de savoir si un scientifique (étranger) visitant la Grande-Bretagne et la Nouvelle-Zélande serait réellement en mesure de différencier les exotiques des natives et de démontrer que les premières ont causé des catastrophes écologiques… Colautti et MacIsaac (2004), Slobodkin (2001), Vermeij (2005) ont également défendu l’idée qu’il faudrait une plus grande objectivité dans ce domaine de recherche et qu’un langage plus neutre serait plus approprié. Pour Carlton (2004), la thématique des invasions biologiques aurait une certaine utilité pour le public, la presse, et le politique mais ne constitue pas un concept scientifique.
Des critiques beaucoup plus virulentes ont également été émises par Sagoff (2005) et Theodoropoulos (2003). David Holmgren, dans sa critique de l’ouvrage de Theodoropoulos, conclut : « However I think it is clear that if scientists outside of Invasion biology were to look closely at the literature they may be shocked by the lack of scientific rigor and definitions, circular reasoning and emotion laden conclusions. Theodoropoulos’ strong polemical style is reasonable in a book of this nature but at times it does tend to undermine his criticism of inappropriate emotive language in the Invasion biology literature. »[5]
Brown et Sax (2005) estiment également que la question des espèces invasives est moins préoccupante que ne le laissent entendre beaucoup de publications scientifiques, et ils conseillent aux chercheurs d’apporter des informations validées plutôt que de promouvoir leurs états d’âme… Une démarche moins passionnée serait donc souhaitable selon eux.
Nous avons vu également à diverses reprises que des opinions divergentes pouvaient être émises de la part des scientifiques sur les conséquences écologiques des introductions. Il est évident que trop souvent, les études dans ce domaine n’ont pas pris en compte l’ensemble des conséquences, à différentes échelles de temps et d’espace, sur les écosystèmes. D’ailleurs, est-ce réellement possible ? Il faudrait pour cela mobiliser des dizaines de scientifiques pendant des décennies. D’autant que les introductions s’inscrivent dans un contexte de changement global dans lequel il est souvent bien difficile de distinguer ce qui ressort des introductions de ce qui est la conséquence d’autres facteurs de changement. On a vu dans les chapitres précédents que beaucoup de concepts par trop simplistes n’étaient pas validés par les données empiriques. Et que très souvent il était nécessaire, pour comprendre les conséquences des introductions, de mettre en œuvre une approche multifactorielle. Ce qui est très rarement le cas. 
On peut regretter à la fois le manque de connaissances quantifiées, l’approche trop souvent sectorielle de la question, la généralisation trop hâtive d’observations conjoncturelles et l’amalgame souvent pratiqué entre les divers types d’écosystèmes et les groupes zoologiques impliqués… On peut également déplorer l’utilisation répétée d’affirmations biaisées, ou inexactes, à l’exemple du message récurrent sur la perche du Nil dans le lac Victoria. On ne retient que l’image du prédateur diabolique qui a conduit à l’extinction de nombreuses autres espèces. Et on ignore (ou on cache ?) de manière systématique que l’eutrophisation du lac a largement contribué elle aussi à fragiliser ces mêmes populations. Est-ce réellement de l’ignorance ? Ou de la naïveté ? À qui profitent ces mensonges par omission ? La crédibilité réside dans la capacité d’apporter des résultats de recherche étayés, contrôlés et utilisables par les gestionnaires, et de communiquer ces informations aux autres membres de la société (Lach et al., 2003).
Pour conclure, rappelons que Rémy et Beck (2008) soulignent les fortes analogies et la circularité des discours appliqués aux humains et aux non-humains. Le vocabulaire employé n’est jamais neutre. Il s’appuie sur des présupposés ambigus et produit des effets de nature sociopolitique qui, à leur tour, influent sur les relations que l’on entretient avec ces espèces. Il vise en particulier à mettre l’accent sur la nécessité d’agir, de prendre des mesures : l’éradication ou la reconduite aux frontières. Le paradoxe est que la notion d’espèce allochtone renvoie à la distinction entre espèces utiles et espèces nuisibles. Un concept qui est toujours combattu par les conservationnistes. D’une politique, longtemps prônée dans le domaine naturaliste, d’intégration des espèces étrangères (les jardins d’acclimatation) on évolue vers l’instauration d’un tri. « Le souci de constituer des collections naturalisées ou vivantes, qui a contribué à l’intégration de toutes sortes d’espèces étrangères, cède aujourd’hui le pas à d’autres principes et, d’après nos enquêtes, à de nouvelles façons de penser l’autre par ce souci accru de sélection. Logique de l’exclusion et désignation du bouc émissaire semblent alors dominer les choix en matière de biodiversité. » Une nouvelle illustration du fait que le terme biodiversité est un « mot valise », et que la biodiversité des uns n’est pas nécessairement celle des autres… Le manque de précision du discours écologique est patent, surtout lorsqu’il s’agit de proposer et d’argumenter des mesures de restauration souvent coûteuses.


 1. « La connaissance scientifique ne naît pas simplement dans le cerveau d’ingénieux chercheurs appliqués à rechercher les lois de la nature. La connaissance doit être envisagée dans une perspective relationnelle prenant en compte les valeurs, les croyances et la perception de la nature par les sociétés. »

 2. « Nous vivons une période de l’histoire du monde où le mélange de milliers de types d’organismes provenant de différentes régions du monde engendre une formidable désorganisation de la nature. »

 3. « Le concept d’équilibre de la nature est très poétique mais pas très scientifique. »

 4. « Dans sa formulation traditionnelle, le concept d’équilibre de la nature soutient qu’un écosystème maintient un équilibre dynamique auquel il retourne après avoir subi une perturbation s’il a conservé les capacités de réagir. Nous pouvons dire que cette idée est abandonnée par la plupart des membres de la communauté scientifique. »

 5. « Cependant, je pense qu’il est clair que si des scientifiques non impliqués dans les invasions biologiques étaient amenés à examiner de près la littérature, ils pourraient être choqués par le manque de rigueur scientifique, les définitions circulaires et les conclusions empreintes d’émotions. Le style très polémique de Theodoropoulos est fondé dans un livre de cette nature, mais par moments il tend à fragiliser sa critique d’un langage émotif inapproprié dans la littérature dévolue aux invasions biologiques. »



Chapitre 9
Introductions d’espèces et idéologies
L’étude des introductions d’espèces et des invasions biologiques est devenue un des piliers de la biologie de la conservation. Mais la biologie des invasions paraît entachée d’une forte charge émotionnelle, voire idéologique. En schématisant, les espèces transportées par l’homme et qualifiées de non natives, d’aliens, d’exotiques ou d’invasives, sont soupçonnées, a priori, de provoquer des « dommages » dans les écosystèmes receveurs. De manière implicite, on admet que les peuplements et les écosystèmes « naturels » sont envahis par des espèces « étrangères » qui ont profité des activités humaines pour se disperser et prendre la place d’espèces autochtones. Cette situation est perçue comme « antinaturelle » car elle vient perturber l’équilibre « naturel » des écosystèmes. L’action de l’homme, faut-il le dire, est ainsi pointée du doigt ! Et, pour couronner le tout, des organisations respectables (comme l’Union mondiale de conservation de la nature ou les Nations-Unies à travers leur programme environnement) nous assurent et nous assènent que ces introductions participent activement à la grande crise de la biodiversité !
Ce raccourci est un peu caricatural, certes, mais l’idéologie est sous-jacente dans beaucoup d’écrits, qu’ils soient scientifiques ou de vulgarisation. Et beaucoup d’affirmations relatives aux introductions sont discutables. Pourquoi cet ostracisme vis-à-vis des espèces exotiques ? Quelles sont les motivations sociales ou psychologiques qui peuvent expliquer ce comportement ? 
Il est certain que la représentation que l’on peut avoir des espèces invasives est en partie question de culture, de morale, de croyances. Nature, écologie, environnement, les termes sont souvent confondus, et chaque mot est porteur de significations diverses, souvent connotées idéologiquement. C’est la culture qui influe sur notre vocabulaire, nos classifications et nos jugements de valeur à propos de la nature (Rivière, 2001).
Rapports homme/nature : l’heuristique de la peur
La question des invasions biologiques renvoie aux concepts de nature et de la place de l’homme dans la nature. Vaste domaine qui n’est pas l’objet de cet ouvrage, si ce n’est pour rappeler quelques idées qui pourraient contribuer à éclairer nos réactions et nos comportements vis-à-vis des espèces introduites.
Une idée simple semble parcourir les représentations contemporaines de la nature : en la consommant activement pour satisfaire des besoins sociaux, on l’abîme et on la dégrade (Kalaora, 2001). Ce qui apparaît le plus souvent dans les médias, c’est la figure de la nature violentée qui mérite de la compassion. « La victimisation de la nature renforce les argumentaires ontologiques à son égard et milite en faveur de l’existence d’une réalité naturelle originelle et indépendante de l’homme. » (Kalaora, 2001)
Les Occidentaux n’ont pas toujours eu cette vision idyllique de la nature qui semble prévaloir actuellement dans certains milieux. Buffon considérait en 1764 que les paysages sauvages étaient dangereux, laids, et faisaient penser à la mort ! Terrasson (1991) nous rappelle également qu’il existe en nous une peur innée de la nature : peur de ce que nous ne maîtrisons pas, peur de ce qui grouille. Peur, peut-être, de ces espèces inconnues qui se mettent à proliférer ? D’ailleurs, jusqu’à une époque récente, la nature sauvage a été perçue comme dangereuse, chaotique et vide (Kalaora, 2001).
La pensée écologique moderne vise à développer une nouvelle harmonie entre l'homme et la nature. Divers courants plus ou moins fondamentalistes font de la nature un mythe. Pour la deep ecology, par exemple, la nature a été resacralisée. Dans cette perspective, l’homme doit s’adapter à la nature sans chercher à la transformer. Notre mode de vie et notre organisation sociale devraient en quelque sorte se soumettre aux lois de la nature. À l’extrême, cette philosophie sociale conduit au respect des cadences de la nature (Rivière, 2001). Ce mouvement considéré comme extrémiste, voire intégriste, affiche des préoccupations plus éthiques qu’écologiques. Pour ces mouvements de pensée il faut maintenir la Terre dans son intégrité ; les introductions d’espèces qui participent à créer le désordre sont donc proscrites.
Cette attitude n’est pas sans rappeler la vision romantique de la Nature à la fin du xviiie et au début du xixe siècle. Pour de nombreux poètes de cette époque, la Nature est l’incarnation la plus tangible de Dieu. Chez Lamartine comme chez Chateaubriand, la splendeur d’un paysage manifeste la puissance divine. Il y a ainsi une tentative à idéaliser la réalité, et la nature devient un refuge par rapport à la société industrialisée. L’attrait de la montagne commence à se développer à travers les toiles, les poèmes, les journaux de voyages. La mer, jusque-là espace de perdition, va devenir territoire d’engouement, avec ses rivages sécurisants (Sirost, 2002).
Il est intéressant de souligner, comme le fait Sagoff (1999), que Charles Elton, considéré comme le père fondateur de la biologie des invasions biologiques, a mis en avant des arguments de nature religieuse dans son chapitre de conclusion sur les raisons de lutter contre les espèces exotiques. Un autre argument était de nature esthétique : la fascination exercée par les différentes formes de la nature. Cette fascination fait écho à la notion de « sublime » développée à la fin du xviiie siècle, notamment par Burke (1757). Tout ce qui est propre à susciter les idées de douleur et de danger, tout ce qui traite d’objets terribles, terrifiants, ou tout ce qui agit de façon analogue sur la terreur est source de sublime. Le spectacle de la puissance de la nature qui s’exprime par les paysages grandioses ou les éléments déchaînés (tempêtes, orages, mer déchaînée) est sublime. Dans le lexique de Burke, le sentiment de sublime est à la fois constitué de terreur et de délice (delight) : c’est le « delightfull horror ». Pour Burke, la terreur est une émotion sublime constituée d’un mélange de peur et de désir. Le sublime est lié au sentiment d’inaccessibilité (vers l’incommensurable). Comme tel, le sublime déclenche un étonnement, inspiré par la crainte ou le respect. Le sublime provoque toujours un frisson, voire un ravissement violent, il est lié à une esthétique de la soudaineté, de la rudesse, de la grandeur.
Sur un mode un peu plus tempéré, on a vu se développer l’éthique de l’environnement dans le monde anglo-saxon (voir encadré). Le souci éthique d’adopter des règles de comportement face à la nature vient du constat que nos activités mettent en danger les paysages et la biodiversité. Une juriste, Morand-Deviller (1994), note que « le patrimoine est menacé par les outrages que les industriels et les ingénieurs au nom du progrès lui infligent »… Voilà qui n’est pas exempt d’une forte charge émotionnelle !
 
L’éthique de l’environnement
L’éthique de l’environnement accorde à la nature une valeur intrinsèque. Elle s’est surtout développée en Amérique du Nord. La variante dite « biocentrique » accorde une valeur intrinsèque à toute entité vivante ; celle dite « écocentrique » insiste sur les devoirs de l’homme à l’égard de la diversité biologique dont nous faisons partie. Cette éthique fait référence à des théories scientifiques, ou tout du moins à certaines de leurs interprétations, qui accordent de l’importance à la question des interdépendances biophysicochimiques ou à la notion de l’équilibre de la nature. L’éthique est ainsi concernée par les natures patrimoniales dont on valorise les caractéristiques esthétiques, et les natures scientifiques des grands échanges et équilibres biophysicochimiques (on pense au concept de Gaïa). L’éthique s’est d’abord préoccupée de la question de la valeur de la nature, puis des questions de justice et d’égalité quant à l’accès aux ressources.

La menace qui pèse de plus en plus sur la vie terrestre soulève des interrogations fondamentales, depuis la responsabilité reconnue des humains à l’endroit de leurs semblables, jusqu’à l’idée d’une responsabilité collective à l’égard du monde vivant en général, menacé par les techniques. Cette situation est à l’origine de la « crise écologique » qui ne peut être résolue que par une nouvelle éthique, dont la nature serait l’objet central. Contrairement aux morales classiques qui font reposer la vertu sur la pureté de l’intention, l’éthique de la responsabilité devra prendre en compte les effets de nos actes sur le long terme. C’est à ce titre qu’elle reposera sur une « heuristique de la peur ». Il est important que le péril que l’on fait courir à la vie dans son ensemble soit connu. « Tant que le péril est inconnu, on ignore ce qui doit être protégé et pourquoi. » La vieille idée que la peur est le commencement de la sagesse est ici érigée en principe fondateur !
Les sociétés occidentales ont longtemps ignoré l’éthique en matière d’environnement. C’est aux alentours des années 1980 que l’on a commencé à admettre la dimension éthique de notre rapport à la nature, notamment en introduisant l’idée que l’homme est actuellement en mesure de compromettre l’avenir de la Terre en raison de son emprise technique sur la nature. Dans la mesure où on ne peut corriger indéfiniment la technique par la technique, il faut alors chercher des solutions hors de la rationalité scientifique et faire appel à une éthique, c’est-à-dire à une théorie générale des normes, politiques, morales ou juridiques, pour guider notre action. À cette occasion, on commence également à développer l’idée d’irréversibilité des phénomènes écologiques (une espèce qui disparaît, c’est pour toujours), ce qui renforce le côté dramatique de la situation.
Pour Jonas (1979), la menace nous révèle que la survie de l’humanité est en jeu, et que nous sommes dans l’obligation de la protéger en anticipant la catastrophe par des mesures appropriées. C’est « l’heuristique de la peur ». L’homme devient responsable de son avenir : il se trouve investi d’une mission de sauvegarde et il a la responsabilité de transmettre un patrimoine commun aux générations futures. Cependant, notre savoir prévisionnel n’est pas à la hauteur de notre savoir technique, ce qui nous oblige à être prudents dans la mise en œuvre de techniques qui pourraient mettre en danger les générations futures. 
Il n’en reste pas moins que le public reçoit bien le message selon lequel il faut protéger la nature car elle est indispensable à la vie de l’homme sur la Terre. On fait référence à la sauvegarde de la planète Terre (la planète bleue) considérée comme la matrice de la vie. Certains parlent de Gaïa, la planète mère. Une forme moderne de sacralisation de la nature. L’homme se voit ainsi mis en demeure d’assumer la responsabilité de conserver la nature dans son intégrité, après l’avoir mise en danger. Il en est devenu en quelque sorte le gardien ! L’usage du terme d’invasion, relativement récent, en lieu et place de celui de migration longtemps utilisé par les biologistes, n’est pas neutre. Le terme invasion a une connotation négative, insupportable…
Aujourd’hui, l’idée d’un respect de la nature s’appuie tout à la fois sur l’esthétique (valeur patrimoniale, paysages, etc.), sur la peur du changement, sur le risque environnemental, sur l’idée que l’intégrité de la nature est nécessaire pour garantir la protection des services qu’elle nous rend. Faut-il voir dans les discours catastrophistes habituels sur l’environnement une application du principe de responsabilité ? Peut-être. Toujours est-il que des termes comme la « sixième extinction » sont destinés à frapper l’imagination et à nous culpabiliser. Les introductions d’espèces dans ce contexte sont stigmatisées comme étant la seconde cause d’érosion de la biodiversité.

Les relents de l’équilibre de la nature
La tradition occidentale fait la part belle à l’idée d’une nature en équilibre que l’homme vient perturber par le biais de ses diverses activités. L’équilibre de la nature est une métaphore fondatrice de l’écologie. Faut-il rappeler qu’au xviie siècle on pensait que la nature était une création de Dieu, donc immuable… Des savants comme Linné, qui est l’inventeur de la taxonomie binomiale encore utilisée de nos jours, pensaient que le rôle du savant était de faire l’inventaire des créations de Dieu. Bien sûr, ce dogme a par la suite été remis en cause, mais il est toujours d’actualité si on en croit tous les débordements actuels du créationnisme ! Lamarck et Darwin ont chacun dans leur domaine contribué à développer une nouvelle vision de la nature. Mais cette nature « païenne », qui n’était plus créée par Dieu, a été en quelque sorte sacralisée ! Elle est devenue un mythe de nos sociétés occidentales. On retrouve ici l’idée bien connue selon laquelle la science se serait, dans une certaine mesure, substituée à la religion. Le scientisme, cette croyance indéfectible en la science, en témoigne.
Si la science écologique moderne a montré que cet état d’équilibre était une vue de l’esprit et que les introductions, voire les invasions biologiques, font partie de la dynamique de la vie, elle n’a pas toujours tenu ce discours. En effet, l’écologie naissante au début du xxe siècle s’est développée sur l’idée d’une nature à l’état stationnaire. Les mots « équilibre » et « résilience » traduisent cette notion d’une nature immuable, dont l’archétype est le concept de climax. C’est le stade idéal vers lequel tend tout écosystème, si on lui en laisse le temps, et si l’homme ne contrarie pas sa trajectoire. La notion même d’espèces exotiques et natives tend à figer, certains disent à « fossiliser », la nature dans un état stationnaire.
L’écologie moderne met l’accent sur le rôle de la variabilité et de l’hétérogénéité. Elle a montré également que des systèmes écologiques pouvaient exister sous divers états. Il n’empêche que l’enseignement de l’écologie fait encore largement référence aux concepts anciens de l’équilibre avec la compétition entre espèces comme concept structurant des écosystèmes et le climax en point de mire… Il suffit de lire la littérature « écologique » pour s’en convaincre ! Même si l’équilibre de la nature n’existe pas, nous aimons croire qu’il en est ainsi et que ce sont nos activités qui sont responsables des perturbations observées. La conséquence, en matière de restauration, est le sentiment fortement enraciné qu’il faut rétablir un état antérieur supposé « plus naturel ».
Dans un tel contexte, les invasions biologiques sont perçues comme des manifestations contre nature. L’objectif est de prévenir et/ou d’éliminer les perturbateurs pour rétablir le milieu originel (Botkin, 2001). Une espèce introduite, ça va à l’encontre de l’ordre de la nature ! Ce n’est pas « naturel » ! On ne peut faire l’économie d’aborder cette question qui fait partie intégrante des paradigmes de l’écologie. Ni de manquer de s’interroger sur les raisons qui poussent la société à se référer à un état mythique supposé idéal. Peut-être faut-il y voir la peur du chaos qui pousse à trouver refuge dans des univers normalisés ?
Car pour certains, la vie est intolérable sans l’existence d’un but. La recherche d’un ordre de la nature participe de cette quête : nous n’aimons guère le chaos, synonyme d’insécurité. L’écologie s’était d’ailleurs donné pour objectif de rechercher les grandes lois du fonctionnement de la nature. Il apparaît que cet exercice s’est avéré délicat et qu’il n’y a pas en écologie de lois comparables à celles de la physique, comme l’a souligné Lawton (1999). De fait, il existe une profusion d’hypothèses, de modèles, de théories ou de récits qui sont des constructions mentales, des objets de réflexion. Ce sont les moyens par lesquels nous octroyons une signification au monde perçu. Ils nous sont nécessaires pour donner sens au monde et nous donner des motivations pour agir. Il y a dans la démarche une forme de tension entre ce qui est (ontologie), ce que les choses disent aux gens (épistémologie) et comment les gens pensent que les choses devraient être !
La nature sauvage semble être la référence la mieux partagée par l’opinion publique, reléguant au second plan la nature bucolique ou pastorale (Kalaora, 2001). Le sauvage, dans ce contexte, renvoie à des notions d’harmonie, d’équilibre. Ne nous y trompons pas, le sauvage ne doit pas être synonyme de chaos ou de désordre. Cultiver la terre, maîtriser ses passions, répandre la civilisation ont été les différentes facettes d’une entreprise de « domestication du sauvage ». Il s’agit de répandre la civilisation afin de ne pas laisser aux marges du monde civilisé les germes possibles du chaos (Bréchet, 2004). Cette domestication du sauvage pouvait obéir à l’injonction divine de dominer la Création, mais elle avait aussi une autre raison plus pragmatique : essayer de survivre à l’hostilité initiale des milieux naturels. Avec l’entrée dans l’âge industriel a émergé un sentiment diffus de malaise, et certains commencèrent à pressentir les dangers qui menaçaient la nature sauvage. C’était entamer le procès de la technique, de la culture et de la civilisation que nous connaissons aujourd’hui. C’était également entrer dans une forme de schizophrénie : participer plus ou moins passivement dans sa vie quotidienne à l’exploitation industrielle de la nature, tout en recherchant pour ses loisirs une nature sauvage à admirer et à respecter.
Pour la majorité des publics, le sauvage doit ainsi être organisé et conçu dans un objectif d’accueil pour la contemplation et le bien-être des hommes (Kalaora, 2001). Le culte de la nature dite sauvage est celui d’une nature idéalisée, dépourvue de nuisances. Qui a bien peu à voir avec la notion de « milieu naturel » chère aux géographes et aux écologistes. La question pour les gestionnaires est alors : comment faire du sauvage en éliminant les mauvaises herbes (Kalaora, 2001) ? La protection de la nature devient ainsi synonyme de protection d’une nature sauvage « jardinée ».
À la notion de protection est également associée celle de catastrophe (Kalaora, 2001). La protection s’inscrit dans une attitude défensive, celle de la nature assiégée. Autour du thème de la protection vont se greffer les différentes angoisses et les phobies de la société : la guerre, les clandestins, la pollution, le sida, etc. Le lieu protégé est alors perçu comme un refuge, un univers clos qui symbolise l’Éden, mais aussi la prison et l’exclusion (Kalaora, 2001). Pour les croyances les plus répandues en Europe occidentale, il est intéressant de noter que le mythe de la perte de l’Éden est lié à une rupture de l’équilibre de la nature. Cette métaphore d’un équilibre rompu par l’homme engendre chez les croyants une forte culpabilité qui motive en partie la protection actuelle (figée) des espaces.
On peut aussi faire référence aux jardins à la française, ce bel exemple de nature maîtrisée par l’homme. Par opposition aux jardins anglais où on laisse la part belle à la nature ! On adore cette nature sans surprise, bien encadrée, dont on n’a plus rien à redouter.

Une réaction xénophobe ?
Pour Trudgill (2008), la culture est souvent associée à un sentiment de territorialité. Il y aurait un attachement émotionnel au fait que les espèces existent dans un endroit donné et non dans un autre. La réaction par rapport aux espèces introduites s’explique ainsi par le fait qu’elles n’étaient pas là auparavant, combinée à l’idée qu’elles viennent perturber l’ordre de la nature. La terminologie utilisée (« envahissante » ou « exotique ») traduit ainsi l’aspect indésirable et le besoin d’éradiquer et de contrôler. 
Notre manière de réagir face à une invasion biologique serait une réaction viscérale, naturelle, profondément ancrée dans notre nature (Brown et Sax, 2004). À l’issue d’une conférence internationale sur les invasions, Brown (1989) constatait une sorte de « xénophobie irrationnelle » face aux plantes et animaux invasifs qui s’apparente à l’intolérance de certains vis-à-vis de races, de cultures ou de religions étrangères.
Rémy et Beck (2008) soulignent d’ailleurs les analogies verbales dans les discours sur les immigrés et les espèces introduites, tout en posant l’hypothèse que l’on assiste dans les deux cas à un rejet de l’autre, tant humain que non humain. Le « dogme » dans le monde de la conservation de la nature prend pour postulat que toute espèce exogène est une espèce à détruire en raison des menaces qu’elle fait peser sur les espèces indigènes. De même, les étrangers ont souvent été identifiés à un danger pour la santé publique et une menace pour la « pureté biologique » de la population française. La lutte contre les espèces invasives remet ainsi à jour la problématique, hautement sulfureuse, des origines. Mettre l’emphase sur les espèces invasives, c’est accentuer l’opposition entre ce qui est « de chez nous » et ce qui « vient d’ailleurs », et par conséquent désigner ce qui est la « vraie » biodiversité !
Selon Simberloff (2003) mentionnant l’historien Philip Pauly, les premières manifestations contre les espèces invasives aux États-Unis à la fin du xixe siècle s’inscriraient dans le courant nativiste. Le nativisme désigne ceux qui, dans un pays peuplé d’immigrants, s’opposent à toute nouvelle immigration. Certains nativistes justifient leur xénophobie par des arguments fallacieux comme le fait que des immigrants deviennent en majorité des criminels ou des assistés. Ils tolèrent les travailleurs temporaires ou acceptent certaines catégories professionnelles (immigration choisie…) si tant est que ces immigrants s’assimilent dans les systèmes sociaux et culturels d’accueil. Et les mêmes mettent en avant qu’un flux non régulé d’éléments étrangers pourrait mettre en danger la société. Par assimilation, la biologie de la conservation favoriserait la flore et la faune autochtones et s’opposerait aux introductions d’espèces pour préserver les communautés indigènes. Ici aussi, les avis sont partagés, certains estimant que la comparaison est ridicule alors que d’autres font valoir la forte influence des idéologies en matière de conservation.
Sagoff (1999) fait remarquer que nos sociétés ont assimilé et tiré bénéfices d’influences étrangères, de la pizza au restaurant chinois en passant par le couscous ou le sushi. Il en est de même pour nos écosystèmes où, très souvent, les espèces exotiques sont venues enrichir la biodiversité sans perturbations majeures. Et Sagoff poursuit en rappelant que les biologistes qui luttent contre les espèces invasives leur attribuent les mêmes qualificatifs que ceux affublés aux immigrants par les xénophobes : fécondité incontrôlée, agressivité, comportement prédateur, peu de contrôle parental sur les jeunes, etc. Dans les deux cas, lutte contre les invasifs et xénophobies, c’est une notion d’appartenance territoriale qui sous-tend une réaction négative. La charge émotionnelle liée aux introductions met en évidence que si le droit d’exister est reconnu aux espèces en cause, ce n’est pas n’importe où. De même dans les deux cas, c’est plus souvent une construction sociale que n’importe quelle autre règle qui prévaut à la définition de l’aire autorisée.
Plusieurs autres auteurs ont également fait allusion à des attitudes xénophobes ou racistes pour expliquer les comportements vis-à-vis des espèces exotiques. Sans dénier le fait que certaines espèces exotiques puissent avoir des conséquences économiques ou écologiques, ils estiment néanmoins que c’est le nativisme et la xénophobie, plus que les impacts, qui sont la principale motivation des détracteurs des introductions d’espèces. Certains auteurs ont évoqué le fait que la mondialisation suscitait en réaction une vague de xénophobie, et que les événements du 11 septembre avaient accru le ressentiment vis-à-vis des immigrants. D’autres auteurs dont Theodoropoulos (2003) sont même allés jusqu’à faire référence à l’idéologie fasciste et au nazisme. Des appels à l’éradication d’espèces exotiques ont en effet parfois été entendus comme équivalents à de l’écofascisme appelant à une purification ethnique. Plus simplement, la volonté de préserver les espèces natives peut être comprise comme une expression de patriotisme écologique avec, comme pour tout patriotisme, le risque de glisser vers du racisme (Warren, 2007). 

Le retour des nuisibles ?
Au xixe siècle et au début du xxe, la biodiversité décrite dans les manuels scolaires se divisait de manière un peu simpliste en espèces utiles et en espèces nuisibles… Ces manuels accordaient en réalité une grande place aux nuisibles qui compromettaient les efforts de la nation en vue d’accroître la production agricole. Après la Seconde Guerre mondiale, le regard a radicalement changé. Ces mêmes nuisibles sont devenus, pour beaucoup, des espèces à protéger et sont parés de nombreuses vertus. Certaines, comme l’anguille, sont même classées désormais dans les espèces à protéger. 
La perception des espèces exotiques a connu, quant à elle, un cheminement inverse. Les voyageurs naturalistes qui accompagnaient les grandes explorations aux xviie et xviiie siècles avaient pour mission de ramener des plantes médicinales ou d’ornement, ou des espèces utiles à l’agriculture et à l’élevage. Les Jardins du Roi, puis les jardins d’acclimatation (et la Société d’acclimatation) et les zoos, étaient chargés de les réceptionner et de les naturaliser. Les scientifiques s’acquittaient sans état d’âme de cette mission, avec la conviction de participer à une grande cause humanitaire. La Société d’acclimatation s’est intéressée progressivement à la protection de la nature pour devenir, après la seconde guerre mondiale, la Société nationale de protection de la nature (SNPN). Simultanément, son regard sur les exotiques a changé au point qu’ils sont actuellement stigmatisés. C’est également aux xviie et xviiie siècles que les conquêtes coloniales furent accompagnées d’introductions multiples, volontaires ou pas, d’espèces commensales, domestiques, d’agrément ou d’intérêt agronomique (voir l’impérialisme écologique décrit au chapitre 2). Ce qui est devenu, ou était déjà, les pestes des uns est, ou était, le moyen de subsistance ou le réconfort des autres. Quasiment aucune réflexion ne fut apportée à ce remaniement écologique avant la seconde moitié du xxe siècle. 
Pourquoi cette évolution contrastée de nos représentations des nuisibles et des exotiques ? Que s’est-il passé au milieu du xxe siècle qui expliquerait de tels revirements ? 
Une première piste pourrait se dessiner dans un changement de perception consécutif à la transformation d’une société rurale en une société à dominante urbaine. Les nouveaux urbains n’ont pas coupé les liens avec le rural, mais tendent à idéaliser cette nature par réaction aux contraintes de la vie en ville. Et surtout, ils ont oublié les contraintes de la vie rurale !
Une autre piste réside dans la prise de conscience des conséquences de la révolution verte, et de l’usage des pesticides que le livre de Rachel Carson, Le printemps silencieux (1962), a si bien popularisé. D’une part, les insecticides allaient nous affranchir de toutes ces pestes qui avaient tant menacé notre production agricole. On pouvait donc relâcher la pression sur les nuisibles. D’autre part, l’écologie avait fait des progrès et on commençait à appréhender le fonctionnement des écosystèmes.
 
Un monstre, le silure glane ?
Le silure est un poisson mythique dont parlaient déjà les Anciens. Il peut atteindre plus de 2,5 mètres et 100 kilos. On cite même des individus de 5 mètres et de 300 kilos en Russie. La taille de ce poisson continue à faire fantasmer. Au xviie siècle, dans le pays du Danube, on racontait qu’il mangeait bétail, femmes, enfants, oies, etc. Après son introduction en France, les histoires les plus extraordinaires ont également commencé à circuler lors des premières captures de gros silures : le poisson attaquerait les pêcheurs en barque, mangerait les chiens, aurait tenté d’attraper un jeune enfant… Ainsi, Le progrès de Lyon a pu titrer en août 2001 : « Les dents de la Saône, mythe ou réalité ? »
Pour ne pas succomber à l’imaginaire qui l’assimile volontiers à un requin d’eau douce qui avalerait sur son passage chiens et enfants, il faut comprendre son comportement. Le silure est un carnassier qui consomme du poisson, des écrevisses et divers organismes vivant sur le fond. Il s’attaque à des proies faciles, notamment les espèces de grande taille très prolifiques (et quelquefois véritables fléaux) comme la brème ou l’écrevisse américaine. La cohabitation avec les autres carnassiers semble se passer sans problème, le silure occupant une niche écologique différente de celle du sandre, du brochet et de la perche. La prétendue voracité du silure relève ainsi de l’affabulation. Tout comme ce fut le cas pour le sandre, fortement décrié lors de son arrivée dans les rivières françaises, accusé de décimer les populations de cyprinidés et de tuer par plaisir ; tout comme le brochet, avant lui, dont on affirmait qu’il mangeait son poids de poissons par jour.


Les limites de l’objectivité scientifique
Une espèce naturalisée aura presque automatiquement, à des degrés divers, un impact sur le système récepteur. Mais tout commentaire qualifiant les introductions d’espèces de bonnes ou mauvaises pour les écosystèmes est un jugement de valeur, pas un fait scientifique. Pourtant les qualificatifs ne manquent pas : dégradation de l’écosystème, contamination, pollution biologique, nouvelle vermine, dommages écologiques, voire catastrophe écologique ! Des expressions qui relèvent de la déclamation, ou de l’éthique, pas de la science. Malgré cela, une partie même de la communauté scientifique défend une position sémantique consistant à intégrer la notion de nuisance et d’impact de l’espèce introduite à la définition d’une invasion biologique.
Larson (2007) pose la question de l’objectivité scientifique en matière d’invasions biologiques. On peut opposer l’objectivité à la subjectivité, ou les faits aux valeurs, ou la démarche scientifique supposée objective au jugement éthique supposé subjectif. Mais dans la réalité, il est difficile d’établir des cloisons étanches entre ces domaines. Dans l’absolu, les scientifiques devraient faire la part entre les faits et leurs sentiments. Mais la science n’est pas totalement à l’écart de la société et de l’influence des idées dominantes. Et de poser la question : le scientifique peut-il rester insensible face à l’érosion de la biodiversité et considérer d’un œil froid la question des espèces invasives ? Pour certains scientifiques, la connaissance écologique scientifique est plus une construction sociale qu’une description de faits réels. 
En effet, l’écologie est structurellement marquée par des présupposés idéologiques tels que l’équilibre de la nature. Mais on retrouve en outre une forte dose émotionnelle dans l’interprétation même des faits scientifiques. L’opposition conventionnelle entre émotion et rationalité dans la culture occidentale est souvent un mythe (Milton, 2002). Pahl-Wostl (1995) résume ainsi la question : « Scientific knowledge does not simply emerge in the brains of ingenious researchers enlightened to reveal the truth in nature. Knowledge must be seen from a relational perspective depending on the values, beliefs and perception of nature by societies. »[1]
Il n’en reste pas moins que les scientifiques ont, en théorie, le devoir de transmettre les informations dont ils disposent de la manière la plus honnête possible (pour ne pas dire objective, car ce mot prête à critique). Ils n’ont pas à le faire en tout cas par le filtre de leur propre éthique ou morale. Ni à se faire les porte-parole de mouvements de protection de la nature, aussi respectables soient-ils. Mais dans la réalité, les scientifiques sont empêtrés dans le poids de leur culture et des débats de société autour de la nature, et ils ont du mal à prendre du recul. Quelqu’un qui s’est tourné professionnellement vers les sciences écologiques peut-il facilement faire abstraction de toute la charge affective, de la culture, des convictions qui l’ont conduit à cette activité ? D’autant que la science écologique reste elle-même fortement marquée d’idéologie.
L’ouvrage fondateur d’Elton en 1958 sur l’écologie des invasions a jeté les bases d’une représentation négative des introductions d’espèces qui viennent perturber l’ordre établi de la nature : « We are living in a period of the world’s history when the mingling of thousands of kinds of organisms from different parts of the world is setting up terrific dislocations in nature. »[2] Les écologistes qui l’ont suivi ont renforcé l’accusation selon laquelle les espèces invasives détruisaient les écosystèmes et la biodiversité. Et la présence d’espèces exotiques est ainsi devenue le signe d’écosystèmes dégradés. 
Mais, comme le fait remarquer Sagoff (1999), nous manquons de critères pour évaluer une « dégradation écologique ». Et la science écologique ne peut en fournir car elle ne peut invoquer un objectif en fonction duquel évaluer la structure et le fonctionnement des écosystèmes. Sagoff (2005) nous interpelle : peut-on définir précisément des termes comme « harm » (nuisance ou dommages) ? A-t-on démontré que les espèces exotiques sont plus dommageables pour les écosystèmes que les espèces natives ? Dans la plupart des cas, d’ailleurs, il n’y a pas de différences significatives dans les traits biologiques des espèces natives et non natives.
Certains écologistes ont bien tenté de suggérer que les écosystèmes avaient pour objectif général de rester en équilibre en l’absence de perturbation majeure d’origine anthropique. Ce qui traduit, disons-le, une complète ignorance de l’histoire de la biodiversité. On retrouve d’ailleurs de manière récurrente dans la littérature l’idée que les organismes vivent en équilibre avec leurs prédateurs. Invitons ces « écologistes » à faire un peu de paléoécologie ! Car d’autres rejettent cette notion d’équilibre, n’ayant observé dans la nature que des flux d’organismes et des associations en perpétuel changement. L’écologiste Steward Pickett, dans un article du New York Times, écrivait que « the balance-of-nature concept makes nice poetry but it’s not such great science »[3]. « In its traditional formulation, the balance-of-nature theory contends that an ecosystem maintains a dynamic equilibrium to which it returns after being disturbed if it retains the resources for resilience. We can say that’s dead for most people in the scientific community »[4], affirme quant à lui Peter Chesson, un autre théoricien de l’écologie.
Sagoff (1999) développe toute une argumentation pour bien distinguer ce qui relève de l’écologie, de la culture et de l’histoire, de l’affectivité ou de l’esthétique, dans les discours et les décisions à prendre vis-à-vis des espèces exotiques. Il recommande en effet de bien préciser les motivations, et de ne pas essayer de développer des arguments écologiques à tout propos. L’écologie ne doit pas devenir une science normative, conclut-il.
Si nous prenons à la lettre l’hypothèse que les espèces exotiques sont dommageables pour les écosystèmes, les écologistes ne devraient pas avoir de difficultés pour repérer ceux qui ont été colonisés. Mais ils ne peuvent pas le faire, selon Sagoff, car ils ne peuvent pas observer de différences qui permettent de dire quelle proportion d’espèces a colonisé récemment un écosystème, et quelle proportion y réside depuis très longtemps.
Sans aucun doute, on peut trouver des espèces exotiques en plus grand nombre dans des systèmes perturbés que dans les systèmes non perturbés. Mais ceci peut tout aussi bien prouver que les perturbations favorisent les immigrants. Et même s’il y a eu compétition avec les espèces en place, comment prouver que cette compétition a été bonne ou mauvaise ?
On ne peut faire l’impasse, dans une discussion concernant l’impact des introductions sur les écosystèmes, sur les questions (concepts ?) fortement controversées « d’écosystème de référence » ou de « bon état écologique ». Ces termes figurent en bonne place dans la directive européenne sur l’eau. Ils ont même une portée normative : il y a obligation à chercher à atteindre ce bon état, sous peine de sanctions. Mais comment le décliner de manière simple et opérationnelle pour les gestionnaires ? 
L’approche habituelle des invasions est un peu caricaturale : les espèces introduites viennent semer la zizanie dans un système écologique qui est supposé fonctionner au mieux. Ces perturbateurs vont modifier les chaînes trophiques ainsi que la biodiversité indigène par l’exclusion compétitive et l’occupation des habitats. Cette représentation très répandue, y compris chez les scientifiques, renvoie implicitement à des idées de stabilité des écosystèmes, de résilience, de stationnarité. Il y aurait un bon « état », qui est celui préexistant à l’introduction. Un bon état perturbé par l’espèce introduite considérée comme un corps exogène, comme un grain de sable qui vient gripper la belle mécanique. Beaucoup de concepts de l’écologie classique sont en réalité issus de cette perception de l’écosystème en équilibre. Nous ne pouvons nous empêcher de penser que l’on remet au goût du jour le vieux principe écologique qui avait été mis en sommeil depuis quelque temps selon lequel la véritable nature est une nature sans l’homme… Un débat que l’on croyait clos depuis la Conférence de Stockholm sur l’environnement en 1972.
L’écologie rétrospective et les acquis de la paléontologie nous enseignent autre chose. Ce qui n’est pas nouveau, c’est que les écosystèmes se sont modifiés en permanence au cours du temps. Ainsi, le lac Léman sous les glaces il y a quinze mille ans n’hébergeait aucune faune vivante. Celle-ci a recolonisé progressivement le lac libéré par le réchauffement, en fonction des opportunités de communication entre bassins hydrographiques qui ont permis le passage des espèces, ou par introduction volontaire. Dans ce processus de recolonisation, le hasard, d’une part, l’homme, d’autre part, ont joué un rôle important. Deux facteurs que l’écologie classique ne prend pas en compte ! Ou ne veut pas prendre en compte ? Car, si on admet que le hasard et la conjoncture ont fabriqué les écosystèmes que nous connaissons actuellement, dans la courte fenêtre temporelle qui est celle de nos observations, on remet en cause bien des bases de l’écologie traditionnelle. La quête d’un ordre de la nature et de lois universelles s’avère un peu vaine si le hasard entre en jeu. Et il faut aussi admettre que la normalité c’est le changement, pas la stationnarité !
Une autre composante entre également en jeu : l’homme est accusé d’ouvrir la boîte de Pandore avec la nature. Les introductions réalisées par l’homme seraient-elles par essence des perturbations « négatives » pour les écosystèmes ? On ne trouve pourtant rien à dire au fait que les oiseaux et les mammifères participent activement au transfert de plantes et d’animaux (zoochorie) ! On trouve même ça très bien. Or ils peuvent également introduire des invasives dans les écosystèmes.

Des jugements de valeur
Un écueil réside dans les jugements de valeur qui sont portés : les introductions d’espèces sont-elles bonnes ou mauvaises, positives ou négatives ? Sur quelle base ces jugements sont-ils formulés ? Il n’y a aucune démarche scientifique derrière ces appréciations de nature essentiellement subjectives. On voit poindre l’idée que ce qui est naturel est bon, et qu’il existerait donc une nature idéale que l’on doit préserver… une pente quelque peu savonneuse ! À l’extrême, ne faudrait-il pas éliminer l’espèce humaine, hautement invasive ?
On reconnaît la subjectivité de ces jugements dans certaines appréciations portées sur les conséquences des introductions. Ainsi, le lac Nakuru (Kenya) était un écosystème salé à très faible diversité : une grande population de flamants roses, deux espèces d’algues et quelques invertébrés. Un tilapia (Tilapia grahami) introduit dans les années 1950 pour lutter contre les moustiques s’y est rapidement multiplié. C’est par définition une espèce invasive. Peut-on dire qu’il a mis en danger l’écosystème ? Il a sans doute mangé des moustiques, mais il a aussi permis l’installation de nombreuses espèces d’oiseaux ichtyophages. Une modification profonde de l’écosystème dont, il faut le souligner, les ONG de protection de la nature se réjouissent. Il n’est pas question pour elles de demander l’éradication du tilapia. Il est vrai que les oiseaux ont toujours eu un statut à part dans les ONG ! Pourtant, à la lettre, ce tilapia est une espèce envahissante.
La littérature abonde en termes tels que bon/mauvais, « dégradation », « perturbation », « dysfonctionnement », « désordre », etc., qui se réfèrent implicitement à un état supposé « bon »… Ces qualificatifs de nature émotive ne véhiculent pas une information scientifique mais indiquent simplement des préférences sociales. Il serait plus opportun, probablement, d’utiliser des termes plus neutres tels que : altération, modification, accroissement ou diminution. De même on pourrait utiliser le terme d’immigrant pour les espèces introduites, voire de réfugié par rapport aux changements climatiques ?
Différents travaux tendent à montrer que la question des invasions biologiques est perçue de manière très différente selon les groupes sociaux. Sans une médiatisation et l’élaboration d’un discours, la question de l’invasion biologique n’existe pas en tant que représentation collective, et ne peut donc se révéler en tant que telle aux différents acteurs (Javelle, 2005). Le problème ne peut être appréhendé que dans le cadre de connaissances et de pratiques de ces différents groupes, que ce soient les usagers, les associations naturalistes, les gestionnaires ou les politiques. Dans la pratique, les représentations des uns et des autres restent motivées par leurs intérêts propres. Chaque catégorie sociale a ses propres préoccupations, sans qu’il y ait une vision systémique et globale de la situation et des intérêts en jeu autre que corporatiste ou professionnelle (Javelle et al., 2006).
Javelle et al. (2006) posent la question : la volonté d’éradication (en l’occurrence d’un Prunus de la forêt de Compiègne) n’est-elle pas la conséquence d’une médiatisation souvent moralisante qui demande de « protéger la nature » au nom des générations futures, de manière à corriger les excès de notre civilisation ? Dans ce contexte, certains groupes ou espèces deviennent des boucs émissaires de groupes sociaux.

La science en accusation
Depuis quelques années, des scientifiques se sont mis à critiquer l’approche des écologistes travaillant sur les invasions biologiques. Brown et Sax (2005) posent par exemple la question de savoir si un scientifique (étranger) visitant la Grande-Bretagne et la Nouvelle-Zélande serait réellement en mesure de différencier les exotiques des natives et de démontrer que les premières ont causé des catastrophes écologiques… Colautti et MacIsaac (2004), Slobodkin (2001), Vermeij (2005) ont également défendu l’idée qu’il faudrait une plus grande objectivité dans ce domaine de recherche et qu’un langage plus neutre serait plus approprié. Pour Carlton (2004), la thématique des invasions biologiques aurait une certaine utilité pour le public, la presse, et le politique mais ne constitue pas un concept scientifique.
Des critiques beaucoup plus virulentes ont également été émises par Sagoff (2005) et Theodoropoulos (2003). David Holmgren, dans sa critique de l’ouvrage de Theodoropoulos, conclut : « However I think it is clear that if scientists outside of Invasion biology were to look closely at the literature they may be shocked by the lack of scientific rigor and definitions, circular reasoning and emotion laden conclusions. Theodoropoulos’ strong polemical style is reasonable in a book of this nature but at times it does tend to undermine his criticism of inappropriate emotive language in the Invasion biology literature. »[5]
Brown et Sax (2005) estiment également que la question des espèces invasives est moins préoccupante que ne le laissent entendre beaucoup de publications scientifiques, et ils conseillent aux chercheurs d’apporter des informations validées plutôt que de promouvoir leurs états d’âme… Une démarche moins passionnée serait donc souhaitable selon eux.
Nous avons vu également à diverses reprises que des opinions divergentes pouvaient être émises de la part des scientifiques sur les conséquences écologiques des introductions. Il est évident que trop souvent, les études dans ce domaine n’ont pas pris en compte l’ensemble des conséquences, à différentes échelles de temps et d’espace, sur les écosystèmes. D’ailleurs, est-ce réellement possible ? Il faudrait pour cela mobiliser des dizaines de scientifiques pendant des décennies. D’autant que les introductions s’inscrivent dans un contexte de changement global dans lequel il est souvent bien difficile de distinguer ce qui ressort des introductions de ce qui est la conséquence d’autres facteurs de changement. On a vu dans les chapitres précédents que beaucoup de concepts par trop simplistes n’étaient pas validés par les données empiriques. Et que très souvent il était nécessaire, pour comprendre les conséquences des introductions, de mettre en œuvre une approche multifactorielle. Ce qui est très rarement le cas. 
On peut regretter à la fois le manque de connaissances quantifiées, l’approche trop souvent sectorielle de la question, la généralisation trop hâtive d’observations conjoncturelles et l’amalgame souvent pratiqué entre les divers types d’écosystèmes et les groupes zoologiques impliqués… On peut également déplorer l’utilisation répétée d’affirmations biaisées, ou inexactes, à l’exemple du message récurrent sur la perche du Nil dans le lac Victoria. On ne retient que l’image du prédateur diabolique qui a conduit à l’extinction de nombreuses autres espèces. Et on ignore (ou on cache ?) de manière systématique que l’eutrophisation du lac a largement contribué elle aussi à fragiliser ces mêmes populations. Est-ce réellement de l’ignorance ? Ou de la naïveté ? À qui profitent ces mensonges par omission ? La crédibilité réside dans la capacité d’apporter des résultats de recherche étayés, contrôlés et utilisables par les gestionnaires, et de communiquer ces informations aux autres membres de la société (Lach et al., 2003).
Pour conclure, rappelons que Rémy et Beck (2008) soulignent les fortes analogies et la circularité des discours appliqués aux humains et aux non-humains. Le vocabulaire employé n’est jamais neutre. Il s’appuie sur des présupposés ambigus et produit des effets de nature sociopolitique qui, à leur tour, influent sur les relations que l’on entretient avec ces espèces. Il vise en particulier à mettre l’accent sur la nécessité d’agir, de prendre des mesures : l’éradication ou la reconduite aux frontières. Le paradoxe est que la notion d’espèce allochtone renvoie à la distinction entre espèces utiles et espèces nuisibles. Un concept qui est toujours combattu par les conservationnistes. D’une politique, longtemps prônée dans le domaine naturaliste, d’intégration des espèces étrangères (les jardins d’acclimatation) on évolue vers l’instauration d’un tri. « Le souci de constituer des collections naturalisées ou vivantes, qui a contribué à l’intégration de toutes sortes d’espèces étrangères, cède aujourd’hui le pas à d’autres principes et, d’après nos enquêtes, à de nouvelles façons de penser l’autre par ce souci accru de sélection. Logique de l’exclusion et désignation du bouc émissaire semblent alors dominer les choix en matière de biodiversité. » Une nouvelle illustration du fait que le terme biodiversité est un « mot valise », et que la biodiversité des uns n’est pas nécessairement celle des autres… Le manque de précision du discours écologique est patent, surtout lorsqu’il s’agit de proposer et d’argumenter des mesures de restauration souvent coûteuses.


 1. « La connaissance scientifique ne naît pas simplement dans le cerveau d’ingénieux chercheurs appliqués à rechercher les lois de la nature. La connaissance doit être envisagée dans une perspective relationnelle prenant en compte les valeurs, les croyances et la perception de la nature par les sociétés. »

 2. « Nous vivons une période de l’histoire du monde où le mélange de milliers de types d’organismes provenant de différentes régions du monde engendre une formidable désorganisation de la nature. »

 3. « Le concept d’équilibre de la nature est très poétique mais pas très scientifique. »

 4. « Dans sa formulation traditionnelle, le concept d’équilibre de la nature soutient qu’un écosystème maintient un équilibre dynamique auquel il retourne après avoir subi une perturbation s’il a conservé les capacités de réagir. Nous pouvons dire que cette idée est abandonnée par la plupart des membres de la communauté scientifique. »

 5. « Cependant, je pense qu’il est clair que si des scientifiques non impliqués dans les invasions biologiques étaient amenés à examiner de près la littérature, ils pourraient être choqués par le manque de rigueur scientifique, les définitions circulaires et les conclusions empreintes d’émotions. Le style très polémique de Theodoropoulos est fondé dans un livre de cette nature, mais par moments il tend à fragiliser sa critique d’un langage émotif inapproprié dans la littérature dévolue aux invasions biologiques. »



Chapitre 8
Gestion des phénomènes invasifs
La prise de conscience des nuisances liées aux invasions biologiques est assez récente. Elle a conduit à lancer au début des années 1980 un programme international de recherche sous l’égide du Scope (Scientific Committee on Problems of the Environment), relatif à l’écologie des invasions biologiques. Les premières actions entreprises ont été un recensement des espèces invasives avérées et l’évaluation des espèces à potentiel d’invasion. Puis des projets de gestion ont été mis en place au fur et à mesure de l’avancement des recherches et de l’importance des invasions.
La fin des années 1990 a été marquée par différentes initiatives pour organiser et fédérer les recherches et les actions sur les invasions. Le GISP (Global Invasive Species Program) est un collectif de chercheurs créé en 1996 afin de proposer des mesures pour l’environnement et la conservation. L’Agence environnementale européenne réagit en 1998 en actant le rôle des introductions d’exotiques comme principale menace sur la biodiversité.
La revue internationale Biological Invasions est publiée en 1999 pour mieux diffuser les recherches spécifiquement dévolues à cette thématique. L’Union internationale de conservation de la nature (IUCN) établit, en 2000, une charte de recommandations pour prévenir l’érosion de la biodiversité causée par les espèces exotiques invasives.
En France, l’invasion de la mer Méditerranée par la caulerpe (Caulerpa taxifolia) a probablement catalysé l’action politique et stimulé l’intérêt de beaucoup de chercheurs sur les introductions d’espèces. Le GIP (Groupement d’intérêt public) Hydrosystèmes et le ministère de l’Environnement de l’époque ont organisé pour la première fois en 1996 un colloque entièrement dévolu aux introductions d’espèces dans les milieux aquatiques, qui a permis l’édition d’un numéro spécial du journal Bulletin français de la pêche et de la pisciculture (n° 344-345, 1997). À partir des années 2000, plusieurs synthèses sur les espèces végétales invasives du territoire métropolitain ont été réalisées à la demande du ministère de l’Environnement sous la direction du professeur Serge Muller. En 2001, puis 2003, deux programmes de recherche sur appel d’offre du ministère de l’Environnement ont été entièrement dévolus aux invasions biologiques, ce qui représente au total trente projets financés dont une poignée sur les écosystèmes aquatiques. En 2001, le Cemagref de Bordeaux a pris l’initiative de mettre l’accent sur les modalités de gestion des jussies, plantes envahissantes s’il en est, marquant ainsi une série d’initiatives stimulant la réflexion sur les actions concrètes à promouvoir et à mettre en place.
Sous l’impulsion conjointe de ces initiatives et de la réglementation européenne, une stratégie nationale de gestion des espèces invasives aquatiques (ou dépendantes des zones humides) pourrait voir le jour en France. Pour cela, un groupe de travail « Espèces invasives en milieu aquatique » composé de chercheurs, de gestionnaires et d’institutionnels a été mis en place par l’Onema et le Cemagref[1] fin 2008. Les principaux objectifs de ce groupe sont « d’élaborer une ligne directrice pour la gestion des invasions biologiques dans les écosystèmes aquatiques, d’élaborer des outils opérationnels à destination des gestionnaires et des décideurs, de définir des enjeux scientifiques à plus long terme ».
Au niveau international, un certain nombre de conventions relatives à la protection de la biodiversité comportent une clause sur les introductions d’espèces. Et dans de nombreux pays, la première démarche gouvernementale fut la limitation des introductions sur le territoire, puis le retrait du marché d’espèces considérées envahissantes. Mais ces démarches préventives ne concernent que les introductions volontaires, et ne sont pas toujours bien appliquées. Il faut donc passer à l’étape suivante qui est celle de l’éradication, quand c’est possible, ou du contrôle des populations envahissantes en vue de réguler leurs effectifs. Et il faut aussi rechercher tous les moyens de circonvenir les espèces considérées comme des nuisances par la société, et qui ne sont pas seulement, loin s’en faut, des espèces exotiques !
Aujourd’hui, l’Europe, en dépit de sa longue tradition de conservation d’espaces naturels, de son potentiel scientifique et technique et des moyens que possède tout pays développé, se place loin derrière les autres continents ou les grandes nations en matière de lutte contre les espèces invasives (Genovesi, 2005). Plusieurs raisons peuvent expliquer ce constat, parmi lesquelles des textes législatifs nationaux pas toujours adaptés à ce type d’action, le manque de volonté de la part de gestionnaires, la méconnaissance de ces questions ou encore l’opposition de groupes de défense des droits des animaux.
Il existe fondamentalement des vues différentes entre protectionnistes et interventionnistes dans le champ de la conservation (Lévêque et Balian, 2005a). Ou bien nous considérons que la nature est un héritage que nous devons protéger pour la transmettre, en l’état, aux générations futures. Ou bien nous pensons que l’homme est un élément de la nature et qu’il est normal qu’il en fasse usage et la modifie, sous réserve néanmoins de définir des limites à ses interventions, pour assurer le maintien des fonctions écologiques essentielles et le renouvellement des ressources. Entre ces positions extrêmes, il y a bien entendu place pour des positions plus nuancées.
Nul n’est censé ignorer la loi
Le droit de l’environnement est très technique, et les questions d’introductions d’espèces sont à replacer dans un contexte international tant il est vrai que ces questions ne connaissent pas de frontières administratives (en France, quatre de nos grands bassins hydrographiques sont transfrontaliers). Nous ne donnons ici qu’un rapide condensé des principaux textes qui régissent protection et statut d’espèces, interdiction des introductions.
L’interdiction des introductions
Au niveau international, les grands textes qui régissent la protection de la biodiversité comportent tous une disposition relative à l’interdiction d’espèces non indigènes. Citons-en trois à titre d’exemple :
	la Convention de Berne (1979) sur la conservation de la vie sauvage et des milieux naturels en Europe dispose que chaque partie contractante s’engage « à contrôler strictement l’introduction des espèces non indigènes » ;
	l’article 10 de la Convention sur la diversité biologique (1992) stipule que « chaque partie contractante, dans la mesure du possible : empêche d’introduire, contrôle et éradique les espèces exotiques qui menacent des écosystèmes, des habitats ou des espèces » ;
	la directive Habitats de mai 1992 fait obligation aux États membres de veiller « à ce que l’introduction intentionnelle dans la nature d’une espèce non indigène à leur territoire soit réglementée de manière à ne porter aucun préjudice aux habitats naturels dans leur aire de répartition naturelle ni à la flore et à la faune sauvages indigènes, et s’ils le jugent nécessaire, interdisent une telle introduction ». 

De nombreux autres textes abordent la question des espèces exotiques dans le même esprit : la convention de Ramsar (1971) sur les zones humides, la convention de Bonn (1979) sur les espèces migratrices appartenant à la faune sauvage, la convention de Barcelone (1995) sur les espaces protégés en Méditerranée.
Mais toutes ces conventions n’émettent en quelque sorte que des recommandations et ne sont nullement contraignantes, chaque pays conservant toute latitude pour développer chez lui ses propres réglementations.
Au niveau national et d’un point de vue chronologique, la « loi Pêche » du 29 juin 1984 (code rural) constitue un des plus anciens textes sur ces questions d’introductions. Elle a le mérite d’être exclusivement orientée sur le milieu aquatique. La loi Pêche organise le contrôle des peuplements d’eau douce notamment par un ensemble de quatre types d’interdictions assorties, au cas par cas, d’autorisations. La violation de ces interdictions constitue une infraction pénale (délit ou contravention) :
	interdiction d’introduire dans les eaux libres et les piscicultures, et de transporter sans autorisation, des poissons susceptibles de provoquer des déséquilibres biologiques. Une liste fixée par décret inclut le poisson-chat, la perche soleil, le crabe chinois, des espèces de grenouilles du genre Rana autres que celles officiellement représentées en France, des espèces d’écrevisses autres que les écrevisses à pattes rouges, des torrents, à pattes blanches et à pattes grêles ;
	interdiction d’introduire sans autorisation des espèces de poissons qui ne sont pas officiellement représentées dans les eaux douces nationales (liste dans un arrêté du 17 décembre 1985, appendice du code rural) ;
	interdiction d’introduire, dans les eaux classées en première catégorie piscicole (salmonidés dominants), des poissons des espèces carnassières (brochet, perche, sandre et black-bass). Cette mesure vise à limiter une pression de prédation trop forte sur les salmonidés. À noter qu’une exception est prévue par la loi pour les lacs Léman, d’Annecy et du Bourget et que les piscicultures ne sont pas concernées puisque non classées en première ou seconde catégorie ;
	interdiction d’introduire dans les eaux libres, pour rempoissonner ou aleviner, des poissons qui ne proviennent pas d’établissements agréés par le préfet de département.

Ce résumé de la loi Pêche est très logiquement orienté sur les espèces piscicoles (à savoir les poissons, les crustacés et les grenouilles ainsi que leur frai au sens de la loi). On remarquera, d’une part, une dérive du sens attribué à « introduction » qui est utilisé au sens strict lorsqu’il s’agit d’espèces exotiques, mais aussi au sens d’importations lorsqu’il s’agit d’espèces déjà en place, et, d’autre part, l’absence de réglementation sur le transport d’espèces « non nuisibles ».
Toujours au niveau national, la loi du 2 février 1995 relative au renforcement de la protection de l’environnement, dite « loi Barnier », a introduit de nouveaux articles de portée volontairement très générale mais interdisant l’introduction dans le milieu naturel :
	de tout spécimen d’une espèce animale à la fois non indigène au territoire d’introduction et non domestique ;
	de tout spécimen d’une espèce végétale à la fois non indigène au territoire d’introduction et non cultivée ;
	de tout spécimen de l’une des espèces animales ou végétales désignées par l’autorité administrative.

Cette loi prévoit également des dérogations au principe d’interdiction à des fins agricoles ou piscicoles par exemple, et après évaluation des conséquences prévisibles de l’introduction.
Aujourd’hui, le cadre législatif national pour gérer la question des introductions ou des espèces invasives est celui du code de l’environnement (février 2005), dont l’article L. 411-3 prévoit la possibilité d’interdire l’introduction d’espèces exotiques ainsi que leur transport ou leur commercialisation. Le code de l’environnement reprend en le modifiant légèrement les principes évoqués dans la loi Barnier. L’article L. 411-3 est aujourd’hui l’élément essentiel de la législation française en ce qui concerne les espèces introduites.
Le Grenelle de l’environnement rappelle cet engagement général de la lutte contre les exotiques, avec des mesures spécifiques concernant les Dom-Tom. L’amélioration de la réglementation passera forcément par la mise en place d’un réseau de veille, une procédure d’expertise et une stratégie de lutte contre les espèces jugées indésirables. Un premier pas dans cette réglementation est celui de l’arrêté du 2 mai 2007 interdisant la commercialisation, l’utilisation et l’introduction dans le milieu naturel de Ludwigia grandiflora et L. peploides (jussies).
Une revue des législations européennes (Conseil de l’Europe, 1996) sur les introductions d’organismes non indigènes dans le milieu naturel dressait le constat suivant. L’analyse des législations en matière d’introduction, réintroduction ou repeuplement fait apparaître des différences considérables entre les pays. Certains ont établi des règles détaillées, alors que d’autres n’ont adopté que des dispositions à caractère très général ou d’ordre sectoriel qui ne couvrent qu’un domaine particulier. Il n’existe presque jamais de textes qui s’adressent au problème des introductions dans son ensemble et couvrant tous les milieux. Ceci ne facilite pas une appréhension globale du problème par le droit ni une harmonisation des règles applicables. 
En ce qui concerne les espèces marines, la question des introductions est souvent ignorée par les textes en vigueur. Il en est de même pour l’introduction d’espèces à des fins de lutte biologique. Quant à l’introduction de plantes non indigènes dans le milieu naturel, elle est rarement réglementée. Beaucoup de législations ne s’adressent qu’aux introductions d’espèces étrangères au pays et ne réglementent pas celles qui sont réalisées d’une région à l’autre. Les risques d’introduction accidentelle sont en général mal pris en compte tant en ce qui concerne les risques d’évasion d’animaux d’élevage que de la mise en liberté d’animaux de compagnie. Le contrôle des importations (sauf pour les espèces inscrites aux annexes de la Cites[2]) a des objectifs essentiellement phytosanitaires et vétérinaires, pas la prévention des introductions en tant que telle.
Les infractions à la réglementation sur les introductions sont en général considérées comme mineures, malgré les dommages qui peuvent en résulter. Dans la plupart des cas, les peines sont légères et non dissuasives, et la responsabilité de l’auteur d’une introduction illégale est rarement évoquée.

Les espèces classées « nuisibles »
L’homme a longtemps qualifié de nuisibles les espèces qui lui posaient un problème d’exploitation de la nature. Dans un ouvrage publié en 1912 intitulé Les oiseaux nuisibles de France, on peut lire, à la suite d’un descriptif des espèces et de leurs mœurs, des conseils sur les modes de chasse et de piégeage propres à leur destruction. La longue liste de ces nuisibles concerne tous les rapaces, des oiseaux marins comme le macareux, le pélican ou encore le fou de Bassan, et des oiseaux liés aux eaux douces comme le héron cendré ou le martin-pêcheur. Pourquoi le martin-pêcheur, par exemple, a-t-il été classé en nuisible ? L’explication est dans le texte : « […] Hélas, ce joyau ailé est la plaie du pisciculteur ! Sans relâche, comme aiguillonné par une faim insatiable, il pêche, pêche, pêche encore ! Le poisson est le seul mets qu’il goûte en temps ordinaire et il en fait une consommation navrante ! […] »
Aujourd’hui, un article du code rural (R 227-6) permet au préfet, sur avis du Conseil départemental de la chasse et de la faune sauvage, de classer une espèce comme nuisible à l’échelle d’un département. Trois critères sont considérés : le risque de santé publique ou de sécurité ; la prévention de dommages importants aux activités agricoles, forestières et aquacoles ; la protection de la faune et de la flore. Cette législation permet de considérer la situation locale à un instant donné. 
Un arrêté préfectoral annuel de classement d’une espèce en « nuisible » permet aux propriétaires, aux possesseurs du droit de chasse et aux fermiers de procéder à la destruction des animaux avec des moyens variés (par utilisation de pièges homologués, par chasses et battues ordonnées par le préfet après avis du directeur de l’agriculture et de la forêt, par tir à armes à feu ou à l’arc). Dans le cas du ragondin (Myocastor coypus) ou du rat musqué (Ondatra zibethicus), un arrêté de 2003 confie la compétence de lutte contre ces rongeurs aux Groupements de défense contre les organismes nuisibles. Si les espèces en cause sont aussi classées comme « espèces gibiers », elles peuvent de toute façon être chassées durant la période de chasse sur les territoires pour lesquels le chasseur détient un droit de chasse. Il s’agit alors souvent d’une action de lutte concomitante à la chasse de gibier d’eau, rarement d’une action spécifique de régulation.
Dans quelques départements, des primes ont quelquefois été proposées pour gratifier les personnes impliquées dans la lutte contre un nuisible. Une prime allant jusqu’à 4 euros par individu a été proposée sur présentation des queues de ragondins, mais la perspective de cette ressource financière induit rapidement une dérive des comportements de certains acteurs.

Les mérites et les limites des textes réglementaires
Les aspects législatifs réglementent les possibilités d’introduction sur le territoire national ou communautaire, mais la plupart des introductions en milieu aquatique sont involontaires, accidentelles ou liées à des transferts clandestins. Une surréglementation risque donc d’être inutile et inadaptée aux problèmes de ces introductions. La France est désormais dotée d’un arsenal de textes qui couvrent l’essentiel des problèmes posés, même si les terminologies adoptées laissent souvent aux juges, et probablement volontairement, une marge d’appréciation importante de la gravité d’un acte. La France est ainsi un des premiers pays de la communauté à s’être doté d’un tel dispositif. Il y a là un progrès énorme par rapport à des États fédéraux comme l’Autriche, qui présente encore des variations de législations entre provinces tant sur les textes de protection des espèces en place (taille minimale des poissons pêchables par exemple) que sur le stocking. Au-delà de ces variations en voie d’harmonisation à une échelle locale, les futurs progrès consisteront à faire adopter des textes de loi efficaces au niveau intercommunautaire, tant il est vrai que ces questions sont par essence sans frontières, ni administratives, ni géographiques, ni politiques. Rappelons que tous les textes réglementaires communautaires doivent s’inscrire à brève échéance dans la législation des pays membres. 
Un grand mérite des textes réglementaires est de susciter une prise de conscience des risques liés aux introductions et de permettre (en théorie) de sanctionner les responsables d’une introduction préjudiciable au milieu naturel ou à la faune ou la flore sauvage, même s’il s’agit d’une introduction involontaire résultant d’une négligence ou d’une imprudence. Prévenir tout risque d’introduction d’espèce à potentiel invasif devient alors un acte citoyen au même titre qu’éviter des feux de forêts ou respecter le littoral. C’est finalement pour une grande part le principe de prudence qui doit s’appliquer pour sauvegarder les espaces et responsabiliser chacun. Il y a là une évolution évidente des mentalités et des attitudes vis-à-vis des introductions, qui étaient perçues jusque dans les années 1970 au moins comme des actes normaux et légitimes.
Les espaces naturels sont des milieux ouverts qui nécessitent que la prolifération d’espèces exotiques ne soit pas considérée comme une affaire individuelle mais collective. Il en est de même des changements climatiques ou des pollutions maritimes et nucléaires. Le « principe de précaution » vis-à-vis des introductions de poissons est ainsi appliqué par les pays qui ont adhéré à la convention de Rio, puis ont souscrit dans les années 1990 à des accords internationaux proposés par la FAO. Des associations comme l’Ornamental Aquatic Trade Association publient également des recommandations pour éviter l’échappée de poissons d’ornement dans le milieu naturel (Copp et al., 2005a). La prohibition d’introductions de poissons exotiques est devenue la règle dans la plupart des pays européens.
Oui mais… la réalité est assez différente. Comment faire appliquer ces textes réglementaires ? Les introductions de plantes ornementales s’intensifient. Les introductions de poissons d’aquarium ne sont guère contrôlées, ou si peu, ni celles des autres « animaux de compagnie ». Et que devient l’eau des conteneurs dans lesquels ils ont été importés ? Certes on a interdit en 1997 l’importation de la tortue de Floride, mais bien après qu’elle a été reconnue comme dangereuse pour la faune autochtone. Et qu’en est-il des autres espèces de tortues aquatiques ? Et la vente de la jacinthe d’eau se poursuit en toute impunité, alors que cette espèce est considérée comme l’une des principales pestes végétales. Et qui contrôle les ballasts des bateaux ? Et qui contrôle les mouvements d’espèces dans les réseaux hydrographiques, facilités par le réseau dense de canaux ? Et qui refoule les « immigrés climatiques », ces espèces qui profitent des changements climatiques en cours pour étendre leur aire de répartition ? Et qui contrôle les citoyens avides de nouveautés qui introduisent subrepticement des espèces qui les intéressent ? En d’autres termes, on peut se targuer d’avoir des lois et une politique, mais les moyens pour les mettre en œuvre sont largement sous-dimensionnés par rapport aux besoins. De fait, la tendance actuelle est à une accélération des introductions et des naturalisations d’espèces exotiques. Il faut faire avec, et il faudra faire avec, malgré les grandes déclarations stéréotypées des congrès internationaux qui appellent à la lutte contre les invasives ! En d’autres termes, les mesures préventives réglementaires satisfont notre esprit cartésien, mais sont d’une efficacité marginale par rapport au problème des espèces envahissantes. Il faut donc se concentrer, au coup par coup, sur les moyens de lutter contre ces espèces. Et, rappelons-le, lutter contre les espèces proliférantes en général, qu’elles soient exotiques ou autochtones.
L’établissement de listes noires d’espèces invasives avérées ou potentielles pourrait être un moyen d’appuyer une réglementation sur la commercialisation des espèces. Ces listes-là sont dites « négatives » : elles interdisent certaines espèces. La législation deviendra réellement efficace en s’appuyant sur des listes positives, ce qui est souhaitable au moins pour des groupes à risque. Dans le cas de plantes aquatiques ou de tortues par exemple, pourquoi ne pas publier une fois pour toutes la liste des espèces autorisées à la vente ?


Le contrôle des espèces invasives
La Convention sur la diversité biologique appelle à une approche hiérarchisée de la gestion des phénomènes invasifs (Genovesi, 2005). Elle recommande d’abord la mise en place de mesures de prévention puis, si ces mesures échouent, d’envisager comme alternative une action d’éradication (principe guide adopté en 2002 avec la décision VI/23). Cette décision répond à l’injonction de gestion des espèces exotiques rapportée par l’article 11 de la Convention de Berne, à laquelle tous les États membres européens ont souscrit.
Un programme d’éradication vise à éliminer tous les individus reproducteurs potentiels d’une population de manière à l’amener à extinction. La mise en place d’un programme d’éradication signe toujours l’échec des méthodes préventives. Néanmoins, si l’objectif d’éradication est souvent affiché, il demeure en réalité assez théorique car, en milieu aquatique notamment, il est assez difficile d’éliminer complètement une espèce. On prend alors le parti de contrôler l’espèce introduite, c’est-à-dire de réguler sa population en réduisant dans toute la mesure du possible son effectif global pour limiter les conséquences indésirables. Dans tous les cas, cette approche pose immanquablement des problèmes éthiques.
La prévention
Pour éviter les problèmes liés aux espèces invasives, la solution la plus simple est bien évidemment de prévenir l’introduction de ces espèces. Encore faut-il ne pas sombrer dans le radicalisme et essayer de distinguer, au sein des espèces introduites, celles qui sont indésirables de celles qui sont tolérables ou dont nous espérons tirer profit. La réponse à cette question est loin d’être simple.
La prévention par tous les moyens possibles (réseau de veille, surveillance des milieux sensibles, application de principes de prudence lors du transport, conservation ou réhabilitation des milieux d’eau douce) reste néanmoins une méthode efficace pour contribuer à limiter les phénomènes invasifs. Concrètement, quand on sait que les eaux de ballast constituent le principal vecteur des introductions involontaires pour les espèces aquatiques, on peut penser qu’une mesure prioritaire serait de mettre en œuvre une réglementation européenne dans ce domaine.
Aux États-Unis, un décret adopté dès 1993 sous la présidence Clinton vise à obliger les transporteurs en provenance d’autres continents à changer l’eau de leurs ballasts par de l’eau de mer avant d’entrer dans les eaux territoriales américaines. Si l’on ne considère que la région des Grands Lacs nord-américains, la quantité d’eau provenant des ballasts est estimée à 800 millions de litres par an. L’examen des bateaux ayant vidangé leurs ballasts en mer a cependant montré que cette méthode n’est pas totalement efficace, même si elle limite les transferts d’organismes (Locke et al., 1993). Des espèces animales dont la tolérance à la salinité est généralement élevée sont toujours présentes dans les ballasts. Des introductions via les eaux de ballast ont été constatées, même après ces mesures protectionnistes (Ricciardi et MacIsaac, 2000). De nouveaux procédés de traitement peu onéreux et respectueux de l’environnement peuvent être envisagés, parmi lesquels l’injection d’azote pour désoxygéner l’eau de ballasts, méthode qui semble donner des résultats prometteurs (Tamburri et al., 2002). La conjugaison des effets de ces deux approches, changement d’eau et désoxygénation, pourrait considérablement limiter les introductions entre continents et ainsi contribuer à réduire ou au moins à freiner la mondialisation de la faune aquatique. D’un point de vue économique, le simple changement des eaux de ballast en mer lors de transports internationaux représenterait un coût global de 40 à 60 millions de dollars US par an. Par ailleurs, des simulations permettent d’estimer que dans 10 % des cas environ, il peut être dangereux pour l’intégrité de la structure d’un navire de réaliser un déballastage, ce qui revient à dire que même si ce principe s’appliquait au mieux, une fraction des eaux de ballast ne pourra quand même pas être changée avant l’arrivée du bateau au port de débarquement (Endresen et al., 2004).
Au-delà de l’exemple des eaux de ballast, les méthodes préventives ne peuvent être décrites de manière exhaustive car elles sont spécifiques des espèces, des modes de transport et d’introduction. Pour éviter l’introduction de moustiques, le transport de plantes chinoises comme le Lucky bamboo gagne par exemple à être fait sans eau et au froid par rapport à un transport dans des pots d’eau à température ambiante (Eritja et al., 2005). En 1999, avant une mission à Pearl Harbour (Hawaï), le sous-marin USS Missouri fit un séjour de neuf jours dans le secteur aval de le rivière Astoria, où l’eau douce à saumâtre a tué une part importante des espèces fixées sur sa coque comme la moule marine (Mytilus galloprovincialis). Cette approche n’a cependant pas permis d’éliminer 11 espèces dont des individus étaient vivants peu après l’arrivée à Pearl Harbour, même si ces derniers n’ont pas survécu plus de 83 jours dans leur nouveau milieu (Apte et al., 2000).
Concernant le transport de moustiques, l’irradiation (ou ionisation) pourrait être une solution pour assainir des amas de pneus dont l’origine laisse supposer un risque d’introduction. L’irradiation est une méthode classique de traitement de denrées alimentaires qui consiste à les exposer à un niveau contrôlé d’énergie ionisante (rayons gamma ou rayons X ou faisceaux d’électrons). Cette technique casse l’ADN des organismes vivants, ce qui limite leur reproduction et permet à certains aliments de se conserver plus longtemps. Si l’intérêt du procédé est franchement discutable pour certains aliments, le fait est qu’il fonctionne bien et que le matériel soumis à une irradiation n’émet pas de radioactivité.

L’éradication
On tombera probablement d’accord sur le fait qu’il est préférable de prendre des mesures préventives, d’éviter d’introduire des espèces susceptibles de provoquer des nuisances. Mais on peut comprendre que pour diverses raisons, des espèces s’installent et se multiplient. Dans ce contexte, la réponse la plus simple, mais aussi la plus brutale qui puisse être apportée est l’éradication. Encore faut-il qu’elle soit matériellement possible. Or, dans les milieux aquatiques, ce n’est pas souvent le cas. Néanmoins, des mesures de gestion peuvent aider à réguler les populations introduites ou à en diminuer l’impact. 
Partant du principe que l’éradication d’une espèce est toujours difficile et coûteuse, Copp et al. (2005a) à la suite de Chadd (2004) proposent d’évaluer si une espèce est tolérable en fonction de son impact constaté sur l’écosystème colonisé en termes de biodiversité et de stabilité écologique. Dans tous les cas, cette évaluation gagne à être faite à un stade précoce de l’installation. La limite de cette approche tient à la phase de latence entre le moment de l’introduction et le moment où l’espèce devient proliférante et gênante. Le contexte des changements globaux et la variabilité des milieux ne facilitent pas non plus l’analyse. C’est souvent à la faveur d’une modification de son environnement que l’espèce introduite, dont la présence était jusqu’alors relativement anodine, devient proliférante et apparemment nuisible (voir chapitre 4).
Un des problèmes pour procéder à l’éradication reste cependant notre incapacité à détecter une invasion à un stade précoce et à réagir vite. Bien que les sciences et les techniques actuelles permettent de traiter de grands espaces, les meilleures candidates à une éradication sont des populations jeunes, peu dispersées. À titre d’exemple, après dix-huit ans d’invasion en Méditerranée, six pays touchés, plus de 131 kilomètres de côtes colonisées à partir d’un point d’introduction unique, l’éradication de la caulerpe, Caulerpa taxifolia, n’est plus une option réalisable (Thibaut et Meinesz, 2004). Elle l’aurait peut-être été si des mesures avaient été prises rapidement, ce qui ne fut pas le cas. Seules des mesures de contrôle biologique peuvent maintenant être envisagées, mais elles sont controversées. Des colonies viennent déjà d’être observées en Californie et en Australie. Que va-t-on faire ?
Une revue récente rapporte que 37 programmes d’éradication ont été proposés en Europe, quel que soit l’écosystème ou l’espèce cible (Genovesi, 2005). Même si ce bilan est imparfait, 33 des 37 programmes d’éradication identifiés concernent des îles et 4 seulement des écosystèmes continentaux, ce qui traduit la difficulté (à juste titre) d’entreprendre une éradication sur un milieu ouvert. De ces programmes, 25 concernent des rats (Rattus sp.) et 4 le lapin. Cette apparente surreprésentation de rongeurs est liée au fait que les rats sont les prédateurs le plus souvent introduits sur les îles et qu’ils y ont souvent causé la plupart des extinctions d’oiseaux (Orueta et al., 2005). La plupart des programmes sont récents et cofinancés par la communauté européenne sous la forme de programmes Life.
Les difficultés de mise en œuvre ne doivent pas masquer le succès d’éradications entreprises. L’éradication du ragondin de l’ouest de l’Angleterre est par exemple une des plus complexes et des plus vastes éradications jamais réalisées dans le monde. Son succès est le fruit de l’interaction entre un programme scientifiquement planifié, la mise à disposition de moyens financiers suffisants et le couvert d’une législation spécifique.
Pour la France, une synthèse récente (Lorvelec et Pascal, 2005) fait état de 19 programmes d’éradication de mammifères en métropole et sur les territoires d’outre-mer. À ceux-ci s’ajoutent des programmes de régulation de populations envahissantes comme le ragondin dans le Marais poitevin.
Le moustique tigre (Aedes albopictus) a été observé pour la première fois en 1999 dans deux décharges de pneus usagés (Schaffner et al., 2001). Les recherches ont permis d’établir que la population devait y être présente depuis au moins l’année précédente. Les mesures de contrôle chimique mises en place en 2001 par les autorités sanitaires ont permis d’éradiquer ces populations. Depuis cette opération réussie, l’espèce a cependant été observée dans des localités du sud de la France colonisées via l’Italie.
Ailleurs dans le monde, le recours à l’éradication est d’un usage plus courant et Genovesi (2005) rapporte, par exemple, un chiffre de 156 éradications d’espèces introduites en Nouvelle-Zélande, 23 îles traitées depuis 1995 dans le nord-ouest du Mexique, 48 îles traitées pour des mammifères en Australie depuis 1969. Le premier Congrès international sur l’éradication des espèces introduites sur les îles, tenu en 2001 en Nouvelle-Zélande, a permis de comptabiliser sur l’ensemble des cinq continents 47 projets d’éradication sur différentes espèces cibles, dont 15 mammifères, 1 reptile, 5 insectes, 1 mollusque et au moins 30 végétaux (Simberloff, 2001).
Il ressort assez immédiatement de la lecture de ces projets que la plupart concernent des vertébrés ou des animaux de grande taille et des plantes d’origine terrestre. Les trois expériences réussies d’éradication d’espèces animales dont le cycle complet est aquatique (holobiontes) concernent deux mollusques bivalves (Dreissena polymorpha et Mytilopsis sallei) dans la baie de Darwin (Bax, 1999 ; Simberloff, 2001), en Australie, et un polychète (Terebrasabella heterouncinata) en Californie (Culver et Kuris, 2000). Le point commun de ces réussites tient à l’effort d’éradication mené avant une propagation sur un territoire trop vaste, confirmant ainsi qu’il est potentiellement possible d’enrayer une invasion si l’on agit tôt après les premières observations. La très grande majorité des invasions réussies (sensu stricto, diffusion rapide et massive de l’espèce au-delà de son point d’introduction) présente un caractère irréversible.
Le castor du Canada (Castor canadensis), introduit pour l’agrément avec succès dans un lac de l’Yonne en 1975, risquait aux yeux des spécialistes d’être préjudiciable aux efforts de réintroduction du castor d’Eurasie (Castor fiber) sur la Loire (Maurin, 1997). Le castor d’Eurasie a failli disparaître de nos rivières avant que des plans de réintroduction et une protection législative (1905) ne soient mis en place. Au moment où l’espèce se réappropriait son territoire d’origine à partir de la basse vallée du Rhône, une concurrence potentielle entre les deux espèces aurait pu entraver l’expansion de l’espèce autochtone. Le ministère de l’Environnement initia dans les années 1980 une action d’éradication des castors du Canada. La vingtaine d’individus qui constituaient l’essentiel de la population naturalisée fut capturée et confiée à un parc zoologique, deux autres individus furent abattus au fusil. Cette action constitue pour le territoire métropolitain la première éradication réussie menée à des fins écologiques contre un vertébré introduit.
En résumé, des tentatives d’éradication d’une espèce invasive ont finalement déjà eu lieu, mais elles se sont heurtées à au moins quatre obstacles : 
	le plan d’éradication arrive tardivement ;
	le coût est exorbitant ;
	l’action d’éradication peut avoir des effets secondaires ;
	déontologiquement, l’élimination d’organismes vivants peut poser un problème éthique. Sans oublier la question de la faisabilité de l’éradication, qui semble le plus souvent difficile, voire impossible en milieu aquatique. 


Les implications éthiques
Le statut d’espèce nuisible est directement lié à la perception que nous en avons. Le cas de l’anguille illustre bien les changements de mentalité. Au début du siècle, elle était classée comme nuisible et des pêches massives étaient organisées pour la détruire. De nos jours, partout en Europe, cette espèce au cycle de vie tout à fait extraordinaire régresse dangereusement et les pouvoirs publics lui consacrent des moyens d’étude importants. 
Il est indéniable que l’élimination d’organismes vivants pose un véritable problème éthique. Des groupes de protection d’espèces animales ou plus généralement une opposition citoyenne peuvent peser sur la mise en œuvre de mesures de gestion d’espèces introduites. C’est, pour certains analystes, un des principaux freins à des projets d’éradication. Par exemple, dans un projet d’éradication d’une population de ragondins fraîchement introduite dans un lac de Sicile, le poids d’une branche locale de la WWF fut tel que le projet n’a jamais pu être entamé (Genovesi, 2005).
Le cas de l’ibis sacré est intéressant pour la controverse scientifique et médiatique tout à fait actuelle qui s’est instaurée sur ses impacts supposés. Cet oiseau d’origine africaine (les Égyptiens en ont momifié des milliers) s’est échappé dans les années 1990 d’un parc ornithologique de la côte atlantique. Il s’est bien adapté au climat breton au point que son effectif est actuellement de plusieurs milliers d’individus. Selon les principes de la biologie de la conservation, il aurait fallu, dès l’origine, éradiquer les individus échappés. Il n’en fut rien. Depuis, des naturalistes ont demandé l’éradication de l’ibis sacré en France, arguant qu’il mange, à l’occasion, des poussins et des œufs d’espèces d’oiseaux protégées. Ils ont été partiellement entendus, des autorisations de destruction ayant été données par certains départements. Mais au nom de l’éthique (le droit de vivre pour toute espèce) ou de l’esthétique (on ne peut tuer un si bel oiseau), des citoyens s’opposent aux actions d’éradication. Un collectif s’est créé, intitulé Collectif pour la protection de l’ibis de Bretagne. Toujours est-il qu’une campagne d’éradication a été lancée en mai 2008 à l’initiative des préfectures de Loire-Atlantique, du Morbihan et de la Vendée. Elle a été rapidement l’objet de recours. Fin 2009, plus de 3 000 individus ont déjà été tirés à la carabine[3]. L’ibis sacré étant protégé par la convention de Berne, la France a manqué à son obligation de protection de cette espèce. D’autant qu’il est inclus dans la liste des oiseaux de France établie par la Commission de l’avifaune française. Le Collectif pour la protection de l’ibis de Bretagne dénonce également la pression exercée par quelques naturalistes auprès des préfets pour obtenir des autorisations de tir, sans aucun débat public…
 
Allons-nous éradiquer l’ibis sacré ?
Ouest-France titrait en juillet 2008 « L’éradication houleuse de 1 500 ibis sacrés ». Une campagne d’éradication a été lancée en mai 2008 à l’initiative des préfectures de Loire-Atlantique, du Morbihan et de la Vendée. L’affaire a déclenché de vifs débats. Pour l’association Bretagne vivante, si rien n’est entrepris, l’ibis fera définitivement partie de notre faune, comme le ragondin. Pour le collectif de défense de l’ibis sacré, la France a manqué à son obligation de protection de l’ibis sacré, espèce protégée par la Convention de Berne. Sans compter que l’ibis sacré fait partie des espèces répertoriées dans la liste des oiseaux de France, établie par la Commission de l’avifaune française le 30 juin 2007…
Bien que les enquêtes d’opinion soient très partielles, il semblerait que les « consommateurs » de l’espace aient une opinion majoritairement positive de l’espèce, quoique nuancée chez les naturalistes, alors que pour les gestionnaires d’espaces protégés il faut éradiquer l’espèce. Quant aux scientifiques, les avis divergent : pour les uns, l’ibis étant une espèce introduite, il faut agir et vite ; pour les autres, les impacts ne sont pas réellement démontrés, aucune espèce d’oiseau introduite ne pose de problème sur le continent, les sociétés sont peut-être face à une évolution naturelle des milieux. 

En réalité, la difficulté à s’accorder sur une attitude à adopter vient de l’ambiguïté des arguments scientifiques. Un rapport de l’Inra (Clergeau et al., 2005) concluait à la nécessité d’éradiquer l’espèce. « Dans le cas de l’ibis, l’application d’un principe de précaution semble accrédité aussi bien par son caractère d’espèce introduite invasive que par ses comportements reconnus de prédateur vis-à-vis d’espèces sensibles, et de fouilleur d’ordures et d’excréments facilitant la possible diffusion de germes, au point qu’il nous semble aujourd’hui difficile de ne pas agir sur cette espèce. » Mais un autre scientifique, Loïc Marion, directeur de la Réserve naturelle de Grand-Lieu, dénonce les idées fausses qui circulent concernant l’impact de l’ibis sacré sur la faune locale (Marion, 2006). Il conclut : « Les reproches fait à l’Ibis sacré qui menacerait des espèces d’oiseaux patrimoniales, sont très largement exagérés ou infondés, tout comme de prétendus impacts sanitaires. L’action de prédateurs avérés (goélands, renards…) a été volontairement occultée… En réalité, les reproches faits à l’ibis relèvent d’une position philosophique de principe sur les espèces allochtones dans un contexte de faunes endémiques qui ne concerne nullement la France, doublée d’une analyse largement subjective qui s’apparente étrangement aux réflexes antiprédateurs rencontrés chez des usagers de l’espace rural (éleveurs contre le loup, le lynx, l’ours, certains pêcheurs contre les piscivores, certains chasseurs contre les rapaces ou les mammifères carnivores), réflexes largement dénoncés depuis des décennies par les scientifiques et les protecteurs de l’environnement. » 
Nous sommes confrontés à une situation, assez classique finalement, d’opinions divergentes de la part de scientifiques pourtant reconnus. Ce qui montre, s’il en est besoin, la difficulté de formuler des avis indiscutables dans le domaine de l’écologie. 


Les méthodes d’éradication et de contrôle
Compte tenu du caractère irréversible de nombreuses introductions et du peu d’effets constatés de certaines introductions, un véritable défi consiste à faire le tri entre les espèces à éliminer, celles à réguler et celles qui sont simplement à surveiller. Il est même possible d’admettre que des espèces puissent être considérées comme intégrées à la faune locale, sans pour autant accepter l’homogénéisation en cours des écosystèmes.
L’empoisonnement et le piégeage
Les méthodes chimiques sont les premières qui vont être envisagées et la plus courante, chez les mammifères, est l’empoisonnement par anticoagulants (bromadiolone, brodifacoum ou flocoumafen par exemple). Deux générations de molécules se sont succédé, des populations ayant développé une résistance aux premières substances utilisées. Ces méthodes sont très délicates à gérer, d’abord parce que l’animal ne meurt pas instantanément et qu’il peut, par conséquent, surconsommer du poison, ce qui le rend toxique pour un prédateur. Pour contourner le problème, le poison est généralement proposé en une prise sur une période de temps courte, puis l’excédent est retiré le temps que le produit fasse son effet avant d’être de nouveau éventuellement proposé pour d’autres individus. Un second problème est la non-spécificité des poisons et le fait que d’autres espèces puissent l’ingérer. Enfin, les animaux morts ne sont pas toujours retrouvés et le dépérissement de leurs dépouilles peut poser des problèmes sanitaires. Dans le même ordre d’idée, le devenir de poisons non ingérés, dispersés dans le milieu naturel, peut entraîner des risques y compris pour l’homme.
Les éradications de mammifères sur des îles ont souvent conjugué les approches par empoisonnement et les approches par piégeage pour limiter les dégâts collatéraux liés au devenir dans le milieu de produits anticoagulants. Cette approche a montré ses preuves, comme pour le rat sur les îles Zaffarines au large de la côte nord-marocaine (Orueta et al., 2005). L’empoisonnement des ragondins est aujourd’hui interdit en France du fait des dégâts collatéraux, réels ou potentiels, des produits chimiques utilisés à cette fin. Le piégeage peut également se faire par nasse lorsqu’il s’agit d’écrevisses, de poissons ou d’amphibiens.
 
Les méthodes de contrôle des végétaux invasifs aquatiques en France
Outre les méthodes préventives d’introduction de nouvelles espèces végétales, trois types d’approches ont déjà été mis en œuvre pour contrôler en eau douce une espèce invasive végétale (Muller, 2004). 
Le contrôle manuel ou mécanique consiste à récolter les végétaux envahissants par arrachage, fauchage, moissonnage, débroussaillage ou coupe. Ces techniques, très usitées pour les jussies, la myriophylle du Brésil ou les élodées, provoquent rarement l’élimination complète de l’espèce introduite, mais des opérations répétées permettent de restreindre les proliférations et les nuisances qui les accompagnent.
Le contrôle chimique est basé sur l’utilisation d’un herbicide, qui permet très rarement de se débarrasser complètement d’une plante mais réduit pour un temps les populations en place. Ces substances ne sont pas anodines pour l’environnement, et des dégâts collatéraux sont inévitables, notamment sur la biomasse végétale en place qui, en se décomposant, peut entraîner des phénomènes d’asphyxie. Contrairement à une idée reçue, la méthode chimique est souvent partielle, ce qui oblige à réitérer les applications de l’herbicide. 
Le contrôle biologique vise à introduire volontairement des consommateurs ou des parasites de l’espèce végétale indésirable. Cette approche a eu un certain succès outre-Atlantique comme en milieu tropical et subtropical (avec la jacinthe d’eau, Eichhornia crassipes, la fougère flottante, Salvinia auricularia, ou encore la laitue d’eau, Pistia stratiotes), mais les scientifiques restent prudents sur ces méthodes. Des procédures pour la mise au point d’un contrôle biologique ont été étudiées et sont résumées par Cronk et Fuller (1995). Cette approche est coûteuse en études, en mise au point, mais aussi pour sa mise en œuvre.
Le contrôle écologique peut recouvrir deux aspects. Partant du constat que les proliférations sont observées dans des milieux perturbés, le premier vise à améliorer la naturalité des milieux pour les rendre moins perméables aux introductions et plus résistants aux proliférations. La restauration de ripisylves permettrait par exemple de limiter l’invasion de la renouée du Japon (Schnitzler et Muller, 1998), alors qu’une action sur la qualité trophique agirait sur des espèces eutrophes comme l’élodée de Nuttal (Thiébaut et al., 1997). Un second aspect du contrôle écologique consiste à modifier artificiellement, et souvent temporairement, un paramètre du milieu pour lutter contre une espèce. Sur des plans d’eau vidangeables, le rythme des vidanges et la durée des assecs pourraient limiter en Camargue la prolifération de jussies. L’adjonction temporaire d’eau de mer dans ces milieux d’eau saumâtre contribuerait également au contrôle écologique des jussies. 
Ces méthodes gagnent en général à être combinées entre elles pour un maximum d’efficacité. 


La lutte biologique
La lutte biologique consiste à utiliser un organisme vivant comme agent régulateur d’une espèce jugée nuisible. L’introduction de la myxomatose pour l’éradication de lapins représente par exemple une des méthodes de lutte biologique parmi les plus anciennes.
En France, les scientifiques ont une attitude prudente vis-à-vis de l’introduction d’espèces pour combattre une espèce indésirable. Cette prudence est sans doute le fruit des résultats mitigés obtenus lors d’expériences passées. Pour lutter contre les proliférations de végétaux aquatiques consécutives à une eutrophisation des eaux, plusieurs espèces de poissons comme la carpe chinoise ont été introduites. Ces animaux consomment effectivement des plantes en grande quantité, mais deux conséquences imprévues sont apparues. En premier lieu, la carpe choisit les plantes en fonction de leur appétence, ce qui peut parfois favoriser le développement (massif) de plantes non appétentes en lieu et place de celles consommées. Ensuite, le fractionnement de plants par le poisson permet un essaimage de boutures très favorable à la dispersion de la plante indésirable.
La jacinthe d’eau (Eichornia crassipes), originaire du bassin de l’Amazone, est reconnue comme une véritable peste là où elle a été introduite. La lutte biologique contre la jacinthe s’est développée dans les années 1960 à partir de l’utilisation des ennemis naturels de la plante. Parmi la centaine d’espèces d’insectes relevées sur la jacinthe, une douzaine s’est révélée capable de provoquer d’importants dommages foliaires. De fait, six agents biologiques de contrôle ont été testés entre 1974 et 1996 dans différentes parties du monde (Gao et Li, 2006 ; Julien et al., 2001), deux charançons, deux mites, un acarien, un hétéroptère. Au Soudan, l’introduction des charançons est considérée comme un succès ayant permis de limiter les radeaux flottants de jacinthe d’eau (Oduor, 1996).
Des charançons du genre Neochetina spp. sont utilisés dans des programmes de biocontrôle aux États-Unis et dans d’autres parties du monde. Chen et al. (2005) ont rapporté une réduction de 53 % de la densité des plants, de 67 % de la hauteur des plants, de 29 % du nombre de feuilles par plant, de 41 % du diamètre des feuilles et de 65 % de la biomasse des plants grâce à l’application de Neochetina spp. en Chine. Ajuonu et al. (2003) ont observé une réduction de la biomasse de la jacinthe de 5 % à 100 % avec Neochetina spp. de 1991 à 1993 sur les fleuves Ouémé et Zou au Bénin.
Le contrôle biologique dans le domaine marin est beaucoup moins développé que dans le domaine continental, et il y a peu de retours d’expériences. Il semble en particulier que la spécificité des hôtes ne puisse être garantie. C’est pourquoi beaucoup d’auteurs recommandent de n’utiliser cette technique qu’en dernier ressort, et avec beaucoup de précautions (Secord, 2003).
 
Lutter contre les envahisseurs par d’autres envahisseurs ? Le cas de la mer Noire et de la mer Caspienne (Dumont, 2002)
La mer Noire est le plus grand lac mésohalin au monde. Au début des années 1970, l’écosystème a manifesté des signes d’eutrophisation, et la pêche intensive a rapidement éliminé les grands prédateurs pélagiques : le thon, la bonite, le bluefish (tassergal), le maquereau ainsi que les poissons migrateurs qui furent pêchés jusqu’à la quasi-extinction. En réaction, les petites espèces telles que l’anchois, le sprat, le horse-mackerel se sont développées en abondance. Dans les années 1980, ils furent à leur tour pêchés jusqu’à l’épuisement par la flotte turque.
La disparition des grands prédateurs et l’eutrophisation favorisèrent le développement du plancton, dont le scyphozoaire (méduse) Aurelia aurita qui se développa en grande abondance. Dans les années 1980, il pouvait atteindre des biomasses de l’ordre de 1 kg/m2, soit 30 à 60 individus au m2.
En octobre 1982, on observa les premiers spécimens du cténophore Mnemiopsis (groseille de mer) qui fut, selon toute évidence, importé par le ballast de bateaux venant de la côte est des États-Unis. Cette espèce estuarienne a trouvé en mer Noire un milieu d’adoption tout à fait favorable. Il est probable que l’espèce fut introduite auparavant à plusieurs reprises, mais l’existence de grands prédateurs avait jusque-là empêché sa naturalisation. Mnemiopsis leidyi est une espèce opportuniste, cannibale à l’occasion. Elle est même capable de tuer des proies sans les consommer. L’espèce ne s’est pas répandue en Méditerranée car la salinité y est trop élevée pour elle. Il est probable, sans que cela ait été explicitement démontré, qu’elle a entraîné la quasi-disparition rapide des Aurelia. Début des années 1990, les pêcheries pélagiques s’effondrent suite au manque de nourriture pour les poissons et à la surpêche !
Un autre larron entre alors en scène : le cténophore (proche parent des méduses) Beroe, un carnivore qui ne mange quasiment que des Mnemiopsis. Cette espèce, nord-américaine elle aussi, est signalée en 1997 et, rapidement, l’abondance des Mnemiopsis diminue. À la fin des années 1990, un contrôle biologique de Mnemiopsis s’est ainsi installé spontanément en mer Noire. On pouvait espérer que cette situation permettrait le retour du zooplancton ! Ce qui fut observé dès 2000, avec un accroissement de la biomasse zooplanctonique.
Mnemiopsis a également colonisé la mer Caspienne en 1996. Le scénario se répéta, plus ou moins identique à celui de la mer Noire : disparition des Aurelia, décimation du zooplancton, effondrement des stocks de poissons… On aurait pu penser, compte tenu de l’expérience précédente, qu’il était logique et réalisable d’introduire le Beroe en mer Caspienne, mais il fallait pour cela de nombreux accords, et certains pays étaient réticents à cette introduction… En jouant la politique de l’autruche, on attend que Beroe gagne la mer Caspienne. L’espèce y a été signalée en 2004 !
Mnemiopsis leidyi a été signalée en mer du Nord en 2006. On estime que le même scénario est à redouter en mer Baltique, où les scientifiques finlandais ont découvert que Mnemiopsis leidyi avait survécu à l’hiver et se multipliait rapidement (Kube et al., 2007). Que va-t-on faire ?



Les méthodes alternatives 
Entre prévention et éradication, trois autres modes de gestion peuvent être envisagés pour gérer des espèces déjà naturalisées : le confinement, le contrôle des effectifs et le statu quo. Il s’agit à la fois d’atténuer les conséquences de l’espèce invasive et de gagner du temps pour que la faune et la flore locales puissent répondre, d’un point de vue évolutif, aux changements de leur environnement biotique.
Le confinement
Le confinement, ou exclusion, vise à restreindre l’aire de répartition de l’espèce introduite afin de juguler son expansion et d’éviter qu’elle ne devienne un problème à large échelle. La solution du confinement ne peut être envisagée qu’à une échelle locale. La grenouille taureau fait par exemple actuellement l’objet de mesures dans le sud-ouest de la France pour prévenir une extension du territoire colonisé. Le confinement implique toujours une réduction du nombre d’individus et n’apporte qu’un gain temporaire aux gestionnaires. 

La régulation des effectifs
Si on ne peut éliminer une espèce, on peut parfois en contrôler les effectifs et éviter par conséquent d’éventuels effets indésirables. Le cas du ragondin entre dans cette catégorie. Il semble relativement improbable qu’il sera un jour possible d’éliminer durablement cette espèce qui a désormais une répartition quasi nationale sur le territoire français. Néanmoins, les coûts d’un contrôle à long terme sont souvent élevés pour un résultat difficile à évaluer. 
Pour toutes les espèces, le contrôle démographique passe soit par un prélèvement d’une fraction des individus en place, soit par une action modulant le succès de la reproduction. L’action de chasse ne peut concerner qu’un nombre restreint d’espèces dans un cadre législatif très précis. Pour des poissons et des amphibiens, une régulation peut être faite par action de pêche, mais également par destruction des lieux de frai ou des pontes. Il s’agit alors de réguler le nombre de naissances sans toutefois rechercher une éradication totale. Dans le cas des oiseaux, une technique mise en œuvre pour la première fois en France en 1978 consiste à pulvériser un mélange de glycérine (ou un autre corps gras) et de formol sur les œufs. L’embryon est alors asphyxié (l’air ne pénètre plus dans la coquille du fait de la glycérine) sans que l’œuf ne pourrisse (le formol est un fixateur puissant). Si les œufs pourrissaient, les adultes tenteraient de faire une ponte de remplacement. Lors de cette opération, un risque est de déranger les reproducteurs de manière telle qu’ils déplacent leur site de nidification. Compte tenu de sa dangerosité, l’utilisation de formol devrait cependant être totalement interdite pour ce type d’action. Une méthode plus douce consiste à substituer les œufs de l’espèce à réguler par des œufs de poule non fécondés. Malgré une éventuelle différence de taille ou de couleur de la coquille, la supercherie fonctionne souvent bien, et les couveurs gardent un comportement habituel.
Une proposition originale de régulation d’effectifs a été apportée aux États-Unis à travers un livre de cuisine dédié à des recettes basées sur des espèces introduites indésirables (The Invasive Species Cookbook, par J.M. Franke). Le slogan résume l’idée du livre : « If you can’t beat ’em, eat ’em », et les plats à base de ragondins sont tout particulièrement à l’honneur (à l’orange, au chou rouge, en chili). Pour information, les ragondins consommés en France sont (ou devraient être) issus d’élevages dédiés à cette utilisation. La consommation d’animaux sauvages sans garanties sanitaires présente un risque sérieux de transmission de pathogènes ou de parasites.
Au-delà de l’aspect humoristique, l’idée de ce livre souligne un conflit d’intérêt assez classique et dangereux. L’intérêt des protecteurs de la nature est d’informer et d’alerter le public sur les problèmes liés aux invasions. Ce type de livre touche probablement un public cible qui n’est pas sensibilisé par ailleurs ; il peut amener à des changements de comportements individuels. L’intérêt d’un consommateur, gastronome ou pas, est de se procurer du matériel. Le pari de communiquer sur un ton léger est risqué car on imagine ce qui pourrait se passer si les consommateurs venaient à apprécier de nouveaux plats à base d’espèces exotiques. Certains, plus sensibles à la gastronomie qu’à des questions écologiques, n’hésiteraient probablement pas à « cultiver » ou à « élever » des espèces appréciées. Il est de toute façon prévisible que sans engouement de masse, l’effet sur la dynamique populationnelle de l’utilisation d’individus exotiques resterait faible, car peu d’individus seraient finalement prélevés pour être consommés. 

Les manipulations génétiques
Une voie que certains scientifiques n’hésitent pas à proposer est la manipulation de la structure génétique des populations à protéger face à une espèce introduite pour accélérer le rythme de l’évolution de ces espèces. Cela revient à introduire de manière délibérée une lignée génétique au sein d’une espèce autochtone afin de contrecarrer les effets d’une introduction involontaire sur cette espèce. Il pourrait s’agir par exemple de protéger des populations naïves face à une nouvelle pression biotique en y injectant des individus issus de lignées non naïves qui ont déjà acquis une réponse adaptative vis-à-vis de cette pression biotique. Si par exemple des anoures proies d’une espèce donnée ont acquis la détection chimique d’un nouveau prédateur, ces individus pourraient apporter cette adaptation à des populations naïves entrées récemment en contact avec ce même prédateur. Avec le risque que les traits ainsi acquis engendrent d’autres conséquences sur des espèces tierces. La partie manipulation de cette approche peut choquer lorsqu’il s’agit de traits comportementaux, mais elle est bien acceptée et paraît pleine de bon sens lorsqu’il s’agit d’une compétence immunologique face à un parasite exotique. Par ailleurs, le mécanisme en jeu lorsqu’il est question de comportements n’est pas forcément l’hybridation, il peut s’agir d’un mimétisme comportemental sans base génétique (Griffin, 2004).

La restauration des habitats
Pour soutenir la faune locale et lui fournir les moyens de répondre d’un point de vue évolutif à une nouvelle pression biotique, on peut chercher à l’aider à faire face à cette nouvelle pression. Dans le cas des anoures confrontés à un nouveau prédateur, l’acquisition de comportements d’évitement peut passer dans un premier temps par une meilleure exploitation des refuges physiques (des herbiers par exemple). Pour celas on peut créer ou renforcer la présence de ces refuges au moment où les proies sont les plus vulnérables. 
Si l’on retient l’hypothèse anthropique selon laquelle les espèces exotiques profitent des modifications de l’environnement pour s’établir, on peut penser que la restauration des habitats, ou du moins de certaines de leurs fonctionnalités, permettrait de contrôler leur expansion. La restauration des habitats physiques et des régimes hydrologiques naturels devrait par exemple contrebalancer cet effet en diminuant les chances de succès des exotiques qui cherchent à se naturaliser, et en favorisant le maintien des espèces locales.
Cependant, un effet pervers est à signaler suite à une action de restauration de la connectivité d’une rivière (suppression d’obstacles au franchissement) : on peut prédire qu’elle favorisera la dissémination d’espèces et donc d’exotiques. Les obstacles peuvent en effet constituer une barrière qui protège la partie amont d’un bassin versant des espèces exotiques bloquées aux portes de cet espace.
Les projets de restauration de la connectivité de rivières mériteraient par conséquent une étude dévolue à l’évaluation de ce risque. La restauration des habitats elle-même devrait comporter un volet de suivi d’exotiques, car des espèces pionnières comme la renouée (Fallopia) peuvent paradoxalement « profiter » de travaux de restauration pour proliférer. On peut par ailleurs s’interroger sur la facilité que pourraient offrir les trames vertes ou bleues à la dissémination des espèces exotiques…

Ne rien faire ?
Dans nombre de cas, les autorités administratives et gestionnaires ne prennent pas de mesures contraignantes lorsque des espèces à potentiel invasif sont signalées. Laxisme, incompétence ou mesure délibérée ? 
Un argument pour le « laisser-faire » tient au fait que les espèces introduites peuvent profiter de conditions passagères pour s’implanter et proliférer, mais sont fondamentalement mal adaptées à une installation à long terme dans le milieu récepteur. Le statu quo peut alors consister à surveiller si l’exotique se maintient ou non. S’il ne se maintient pas, l’écosystème n’est pas toujours en mesure de retrouver son état originel, ce qui peut alors nécessiter une action de restauration. On connaît également le phénomène du « boom and bust » selon lequel, après une phase d’explosion, l’espèce envahissante retrouve des niveaux de densité compatibles avec les autres espèces.
Une autre raison tacite du « laisser-faire » est que tous les écosystèmes sont dynamiques et qu’il est peut-être dans l’ordre des choses, compte tenu de l’amplitude des changements écologiques que nous vivons, de voir une espèce s’implanter sur un nouveau territoire. 
Il semble néanmoins que le laisser-faire ne corresponde pas toujours à une décision mûrement réfléchie. Par exemple, sur 154 espèces allochtones de vertébrés présentes sur le territoire français, 107 ne font l’objet d’aucune mesure de gestion (Pascal et Lorvelec, 2005). Soit on considère que ce n’est pas prioritaire, soit l’éradication est difficile et serait trop coûteuse, soit encore on s’en désintéresse.


En conclusion, quelle stratégie pour un plan de gestion des espèces exotiques ? 
Gardons à l’esprit que l’Europe compte aujourd’hui un minimum de 11 000 espèces introduites (Daisie, 2009 ; Roques, 2009) et que les écosystèmes aquatiques français hébergeraient au moins un millier d’espèces exotiques. Il est impensable de vouloir « éradiquer » tous ces exotiques, si tant est que ce soit souhaitable. D’autant que les introductions d’espèces se poursuivent à un rythme élevé, et que les changements globaux auront des conséquences prévisibles sur les écosystèmes, leur flore et leur faune. Des moyens exorbitants seraient nécessaires pour des résultats aléatoires parce que les situations rencontrées sont très diversifiées.
Une stratégie de lutte contre les espèces exotiques a été proposée par Muller (2004). Elle peut se décliner en six points :
	mieux connaître les espèces en cause, en particulier sur un plan écologique ;
	adopter une réglementation de la commercialisation et des activités qui favorisent la dissémination des espèces invasives ;
	informer et sensibiliser le public aux dangers des espèces invasives ;
	intervenir ou contrôler de manière réfléchie et planifiée mais toujours à un stade précoce de l’invasion ;
	former les gestionnaires sur les modalités de contrôle des invasives ;
	mettre en place une structure nationale de coordination des actions sur les espèces invasives.

La mise en place récente d’un groupe de travail Cemagref-Onema sur les espèces invasives d’écosystèmes aquatiques continentaux, la publication d’un arrêté en 2007 pour interdire la commercialisation de jussies vont dans le sens de cette stratégie.
Cependant, si ces propositions d’action sont intellectuellement recevables, le « principe de réalité » nous oblige à reconnaître qu’ils sont difficilement applicables. Interdire les importations, par exemple, ne sera efficace que pour un nombre limité de situations, sachant par ailleurs que beaucoup d’introductions sont de type « accidentel » ou le fait de comportements individuels des citoyens. On peut aussi douter que tous les pays européens appliquent la même législation avec la même rigueur… ! La réalité nous impose donc de composer avec les espèces exotiques, du moins avec beaucoup d’entre elles.
Car ce qui nous pose problème avec ces espèces, c’est que seules quelques-unes sont une source de nuisance. Le pragmatisme nous invite à faire converger les efforts de contrôle sur ces espèces-là. Mais, de manière plus générale, les nuisances sont également le fait d’espèces autochtones, comme nous l’avons déjà souligné. C’est donc sur la question des pullulations d’espèces qu’il faudrait renforcer les recherches. En sachant néanmoins que cette question ne relève pas seulement des sciences biologiques : les changements climatiques, et les modifications des habitats, sont probablement des facteurs importants de leur succès. Jusqu’à quel point la société acceptera-t-elle de remettre en cause ses activités économiques ?
Vouloir éliminer les espèces exotiques naturalisées pour des raisons idéologiques (retrouver des écosystèmes non perturbés par l’homme) relève de l’utopie. Ce n’est ni faisable ni souhaitable. Laisser la porte ouverte à toutes les introductions relèverait tout aussi bien d’une politique laxiste qui conduirait à des situations déplorables comme nous en avons connues. Mais comment mettre en place des mesures, et un filtre suffisamment efficace, pour intercepter les espèces indésirables et laisser la possibilité à la société de profiter des espèces exotiques dont elle souhaite tirer profit ? Tel est l’enjeu plus réaliste que l’on doit s’assigner, en évitant les pièges d’une idéologie manichéenne.


 1. L’Onema est l’Office national de l’eau et des milieux aquatiques (ex-Conseil supérieur de la pêche), le Cemagref, le Centre d’étude du machinisme agricole, du génie rural, des eaux et forêts. La coordination du groupe est assurée par l’Onema.

 2. Convention sur le commerce international des espèces de faune et de flore sauvages menacées d'extinction, ou Convention de Washington

 3. Voir l’article de L. Carpentier, « Espèces, vos papiers », Le Monde Magazine du 7 novembre 2009.



Chapitre 8
Gestion des phénomènes invasifs
La prise de conscience des nuisances liées aux invasions biologiques est assez récente. Elle a conduit à lancer au début des années 1980 un programme international de recherche sous l’égide du Scope (Scientific Committee on Problems of the Environment), relatif à l’écologie des invasions biologiques. Les premières actions entreprises ont été un recensement des espèces invasives avérées et l’évaluation des espèces à potentiel d’invasion. Puis des projets de gestion ont été mis en place au fur et à mesure de l’avancement des recherches et de l’importance des invasions.
La fin des années 1990 a été marquée par différentes initiatives pour organiser et fédérer les recherches et les actions sur les invasions. Le GISP (Global Invasive Species Program) est un collectif de chercheurs créé en 1996 afin de proposer des mesures pour l’environnement et la conservation. L’Agence environnementale européenne réagit en 1998 en actant le rôle des introductions d’exotiques comme principale menace sur la biodiversité.
La revue internationale Biological Invasions est publiée en 1999 pour mieux diffuser les recherches spécifiquement dévolues à cette thématique. L’Union internationale de conservation de la nature (IUCN) établit, en 2000, une charte de recommandations pour prévenir l’érosion de la biodiversité causée par les espèces exotiques invasives.
En France, l’invasion de la mer Méditerranée par la caulerpe (Caulerpa taxifolia) a probablement catalysé l’action politique et stimulé l’intérêt de beaucoup de chercheurs sur les introductions d’espèces. Le GIP (Groupement d’intérêt public) Hydrosystèmes et le ministère de l’Environnement de l’époque ont organisé pour la première fois en 1996 un colloque entièrement dévolu aux introductions d’espèces dans les milieux aquatiques, qui a permis l’édition d’un numéro spécial du journal Bulletin français de la pêche et de la pisciculture (n° 344-345, 1997). À partir des années 2000, plusieurs synthèses sur les espèces végétales invasives du territoire métropolitain ont été réalisées à la demande du ministère de l’Environnement sous la direction du professeur Serge Muller. En 2001, puis 2003, deux programmes de recherche sur appel d’offre du ministère de l’Environnement ont été entièrement dévolus aux invasions biologiques, ce qui représente au total trente projets financés dont une poignée sur les écosystèmes aquatiques. En 2001, le Cemagref de Bordeaux a pris l’initiative de mettre l’accent sur les modalités de gestion des jussies, plantes envahissantes s’il en est, marquant ainsi une série d’initiatives stimulant la réflexion sur les actions concrètes à promouvoir et à mettre en place.
Sous l’impulsion conjointe de ces initiatives et de la réglementation européenne, une stratégie nationale de gestion des espèces invasives aquatiques (ou dépendantes des zones humides) pourrait voir le jour en France. Pour cela, un groupe de travail « Espèces invasives en milieu aquatique » composé de chercheurs, de gestionnaires et d’institutionnels a été mis en place par l’Onema et le Cemagref[1] fin 2008. Les principaux objectifs de ce groupe sont « d’élaborer une ligne directrice pour la gestion des invasions biologiques dans les écosystèmes aquatiques, d’élaborer des outils opérationnels à destination des gestionnaires et des décideurs, de définir des enjeux scientifiques à plus long terme ».
Au niveau international, un certain nombre de conventions relatives à la protection de la biodiversité comportent une clause sur les introductions d’espèces. Et dans de nombreux pays, la première démarche gouvernementale fut la limitation des introductions sur le territoire, puis le retrait du marché d’espèces considérées envahissantes. Mais ces démarches préventives ne concernent que les introductions volontaires, et ne sont pas toujours bien appliquées. Il faut donc passer à l’étape suivante qui est celle de l’éradication, quand c’est possible, ou du contrôle des populations envahissantes en vue de réguler leurs effectifs. Et il faut aussi rechercher tous les moyens de circonvenir les espèces considérées comme des nuisances par la société, et qui ne sont pas seulement, loin s’en faut, des espèces exotiques !
Aujourd’hui, l’Europe, en dépit de sa longue tradition de conservation d’espaces naturels, de son potentiel scientifique et technique et des moyens que possède tout pays développé, se place loin derrière les autres continents ou les grandes nations en matière de lutte contre les espèces invasives (Genovesi, 2005). Plusieurs raisons peuvent expliquer ce constat, parmi lesquelles des textes législatifs nationaux pas toujours adaptés à ce type d’action, le manque de volonté de la part de gestionnaires, la méconnaissance de ces questions ou encore l’opposition de groupes de défense des droits des animaux.
Il existe fondamentalement des vues différentes entre protectionnistes et interventionnistes dans le champ de la conservation (Lévêque et Balian, 2005a). Ou bien nous considérons que la nature est un héritage que nous devons protéger pour la transmettre, en l’état, aux générations futures. Ou bien nous pensons que l’homme est un élément de la nature et qu’il est normal qu’il en fasse usage et la modifie, sous réserve néanmoins de définir des limites à ses interventions, pour assurer le maintien des fonctions écologiques essentielles et le renouvellement des ressources. Entre ces positions extrêmes, il y a bien entendu place pour des positions plus nuancées.
Nul n’est censé ignorer la loi
Le droit de l’environnement est très technique, et les questions d’introductions d’espèces sont à replacer dans un contexte international tant il est vrai que ces questions ne connaissent pas de frontières administratives (en France, quatre de nos grands bassins hydrographiques sont transfrontaliers). Nous ne donnons ici qu’un rapide condensé des principaux textes qui régissent protection et statut d’espèces, interdiction des introductions.
L’interdiction des introductions
Au niveau international, les grands textes qui régissent la protection de la biodiversité comportent tous une disposition relative à l’interdiction d’espèces non indigènes. Citons-en trois à titre d’exemple :
	la Convention de Berne (1979) sur la conservation de la vie sauvage et des milieux naturels en Europe dispose que chaque partie contractante s’engage « à contrôler strictement l’introduction des espèces non indigènes » ;
	l’article 10 de la Convention sur la diversité biologique (1992) stipule que « chaque partie contractante, dans la mesure du possible : empêche d’introduire, contrôle et éradique les espèces exotiques qui menacent des écosystèmes, des habitats ou des espèces » ;
	la directive Habitats de mai 1992 fait obligation aux États membres de veiller « à ce que l’introduction intentionnelle dans la nature d’une espèce non indigène à leur territoire soit réglementée de manière à ne porter aucun préjudice aux habitats naturels dans leur aire de répartition naturelle ni à la flore et à la faune sauvages indigènes, et s’ils le jugent nécessaire, interdisent une telle introduction ». 

De nombreux autres textes abordent la question des espèces exotiques dans le même esprit : la convention de Ramsar (1971) sur les zones humides, la convention de Bonn (1979) sur les espèces migratrices appartenant à la faune sauvage, la convention de Barcelone (1995) sur les espaces protégés en Méditerranée.
Mais toutes ces conventions n’émettent en quelque sorte que des recommandations et ne sont nullement contraignantes, chaque pays conservant toute latitude pour développer chez lui ses propres réglementations.
Au niveau national et d’un point de vue chronologique, la « loi Pêche » du 29 juin 1984 (code rural) constitue un des plus anciens textes sur ces questions d’introductions. Elle a le mérite d’être exclusivement orientée sur le milieu aquatique. La loi Pêche organise le contrôle des peuplements d’eau douce notamment par un ensemble de quatre types d’interdictions assorties, au cas par cas, d’autorisations. La violation de ces interdictions constitue une infraction pénale (délit ou contravention) :
	interdiction d’introduire dans les eaux libres et les piscicultures, et de transporter sans autorisation, des poissons susceptibles de provoquer des déséquilibres biologiques. Une liste fixée par décret inclut le poisson-chat, la perche soleil, le crabe chinois, des espèces de grenouilles du genre Rana autres que celles officiellement représentées en France, des espèces d’écrevisses autres que les écrevisses à pattes rouges, des torrents, à pattes blanches et à pattes grêles ;
	interdiction d’introduire sans autorisation des espèces de poissons qui ne sont pas officiellement représentées dans les eaux douces nationales (liste dans un arrêté du 17 décembre 1985, appendice du code rural) ;
	interdiction d’introduire, dans les eaux classées en première catégorie piscicole (salmonidés dominants), des poissons des espèces carnassières (brochet, perche, sandre et black-bass). Cette mesure vise à limiter une pression de prédation trop forte sur les salmonidés. À noter qu’une exception est prévue par la loi pour les lacs Léman, d’Annecy et du Bourget et que les piscicultures ne sont pas concernées puisque non classées en première ou seconde catégorie ;
	interdiction d’introduire dans les eaux libres, pour rempoissonner ou aleviner, des poissons qui ne proviennent pas d’établissements agréés par le préfet de département.

Ce résumé de la loi Pêche est très logiquement orienté sur les espèces piscicoles (à savoir les poissons, les crustacés et les grenouilles ainsi que leur frai au sens de la loi). On remarquera, d’une part, une dérive du sens attribué à « introduction » qui est utilisé au sens strict lorsqu’il s’agit d’espèces exotiques, mais aussi au sens d’importations lorsqu’il s’agit d’espèces déjà en place, et, d’autre part, l’absence de réglementation sur le transport d’espèces « non nuisibles ».
Toujours au niveau national, la loi du 2 février 1995 relative au renforcement de la protection de l’environnement, dite « loi Barnier », a introduit de nouveaux articles de portée volontairement très générale mais interdisant l’introduction dans le milieu naturel :
	de tout spécimen d’une espèce animale à la fois non indigène au territoire d’introduction et non domestique ;
	de tout spécimen d’une espèce végétale à la fois non indigène au territoire d’introduction et non cultivée ;
	de tout spécimen de l’une des espèces animales ou végétales désignées par l’autorité administrative.

Cette loi prévoit également des dérogations au principe d’interdiction à des fins agricoles ou piscicoles par exemple, et après évaluation des conséquences prévisibles de l’introduction.
Aujourd’hui, le cadre législatif national pour gérer la question des introductions ou des espèces invasives est celui du code de l’environnement (février 2005), dont l’article L. 411-3 prévoit la possibilité d’interdire l’introduction d’espèces exotiques ainsi que leur transport ou leur commercialisation. Le code de l’environnement reprend en le modifiant légèrement les principes évoqués dans la loi Barnier. L’article L. 411-3 est aujourd’hui l’élément essentiel de la législation française en ce qui concerne les espèces introduites.
Le Grenelle de l’environnement rappelle cet engagement général de la lutte contre les exotiques, avec des mesures spécifiques concernant les Dom-Tom. L’amélioration de la réglementation passera forcément par la mise en place d’un réseau de veille, une procédure d’expertise et une stratégie de lutte contre les espèces jugées indésirables. Un premier pas dans cette réglementation est celui de l’arrêté du 2 mai 2007 interdisant la commercialisation, l’utilisation et l’introduction dans le milieu naturel de Ludwigia grandiflora et L. peploides (jussies).
Une revue des législations européennes (Conseil de l’Europe, 1996) sur les introductions d’organismes non indigènes dans le milieu naturel dressait le constat suivant. L’analyse des législations en matière d’introduction, réintroduction ou repeuplement fait apparaître des différences considérables entre les pays. Certains ont établi des règles détaillées, alors que d’autres n’ont adopté que des dispositions à caractère très général ou d’ordre sectoriel qui ne couvrent qu’un domaine particulier. Il n’existe presque jamais de textes qui s’adressent au problème des introductions dans son ensemble et couvrant tous les milieux. Ceci ne facilite pas une appréhension globale du problème par le droit ni une harmonisation des règles applicables. 
En ce qui concerne les espèces marines, la question des introductions est souvent ignorée par les textes en vigueur. Il en est de même pour l’introduction d’espèces à des fins de lutte biologique. Quant à l’introduction de plantes non indigènes dans le milieu naturel, elle est rarement réglementée. Beaucoup de législations ne s’adressent qu’aux introductions d’espèces étrangères au pays et ne réglementent pas celles qui sont réalisées d’une région à l’autre. Les risques d’introduction accidentelle sont en général mal pris en compte tant en ce qui concerne les risques d’évasion d’animaux d’élevage que de la mise en liberté d’animaux de compagnie. Le contrôle des importations (sauf pour les espèces inscrites aux annexes de la Cites[2]) a des objectifs essentiellement phytosanitaires et vétérinaires, pas la prévention des introductions en tant que telle.
Les infractions à la réglementation sur les introductions sont en général considérées comme mineures, malgré les dommages qui peuvent en résulter. Dans la plupart des cas, les peines sont légères et non dissuasives, et la responsabilité de l’auteur d’une introduction illégale est rarement évoquée.

Les espèces classées « nuisibles »
L’homme a longtemps qualifié de nuisibles les espèces qui lui posaient un problème d’exploitation de la nature. Dans un ouvrage publié en 1912 intitulé Les oiseaux nuisibles de France, on peut lire, à la suite d’un descriptif des espèces et de leurs mœurs, des conseils sur les modes de chasse et de piégeage propres à leur destruction. La longue liste de ces nuisibles concerne tous les rapaces, des oiseaux marins comme le macareux, le pélican ou encore le fou de Bassan, et des oiseaux liés aux eaux douces comme le héron cendré ou le martin-pêcheur. Pourquoi le martin-pêcheur, par exemple, a-t-il été classé en nuisible ? L’explication est dans le texte : « […] Hélas, ce joyau ailé est la plaie du pisciculteur ! Sans relâche, comme aiguillonné par une faim insatiable, il pêche, pêche, pêche encore ! Le poisson est le seul mets qu’il goûte en temps ordinaire et il en fait une consommation navrante ! […] »
Aujourd’hui, un article du code rural (R 227-6) permet au préfet, sur avis du Conseil départemental de la chasse et de la faune sauvage, de classer une espèce comme nuisible à l’échelle d’un département. Trois critères sont considérés : le risque de santé publique ou de sécurité ; la prévention de dommages importants aux activités agricoles, forestières et aquacoles ; la protection de la faune et de la flore. Cette législation permet de considérer la situation locale à un instant donné. 
Un arrêté préfectoral annuel de classement d’une espèce en « nuisible » permet aux propriétaires, aux possesseurs du droit de chasse et aux fermiers de procéder à la destruction des animaux avec des moyens variés (par utilisation de pièges homologués, par chasses et battues ordonnées par le préfet après avis du directeur de l’agriculture et de la forêt, par tir à armes à feu ou à l’arc). Dans le cas du ragondin (Myocastor coypus) ou du rat musqué (Ondatra zibethicus), un arrêté de 2003 confie la compétence de lutte contre ces rongeurs aux Groupements de défense contre les organismes nuisibles. Si les espèces en cause sont aussi classées comme « espèces gibiers », elles peuvent de toute façon être chassées durant la période de chasse sur les territoires pour lesquels le chasseur détient un droit de chasse. Il s’agit alors souvent d’une action de lutte concomitante à la chasse de gibier d’eau, rarement d’une action spécifique de régulation.
Dans quelques départements, des primes ont quelquefois été proposées pour gratifier les personnes impliquées dans la lutte contre un nuisible. Une prime allant jusqu’à 4 euros par individu a été proposée sur présentation des queues de ragondins, mais la perspective de cette ressource financière induit rapidement une dérive des comportements de certains acteurs.

Les mérites et les limites des textes réglementaires
Les aspects législatifs réglementent les possibilités d’introduction sur le territoire national ou communautaire, mais la plupart des introductions en milieu aquatique sont involontaires, accidentelles ou liées à des transferts clandestins. Une surréglementation risque donc d’être inutile et inadaptée aux problèmes de ces introductions. La France est désormais dotée d’un arsenal de textes qui couvrent l’essentiel des problèmes posés, même si les terminologies adoptées laissent souvent aux juges, et probablement volontairement, une marge d’appréciation importante de la gravité d’un acte. La France est ainsi un des premiers pays de la communauté à s’être doté d’un tel dispositif. Il y a là un progrès énorme par rapport à des États fédéraux comme l’Autriche, qui présente encore des variations de législations entre provinces tant sur les textes de protection des espèces en place (taille minimale des poissons pêchables par exemple) que sur le stocking. Au-delà de ces variations en voie d’harmonisation à une échelle locale, les futurs progrès consisteront à faire adopter des textes de loi efficaces au niveau intercommunautaire, tant il est vrai que ces questions sont par essence sans frontières, ni administratives, ni géographiques, ni politiques. Rappelons que tous les textes réglementaires communautaires doivent s’inscrire à brève échéance dans la législation des pays membres. 
Un grand mérite des textes réglementaires est de susciter une prise de conscience des risques liés aux introductions et de permettre (en théorie) de sanctionner les responsables d’une introduction préjudiciable au milieu naturel ou à la faune ou la flore sauvage, même s’il s’agit d’une introduction involontaire résultant d’une négligence ou d’une imprudence. Prévenir tout risque d’introduction d’espèce à potentiel invasif devient alors un acte citoyen au même titre qu’éviter des feux de forêts ou respecter le littoral. C’est finalement pour une grande part le principe de prudence qui doit s’appliquer pour sauvegarder les espaces et responsabiliser chacun. Il y a là une évolution évidente des mentalités et des attitudes vis-à-vis des introductions, qui étaient perçues jusque dans les années 1970 au moins comme des actes normaux et légitimes.
Les espaces naturels sont des milieux ouverts qui nécessitent que la prolifération d’espèces exotiques ne soit pas considérée comme une affaire individuelle mais collective. Il en est de même des changements climatiques ou des pollutions maritimes et nucléaires. Le « principe de précaution » vis-à-vis des introductions de poissons est ainsi appliqué par les pays qui ont adhéré à la convention de Rio, puis ont souscrit dans les années 1990 à des accords internationaux proposés par la FAO. Des associations comme l’Ornamental Aquatic Trade Association publient également des recommandations pour éviter l’échappée de poissons d’ornement dans le milieu naturel (Copp et al., 2005a). La prohibition d’introductions de poissons exotiques est devenue la règle dans la plupart des pays européens.
Oui mais… la réalité est assez différente. Comment faire appliquer ces textes réglementaires ? Les introductions de plantes ornementales s’intensifient. Les introductions de poissons d’aquarium ne sont guère contrôlées, ou si peu, ni celles des autres « animaux de compagnie ». Et que devient l’eau des conteneurs dans lesquels ils ont été importés ? Certes on a interdit en 1997 l’importation de la tortue de Floride, mais bien après qu’elle a été reconnue comme dangereuse pour la faune autochtone. Et qu’en est-il des autres espèces de tortues aquatiques ? Et la vente de la jacinthe d’eau se poursuit en toute impunité, alors que cette espèce est considérée comme l’une des principales pestes végétales. Et qui contrôle les ballasts des bateaux ? Et qui contrôle les mouvements d’espèces dans les réseaux hydrographiques, facilités par le réseau dense de canaux ? Et qui refoule les « immigrés climatiques », ces espèces qui profitent des changements climatiques en cours pour étendre leur aire de répartition ? Et qui contrôle les citoyens avides de nouveautés qui introduisent subrepticement des espèces qui les intéressent ? En d’autres termes, on peut se targuer d’avoir des lois et une politique, mais les moyens pour les mettre en œuvre sont largement sous-dimensionnés par rapport aux besoins. De fait, la tendance actuelle est à une accélération des introductions et des naturalisations d’espèces exotiques. Il faut faire avec, et il faudra faire avec, malgré les grandes déclarations stéréotypées des congrès internationaux qui appellent à la lutte contre les invasives ! En d’autres termes, les mesures préventives réglementaires satisfont notre esprit cartésien, mais sont d’une efficacité marginale par rapport au problème des espèces envahissantes. Il faut donc se concentrer, au coup par coup, sur les moyens de lutter contre ces espèces. Et, rappelons-le, lutter contre les espèces proliférantes en général, qu’elles soient exotiques ou autochtones.
L’établissement de listes noires d’espèces invasives avérées ou potentielles pourrait être un moyen d’appuyer une réglementation sur la commercialisation des espèces. Ces listes-là sont dites « négatives » : elles interdisent certaines espèces. La législation deviendra réellement efficace en s’appuyant sur des listes positives, ce qui est souhaitable au moins pour des groupes à risque. Dans le cas de plantes aquatiques ou de tortues par exemple, pourquoi ne pas publier une fois pour toutes la liste des espèces autorisées à la vente ?


Le contrôle des espèces invasives
La Convention sur la diversité biologique appelle à une approche hiérarchisée de la gestion des phénomènes invasifs (Genovesi, 2005). Elle recommande d’abord la mise en place de mesures de prévention puis, si ces mesures échouent, d’envisager comme alternative une action d’éradication (principe guide adopté en 2002 avec la décision VI/23). Cette décision répond à l’injonction de gestion des espèces exotiques rapportée par l’article 11 de la Convention de Berne, à laquelle tous les États membres européens ont souscrit.
Un programme d’éradication vise à éliminer tous les individus reproducteurs potentiels d’une population de manière à l’amener à extinction. La mise en place d’un programme d’éradication signe toujours l’échec des méthodes préventives. Néanmoins, si l’objectif d’éradication est souvent affiché, il demeure en réalité assez théorique car, en milieu aquatique notamment, il est assez difficile d’éliminer complètement une espèce. On prend alors le parti de contrôler l’espèce introduite, c’est-à-dire de réguler sa population en réduisant dans toute la mesure du possible son effectif global pour limiter les conséquences indésirables. Dans tous les cas, cette approche pose immanquablement des problèmes éthiques.
La prévention
Pour éviter les problèmes liés aux espèces invasives, la solution la plus simple est bien évidemment de prévenir l’introduction de ces espèces. Encore faut-il ne pas sombrer dans le radicalisme et essayer de distinguer, au sein des espèces introduites, celles qui sont indésirables de celles qui sont tolérables ou dont nous espérons tirer profit. La réponse à cette question est loin d’être simple.
La prévention par tous les moyens possibles (réseau de veille, surveillance des milieux sensibles, application de principes de prudence lors du transport, conservation ou réhabilitation des milieux d’eau douce) reste néanmoins une méthode efficace pour contribuer à limiter les phénomènes invasifs. Concrètement, quand on sait que les eaux de ballast constituent le principal vecteur des introductions involontaires pour les espèces aquatiques, on peut penser qu’une mesure prioritaire serait de mettre en œuvre une réglementation européenne dans ce domaine.
Aux États-Unis, un décret adopté dès 1993 sous la présidence Clinton vise à obliger les transporteurs en provenance d’autres continents à changer l’eau de leurs ballasts par de l’eau de mer avant d’entrer dans les eaux territoriales américaines. Si l’on ne considère que la région des Grands Lacs nord-américains, la quantité d’eau provenant des ballasts est estimée à 800 millions de litres par an. L’examen des bateaux ayant vidangé leurs ballasts en mer a cependant montré que cette méthode n’est pas totalement efficace, même si elle limite les transferts d’organismes (Locke et al., 1993). Des espèces animales dont la tolérance à la salinité est généralement élevée sont toujours présentes dans les ballasts. Des introductions via les eaux de ballast ont été constatées, même après ces mesures protectionnistes (Ricciardi et MacIsaac, 2000). De nouveaux procédés de traitement peu onéreux et respectueux de l’environnement peuvent être envisagés, parmi lesquels l’injection d’azote pour désoxygéner l’eau de ballasts, méthode qui semble donner des résultats prometteurs (Tamburri et al., 2002). La conjugaison des effets de ces deux approches, changement d’eau et désoxygénation, pourrait considérablement limiter les introductions entre continents et ainsi contribuer à réduire ou au moins à freiner la mondialisation de la faune aquatique. D’un point de vue économique, le simple changement des eaux de ballast en mer lors de transports internationaux représenterait un coût global de 40 à 60 millions de dollars US par an. Par ailleurs, des simulations permettent d’estimer que dans 10 % des cas environ, il peut être dangereux pour l’intégrité de la structure d’un navire de réaliser un déballastage, ce qui revient à dire que même si ce principe s’appliquait au mieux, une fraction des eaux de ballast ne pourra quand même pas être changée avant l’arrivée du bateau au port de débarquement (Endresen et al., 2004).
Au-delà de l’exemple des eaux de ballast, les méthodes préventives ne peuvent être décrites de manière exhaustive car elles sont spécifiques des espèces, des modes de transport et d’introduction. Pour éviter l’introduction de moustiques, le transport de plantes chinoises comme le Lucky bamboo gagne par exemple à être fait sans eau et au froid par rapport à un transport dans des pots d’eau à température ambiante (Eritja et al., 2005). En 1999, avant une mission à Pearl Harbour (Hawaï), le sous-marin USS Missouri fit un séjour de neuf jours dans le secteur aval de le rivière Astoria, où l’eau douce à saumâtre a tué une part importante des espèces fixées sur sa coque comme la moule marine (Mytilus galloprovincialis). Cette approche n’a cependant pas permis d’éliminer 11 espèces dont des individus étaient vivants peu après l’arrivée à Pearl Harbour, même si ces derniers n’ont pas survécu plus de 83 jours dans leur nouveau milieu (Apte et al., 2000).
Concernant le transport de moustiques, l’irradiation (ou ionisation) pourrait être une solution pour assainir des amas de pneus dont l’origine laisse supposer un risque d’introduction. L’irradiation est une méthode classique de traitement de denrées alimentaires qui consiste à les exposer à un niveau contrôlé d’énergie ionisante (rayons gamma ou rayons X ou faisceaux d’électrons). Cette technique casse l’ADN des organismes vivants, ce qui limite leur reproduction et permet à certains aliments de se conserver plus longtemps. Si l’intérêt du procédé est franchement discutable pour certains aliments, le fait est qu’il fonctionne bien et que le matériel soumis à une irradiation n’émet pas de radioactivité.

L’éradication
On tombera probablement d’accord sur le fait qu’il est préférable de prendre des mesures préventives, d’éviter d’introduire des espèces susceptibles de provoquer des nuisances. Mais on peut comprendre que pour diverses raisons, des espèces s’installent et se multiplient. Dans ce contexte, la réponse la plus simple, mais aussi la plus brutale qui puisse être apportée est l’éradication. Encore faut-il qu’elle soit matériellement possible. Or, dans les milieux aquatiques, ce n’est pas souvent le cas. Néanmoins, des mesures de gestion peuvent aider à réguler les populations introduites ou à en diminuer l’impact. 
Partant du principe que l’éradication d’une espèce est toujours difficile et coûteuse, Copp et al. (2005a) à la suite de Chadd (2004) proposent d’évaluer si une espèce est tolérable en fonction de son impact constaté sur l’écosystème colonisé en termes de biodiversité et de stabilité écologique. Dans tous les cas, cette évaluation gagne à être faite à un stade précoce de l’installation. La limite de cette approche tient à la phase de latence entre le moment de l’introduction et le moment où l’espèce devient proliférante et gênante. Le contexte des changements globaux et la variabilité des milieux ne facilitent pas non plus l’analyse. C’est souvent à la faveur d’une modification de son environnement que l’espèce introduite, dont la présence était jusqu’alors relativement anodine, devient proliférante et apparemment nuisible (voir chapitre 4).
Un des problèmes pour procéder à l’éradication reste cependant notre incapacité à détecter une invasion à un stade précoce et à réagir vite. Bien que les sciences et les techniques actuelles permettent de traiter de grands espaces, les meilleures candidates à une éradication sont des populations jeunes, peu dispersées. À titre d’exemple, après dix-huit ans d’invasion en Méditerranée, six pays touchés, plus de 131 kilomètres de côtes colonisées à partir d’un point d’introduction unique, l’éradication de la caulerpe, Caulerpa taxifolia, n’est plus une option réalisable (Thibaut et Meinesz, 2004). Elle l’aurait peut-être été si des mesures avaient été prises rapidement, ce qui ne fut pas le cas. Seules des mesures de contrôle biologique peuvent maintenant être envisagées, mais elles sont controversées. Des colonies viennent déjà d’être observées en Californie et en Australie. Que va-t-on faire ?
Une revue récente rapporte que 37 programmes d’éradication ont été proposés en Europe, quel que soit l’écosystème ou l’espèce cible (Genovesi, 2005). Même si ce bilan est imparfait, 33 des 37 programmes d’éradication identifiés concernent des îles et 4 seulement des écosystèmes continentaux, ce qui traduit la difficulté (à juste titre) d’entreprendre une éradication sur un milieu ouvert. De ces programmes, 25 concernent des rats (Rattus sp.) et 4 le lapin. Cette apparente surreprésentation de rongeurs est liée au fait que les rats sont les prédateurs le plus souvent introduits sur les îles et qu’ils y ont souvent causé la plupart des extinctions d’oiseaux (Orueta et al., 2005). La plupart des programmes sont récents et cofinancés par la communauté européenne sous la forme de programmes Life.
Les difficultés de mise en œuvre ne doivent pas masquer le succès d’éradications entreprises. L’éradication du ragondin de l’ouest de l’Angleterre est par exemple une des plus complexes et des plus vastes éradications jamais réalisées dans le monde. Son succès est le fruit de l’interaction entre un programme scientifiquement planifié, la mise à disposition de moyens financiers suffisants et le couvert d’une législation spécifique.
Pour la France, une synthèse récente (Lorvelec et Pascal, 2005) fait état de 19 programmes d’éradication de mammifères en métropole et sur les territoires d’outre-mer. À ceux-ci s’ajoutent des programmes de régulation de populations envahissantes comme le ragondin dans le Marais poitevin.
Le moustique tigre (Aedes albopictus) a été observé pour la première fois en 1999 dans deux décharges de pneus usagés (Schaffner et al., 2001). Les recherches ont permis d’établir que la population devait y être présente depuis au moins l’année précédente. Les mesures de contrôle chimique mises en place en 2001 par les autorités sanitaires ont permis d’éradiquer ces populations. Depuis cette opération réussie, l’espèce a cependant été observée dans des localités du sud de la France colonisées via l’Italie.
Ailleurs dans le monde, le recours à l’éradication est d’un usage plus courant et Genovesi (2005) rapporte, par exemple, un chiffre de 156 éradications d’espèces introduites en Nouvelle-Zélande, 23 îles traitées depuis 1995 dans le nord-ouest du Mexique, 48 îles traitées pour des mammifères en Australie depuis 1969. Le premier Congrès international sur l’éradication des espèces introduites sur les îles, tenu en 2001 en Nouvelle-Zélande, a permis de comptabiliser sur l’ensemble des cinq continents 47 projets d’éradication sur différentes espèces cibles, dont 15 mammifères, 1 reptile, 5 insectes, 1 mollusque et au moins 30 végétaux (Simberloff, 2001).
Il ressort assez immédiatement de la lecture de ces projets que la plupart concernent des vertébrés ou des animaux de grande taille et des plantes d’origine terrestre. Les trois expériences réussies d’éradication d’espèces animales dont le cycle complet est aquatique (holobiontes) concernent deux mollusques bivalves (Dreissena polymorpha et Mytilopsis sallei) dans la baie de Darwin (Bax, 1999 ; Simberloff, 2001), en Australie, et un polychète (Terebrasabella heterouncinata) en Californie (Culver et Kuris, 2000). Le point commun de ces réussites tient à l’effort d’éradication mené avant une propagation sur un territoire trop vaste, confirmant ainsi qu’il est potentiellement possible d’enrayer une invasion si l’on agit tôt après les premières observations. La très grande majorité des invasions réussies (sensu stricto, diffusion rapide et massive de l’espèce au-delà de son point d’introduction) présente un caractère irréversible.
Le castor du Canada (Castor canadensis), introduit pour l’agrément avec succès dans un lac de l’Yonne en 1975, risquait aux yeux des spécialistes d’être préjudiciable aux efforts de réintroduction du castor d’Eurasie (Castor fiber) sur la Loire (Maurin, 1997). Le castor d’Eurasie a failli disparaître de nos rivières avant que des plans de réintroduction et une protection législative (1905) ne soient mis en place. Au moment où l’espèce se réappropriait son territoire d’origine à partir de la basse vallée du Rhône, une concurrence potentielle entre les deux espèces aurait pu entraver l’expansion de l’espèce autochtone. Le ministère de l’Environnement initia dans les années 1980 une action d’éradication des castors du Canada. La vingtaine d’individus qui constituaient l’essentiel de la population naturalisée fut capturée et confiée à un parc zoologique, deux autres individus furent abattus au fusil. Cette action constitue pour le territoire métropolitain la première éradication réussie menée à des fins écologiques contre un vertébré introduit.
En résumé, des tentatives d’éradication d’une espèce invasive ont finalement déjà eu lieu, mais elles se sont heurtées à au moins quatre obstacles : 
	le plan d’éradication arrive tardivement ;
	le coût est exorbitant ;
	l’action d’éradication peut avoir des effets secondaires ;
	déontologiquement, l’élimination d’organismes vivants peut poser un problème éthique. Sans oublier la question de la faisabilité de l’éradication, qui semble le plus souvent difficile, voire impossible en milieu aquatique. 


Les implications éthiques
Le statut d’espèce nuisible est directement lié à la perception que nous en avons. Le cas de l’anguille illustre bien les changements de mentalité. Au début du siècle, elle était classée comme nuisible et des pêches massives étaient organisées pour la détruire. De nos jours, partout en Europe, cette espèce au cycle de vie tout à fait extraordinaire régresse dangereusement et les pouvoirs publics lui consacrent des moyens d’étude importants. 
Il est indéniable que l’élimination d’organismes vivants pose un véritable problème éthique. Des groupes de protection d’espèces animales ou plus généralement une opposition citoyenne peuvent peser sur la mise en œuvre de mesures de gestion d’espèces introduites. C’est, pour certains analystes, un des principaux freins à des projets d’éradication. Par exemple, dans un projet d’éradication d’une population de ragondins fraîchement introduite dans un lac de Sicile, le poids d’une branche locale de la WWF fut tel que le projet n’a jamais pu être entamé (Genovesi, 2005).
Le cas de l’ibis sacré est intéressant pour la controverse scientifique et médiatique tout à fait actuelle qui s’est instaurée sur ses impacts supposés. Cet oiseau d’origine africaine (les Égyptiens en ont momifié des milliers) s’est échappé dans les années 1990 d’un parc ornithologique de la côte atlantique. Il s’est bien adapté au climat breton au point que son effectif est actuellement de plusieurs milliers d’individus. Selon les principes de la biologie de la conservation, il aurait fallu, dès l’origine, éradiquer les individus échappés. Il n’en fut rien. Depuis, des naturalistes ont demandé l’éradication de l’ibis sacré en France, arguant qu’il mange, à l’occasion, des poussins et des œufs d’espèces d’oiseaux protégées. Ils ont été partiellement entendus, des autorisations de destruction ayant été données par certains départements. Mais au nom de l’éthique (le droit de vivre pour toute espèce) ou de l’esthétique (on ne peut tuer un si bel oiseau), des citoyens s’opposent aux actions d’éradication. Un collectif s’est créé, intitulé Collectif pour la protection de l’ibis de Bretagne. Toujours est-il qu’une campagne d’éradication a été lancée en mai 2008 à l’initiative des préfectures de Loire-Atlantique, du Morbihan et de la Vendée. Elle a été rapidement l’objet de recours. Fin 2009, plus de 3 000 individus ont déjà été tirés à la carabine[3]. L’ibis sacré étant protégé par la convention de Berne, la France a manqué à son obligation de protection de cette espèce. D’autant qu’il est inclus dans la liste des oiseaux de France établie par la Commission de l’avifaune française. Le Collectif pour la protection de l’ibis de Bretagne dénonce également la pression exercée par quelques naturalistes auprès des préfets pour obtenir des autorisations de tir, sans aucun débat public…
 
Allons-nous éradiquer l’ibis sacré ?
Ouest-France titrait en juillet 2008 « L’éradication houleuse de 1 500 ibis sacrés ». Une campagne d’éradication a été lancée en mai 2008 à l’initiative des préfectures de Loire-Atlantique, du Morbihan et de la Vendée. L’affaire a déclenché de vifs débats. Pour l’association Bretagne vivante, si rien n’est entrepris, l’ibis fera définitivement partie de notre faune, comme le ragondin. Pour le collectif de défense de l’ibis sacré, la France a manqué à son obligation de protection de l’ibis sacré, espèce protégée par la Convention de Berne. Sans compter que l’ibis sacré fait partie des espèces répertoriées dans la liste des oiseaux de France, établie par la Commission de l’avifaune française le 30 juin 2007…
Bien que les enquêtes d’opinion soient très partielles, il semblerait que les « consommateurs » de l’espace aient une opinion majoritairement positive de l’espèce, quoique nuancée chez les naturalistes, alors que pour les gestionnaires d’espaces protégés il faut éradiquer l’espèce. Quant aux scientifiques, les avis divergent : pour les uns, l’ibis étant une espèce introduite, il faut agir et vite ; pour les autres, les impacts ne sont pas réellement démontrés, aucune espèce d’oiseau introduite ne pose de problème sur le continent, les sociétés sont peut-être face à une évolution naturelle des milieux. 

En réalité, la difficulté à s’accorder sur une attitude à adopter vient de l’ambiguïté des arguments scientifiques. Un rapport de l’Inra (Clergeau et al., 2005) concluait à la nécessité d’éradiquer l’espèce. « Dans le cas de l’ibis, l’application d’un principe de précaution semble accrédité aussi bien par son caractère d’espèce introduite invasive que par ses comportements reconnus de prédateur vis-à-vis d’espèces sensibles, et de fouilleur d’ordures et d’excréments facilitant la possible diffusion de germes, au point qu’il nous semble aujourd’hui difficile de ne pas agir sur cette espèce. » Mais un autre scientifique, Loïc Marion, directeur de la Réserve naturelle de Grand-Lieu, dénonce les idées fausses qui circulent concernant l’impact de l’ibis sacré sur la faune locale (Marion, 2006). Il conclut : « Les reproches fait à l’Ibis sacré qui menacerait des espèces d’oiseaux patrimoniales, sont très largement exagérés ou infondés, tout comme de prétendus impacts sanitaires. L’action de prédateurs avérés (goélands, renards…) a été volontairement occultée… En réalité, les reproches faits à l’ibis relèvent d’une position philosophique de principe sur les espèces allochtones dans un contexte de faunes endémiques qui ne concerne nullement la France, doublée d’une analyse largement subjective qui s’apparente étrangement aux réflexes antiprédateurs rencontrés chez des usagers de l’espace rural (éleveurs contre le loup, le lynx, l’ours, certains pêcheurs contre les piscivores, certains chasseurs contre les rapaces ou les mammifères carnivores), réflexes largement dénoncés depuis des décennies par les scientifiques et les protecteurs de l’environnement. » 
Nous sommes confrontés à une situation, assez classique finalement, d’opinions divergentes de la part de scientifiques pourtant reconnus. Ce qui montre, s’il en est besoin, la difficulté de formuler des avis indiscutables dans le domaine de l’écologie. 


Les méthodes d’éradication et de contrôle
Compte tenu du caractère irréversible de nombreuses introductions et du peu d’effets constatés de certaines introductions, un véritable défi consiste à faire le tri entre les espèces à éliminer, celles à réguler et celles qui sont simplement à surveiller. Il est même possible d’admettre que des espèces puissent être considérées comme intégrées à la faune locale, sans pour autant accepter l’homogénéisation en cours des écosystèmes.
L’empoisonnement et le piégeage
Les méthodes chimiques sont les premières qui vont être envisagées et la plus courante, chez les mammifères, est l’empoisonnement par anticoagulants (bromadiolone, brodifacoum ou flocoumafen par exemple). Deux générations de molécules se sont succédé, des populations ayant développé une résistance aux premières substances utilisées. Ces méthodes sont très délicates à gérer, d’abord parce que l’animal ne meurt pas instantanément et qu’il peut, par conséquent, surconsommer du poison, ce qui le rend toxique pour un prédateur. Pour contourner le problème, le poison est généralement proposé en une prise sur une période de temps courte, puis l’excédent est retiré le temps que le produit fasse son effet avant d’être de nouveau éventuellement proposé pour d’autres individus. Un second problème est la non-spécificité des poisons et le fait que d’autres espèces puissent l’ingérer. Enfin, les animaux morts ne sont pas toujours retrouvés et le dépérissement de leurs dépouilles peut poser des problèmes sanitaires. Dans le même ordre d’idée, le devenir de poisons non ingérés, dispersés dans le milieu naturel, peut entraîner des risques y compris pour l’homme.
Les éradications de mammifères sur des îles ont souvent conjugué les approches par empoisonnement et les approches par piégeage pour limiter les dégâts collatéraux liés au devenir dans le milieu de produits anticoagulants. Cette approche a montré ses preuves, comme pour le rat sur les îles Zaffarines au large de la côte nord-marocaine (Orueta et al., 2005). L’empoisonnement des ragondins est aujourd’hui interdit en France du fait des dégâts collatéraux, réels ou potentiels, des produits chimiques utilisés à cette fin. Le piégeage peut également se faire par nasse lorsqu’il s’agit d’écrevisses, de poissons ou d’amphibiens.
 
Les méthodes de contrôle des végétaux invasifs aquatiques en France
Outre les méthodes préventives d’introduction de nouvelles espèces végétales, trois types d’approches ont déjà été mis en œuvre pour contrôler en eau douce une espèce invasive végétale (Muller, 2004). 
Le contrôle manuel ou mécanique consiste à récolter les végétaux envahissants par arrachage, fauchage, moissonnage, débroussaillage ou coupe. Ces techniques, très usitées pour les jussies, la myriophylle du Brésil ou les élodées, provoquent rarement l’élimination complète de l’espèce introduite, mais des opérations répétées permettent de restreindre les proliférations et les nuisances qui les accompagnent.
Le contrôle chimique est basé sur l’utilisation d’un herbicide, qui permet très rarement de se débarrasser complètement d’une plante mais réduit pour un temps les populations en place. Ces substances ne sont pas anodines pour l’environnement, et des dégâts collatéraux sont inévitables, notamment sur la biomasse végétale en place qui, en se décomposant, peut entraîner des phénomènes d’asphyxie. Contrairement à une idée reçue, la méthode chimique est souvent partielle, ce qui oblige à réitérer les applications de l’herbicide. 
Le contrôle biologique vise à introduire volontairement des consommateurs ou des parasites de l’espèce végétale indésirable. Cette approche a eu un certain succès outre-Atlantique comme en milieu tropical et subtropical (avec la jacinthe d’eau, Eichhornia crassipes, la fougère flottante, Salvinia auricularia, ou encore la laitue d’eau, Pistia stratiotes), mais les scientifiques restent prudents sur ces méthodes. Des procédures pour la mise au point d’un contrôle biologique ont été étudiées et sont résumées par Cronk et Fuller (1995). Cette approche est coûteuse en études, en mise au point, mais aussi pour sa mise en œuvre.
Le contrôle écologique peut recouvrir deux aspects. Partant du constat que les proliférations sont observées dans des milieux perturbés, le premier vise à améliorer la naturalité des milieux pour les rendre moins perméables aux introductions et plus résistants aux proliférations. La restauration de ripisylves permettrait par exemple de limiter l’invasion de la renouée du Japon (Schnitzler et Muller, 1998), alors qu’une action sur la qualité trophique agirait sur des espèces eutrophes comme l’élodée de Nuttal (Thiébaut et al., 1997). Un second aspect du contrôle écologique consiste à modifier artificiellement, et souvent temporairement, un paramètre du milieu pour lutter contre une espèce. Sur des plans d’eau vidangeables, le rythme des vidanges et la durée des assecs pourraient limiter en Camargue la prolifération de jussies. L’adjonction temporaire d’eau de mer dans ces milieux d’eau saumâtre contribuerait également au contrôle écologique des jussies. 
Ces méthodes gagnent en général à être combinées entre elles pour un maximum d’efficacité. 


La lutte biologique
La lutte biologique consiste à utiliser un organisme vivant comme agent régulateur d’une espèce jugée nuisible. L’introduction de la myxomatose pour l’éradication de lapins représente par exemple une des méthodes de lutte biologique parmi les plus anciennes.
En France, les scientifiques ont une attitude prudente vis-à-vis de l’introduction d’espèces pour combattre une espèce indésirable. Cette prudence est sans doute le fruit des résultats mitigés obtenus lors d’expériences passées. Pour lutter contre les proliférations de végétaux aquatiques consécutives à une eutrophisation des eaux, plusieurs espèces de poissons comme la carpe chinoise ont été introduites. Ces animaux consomment effectivement des plantes en grande quantité, mais deux conséquences imprévues sont apparues. En premier lieu, la carpe choisit les plantes en fonction de leur appétence, ce qui peut parfois favoriser le développement (massif) de plantes non appétentes en lieu et place de celles consommées. Ensuite, le fractionnement de plants par le poisson permet un essaimage de boutures très favorable à la dispersion de la plante indésirable.
La jacinthe d’eau (Eichornia crassipes), originaire du bassin de l’Amazone, est reconnue comme une véritable peste là où elle a été introduite. La lutte biologique contre la jacinthe s’est développée dans les années 1960 à partir de l’utilisation des ennemis naturels de la plante. Parmi la centaine d’espèces d’insectes relevées sur la jacinthe, une douzaine s’est révélée capable de provoquer d’importants dommages foliaires. De fait, six agents biologiques de contrôle ont été testés entre 1974 et 1996 dans différentes parties du monde (Gao et Li, 2006 ; Julien et al., 2001), deux charançons, deux mites, un acarien, un hétéroptère. Au Soudan, l’introduction des charançons est considérée comme un succès ayant permis de limiter les radeaux flottants de jacinthe d’eau (Oduor, 1996).
Des charançons du genre Neochetina spp. sont utilisés dans des programmes de biocontrôle aux États-Unis et dans d’autres parties du monde. Chen et al. (2005) ont rapporté une réduction de 53 % de la densité des plants, de 67 % de la hauteur des plants, de 29 % du nombre de feuilles par plant, de 41 % du diamètre des feuilles et de 65 % de la biomasse des plants grâce à l’application de Neochetina spp. en Chine. Ajuonu et al. (2003) ont observé une réduction de la biomasse de la jacinthe de 5 % à 100 % avec Neochetina spp. de 1991 à 1993 sur les fleuves Ouémé et Zou au Bénin.
Le contrôle biologique dans le domaine marin est beaucoup moins développé que dans le domaine continental, et il y a peu de retours d’expériences. Il semble en particulier que la spécificité des hôtes ne puisse être garantie. C’est pourquoi beaucoup d’auteurs recommandent de n’utiliser cette technique qu’en dernier ressort, et avec beaucoup de précautions (Secord, 2003).
 
Lutter contre les envahisseurs par d’autres envahisseurs ? Le cas de la mer Noire et de la mer Caspienne (Dumont, 2002)
La mer Noire est le plus grand lac mésohalin au monde. Au début des années 1970, l’écosystème a manifesté des signes d’eutrophisation, et la pêche intensive a rapidement éliminé les grands prédateurs pélagiques : le thon, la bonite, le bluefish (tassergal), le maquereau ainsi que les poissons migrateurs qui furent pêchés jusqu’à la quasi-extinction. En réaction, les petites espèces telles que l’anchois, le sprat, le horse-mackerel se sont développées en abondance. Dans les années 1980, ils furent à leur tour pêchés jusqu’à l’épuisement par la flotte turque.
La disparition des grands prédateurs et l’eutrophisation favorisèrent le développement du plancton, dont le scyphozoaire (méduse) Aurelia aurita qui se développa en grande abondance. Dans les années 1980, il pouvait atteindre des biomasses de l’ordre de 1 kg/m2, soit 30 à 60 individus au m2.
En octobre 1982, on observa les premiers spécimens du cténophore Mnemiopsis (groseille de mer) qui fut, selon toute évidence, importé par le ballast de bateaux venant de la côte est des États-Unis. Cette espèce estuarienne a trouvé en mer Noire un milieu d’adoption tout à fait favorable. Il est probable que l’espèce fut introduite auparavant à plusieurs reprises, mais l’existence de grands prédateurs avait jusque-là empêché sa naturalisation. Mnemiopsis leidyi est une espèce opportuniste, cannibale à l’occasion. Elle est même capable de tuer des proies sans les consommer. L’espèce ne s’est pas répandue en Méditerranée car la salinité y est trop élevée pour elle. Il est probable, sans que cela ait été explicitement démontré, qu’elle a entraîné la quasi-disparition rapide des Aurelia. Début des années 1990, les pêcheries pélagiques s’effondrent suite au manque de nourriture pour les poissons et à la surpêche !
Un autre larron entre alors en scène : le cténophore (proche parent des méduses) Beroe, un carnivore qui ne mange quasiment que des Mnemiopsis. Cette espèce, nord-américaine elle aussi, est signalée en 1997 et, rapidement, l’abondance des Mnemiopsis diminue. À la fin des années 1990, un contrôle biologique de Mnemiopsis s’est ainsi installé spontanément en mer Noire. On pouvait espérer que cette situation permettrait le retour du zooplancton ! Ce qui fut observé dès 2000, avec un accroissement de la biomasse zooplanctonique.
Mnemiopsis a également colonisé la mer Caspienne en 1996. Le scénario se répéta, plus ou moins identique à celui de la mer Noire : disparition des Aurelia, décimation du zooplancton, effondrement des stocks de poissons… On aurait pu penser, compte tenu de l’expérience précédente, qu’il était logique et réalisable d’introduire le Beroe en mer Caspienne, mais il fallait pour cela de nombreux accords, et certains pays étaient réticents à cette introduction… En jouant la politique de l’autruche, on attend que Beroe gagne la mer Caspienne. L’espèce y a été signalée en 2004 !
Mnemiopsis leidyi a été signalée en mer du Nord en 2006. On estime que le même scénario est à redouter en mer Baltique, où les scientifiques finlandais ont découvert que Mnemiopsis leidyi avait survécu à l’hiver et se multipliait rapidement (Kube et al., 2007). Que va-t-on faire ?



Les méthodes alternatives 
Entre prévention et éradication, trois autres modes de gestion peuvent être envisagés pour gérer des espèces déjà naturalisées : le confinement, le contrôle des effectifs et le statu quo. Il s’agit à la fois d’atténuer les conséquences de l’espèce invasive et de gagner du temps pour que la faune et la flore locales puissent répondre, d’un point de vue évolutif, aux changements de leur environnement biotique.
Le confinement
Le confinement, ou exclusion, vise à restreindre l’aire de répartition de l’espèce introduite afin de juguler son expansion et d’éviter qu’elle ne devienne un problème à large échelle. La solution du confinement ne peut être envisagée qu’à une échelle locale. La grenouille taureau fait par exemple actuellement l’objet de mesures dans le sud-ouest de la France pour prévenir une extension du territoire colonisé. Le confinement implique toujours une réduction du nombre d’individus et n’apporte qu’un gain temporaire aux gestionnaires. 

La régulation des effectifs
Si on ne peut éliminer une espèce, on peut parfois en contrôler les effectifs et éviter par conséquent d’éventuels effets indésirables. Le cas du ragondin entre dans cette catégorie. Il semble relativement improbable qu’il sera un jour possible d’éliminer durablement cette espèce qui a désormais une répartition quasi nationale sur le territoire français. Néanmoins, les coûts d’un contrôle à long terme sont souvent élevés pour un résultat difficile à évaluer. 
Pour toutes les espèces, le contrôle démographique passe soit par un prélèvement d’une fraction des individus en place, soit par une action modulant le succès de la reproduction. L’action de chasse ne peut concerner qu’un nombre restreint d’espèces dans un cadre législatif très précis. Pour des poissons et des amphibiens, une régulation peut être faite par action de pêche, mais également par destruction des lieux de frai ou des pontes. Il s’agit alors de réguler le nombre de naissances sans toutefois rechercher une éradication totale. Dans le cas des oiseaux, une technique mise en œuvre pour la première fois en France en 1978 consiste à pulvériser un mélange de glycérine (ou un autre corps gras) et de formol sur les œufs. L’embryon est alors asphyxié (l’air ne pénètre plus dans la coquille du fait de la glycérine) sans que l’œuf ne pourrisse (le formol est un fixateur puissant). Si les œufs pourrissaient, les adultes tenteraient de faire une ponte de remplacement. Lors de cette opération, un risque est de déranger les reproducteurs de manière telle qu’ils déplacent leur site de nidification. Compte tenu de sa dangerosité, l’utilisation de formol devrait cependant être totalement interdite pour ce type d’action. Une méthode plus douce consiste à substituer les œufs de l’espèce à réguler par des œufs de poule non fécondés. Malgré une éventuelle différence de taille ou de couleur de la coquille, la supercherie fonctionne souvent bien, et les couveurs gardent un comportement habituel.
Une proposition originale de régulation d’effectifs a été apportée aux États-Unis à travers un livre de cuisine dédié à des recettes basées sur des espèces introduites indésirables (The Invasive Species Cookbook, par J.M. Franke). Le slogan résume l’idée du livre : « If you can’t beat ’em, eat ’em », et les plats à base de ragondins sont tout particulièrement à l’honneur (à l’orange, au chou rouge, en chili). Pour information, les ragondins consommés en France sont (ou devraient être) issus d’élevages dédiés à cette utilisation. La consommation d’animaux sauvages sans garanties sanitaires présente un risque sérieux de transmission de pathogènes ou de parasites.
Au-delà de l’aspect humoristique, l’idée de ce livre souligne un conflit d’intérêt assez classique et dangereux. L’intérêt des protecteurs de la nature est d’informer et d’alerter le public sur les problèmes liés aux invasions. Ce type de livre touche probablement un public cible qui n’est pas sensibilisé par ailleurs ; il peut amener à des changements de comportements individuels. L’intérêt d’un consommateur, gastronome ou pas, est de se procurer du matériel. Le pari de communiquer sur un ton léger est risqué car on imagine ce qui pourrait se passer si les consommateurs venaient à apprécier de nouveaux plats à base d’espèces exotiques. Certains, plus sensibles à la gastronomie qu’à des questions écologiques, n’hésiteraient probablement pas à « cultiver » ou à « élever » des espèces appréciées. Il est de toute façon prévisible que sans engouement de masse, l’effet sur la dynamique populationnelle de l’utilisation d’individus exotiques resterait faible, car peu d’individus seraient finalement prélevés pour être consommés. 

Les manipulations génétiques
Une voie que certains scientifiques n’hésitent pas à proposer est la manipulation de la structure génétique des populations à protéger face à une espèce introduite pour accélérer le rythme de l’évolution de ces espèces. Cela revient à introduire de manière délibérée une lignée génétique au sein d’une espèce autochtone afin de contrecarrer les effets d’une introduction involontaire sur cette espèce. Il pourrait s’agir par exemple de protéger des populations naïves face à une nouvelle pression biotique en y injectant des individus issus de lignées non naïves qui ont déjà acquis une réponse adaptative vis-à-vis de cette pression biotique. Si par exemple des anoures proies d’une espèce donnée ont acquis la détection chimique d’un nouveau prédateur, ces individus pourraient apporter cette adaptation à des populations naïves entrées récemment en contact avec ce même prédateur. Avec le risque que les traits ainsi acquis engendrent d’autres conséquences sur des espèces tierces. La partie manipulation de cette approche peut choquer lorsqu’il s’agit de traits comportementaux, mais elle est bien acceptée et paraît pleine de bon sens lorsqu’il s’agit d’une compétence immunologique face à un parasite exotique. Par ailleurs, le mécanisme en jeu lorsqu’il est question de comportements n’est pas forcément l’hybridation, il peut s’agir d’un mimétisme comportemental sans base génétique (Griffin, 2004).

La restauration des habitats
Pour soutenir la faune locale et lui fournir les moyens de répondre d’un point de vue évolutif à une nouvelle pression biotique, on peut chercher à l’aider à faire face à cette nouvelle pression. Dans le cas des anoures confrontés à un nouveau prédateur, l’acquisition de comportements d’évitement peut passer dans un premier temps par une meilleure exploitation des refuges physiques (des herbiers par exemple). Pour celas on peut créer ou renforcer la présence de ces refuges au moment où les proies sont les plus vulnérables. 
Si l’on retient l’hypothèse anthropique selon laquelle les espèces exotiques profitent des modifications de l’environnement pour s’établir, on peut penser que la restauration des habitats, ou du moins de certaines de leurs fonctionnalités, permettrait de contrôler leur expansion. La restauration des habitats physiques et des régimes hydrologiques naturels devrait par exemple contrebalancer cet effet en diminuant les chances de succès des exotiques qui cherchent à se naturaliser, et en favorisant le maintien des espèces locales.
Cependant, un effet pervers est à signaler suite à une action de restauration de la connectivité d’une rivière (suppression d’obstacles au franchissement) : on peut prédire qu’elle favorisera la dissémination d’espèces et donc d’exotiques. Les obstacles peuvent en effet constituer une barrière qui protège la partie amont d’un bassin versant des espèces exotiques bloquées aux portes de cet espace.
Les projets de restauration de la connectivité de rivières mériteraient par conséquent une étude dévolue à l’évaluation de ce risque. La restauration des habitats elle-même devrait comporter un volet de suivi d’exotiques, car des espèces pionnières comme la renouée (Fallopia) peuvent paradoxalement « profiter » de travaux de restauration pour proliférer. On peut par ailleurs s’interroger sur la facilité que pourraient offrir les trames vertes ou bleues à la dissémination des espèces exotiques…

Ne rien faire ?
Dans nombre de cas, les autorités administratives et gestionnaires ne prennent pas de mesures contraignantes lorsque des espèces à potentiel invasif sont signalées. Laxisme, incompétence ou mesure délibérée ? 
Un argument pour le « laisser-faire » tient au fait que les espèces introduites peuvent profiter de conditions passagères pour s’implanter et proliférer, mais sont fondamentalement mal adaptées à une installation à long terme dans le milieu récepteur. Le statu quo peut alors consister à surveiller si l’exotique se maintient ou non. S’il ne se maintient pas, l’écosystème n’est pas toujours en mesure de retrouver son état originel, ce qui peut alors nécessiter une action de restauration. On connaît également le phénomène du « boom and bust » selon lequel, après une phase d’explosion, l’espèce envahissante retrouve des niveaux de densité compatibles avec les autres espèces.
Une autre raison tacite du « laisser-faire » est que tous les écosystèmes sont dynamiques et qu’il est peut-être dans l’ordre des choses, compte tenu de l’amplitude des changements écologiques que nous vivons, de voir une espèce s’implanter sur un nouveau territoire. 
Il semble néanmoins que le laisser-faire ne corresponde pas toujours à une décision mûrement réfléchie. Par exemple, sur 154 espèces allochtones de vertébrés présentes sur le territoire français, 107 ne font l’objet d’aucune mesure de gestion (Pascal et Lorvelec, 2005). Soit on considère que ce n’est pas prioritaire, soit l’éradication est difficile et serait trop coûteuse, soit encore on s’en désintéresse.


En conclusion, quelle stratégie pour un plan de gestion des espèces exotiques ? 
Gardons à l’esprit que l’Europe compte aujourd’hui un minimum de 11 000 espèces introduites (Daisie, 2009 ; Roques, 2009) et que les écosystèmes aquatiques français hébergeraient au moins un millier d’espèces exotiques. Il est impensable de vouloir « éradiquer » tous ces exotiques, si tant est que ce soit souhaitable. D’autant que les introductions d’espèces se poursuivent à un rythme élevé, et que les changements globaux auront des conséquences prévisibles sur les écosystèmes, leur flore et leur faune. Des moyens exorbitants seraient nécessaires pour des résultats aléatoires parce que les situations rencontrées sont très diversifiées.
Une stratégie de lutte contre les espèces exotiques a été proposée par Muller (2004). Elle peut se décliner en six points :
	mieux connaître les espèces en cause, en particulier sur un plan écologique ;
	adopter une réglementation de la commercialisation et des activités qui favorisent la dissémination des espèces invasives ;
	informer et sensibiliser le public aux dangers des espèces invasives ;
	intervenir ou contrôler de manière réfléchie et planifiée mais toujours à un stade précoce de l’invasion ;
	former les gestionnaires sur les modalités de contrôle des invasives ;
	mettre en place une structure nationale de coordination des actions sur les espèces invasives.

La mise en place récente d’un groupe de travail Cemagref-Onema sur les espèces invasives d’écosystèmes aquatiques continentaux, la publication d’un arrêté en 2007 pour interdire la commercialisation de jussies vont dans le sens de cette stratégie.
Cependant, si ces propositions d’action sont intellectuellement recevables, le « principe de réalité » nous oblige à reconnaître qu’ils sont difficilement applicables. Interdire les importations, par exemple, ne sera efficace que pour un nombre limité de situations, sachant par ailleurs que beaucoup d’introductions sont de type « accidentel » ou le fait de comportements individuels des citoyens. On peut aussi douter que tous les pays européens appliquent la même législation avec la même rigueur… ! La réalité nous impose donc de composer avec les espèces exotiques, du moins avec beaucoup d’entre elles.
Car ce qui nous pose problème avec ces espèces, c’est que seules quelques-unes sont une source de nuisance. Le pragmatisme nous invite à faire converger les efforts de contrôle sur ces espèces-là. Mais, de manière plus générale, les nuisances sont également le fait d’espèces autochtones, comme nous l’avons déjà souligné. C’est donc sur la question des pullulations d’espèces qu’il faudrait renforcer les recherches. En sachant néanmoins que cette question ne relève pas seulement des sciences biologiques : les changements climatiques, et les modifications des habitats, sont probablement des facteurs importants de leur succès. Jusqu’à quel point la société acceptera-t-elle de remettre en cause ses activités économiques ?
Vouloir éliminer les espèces exotiques naturalisées pour des raisons idéologiques (retrouver des écosystèmes non perturbés par l’homme) relève de l’utopie. Ce n’est ni faisable ni souhaitable. Laisser la porte ouverte à toutes les introductions relèverait tout aussi bien d’une politique laxiste qui conduirait à des situations déplorables comme nous en avons connues. Mais comment mettre en place des mesures, et un filtre suffisamment efficace, pour intercepter les espèces indésirables et laisser la possibilité à la société de profiter des espèces exotiques dont elle souhaite tirer profit ? Tel est l’enjeu plus réaliste que l’on doit s’assigner, en évitant les pièges d’une idéologie manichéenne.


 1. L’Onema est l’Office national de l’eau et des milieux aquatiques (ex-Conseil supérieur de la pêche), le Cemagref, le Centre d’étude du machinisme agricole, du génie rural, des eaux et forêts. La coordination du groupe est assurée par l’Onema.

 2. Convention sur le commerce international des espèces de faune et de flore sauvages menacées d'extinction, ou Convention de Washington

 3. Voir l’article de L. Carpentier, « Espèces, vos papiers », Le Monde Magazine du 7 novembre 2009.



Chapitre 6
Conséquences sanitaires et économiques
L’un des risques majeurs des transferts internationaux est d’introduire dans un milieu récepteur des agents pathogènes tels que des virus, des bactéries, des champignons, des protozoaires et des parasites, ainsi que leurs vecteurs ou leurs réservoirs potentiels. On trouve en effet de nombreux exemples de mortalités massives de populations humaines ainsi que d’espèces domestiques ou sauvages faisant suite à l’introduction de nouveaux agents pathogènes. 
Si le spectre des conséquences sanitaires pour l’homme de l’introduction de pathogènes ou de vecteurs de maladies est réel, il ne faut pas pour autant les surestimer. On attrape beaucoup plus de maladies exotiques en voyageant qu’à cause des espèces introduites ! Et certains vecteurs, comme le moustique tigre, profitent des changements climatiques pour se propager. Le danger réside le plus souvent dans l’introduction de pathogènes pour la faune domestique ou sauvage. Ainsi, les transferts de crustacés, de coquillages ou de poissons ont parfois été accompagnés d’introductions involontaires de parasites qui ont causé des dégâts importants aux populations autochtones ou naturalisées.
Les espèces introduites peuvent également affecter les activités économiques en créant des nuisances mécaniques.
Les conséquences sanitaires
Les espèces introduites peuvent représenter un risque sanitaire pour trois raisons au moins : 
	l’espèce produit des toxines libérées dans l’eau ;
	l’exotique est elle-même pathogène pour une autre espèce ;
	l’espèce exotique est un réservoir de pathogènes (exotiques ou pas) ou un vecteur de pathogènes. 

Il existe bien entendu de multiples exemples pour lesquels le vecteur (ou le réservoir) et le pathogène ont une origine exotique (cas des moustiques, voir encadré 2).
Production de toxines
Les cyanobactéries, qui ressemblent à des algues microscopiques, sont très communes dans les eaux douces. Leur prolifération à la surface des eaux (aussi appelée bloom, ou efflorescence) conduit à la formation d’un film bleu-vert (de couleur cyan) assez caractéristique. Certaines espèces peuvent présenter un danger pour la santé humaine ou animale lorsqu’elles rejettent des toxines dans le milieu aquatique, lors de la mort des cellules par exemple. L’étude de l’espèce Microcystis aeruginosa a permis d’identifier les microcystines, des toxines à structure chimique très stable, spécifiques aux cyanobactéries et très fréquemment observées dans l’eau.
Cylindrospermopsis raciborskii, une autre cyanobactérie planctonique ayant, à l’origine, une répartition tropicale et subtropicale, est de plus en plus souvent observée dans les eaux douces sous climat tempéré (Figueredo et al., 2007). L’espèce a été signalée pour la première fois en France en 1997. Non seulement elle produit des toxines, mais elle a un fort pouvoir compétiteur partiellement basé sur un mécanisme chimique de libération de métabolites toxiques. 
Ce principe d’allélopathie est surtout répandu chez les plantes et les bactéries, mais reste encore trop peu étudié. La renouée du Japon (Fallopia japonica), désormais commune le long de nos cours d’eau, pourrait également inhiber le développement d’autres végétaux par allélopathie, soit via la production de toxines, soit via une modification de la composition chimique du sol.
En milieu marin, le dinoflagellé Alexandrium tamarense, une microalgue, est hautement toxique pour l’homme. Lors de proliférations, cette algue s’accumule dans des coquillages, comme les huîtres, ce qui les rend impropres à la consommation humaine. Des interdictions provisoires de commercialisation sont régulièrement prises en France pour éviter aux consommateurs un risque sanitaire. Plusieurs espèces du genre Alexandrium ont régulièrement été observées dans des eaux de ballast hors de leur aire de répartition naturelle. A. tamarense, par exemple, a été introduit dans le port de Portland (nord-ouest des États-Unis) dans les années 1990.

Espèces pathogènes
L’introduction d’agents pathogènes exotiques (virus, bactéries, parasites, etc.) est probablement largement sous-estimée, du fait d’un manque de surveillance sanitaire des populations naturelles. Les maladies infectieuses et parasitaires ne sont décelées que si leurs effets sont spectaculaires. Une forte virulence engendre des mortalités d’individus, ce qui déclenche une action de surveillance ou d’étude. Une épidémie avec peu de mortalité peut passer totalement inaperçue, car les animaux malades ou morts sont rapidement dévorés ou décomposés par des nécrophages (Blanc, 1997). Une sensibilité différente selon les classes d’âge peut également masquer la présence d’un pathogène.
Les espèces aquatiques introduites sont souvent porteuses de parasites qui peuvent trouver dans le milieu récepteur de nouveaux hôtes à coloniser. Ces derniers, n’ayant pas développé de capacités de résistance vis-à-vis de ces nouveaux pathogènes, sont alors fortement affectés. Les exemples de ce type sont nombreux et beaucoup ont été identifiés parce qu’ils touchent des espèces d’importance économique.
Ainsi, l’esturgeon de la mer d’Aral (Acipenser nudiventris) a été décimé par une douve des branchies (Nitzschia sturionis) introduite en même temps que l’esturgeon de la mer Caspienne (Huso huso). Les effectifs de l’anguille européenne (Anguilla anguilla) ont diminué de 99 % depuis 1988 (Stone, 2003), peut-être à cause d’un nématode parasite, Anguillicola crassus. Ce parasite a été introduit dans les années 1980 en Allemagne lors de l’importation de l’anguille japonaise (Anguilla japonica), qui est son hôte naturel (Minchin et Eno, 2002 ; Sures et Knopf, 2004). Au Japon, les individus issus d’élevage ou de populations sauvages sont fortement parasités, sans pour autant que des effets délétères soient observés. La pathogénicité de ce ver de la vessie natatoire est par contre clairement démontrée pour les anguilles sauvages européennes (Kennedy, 2007). Le parasite est désormais également présent en Afrique et aux États-Unis où il infecte une autre espèce, Anguilla rostrata, qui est particulièrement menacée. 
Les transferts d’huîtres à travers le monde sont fréquents, et de nombreuses maladies déciment périodiquement les élevages d’huîtres. Beaucoup d’entre elles résultent de parasites ou d’agents pathogènes introduits. Ainsi l’introduction de l’huître japonaise Crassostrea gigas sur les côtes atlantiques françaises, en 1966, est-elle responsable de l’introduction d’un iridovirus (responsable de la maladie des branchies) et du protozoaire Marteilia refringens, qui ont décimé les élevages de Crassostrea angulata et d’Ostrea edulis. Bonamia ostreae est un protozoaire parasite (Phylum Haplosporidia) qui a été trouvé dans les populations d’huître plate (Ostrea edulis) de plusieurs régions du monde. Il est responsable d’importantes mortalités des Ostrea edulis en Europe. Il semble avoir été introduit en France dans les années 1970 avec des huîtres Ostrea edulis en provenance de Californie. 
 
Les pathogènes des écrevisses
La pathogénicité du champignon américain Aphanomyces astaci, introduit en Europe au xixe siècle (voir encadré chapitre 5), a été très étudiée. Dans un écosystème aquatique, où seules les écrevisses sont concernées par ce parasite, toutes les espèces américaines sont des porteurs sains, mais l’infection est fatale pour les espèces européennes. La réaction du système immunitaire des individus infectés conduit à la production de phénoloxidase, enzyme aux propriétés antifongiques également responsable de la production de mélanine (Diéguez-Uribeondo et al., 2006). Les zones de la cuticule endommagées par Aphanomyces noircissent sous l’effet d’une surproduction de mélanine. La différence de pathogénicité entre espèces américaines et européennes serait liée à un fort pouvoir d’expression du système d’activation de la prophénoloxidase chez les américaines, une forme d’adaptation de leur système immunitaire. L’activation rapide de ce système de défense permettrait d’encapsuler Aphanomyces dans de la mélanine dès les premiers stades de l’infection.
Les conséquences spectaculaires d’Aphanomyces sur les espèces autochtones ont cristallisé toutes les attentions sur cette « peste des écrevisses ». On sait moins que d’autres parasites aux effets plus ou moins coûteux pour le porteur sont assez courants. Un champignon, Psorospermium haeckeli, est ainsi présent naturellement sur les continents européens et nord-américains, mais sous des formes différentes. Dans leur aire d’origine, toutes les espèces que l’on peut rencontrer en France sont porteuses d’au moins une des formes, certains individus pouvant héberger deux formes à la fois. Une des formes européennes affecte en France l’écrevisse américaine Orconectes limosus. Ce champignon est fortement suspecté d’être la cause de mortalité de l’espèce autochone Astacus astacus pendant la mue et en condition d’élevage, mais sa pathogénicité reste très mal connue.
De nombreux virus affectent les écrevisses, la première infection de ce type n’ayant été décrite qu’en 1992. Des affections virales du système digestif d’A. astacus sont par exemple établies, mais à ce jour aucune étude dans le milieu naturel n’a été réalisée. Le syndrome des points blancs est l’un des plus désastreux dans les unités de production de crevettes, où on observe un taux de mortalité de 100 % trois à dix jours après les premiers signes de l’infection. Cette affection virale est transmissible à plusieurs espèces d’écrevisses, dont A. astacus.
Aux champignons et virus mal connus s’ajoutent quelques ectosymbiontes vermiformes comme ceux du genre Branchiobdella. Le cas très documenté d’Aphanomyces est finalement l’arbre qui cache la forêt. Que dire des effets synergiques ou antagonistes, alors même que les parasites ne sont pas encore totalement inventoriés ? Le champ d’investigation dans ce domaine est encore largement ouvert.

Les impacts sanitaires d’introductions involontaires n’épargnent pas les humains. C’est même une des grandes préoccupations des services de santé ! Au xviiie siècle, les bateaux transportant des esclaves de l’Afrique vers les Caraïbes ont amené avec leurs réserves d’eau douce le moustique Aedes aegypti, principal vecteur de la fièvre jaune et de la dengue hémorragique. Les esclaves jouaient le rôle de réservoir du virus. A. aegypti a résisté jusqu’ici à de nombreuses campagnes d’éradication, et constitue le principal vecteur de la fièvre jaune urbaine. La fièvre jaune est réapparue en force au Pérou en 1995, et on rapporte de nombreux cas de dengue dans toute l’Amérique du Sud. En Europe, vingt mille des quatre-vingts mille habitants de Barcelone contaminés entre 1822 et 1824 succombèrent (Eritja et al., 2005).
Une situation un peu comparable se rencontre avec la malaria. Le moustique Anopheles gambiae fut introduit au nord-est du Brésil en 1930 par un navire provenant d’Afrique de l’Ouest. Au cours des années suivantes, la maladie s’est répandue à un point tel qu’un programme sans précédent d’éradication du moustique a dû être mis en place, avec succès d’ailleurs puisque le dernier anophèle a été capturé en 1940 dans cette région.
En 1991, le choléra réapparaît en Amérique latine après plus de cent ans d’absence. En deux ans, il s’étend du Pérou au Mexique. Environ 1,4 million de personnes ont été infectées et plus de 10 000 en sont mortes. On pense que c’est l’introduction d’une souche pathogène de vibrion du cholera via des eaux de ballast et sa diffusion qui sont en cause. 
Avec les bateaux, les Européens ont également introduit le rat, Rattus norvegicus, dans de nombreuses régions du monde. Cette espèce transmet le virus de la peste, Yersinia pestis. En Amérique du Nord, il y a eu passage progressif du virus de la peste à des rongeurs autochtones, de telle sorte que le réservoir est maintenant permanent et rural. Si la peste est actuellement contenue dans la plupart des régions du monde, elle est néanmoins susceptible de réapparaître à tout moment. Au Pérou par exemple, elle a fait plusieurs dizaines de morts au début des années 1990.

Espèces réservoirs/vecteurs de pathogènes
La tortue de Floride[1] (Trachemys scripta elegans) a longtemps fait l’objet d’un commerce fructueux. Peu onéreuse (de l’ordre de 1 à 2 euros pièce), de petite taille (5 cm à l’achat), avec une livrée attrayante, beaucoup d’enfants ont voulu en posséder et s’en sont très vite désintéressés (la tortue est-elle sociable ? domesticable ? Qui a déjà vu un numéro de dressage avec une tortue ?). Les terrariums abritant ce type d’espèce ont également une fâcheuse tendance à sentir mauvais au moindre défaut d’entretien. L’animal, devenu encombrant (il peut atteindre jusqu’à 25 cm), a souvent été relâché en milieu naturel. Dans le sud de la France, il fait concurrence à une espèce autochtone, la cistude d’Europe (Emys orbicularis) (Servan et Arvy, 1997). Nous n’en voyons plus (du moins en théorie) dans les jardineries parce qu’elle est interdite à la vente depuis 1997. Porteuse de salmonelles, elle présente en effet un risque pour les enfants qui la manipuleraient. Le savait-on avant d’en vendre en Europe ? Oui, et c’est précisément pour cette raison qu’elle est interdite à la vente aux États-Unis depuis 1975[2], date à partir de laquelle les marchands nord-américains ont développé comme solution palliative sa commercialisation en Europe, où la législation n’était pas encore en place !
Plus dangereux, le leptospire (Leptospira interrogans) est une bactérie qui provoque une maladie bien connue des égoutiers, la leptospirose (figure 6.1). L’infection peut être fatale si elle n’est pas diagnostiquée et soignée à temps. Les rongeurs sont porteurs sains de la bactérie qui se multiplie dans les reins et est évacuée dans le milieu naturel via les urines et les fèces. La plupart des rongeurs naturalisés inféodés au milieu aquatique (ragondin, rat musqué) sont à la fois des réservoirs et des vecteurs. Ils font leurs besoins en se plaçant hors de l’eau sur des éléments émergeants, et ce comportement disperse le leptospire le long des berges. Les pêcheurs, baigneurs et autres personnes fréquentant le milieu aquatique devraient être plus méfiants : le contact de la bactérie avec une microcoupure ou avec une muqueuse peut suffire à infecter un humain. L’année 2003 fut marquée par un pic de prévalence de cette maladie, lié indirectement à la canicule de l’été. Pour se rafraîchir, un plus grand nombre de personnes ont investi les bords des rivières pour s’y baigner ou s’y promener et, faute de prévention à l’égard de cette maladie, ont eu un contact infectant (défaut d’hygiène après avoir touché le sol, coupures sous les pieds ou sur les mains). Une vaccination s’impose aux professionnels qui fréquentent régulièrement des milieux infestés par les rongeurs ; pour les autres, le respect de quelques règles d’hygiène de bon sens limite les risques.
Le ragondin est par ailleurs l’hôte potentiel (un réservoir) de la douve du foie (Fasciola hepatica), très pathogène pour les bovins qui pourraient contracter ce ver parasite en buvant de l’eau issue directement d’une rivière.
Figure 6.1. Le ragondin comme espèce réservoir. 
A. Une femelle sur la Meuse. B. Nombre de départements colonisés au fil du xxe siècle (redessiné de Maurin, 1997). C. Image de Leptospira interrogans en microscopie électronique, bactérie pathogène pour l’homme, hébergée par les ragondins et dispersée dans le milieu avec ses fèces (© Centers for Desease Control and Prevention, États-Unis).
 
Alerte au moustique tigre !
Le moustique tigre (Aedes albopictus) a entamé la colonisation de nouveaux territoires dès le milieu du xixe siècle, mais c’est à partir des années 1970 qu’il entreprend de conquérir tous les continents : Amérique du Nord, Amérique du Sud, Australie, Afrique (Afrique du Sud, Nigeria, Cameroun et Guinée Équatoriale) et Europe (Albanie, 1979 ; Italie, 1990 ; France, 1999 ; Belgique, 2000 ; Serbie et Monténégro, 2001 ; Espagne et Suisse, 2003 ; Croatie, 2004 ; Bosnie-Herzégovine, Grèce, Pays-Bas, Slovénie, 2005). A. albopictus est devenu une espèce cosmopolite. 
Les moustiques voyagent classiquement sous forme d’œufs (parfois de larves) dans les pneus usagés ayant contenu ou contenant encore des eaux de pluie résiduelles. Un moustique peut également être introduit lors de l’importation de plantes transportées avec de l’eau (par exemple le Lucky bamboo, Dracaena sp.) ou tout simplement dans des véhicules lorsque les adultes sont agressifs et abondants dans une région. C’est de cette manière que le moustique tigre a probablement colonisé la Côte d’Azur au départ d’Italie. L’espèce a en effet une faible capacité de vol actif.
En France, Schaffner et Karch (2000) ont été les premiers à signaler cette espèce dans un village de l’Orne (Normandie). Des populations sont aujourd’hui bien établies dans plusieurs communes de la Côte d’Azur à proximité de la frontière franco-italienne, mais on observe également des populations en Belgique et en Espagne (région de Barcelone).
A. albopictus est le vecteur de virus de vertébrés et présente un comportement agressif qui amplifie le risque pour l’homme d’être piqué. Sous les tropiques, l’espèce est reconnue comme étant un vecteur de la fièvre jaune, de la dengue, d’autres arbovirus ainsi que de filaires (Mitchell, 1995 ; Guillet et Nathan, 1999). Il est également vecteur du chikungunya et a joué un rôle clé dans l’épidémie de l’hiver 2005-2006 à la Réunion, alors qu’il n’aurait été introduit sur cette île qu’en 1994. En Amérique du Nord, le moustique pourrait participer à la propagation du virus West Nile qui a déjà causé de nombreux décès.
Ce moustique ne colonise jamais les mares et marais naturels. Une méthode préventive simple consiste donc à éliminer autour des habitations les pièces d’eau artificielles où le moustique peut se développer, c’est-à-dire les endroits où stagnent des eaux de pluie ou des eaux résiduaires. Des insecticides sont disponibles pour des campagnes de démoustication. Leur utilisation s’impose là où le moustique est le vecteur de maladies dangereuses, ce qui n’est pas le cas actuellement en Europe.
En Amérique du Nord, de grandes campagnes d’information sont réalisées pour conseiller à la population de prendre des mesures afin d’éviter de se faire piquer, ce qui est l’ultime mesure préventive qui puisse être prise pour prévenir un problème sanitaire.



Les enjeux économiques des introductions
Nous ne discuterons pas ici des méthodes employées par les économistes pour réaliser des évaluations sur les coûts suscités par la gestion des espèces invasives. Comme pour toutes les questions relatives à l’économie de l’environnement, ces méthodes utilisées pour fournir des évaluations chiffrées sont loin de faire l’unanimité. Ce qu’il paraît néanmoins indispensable de dénoncer, c’est que la plupart des évaluations ont été faites dans le but de démontrer que les introductions d’espèces sont une calamité pour la société. On met l’accent sur ce que l’on est amené à débourser pour gérer ces espèces, ce qui est correct. Mais on occulte en même temps le fait que beaucoup d’espèces introduites ont joué un rôle majeur dans le développement de nos économies et dans la production alimentaire, ce qui devient de la manipulation. 
En effet, beaucoup de travaux parlent plus souvent du coût des introductions que des enjeux économiques. Ce qui, de toute évidence, n’est pas tout à fait la même chose… Car parler de coût, c’est mettre l’accent sur l’aspect négatif de ces introductions et affirmer implicitement que ce sont des calamités pour la société, qui doit payer pour s’en débarrasser ou les contrôler. C’est d’ailleurs le discours tenu par les conservationnistes. Parler d’enjeu, par contre, c’est porter un regard plus équilibré sur les introductions, sachant que les introductions volontaires, tout au moins, correspondent à une motivation, que l’on peut certes discuter, mais qui relève d’une démarche réfléchie. Car beaucoup d’introductions sont motivées par des raisons sociales ou économiques : améliorer la production de la pêche, mettre sur le marché de nouveaux produits, développer des activités ludiques, etc. On espère ainsi tirer profit de ces nouvelles espèces ! Et c’est parfois le cas.
Rappelons tout d’abord que, jusqu’au début du xxe siècle, les naturalistes voyageurs avaient reçu pour consigne de ramener en Europe plantes et animaux susceptibles de présenter un intérêt pour le commerce et l’alimentation. C’est ainsi que le Jardin du Roi, puis les jardins d’acclimatation ont accueilli de nombreuses espèces candidates à la naturalisation. Sans oublier les zoos et les arboretums, qui ont également importé beaucoup d’espèces vivantes. Les scientifiques travaillaient alors à améliorer le sort de leurs concitoyens en recherchant de nouvelles ressources. En réalité, cette activité s’inscrit dans un contexte de compétition économique dont l’objectif, pour les Européens, est d’enrichir leur potentiel de production agricole ! Il ne faudrait surtout pas oublier le poids économique de toutes ces plantes ou ces animaux exotiques qui ont participé au développement agricole ! La pomme de terre et la tomate sont originaires de la cordillère des Andes, le haricot d’Amérique, le melon d’Afrique australe, le poulet de l’Inde, le canard de Barbarie d’Amérique centrale, etc.
Mais d’autres raisons poussaient également à importer des espèces exotiques : nombre de plantes introduites l’étaient d’abord pour leurs vertus, réelles ou supposées, sur la santé[3]. Sans compter les usages ludiques qui ont suscité un commerce de plus en plus florissant, souvent à l’origine de beaucoup d’introductions de plantes jugées actuellement comme indésirables.
Il est vrai néanmoins que dans un souci de rentabilité à court terme, beaucoup d’acteurs sociaux qui pratiquent ces introductions se désintéressent des conséquences qu’elles pourraient entraîner à moyen et long terme. En particulier, ils ne prennent pas toujours les mesures nécessaires, parfois coûteuses, pour éviter que l’espèce ne s’échappe des élevages ou des cultures. Ou pour éviter d’introduire des parasites. Et, une fois l’espèce dans la nature, ils ne se considèrent pas pour autant responsables. En réalité, les coûts des conséquences indésirables des introductions ne sont pas assumés par ceux qui ont introduit les espèces, et qui restent le plus souvent difficiles à identifier. C’est la collectivité qui doit prendre en charge ces coûts. Un exemple criant est celui des jacinthes d’eau, considérées comme une véritable peste végétale pour les systèmes tropicaux, mais qui doit son expansion mondiale à la vénalité des commerçants et à la bêtise ou à l’ignorance de leurs clients. Elle est toujours en vente libre dans les jardineries !
Il convient donc de traiter la question des introductions d’espèces avec le plus d’objectivité possible, et de ne pas se limiter au seul discours conservationniste qui se réfère à une idéologie de la nature. Il faut admettre dans ce contexte que les introductions d’espèces ont également des effets positifs, ne serait-ce que par les activités économiques que l’on espère pouvoir développer. Le problème, de taille, est que la littérature abonde en évaluations souvent « à la louche » des dépenses inhérentes au contrôle des espèces invasives, alors qu’elle est d’une pauvreté sidérante en véritables évaluations coût-bénéfice ! Un exemple, s’il en est, de l’instrumentalisation de l’économie à des fins idéologiques.
Donc si on ne peut échapper au fait que les espèces introduites coûtent des milliards de dollars aux citoyens américains ou européens, on ignore combien elles ont pu rapporter à la société ou à ceux qui ont suscité les introductions. On occulte en particulier l’énorme marché des nouveaux animaux de compagnie (NAC), de l’horticulture, de l’aquariophilie. Et que dire du pêcheur à la ligne qui apprécie le black-bass ou le sandre ? Et que pense l’ostréiculteur qui introduit des huîtres d’Asie, ou le pisciculteur qui fabrique du caviar avec l’esturgeon de Sibérie ? Sans compter les populations des pays en développement qui consomment les espèces introduites pour améliorer la pêche. On ne pourra discuter sérieusement du « coût » des introductions que sur la base d’une approche plus objective des enjeux qu’elles représentent pour la société.
Mais si on est amené à considérer certaines introductions comme bénéfiques, pour les hommes ou pour les écosystèmes, ne va-t-on pas ouvrir la boîte de Pandore ? Relativiser le danger de certaines introductions, voire en montrer l’intérêt, ne revient-il pas à affaiblir la position de ceux qui y sont hostiles par principe, et parfois non sans raisons ? Pour la bonne cause, on maintiendrait une position extrémiste, quitte à nier l’évidence. Une position respectable, mais qui n’a rien de scientifique. Et qui ne peut servir à éclairer raisonnablement la société dans les choix qu’elle doit réaliser. Sans compter que les positions extrémistes sont largement contournées dans le quotidien par les citoyens, nombreux à vouloir posséder telle espèce rare ou admirer telle fleur remarquable !
Il reste néanmoins vrai que certaines espèces introduites ont des impacts jugés « négatifs » sur l’économie et sur l’environnement. Des plantes aquatiques obstruent les cours d’eau et les canaux, rendant la circulation difficile. La moule zébrée bouche les canalisations des traiteurs d’eau. Et certaines espèces pathogènes ou vectrices de maladies ne sont guère les bienvenues, on s’en doute. Il faut donc éviter toute approche manichéenne et, au cas par cas, examiner la situation. On s’aperçoit alors, dans le cadre d’une approche plus systémique, que la question est souvent plus complexe que celle qui nous est habituellement présentée !
 
Les effets cumulés des introductions
Un extrait des conséquences de quelques exotiques d’un point chaud de xénodiversité de la mer Baltique décrit dans le chapitre 5, « Conséquences sur le fonctionnement global des écosystèmes ».
Une présentation catégorielle ne doit pas faire oublier les interactions entre les différentes conséquences d’introductions et le fait que ces conséquences s’additionnent, en particulier sur des secteurs où les exotiques s’accumulent. Les conséquences peuvent également être synergiques dans le sens où l’impact cumulé de plusieurs espèces peut être supérieur à la somme des impacts d’espèces considérées séparément (Simberloff et Von Holle, 1999).
Incrustants au sein d’installations, de bateaux, de pêcheries
– Cordylophora caspia, hydrozoaire		Vers 1800		Ponto-caspien
– Balanus improvisus, balane			1840			Amérique du Nord
– Cercopagis pengoi, crustacé			1990			Ponto-caspien
Diminution de la qualité pour un usage récréatif
Sargassum multicum, algue brune			Années 1980		Asie du Sud-Est
Parasites
Anguillicola crassus, nématode			Années 1980		Asie du Sud-Est
Diminution de la qualité de l’eau ou risque sanitaire
– Alexandrium tamarense, microalgue		Inconnu			Inconnu
– Branta canadensis, canard			Années 1930		Amérique du Nord

Les répercussions économiques « négatives »
Pour consacrer à la tradition, et par souci d’objectivité, nous donnerons ici quelques exemples d’incidences économiques des espèces introduites. Les conséquences peuvent être grossièrement classées en deux catégories : 
	les impacts sur la production et le renouvellement de ressources naturelles telles que l’eau, les poissons, etc. ;
	les frais occasionnés par la gestion des espèces invasives pour maintenir des usages de l’eau et une certaine qualité des milieux aquatiques à des fins écologiques ou ludiques.

Au cours des siècles passés, de nombreuses plantes aquatiques ont envahi les plans d’eau. Ainsi des espèces canadiennes telles que l’Elodea canadensis qui a envahi les canaux en Europe, alors que le myriophylle en épi (Myriophyllum spicatum) a envahi les lacs canadiens. Mais deux plantes aquatiques tropicales, toutes deux originaires d’Amérique du Sud, ont acquis une très mauvaise réputation en raison des conséquences économiques et écologiques qu’elles provoquent : une fougère, la salvinie (Salvinia molesta), et la jacinthe d’eau (Eichhornia crassipes). Avec ses jolies fleurs surmontant une rosette de feuilles vertes et bulbeuses, la jacinthe d’eau a connu un grand succès dès la fin du xixe siècle en tant que plante ornementale. Elle est toujours commercialisée, alors que les nuisances qu’elle provoque sont bien connues. Ces plantes flottantes ont en effet la particularité de se multiplier par voie végétative, de se développer très rapidement et de former des tapis flottants très denses, en particulier dans les milieux qui ont déjà été modifiés par les activités humaines. Sur le plan écologique, elles empêchent la pénétration de la lumière dans la masse d’eau et provoquent une réduction de la teneur en oxygène qui asphyxie les poissons et les invertébrés. Sur le plan économique, elles bouchent les canaux et constituent ainsi une gêne considérable pour la navigation. Aux États-Unis, le coût estimé pour le retrait ou la gestion des plantes aquatiques proliférantes oscille entre 2 000 et 6 000 dollars par hectare et par an (Pimentel, 2002). Il est important de garder à l’esprit qu’une fois établies, les plantes proliférantes ne peuvent être totalement retirées du milieu. Leur gestion est alors forcément une charge annuelle qui dépend des surfaces colonisées. La Floride, où les zones humides sont nombreuses, a ainsi dépensé 104 millions de dollars entre 1980 et 1990 pour contrôler les proliférations d’espèces exotiques.
Beaucoup d’espèces animales peuvent également devenir très gênantes lors de proliférations. Les utilisateurs de l’eau brute sont régulièrement confrontés à de nouvelles espèces dont les traits biologiques et les stratégies écologiques permettent leur développement au sein des installations industrielles. Les usines de production d’électricité qui utilisent l’eau des rivières connaissent ainsi des problèmes récurrents de gestion et de maîtrise de ces envahisseurs. Les problèmes posés sont par exemple un développement anarchique sur des filtres, une érosion accélérée des parois ou, plus rarement, une perte de charge due à la diminution du diamètre des tuyaux d’amenée d’eau. Ces phénomènes perturbent le fonctionnement des centrales hydroélectriques, qui doivent arrêter leur production et mettre en place une maintenance souvent très coûteuse (intervention de spécialistes aptes à travailler dans des conditions sécurisées, mise en décharge des résidus pour les installations classées). L’ordre de grandeur de ce coût (arrêt de production, maintenance et intervention) peut être estimé de 100 000 à 200 000 euros par jour pour une tranche de centrale nucléaire. Pour limiter ces proliférations, des peintures antisalissures (antifouling) ou des produits biocides oxydants ont déjà été appliqués, et on a même recouru à des chocs thermiques ou des arrachages haute pression. Toutes ces méthodes ne sont en rien spécifiques au caractère exotique des espèces traitées.
Cette notion de « salissure biologique » affecte également les activités de pêche ou d’aquaculture. La crépidule induit ainsi une nuisance mécanique en se fixant sur les coquilles des huîtres qu’il faut ensuite nettoyer pour la commercialisation. À titre indicatif, on a chiffré à 600 000 francs (91 500 euros) les dépenses occasionnées par le nettoyage des crépidules dans le seul bassin de Marennes-Oléron en 1993. 
Un petit crustacé planctonique, Cercopagis pengoi, a été involontairement introduit dans la Baltique où il est considéré comme une nuisance. Une entreprise de pêche dans la partie est du golfe de Finlande a perdu un minimum de 50 000 dollars américains par an suite à son développement sur les engins de pêche qui a pour effet de diminuer les captures et d’engendrer des frais nouveaux d’entretien (Panov et al., 1999). 
En Amérique du Nord, la lamproie (Petromyzon marinus) introduite dans certains des Grands Lacs a engendré des pertes de plusieurs millions de dollars aux pêcheries de truites (Mills et al., 1994). Une étude réalisée en 2008 par l’université Notre Dame (États-Unis) sur l’ensemble des espèces invasives des Grands Lacs porte à 200 millions de dollars par an le coût de ces espèces, la pêche sportive étant la plus durement touchée (123,5 millions de dollars/an). 
Le taret (Teredo navalis) est un petit mollusque bivalve vermiforme qu’on a parfois surnommé le « termite de la mer » : ses valves lui servent à creuser des galeries cylindriques dans le bois, galeries qu’il tapisse de calcaire. Au début des années 1990, cette espèce a causé de sérieux dommages aux pontons de la baie de San Francisco, pour un montant estimé à 205 millions de dollars par an (Cohen et Carlton, 1995). En Europe, l’espèce a été identifiée dès 1731 aux Pays-Bas sur des digues en bois qui cédèrent et causèrent des inondations terribles. De nos jours, son coût est estimé entre 25 et 50 millions d’euros sur les côtes allemandes de la Baltique (Daisie, 2009).
Aux États-Unis, des scientifiques ont estimé à 137 milliards de dollars par an le coût minimal que représentent les espèces introduites sur leur territoire (Pimentel et al., 2000). De cet ensemble, 9 milliards sont associés aux dommages et aux moyens de contrôles d’espèces aquatiques (Pimentel, 2002). Pour fixer les idées, sur ce total, les effets de la palourde asiatique et de la moule zébrée ont un coût estimé entre 1 et 2 milliards de dollars par an du fait de leur développement dans des installations industrielles ou dans des réseaux d’irrigation (tableau 6.1 et différentes sources), alors que le coût associé à l’ensemble des poissons exotiques est estimé entre 1 et 5,4 milliards. Un virus introduit tel que le virus West Nile présentait en 2003 un coût estimé entre 0,63 et 1 milliard aux États-Unis : 4 200 personnes affectées par an (284 morts), 15 dollars par personne et par an de lutte antimoustique dans les secteurs colonisés, des campagnes de communication et de sensibilisation (Pimentel, 2002 ; Pimentel et al., 2005). 
Tableau 6.1. Coût annuel estimé lié aux espèces exotiques aux États-Unis pour l’ensemble des écosystèmes (modifié de Pimentel et al., 2000). 
	Groupe	Coûts (en millions d’USD)
	Plantes (salicaire, mauvaises herbes)	34 000
	Mammifères (cochon sauvage, rat)	37 000
	Oiseaux (pigeon, étourneau)	2 000
	Poissons	1 000
	Arthropodes (fourmi, termite, autres pestes)	19 000
	Mollusques (moule zébrée, palourde asiatique)	1 200
	Microbes (pathogène de plantes, parasite)	41 000
	Total	> $ 135 milliards/an


Les estimations qui concernent les espèces aquatiques ont été revues à la hausse dans les années qui ont suivi leur publication.
En France, il n’existe pas aujourd’hui de synthèse chiffrée sur le coût des espèces envahissantes, sans doute parce qu’il n’est pas toujours souhaitable que ces sommes soient connues de tous sans que les bénéfices issus de ces dépenses puissent être expliqués et compris. Quelques exemples permettent cependant d’illustrer l’importance budgétaire de ces phénomènes à l’échelle d’un pays.
La gestion de plantes exotiques envahissantes (myriophylle du Brésil, jussie, lagarosiphon) sur des plans d’eau du sud-ouest de la France a un coût qui dépasse les 150 000 euros par an (Oyarzabal, 1998). Cette gestion recouvre les frais d’arrachage mécanique ou manuel, l’utilisation d’herbicides et l’évacuation des biomasses prélevées.
Les dégâts causés par le ragondin (Myocastor coypus), bien que réels, sont difficiles à évaluer, mais les dépenses contre sa prolifération sont disponibles. En Angleterre, l’éradication réussie du ragondin a coûté 5 millions d’euros et s’est échelonnée entre 1981 et 1992. En France, des sommes allant jusqu’à 700 000 francs par an (106 714 euros) pour un département comme le Maine-et-Loire correspondent au coût de la régulation des populations de ragondins (Micol, 1990 ; in Moutou, 1997). Les actions de contrôle du ragondin en Italie on conduit à retirer un peu plus de 220 000 individus du milieu entre 1995 et 2000, ce qui représente un coût de 2 614 millions d’euros. Durant la même période, l’impact du ragondin sur les berges de rivières est estimé à plus de 10 millions d’euros (Bertolino et Genovesi, 2007). Il faut préciser que le nombre d’individus retirés pour la seule année 2000 en Italie (64 338 individus) est quasiment le double du nombre d’individus retirés pendant la campagne d’éradication complète en Angleterre (34 822 individus). Le contrôle des populations de ragondins en France a été entamé en 1974. En Charente-Maritime, 80 000 à 100 000 ragondins sont capturés ou tués chaque année. 
Les coûts de la lutte contre les espèces invasives peuvent paraître considérables au vu de cette énumération. Mais ils doivent être resitués, comme nous l’avons dit plus haut, dans un contexte coûts-bénéfices plus général, prenant en compte également les effets bénéfiques obtenus par ailleurs du fait des introductions d’espèces (voir ci-dessous). En outre, on ne peut passer sous silence le coût des luttes contre les espèces autochtones, bien de chez nous : lutte contre les nuisances autochtones, dont les moustiques sur les côtes méditerranéennes, lutte contre les « mauvaises herbes » des services municipaux, de la SNCF, des particuliers, lutte contre les rongeurs et plus généralement les ravageurs de cultures, etc. On pourrait aussi parler de la lutte antiacridienne, de la lutte contre les vecteurs de maladies parasitaires, etc., qui mettent en jeu des sommes considérables pour éliminer des espèces pourtant bien de « chez nous ». On aimerait que nos économistes se penchent sur ces questions !

Et les aspects positifs ?
Toutes les espèces introduites n’ont pas des conséquences négatives, et notre alimentation serait probablement bien monotone si nous nous contentions des seuls produits indigènes de nos régions. Les besoins en nourriture ont légitimement motivé de nombreuses introductions un peu partout dans le monde, à tel point que la population humaine mondiale se nourrit à 60 % de trois espèces (riz, maïs et blé), même si 20 000 plantes sont utilisées pour notre alimentation (Wilson, 1988). Aux États-Unis, 98 % du marché alimentaire concernent des espèces introduites, ce qui représente une somme de 800 milliards de dollars US par an (USBC, 2001).
 
Des envahisseurs sur la table (FAO, salle de presse, février 2007)
On ne saurait résister à retranscrire ce plaidoyer fourni par la FAO pour la valorisation des espèces exotiques.
Aujourd’hui, la colonisation de nos supermarchés et de nos tables par les envahisseurs se poursuit à un rythme soutenu. La dernière vague — équipée de nageoires, la peau scintillante et les yeux bulbeux — ressemble davantage aux extraterrestres de science-fiction qu’à la terne pomme de terre. Normal, c’est du poisson !
Les pisciculteurs ont de bonnes raisons de choisir des espèces exotiques de poissons, de mollusques ou de crustacés. En effet, ceux-ci présentent souvent de gros avantages : ils grandissent plus vite et mieux, sont plus résistants et plus faciles à élever et rapportent davantage au marché.
Il y a quinze ans, le tilapia africain était une curiosité hors de son aire de répartition naturelle ; aujourd’hui, c’est un poisson très prisé dans le monde entier que l’on trouve dans les supermarchés depuis Kansas City jusqu’à Stockholm. Dans certaines parties d’Asie, où son élevage est désormais généralisé, le tilapia offre aux ruraux pauvres de nombreux avantages du point de vue économique et de la sécurité alimentaire. « Non seulement ce poisson plaît à tout le monde, mais tout le monde peut l’élever facilement et il semble avoir peu d’impacts négatifs sur l’environnement, affirme Devin Bartley, du département des pêches de la FAO. Les Asiatiques le consomment et le vendent à l’exportation. »
Au Chili, vers le milieu des années 1980, les aquaculteurs ont introduit le saumon du Pacifique et de l’Atlantique, qui est devenu aujourd’hui une industrie prospère : le Chili est le premier producteur mondial de saumon d’élevage, pour une valeur de 680 millions de dollars par an.
Mais les espèces exotiques ne se comportent pas toujours de la même façon chez elles et dans leur nouvel habitat, ce qui peut parfois avoir des conséquences désastreuses. Certaines introductions ont procuré des gains en recettes, mais d’autres ont causé des pertes économiques massives ou de gros dommages à l’environnement.
La vorace perche du Nil, introduite dans le lac Victoria dans les années 1950, a été tenue pour responsable de l’extinction de plusieurs centaines d’espèces autochtones (parallèlement, c’est une importante source de revenus pour les communautés riveraines, avec des exportations vers l’Europe estimées à quelque 170 millions d’euros par an).
De nouvelles espèces ichtyques peuvent aussi être porteuses de nouvelles maladies, pour lesquelles les stocks indigènes n’ont pas développé de résistance. C’est ce qui s’est produit au début des années 1990 dans la province chinoise de Taïwan, où le secteur de la crevetticulture a été pratiquement anéanti.

L’aquaculture
L’aquaculture a pris un essor spectaculaire durant la fin des années 1970 pour connaître entre 1985 et 2000 un taux de croissance de plus de 10 % par an. La production aquacole était en 2006 de 67 millions de tonnes, contre environ 90 millions de tonnes pour la pêche. Si l’on considère qu’environ 30 % des débarquements des pêches sont transformés en farine destinée à l’alimentation animale et qu’environ la moitié des végétaux aquatiques est utilisée à d’autres fins que l’alimentation humaine, l’aquaculture et la pêche contribuent de nos jours à part à peu près égale à l’alimentation humaine. Un peu de prospective laisse penser que cette part devrait croître considérablement dans les prochaines décennies.
La production aquacole est constituée pour moitié de poissons (dont 90 % produits en eaux continentales), pour un quart de mollusques et crustacés et pour un quart de végétaux. Sur les 210 espèces aquatiques destinées à l’aquaculture, une trentaine représentent 80 % de la production totale mondiale.
La conchyliculture
La conchyliculture est une activité économique basée, pour une grande part, sur des espèces introduites. L’huître plate (Ostrea edulis) et l’huître portugaise (Crassostrea angulata) sont à l’origine d’une activité économique importante. Mais l’huître portugaise, dont on a pu penser qu’elle était autochtone des côtes européennes, est en réalité une huître japonaise introduite il y a quelques siècles et qui s’est très bien acclimatée sur nos côtes. 
Au cours des années 1970, l’huître plate, qui constituait l’essentiel de la production conchylicole française, a été décimée par un parasite, Bonamia ostreae, probablement introduit de la côte ouest des États-Unis avec du naissain. La production d’huître plate est ainsi passée de près de 20 000 tonnes au début des années 1970 à moins de 2 500 tonnes en 1982. Les pertes économiques directes occasionnées par ces épizooties ont été estimées en 1983 à un total de 1,3 milliard de francs, soit environ trois fois le montant total des pertes provoquées par la marée noire consécutive au naufrage de l’Amoco-Cadiz (Grizel, 1996 ; Meuriot et Grizel, 1984). Il faudrait y ajouter le coût social lié à la perte d’emplois directs… On peut ainsi, a contrario, avoir une idée de l’ordre de grandeur de la valeur ajoutée de l’huître à l’économie nationale.
L’ostréiculture bretonne, qui a subi de plein fouet cette épidémie, s’est orientée en quelques années vers la culture de l’huître creuse, Crassostrea gigas. Native du Japon, celle-ci avait été introduite avec succès au Canada, en Colombie-Britannique vers 1912, et en Australie vers 1950. La décision d’introduire cette espèce rustique et adaptable visait à développer l’ostréiculture sur les côtes canadiennes, ou à compenser la surexploitation de l’espèce indigène, comme en Australie. Elle a permis l’établissement d’une industrie florissante qui impliquait en 2002 plus de 4 000 compagnies et une production annuelle de 150 000 tonnes (Goulletquer et al., 2002). 
Plus globalement, la production conchylicole française est de 192 000 tonnes par an, essentiellement des huîtres creuses (115 000 tonnes) et des moules (74 000 tonnes). La France produit 90 % des huîtres européennes. Elle est le quatrième producteur de moules en Europe derrière l’Espagne, les Pays-Bas et l’Italie. Le chiffre d’affaires de la conchyliculture était de 370 millions d’euros en 2002. Les surfaces occupées représentant plus de 60 000 concessions sont de 17 400 hectares en concession sur le domaine maritime. Au total, 3 750 entreprises emploient 21 500 personnes représentant 10 407 équivalents temps plein.
Dans le monde, la production annuelle de coquillages d’élevage est de l’ordre de 12 millions de tonnes (Mt), à comparer aux 26 Mt de poissons et aux 2,1 Mt de crustacés. Ces coquillages sont principalement des huîtres (4 Mt), des palourdes (3,43 Mt), diverses espèces de moules (1,5 Mt) et des coquilles Saint-Jacques (1,23 Mt) (Billard et Arrignon, 2007).
La palourde japonaise Ruditapes philippinarum, plus rustique et plus résistante que l’espèce indigène, a été introduite en baie de Brest et dans le golfe du Morbihan où elle atteint une densité moyenne de 24 individus par m² (données Ifremer de 2003). Présentes dans le bassin d’Arcachon depuis 1980, les populations sauvages sont devenues si importantes (plus de 8 000 tonnes) que l’élevage à partir de naissains obtenus en écloserie a été abandonné. Leur ramassage s’avère plus rentable que leur élevage !
Toute réussite a son revers. À l’occasion de l’importation de l’huître japonaise, Crassostrea gigas, on a également introduit une laminaire (Laminaria japonica) et la sargasse (Sargassum muticum), une algue mesurant de 1 à 3 mètres de long au Japon mais qui peut atteindre 10 mètres sur nos côtes. La sargasse occasionne des nuisances aux pêcheurs en endommageant les hélices des bateaux et en s’accrochant aux filets, qui deviennent alors difficiles à manœuvrer. Elle est également en compétition avec d’autres espèces d’algues et peut les éliminer quand la densité devient importante. C’est aussi une gêne pour la baignade, la plaisance et les ostréiculteurs.

La pisciculture 
La pisciculture n’a été pendant longtemps qu’une activité marginale par rapport à la pêche. Il n’en est plus de même maintenant que le poisson sauvage se fait rare. En 2003, 15 espèces de poissons contribuaient à 85 % de la production totale aquacole mondiale. Toutes ont fait l’objet d’un nombre élevé de transferts et d’introductions dans des régions et des pays où leur élevage est paradoxalement souvent plus développé que dans leur aire d’origine (figure 6.2, planche couleur 7). Quelques exemples : la carpe commune, originaire du bassin de la mer Caspienne, dont l’élevage est surtout développé en Asie du Sud-Est et de l’Est ; la truite arc-en-ciel, originaire d’Amérique du Nord, dont l’élevage est surtout développé en Europe ; les tilapias originaires du continent africain, dont l’élevage se développe dans toute la ceinture intertropicale et tout particulièrement en Asie du Sud-Est (Chine, Thaïlande, Indonésie, Philippines…) et en Amérique centrale et du Sud. Ces trois espèces sont devenues, devant les salmonidés, le deuxième groupe en termes de tonnage produit par l’aquaculture après les carpes. 
Parmi les espèces ayant connu le plus grand nombre d’introductions et de transferts, on peut citer la carpe herbivore, la carpe argentée, la carpe commune et la truite arc-en-ciel. Deux espèces tropicales ont connu ces dernières années un développement spectaculaire, les tilapias (des espèces du genre Oreochromis : O. niloticus et O. mossambicus, voir encadré et figure 6.3, planche couleur 8) et les Pangasius. Ces deux espèces tropicales d’eau douce offrent une alternative intéressante aux espèces marines surexploitées, car leur régime alimentaire est essentiellement végétarien et peu exigeant en ce qui concerne les protéines d’origine marine. De plus, leur croissance rapide permet d’obtenir des coûts de production très compétitifs.
On peut se poser légitimement la question : pourquoi utiliser des espèces exotiques et non pas des espèces autochtones pour la pisciculture ? Au moins deux réponses peuvent être apportées :
	on considère que la domestication d’une nouvelle espèce piscicole exige en moyenne dix à vingt ans selon la complexité des différentes phases du cycle de vie (reproduction, élevage larvaire, grossissement) et la sensibilité de l’espèce aux conditions d’élevage (stress, pathologies, etc.). C’est pourquoi on introduit parfois des espèces exotiques pour lesquelles on dispose d’un savoir-faire biotechnologique qui permet de produire rapidement des tonnages significatifs. L’introduction de tilapias, par exemple, est le plus souvent motivée par l’introduction d’un « paquet technologique » et la garantie de pouvoir accéder à un marché international établi et en expansion ;
	les introductions à des fins aquacoles sont souvent effectuées faute d’alternative locale (espèces autochtones sans intérêt aquacole, espèces indigènes d’intérêt aquacole mais non encore domestiquées, etc.). Elles permettent une production significative rapidement disponible pour les populations humaines (exemple : introduction de tilapias dans le nord-est du Brésil pour l’alevinage des açudes dans les années 1970 dans un contexte de sécheresse extrême et de famine). 

Il est toujours envisageable de sélectionner de nouvelles espèces pour la pisciculture. À ce jour, les deux grands réservoirs en eaux continentales connus pour leur biodiversité en poissons présentant un intérêt potentiel pour l’aquaculture sont l’Amazone (3 500 espèces recensées à ce jour) et le Mékong (1 500 espèces). 
Deux exemples récents de réussites spectaculaires de domestication in situ sont fournis par l’élevage du saumon atlantique, dont la production aquacole dans son aire d’origine est passée de 30 000 tonnes à 880 000 tonnes entre 1984 et 2004, et par l’élevage du poisson-chat du Mékong (Pangasius hypophthalmus), dont la production est passée de 35 000 tonnes à 400 000 tonnes entre 1995 et 2005 au Vietnam. Dans le cas du saumon atlantique, le second pays producteur (environ 400 000 tonnes) est le Chili, où l’espèce a été introduite.
Par ailleurs, la domestication peut constituer une solution pour sauvegarder des espèces en danger en raison de la surexploitation par la pêche, de la destruction des habitats dans le milieu naturel, etc. C’est le cas du Pangasius gigas du Mékong, d’Arapaima gigas de l’Amazone et de l’esturgeon européen, Acipenser sturio.
 
Le tilapia : poulet aquatique
Les tilapias comprennent plusieurs espèces (Tilapia, Oreochromis et Sarotherodon) originaires d’Afrique. Quelques-unes sont maintenant largement exploitées par la pisciculture mondiale (figure 6.4).
Figure 6.4. Oreochromis niloticus (tilapia du Nil), une espèce typiquement utilisée en aquaculture (Boulenger, 1907).
Surnommés « poulets aquatiques », les tilapias possèdent de nombreuses caractéristiques intéressantes qui permettent leur élevage dans des systèmes très variés d’aquaculture : ils ont d’excellents taux de croissance avec un régime alimentaire contenant peu de protéines ; ils sont tolérants à un large éventail de conditions environnementales ; ils sont résistants aux maladies et aux infections parasitaires, ils se reproduisent facilement en captivité et sont faciles à manutentionner ; enfin, ils ont de grandes qualités gustatives et sont largement acceptés par les consommateurs.

La production européenne de poissons de pisciculture en eau douce, qui était de 32 000 tonnes par an en 1950, a atteint un maximum de 418 000 tonnes par an au début des années 1990 (figure 6.5) pour un total de 1,3 milliard de dollars. Depuis, elle est en décroissance : 358 000 tonnes par an en 2004 pour environ 1 milliard de dollars (FAO, 2006). Mais la contribution des espèces exotiques, qui ne représentaient que 18 % en 1950, atteignait 65 % en 2004. En Europe de l’Ouest (France, Italie, Espagne, Danemark), cette proportion atteint même 88 % en raison de la forte production de truite arc-en-ciel (Turchini et De Silva, 2008). 
La France contribue pour 14,2 % à la production européenne. L’essentiel de cette production est le fait de deux espèces introduites : la truite arc-en-ciel (41 000 tonnes/an) et la carpe commune (5 000 tonnes/an). Mais la production de deux autres espèces exotiques, l’esturgeon sibérien et le silure glane, s’est accrue fortement. L’ensemble des espèces exotiques contribue pour 88 % à la production piscicole française.
Figure 6.5. Production moyenne annuelle de poissons d’eau douce en Europe et contribution des élevages d’exotiques à cette production (source FAO ; © Organisation des Nations unies pour l’alimentation et l’agriculture, <www.fao.org>).


Améliorer la pêche de subsistance
Dès la fin du xixe siècle, les gestionnaires des pêches ont cherché à introduire de nouvelles espèces dans des milieux épuisés par la pêche ou peu productifs, pour accroître les rendements ou pour développer la pêche sportive. Avec des succès divers. La truite a ainsi essaimé un peu partout dans le monde (voir figure 3.5), pour le plus grand plaisir des Européens expatriés ! 
Dans les pays tropicaux, durant l’époque coloniale, les services des pêches ont introduit en toute légitimité de nouvelles espèces pour améliorer la pêche et la production de protéines dans les territoires sous contrôle. 
Ainsi, Limnothrissa miodon et Stolothrissa tanganyikae, deux petits Clupeidae endémiques du lac Tanganyika, ont été introduits dans le lac Kivu en 1958-1960, où ils ont occupé une niche restée vacante en exploitant le zooplancton pélagique. Cette introduction est considérée comme un succès du point de vue économique (Spliethoff et al., 1983) et a permis l’établissement d’une pêcherie au début des années 1980. Limnothrissa miodon a également été introduit dans le lac Kariba (un réservoir artificiel) afin de mieux exploiter le zooplancton de la zone pélagique. Il s’y est bien établi et occupe maintenant l’ensemble du lac, où il sert notamment de nourriture à Hydrocynus vittatus et a permis le développement d’une pêcherie. La production de la pêche, qui était de 1 000 tonnes en 1974, est passée à 24 000 tonnes en 1985 (Marshall, 1988).
L’introduction d’Heterotis niloticus et d’Oreochromis niloticus dans le lac de Kossou, en Côte-d’Ivoire, avait également pour but de favoriser la colonisation de cette retenue par des poissons mieux adaptés aux conditions lacustres (Lazard, 1990) et les deux espèces s’y sont bien établies. De même, l’introduction de diverses espèces de tilapias d’origine africaine (en particulier Oreochromis mossambicus) dans les lacs naturels et les réservoirs artificiels a permis d’améliorer la pêche de subsistance dans de nombreux pays asiatiques (Fernando, 1991). Les tilapias (Oreochromis sp. et Sarotherodon sp.) sont de très bonnes espèces colonisatrices en raison à la fois de leurs caractéristiques biologiques (espèces pratiquant des soins parentaux), de leur grande tolérance physiologique et de leur capacité à se nourrir d’algues et de détritus. Ils ont également été introduits en Afrique dans les nombreuses petites retenues agropastorales qui ont été construites au cours des deux dernières décennies.
L’étude de l’impact des très nombreuses introductions des tilapias (à des fins aquacoles, mais également de repeuplement de divers plans d’eau) — et particulièrement de l’espèce O. niloticus réalisées dans de nombreux pays tropicaux — révèle à ce jour un bilan fortement positif sur le plan de la production piscicole et marginalement « négatif » sur le plan environnemental. L’impact le plus néfaste de cette pratique est probablement, dans un certain nombre de pays, de détourner l’attention portée au potentiel aquacole d’espèces autochtones. 
 
Les salmonidés exotiques en France
Les Salmonidae exotiques introduits en Europe sont des corégones (Coregonus autumnalis, C. lavaretus maraenoides, C. maraena, C. muksun, C. nasus), des truites du genre Oncorhynchus (Oncorhynchus clarckii, O. gorbuscha, O. keta, O. kisutch, O. mykiss, O. nerka, O. tshawytscha) et l’omble de fontaine (Salvelinus fontinalis) (Daisie, 2009). De nombreuses espèces européennes ont également fait l’objet de translocations intracontinentales ou ont été exportées vers d’autres continents.
Les corégones sont typiquement installés au sein de lacs froids en Europe, en Asie et en Amérique du Nord. L’isolement de ces populations conduit souvent à des adaptations locales et finalement à une grande variabilité de caractères pour une espèce donnée. Sans données moléculaires, difficile de classer ces différents écotypes en espèces. Historiquement, le lavaret du lac du Bourget, la gravenche et la féra du lac Léman seraient des autochtones (différents écotypes de C. lavaretus). L’histoire de l’introduction des corégones débute au xixe siècle ; celle du Léman, le plus grand lac d’Europe occidentale, est particulièrement complexe (Pascal et al., 2006). La petite marène (C. albula), autochtone de Scandinavie et de Russie, y a été introduite en 1881, le grand corégone (C. clupeaformis) originaire d’Amérique du Nord entre 1883 et 1886, le lavaret du lac du Bourget entre 1922 et 1925, la palée du lac de Neuchâtel (C. lavaretus) entre 1923 et 1931, la blaufelchen du lac de Constance (C. wartmanni) en 1927, C. peled de Tchécoslovaquie en 1982. Et la liste n’est sans doute pas exhaustive ! Les représentants actuels des corégones dans le lac Léman seraient tous des descendants de la palée du lac de Neuchâtel. Les tonnages de la pêche professionnelle de corégones ont augmenté dans le lac Léman de 50 tonnes en 1984 à un peu moins de 100 tonnes au début des années 1990, pour atteindre 350 tonnes en 1999 (Gerdeaux, 2004). Les corégones représentent en moyenne environ 36 % des prises annuelles sur le Léman et 63 % sur le lac d’Annecy.
La truite arc-en-ciel (Oncorynchus mykiss), originaire de la côte ouest d’Amérique du Nord, a été introduite à maintes reprises en France pour les besoins de la pêche amateur (Doubs, Saône, Seine, Cher ou rivières corses par exemple). Sa reproduction dans le milieu naturel étant incertaine, elle se maintiendrait surtout par le déversement régulier de nouveaux individus issus d’élevage, mais quelques populations seraient naturalisées dans le Vaucluse et les Pyrénées. En 1997, la France se hissait au rang de premier producteur mondial de cette espèce, avec 46 700 tonnes sur 818 sites (Pascal et al., 2006). L’essentiel est vendu localement pour la consommation, une petite part est exportée après transformation, 2 350 tonnes (5 %) ont été déversées dans le milieu naturel. La production actuelle représente l’essentiel de la production salmonicole d’eau douce. À titre de comparaison, le marché français des salmonidés frais avoisine les 100 000 tonnes, la moitié pour les restaurateurs et les poissonneries, l’autre pour les grandes surfaces. Dans les années 1990, les salmonidés importés en France représentaient un volume de 85 000 tonnes de poissons frais ou congelés pour un montant de 2,45 milliards de francs, essentiellement du saumon. La France est le premier producteur de truites mais le premier consommateur de saumon ! La production mondiale de Salmonidae s’élevait en 1997 à 1,2 million de tonnes, la moitié pour le saumon atlantique (693 000 tonnes) et 430 000 tonnes de truites arc-en-ciel (Guyennet, 2000).
L’omble de fontaine, S. fontinalis, est une espèce de l’est nord-américain, aujourd’hui introduite dans toutes les zones tempérées. Utilisée en aquaculture d’où elle a pu quelquefois s’échapper, l’espèce a aussi été volontairement introduite à une échelle mondiale pour la pêche sportive ou pour remplacer des Salmonidae en déclin dans des eaux acidifiées. Prédatrice, l’espèce peut se substituer à la truite commune (Salmo trutta) dans les lacs et cours d’eau d’altitude. Sa présence peut également rompre le cycle de vie de la moule perlière (Margaritifera margaritifera) dont elle ne peut jouer le rôle d’espèce hôte. L’activité liée à la pêche de cette espèce est d’importance à la fois économique et sociale pour certaines communautés. En France, l’omble de fontaine fait partie des espèces introduites à maintes reprises et en de multiples endroits à la fin du xixe siècle. Elle est aujourd’hui naturalisée sur les rivières de l’est et du sud du pays ainsi qu’en Corse. En France, la salmoniculture de l’omble de fontaine représente environ 250 tonnes par an, celle du saumon, 300 tonnes, et celle de la truite fario, 1 300 tonnes.




Une biodiversité en déclin ?
On lit de manière récurrente dans la littérature scientifique que 11 000 espèces disparaîtraient de la surface de la Terre chaque année pour 1,7 million d’espèces décrites (mais leur nombre serait probablement compris entre 10 et 30 millions). De fait, l’habitat naturel de la plupart des espèces se réduit inexorablement sous la pression des activités humaines. Mais la quantification du phénomène reste difficile, d’autant que tous les groupes taxonomiques ne réagissent pas nécessairement de la même manière. 
Quelques études quantitatives précises portent sur la faune d’eau douce nord-américaine. Pour ce continent, le taux de disparition moyen des espèces autochtones (tous groupes confondus) avoisine 4 % par décade, ce qui est cinq fois plus élevé que pour la faune terrestre du même continent. Ces chiffres suggèrent une extinction de la faune d’eau douce aussi rapide que les estimations réalisées pour les forêts tropicales (Ricciardi et Rasmussen, 1999).
En Europe, les synthèses portent plus spécifiquement sur des fleuves ou des grandes rivières. Sur le Rhin inférieur, par exemple, Den Hartog et al. (1992) rapportent l’érosion de la faune invertébrée au cours du xxe siècle, avec la disparition de 85 % des espèces d’insectes polluo-sensibles (Plecoptera, Ephemeroptera, Trichoptera) et même de sept mollusques lamellibranches sur les quatorze espèces présentes il y a un siècle.
À une échelle globale, des groupes systématiques entiers comme les mollusques bivalves des eaux douces sont clairement en déclin. En Amérique du Nord, où ce phénomène est bien documenté, plus de 70 % des 343 espèces de bivalves présentes sont menacées (Neves et al., 1997). Un peu partout dans le monde, les chercheurs dénoncent l’état alarmant des espèces de poissons d’eau douce (le plus riche des groupes de vertébrés) localement en danger ou éteintes durant le siècle dernier (Den Hartog et al., 1992 ; Miller et al., 1989 ; Williams et Miller, 1990) et exposées à un déclin global (Duncan et Lockwood, 2001). Par ailleurs, des espèces aquatiques très emblématiques disparaissent ou sont en voie de l’être. Le dernier spécimen d’une des sept espèces de cétacés d’eau douce, le dauphin de Chine, ou baiji (Lipotes vexillifer), du fleuve Yangzi Jiang aurait ainsi disparu en 2007, malgré les nombreuses études et les avertissements des scientifiques aux pouvoirs publics sur la menace qui pesait sur lui (Turvey et al., 2007). Il est donc exact que certaines espèces sont menacées dans les écosystèmes fortement modifiés par l’homme. Divers groupes de vertébrés, d’invertébrés, de plantes sont sans aucun doute en voie d’extinction, mais les évaluations quantitatives font souvent défaut.

L’homogénéisation des faunes
L’idée d’une homogénéisation des faunes pourrait être attribuée à Charles Lyell, qui écrivait au début du xixe siècle que les biocénoses des écosystèmes changent sous l’effet cumulé des extinctions consécutives à la destruction des habitats et à la chasse, et de la dissémination par l’homme d’espèces domestiquées (Wilkinson, 2002). Plus récemment, le concept d’homogénéisation des faunes (biotic homogenization, ou BH) part de l’observation que les espèces locales sont progressivement remplacées par des espèces exotiques à distribution plus large (McKinney et Lockwood, 1999). L’homogénéisation biotique met en jeu deux processus : un processus d’extinction de certaines espèces et un processus d’installation d’autres espèces à large distribution spatiale. Ainsi, en milieu aquatique, on observe tout à la fois la disparition de certaines espèces locales, souvent endémiques, et la naturalisation d’espèces exotiques, souvent très cosmopolites. Dans ces conditions, on évolue vers une réduction de la bétadiversité à des échelles régionales ou globales et à une augmentation de la similarité entre communautés avec le temps.
 
Les diversités alpha, bêta, gamma
La diversité alpha est la richesse en espèces au sein d’un écosystème local. La diversité bêta consiste à comparer la diversité des espèces entre écosystèmes ou le long de gradients environnementaux. Elle reflète la modification de la diversité alpha lorsque l’on passe d’un écosystème à un autre dans un site, La diversité gamma correspond à la richesse en espèces au niveau régional ou géographique.
Un coefficient de similarité tel que celui de Jaccard calculé entre deux communautés géographiquement séparées est une mesure de la diversité bêta. Lorsque la similarité diminue, la diversité bêta augmente. Le même coefficient de Jaccard calculé entre deux images d’une même communauté observée à des dates différentes contribue à comprendre comment la diversité taxonomique alpha évolue avec le temps. 
L’équation (disparition d’espèces locales + introduction d’espèces exotiques) = homogénéisation n’est pas systématiquement valide. La situation est beaucoup plus complexe et doit faire intervenir la nature des espèces présentes (figure 7.1). 

Figure 7.1. Illustration de la manière dont les invasions et extinctions peuvent causer une différentiation (scénario 1) ou une homogénéisation (scénario 2), en fonction de l’identité des espèces impliquées. 
La disparition d’une espèce entre deux pas de temps figure une extinction, une flèche montre au contraire une introduction. Il est important de noter que les deux scénarios partagent les mêmes espèces (6 natives et 2 exotiques), le même taux de renouvellement et la même richesse. Seule la nature des espèces éteintes ou introduites change entre les deux scénarios (modifié d’Olden et Rooney, 2006).
On peut distinguer trois formes de BH : génétique, taxonomique, fonctionnelle (Olden et al., 2004). L’homogénéisation fonctionnelle peut se définir comme l’accroissement de la similarité fonctionnelle d’écosystèmes avec l’établissement d’espèces jouant un rôle similaire dans l’écosystème. 
Des travaux attestent à des échelles continentales de l’homogénéisation taxonomique des communautés piscicoles entre différentes écorégions. Rahel (2000) a, le premier, ouvert la voie à des travaux quantifiés en comparant les faunes ichtyologiques présentes en Amérique du Nord à celles qui existaient avant la colonisation européenne. Il a ainsi comparé deux à deux les faunes piscicoles des 48 États des États-Unis. En moyenne, ces comparaisons montrent qu’il y a 15,4 espèces en commun en plus qu’avant la colonisation. L’homogénéisation de la faune piscicole entre régions, calculée avec l’indice de Jaccard, atteint en moyenne 7,2 % pour les États-Unis (Rahel, 2000), 1,9 % pour l’Australie (Olden et al., 2008) et 1,2 % pour le Canada (Taylor, 2004). Pour Rahel (2000), l’homogénéisation des faunes nord-américaines résulte surtout de l’introduction d’espèces cosmopolites étant donné que les extinctions d’espèces natives ont été limitées. 
En Espagne, la comparaison des communautés ichtyologiques à différentes périodes montre qu’il y avait 42 % d’espèces exotiques en 1991, contre 52 % en 2001. L’indice de similarité de Jaccard atteint maintenant 17 % (Clavero et García-Berthou, 2006).
 
Indice de Jaccard
I = a / (a + b + c),
où a est le nombre total d’espèces présentes dans les deux communautés, b est le nombre d’espèces présentes dans la première communauté et pas dans l’autre, et c est le nombre d’espèces présentes dans la seconde communauté et pas dans l’autre.
Cet indice ne tient compte que de la présence-absence des espèces. Il varie entre 0 (rien en commun) et 1 (communautés de composition strictement identique), mais on l’exprime généralement en pourcentage.

L’homogénéisation taxonomique (TH) a été explicitement formalisée par Olden et Poff (2003 ; 2004), qui ont proposé un modèle décrivant 14 mécanismes écologiques susceptibles de concourir à l’homogénéisation des communautés. Ces 14 scénarios incorporent diverses hypothèses d’invasion et d’extinction qui sont les plus probables compte tenu de la littérature. Pour chacun des scénarios, le modèle prend en compte le nombre d’espèces introduites ou disparues, la similarité initiale parmi les communautés et la richesse initiale en espèces des communautés. Les auteurs ont ensuite testé ce modèle à différentes échelles spatiales : le continent, les provinces zoogéographiques californiennes et les bassins hydrographiques, en utilisant les données de Marchetti et al. (2001). Ils ont ensuite généré des prédictions concernant l’évolution des indices de similarité entre communautés. Les résultats confirment que ce sont les mêmes espèces qui se naturalisent dans les différentes communautés (espèces cosmopolites), et que les extinctions concernent en premier lieu des espèces qui étaient communes à ces communautés. Ces disparitions sont le plus souvent le résultat de la perte ou de la modification d’habitats spécifiques. 
La question du rôle respectif des introductions d’espèces exotiques et des translocations (transfert d’espèces dans les limites de leur zone biogéographique d’origine, dans des localités où elles n’étaient pas présentes historiquement) dans le processus d’homogénéisation a par ailleurs été soulevée. McKinney (2005) a montré aux États-Unis que les translocations avaient un effet plus grand en matière d’homogénéisation que les espèces exotiques sensu stricto. Pour l’Europe, Leprieur et al. (2008) ont également étudié le rôle respectif des introductions (espèces non originaires d’Europe) et des translocations (espèces originaires d’Europe) (tableau 7.1). Ils ont montré que ces deux groupes d’espèces génèrent des patrons géographiques distincts d’homogénéisation biotique en raison de leurs effets contrastés sur la similarité entre bassins. Si la similarité taxonomique moyenne entre bassins a augmenté de 2,2 %, les translocations favorisent l’homogénéisation entre bassins (+ 5,5 %), alors que les exotiques tendent au contraire à réduire l’homogénéisation (– 1,6 %). Il est donc important d’évaluer soigneusement leurs rôles respectifs dans les processus d’homogénéisation.
Tableau 7.1. Nombre d’espèces natives, exotiques ou de translocations de poissons d’eau douce dans les vingt-cinq plus grands bassins européens (d’après Leprieur et al., 2008).
	Bassin	Nombre d’espèces natives	Nombre d’exotiques	Nombre de translocations
	Guadalquivir	12	5	5
	Tage	18	6	7
	Douro 	13	8	7
	Ebro	19	8	11
	Garonne 	18	11	13
	Loire	21	9	11
	Seine	22	8	10
	Rhône	31	11	9
	Pô	28	11	16
	Rhin	31	16	11
	Weser	29	7	7
	Elbe	34	8	4
	Oder	39	12	5
	Wisla	31	11	3
	Danube	67	18	2
	Dniestr	48	12	0
	Dniepr	49	10	0
	Don	45	13	1
	Volga	51	16	2
	Oural	35	4	0
	Petchora	20	0	0
	Dvina	25	1	0
	Neva	35	0	1
	Kemijoki	17	2	0
	Glomma	17	2	1


Le cas de l’Australie décrit par Olden et al. (2008) n’est pas le plus spectaculaire, mais il est intéressant à analyser dans le détail. La faune piscicole australienne, isolée géographiquement depuis fort longtemps, est très faiblement diversifiée (200 espèces environ). Au moins 8 espèces exotiques ont été introduites par les colons européens entre 1850 et 1950, plutôt dans le sud, dans l’espoir d’améliorer la production halieutique et pour retrouver des espèces familières aux pêcheurs sportifs. L’arrivée ultérieure dans le milieu naturel d’espèces commercialisées essentiellement pour l’aquariophilie (Lintermans, 2004) porte à 30 le nombre d’exotiques aux environs de l’année 2000. À l’échelle du continent, la similarité entre écorégions australiennes mesurée par l’indice de Sorensen passe de 17,1 % à 20,1 % entre des données historiques et des données actuelles. Cette situation n’est pas seulement la conséquence des introductions d’exotiques mais aussi du transfert, pour de multiples raisons, d’au moins 49 des espèces autochtones entre écorégions. Paradoxalement néanmoins, si l’Australie présente une tendance globale à l’homogénéisation, ce phénomène n’est pas uniforme. Il y a une forte homogénéisation dans le sud mais, au contraire, une légère augmentation de la différentiation entre écorégions dans le nord-est. 
Pourquoi une tendance locale à la différentiation est-elle possible dans le contexte global de l’homogénéisation ? Olden et al. (2004) avancent trois arguments. D’abord, l’homogénéisation doit être vue comme un processus dynamique. Au gré de l’aménagement des territoires par l’homme, des introductions ont pu avoir lieu d’une manière très hétérogène. Cette phase est généralement transitoire et précède une phase de dispersion vers les espaces adjacents à ceux de l’introduction. Ensuite, il est d’autant plus aisé de mesurer une différentiation que les surfaces (écorégions) considérées sont petites. Cet effet s’atténue à mesure que l’on change d’échelle pour considérer des territoires plus vastes. Par exemple, le taux initial de ressemblance entre bassins versants du nord-est est d’environ 75 %, contre 17 % entre les grands bassins australiens. Enfin, les niveaux de différentiation de départ étant faibles en Australie, chaque espèce introduite dans ces milieux aura un poids plus grand que dans ceux déjà naturellement bien différenciés. 

Les interactions possibles avec les autres changements globaux
Les changements globaux désignent des modifications à l’échelle planétaire du fonctionnement des écosystèmes. Le changement global dont on parle sans doute le plus est celui du climat, souvent en termes de réchauffement climatique. Les invasions biologiques font partie des changements globaux, tout comme les pollutions chimiques, la destruction des habitats ou la surexploitation des ressources naturelles. Ces éléments interagissent entre eux, et tous peuvent être considérés à la fois comme une conséquence et une cause de modifications de processus globaux (cycle de matières, cycle de l’eau, transferts d’énergie, climat).
Le contexte actuel des changements globaux va-t-il influencer les phénomènes d’invasions biologiques ? Un faisceau d’éléments nous porte à croire que oui, et l’on conçoit aisément que les processus d’introductions ne fonctionnent pas d’une manière totalement déconnectée des autres facteurs humains qui influencent la biodiversité (figure 7.2). Mais le réchauffement climatique et ses conséquences, mis en lumière par les médias et déjà manifestes dans beaucoup de milieux, n’ont pas encore eu d’effets incontestables sur le rythme des introductions.
Figure 7.2. Principaux facteurs conduisant à une modification de la biodiversité à une échelle mondiale (d’après Groom et al., 2006). 
Dans un contexte de changements globaux liés aux activités humaines, les introductions ne peuvent être considérées isolément.
Les prévisions liées aux changements globaux mettent l’accent dans leur majorité sur l’érosion de la biodiversité. Elles devraient pourtant prendre également en compte les taux de spéciation, les immigrations et les naturalisations réussies. Il y a des raisons de penser que les processus de spéciation peuvent être encouragés par les changements globaux. Il n’en reste pas moins qu’à court terme, les extinctions semblent l’emporter sur la spéciation au niveau global. Mais au niveau local ou régional, la situation est bien plus contrastée. 
Le changement climatique : des milieux plus chauds ?
Plusieurs scénarios climatiques sont envisagés pour les années à venir, chacun prévoyant une augmentation des températures plus ou moins importante. Le scénario le plus consensuel table sur une moyenne de + 3 °C en 2100. Si cette projection est une simulation qui peut être discutée, il reste que les années 1990 furent les plus chaudes jamais enregistrées (IPCC, 2001). On a observé un accroissement de l’ordre de 1 °C de la température au fond du lac Léman depuis quarante ans. Dans les fleuves français, elle serait de 1 à 2 °C au cours des dernières décennies. Le lac Baïkal, quant à lui, se serait globalement réchauffé de 1,2 °C depuis 1946.
À une échelle continentale, les variables climatiques sont de bons prédicteurs de la diversité aquatique, probablement parce que les ambiances climatiques fixent les limites de répartition de nombreuses espèces. Burgmer et al. (2007) ont réalisé l’analyse de séries chronologiques de températures mesurées sur des lacs et rivières du nord de l’Europe. Les tendances à l’augmentation de température étaient corrélées positivement avec le nombre de localisations ou l’abondance de certains groupes, dont les crustacés malacostracés, les odonates et les plécoptères. Par contre, la corrélation était négative avec des gastéropodes, éphéméroptères, coléoptères et trichoptères. Les plécoptères sont des espèces d’eau froide, mais dans cette étude et d’une manière relativement contre-attendue, elles ont bénéficié de l’augmentation globale de la température des lacs.
Daufresne et Boet (2007) ont mis en évidence un accroissement significatif, depuis une vingtaine d’années, de la richesse spécifique et de la proportion d’espèces thermophiles dans les peuplements ichtyologiques des grandes rivières françaises. Ils attribuent ce phénomène au réchauffement des eaux, et non pas aux autres pressions d’origine anthropique. L’accroissement de la richesse spécifique est dû, en partie, à l’apparition d’espèces introduites (Carassius gibelio, Pseudorasbora parva, Silurus glanis, etc.) et à une occurrence plus fréquente des espèces locales dans les prélèvements.
Cette augmentation de température devrait avoir des conséquences directes et indirectes sur la faune en place. De manière directe, la température influence la physiologie et le métabolisme des espèces aquatiques (Ward, 1992) ainsi que leur répartition géographique. Un réchauffement de l’environnement entraînera un bouleversement de ces faunes, faisant la part belle à des espèces pionnières nouvellement introduites.
Un phénomène qui a déjà été observé à diverses reprises est une perturbation des relations proies-prédateurs lors du réchauffement printanier. Selon la théorie du match-mismatch, pour assurer le succès de la reproduction d’un prédateur, il faut qu’il y ait coïncidence temporelle entre l’éclosion des larves du prédateur et la présence en quantité suffisante de proies appropriées. Or le réchauffement peut modifier les périodes d’éclosion des proies et/ou des prédateurs, avec des conséquences directes sur le recrutement du prédateur (Stenseth et al., 2002 ; Durant et al., 2005).
Cette situation existe dans le lac Léman, où la dynamique saisonnière du phytoplancton suit le décalage thermique : le démarrage printanier est avancé de 3 à 4 semaines par rapport à il y a 25-30 ans. La production primaire débute fin mars et le maximum printanier du zooplancton herbivore (daphnies) est avancé également de un mois. La reproduction du corégone (Coregonus lavaretus), espèce d’eau froide endémique des grands lacs alpins qui se nourrit essentiellement de zooplancton, a lieu en hiver quand la photopériode décroît et que la température des eaux descend sous 7 °C. Elle est actuellement retardée de deux semaines environ. Par contre, la durée du développement embryonnaire — dans les eaux un peu plus chaudes en hiver — est raccourcie. 
En fin de compte, les larves de corégone, lors de leur éclosion, vont trouver dans des eaux plus chaudes qu’il y a trente ans un stock de nourriture planctonique déjà bien développé. La survie des larves est donc meilleure, ce qui pourrait expliquer la bonne tenue actuelle des stocks de corégone. Cependant, si le corégone est aujourd’hui avantagé par le réchauffement, il est probable que dans le futur il disparaîtra, étant donné qu’il fraie uniquement dans des eaux dont la température est inférieure à 7 °C.
Les modifications des facteurs environnementaux consécutives au réchauffement peuvent également exercer une forte pression sur la dynamique des populations. Ainsi, le caractère exceptionnel de l’année 2003 a permis d’observer les conséquences biologiques d’un changement du régime des températures. Dans un lac proche de Berlin (Allemagne), les dates d’émission des larves d’invertébrés, ainsi que leur survie, ont été fortement affectées par une stratification du lac exceptionnellement longue et des concentrations en oxygène très basses (Wilhelm et Adrian, 2007). La canicule de 2003 a également causé la mort de la population d’ombre commun dans le Rhin en aval du lac de Constance.
Une autre conséquence des changements climatiques concerne l’étendue des aires de répartition. En théorie, on peut s’attendre à un glissement vers le nord ou en altitude, ou à une réduction des surfaces occupées par les espèces qui ne peuvent progresser géographiquement pour se maintenir à leur optimum de température. 
De fait, les insectes dont les larves sont aquatiques et les adultes aériens étendent rapidement leur aire de répartition vers le nord. Une synthèse d’observations récentes sur les odonates atteste d’un bond de quelques espèces entre l’Afrique du Nord et l’Espagne, d’une progression d’autres espèces entre l’Espagne et la France, d’un glissement sud-nord de l’aire de répartition d’espèces françaises et de l’extension d’espèces continentales vers la Grande-Bretagne (Grand, communication personnelle).
Inversement, les espèces de poissons d’eau froide régressent ou subissent des mortalités estivales massives qui mettent en péril des populations. Les espèces de plaine remontent les cours d’eau pour trouver des eaux plus fraîches. Sur le Rhône, on observe une diminution de certaines espèces locales au profit d’espèces plus thermophiles, vivant en aval des sites d’observation. Ainsi, le barbeau et le chevesne ont peu à peu remplacé la vandoise au cours du temps, sur divers sites d’observation (Daufresne et Boet, 2007). Ce phénomène a pu être corrélé avec une augmentation de la température moyenne annuelle de l’eau d’environ 1,5 °C depuis les années 1980. L’augmentation de température moyenne annuelle de l’eau du Rhône a atteint, entre 1977 et 2004, 3 °C à Aramon (secteur aval, proximité d’Avignon) (Khalanski et al., 2008). Sur la même période, une tendance à une augmentation de température significative est également observée sur l’Ain, la Saône, l’Isère, la Loire et l’estuaire de la Gironde.
Les conséquences de ces changements sont aujourd’hui très spéculatives. Des étés plus chauds et avec moins de précipitations entraîneraient des étiages beaucoup plus sévères (et incidemment des températures plus élevées) auxquels une partie seulement des espèces sera capable de faire face. Les changements envisagés de végétation sur les bassins versants, en réponse aux changements climatiques, pourraient également modifier l’érosion des sols et, par voie de conséquence, le niveau de minéralisation de l’eau et sa turbidité. Si ce type de phénomène devait engendrer un déclin ou un changement de la faune en place, cela ne pourrait que favoriser l’implantation d’espèces mieux adaptées à ces nouvelles conditions.
Mouthon et Daufresne (2006) ont suivi durant de nombreuses années les populations de mollusques dans la Saône et le Doubs. Entre 1987 et 2003, la température moyenne des eaux a augmenté de 1,5 °C et les peuplements de mollusques ont évolué progressivement, probablement en réponse à cette élévation de température. Les effectifs d’espèces comme Valvata cristata, V. piscinalis, B. tentaculata, M. lacustre étaient en augmentation. En juillet-aout 2003, la vague de chaleur qui a frappé l’Europe s’est accompagnée d’un changement brutal dans la structure des communautés et d’un déclin prononcé de la richesse et de la densité des populations de mollusques. En 2004, la densité était toujours faible, notamment celle des Pisidium.

La régulation des cours d’eau et l’homogénéisation abiotique
Le régime hydrologique est considéré comme le moteur du fonctionnement des systèmes aquatiques. Le concept de fonctionnement par pulsation (flood-pulse, de Junk et al., 1989) met en relation les événements hydrologiques et les événements biologiques. Ce régime hydrologique dépend étroitement de la quantité et de la répartition dans le temps des précipitations. Le réchauffement climatique pourrait entraîner à la fois des modifications qualitatives et quantitatives du régime hydrologique et une augmentation de la fréquence d’événements extrêmes, qui étaient considérés comme rares autrefois, que ce soient des sécheresses ou des inondations.
Mais l’effet du climat peut être occulté par les aménagements réalisés pour contrôler et utiliser les systèmes aquatiques. En particulier, beaucoup de cours d’eau sont actuellement régulés par des barrages. On en compte environ 800 000 dans le monde, dont 45 000 de plus de 15 mètres de haut. On estime aussi que ces retenues retiennent au moins 10 000 km3 d’eau, soit cinq fois le volume qui coule dans les rivières du monde.
L’effet cumulatif des barrages peut masquer les variations du régime liées au climat dans ces rivières régulées. De fait, l’effet cumulé des modifications écologiques dues aux barrages, aux échelles locales et régionales, se manifeste par l’altération des régimes hydrologiques, notamment en ce qui concerne les périodes de hautes et basses eaux (LeRoy Poff et al., 2007). De telles conditions peuvent favoriser l’expansion d’espèces exotiques cosmopolites aux dépens de faunes locales perturbées par ces nouvelles conditions de milieu. 
Mais les aménagements des fleuves et la création de barrages ont également tendance à réduire la diversité des habitats et à transformer des milieux d’eau courante (ou lotiques) en milieux d’eau calme (ou lentiques). On parle alors d’« homogénéisation abiotique ». À court terme, celle-ci peut contribuer à l’homogénéisation des faunes. À long terme, la fragmentation des habitats aquatiques pourrait conduire à des phénomènes de spéciation par vicariance des populations ainsi isolées.

Les aménagements des rives
Les zones riveraines sont le lieu de diverses activités humaines. De nombreuses espèces exotiques y sont introduites, via les pratiques culturales, les tentatives d’acclimatation d’espèces ornementales ainsi que les activités de transport ou de loisir. Ce sont à la fois des refuges et des vecteurs de propagation pour des espèces exogènes. 
Dans le sud-ouest de la France, près de 1 000 espèces végétales exotiques se sont établies. Mais seulement 10 % de ces espèces sont fréquentes et 1 à 5 % se révèlent envahissantes (Tabacchi et Tabacchi, 2006). Il n’y a aucune évidence d’une réduction de la diversité des communautés autochtones, et encore moins d’éviction d’espèce à l’échelle régionale. Dans les milieux naturellement perturbés, on observe 25 % d’exotiques en moyenne. Dans le cas précis de l’Adour, dont le corridor fluvial héberge 2 000 espèces végétales, il n’y a pas eu de réduction de la diversité végétale au cours des vingt dernières années. Un bilan optimiste qui n’est pas vérifié partout, puisqu’on signale dans certaines régions des peuplements quasi monospécifiques composés de jussies, de renouées asiatiques ou autres.

La surexploitation des ressources
Allan et al. (2005) ont attiré l’attention sur la surexploitation des eaux continentales pour la pêche. Selon la FAO, la production représentait en 2000 plus de 8 millions de tonnes, soit environ 15 % des apports en protéines animales (de l’ordre de 16 kg/habitant/an). Il n’est pas de notre ressort de traiter ici l’histoire des pêcheries continentales, mais dans de nombreux pays elle se résume souvent à une succession de découvertes, puis d’épuisements des stocks de poissons locaux par une pêche intensive. En compensation, il est de tradition chez les gestionnaires des pêches d’introduire de nouvelles espèces pour relancer la pêcherie (sujet développé au chapitre 6, « Améliorer la pêche de subsistance »). Avec des succès divers… L’exemple du lac Victoria n’est cependant pas la règle. 
Toujours est-il que pour améliorer les pêches, on a introduit un peu partout dans le monde quelques espèces de poissons qui ont maintenant une très large répartition. On pense notamment aux diverses espèces de tilapias d’origine africaine que l’on rencontre maintenant dans toute la ceinture intertropicale… ils participent à l’homogénéisation des faunes. On rencontre une situation similaire avec les carpes, dans les régions tempérées cette fois.
Pour développer la pêche artisanale ou sportive, la truite commune a été introduite également dans toutes les régions du monde où ses exigences écologiques le permettaient. Elle a notamment été introduite dans le lac Titicaca, où on la soupçonne d’être à l’origine de la disparition d’espèces locales d’Orestias.

La qualité des eaux et l’eutrophisation
Il existe un biais inhérent au suivi des effets du réchauffement sur les populations naturelles : ces effets interfèrent souvent avec d’autres changements de l’environnement. Une situation assez classique en écologie où de nombreux processus réagissent à des causes multiples. Il y a, par exemple, une réoligotrophisation des lacs et des rivières suédois (Jeppesen et al., 2005), qui sont globalement moins acidifiés et moins eutrophisés que dans les années 1970 du fait d’une meilleure gestion des eaux usées et de la mise en place de politiques environnementales dont on constate aujourd’hui les effets positifs (Burgmer et al., 2007). Mais, inversement, il peut y avoir dans d’autres situations des phénomènes d’eutrophisation des eaux, ou des pollutions accidentelles ou chroniques qui brouillent les résultats.
En matière de qualité de l’eau, une dégradation générale marque la plupart des secteurs potamiques de grands cours d’eau. Devenus l’exutoire des réseaux amonts, les secteurs avals récoltent des quantités de plus en plus importantes et diversifiées de polluants. L’exemple bien documenté du Rhin permet d’illustrer ce phénomène (tableau 7.2) et de classer ces changements de qualité d’eau en grandes catégories. D’un point de vue physique, la température de l’eau est sensiblement plus chaude, passant d’une valeur moyenne de 10,9 °C dans les années 1900 à 16,1 °C dans les années 1990. La quantité de nutriments (azote et phosphore) a été multipliée d’un facteur variant de 2 à 10 selon les formes ioniques considérées au cours de la même période. La salinité a surtout augmenté par l’apport d’ions chlorures qui ont été multipliés par quinze entre le début du xxe siècle et les années 1990. Dans le même temps, les métaux lourds et les micropolluants organiques se sont diversifiés et ont globalement augmenté.
Tableau 7.2. Évolution des valeurs moyennes d’éléments clés dans le Rhin aval au cours du xxe siècle (modifié de Den Hartog et al., 1992).
		Début du xxe siècle	1970	1990
	Température (°C)	10,9	12,2	16,1
	NO3– + NO2– (mg · l– 1)	0,34	2,7	4,2
	PO43 – (mg · l– 1)	0,05	0,17	0,12
	Cl– (mg · l– 1)	13	138	200
	SO42 –	35	90	75



Les changements globaux, les introductions et le bon état écologique
Les milieux aquatiques font partie, avec les agrosystèmes, des espaces naturels les plus anthropisés. Quelle sera la physionomie de nos cours d’eau dans le futur ? Des fleuves jalonnés de retenues et de microcentrales, recalibrés et aménagés, aux bassins versants fortement urbanisés et imperméabilisés, aux eaux toujours plus polluées ? Ou des rivières restaurées, aux berges renaturées, aux eaux nettement moins polluées qu’aujourd’hui en raison de la multiplication des stations d’épuration, aux peuplements aquatiques plus diversifiés ? Des rivières qui répondent, dans une certaine mesure, aux objectifs de la directive cadre sur l’eau… Il n’y a évidemment pas de réponse univoque, car nous aurons probablement un mélange des genres, avec des situations contrastées selon les régions climatiques, les niveaux de développement des pays, la démographie, etc.
En effet, de même que le réchauffement de la planète ne se manifestera pas par une augmentation homogène de la température sur l’ensemble de la planète, le changement global ne se traduira pas partout par le même type de réponse. Certes, les grands déterminants sont les mêmes, mais leur rôle relatif peut varier considérablement en fonction des circonstances et des conditions locales. Notre tendance à tout généraliser et à imaginer des stéréotypes ne doit pas nous faire oublier que l’évolution de la vie a été une suite de situations contingentes et de hasards. C’est de là qu’est née la diversité. Il n’y a pas de raison de penser qu’il n’en sera pas de même dans le futur. 
Dans les scénarios développés par Pont et Rogers (2005) et Pont (2006), c’est la disponibilité et l’accessibilité à des zones refuges contemporaines qui permettront, ou pas, aux espèces de poissons en place de survivre dans une perspective de réchauffement climatique. Les populations de truites de cours d’eau de montagne pourraient par exemple remonter en altitude à mesure des changements climatiques, mais ce scénario n’est tout simplement pas envisageable sur les bassins où le relief est peu accidenté comme celui de la Seine.
Les changements de milieux physiques sont plus imprévisibles, car un événement exceptionnel sur le bassin versant peut affecter par un effet domino le lit mineur du cours d’eau. Dans le massif vosgien par exemple, la tempête de 1999 a durement touché les forêts de résineux qui occupent l’essentiel de certains bassins versants. Cet événement violent a engendré une augmentation des ruissellements et un surdrainage du massif, qui ont eu pour résultat un enfoncement des petits cours d’eau du fait de débits exceptionnellement élevés. Les conséquences sur la faune et la flore sont inconnues, mais elles existent !
Le cas des eaux stagnantes est tout aussi complexe. Selon certaines simulations par exemple, il y aurait dès 2020 une anoxie permanente des couches d’eau profondes des plans d’eau alpins, suite à une absence de brassage hivernal (Danis et al., 2004). Dans le lac d’Annecy au contraire, l’inertie thermique devrait augmenter avec le temps (Gerdeaux, 2007). Dans le lac de Constance, un changement des périodes de stratification et de brassage engendrerait un développement précoce du phytoplancton (Peeters et al., 2007).
Si les conséquences du réchauffement global sont spéculatives, aucun modèle ne fait actuellement la part belle aux espèces natives. Des simulations ont été réalisées pour les poissons estuariens européens, sur la base d’une élévation de température comprise entre 1 °C et 7 °C (Lasalle et al., 2008 ; Lasalle et Rochard, 2009). Les poissons migrateurs qui se reproduisent en eau douce mais grossissent en mer (saumon atlantique, grande alose, truite de mer, lamproie, esturgeon européen) subiront une diminution importante de leur espace vital. Ainsi, par exemple, l’éperlan ou l’omble arctique vont perdre environ 90 % de bassins versants qui leur sont favorables pour des gains réduits ou nuls. Seules deux espèces, le mulet porc et l’alose feinte, pourront s’étendre vers le nord, au-delà de leur aire de répartition actuelle. Les estuaires reconquis à des latitudes élevées ne compenseront donc pas ceux perdus à des latitudes basses. L’éperlan, espèce typiquement d’eau froide, ne se retrouve déjà plus dans la Gironde où il était commun autrefois, et il devient rare dans l’estuaire de la Seine. Les populations de flets sont, elles aussi, devenues rares dans les estuaires du Tage et de la Gironde, mais se développent dans le canal de Bristol et dans l’Elbe.
Conformément aux prévisions, les bassins versants sud-européens risquent de perdre beaucoup de leurs espèces. Est-ce une opportunité pour que de nouveaux poissons migrateurs amphihalins de la côte africaine viennent combler les places laissées vacantes ? Les chercheurs sont très réservés, car il y a peu d’espèces migratrices amphihalines sur les côtes ouest-africaines susceptibles de venir remplir les niches laissées vacantes…
La question du changement climatique n’a pas été prise en compte par la directive cadre sur l’eau. Elle a choisi des critères biologiques afin d’évaluer le « bon état écologique », sans pour autant donner au « bon état » une définition scientifique précise. Et, surtout, elle a écarté les espèces introduites de ces critères biologiques normatifs pour ne conserver que les espèces autochtones. Les seules à avoir droit de cité ? Pourtant, quoiqu’il arrive, nous avons une certitude : avec les changements climatiques, les peuplements biologiques sont appelés à évoluer, comme ils l’ont toujours fait. Et de nouvelles espèces, pour des raisons diverses, sont appelées à venir peupler nos milieux aquatiques européens. Le rêve d’un normatif « bon état » va donc s’éloigner inexorablement. La qualité physico-chimique des eaux en sera-t-elle moins bonne pour autant ? Rien n’est moins sûr ! Alors que va dire la Commission européenne ? Le juge de paix qu’elle a choisi risque fort de s’avérer quelque peu obsolète !
Nous pouvons retenir de ces différents exemples que les écosystèmes aquatiques sont essentiellement dynamiques. Les espèces natives répondent, aujourd’hui, avec un succès mitigé aux effets de changements globaux. Ce contexte est particulièrement favorable à des espèces mieux adaptées aux nouvelles conditions et qui tentent de s’implanter, qu’elles aient on non été favorisées par les activités humaines. Faut-il se priver de ces espèces au nom d’une éthique de la conservation au risque de voir les écosystèmes s’appauvrir considérablement ? Si oui, comment faire et comment l’expliquer ? Si non, comment faire également pour favoriser celles qui nous paraissent intéressantes tant sur le plan économique qu’écologique et, surtout, éviter celles qui sont susceptibles de créer des nuisances pour l’homme ou les écosystèmes ? C’est peut-être d’un changement de paradigme dont nous avons besoin : d’une position de repli frileuse sur « l’autochtonicité » et le dogme de l’équilibre de la nature, nous devons redéployer les activités de recherche sur des visions dynamiques et à long terme de la biodiversité. À la vision conservatrice de la biologie de la conservation doit faire place une vision systémique d’un monde ouvert et dynamique, qui ne craint pas le changement puisqu’il en est issu !



 1. L’aire de répartition naturelle de la tortue de Floride est très vaste, depuis le Venezuela jusqu’au nord des États-Unis. On peut s’interroger sur son nom commun relativement impropre : la Floride est un État d’où elle est quasiment totalement absente.

 2. La Food and Drug Administration a en fait interdit la commercialisation d’individus inférieurs à 4 inches, soit environ 12 centimètres. À cette taille, les individus sont commercialement moins intéressants (plus chers, moins attrayants), et le marché intérieur des tortues s’est effondré de lui-même (Servan et Arvy, 1997). Les importations étaient en moyenne de 400 000 individus par an entre 1985 et 1994.

 3. Le tabac, originaire d’Amérique du Sud et découvert par les compagnons de Christophe Colomb, a été introduit en Espagne comme une herbe aux merveilleuses vertus, capable de soigner tous les maux. Jean Nicot de Villemain le prescrivit à Catherine de Médicis pour soigner ses migraines. D’abord prisé, chiqué ou préparé en boissons, c’est au xixe siècle qu’on banalisa le fait de le fumer à la manière des Indiens qui lui prêtaient la réputation de coupe-faim et coupe-soif.



Chapitre 5
Conséquences écologiques des introductions
Toute introduction d’espèce suivie de naturalisation modifie nécessairement l’écosystème receveur. Certaines espèces restent néanmoins discrètes, alors que d’autres ont des effets plus visibles sur la flore et la faune autochtones ainsi que sur le fonctionnement de l’écosystème.
Les conséquences écologiques des espèces introduites s’exercent à tous les niveaux de la hiérarchie biologique : génomes (hybridation, introgression), individus, populations, espèces, communautés et écosystèmes. Les principaux mécanismes en cause sont la prédation, le parasitisme, le transfert de pathogènes, la transformation des flux de matière et d’énergie ainsi que les modifications physiques et chimiques des habitats. D’une manière générale, seul un petit nombre d’espèces introduites crée des modifications significatives de l’écosystème.
Les conséquences écologiques des introductions d’espèces sont souvent difficiles à évaluer et font l’objet de controverses. Certains auteurs affirment, sur la base des résultats publiés, que les effets sont en général minimes. Mais pour d’autres auteurs, il y aurait un biais important en raison du faible nombre d’études bien documentées. Le débat est parfois vif, par exemple, entre les conservationnistes et les gestionnaires des pêches pour qui les introductions sont un des moyens traditionnels d’améliorer la production piscicole. Il est en réalité difficile d’aboutir à un consensus, compte tenu du manque récurrent de connaissances. 
Il est vrai qu’une évaluation objective nécessiterait, dans l’absolu, des situations de référence préinvasion. Ce point de comparaison n’existe que rarement, et on ne peut évaluer les modifications de l’écosystème qu’une fois l’espèce introduite. D’autre part, il faut un temps d’observation suffisamment long pour évaluer complètement les conséquences d’une introduction, car les effets peuvent être différés et se manifester bien plus tard. Ce qui n’est pas toujours compatible avec la durée des programmes de recherche. Sans oublier la difficulté méthodologique de distinguer les conséquences des autres transformations de l’écosystème dues aux activités humaines de celles liées à l’introduction.
L’impact sur les espèces autochtones : conducteur ou passager ?
L’existence d’une relation de cause à effet entre les introductions d’espèces et l’érosion de la biodiversité autochtone fait partie des idées reçues bien ancrées dans l’esprit des scientifiques et des conservationnistes. De fait, on observe souvent dans divers types de milieux aménagés une coïncidence entre le déclin des espèces autochtones et la prolifération des espèces exotiques. Mais corrélation ne signifie pas nécessairement causalité… et c’est ici que les interprétations divergent !
Il est probable que l’équation invasion = extinction découle en partie d’une vision anthropocentrique basée sur les conséquences de la colonisation de nouveaux milieux par l’homme, notamment les milieux insulaires. Une littérature abondante décrit en effet la disparition des vertébrés sur les îles suite à la chasse, mais aussi à l’introduction d’espèces domestiques (chiens, chats, chèvres, etc.) ou commensales (rat noir, etc.), sans oublier les parasites. L’exemple du dodo de l’île Maurice est à ce titre emblématique. La colonisation de Madagascar, d’Hawaï (il y a 1 700 ans), de la Nouvelle-Zélande (< 2000 ans) et de diverses îles du Pacifique a aussi entraîné l’extinction de nombreuses espèces animales, et notamment d’oiseaux endémiques, mais on possède par contre peu de renseignements sur les milieux aquatiques. Il est donc acquis, dans les îles, que les introductions ont eu des conséquences importantes sur la flore et la faune autochtones. Mais les situations sur les continents ne sont pas aussi tranchées, et les disparitions d’espèces consécutives aux introductions sont beaucoup plus rares. 
En simplifiant, deux grandes hypothèses s’affrontent pour expliquer l’impact des introductions sur les communautés en place. Pour l’une, le déclin de la diversité biologique autochtone est le résultat d’une compétition interspécifique : les espèces invasives, plus agressives, éliminent les autochtones. Pour l’autre hypothèse au contraire, ce n’est pas la compétition qui est en cause, mais les modifications du milieu. Ces modifications seraient à l’origine du déclin des espèces autochtones qui ne sont plus aussi bien adaptées aux nouvelles conditions du milieu. Les espèces invasives ne font alors que coloniser des niches laissées vacantes !
 
Conducteur ou passager ?
Cette métaphore a été utilisée pour poser la question : les espèces introduites sont-elles à l’origine de l’érosion de la biodiversité autochtone et de la modification des peuplements (conducteur) ou profitent-elles des modifications de l’environnement pour s’installer (passager) ? Dans le modèle « conducteur », qui privilégie les interactions biotiques, on devrait s’attendre à ce que l’éradication des espèces exotiques soit suivie de la restauration de la richesse et de l’abondance des espèces autochtones. Le modèle « passager », au contraire, est une hypothèse alternative qui privilégie les facteurs environnementaux et les modifications de l’environnement comme facteur explicatif de l’érosion de la biodiversité autochtone. Les espèces invasives viennent occuper le vide laissé par les autochtones. Ces hypothèses présentent l’avantage de pouvoir être testées sur le terrain (Didham et al., 2005).

Selon que l’on privilégie l’une ou l’autre hypothèse, les conclusions seront bien différentes. Pour les tenants de la première hypothèse, il faut évidemment lutter contre les introductions qui sont la cause directe de l’érosion de la biodiversité (Sala et al., 2000). Les médias ont largement relayé ce discours. Pour les tenants de la seconde hypothèse, les espèces invasives tirent seulement partie des changements de l’environnement qui sont les vrais responsables du déclin des autochtones. À l’extrême, le fait que les exotiques compensent les disparitions d’espèces autochtones dues aux modifications du milieu serait plutôt une chance pour les écosystèmes receveurs…
Il ne fait pas de doute que les espèces invasives peuvent, dans certains cas, modifier profondément les communautés en place. Et il existe d’ailleurs quelques cas documentés de phénomènes d’exclusion compétitive entre exotiques et autochtones. Ainsi, l’invasion d’Elodea nutallii a conduit à la disparition d’une des rares stations de Myriophillum alterniflorum dans les eaux faiblement minéralisées des Vosges du Nord, où l’espèce bénéficiait d’un statut de protection régional (Thiébaut et al., 1997). Dans un lac landais, la même myriophylle est éliminée par l’exotique Lagarosiphon major de zones où elle proliférait avec de fortes densités (Dutartre et al., 1997).
L’érismature rousse (Oxyura jamaicensis) est un canard nord-américain installé en Europe à partir d’une population de quelques individus échappés d’un parc zoologique du Gloucestershire (Grande-Bretagne) en 1953 (Munoz-Fuentes et al., 2006 ; Perennou, 1997). En Espagne, cette espèce est très agressive vis-à-vis des espèces natives en place, en particulier vis-à-vis de l’érismature à tête blanche (Oxyura leucocephala), qu’elle chasse de ses territoires d’alimentation. Pour couronner le tout, lors de la reproduction, l’exotique monopolise les femelles autochtones avec lesquelles la production d’hybrides féconds est possible (Munoz-Fuentes et al., 2007). 
Le sandre (Stizostedion lucioperca), introduit d’Europe centrale en 1888, se reproduit assez tôt dans la saison, ce qui lui laisse du temps pour agresser d’autres espèces comme le black-bass (Micropterus salmoïdes) lorsque celui-ci surveille sa ponte (Keith et Allardi, 1997). Ce comportement amène parfois à des abandons de nids préjudiciables à la dynamique des populations de black-bass.
Lorsque l’exclusion d’une espèce n’est pas totale, on parle alors d’un resserrement de niche écologique. L’élodée du Canada (Elodea canadensis) introduite en 1977 dans un lac norvégien aurait ainsi engendré, dix ans plus tard, une réduction de moitié des stocks d’écrevisses à pieds rouges (Astacus astacus), pourtant capables de consommer cette plante. Le développement rapide des plantes en massifs peu accueillants pour les écrevisses (réduction de l’espace disponible) et les fluctuations de pH et de la teneur en oxygène de l’eau (facteurs de stress) seraient à l’origine de cette réduction démographique (Hessen et al., 2004). On a pu parler à ce propos de la revanche d’un végétal sur un herbivore, même si le mécanisme n’a pu être clairement démontré. Mais un exemple contraire a également été observé : l’introduction d’écrevisses de Louisiane (Procambarus clarkii) dans le lac Chozas (Espagne) a conduit au bout de un an à la disparition de plus de 90 % des macrophytes par herbivorie ainsi qu’à une profonde modification du fonctionnement trophique du lac (Rodríguez et al., 2005). Ces exemples nous rappellent, une fois de plus, qu’il faut être prudent dans les généralisations.
Les données dont nous disposons pour évaluer l’impact des exotiques sur les espèces natives sont trop souvent anecdotiques, limitées, voire spéculatives (Gurevitch et Padilla, 2004). Et la relation de cause à effet entre l’érosion des espèces natives et le développement des exotiques n’est pas franchement démontrée dans la plupart des cas. Elle est le plus souvent inférée. Ces auteurs ajoutent d’ailleurs que le discours concernant les menaces que les exotiques font peser sur les espèces natives est trop général pour être exact. Ils prennent l’exemple de la moule zébrée, accusée d’être à l’origine de l’extinction des grands bivalves en Amérique du Nord. Certes, la moule zébrée se développe sur tous les substrats durs et même sur les coquilles des lamellibranches, ce qui les gêne pour ouvrir leurs valves ou s’enfoncer dans le sédiment. Mais le déclin des grands bivalves avait commencé bien avant l’introduction de la moule zébrée. Et, de nos jours, ajoutent ces auteurs, aucune espèce n’a disparu du fait de la moule zébrée. La destruction et la transformation des habitats, la pollution, l’eutrophisation et la détérioration de la qualité de l’eau pouvant conduire à des périodes d’anoxie, la perte des poissons hôtes pour les larves parasites des Unionidae, seraient en réalité les causes profondes du déclin des grands lamellibranches… Un discours, notons-le, qui diffère assez fondamentalement de celui d’autres spécialistes des Grands Lacs américains qui accusent la moule zébrée de provoquer des désordres écologiques.
Bien entendu, la littérature scientifique abonde en prises de positions tranchées en faveur de l’une ou l’autre des hypothèses (compétition interspécifique et modifications des milieux). Pourtant, dans ce domaine comme dans beaucoup d’autres, il faudrait éviter de globaliser et de généraliser. Ce qui est vrai dans un cas ne l’est pas nécessairement dans l’autre ; et il existe probablement de nombreuses situations où les deux processus interfèrent à des degrés divers. Une approche multicritères serait nécessaire pour mieux comprendre ces phénomènes. Mais le problème principal, pour les scientifiques, réside dans la difficulté méthodologique de faire la part entre des processus directs et indirects agissant de concert et en interaction ! C’est pourquoi les études qui analysent simultanément le rôle réciproque de ces deux processus sont rares (Didham et al., 2005). On peut citer à ce sujet l’exemple de la perche du Nil dans le lac Victoria (développé dans « La nécessité d’une démarche systémique : le cas du lac Victoria » de ce chapitre) qui a été accusée d’être à l’origine de la disparition de centaines de petits poissons endémiques, alors que l’eutrophisation du lac a probablement joué un rôle tout aussi important dans la fragilisation de ces populations.
La difficulté de faire la part entre les différents processus en cause s’accentue encore si on prend en compte la dimension temporelle. Une extinction peut se dérouler sur une période de temps sans rapport avec la durée des études. Ainsi, des extinctions peuvent se produire longtemps après l’introduction de l’espèce qui en est la cause. A contrario, la possibilité d’une réponse adaptative des espèces natives à une espèce exotique[1] est probablement plus répandue qu’on ne le pense, car difficile à démontrer en l’absence d’études longues et détaillées. Elle est mise à profit dans des programmes de conservation.
D’une manière générale, on considère aujourd’hui que la majorité des introductions n’a pas engendré d’extinctions directes (Levine, 2007), et que ces dernières sont dues essentiellement aux activités de chasse, de pêche ou de destruction physique de milieux riches en espèces endémiques. En France, il n’y aurait pas à l’heure actuelle de cas formel de disparition d’une espèce végétale due à une espèce introduite, malgré les cas avérés d’espèces locales menacées par des exotiques (Muller, 2004). À ce jour, on n’a pas non plus constaté de disparition de poissons due à des introductions dans nos eaux continentales. Par contre, des parasites introduits ont fragilisé les populations autochtones.
 
Les introductions de poissons dans le bassin méditerranéen ont-elles entraîné la disparition des espèces autochtones ?
Une étude bibliographique a été réalisée sur le pourtour septentrional de la Méditerranée afin d’évaluer l’impact des introductions sur les espèces endémiques (229 taxa identifiés) considérées comme les plus sensibles (Crivelli, 1995). En 1995, environ 70 espèces de poissons avaient été introduites dans cette région, dont 60 % au cours des quarante dernières années. Les conséquences de ces introductions se manifestent à divers niveaux. Au niveau de l’hybridation : hybridation entre la truite commune et la truite marbrée dans la rivière Soca (Slovénie) ainsi que dans le bassin du Pô (Italie) ; hybridation entre Alburnus albidus et Leuciscus cephalus, un Cyprinidae introduit dans les bassins de l’Italie méridionale. Au niveau de la prédation : disparition de trois espèces endémiques de Phoxinella, et probablement de deux espèces de Neomacheilus, du lac Egridir (Turquie) suite à l’introduction du sandre (Sander lucioperca), alors que le bénéfice pour la pêche a été important. Par contre, dans la rivière Matarana (bassin de l’Èbre), l’introduction du brochet ne semble pas avoir entraîné d’effondrement des espèces endémiques (Barbus, Chondrostoma) (De Sostoa et Lobon-Cervia, 1989). Les travaux concernant les effets des introductions de poissons sur les écosystèmes sont rares, car les observations sont difficiles à mettre en place. Dans le lac Prespa, au nord-ouest de la Grèce, Rosecchi et al. (1993) ont néanmoins montré que l’introduction du carassin doré avait été suivie d’une augmentation de la turbidité de ce lac peu profond.
En conclusion de cette revue, Crivelli (1995) fait remarquer que, bien qu’il soit d’usage d’accuser les introductions de poissons d’être responsables de la disparition d’espèces endémiques des bassins de la bordure nord de la Méditerranée, il est difficile, mis à part quelques exceptions, de trouver dans la littérature des exemples indubitables qui viennent conforter cette assertion. Cela ne signifie pas pour autant que les impacts soient négligeables, compte tenu du manque d’information sur ces milieux et du manque d’études détaillées autour des introductions.


Les interactions biotiques : prédateurs et cascades trophiques
En dehors d’une modification des conditions écologiques qui deviennent défavorables aux espèces en place, mais accueillantes pour des espèces exotiques, d’autres mécanismes biotiques peuvent expliquer l’impact écologique d’une introduction sur la faune ou la flore d’un écosystème récepteur : la prédation et ses effets dominos, c’est-à-dire les cascades trophiques qui en résultent.
La prédation par une espèce nouvellement introduite induit souvent une réduction d’effectifs des populations proies, et au pire leur extinction locale. L’impact d’un prédateur introduit serait d’ailleurs d’autant plus grand que les populations proies sont « naïves » vis-à-vis de ce prédateur, c’est-à-dire qu’elles ne sont pas « préparées » par coévolution à éviter le prédateur. Et ce dernier en profite !
Le concept d’espèce clé de voûte (« keystone species ») s’applique aux espèces dont la présence joue un rôle structurant dans l’organisation et la diversité des communautés écologiques. Leur introduction, ou leur disparition, peut modifier profondément les processus écologiques et la composition spécifique des communautés. Les prédateurs jouent souvent ce rôle structurant en contrôlant les populations de leurs espèces proies. C’est le contrôle « top-down » (Carpenter et al., 1985), souvent associé au concept de cascade trophique en milieu aquatique (Brett et Goldman, 1996). Il part du principe que l’augmentation de la prédation par les piscivores entraîne une diminution de la biomasse des poissons zooplanctonivores (figure 5.1). La pression de prédation sur le zooplancton se relâchant, il en résulte une augmentation de la biomasse du zooplancton, et par voie de conséquence une diminution de la biomasse de phytoplancton, soumise à une prédation plus forte.
Figure 5.1. Représentation schématique d’un contrôle « top-down » au sein d’un lac. 
Chaque flèche verticale représente une relation trophique. L’introduction d’une espèce piscivore (B) est susceptible de modifier profondément la structure trophique initiale du lac (A) par un jeu de cascades trophiques. Dans un tel système, l’espèce piscivore est qualifiée d’espèce clé de voûte.
En théorie, si l’on peut contrôler la biomasse des prédateurs, on maîtrise la cascade d’interactions trophiques qui régule la dynamique algale. La biomanipulation des milieux aquatiques consiste ainsi à intervenir sur la dynamique algale en ajoutant ou en retirant des prédateurs, de manière à lutter par exemple contre l’eutrophisation. Ces biomanipulations ont été à l’origine de l’introduction d’espèces exotiques dans des milieux qui en étaient dépourvus. 
L’introduction d’espèces zooplanctonivores a des conséquences sur les peuplements zooplanctoniques. Ainsi, Green (1985) a constaté que le poisson Limnothrissa introduit dans le lac Kariba a réduit de 2,4 à 44 fois l’abondance du zooplancton selon les taxons considérés. Dans le lac Kivu, où Limnothrissa a également été introduit à la fin des années 1950, il y aurait eu disparition de certaines espèces de crustacés planctoniques de grande taille (dont le cladocère D. curvirostris) sous l’effet de la prédation, comme l’a montré l’étude de prélèvements de zooplancton effectués avant et environ vingt ans après l’introduction (De Iongh et al., 1983 ; 1995). Des échantillons prélevés en 1986 ne contenaient pas d’organismes planctoniques de taille supérieure à 0,2 mm, suggérant un fort contrôle « top-down » de la communauté par Limnothrissa. On évoquait même un désastre écologique à ce sujet (Dumont, 1986). Néanmoins, Isumbisho et al. (2006) ont montré par la suite l’existence d’un cycle saisonnier du zooplancton avec un maximum en août-septembre. Ils ont mis en évidence que la dynamique du zooplancton était sous contrôle « bottom-up », dépendant avant tout des poussées de phytoplancton elles-mêmes consécutives aux périodes de mélange des eaux du lac. Tout en reconnaissant que Limnothrissa a pu éliminer les cladocères de grande taille après son introduction, ces auteurs pensent que ce serait maintenant le contrôle « bottom-up » qui serait à l’œuvre dans le lac Kivu pour structurer les communautés zooplanctoniques. 
Les introductions peuvent également avoir des effets sur les niveaux trophiques supérieurs. C’est le cas pour l’introduction dans le lac Nakuru (Kenya) d’Oreochromis alcalicus grahami, une espèce endémique du lac Magadi (Kenya). Dans ce lac salé dépourvu de poissons, le Cichlidae introduit à la fin des années 1950 s’est développé rapidement en se nourrissant des abondantes populations de la cyanobactérie Spirulina platensis (Vareschi, 1978). L’effet le plus marquant fut le développement d’une très importante population d’oiseaux ichtyophages, dont le pélican blanc qui représentait à la fin des années 1970 environ 85 % des oiseaux ichtyophages (Vareschi, 1979). Les oiseaux ichtyophages ont commencé à envahir le lac Nakuru en 1963, quelques années seulement après l’introduction, et on a pu estimer que les pélicans consommaient 16 à 20 tonnes de poisson frais chaque jour (Vareschi, 1979 ; Vareschi et Jacobs, 1984). L’avifaune, qui était essentiellement composée de flamants roses avant l’introduction du Cichlidae, s’est donc fortement diversifiée par la suite pour atteindre plus de 50 espèces d’oiseaux d’eau.
Les conséquences de l’introduction du Cténophore Mnemiopsis leidy ont, par contre, été catastrophiques pour les populations de poissons blancs de la mer Caspienne, au point que Dumont (1995) parle « d’écocide ». Le cténophore M. leidy a la particularité de manger plus que de besoin, quitte à relarguer le surplus sous la forme de pseudo-fèces (matière non digérée mais ayant transité dans le tube digestif du prédateur). Le comportement boulimique observé chez M. leidy existe aussi chez d’autres espèces introduites comme le prédateur crustacé amphipode Dikerogammarus villosus, dont on peut démontrer expérimentalement qu’il attaque plus de proies qu’il n’en mange, blessant mortellement beaucoup d’individus. 
La crevette opossum (Mysis relicta) a été introduite délibérément dans les lacs (Flathead Lake) et rivières du Montana (États-Unis), vers 1970, pour accroître les ressources alimentaires d’un saumon également introduit, le kokanee (Oncorhynchus nerka). Mais le saumon se nourrit près de la surface, et la crevette ne monte en surface que la nuit, quand le saumon ne peut pas la voir. Or cette crevette se nourrit du plancton dont dépendent les alevins de saumon. La conséquence, non prévue, fut un effondrement des populations de saumon, puis des ours et des oiseaux de proie (bald eagle, Haliaeetus leucocephalus) qui se nourrissent de saumons (Bright, 1998 ; Spencer et al., 1991).
Les introductions de prédateurs auraient des répercussions plus grandes en milieu aquatique qu’en milieu terrestre (Cox et Lima, 2006). Si différentes hypothèses ont été avancées pour expliquer ce phénomène, celle d’une plus grande naïveté de la faune d’eau douce semble être fondée. L’isolement historique des bassins hydrographiques, similaire à celui des écosystèmes insulaires marins, a probablement conduit à différentes évolutions de systèmes proies-prédateurs et de coadaptation des proies au prédateur, de sorte que les proies d’un bassin donné sont naïves et vulnérables pour beaucoup de prédateurs d’autres bassins. À une échelle locale, la naïveté est amplifiée par la nature du régime hydrologique qui conditionne le régime de prédation (densité, composition et comportement des prédateurs autochtones).

Les interactions biotiques : parasites et pathogènes
L’introduction involontaire par l’homme de pathogènes exotiques est quelquefois appelée « pollution pathogène » (Daszak et al., 2000). Aucun écosystème n’est épargné, et des pathogènes exotiques ont été observés aussi bien aux Galápagos qu’en Antarctique. MacPhee et Marx (1997) estiment d’ailleurs que les parasites introduits par l’homme sont l’un des principaux responsables des pertes de biodiversité dans de nombreux territoires colonisés depuis plus de quarante mille ans.
En milieu d’eau douce, un cas célèbre de propagation de parasites est celui de la peste des écrevisses (voir encadré). En milieu marin, au cours des années 1970, l’huître plate Ostrea edulis, qui constituait l’essentiel de la production conchylicole française, a été décimée par un parasite, probablement introduit de la côte ouest des États-Unis avec du naissain. Bonamia ostrea (protozoaire parasite intracellulaire) a alors engendré des mortalités massives. L’ostréiculture bretonne, qui reposait sur la monoculture de l’huître plate, a dû en quelques années s’orienter vers la culture de l’huître creuse, Crassostrea gigas.
 
La peste des écrevisses
Au milieu du xixe siècle, à l’occasion de l’importation d’écrevisses américaines dans une structure aquacole de la vallée du Pô (Italie), un champignon américain, Aphanomyces astaci, a été introduit pour la première fois en Europe. Toutes les espèces d’écrevisses américaines étudiées à ce jour hébergent ce champignon (Holdich et Pöckl, 2007), sans qu’il induise a priori d’effets pathogènes. Ces espèces sont en quelque sorte des porteurs sains qui participent à la dissémination de spores. Par contre, les espèces européennes, naïves vis-à-vis de ce champignon, développent de véritables mycoses qui leur sont fatales. Le début du xxe siècle fut donc marqué par une pandémie européenne qui décima les populations d’écrevisses autochtones. Pour répondre à l’effondrement de cette ressource aquacole, l’introduction d’écrevisses américaines résistantes au pathogène (Orconectes limosus) fut rapidement organisée. Malheureusement, ce porteur sain, dont la qualité gustative est par ailleurs discutée, contribua fortement à la propagation de la peste au sein de populations jusqu’alors épargnées. Les transferts (autorisés ou non) et les déplacement naturels des écrevisses américaines ont infecté les espèces locales au point qu’aujourd’hui encore deux espèces autochtones au moins, Astacus astacus (écrevisse à pieds rouges) et A. pallipes (écrevisse à pieds blancs), sont toujours affectées et leur distribution exclut toute cohabitation avec des vecteurs du champignon pathogène (Souty-Grosset et al., 2006).

D’autres exemples concernent les poissons. Ainsi, les carpes asiatiques introduites en Europe y ont amené leurs parasites comme les cestodes Botriocephalus et Khavia, qui affectent plusieurs autres espèces de poissons (Holcik, 1991). Les piscicultures ont été particulièrement touchées. De même, des anguilles provenant d’Asie et de Nouvelle-Zélande sont à l’origine de l’introduction en Europe du parasite Anguillicola. 
Le trématode qui provoque la bucéphalose (Bucephalus polymorphus) présente un cycle à trois hôtes : la moule zébrée, un poisson blanc et le sandre (figure 5.2). Cette parasitose s’est développée sur le territoire français au fur et à mesure de l’expansion de la moule zébrée et du sandre, deux espèces introduites. Ce parasite est particulièrement pathogène pour le deuxième hôte, et il a occasionnellement provoqué des mortalités massives de nombreux petits poissons (surtout des cyprinidés : gardon, chevesne, brème, barbeau, ablette, hotu, goujon et rotengle). Au printemps 1964, quantité de poissons de la Seine, à Melun, ont par exemple été retrouvés morts du fait de la bucéphalose (de Kinkelin et al., 1968). Les individus récupérés présentaient des lésions hémorragiques ou nécrotiques principalement localisées aux nageoires, aux yeux et à la bouche.
Figure 5.2. Cycle de vie du parasite Bucephalus polymorphus, introduit en France il y a plus d’un siècle avec le sandre (Lucioperca lucioperca). 
Les cercaires du parasite (a) sont produites par la moule d’eau douce, Dreissena polymorpha (b). Une fois libres, elles reposent sur le fond en laissant flotter de longs filaments qui leur permettent de se coller à un poisson, souvent un cyprinidé (c), avant de s’y enkyster au niveau des nageoires ou de l’opercule. La transmission au sandre (d) se fait par voie trophique. Les vers (e) vont alors s’enkyster dans l’intestin du sandre et s’y reproduire par voie sexuée. Le brochet, la perche et le poisson-chat peuvent être infestés à hauteur de quelques centaines de vers par individu (ils jouent alors le rôle d’hôte définitif) ; chez le sandre, les individus infestés peuvent héberger quelques milliers de vers par individu.
Hormis ces quelques exemples, le faible nombre relatif de cas bien documentés est probablement le résultat de notre ignorance des « pathologies » d’animaux aquatiques non consommables et auxquelles quasiment personne ne s’intéresse. Il ne faut pas oublier que ce qui n’affecte pas directement notre économie n’a probablement pas été recensé.

Les conséquences génétiques
La diversité génétique d’une espèce ou d’une population est une forme de patrimoine qui va lui permettre de s’adapter aux changements à venir des conditions de l’environnement (Allendorf et al., 2001). Lorsque des individus issus d’une souche génétique différente sont introduits dans un milieu naturel, ils ont la possibilité de se reproduire avec les individus « sauvages » en place. Le génotype des descendants de ce croisement comprend des gènes allochtones qui n’étaient pas initialement présents dans la population sauvage. C’est le processus d’introgression qui conduit à l’introduction de gènes nouveaux au sein d’une lignée autochtone par hybridation avec une lignée exotique. Paradoxalement, il ne s’agit pas toujours d’un enrichissement du patrimoine génétique, et l’introgression est souvent considérée comme une « pollution génétique » engendrant une diminution de la diversité génétique des souches locales ou la disparition de celles-ci. Les conséquences des hybridations sont souvent sous-estimées dans la mesure où elles sont difficiles à étudier (Olden et al., 2004). L’introgression génétique entre des lignées sauvages et un nombre réduit de lignées d’élevage engendre également une homogénéisation génétique des populations d’une espèce à large échelle.
L’hybridation entre espèces introduites et espèces autochtones conduit ainsi quelquefois à la création de nouvelles lignées génétiques qui peuvent remplacer les lignées en place et/ou montrer des caractéristiques nouvelles au sein de la population. Un bilan réalisé en 2000 (Ellstrand et Schierenbeck, 2000) fait état de 28 exemples d’espèces de plantes qui sont devenues invasives après un épisode d’hybridation ! L’introgression entre la spartine à feuilles alternes (Spartina alterniflora), une plante herbacée introduite, et une spartine indigène (S. foliosa) a par exemple créé aux États-Unis des hybrides avec de nouveaux génotypes parmi lesquels plusieurs sont invasifs (Ayres et al., 1999). Par contre, l’hybridation répétée entre des gambusies introduits pour lutter contre les moustiques et un poisson endémique du Texas, Gambusia amistadis, a conduit à l’« extinction génétique » de ce dernier, déjà mis à mal par la disparition de son habitat originel (Hubbs et Jensen, 1984). Des schémas d’interfécondations massives ont été décrits entre le canard à sourcils néo-zélandais (Anas superciliosa) et le canard colvert (Anas platyrhynchos). L’hybridation est courante chez les oiseaux d’eau, car les mécanismes d’isolation pré et postzygotiques sont incomplets. Les hybrides sont souvent fertiles alors qu’ils sont issus d’espèces différentes. Dans la nature, ces hybrides ne devraient pas être produits du fait d’un isolement géographique.
Les questions de préservation de la diversité génétique sont tout particulièrement difficiles à gérer pour les espèces qui font l’objet d’une exploitation économique. L’introduction ou la réintroduction de poissons d’élevage est une pratique courante dans de nombreux pays, avec l’objectif initial de soutenir les populations en place dans le milieu naturel. Par ailleurs, les introductions de souches d’élevage au sein de populations sauvages engendrent des conséquences souvent comparées à celles d’introductions d’espèces exotiques au sein de cortèges en place : compétition pour la nourriture et l’habitat, propagation d’agents infectieux (Lynch et O’Hely, 2001).
La truite (Salmo trutta) est une espèce dont les populations font l’objet de suivis attentifs, car elle constitue à la fois un modèle biologique intéressant et une ressource halieutique de premier plan. Des marqueurs moléculaires ont mis en évidence l’existence des lignées les plus anciennes dans les bassins méditerranéen et sud-atlantique (García-Marín et al., 1999). Au sein de la péninsule ibérique, une comparaison entre le bassin méditerranéen de la rivière Èbre et un bassin cantabrien-atlantique a permis de montrer la complexité de la relation entre introductions de souches d’élevage, conditions du milieu et introgressions (Madeira et al., 2005). Les taux d’introgression sur les rivières de la région de Cantabrie sont particulièrement bas, alors que ces milieux ont fait l’objet d’introductions massives de truites d’élevage depuis plusieurs décennies. Le taux d’introgression sur l’Èbre est au contraire très élevé, avec une valeur maximale observée de 65 %. Ces différences d’introgression pourraient être dues à la différence du succès de la reproduction de truites d’élevage dans un milieu très contraignant (rivières de Cantabrie, à pente forte, sections très hétérogènes, faciès torrentiel) par rapport à un milieu plus proche des conditions d’élevage (rivière Èbre, à pente faible, typiquement méditerranéenne). Il est également possible que la reproduction des souches sauvages soit plus abondante dans le milieu contraignant que dans l’Èbre, ce qui permet un maintien massif au fil des générations de cette lignée. Un problème lié aux sites où l’introgression est constatée est que le réservoir de gènes allochtones ainsi constitué peut se répandre aux milieux adjacents via le déplacement naturel ou artificiel d’individus et ainsi modifier l’intégrité génétique d’autres populations. 
En milieu tropical, les espèces de tilapias sont connues pour s’hybrider. Par exemple, dans le lac Naivasha au Kenya, Oreochromis spilurus introduit en 1925 fut abondant dans les années 1950 et 1960, puis s’hybrida avec Oreochromis leucostictus introduit en 1956. Il s’ensuivit la disparition d’O. spilurus et des hybrides (Siddiqui, 1979). Les lacs Victoria et Kyoga hébergeaient quant à eux deux espèces endémiques de tilapias, O. esculentus et O. variabilis. D’autres espèces de tilapias introduites ultérieurement (O. niloticus, T. zillii) auraient entraîné la disparition des espèces endémiques, peut-être par hybridation ou par compétition. Ainsi, des hybrides O. niloticus x O. variabilis ont été observés dans le lac Victoria (Trewavas, 1983).
 
Les poissons introduits dans les lacs malgaches : compétition, hybridation, exclusion
Le cas des lacs malgaches, qui ont été le lieu de nombreuses introductions d’espèces de poissons pour améliorer les pêches, illustre bien les relations de compétition et d’hybridation entre exotiques. Le peuplement piscicole autochtone du lac Alaotra était relativement pauvre à l’origine, composé essentiellement de deux espèces d’anguilles, de Paratilapia polleni et d’un Eleotridae. La pêche de subsistance était limitée. Le cyprin doré, Carassius auratus, s’est échappé d’étangs piscicoles et s’est naturalisé en 1865. Il s’est progressivement installé sans pour autant proliférer. En 1925, Cyprinus carpio fut introduit et devint dominant dans les captures commerciales en 1935, pour atteindre 80 % en 1952. Les deux autres espèces, P. polleni et C. auratus, étaient toujours présentes mais peu abondantes. En 1954, Tilapia rendalli, un poisson phytophage, fut à son tour introduit et se mit à proliférer rapidement pour atteindre 46 % des captures en 1957. Et, de nouveau, en 1958, un autre tilapia, Sarotherodon macrochir, fut introduit et devint à son tour rapidement dominant. De nouvelles introductions en 1961 de deux autres tilapias, Oreochromis niloticus et O. mossambicus, ne modifièrent pas fondamentalement la situation, mais S. macrochir, qui représentait 50 % des captures en 1975, était un peu moins abondant dix ans plus tard. Il est probable que l’introduction des filets maillants dans les années 1967-1969 et une pêche très active soient à l’origine de cette baisse relative des S. macrochir. Ce n’est pas tout, en 1962, le black-bass Micropterus salmoides fut également introduit, ainsi que des juvéniles de carpes entre 1966 et 1972. 
L’histoire du lac Itashy, toujours à Madagascar est un peu similaire. À l’origine, une faune assez pauvre composée de trois espèces d’anguilles, quelques gobiidés et éleotridés et Ptichochromis betsileanus. Carassius auratus est introduit en 1899, puis Paratilapia polleni, espèce autochtone, en 1924. En 1950-1955, la carpe représente 80 % à 85 % des captures, et P. betsileanus, 10 %. Tilapia rendalli est introduit en 1955 et dès 1958 représente 70 % des captures. À son tour, S. macrochir qui est introduit en 1958 fait l’essentiel des captures en 1963. Son importance décroît dès 1965 en raison de l’apparition dans les captures d’un hybride, appelé tilapia trois quarts, et il disparaît en 1972. Le tilapia trois quarts est le résultat d’une hybridation entre S. macrochir et O. niloticus qui fut introduit en 1961 ! Cette hybridation a donné lieu à des hybrides fertiles plus féconds que S. macrochir. Mais la population d’O. niloticus s’est développée lentement pour constituer 55 % des captures en 1975… Jusqu’en 1985, la situation des captures n’a pas changé de manière significative (Matthès, 1985). D’autres espèces ont également été introduites dans le lac Itashy, dont Gambusia holbrooki vers 1950, Micropterus salmoides en 1962, Tilapia mossambica en 1962, mais cette espèce semble avoir disparu ainsi que T. macrochir. Enfin, Ophicephalus striatus, un redoutable prédateur d’origine asiatique « échappé » d’élevages, est apparu dans les captures en 1985. Les informations sérieuses manquent depuis 1985.
Les peuplements ichtyologiques de ces lacs malgaches sont donc aujourd’hui un véritable « melting-pot » d’espèces provenant d’Asie, d’Afrique, d’Europe et d’Amérique du nord. Si ces espèces venues d’horizons différents coexistent dans les lacs, les quelques espèces indigènes ont indubitablement souffert de ces introductions et certaines semblent avoir disparu.

Une autre conséquence des introductions dans le domaine génétique vient surtout de modifications des barrières naturelles à la dispersion et à la reproduction (Mooney et Cleland, 2001 ; Olden et al., 2004). Une population introduite qui n’a pas d’échanges avec d’autres populations de la même espèce est appelée à évoluer indépendamment de la souche d’origine. C’est le schéma classique de spéciation allopatrique, ou par vicariance. Par le jeu des mutations et de la sélection, chaque population va donner naissance, à plus ou moins long terme, à des espèces individualisées. On pense que la spéciation prend du temps pour les vertébrés et les macro-invertébrés, mais on ne sait pas bien évaluer le temps nécessaire à l’apparition de nouvelles espèces. Toujours est-il qu’à terme, si la population introduite se pérennise, elle a toutes les chances de donner naissance à une nouvelle espèce. On reproduit ainsi, toutes proportions gardées, la situation qu’ont connue les populations d’une même espèce lors de la séparation de la Pangée… Mais ici, ce n’est pas la dérive des continents qui sépare les populations, c’est l’homme.
Limnothrissa miodon a été introduit en 1959 dans le lac Kivu à partir de populations du lac Tanganyika. Hauser et al. (1995) ont montré trente-quatre ans plus tard que la population transplantée se différencie de la population d’origine tant sur le plan morphologique que génétique. Le crapaud buffle (Bufo marinus) a été volontairement introduit dans le Queensland (Australie) en 1935 à partir de populations sud-américaines. Cette introduction visait à juguler des populations de coléoptères ravageurs dans des plantations de cannes à sucre, ce qui lui vaut aujourd’hui le nom commun anglais de cane toad. Soixante-dix ans après, l’espèce progresse de plus en plus rapidement vers de nouveaux territoires… à la faveur de pattes arrière de plus en plus longues ! Les individus en première ligne sur le front de colonisation parcourent ainsi plus de cinquante kilomètres par an ces dernières années, contre dix seulement au début du processus (Phillips et al., 2006). Les individus présentent par ailleurs au fil des générations des glandes parotoïdes de moins en moins importantes, ce qui est interprété comme une réallocation énergétique du système de défense vers d’autres fonctions[2].
L’espèce introduite agit également en tant que force évolutive sur les espèces avec lesquelles elle cohabite, selon des mécanismes évolutifs classiques faisant intervenir des pressions biotiques. Dans le cas du crapaud buffle, les premiers prédateurs à en avoir fait les frais sont des serpents, au premier rang desquels figure le serpent noir australien (Pseudechis porphyriacus, Phillips et Shine, 2006). Le crapaud buffle est en effet le premier de son espèce à fouler l’Australie (Tyler, 1994), et aucun prédateur n’y était adapté. Le serpent noir a développé des mécanismes d’évitement contre ces proies toxiques et une résistance accrue aux toxines au sein des territoires où la cohabitation est la plus ancienne, c’est-à-dire après seulement 23 générations du serpent. La morphologie des serpents serait également en train de changer au fil des générations : les individus aux mâchoires les plus étroites sont favorisés, car ils ne s’attaquent pas à des proies aussi énormes que ces crapauds.
Dans le même esprit, il aura fallu par exemple moins de soixante-dix ans pour que des populations de la grenouille à pattes rouges de l’Ouest américain (Rana aurora) qui étaient naïves par rapport à la grenouille taureau, prédateur introduit, adoptent un comportement d’évitement nouveau, déclenché par le signal chimique de ce prédateur (Kiesecker et Blaustein, 1997). En milieu terrestre, plusieurs exemples de suivis temporels de relations plante-insecte avec des espèces sans passé évolutif commun ont permis de montrer la rapidité de l’adaptation. 

Les modifications de l’habitat
L’habitat physique, représenté par exemple par un tronçon de rivière, peut être modifié par la présence d’organismes appelés « espèces ingénieurs » qui ont la faculté de le modifier, de le créer ou même de le détruire. Les espèces invasives qui modifient la structure physique de leur environnement sont quelquefois désignées sous le nom de « transformateurs » (de l’anglais « transformer ») (Richardson et al., 2000). L’exemple le plus populaire est celui du castor, qui exploite les arbres de la ripisylve pour construire un barrage et un terrier ; mais un parasite peut également être considéré comme un organisme ingénieur s’il modifie par exemple la forme ou la distribution spatiale de plantes qui structurent le milieu. Dans son acceptation la plus large, un organisme ingénieur peut donc influer directement sur le milieu, comme le castor, ou par voie indirecte, comme le parasite, agissant sur une espèce qui, par nature, structure le milieu.
Au sein des exotiques présents en France, des bryozoaires (Plumatella fungosa), des éponges d’eau douce (Spongilla lacustris) ou encore des hydrozoaires (Cordylophora caspia) ont tendance à encrasser le substrat sur lequel ils se développent, fixés solidement au milieu physique (Bachmann et al., 2001). À l’inverse, des organismes comme l’écrevisse de Louisiane (Procambarus clarkii) remettent en suspension des quantités importantes de sédiment en creusant des terriers sur le fond de la rivière (Statzner et al., 2000). Ce comportement leur sert dans leur milieu originel (les marais de Louisiane) à éviter un assèchement, mais les populations introduites dans les eaux douces européennes ont conservé cette habitude, y compris sur des tronçons toujours en eau. Cette bioturbation perturbe les espèces en place par les trous creusés et par la remise en suspension de matières particulaires. Dans le même temps, la modification des flux d’eau à l’interface eau-sédiment influence les activités microbiennes qui régulent la minéralisation de la matière organique et les processus biogéochimiques à la base des cycles de nutriments. D’une manière plus générale, les écrevisses ont souvent des effets multiples et un impact fort sur l’habitat.
En période de reproduction, la perche soleil (Lepomis gibbosus) peut également être amenée à remettre en suspension des sédiments et à modifier la topographie de la zone littorale d’un plan d’eau par la construction de nids de ponte (figure 5.3).
Figure 5.3. Nids de perche soleil au bord de pièces d’eau artificielles venant d’être draguées (Pays-Bas, van Kleef et al., 2008).
L’influence d’un organisme ingénieur se répercute quelquefois à l’échelle écosystémique. Dans une étude fine sur l’oxygénation de l’eau d’un tronçon de la rivière Moselle, Bachmann et al. (1998) ont décrit les processus de production et de consommation d’oxygène des différents compartiments de l’écosystème (figure 5.4, planche couleur 5). Une démarche expérimentale de mesure de chaque compartiment dans le bilan global d’un tronçon montre que le compartiment benthique, habituellement largement sous-estimé, peut consommer jusqu’à 25 des 40 tonnes d’oxygène produites par jour, ce qui est énorme. Ce résultat est la conséquence directe d’une prolifération de deux espèces de bivalves exotiques, la moule d’eau douce (Dreissena polymorpha) et la palourde asiatique (Corbicula fluminea), qui représentent localement à elles seules jusqu’à 95 % des invertébrés qui vivent sur le fond de la rivière. Ce compartiment surreprésenté consomme de l’oxygène qui fera défaut à d’autres organismes. L’équilibre production/consommation est dans ces conditions précaire, et il tient à peu de chose que cet état bascule vers un déficit en oxygène qui se répercuterait sur l’ensemble des êtres vivants.
Certaines plantes invasives sont considérées comme de véritables « fléaux écologiques » dans la mesure où elles suscitent de multiples nuisances et modifient considérablement les habitats aquatiques. C’est le cas de la jacinthe d’eau (Eichhornia crassipes), plante flottante originaire d’Amérique du Sud qui se reproduit par reproduction végétative et prolifère à un rythme très élevé. Elle se développe sur de très grandes surfaces pour constituer un épais tapis végétal qui empêche la pénétration de la lumière dans l’écosystème. Cette biomasse végétale est indirectement à l’origine d’une diminution de l’oxygène des eaux pouvant conduire à l’anoxie.
La petite fougère aquatique (Azolla filiculoides), dont chaque individu ne dépasse pas 4 centimètres, est originaire du continent nord-américain. Elle a été introduite en Europe au xixe siècle par des aquariophiles (Muller, 2006). Ses populations peuvent constituer des tapis flottants ou des radeaux spectaculaires dont la présence engendre une diminution des teneurs en oxygène dans la colonne d’eau. La lumière ne pénétrant pas ou trop peu sous la surface, il n’y a plus de photosynthèse pour contrebalancer la consommation d’oxygène par les organismes vivants. Ce processus conduit à une profonde modification du fonctionnement du milieu et quelquefois à la mortalité des poissons. Les plantes flottantes proliférantes constituent par ailleurs un nouvel habitat qui va être colonisé par une faune abondante.
Des plantes exotiques envahissantes, comme les myriophylles, sont également des organismes ingénieurs. Elles provoquent une modification physique des milieux par comblement organique, sédimentation, atténuation de la lumière en profondeur, etc.
 
La caulerpe ou l’algue tueuse !
On ne saurait manquer d’évoquer l’introduction de la caulerpe (Caulerpa taxifolia) en Méditerranée. Celle qui a été surnommée « l’algue tueuse » a fait l’objet d’affrontements homériques entre les scientifiques tenants d’une introduction « accidentelle », mettant en cause des rejets de l’aquarium de Monaco, et les tenants d’une origine lessepsienne pour qui Caulerpa taxifolia serait une souche de Caulerpa mexicarta, qui aurait migré de la mer Rouge par le canal de Suez.
Les analyses d’ADN ont tranché. Elles ont mis en évidence que cette algue était génétiquement identique aux souches cultivées dans les aquariums publics depuis les années 1970 (Jousson et al., 2000). D’autres études génétiques (Wiedenmann et al., 2001) tendent à montrer que la souche aquariologique pourrait provenir d’une souche sud-est australienne dont elle aurait hérité la vigueur (Phillips et Price, 2002). Pour d’autres, l’agressivité de la caulerpe serait le résultat de sa « manipulation » au début de son acclimatation en aquarium.
Sur le plan écologique, C. taxifolia colonise tous les types de substrat jusqu’à 50 mètres de profondeur, entraînant une homogénéisation des microhabitats (Harmelin-Vivien et al., 1999), une diminution de l’abondance et de la diversité des invertébrés vagiles (Bellan-Santini et al., 1996) et une diminution de la richesse et de la densité des communautés ichthyologiques comparées aux communautés vivant dans les herbiers de posidonies ou dans les milieux rocheux (Francour et al., 1995). D’autres travaux sont néanmoins plus nuancés quant à l’impact des caulerpes sur les peuplements ichtyologiques (Relini et al., 2001).
En 2007, la caulerpe occupait un peu plus de 8 600 hectares sur la côte française de Méditerranée, et sa progression semblait fortement ralentie depuis 2004 (Cottalorda et al., 2008). C’était compter sans une autre caulerpe… Caulerpa racemosa, signalée en 1990 sur les côtes lybiennes, puis en 1997 sur nos côtes (Klein et Verlaque, 2008). Elle s’est largement répandue, y compris en Corse, et plus de 13 500 hectares sont maintenant colonisés ! C. racemosa serait une variété de Caulerpa cylindracea, endémique du sud-ouest de l’Australie.


Les conséquences sur le fonctionnement global des écosystèmes
Une fois établies dans un écosystème aquatique, les espèces non indigènes modifient les conditions écologiques, biotiques et abiotiques ainsi que les cycles de matière et d’énergie au sein de l’écosystème. Nous éviterons de dire, comme on le voit trop souvent dans des écrits scientifiques, que ces effets sont négatifs ou conduisent à des dysfonctionnements… Des jugements de valeur qui ne reposent sur aucune base scientifique ! Car si des effets existent, chaque espèce, autochtone ou non, peut y trouver avantage ou non. Ceci nous renvoie également aux débats sur la nature déterministe ou stochastique des peuplements (voir chapitre 1). 
Le fonctionnement de l’écosystème est basé sur des processus de transferts de matière ou d’énergie. Chaque population joue un rôle au sein de l’ensemble des populations qui cohabitent dans un biotope. Un premier type d’impact sur l’écosystème consiste en une modification des chaînes trophiques. Un exemple spectaculaire en la matière est probablement la simplification des réseaux trophiques liée à l’introduction de la perche du Nil (Lates niloticus) dans le lac Victoria (Lévêque, 1997) (voir plus loin).
Une autre conséquence peut être la modification de l’environnement consécutive à l’arrivée d’une espèce invasive. Le cas de la moule zébrée dans la rivière Hudson (État de New York, États-Unis) est particulièrement bien documenté, car les scientifiques disposent d’un suivi relativement long des compartiments biologiques avant l’introduction de la dreissène. Cette moule zébrée est un filtreur efficace, à l’instar de ses homologues marins. L’activité de filtration sert à la respiration et à l’alimentation en phytoplancton et en zooplancton de petite taille. Tout ce qui est dans l’eau de taille inférieure au diamètre du siphon inhalant passe à l’intérieur de l’animal. Suite à l’implantation massive de la moule, les volumes d’eau de la rivière filtrés par les organismes ont été multipliés par cinquante. Une conséquence directe est la production de fèces et pseudo-fèces (partie filtrée non digérée) qui traduit un transfert d’énergie (de matière organique) du seston (de la colonne d’eau) vers le benthos (Botts et al., 1996 ; MacIsaac, 1996). Les densités de plancton en suspension dans la colonne d’eau se sont effondrées : le phytoplancton via une consommation directe par les moules, le zooplancton faute de nourriture phytoplanctonique à brouter. Sans ce plancton auparavant présent, les eaux sont devenues extrêmement claires et la lumière a pu pénétrer beaucoup plus profondément dans la rivière. La quantité de nutriments dans l’eau (azote et phosphore essentiellement) n’ayant pas diminué, les macrophytes, végétaux supérieurs et algues, se sont développés massivement sur le fond. Cette modification de l’habitat a eu des conséquences significatives sur les populations d’invertébrés benthiques et sur les populations piscicoles. 
Le cas de l’impact de la moule d’eau douce dans la rivière Hudson mérite deux commentaires pour être tout à fait complet. Le premier est que certains ont pu voir dans les effets de cet envahisseur une réponse salvatrice aux problèmes d’eutrophisation : l’azote et le phosphore d’origine anthropique (engrais, eaux domestiques) augmentent la productivité phytoplanctonique, mais ce phytoplancton est filtré par les moules qui le transforment, directement ou pas, en biomasse animale, peut-être même en biomasse piscicole. Reeders et al. (1993) rapportent une baisse de 43 % du volume de plancton dans un étang avec dreissènes par comparaison à un étang sans dreissènes. Ce schéma est trop simpliste pour illustrer le fonctionnement d’un milieu envahi par Dreissena polymorpha : il ne tient compte ni du développement des végétaux supérieurs (la lumière pénètre plus profondément dans la colonne d’eau), ni des blooms (ou efflorescences) à cyanobactéries, ni des impacts sur la faune en place. 
Le second commentaire est que l’impact sur la faune locale a quelquefois été jugé « positif » : les grappes de moules zébrées abritent une faune d’autant plus abondante que la densité de moules est importante (figure 5.5). Cet effet a souvent été vérifié : les moules rejettent de la matière organique (fèces et pseudo-fèces) qui profitent à des organismes détritivores qui sont, de plus, abrités (du courant, des prédateurs) par la structure en trois dimensions que constituent les grappes. En résumé, les moules leur fournissent le gîte et le couvert ! Ainsi, Bially et MacIsaac (2000) ont montré que des colonies de moules zébrées hébergeaient jusqu’à 700 % plus de taxons que les habitats voisins dépourvus de moules. Par contre, on a montré dans le même temps que d’autres bivalves communément appelés moules d’eau douce, ou « Naïades » en France (principalement la famille des Unionidae), sont parasités par les moules zébrées qui finiraient par les étouffer en les empêchant de s’ouvrir et de respirer. Mais dans ce domaine également il y a controverse.
Figure 5.5. Des résultats isolés de leur contexte peuvent laisser penser que l’installation de grappes denses de moules zébrées est un facteur « positif » pour le milieu. 
A. La densité de macro-invertébrés autres que des moules d’eau douce augmente ainsi en fonction de la densité de moules — la pente de la régression est significative ; chaque point représente une pierre échantillonnée sur une station de la rivière Hudson (États-Unis) (redessiné de Strayer et al., 1999). Si un tel effet sur les abondances des espèces benthiques détritivores est effectivement souvent montré, celui-ci ne compense pas les effets « négatifs » sur le fonctionnement du milieu et sur les espèces en place. B. Des moules se développent sur un Unionidae (Elliptio complanata) au point de l’empêcher de s’ouvrir (photo aimablement offerte par Dan Molloy). On note une ligne virtuelle d’implantation des moules qui délimite le niveau d’enfouissement dans le substrat de l’Unionidae, du côté de sa charnière.
La mer Baltique est une zone importante de xénobiodiversité : on y compte environ 70 espèces naturalisées (dont 38 d’origine transocéanique et 18 d’origine ponto-caspienne). La diversité des habitats (de l’eau douce aux eaux marines) a probablement favorisé ces implantations. Dans le golfe de Finlande, la xénobiodiversité s’est fortement accrue dans les dix dernières années. Les espèces non indigènes représentent seulement 5 % des espèces, mais 96 % de la biomasse ! Les amphipodes benthiques invasifs Gmelinoides fasciatus et Pontogammarus robustoides et le poisson prédateur Perccottus glenii en particulier ont profondément transformé la structure des communautés (Orlova et al., 2006).
Les nombreuses espèces exotiques de la mer Baltique ont fortement modifié l’environnement biotique et abiotique. Dans certains cas, les espèces introduites ont créé une nouvelle fonction dans l’écosystème ou un nouveau niveau trophique. Leppäkoski et al. (2002) ont dressé un bilan des modifications apportées à l’écosystème de la mer Baltique par les espèces d’origine ponto-caspienne (tableau 5.1). En résumé, D. polymorpha a permis un accroissement de la diversité et de la densité en invertébrés benthiques dans les lacs et rivières. Les colonies fournissent un refuge contre les grands prédateurs, et les amas de coquilles ont créé des îlots de substrats durs sur des fonds meubles à l’origine, favorisant le développement d’espèces sessiles. Les populations denses d’espèces nectobenthiques comme les amphipodes et les mysides (Pontogammarus robustoides, Echinogammarus ischnus, Corophium curvispinum, Hemimysis anomala) facilitent les transferts d’énergie entre les systèmes benthiques et pélagiques. Le cnidaire Cordylophora caspia forme des colonies denses sur les substrats durs et retient le matériel particulaire dans ses stolons, tout en créant des microhabitats pour de nombreuses espèces (Olenin et Leppäkoski, 1999). Le gobie à taches noires Neogobius melanostomus, également d’origine ponto-caspienne, est probablement entré en compétition avec la blennie vivipare (Zoarces viviparus) et le gobie noir (Gobius niger), mais il semble également qu’il ait permis un relâchement de la pression biotique sur des espèces locales comme le sprat (S. sprattus) et le lançon (Ammodytes tobianus), dans la mesure où il constitue une proie davantage appréciée des poissons piscivores autochtones. 
Les espèces invasives n’ont pas occasionné de pertes en espèces natives ; elles ont accru la richesse locale de la Baltique. Quelques espèces natives ont cependant décliné. On a ainsi observé une diminution de l’abondance du petit cladocère Bosmina sp., qui sert de proie au cladocère invasif C. pengoi. Celui-ci est à son tour consommé par le hareng (Clupea harengus membras), l’éperlan (O. eperlanus) et l’épinoche (Gasterosteus aculeatus), dont le régime alimentaire a changé. Globalement, l’introduction de C. pengoi dans la mer Baltique a été bénéfique à la production de la pêche, en améliorant l’utilisation du mésozooplancton (Bosmina par exemple) et le transfert de la biomasse zooplanctonique vers les poissons planctophages.
Tableau 5.1. Exemples de modifications de l’habitat et de l’écosystème de la mer Baltique dues à quelques espèces non indigènes d’origine ponto-caspienne (d’après Leppäkoski et al., 2002). 
			Fonctions écologiques
	Espèces	Groupe	1	2	3	4	5	6	7	8	9	10	11
	Cordylophora caspia	Cnidaire	×	×	×								
	Cercopagis pengoi	Crustacé							×				
	Pontogammarus robustoides	Crustacé						×	×				
	Echinogammarus ischnus	Crustacé	×					×	×		×		?
	Corophium curvispinum	Crustacé	×	×	×	×	×	×	×		×		?
	Hemimysis anomala	Crustacé						×	×				
	Dreissena polymorpha	Mollusque	×	×	×	×	×	×	×	×	×	×	×
	Neogobius melanostomus	Poisson						×	×	×	×		×


1. Modifie les habitats rocheux ou sédimentaires. 2. Fournit des refuges contre les prédateurs et les courants. 3. Capture et accumule des particules organiques dans les microhabitats interstitiels. 4. Accroît la transparence de l’eau. 5. Modifie la canopée des macrophytes. 6. Redirige l’énergie des systèmes pélagiques vers les systèmes benthiques et vice versa. 7. Fournit des proies additionnelles aux poissons planctivores ou benthivores. 8. Fournit de la nourriture aux oiseaux aquatiques ; exclusion des espèces compétitives. 10. Accroît la biodisponibilité des nutriments. 11. Modifie le cycle des contaminants.
 
L’invasion des États-Unis par la moule zébrée
En 1988, lors d’une sortie pédagogique, des écoliers découvrent des moules sur l’un des plus grands lacs d’eau douce d’Amérique du Nord. Vérification faite par des universitaires de l’État de New York, il s’agit de Dreissena polymorpha, la moule zébrée. C’est la première fois que cette espèce originaire de la région ponto-caspienne est identifiée sur le continent américain. En Europe, la moule zébrée a une longue histoire quelque peu complexe. Son extension à partir de son bassin d’origine vers les bassins d’Europe de l’Ouest date du milieu du xixe siècle. Aux États-Unis, l’introduction date vraisemblablement de 1986 et serait due à un transport via des eaux de ballast. Ce mode de transport est le plus vraisemblable, car il permet de transférer un grand nombre d’individus (il n’y a alors pas de perte de diversité génétique), sous leur forme larvaire, planctonique (exempte de macroparasites).
À partir de 1986, l’extension est rapide, essentiellement grâce à la dissémination du stade planctonique, mais également du fait de transports involontaires d’adultes fixés sur du matériel de pêche ou des bateaux de plaisance.
Les conséquences écologiques de la dreissène sont spectaculaires et bien documentées, en particulier sur la rivière Hudson dans l’État de New York (Strayer et al., 1999). Son haut rendement de filtration associé à des densités de populations souvent fortes transforment une grande partie de la matière organique en suspension (plancton) en matière organique benthique. Dans les milieux peu profonds, les eaux rendues plus claires par l’activité de filtration favorisent la pénétration de la lumière et, ainsi, le développement de végétaux macrophytes (exotiques ou autochtones). Myriophyllum spicatum, espèce introduite en Amérique du Nord, a ainsi bénéficié de la présence de Dreissena pour s’implanter (MacIsaac, 1996). En retour, les végétaux forment un support de plus pour la fixation des moules (Lewandowski, 1982) et contribuent à leur dispersion par voies naturelles (dérive, oiseaux) ou artificielles (bateaux de plaisance) (Johnson et Carlton, 1996). Lorsque l’on sait que la dreissène cohabite avec une centaine d’autres espèces exotiques sur la rivière Hudson, on devine que le milieu a changé d’une manière très marquée.


La nécessité d’une démarche systémique : le cas du lac Victoria
Pour comprendre l’effet des introductions sur les espèces autochtones et les écosystèmes, il faudrait, en théorie, des observations à long terme sur ces écosystèmes, leur flore et leur faune. C’est rarement le cas, car les études à long terme sont rares, et on ne s’intéresse en général aux espèces exotiques qu’une fois qu’elles ont été introduites et qu’elles se manifestent !
Le cas, largement médiatisé, de l’introduction de la perche du Nil dans le lac Victoria et de ses conséquences sur la faune autochtone mérite qu’on s’y attarde un peu. En effet, le lac Victoria constitue un extraordinaire laboratoire en milieu naturel dans lequel on a pu suivre, sur quelques décennies, les conséquences de l’introduction d’espèces en relation avec les changements globaux de l’environnement aquatique. En outre, cette étude de cas est exemplaire dans la mesure où elle met en évidence la complexité des processus en jeu ainsi que les interrogations et les tâtonnements de la communauté scientifique face à ces questions.
Rappelons que le lac Victoria est l’un des plus grands lacs du monde, et qu’il héberge une riche faune de poissons, dont quelque cinq cents espèces de petits poissons appartenant à la famille des cichlidés, tous endémiques du lac. La perche du Nil, ou capitaine (Lates niloticus), a été introduite dans le lac dans les années 1960. Le service des pêches colonial, face à la surexploitation avérée des stocks de poissons indigènes, cherchait en effet à renforcer les capacités de production du lac (Paugy et Lévêque, 2007). Les scientifiques consultés sur l’opportunité d’introduire le Lates étaient réservés, mais les gestionnaires passèrent outre leurs réticences devant la baisse dramatique des rendements de la pêche. Avec le Lates furent également introduits des tilapias, dont Oreochromis niloticus. Pendant les années 1960 et 1970, le Lates est resté discret, et les pêcheries s’étaient rabattues, faute de mieux, sur la capture des petits cichlidés endémiques, surnommés localement « bony fishes » car pleins d’arêtes ! Malgré l’introduction de nouveaux engins de pêche tels que les chaluts, le volume des captures restait cependant limité.
Le Lates s’est mis à proliférer à partir de 1983. En parallèle, on observait en 1987 la raréfaction des autres espèces de poissons, dont les nombreuses espèces de petits cichlidés endémiques. Simultanément, un petit poisson zooplanctonivore pélagique, Rastrineobola, et les crevettes détritivores du genre Caridina, se sont également mis à proliférer. Il est possible que Rastrineobola ait profité du relâchement de la concurrence avec les petit cichlidés pour le zooplancton. Mais l’explication la plus évidente concernant le déclin des cichlidés était de désigner comme responsable le Lates, prédateur vorace pouvant atteindre cent kilos. Les études de contenus stomacaux confirmaient d’ailleurs que les petits Cichlidés étaient ses proies préférées. Les scientifiques se mirent alors à crier au désastre écologique, accusant le Lates d’être responsable de la disparition d’une faune endémique exceptionnelle. On a évoqué, bien évidemment, la naïveté des proies pour expliquer cette situation, les petits cichlidés n’ayant pas acquis de comportements d’évitement envers ce nouveau prédateur. Du point de vue des gestionnaires des pêches, la perception était cependant différente. En effet, les captures étaient passées rapidement à près de 400 000 tonnes par an, soit environ cinq fois plus qu’auparavant ! Elles atteignent en 2006 de 800 000 à 1 000 000 de tonnes.
Les travaux réalisés dans les années 1980 ont montré que le réseau trophique du lac s’est fortement simplifié. Dans les années 1960, ce réseau était très diversifié, avec de nombreuses espèces de poissons occupant des niches variées. La prédation exercée par le Lates a provoqué dans les années 1980 la quasi-disparition des haplochromines (Cichlidae endémiques) du groupe détritivore-phytoplanctophage et du groupe des zooplanctonivores, qui constituaient respectivement 40 % et 16 % de la biomasse des poissons démersaux. Pour simplifier, le peuplement de poissons a été remplacé par la crevette indigène détritivore Caridina nilotica et par le Cyprinidae zooplanctonivore Rastrineobola argentea (Witte et al., 1992a et 1992b), devenus la nourriture principale des Lates. Ce dernier pratique aussi le cannibalisme et mange ses propres juvéniles qui, d’une certaine manière, remplissent la même fonction de zooplanctonivore que les haplochromines autrefois (figure 5.6, planche couleur 6). 
On peut comparer les chaînes trophiques ci-dessus à celle suggérée il y a plus de soixante ans par Worthington et Worthington (1933). Une différence essentielle réside dans la disparition des crocodiles, alors très abondants dans le lac Victoria, et qui a certainement entraîné, elle aussi, de profonds changements dans le fonctionnement de l’écosystème qui n’ont pu malheureusement être observés. Une question qui mérite d’être posée est de savoir si l’introduction du Lates aurait eu les mêmes conséquences si les crocodiles n’avaient pas disparu ?
Selon certaines observations plus récentes, la faune de cichlidés n’a pas entièrement disparu… contrairement à certaines conclusions hâtives ! D’une part, la situation n’était pas nécessairement la même dans toutes les régions du lac. D’autre part, les populations des zones littorales étaient beaucoup plus affectées que celles des zones rocheuses où les poissons pouvaient trouver plus facilement des abris vis-à-vis du nouveau prédateur. En d’autres termes, il existait des zones dans lesquelles une partie au moins des espèces de cichlidés avait trouvé refuge.
Intéressons-nous maintenant à l’environnement aquatique. Le bassin du lac Victoria fait l’objet depuis le début du xxe siècle d’un important développement agricole, avec notamment des cultures industrielles. La population s’est fortement accrue pour atteindre aujourd’hui quelque trente millions d’individus. Les conséquences de cette démographie galopante se sont manifestées dans divers domaines : une pêche de plus en plus intensive amenant à la surexploitation et à l’effondrement des stocks autochtones ; une déforestation du bassin versant favorisant l’érosion ; des apports en fertilisants et en pesticides liés aux activités agricoles ; un développement des industries agroalimentaires ; une urbanisation anarchique… En l’absence d’infrastructures adéquates, le lac Victoria est ainsi devenu le réceptacle de pollutions agricoles et urbaines qui vont en s’intensifiant. En particulier, depuis les années 1980, on observe une forte augmentation des apports en nutriments. Avec pour résultat, bien entendu, une eutrophisation des eaux lacustres qui s’est manifestée par une réduction de la transparence des eaux ainsi qu’une diminution des niveaux d’oxygénation avec des périodes d’anoxie de plus en plus importantes et prolongées… Sans oublier le développement de la jacinthe d’eau qui est venu parachever cette évolution du système aquatique. Il est bon de savoir également que les petits cichlidés pratiquent la reconnaissance visuelle pour l’accouplement ; or l’augmentation de la turbidité a brouillé ce moyen de communication, de telle sorte que l’hybridation est devenue de plus en plus fréquente. D’autre part, ces cichlidés se reproduisent sur le fond où ils construisent des nids pour y déposer des œufs peu nombreux. Les situations d’anoxies ont réduit les surfaces disponibles à cet effet. Ajoutons que l’utilisation du chalut benthique pour la pêche a également contribué à perturber les fonds et les lieux de reproduction. Autant de facteurs qui pourraient avoir contribué, avec une pêche intensive, à fragiliser les populations de cichlidés.
Pour les scientifiques, la situation observée dans les années 1980 ne pouvait être que provisoire. Le mode de fonctionnement de l’écosystème était en effet tout à fait inhabituel. Presque tous envisageaient d’ailleurs un effondrement rapide de la pêche de Lates. Contrairement à ces prévisions, les captures de Lates se sont maintenues à un niveau élevé et sensiblement constant. Paradoxalement, l’effort de pêche a été multiplié par sept sans que les stocks de Lates ne soient affectés par la pêcherie. Pour les années 2005-2006, la pêche était estimée à environ 1 million de tonnes, dont un quart environ pour le Lates, la moitié pour Rastrineobola et les petits cichlidés, et un dernier quart pour les tilapias.
Une hypothèse qui reste à vérifier avance que l’augmentation de la production biologique du lac a suivi l’accroissement de l’eutrophisation ! Car on a relevé une coïncidence un peu troublante entre l’explosion des Lates, des Rastrineobola et des crevettes, et l’accélération des signes d’eutrophisation.
Depuis le début des années 2000, on observe néanmoins une baisse sensible de la taille des Lates pêchés, ce que les gestionnaires ont interprété comme un signe de surexploitation (Kolding et al., 2005). D’autre part, on a constaté, de manière un peu surprenante, une augmentation de la biomasse des petits cichlidés. Certaines espèces ont réapparu depuis les années 1990 et sont maintenant capturées en assez grande abondance avec les Rastrineobola. Les espèces zooplanctonivores semblent avoir retrouvé leur niveau d’abondance antérieur, mais le nombre d’espèces est plus restreint. Quant aux espèces détritivores, elles ne reviennent que lentement. Pour Witte et al. (2007), le relâchement de la pression de prédation par les Lates se traduit par une augmentation de la biomasse des cichlidés, alors que le phénomène d’eutrophisation limite le nombre d’espèces. 
Un phénomène biologique fort intéressant a été l’adaptation rapide de certains petits cichlidés aux modifications de leur environnement. Une espèce, H. pyrrhocephalus, a modifié son comportement alimentaire : de zooplanctonivore il est devenu mangeur de macro-invertébrés. Qui plus est, sa morphologie s’est fortement modifiée en l’espace de vingt ans. La longueur et le volume de la tête ainsi que la taille des yeux ont diminué. Par contre, la surface branchiale a augmenté de 64 % pour permettre une meilleure oxygénation en condition d’hypoxie (Witte et al., 2008). En d’autres termes, les petits cichlidés se sont rapidement adaptés aux changements des conditions écologiques. 
Pour revenir au problème de l’impact du Lates sur les populations autochtones, on ne peut s’empêcher de penser que celui-ci a été d’autant plus marqué que le lac Victoria connaissait une période de changements importants dans ses caractéristiques physico-chimiques, liés notamment à l’eutrophisation des eaux. De manière symptomatique, on s’est focalisé sur la question des introductions en ignorant, ou en négligeant, les autres pressions qui s’exerçaient sur le lac. Car, outre l’eutrophisation, la surexploitation des stocks locaux et l’utilisation d’engins de pêche plus destructeurs ont sans aucun doute joué un rôle majeur dans l’érosion des stocks de petits cichlidés.
On pourrait ajouter que le Lates existe dans presque tous les plans d’eau de la zone sahélo-soudanienne, où il cohabite avec les autres espèces sans manifester de tendances à la prolifération. Qui plus est, des cousins du Lates sont également présents dans le lac Tanganyika, qui exhibe lui aussi une faune diversifiée de petits cichlidés. On peut rétorquer dans ce dernier cas que la faune de cichlidés a coévolué en présence des Lates. 

Et pour quelques espèces de plus ? Que se passe-t-il quand la biodiversité augmente ?
L’impression sous-jacente résultant des discours globalisateurs est que la biodiversité décline à toutes les échelles. Cette assertion est pourtant contredite par de nombreux travaux montrant qu’au niveau local, comme un tronçon de rivière, la richesse en espèces de beaucoup de communautés augmente au fil du temps ou reste inchangée (Sax et Gaines, 2003). Ces exemples correspondent à des situations où l’extinction locale (ou la pauvreté des communautés consécutive à des causes historiques) est largement contrebalancée par l’arrivée d’espèces nouvelles. Les observations empiriques montrent, par exemple, que sur les îles, ou dans certaines régions continentales, la diversité des espèces de poissons a augmenté (Eldredge et Miller, 1995 ; McDowall et al., 2001). Il en est de même dans les bassins hydrographiques européens, où de nombreux poissons exotiques se sont naturalisés sans pour autant entraîner la disparition des espèces autochtones. Avec, comme toujours, des situations contrastées. Ainsi un inventaire réalisé dans 54 lacs du Minnesota, 43 ans après un premier inventaire, a montré que la diversité en poissons avait augmenté dans beaucoup de lacs, mais était restée relativement stable ou avait diminué dans les autres cas (Radomski et Goeman, 1995).
Ces constats amènent à se poser quelques questions. Ces augmentations sont-elles pérennes ou temporaires ? En quoi l’augmentation de la diversité biologique modifie-t-elle le fonctionnement des écosystèmes ? Une problématique fort intéressante qui n’a été abordée jusqu’ici que de manière très marginale. En effet, la plupart des travaux sur le fonctionnement des écosystèmes ont surtout porté sur les conséquences d’une réduction de la biodiversité pour l’écosystème. L’état d’esprit dominant étant que la perte de biodiversité aura des conséquences jugées « négatives », sans que l’on puisse réellement expliciter scientifiquement ce jugement de valeur relevant de l’affectif. Quoiqu’il en soit, la question reste intéressante, car elle nous oblige à préciser nos idées sur le « fonctionnement des écosystèmes », une expression « valise » elle aussi qui recouvre de nombreux aspects plus ou moins pertinents sur le plan scientifique. Cachons-nous derrière ces mots une désespérante ignorance de la complexité des systèmes vivants ?
Un changement de paradigme apparaît donc nécessaire pour appréhender de manière plus globale la question des invasives : dans quelle mesure l’augmentation de la biodiversité dans certains écosystèmes affecte-t-elle leur fonctionnement ? La littérature abonde d’exemples qui ont, pour la plupart, été interprétés sous l’angle des conséquences « négatives » pour l’écosystème. Ne peut-on les revisiter sous l’angle des fonctions de l’écosystème ? 
L’argument, discutable, souvent avancé pour dénoncer la perte de biodiversité, porte sur le fait que la réduction du nombre d’espèces fragilise le fonctionnement de l’écosystème, en en supprimant par exemple certaines fonctions. On pourrait, de manière tout aussi discutable, s’interroger sur le raisonnement inverse : l’addition de nouvelles espèces renforce-t-elle les capacités de l’écosystème ? Car le statut d’espèce introduite renvoie à une position dans l’histoire évolutive, mais ne correspond pas à une catégorie écologique précise. Donc toute espèce introduite peut, en théorie, jouer un rôle nouveau ou redondant dans l’écosystème receveur par rapport aux espèces déjà présentes.
Reise et al. (2006) font exception à la règle de toujours considérer les introductions sous un angle négatif. Ils se sont intéressés aux estuaires européens, qui sont des corridors naturels de dispersion dont les peuplements sont fluctuants, mais aussi des écosystèmes qui ont été fortement modifiés par les activités humaines. Les communautés sont donc très perturbées, et l’addition d’espèces exotiques aux assemblages d’espèces natives n’a pas nécessairement un effet négatif sur l’écosystème d’accueil. Dans l’écosystème d’accueil, les espèces introduites peuvent apporter des fonctions complémentaires des espèces natives, ou de nouvelles fonctions écologiques, ou des fonctions redondantes de celles qui existent déjà. La diversification des fonctions écologiques pourrait accroître les possibilités d’adaptation aux changements globaux (Hooper et al., 2005).
Contrairement à l’idée générale selon laquelle les espèces naturalisées modifient « négativement » l’écosystème receveur, il semble que dans les eaux côtières européennes, elles puissent jouer un rôle bénéfique. En particulier, elles seraient souvent complémentaires des espèces natives dans les modes d’utilisation des ressources. Par exemple, l’établissement d’organismes filtreurs renforce le rôle de biofiltre du sédiment et accroît la production de la biomasse benthique. C’est le cas pour Dreissena polymorpha dans les eaux saumâtres, et pour Ensis americanus (un couteau) le long des côtes de la mer du Nord (Armonies et Reise, 1998). Les espèces introduites peuvent développer également de nouvelles fonctions. Avant l’introduction du crabe chinois Eriocheir sinensis, il n’existait pas dans les rivières européennes de crabe migrant vers l’amont, puis vers l’aval pour pondre.
Un autre exemple, qui a suscité des débats, est celui de la crépidule (Crepidula fornicata), un mollusque marin qui vit collé sur un support (Thieltges et al., 2006). Originaire de la côte est d’Amérique du Nord, la crépidule fut introduite involontairement en Europe via des transferts d’huîtres américaines dans les années 1870. Elle atteint les côtes françaises au début du xxe siècle, mais la prolifération reste modeste. Puis les crépidules reviennent en masse à l’occasion du débarquement de Normandie en 1944, accrochées aux caissons ayant servi à construire les ports artificiels. Avec l’importation accrue d’huîtres japonaises et américaines en France au début des années 1970, pour compenser les stocks d’huîtres portugaises (Crassostrea angulata) décimées par une maladie virale, des crépidules sont à nouveau introduites en abondance dans les bassins ostréicoles qui offrent des conditions écologiques tout à fait favorables à leur prolifération. La crépidule est alors signalée près des côtes méditerranéennes françaises, maltaises et siciliennes. En France, cette espèce peut atteindre des densités extrêmement fortes sur la côte atlantique. 
Du fait de son régime filtreur, elle constitue un concurrent réel ou potentiel vis-à-vis d’autres espèces pour l’occupation de l’espace sur les fonds marins et l’utilisation de la nourriture planctonique. Mais sa réputation de compétitrice de Crassostrea gigas n’a jamais été confirmée par les expériences scientifiques menées à cet effet. Néanmoins, une expérience à l’échelle locale ne préjuge pas des conséquences à une échelle plus vaste. Dans la baie de Brest, où les crépidules sont observées depuis les années 1970, l’activité de filtration a eu pour effet de changer la composition et l’abondance du phytoplancton, modifiant ainsi l’ensemble de la chaîne trophique. Par ailleurs, la crépidule augmente la quantité de débris organiques et de coquilles présents sur le fond.
On peut également trouver d’autres liens fonctionnels plus sophistiqués ou plus subtils. Par son activité, la crépidule accélère la biodisponibilité de silicates nécessaires au développement des algues Diatomées. Or la production en continu de Diatomées préviendrait les blooms d’algues toxiques (Raguenau et al., 2002). La crépidule se fixe sur de nombreux supports, y compris sur la moule (Mytilus edulis) et l’huître. La moule, alourdie par la crépidule, dépenserait de l’énergie pour survivre au détriment de son investissement pour la croissance ou la reproduction. Le poids de cette présence est alors perçu comme quelque chose de « négatif » sur la moule. Mais une expérience impliquant des étoiles de mer montre que la prédation sur les moules épiparasitées par des crépidules est trois fois moindre que sur celle de moules saines (Thieltges et al., 2006). Le bilan des effets de la fixation de crépidules sur une moule est donc plus complexe qu’il n’y paraît en premier lieu, le coût individuel pour la moule étant contrebalancé par un moindre risque de prédation.
Des interactions inattendues peuvent également exister. Thieltges et al. (2009) ont ainsi mis en évidence de manière expérimentale que l’huître japonaise Crassostrea gigas et la crépidule Crepidula fornicata réduisaient fortement la pression de parasites chez les moules Mytilus edulis. Les deux mollusques agissent comme un leurre pour les trématodes et réduisent ainsi les risques d’infection de la moule. Cet effet est densité-dépendant, avec une réduction de la charge parasitaire d’autant plus forte que la densité d’exotiques est plus grande. De tels effets sur les charges parasitaires ont été mis en évidence aussi avec des espèces natives. Mais on ne les avait pas recherchés jusqu’ici chez les espèces exotiques.
On perçoit avec cet exemple la difficulté de bien caractériser l’effet d’un exotique sur la faune en place, par le jeu de mécanismes qui n’étaient pas intuitivement envisagés.


 1. À ce sujet, l’exemple de l’adaptation de serpents naïfs au crapaud buffle introduit en Australie est développé dans « Les conséquences génétiques » de ce chapitre.

 2. La toxicité du crapaud dépend de sa taille et de la taille des glandes parotoïdes qui produisent et stockent les toxiques. Dans le cas du crapaud buffle en Australie, la taille moyenne des individus et la taille des glandes parotoïdes ont diminué en l’espace de soixante-dix ans (Phillips et Shine, 2005).



Chapitre 4
Comment expliquer le succès des introductions et les phénomènes invasifs ?
Comment expliquer qu’une espèce s’installe, se naturalise et se mette éventuellement à proliférer ? Cette question est particulièrement stratégique si l’on se fixe comme objectif de prévoir les phénomènes invasifs comme le font certains scientifiques. Elle en soulève une autre : chaque situation est-elle unique et conjoncturelle, ou peut-on dégager des mécanismes généraux ? 
Différentes approches ont été envisagées pour tenter d’apporter des réponses à ces questions :
	les espèces invasives ont-elles des caractéristiques particulières par rapport aux espèces natives ?
	certaines caractéristiques des écosystèmes peuvent-elles expliquer qu’ils soient plus réceptifs que d’autres aux naturalisations ?
	quels sont les processus en cause dans les phénomènes de naturalisation et d’invasion ? Y a-t-il des similarités dans ces phénomènes si l’on compare différents écosystèmes ?

Les premières études scientifiques sur les phénomènes invasifs consistaient surtout en des études de cas, essentiellement descriptives, quelquefois rassemblées sous la forme d’un catalogue d’exemples. Elles ont fait place, au cours des vingt dernières années, à de nombreux essais de théorisation. Mais nous sommes encore loin d’avoir à notre disposition des modèles explicatifs satisfaisants.
Pression de propagules
Pour qu’une espèce s’établisse et se naturalise dans un milieu récepteur, il faut d’abord que des individus arrivent vivants dans le nouvel environnement et puissent y survivre. La probabilité de cet événement dépend en tout premier lieu des mécanismes de dispersion de l’espèce depuis son aire d’origine. Ces mécanismes impliquent l’homme à des degrés divers, que les introductions soient volontaires ou accidentelles et liées aux moyens de communication. Mais on sait également que beaucoup de populations introduites ne s’installent pas, et que seule une petite proportion d’espèces introduites va pouvoir s’établir dans le milieu d’accueil. Il existe donc un premier filtre qui va conditionner le succès ou non de l’introduction, et qui semble impliquer une part d’aléatoire dans la mesure où les scientifiques ont du mal à prévoir la probabilité de succès d’une introduction. 
Dans ce contexte, on s’est plus particulièrement intéressé à la pression de propagules, qui désigne le nombre d’individus d’une espèce exotique arrivant dans une région receveuse. Cette pression dépend tout à la fois du nombre d’individus présents lors d’une tentative d’introduction, ou d’un événement à l’origine de cette introduction, et du nombre de tentatives ou d’événements susceptibles d’impliquer l’espèce en cause. En d’autres termes, le nombre, la fréquence, l’importance des introductions sont des facteurs déterminants du succès, ou du non-succès, dans l’établissement des espèces exotiques. En théorie, plus il y aura de propagules, et plus on aura de chances de voir des individus s’établir dans le milieu récepteur (Colautti et al., 2006). La pression de propagules peut être fortement accrue par des introductions répétées et massives, quels que soient les modes d’introduction (figure 4.1). Il est possible, en effet, que les chances de survie dans le milieu d’accueil soient meilleures durant certaines périodes de l’année. Dans ces circonstances, des introductions répétées à différentes époques accroîtront les chances d’implantation de l’espèce exotique.
Duggan et al. (2006) ont montré qu’il existait en effet une relation entre la fréquence des poissons d’aquarium dans les jardineries et leur probabilité de présence ou de naturalisation dans la nature. Les poissons capturés dans le milieu naturel sont, de manière générale, plus grands que les poissons d’aquarium, ce qui traduit simplement le fait que les poissons sont relâchés lorsque leur taille devient encombrante !
Figure 4.1. Les six mécanismes fondamentaux de dispersion (adapté de Wilson et al., 2009).
Ces six mécanismes (désignés par les lettres A à F) permettent aux espèces de gagner de nouveaux territoires. Les catégories présentées sont artificiellement séparées. Dans la nature, la dispersion peut combiner plusieurs de ces mécanismes ou se trouver dans une situation intermédiaire.
Ruesink (2005) a examiné 1 424 cas d’introductions de poissons en utilisant la base de données Fishbase afin de rechercher les facteurs susceptibles d’expliquer les causes de leur installation dans un milieu récepteur. Globalement, les poissons appartenant à des familles de petite taille et de régime omnivore ont plus de chances de s’installer. Les chances d’installation sont encore accrues quand l’introduction est intentionnelle. Enfin, la probabilité d’installation est plus forte dans les régions réceptrices qui possèdent une faune fortement endémique. Par contre, la richesse en espèces de la région réceptrice et l’origine des espèces introduites ne semblent pas avoir une influence sur le succès des introductions. Ces résultats renforcent l’idée que les risques d’invasion sont plus élevés pour les espèces généralistes à reproduction rapide, introduites dans des environnements isolés. Le meilleur succès des introductions intentionnelles indique simplement qu’une plus grande pression en propagules génère des risques d’invasion plus élevés.

Hypothèses sur la perméabilité des écosystèmes aux espèces exotiques
Différentes hypothèses ont été émises pour tenter d’expliquer le succès des naturalisations et des invasions. Ces hypothèses, souvent présentées à tort comme exclusives, sont des tentatives de généralisation de situations observées. Certaines mettent l’accent sur les aspects biotiques (compétition ou synergie entre espèces), alors que d’autres privilégient le rôle des facteurs abiotiques. En fait, nous verrons qu’aucune des hypothèses proposées n’a de portée universelle, et que les conditions rencontrées sur le terrain confortent l’une, l’autre, ou plusieurs d’entre elles selon les circonstances. Il est de plus en plus évident dans la recherche des facteurs susceptibles de favoriser les naturalisations qu’il faut privilégier des approches multicritères et éviter de se focaliser sur un seul paramètre, comme ce fut le cas dans le passé. Et surtout, il faut rappeler en permanence que la mise en évidence de corrélations ne constitue en aucun cas la preuve d’une relation de cause à effet.
La « résistance biotique » et la compétition interspécifique
Une hypothèse classique en écologie avance que les communautés autochtones riches en espèces sont moins vulnérables aux invasions que les communautés pauvres en espèces (figure 4.2). Selon ce modèle, dit de « résistance biotique » (Elton, 1958 ; Levine, 2000), un milieu riche en espèces a une capacité d’accueil limitée. Les communautés utiliseraient en effet la quasi-totalité des ressources disponibles, laissant peu de place à l’implantation d’individus d’autres espèces. D’autre part, le réseau dense d’interrelations entre espèces permettrait à ces communautés de mieux résister aux introductions.
Des modèles théoriques et des manipulations expérimentales de communautés en conditions contrôlées ont permis de vérifier cette hypothèse (Stachowicz et al., 1999). Mais la transposition à des conditions naturelles, plus complexes et intégrant des échelles spatiotemporelles plus vastes, a donné des résultats très hétérogènes (Levine, 2000). L’une des raisons réside dans le fait que la diversité biologique, au sens strict, n’est pas le seul facteur contrôlant la perméabilité de l’écosystème (Chapin et al., 2000 ; Shea et Chesson, 2002). Un moyen de tester l’hypothèse de la résistance biotique serait d’examiner s’il y a une relation négative entre les richesses en espèces natives et non natives. Il existe des études, mais sur les plantes terrestres, et les résultats sont contradictoires. 
Quoiqu’il en soit, l’hypothèse de la résistance biotique paraît maintenant battue en brèche. Ainsi, Levine et D’Antonio (1999) ont conclu, à l’issue d’une revue de la littérature, qu’il n’était pas possible de prouver expérimentalement l’existence de la résistance biotique et que les études empiriques n’avaient pas apporté de résultats consistants. Ils ont été suivis en cela par Ricciardi (2001), qui remet sérieusement en cause, lui aussi, l’hypothèse de la résistance biotique. Il affirme qu’il n’y a pas de preuves convaincantes de l’existence d’une telle résistance biotique dans les écosystèmes aquatiques. Si les conditions abiotiques sont favorables et s’il existe des possibilités de dispersion, les espèces aquatiques s’implanteront, quelle que soit la composition de la communauté d’accueil. Dans les faits, le taux d’invasion a effectivement augmenté au cours du siècle dernier dans les régions soumises à un important trafic maritime telles que les Grands Lacs nord-américains.
Figure 4.2. L’hypothèse de résistance biotique.
Cette hypothèse repose sur l’idée d’une saturation des niches écologiques d’un écosystème. Une perturbation peut libérer certaines de ces niches en agissant sur les espèces en place, ce qui augmente la perméabilité du milieu aux introductions. En réalité, la perturbation engendre une modification du milieu de telle sorte que les niches vacantes ne sont jamais identiques à celles initialement disponibles.

L’effet boule de neige et les relations de facilitation
Une autre théorie tente d’expliquer le succès des espèces introduites par les relations de facilitation entre espèces. C’est l’hypothèse de l’« invasional meltdown » (Simberloff et Von Holle, 1999), que l’on rebaptisera librement « effet boule de neige »[1]. Le modèle prédit que les écosystèmes se laissent d’autant plus facilement envahir que le nombre cumulé d’espèces introduites augmente. 
L’hypothèse de l’effet boule de neige pose comme principe que des cortèges d’espèces qui interagissent positivement sont plus efficaces pour s’insérer au sein d’un écosystème récepteur que des espèces n’ayant pas ces interactions. Ce modèle est encore plus séduisant si l’on imagine des espèces coadaptées ayant une histoire commune, mais cela n’a pas été proposé par les auteurs. La présence d’une espèce exotique, ou d’un pool d’espèces exotiques déjà naturalisées, joue ainsi le rôle de catalyseur, augmentant la probabilité qu’une autre espèce réussisse sa naturalisation. Le mécanisme en jeu tiendrait à l’importance des relations de coopération entre espèces (mutualisme, commensalisme), qui renforceraient la cohésion de ces cortèges d’exotiques dans une compétition avec la faune autochtone du milieu récepteur. Un « effet boule de neige » pourrait ainsi expliquer une accélération des invasions dans un écosystème déjà infesté par des espèces exotiques.
L’hypothèse de l’« effet boule de neige » s’applique à l’échelle d’observation de la communauté, mais repose sur un processus en plusieurs étapes qu’il est possible d’expliquer à partir d’une approche populationnelle (figure 4.3). Dans un premier temps, la très forte pression de propagules (par exemple par les eaux de ballast) conduit tôt ou tard à une introduction réussie. Cette assertion ne contredit pas l’hypothèse de résistance biotique dans la mesure où tout écosystème n’est jamais totalement saturé en permanence. Dans un deuxième temps, cette introduction réussie est une voie de facilitation pour l’implantation d’une deuxième espèce, qui peut éventuellement être originaire du même bassin que la première. Ces deux espèces en place peuvent alors faciliter l’implantation d’une troisième, puis d’une quatrième, et ainsi de suite. À mesure que le milieu s’enrichit en espèces exotiques, il devient plus perméable à de nouvelles naturalisations. Les premières étapes du processus sont les plus simples à étudier, car elles n’impliquent encore qu’un nombre limité d’acteurs. Aux États-Unis, des expériences et des observations ont par exemple clairement démontré que des poissons Centrarchidae introduits ont facilité l’invasion de la grenouille taureau dans l’ouest du pays, par une prédation sur des larves de libellules ou de coléoptères, elles-mêmes prédatrices des œufs de grenouille (Adams et al., 2003). Ces résultats constituent la première approche expérimentale mettant en évidence une relation de facilitation (de type mutualisme) entre deux vertébrés introduits inféodés au milieu aquatique.
Une étude des invasions dans les Grands Lacs nord-américains révèle également que des interactions directes de mutualisme et de commensalisme parmi les espèces introduites sont plus fréquentes que les interactions purement compétitives avec les espèces natives (Ricciardi, 2001). Ces observations ainsi que le taux croissant des invasions dans les Grands Lacs semblent appuyer le modèle « effet boule de neige » de Simberloff et Von Holle (1999). 
À une autre échelle d’étude, celle d’une population, un parallèle peut être fait entre l’effet boule de neige et une stratégie de cheval de Troie : si une population nouvelle s’implante sur un milieu donné, elle favorise l’arrivée de nouvelles lignées génétiques de la même espèce (Roman et Darling, 2007). La présence d’une lignée mal adaptée à un milieu peut tout de même, par un effet de facilitation, favoriser l’arrivée d’autres lignées. En retour, ces nouveaux arrivants apporteront, par le jeu de l’hybridation, de la diversité génétique favorable à l’émergence de lignées descendantes plus vigoureuses. 
Figure 4.3. L’hypothèse de l’« effet boule de neige ».
Sous la pression des propagules, tout écosystème finit par accueillir une espèce exotique (étape 1). Cette espèce peut alors favoriser l’insertion d’une deuxième espèce exotique en lui apportant un bénéfice direct ou indirect (étape 2). Ces deux espèces peuvent alors ouvrir la voie à une troisième introduction, et ainsi de suite (modifié de Ricciardi, 2001).
Comment vérifier cette hypothèse ? Elle est étayée par certains résultats de recherches, sans que ces derniers apportent pour autant de preuves indiscutables. D’une part, les auteurs de cette théorie ont collecté une accumulation de faits, quels que soient l’écosystème et les exotiques en cause, qui cadrent assez bien avec leur hypothèse. D’autre part, l’augmentation exponentielle des invasions réussies au sein de différents écosystèmes (Cohen et Carlton, 1998 ; Olenin et Leppäkoski, 1999 ; Ricciardi, 2001) tend également à conforter l’effet boule de neige (figure 4.4). Le rythme d’introduction d’espèces exotiques augmente exponentiellement dans des milieux comme la baie de San Francisco (Cohen et Carlton, 1998), les Grands Lacs nord-américains (Ricciardi et MacIsaac, 2000) ou la mer Baltique (Olenin et Leppäkoski, 1999). Il faut toutefois tenir compte du caractère très perturbé de ces écosystèmes qui a entraîné la disparition partielle de la faune autochtone et a ainsi laissé de nombreuses niches écologiques vacantes (voir plus loin l’hypothèse anthropique). Il est en effet difficile, sinon impossible, de distinguer les rôles respectifs des relations biotiques, des perturbations de l’écosystème et des pressions de propagules dans le rythme des invasions observées. Le même patron de réponse sur un écosystème non perturbé rendrait la démonstration moins discutable, mais il n’en existe pas.
Figure 4.4. Évolution du nombre cumulé d’espèces exotiques (en ordonnée) dans différentes régions.
L’augmentation géométrique est vérifiée en Amérique du Nord (baie de San Francisco et Grands Lacs, toutes espèces confondues) et en Europe (invertébrés d’eau douce). La baie de San Francisco est aujourd’hui considérée comme l’un des milieux aquatiques les plus envahis au monde (redessiné de Cohen et Carlton, 1998 ; Ricciardi, 2001 ; Devin et al., 2005a).
Enfin, sur un écosystème donné, on peut essayer de décrire dans le détail les relations qui unissent toutes les espèces prises deux à deux au sein d’une communauté. Ainsi, une analyse détaillée des relations interspécifiques sur les Grands Lacs nord-américains (Ricciardi, 2001) révèle que des espèces introduites ont pu bénéficier de relations directes positives (mutualisme ou commensalisme). Le niveau de coévolution et de coadaptation entre espèces est cependant une information éminemment difficile à évaluer, et des relations subtiles telles que celles liées au parasitisme ne peuvent être décrites dans leur globalité. 
Au-delà de l’hypothèse de l’effet boule de neige, on assiste à un regain d’intérêt sur l’importance des relations de facilitation en tant que mécanisme reliant la diversité d’un groupe fonctionnel et un processus fonctionnel dans l’écosystème (Cardinale et al., 2002). Les auteurs ont étudié dans des cours d’eau artificiels des larves de trichoptères à filet (insectes qui vivent accrochés au fond et collectent des particules dérivantes dans un filet tissé autour de leur tête), animaux facilement manipulables en termes de nombre d’espèces et d’effectifs relatifs. Il en ressort un résultat étonnant : la fraction de ressources en suspension collectée est positivement corrélée avec la diversité des larves qui occupent un espace donné ! Le mécanisme en jeu serait lié aux turbulences du flux d’eau à proximité du fond, qui seraient moins défavorables pour certains individus lorsque l’assemblage est diversifié. La facilitation hydrodynamique entre ces larves serait généralisable aux milieux aquatiques d’eau douce ou marine, le flux d’énergie et de matière étant lié à la complexité du fond (par turbulences topographiques), elle-même liée à la diversité des espèces présentes. On désigne ces phénomènes sous le terme de complémentarité, ce qui signifie qu’il existe pour les espèces un effet bénéfique à coexister dans un même milieu. 
Dans un bilan de sa théorie de l’« invasional meltdown » six ans après l’avoir proposée, Simberloff (2006) constate pour plusieurs cas avérés de couples d’espèces introduites que l’une d’elles, au moins, a bénéficié de la présence de l’autre. Les cas de bénéfices réciproques par contre sont rares, voire inexistants, ce qui suggère que le mutualisme est théoriquement possible, mais peu (ou pas) observé.
Si la démonstration indubitable de l’hypothèse de l’effet boule de neige n’est pas faite, elle présente cependant le mérite de mettre en lumière de manière élégante le rôle des relations positives dans le succès d’une introduction, rôle largement sous-estimé jusqu’ici. Dans de nombreux cas, l’impossibilité de manipuler expérimentalement hors laboratoire des espèces introduites, pour des raisons légales ou éthiques, limite le champ d’investigation des chercheurs (Simberloff, 2006).

Le relâchement des pressions biotiques 
Le succès d’une espèce non indigène peut s’expliquer par l’absence dans le milieu récepteur de ses ennemis naturels : compétiteurs, prédateurs, pathogènes ou encore parasites qui lui sont adaptés (Colautti et al., 2004 ; Van der Velde et al., 2000). Selon l’hypothèse du relâchement des pressions biotiques (enemy release hypothesis, ou escape from natural enemies hypothesis), l’abondance d’un exotique dans le milieu d’accueil est à mettre en rapport avec le peu d’ennemis naturels présents dans ce milieu d’accueil par rapport au milieu d’origine. 
On distingue en général la relaxation régulatrice, qui s’adresse en priorité aux changements immédiats dans la survie, la fécondité, la biomasse et d’autres paramètres démographiques de la population introduite ; et la relaxation compensatoire, liée au fait que l’espèce qui dépense moins d’énergie pour se défendre peut la réinvestir dans d’autres activités.
Si un relâchement dû à la compétition ou à la prédation par des espèces adaptées tombe sous le sens, l’effet des parasites et le cas de l’herbivorie méritent quelques précisions.
Moins de parasites… au moins au début
L’hypothèse d’un relâchement des pressions biotiques est confortée par de nombreux éléments empiriques qui confirment, par exemple, que les espèces naturalisées sont presque toujours moins parasitées que les espèces autochtones (Torchin et al., 2003 ; figure 4.5), au moins durant les premières générations. Trois phénomènes se superposent pour expliquer le relâchement parasitaire. D’abord, les individus qui sont arrivés vivants après un voyage éprouvant sont ceux dont la condition physique est la meilleure. Les individus affaiblis par la présence de parasites virulents ont peu de chances de passer le stade du transfert. Ensuite, les parasites à cycle complexe (plusieurs hôtes) qui auraient survécu au voyage dans l’hôte introduit n’ont pas forcément l’opportunité de se reproduire sur place. Un écrémage du cortège parasitaire s’opère donc au fil du voyage, pour ne retenir que les parasites peu pathogènes et aptes à boucler leur cycle sur l’écosystème récepteur. Enfin, l’espèce introduite n’est pas forcément « compatible » avec les parasites locaux, soit parce qu’elle ne les rencontre pas, soit parce qu’elle s’en défend sur un plan immunitaire.
Figure 4.5. Illustration du retrait des parasites chez les espèces animales invasives (d’après Torchin et Mitchell, 2004, qui concerne 26 espèces d’hôtes incluant mollusques, crustacés, poissons, oiseaux, mammifères, amphibiens et reptiles).
Les parasites ont toujours un coût pour leur hôte, et ce qui est investi à supporter ou à lutter contre le parasite ne peut être exprimé en croissance ou en reproduction. Le relâchement parasitaire permet ainsi aux espèces nouvellement introduites de mieux exprimer leur potentiel biotique (taille plus grande, meilleure fécondité), ce qui leur donne une meilleure aptitude à la compétition.
Le crapaud buffle (Bufo marinus) introduit en Australie est nettement moins infecté par des helminthes ou des ectoparasites que les populations natives d’Amérique du Sud. C’est ce qui expliquerait en partie que sa densité de population y soit cinquante à cent fois plus importante (Lampo et Bayliss, 1996). Le crabe enragé (Carcinus maenas) européen présente lui aussi peu de types de parasites et des taux de prévalence plus faibles dans les zones d’introduction nord-américaines, ce qui a été déterminant pour sa prolifération dans ces espaces.
Le parasitisme peut également influencer les relations biotiques des espèces hôtes, en particulier dans les situations de compétition interspécifiques. Des expériences en microcosme (Aliabadi et Juliano, 2002) ont ainsi montré que le moustique tigre (Aedes albopictus) infecté par des parasites grégarines n’a pas d’effet sur la survie d’un moustique natif d’Amérique du Nord (Ochlerotatus triseriatus). Par contre, l’introduction de moustiques tigres exempts de parasites conduit à un déclin démographique de l’espèce native par réduction de sa survie. L’espèce introduite avec son parasite s’avère ici moins agressive vis-à-vis de l’espèce native que la même espèce sans parasites. 
Le relâchement parasitaire peut ne concerner que les premières générations, car la transmission de parasites autochtones à des populations introduites est quelquefois possible. Le petit gastéropode Potamopyrgus antipodarum, originaire de Nouvelle-Zélande et introduit en France dans les années 1950, est par exemple infecté par un trématode natif qui porte le nom inquiétant de Sanguinicola sp. (Gérard et Le Lannic, 2003). Les relations de coévolution hôte-parasites pourraient se dérouler sur un laps de temps plus court que ce à quoi on s’attendait.
Inversement, un parasite à cycle complexe (plusieurs espèces d’hôtes) peut aussi s’installer à la faveur de l’introduction d’un hôte intermédiaire qui manquait à son cycle. C’est le cas de la bucéphalose, une maladie parasitaire provoquée par un trématode (Bucephalus polymorphus) qui passe successivement par la moule zébrée, un poisson blanc et le sandre. Le premier et le troisième hôte sont des espèces introduites en France au xixe siècle, ce qui a facilité l’installation de ce parasite exotique dans le pays et des mortalités massives chez plusieurs espèces autochtones de cyprinidés (Combes et Le Brun, 1990) qui jouent le rôle de deuxième hôte dans le cycle du parasite.
Malgré ces quelques exemples, il est aujourd’hui impossible de donner un cadre général des nouvelles transmissions hôte-parasite tant les mécanismes de transmission sont parfois complexes. En Irlande du Nord, la transmission des microsporidies Pleistophora mulleri par cannibalisme est possible entre individus de l’amphipode autochtone Gammarus duebeni celticus ; par contre, l’ingestion de tissus parasités par trois espèces invasives ne conduit pas à leur infection (MacNeil et al., 2003). Ce gammare autochtone partage pourtant des parasites acanthocéphales, comme Echinorhynchus truttae et Polymorphus minutus, avec le gammare introduit Gammarus pulex, chez lequel les acanthocéphales réduisent la capacité d’invasion.
 
Les carpes victimes d’herpès !
La carpe commune (Cyprinus carpio) est une espèce introduite en France, originaire de l’Europe de l’Est et de l’Asie centrale. La carpe koï est une sous-espèce ornementale de la carpe commune (Cyprinus carpio koi). Ces espèces présentent aujourd’hui une très vaste répartition et une ressource alimentaire importante pour l’homme (3,3 millions de tonnes de carpes communes produites en 2004 selon la FAO). 
Le « koi herpes virus » (KHV) affecte mortellement et spécifiquement les carpes communes et les carpes koï (Matsui et al., 2008). Il a été dépisté pour la première fois en Allemagne en 1997, peu avant d’être formellement identifié comme la cause de mortalités massives de poissons en Israël et aux États-Unis. Le KHV a été détecté en de nombreuses localités du continent asiatique, mais aucune mortalité massive n’est rapportée de Chine, qui produit pourtant les trois quarts de la production mondiale. En 2004 au Japon, le KHV a engendré la mort de plus de 100 000 carpes dans le lac Biwa[2], ce qui représentait 60 % à 80 % de la population du lac.
L’origine et les voies de dissémination du virus sont encore inconnues. La pathogénicité du KHV pourrait être en rapport avec l’histoire locale des populations touchées, natives ou introduites plus ou moins volontairement et plus ou moins massivement. En Amérique du Nord et en Australie, la carpe commune est une invasive jugée indésirable du fait de son impact potentiel ou avéré sur le milieu. Dans ces régions, le KHV peut être perçu très positivement comme un régulateur « naturel » d’une espèce introduite, pouvant éventuellement conduire à son extinction à un niveau local. Dans les pays où l’espèce est native et utilisée pour la production aquacole, le KHV est à la fois un problème écologique et économique préoccupant. Les travaux sur la dissémination possible du virus par les oiseaux, le rôle potentiel de réservoir de mollusques et la survie du virus dans le milieu aquatique restent à réaliser.


Les exotiques et l’herbivorie
Pour les espèces végétales, une hypothèse tente d’expliquer que l’on puisse observer des différences dans les caractéristiques biologiques d’une plante entre son aire d’origine et son aire d’introduction. Dans leur aire d’origine, les plantes sont consommées par des phytophages plus ou moins spécifiques. L’absence de ces derniers dans la zone d’accueil engendre une pression d’herbivorie moindre. L’hypothèse proposée est que la meilleure compétitivité de l’exotique vis-à-vis de plantes autochtones, observée dans le milieu récepteur, résulte de la diminution de pression de l’herbivorie. En l’absence des herbivores habituels, la sélection favorise des génotypes à compétitivité élevée au lieu d’un investissement coûteux pour la plante dans la lutte contre les herbivores. Ce mécanisme peut être compris comme une réallocation de l’énergie de systèmes de défense vers la production de biomasse. Proposée par Blossey et Nötzold (1995), cette hypothèse EICA (Evolution of Increased Competition Ability) a déjà été vérifiée pour plusieurs plantes terrestres ou de zones humides comme la salicaire (Lythrum salicaria), introduite volontairement par des colons européens aux États-Unis dès la fin du xviiie siècle. L’hypothèse d’un relâchement de la pression biotique repose sur le principe que l’espèce exotique voyage sans compétiteurs, prédateurs ou parasites qui lui sont spécifiques. Des études récentes montrent cependant que des populations introduites sont quelquefois davantage consommées par des espèces généralistes que les espèces autochtones. Après tout, l’espèce qui arrive sans ses ennemis spécifiques est par contre très peu armée face aux ennemis locaux à large spectre écologique. Cette idée expliquerait qu’en début d’invasion, en l’absence d’herbivores spécifiques, la population introduite prolifère. Mais elle peut être dépourvue de moyens de défense adaptés face à des herbivores autochtones généralistes qui lui étaient inconnus. C’est finalement le degré de spécialisation des espèces autochtones et/ou leurs capacités d’adaptation et d’opportunisme qui décideront du sort de l’espèce introduite. Si les espèces en place peuvent basculer facilement d’un type de « proie » à un autre, le milieu récepteur est alors hostile aux introductions. Cet effet pourrait être contrebalancé par des espèces en place qui auraient une interaction positive et seraient… généralistes. L’intérêt d’une espèce introduite, d’un point de vue théorique, serait d’être parachutée dans un milieu dont les espèces en place sont des facilitateurs généralistes ou des prédateurs spécialisés (Callaway et al., 2004). Ces questions font donc aujourd’hui l’objet d’études écoévolutives qui touchent au domaine de l’adaptation entre espèces.
Au fil de la sédentarisation, de nouveaux ennemis pour les espèces exotiques peuvent également apparaître, soit par adaptation de certains pathogènes autochtones à ces nouveaux hôtes, soit par introduction de nouvelles espèces pathogènes ou prédatrices. Ainsi, pour la jacinthe d’eau qui s’est répandue un peu partout en zones intertropicales, on a vu se développer des champignons pathogènes hautement virulents tels que Cercospora rodmanii, Alternaria alternata et A. eichhorniae. 
Les gestionnaires des milieux naturels n’ont pas attendu que l’hypothèse du relâchement biotique soit formulée pour utiliser les ennemis naturels afin de lutter contre les espèces invasives. Au cours de la seconde moitié du xxe siècle, l’application massive de spores des champignons pathogènes spécifiques comme bioherbicides a retenu l’attention des chercheurs. Des investigations ont été menées sur de nombreux micro-organismes et d’autres sont en cours d’étude (Charudattan, 2001 ; Auld et al., 2003).


La naïveté du milieu récepteur
La naïveté de l’écosystème vis-à-vis d’une espèce non indigène signifie que ce milieu n’héberge pas d’espèces indigènes ayant une parenté phylogénique forte avec l’espèce introduite ou remplissant une fonction qui n’est pas présente dans l’écosystème. 
En réalité, deux mécanismes distincts se superposent. Le premier réside dans le fait que la niche écologique de l’exotique est différente de celle des espèces en place, ce qui a déjà été évoqué en son temps par Darwin (hypothèse de naturalisation). Le second mécanisme relève du relâchement de la pression biotique dans le nouveau milieu où les compétiteurs, prédateurs, parasites ne sont pas adaptés à l’exotique. Dans son ensemble, le principe de naïveté permet de prédire que les espèces invasives à fort impact seront celles dont l’appartenance systématique est éloignée des espèces en place. La notion de naïveté du milieu a ainsi une incidence sur les mécanismes de naturalisation : les proies naïves (autochtones) vis-à-vis d’un type de prédateur (exotique) sont plus vulnérables lorsqu’elles se retrouvent face à lui, car elles n’ont pas développé de comportements d’évitement qui soit efficaces. En retour, le prédateur bénéficie de proies faciles qui lui coûtent peu en énergie.
Cette naïveté des proies face à un prédateur introduit a été largement évoquée à l’occasion de l’introduction du Lates (perche du Nil) dans le lac Victoria. Les populations de petits poissons Cichlidae n’étaient pas préparées à éviter ce grand prédateur et constituaient une proie idéale. Le Lates a donc fait des ravages dans leurs rangs. À noter que des proches cousins du Lates existent dans le lac Tanganyika, où vivent également de nombreux petits Cichlidae. On peut penser que dans ce lac il y a eu coévolution, et que les Cichlidae ont développé des modes de comportement permettant d’éviter au moins en partie le prédateur. 
Une espèce gagnerait donc à être introduite dans un milieu naïf (Lockwood et al., 1993 ; Moyle et Light, 1996 ; Williamson, 1996) car elle aurait ainsi plus de chances d’exploiter une ressource peu ou mal utilisée par les espèces natives, moins de chances d’entrer en concurrence avec des espèces locales, moins de chances d’être infectée par des pathogènes ou des parasites (Lockwood et al., 2001). 
Intuitivement, le raisonnement inverse pourrait constituer une hypothèse alternative défendable : une espèce apparentée à des espèces déjà en place présente des traits communs ou approchants qui lui confèrent un caractère préadapté au nouveau milieu. Sur quelques écosystèmes terrestres et pour des plantes, cette hypothèse (hypothèse d’attraction phylogénétique) s’avère vérifiée (Strauss et al., 2006). 
Dans une étude expérimentale sur le comportement de gammares vis-à-vis de poissons prédateurs, Pennuto et Kepler (2007) ont mis en évidence que l’amphipode Echinogammarus ischnus, d’origine ponto-caspienne et introduit dans les Grands Lacs américains, avait adopté un comportement d’évitement qui lui donnait un avantage comparatif par rapport à l’espèce autochtone Gammarus fasciatus. Les deux espèces sont capables de différencier et de réagir à différents poissons prédateurs autochtones, notamment en réduisant leur distance de déplacement, voire en s’immobilisant. Mais E. ischnus évite un plus large panel de prédateurs que G. fasciatus et, dans les endroits où les deux espèces cohabitent, il serait même capable d’inciter certains prédateurs à se nourrir en priorité de G. fasciatus. Ce comportement d’évitement pourrait expliquer que E. ischnus prenne le dessus sur G. fasciatus dans les Grands Lacs. Ainsi, l’espèce introduite, proie a priori naïve pour les prédateurs autochtones mais proche d’une espèce locale, aurait appris très vite à les éviter au point d’être plus performante que l’espèce autochtone.

Les hypothèses concernant l’hétérogénéité et la variabilité de l’environnement
Beaucoup de théories écologiques relatives aux invasions considèrent implicitement que l’environnement est homogène et stable dans le temps et dans l’espace… Peu d’entre elles prennent en compte l’hétérogénéité de l’environnement. Pourtant, les introductions ont souvent lieu dans un monde très hétérogène dans lequel les caractéristiques physicochimiques de l’environnement sont très variables dans le temps et dans l’espace, ainsi que la distribution et la densité des espèces résidentes. 
L’hypothèse développée par Melbourne et al. (2007) est que l’hétérogénéité de l’environnement tout à la fois accroît le succès des introductions tout en limitant leur impact sur les communautés en place. Cette hétérogénéité spatiotemporelle permettrait l’émergence de mécanismes de coexistence qui n’existent pas dans des environnements homogènes. Cette théorie pourrait expliquer, selon ses auteurs, pourquoi les observations empiriques ne sont pas toujours en accord avec les prédictions de modèles développés pour des environnements homogènes. Notamment avec certains résultats selon lesquels les invasions biologiques favoriseraient la diversité biologique, qui ont surpris les scientifiques… mais qui pourraient se vérifier si l’on adoptait une approche plus « positive » des introductions !
Cette hypothèse pourrait également remettre en cause les conclusions des observations expérimentales faites le plus souvent en mésocosme, c’est-à-dire en milieu simplifié et contrôlé. L’hypothèse ne dit pas que l’hétérogénéité accroît systématiquement l’invasibilité pour tous les candidats potentiels. Elle peut tout aussi bien accroître ou réduire les possibilités, selon les caractéristiques biologiques des espèces.
Une autre hypothèse liée à la variabilité de l’environnement, intitulée « fluctuating resource availability », ou variabilité de la disponibilité des ressources (Davis et al., 2000), considère qu’une communauté est d’autant plus sensible aux invasions qu’il existe une grande quantité de ressources non utilisées. Cet accroissement des ressources peut être conjoncturel et résulter d’une baisse de la consommation ou d’une augmentation temporaire de la disponibilité de la ressource. Cette théorie permet de tester un certain nombre de prédictions :
	les milieux soumis à de fortes fluctuations des ressources seront plus sensibles aux invasions que les milieux où la disponibilité des ressources est stable ;
	la probabilité d’invasion sera accrue après des perturbations ou des épidémies qui auront augmenté la quantité de ressources disponibles en raison d’une consommation plus réduite.


L’hypothèse anthropique de la « chaise vide »
Selon l’hypothèse anthropique (Taylor et Irwine, 2004 ; Meyerson et Mooney, 2007), les activités humaines facilitent l’établissement des espèces introduites en créant des milieux dégradés et/ou artificialisés susceptibles de favoriser des espèces introduites ayant une forte tolérance environnementale ou une meilleure adaptation aux nouvelles conditions ainsi créées. C’est ce que certains ont appelé « l’opportunité de niches » (Shea et Chesson, 2002) : les espèces exotiques profitent des nouvelles conditions créées par les aménagements des systèmes aquatiques que les espèces locales n’ont pas su ou pu exploiter !
Selon cette hypothèse, on devrait observer une relation positive entre des descripteurs des activités humaines (par exemple le PIB, la densité de population, le taux d’urbanisation) et la richesse en espèces non natives. C’est ce qui a été mis en évidence chez les poissons dont les lieux privilégiés d’introductions sont les zones à forte activité industrielle (Leprieur et al., 2008).
En réalité, de plus en plus de travaux semblent remettre en cause la perturbation des écosystèmes aquatiques pour expliquer l’installation d’espèces exotiques. Le modèle qui paraît s’imposer est celui de la « chaise vide ». Sous l’effet des modifications du milieu, les espèces natives régressent ; simultanément, des espèces exotiques trouveraient dans ces milieux modifiés des conditions favorables à leur établissement. Il y aurait ainsi concomitance entre une érosion des espèces natives et un accroissement des naturalisations, mais pas de relations de cause à effet ! Les exotiques occuperaient simplement les nouvelles niches créées par les modifications du milieu et laissées vacantes par les espèces natives, sans que l’on ait à invoquer des relations de compétition ou de facilitation. 
Olden et al. (2006b) ont comparé les traits biologiques des 28 espèces natives de poissons et de 62 espèces introduites dans la rivière Colorado (États-Unis). Ils ont montré que les espèces exotiques présentaient des caractéristiques différentes des espèces natives. Mais ces caractéristiques reflètent en réalité les changements survenus dans l’écosystème : transformation d’un habitat lotique en un habitat lentique, et stabilisation du régime des crues. Les espèces naturalisées sont ainsi de moins bonnes nageuses qui préfèrent les eaux peu rapides. Elles préfèrent également les eaux plus chaudes, et elles ont des régimes alimentaires plus généralistes. De manière un peu schématique, ces espèces ont remplacé les espèces natives en occupant les niches vacantes dans le nouvel environnement créé par la régulation du cours du Colorado interrompu par de nombreux barrages.
En ce qui concerne les systèmes aquatiques continentaux, force est de constater que beaucoup de grands cours d’eau présentent des communautés appauvries, amputées des espèces polluo-sensibles et exigeantes vis-à-vis de la qualité de leur habitat. De très nombreuses études mentionnent la disparition d’espèces et la profonde modification des communautés d’eau douce corrélativement à la modification des milieux sous l’effet des pollutions et des aménagements. Les espèces indigènes, souvent à faible capacité d’adaptation, disparaissent progressivement. Il est en réalité difficile de juger si les nouvelles espèces déplacent des espèces locales ou si ces dernières ne disparaissent pas tout simplement sous l’effet des modifications du milieu, laissant une niche écologique vacante dont profite l’espèce introduite. Quoiqu’il en soit, d’une manière générale, la disparition des espèces autochtones et la pauvreté de la faune restante (diminution de la résistance biotique) ont considérablement perméabilisé les milieux anthropisés face à des introductions répétées. 


Caractéristiques des espèces invasives : monsieur Tout-le-Monde ou démon darwinien ?
Face aux espèces invasives, on se pose de manière récurrente la question suivante : les espèces qui se naturalisent ont-elles des caractéristiques biologiques différentes des espèces natives leur permettant de s’installer puis de se disperser dans le milieu récepteur ? Les premières recherches faisaient l’hypothèse que les espèces envahissantes avait des caractéristiques particulières (Mack et al., 2000 ; Richardson et al., 2000) : reproduction asexuée, reproduction précoce, régime omnivore, grande taille, grande diversité génétique, forte plasticité phénotypique, comportement grégaire, etc. Mais l’utilisation de ces caractéristiques théoriques s’est avérée plus difficile que prévu pour faire des prévisions. Et les études de terrain ont donné des résultats parfois contradictoires. Colautti et al. (2006) ont montré par exemple que les espèces invasives n’avaient pas une plus grande tolérance physiologique que les espèces natives. La question est donc loin d’être résolue et suscite toujours des recherches.
Rappelons d’emblée que l’organisme parfait, le « démon darwinien » qui aura une survie maximale accompagnée par une fécondité maximale tout en se reproduisant très tôt et en vivant très longtemps, ne peut pas exister. Les organismes vivants disposent en effet d’une quantité limitée de ressources. Ils doivent faire des compromis (« trade-off ») dans l’allocation de ces ressources aux différentes fonctions vitales : les ressources allouées à la survie ne seront plus disponibles pour la reproduction. 
Rechercher les traits caractéristiques d’un envahisseur passe toujours par une comparaison de deux ensembles d’espèces, espèces établies versus espèces qui ont échoué, indigènes versus exotiques, invasives versus non invasives (Alcaraz et al., 2005). Chacune de ces démarches s’attache à identifier les facteurs intrinsèques du succès dans la réalisation d’une étape du processus invasif.
Il ressort de ce travail de « profiler » que les espèces envahissantes ont souvent des points communs en termes de traits biologiques, écologiques, physiologiques ou comportementaux. Cependant, si des combinaisons de traits favorisent le caractère invasif de certaines espèces (Lodge, 1993 ; Ricciardi et Rasmussen, 1998), toutes les espèces invasives ne correspondent pas nécessairement à un modèle préétabli, et de nombreuses exceptions ont émaillé les modèles déjà proposés. Grossièrement, il est possible de classer les caractéristiques bioécologiques des exotiques en grandes catégories selon leur rôle dans le succès d’une invasion :
	les stratégies biodémographiques, qui traduisent l’expression des traits d’histoire de vie dans un contexte environnemental donné, processus qui détermine la dynamique des populations ;
	l’aptitude à la dispersion, qui intègre à la fois la propension à se répandre au-delà du point d’introduction et la capacité à survivre dans des environnements différents ;
	le degré d’« anthropophilie », dans la mesure où il a été montré que les introductions anthropiques intéressent par nature des espèces qui ont nécessité un agent de transport (l’homme) pour assurer leur transfert ;
	la nature de la source démographique, tant il est vrai que les « bons » envahisseurs se recrutent parmi des espèces dont l’aire de répartition originelle est étendue, et qui sont abondants dans cette aire de répartition.

Le paradoxe des invasions
Depuis Darwin et sa théorie de l’évolution, il est admis que les espèces participant à un écosystème ont été sélectionnées par des contraintes environnementales. Dans un environnement donné, les populations retenues sont celles qui, en théorie, sont les plus aptes à s’y pérenniser. Dans ce contexte, l’intrusion d’une espèce exotique devrait généralement se solder par un échec, dans la mesure où cette espèce n’est pas passée par le crible de la sélection. Le paradoxe des invasions tient au fait que non seulement des espèces exotiques réussissent leur implantation, mais elles supplantent quelquefois les espèces indigènes « sélectionnées » depuis de nombreuses générations par le jeu de l’évolution. Le paradoxe n’est qu’apparent et plusieurs arguments peuvent être avancés pour l’expliquer.
En premier lieu, l’adaptation des espèces aux changements de l’environnement n’est pas un processus automatique. Si la sélection naturelle favorise les individus les plus aptes à se reproduire, elle s’inscrit néanmoins dans un système de contraintes. Contraintes de l’héritage biologique qui ne permet pas n’importe quelle innovation biologique. Discordance entre les temps de l’évolution et ceux de l’environnement : des modifications rapides de l’écosystème ne laissent pas beaucoup de temps aux innovations. Si la pression anthropique est forte, beaucoup d’espèces indigènes n’ont pas les capacités de répondre rapidement à ces modifications et se retrouvent donc, de fait, mal adaptées au nouvel environnement de l’écosystème dont elles sont issues. C’est ce qu’on appelle un anachronisme évolutif (figure 4.6), ou un piège évolutif (evolutionary trap).
Dans ces circonstances, on comprend facilement qu’une espèce non indigène de passage, avec un profil plus adapté aux conditions de vie dans ce milieu perturbé, puisse s’y installer et proliférer. Les perturbations des écosystèmes induites par les activités humaines redistribuent finalement les espaces et les ressources énergétiques d’un écosystème aux espèces qui y trouvent de bonnes conditions de vie.
Figure 4.6. L’anachronisme évolutif consiste à imaginer que la faune locale devient inadaptée à son milieu suite à l’anthropisation de ce dernier. Le paradoxe apparent est qu’une espèce exotique peut alors s’avérer mieux adaptée à ce milieu transformé que la faune native.
En plus d’un anachronisme évolutif, plusieurs arguments plaident pour l’absence in fine d’un réel paradoxe dans le succès des exotiques et l’échec des autochtones. Le plus simple tient au fait que notre perception est biaisée : une grande partie des introductions échouent. Il faut souvent plusieurs tentatives pour voir une espèce se naturaliser. Les introductions ratées en milieu aquatique étant peu documentées (car elles passent alors inaperçues), deux exemples en milieu terrestre peuvent appuyer ce fait. Le cerf élaphe (Cervus elaphus), le plus grand mammifère présent dans les forêts françaises (avec l’ours), a été volontairement introduit en Nouvelle-Zélande et s’est propagé dans tout le sud de l’île, mais seulement après 31 échecs ! De même, l’étourneau sansonnet (Sturnus vulgaris) est devenu l’un des oiseaux les plus communs et les plus abondants en Amérique du Nord, mais avant cette colonisation réussie, 8 introductions avaient échoué. En France, la grenouille taureau (Rana catesbeiana), qui fait partie des espèces exotiques aujourd’hui très bien implantées en milieu aquatique, avait auparavant fait l’objet de tentatives d’introductions infructueuses (Dubois, 1983) motivées par l’intérêt gastronomique et économique de cette espèce. Delacoste et al. (1997) rapportent qu’en milieu lacustre d’altitude, moins de 10 % des introductions volontaires de truite arc-en-ciel, d’omble de fontaine et de truite commune réussissent, c’est-à-dire conduisent à une naturalisation de la population. Les exemples pourraient ainsi être multipliés : les introductions réussies succèdent généralement à de longues séries d’échecs.

Les stratégies biodémographiques
Le cycle de vie des organismes résulte d’un ensemble de traits biologiques qui contribuent à leur survie et à leur reproduction. Ces combinaisons complexes de caractères sont appelées stratégies. MacArthur et Wilson (1967) ont défini deux grands types de stratégies biodémographiques. Dans la stratégie r, les espèces ont une forte aptitude colonisatrice avec une maturité précoce (ce qui permet de produire rapidement des descendants), une fécondité élevée, une vie courte (ce qui évite le chevauchement des générations). Dans la stratégie K, les espèces ont une moins forte aptitude colonisatrice (maturité tardive, fécondité mesurée, vie longue), mais compensent par un plus fort pouvoir compétiteur. Dans une version plus moderne, ces modèles sont contexte-dépendants. Dans un environnement instable, imprévisible et avec des mortalités quelquefois extrêmement fortes, les espèces de stratégie r seront favorisées, alors que dans des milieux très stables, prévisibles, la régulation des populations dépend de leur densité, ce qui correspond au modèle K. 
Ce modèle a fécondé quantité d’autres modèles, mais le principe des systèmes r-K est aujourd’hui encore couramment employé. Les espèces animales invasives sont souvent associées à des stratégies r, bien adaptées aux milieux instables colonisés. 

Les espèces invasives ont-elles des aptitudes biologiques particulières ?
La recherche des caractéristiques susceptibles d’expliquer le succès des envahisseurs porte sur les traits biologiques des individus. Ce sont les caractéristiques morphologiques, biologiques ou comportementales de l’espèce ou du genre étudié. Ces traits peuvent être les modes de reproduction, la fécondité, la capacité de croissance, la taille, etc. Par ce mode d’analyse, on tente de décrire les caractéristiques fonctionnelles du taxon considéré pour en tirer des relations avec les paramètres de l’environnement.
Les espèces invasives possèdent-elles des traits biologiques particuliers favorisant leur implantation ? Cette question est importante si l’on veut prévoir les risques potentiels d’invasions. Mais les résultats des recherches aboutissent à des conclusions parfois opposées.
Selon divers auteurs (Sakai et al., 2001 ; Kolar et Lodge, 2001), les espèces invasives qui réussissent auraient :
	un fort potentiel de reproduction dans leur aire d’origine où elles sont abondantes ;
	un fort potentiel de dispersion passive ou active, avec souvent l’existence de stades du cycle biologique capables de résister aux conditions défavorables ;
	des modes de reproduction qui permettent à un seul individu de s’installer ;
	un large spectre alimentaire ;
	une durée de vie assez longue et une grande taille ;
	un temps de génération rapide ;
	une meilleure capacité à exploiter les ressources locales que les espèces natives.

Ces caractéristiques théoriques ont été néanmoins discutées, et remises en doute. Comme nous l’avons dit précédemment, le démon darwinien est une utopie. Certains auteurs estiment même que les capacités d’invasion ne sont pas prévisibles (Radford et Cousens, 2000) !
D’autres auteurs, sur la base d’une analyse comparative de crustacés, estiment que ce seraient les traits écologiques et non pas les traits biologiques qui différencieraient les invasives des natives (Devin et Beisel, 2007). Les caractères en lien avec l’habitat au sens large interviendraient d’une manière précoce dans le processus invasif. Une introduction involontaire réussie est en effet le fruit d’un processus qui débute par un transfert d’une région donneuse vers un écosystème receveur, et le succès de cette étape dépend surtout de caractéristiques écologiques (figure 4.7).
Figure 4.7. Les barrières à franchir pour aboutir à une introduction involontaire.
Pour réussir une introduction, les espèces doivent d’abord réussir à voyager au-delà de leurs limites naturelles, puis survivre aux nouvelles conditions environnementales, réussir à se reproduire d’une manière autonome dans le nouveau milieu et enfin pérenniser leur présence face aux espèces en place dans l’écosystème récepteur. Les traits écologiques (lien à l’environnement) interviennent par conséquent d’une manière précoce et devraient être présents chez toutes les espèces exotiques. Le caractère invasif nécessitera des traits biologiques particuliers que l’on ne retrouvera pas forcément chez les espèces introduites sans prolifération.
Sur la base d’une analyse quantitative portant sur 527 sites, et en utilisant une base de données sur les traits biologiques des invertébrés aquatiques européens d’eau courante, Statzner et al. (2008) concluent quant à eux que les genres auxquels appartiennent les espèces invasives :
	ont une tendance à se reproduire plus fréquemment et en plus grande abondance que les espèces natives ;
	ne possèdent pas des stades de résistance particuliers qui leur permettent de survivre durant la dispersion ;
	sont plus fréquemment ovipares (permettant la colonisation par un seul individu pratiquant les soins parentaux), de taille plus grande et de durée de vie plus longue ;
	ont des spectres alimentaires plus larges et des comportements qui leur permettent d’exploiter plus efficacement les ressources disponibles ;
	tendent à être dominants dans leur communauté d’accueil, au moins durant une certaine période.

 
Portrait-robot de Dreissena polymorpha, la moule zébrée
La dreissène est en eau douce une des espèces parmi les plus cosmopolites, les plus proliférantes et les plus étudiées. D’un point de vue biologique, la dreissène est l’équivalent en eau douce des moules marines, à l’exception de sa taille réduite (jusqu’à 3 cm). Le cycle de Dreissena polymorpha ressemble beaucoup à celui des moules marines, ce qui est tout à fait inhabituel dans la faune d’eau douce (Ackerman et al., 1994). D. polymorpha se reproduit massivement avec d’abord un stade planctonique qui peut dériver au gré des courants sur de longues distances, suivi par un stade fixé avec un byssus sur un support stable. La nage des individus adultes est possible, mais sur de courtes distances et pas à contre-courant. Fondamentalement, cette espèce préfère les systèmes estuariens d’eau calme plutôt que les secteurs moyens des rivières. Les hydrosystèmes colonisés tant aux États-Unis qu’en Russie sont souvent des réservoirs au fil de l’eau. D. polymorpha peut survivre plusieurs jours hors de l’eau, y compris à des températures élevées (McMahon et Payne, 1992). Des individus peuvent également voyager fixés sur des macrophytes susceptibles de servir de radeau dérivant. 

Parmi les traits parfois évoqués, la taille des espèces introduites serait tout particulièrement importante dans la mise en place des interactions biotiques (Woodward et al., 2005). Les meilleurs compétiteurs sont souvent les espèces de plus grande taille qui possèdent par ailleurs d’autres caractéristiques (durée de vie plus longue par exemple). Vila-Gispert et al. (2005), qui ont comparé les traits biologiques des espèces de poissons natives et exotiques des rivières catalanes, constatent que la plupart des espèces exotiques sont caractérisées par une grande taille, une grande longévité, une maturité tardive, une grande fécondité et une période de reproduction limitée. Tout le contraire des caractéristiques biologiques des poissons natifs de la province ibérienne ! 
Mais d’autres observations tendent à montrer, au niveau mondial, que chez les poissons, les espèces de petite taille avec une stratégie de type r ont un meilleur taux de succès lors des introductions volontaires par l’homme (Ruesink, 2005). La figure 4.8 montre en effet que les familles dont les espèces sont de petite taille ont les meilleurs taux de succès. L’appartenance taxonomique apparaît alors plus importante que la latitude, l’habitat ou la région géographique d’origine. En réalité, ne devrait-elle pas renvoyer à des caractéristiques biologiques singulières ? Ce qui ne semble pas évident…
Figure 4.8. Proportions d’espèces piscicoles d’eau douce introduites au niveau mondial au sein de familles de différentes tailles (modifié de Fishbase). 
Chaque point représente une famille comportant au moins trois espèces introduites. Les données sur les proportions d’espèces (moyenne  erreur type) ont été transformées (racine carré de l’arc sinus) avant d’être exprimées en pourcentage. Les valeurs de taille (moyenne  erreur type) sont obtenues sur l’ensemble des espèces introduites d’une famille. Trente familles ne comportant qu’une ou deux espèces introduites ne sont pas représentées.
Enfin, la distribution des espèces invasives n’est pas aléatoire au sein des groupes taxonomiques, et force est de constater chez les plantes, les oiseaux et les poissons que les exotiques les plus performants hors de leur territoire appartiennent souvent à un lot de quelques ordres taxonomiques seulement (Alcaraz et al., 2005).
Les espèces d’invertébrés introduites en milieu aquatique continental sont par exemple pour beaucoup issue de lignées ayant une origine marine ou estuarienne. Elles en auraient gardé une aptitude à supporter ou à se complaire d’une salinité de l’eau élevée. Or, depuis l’industrialisation entamée au milieu du xixe siècle en Europe, les cours d’eau présentent une salinité croissante. Ce critère aurait en particulier contribué à amplifier les invasions réussies par des espèces du bassin ponto-caspien, au sein duquel le niveau de salinité est souvent supérieur à 0,5 ‰ de sel. Sur l’Elbe, qui prend sa source en République tchèque et, via l’Allemagne, se jette dans la mer du Nord, 31 espèces d’invertébrés exotiques sont recensées, dont 21 occupent la partie estuarienne avec de l’eau saumâtre (Nehring, 2006).
La question sur les caractéristiques biologiques des espèces animales naturalisées et invasives reste donc ouverte, et nous sommes loin d’un consensus. Un domaine encore peu exploré reste cependant celui des capacités évolutives des espèces. Lorsque des propagules s’installent dans un milieu nouveau, on peut s’attendre à ce que des processus évolutifs de type sélectif ou non sélectif (dérive, mutations) entraînent des modifications plus ou moins importantes dans les traits d’histoire de vie comme la taille, la morphologie, la fécondité, le comportement, etc. Encore faudrait-il pouvoir le mettre en évidence.

Le degré d’anthropophilie des espèces invasives
Par définition, une espèce invasive a bénéficié d’une activité humaine pour s’introduire dans un milieu qu’elle n’aurait pas pu atteindre par des moyens naturels, comme sa propre aptitude à la dispersion ou l’utilisation de vecteurs naturels. Il y a dans ce processus un paradoxe qui peut paraître étonnant au premier abord : ces espèces sont qualifiées d’invasives, mais ont souvent des capacités de dispersion limitées sur de longues distances. Cette inaptitude naturelle les rend ainsi dépendantes des moyens de transport créés par l’homme pour voyager. 
Rappelons cependant trois informations essentielles par rapport à ce constat. D’abord, si cette assertion est vérifiée pour les mammifères et les oiseaux, elle l’est moins pour les poissons (Jeschke et Strayer, 2006). Ce n’est qu’une tendance qu’il serait hasardeux de généraliser à l’ensemble des groupes animaux et végétaux. La variété des situations observées est telle que des règles strictes ne pourront jamais être élaborées.
Ensuite, toutes les espèces introduites ne deviennent pas invasives, loin de là. Si l’on admet la règle des dizaines de Williamson (malgré quelques réserves abordées au chapitre 2, « La règle des dizaines »), une espèce naturalisée sur dix en moyenne va se montrer invasive. La dispersion à partir du point d’introduction est donc souvent limitée soit par le milieu lui-même, soit par les capacités intrinsèques de l’espèce. 
Enfin, la notion de dispersion dépend étroitement de l’échelle d’étude. Les espèces invasives montrent souvent une forte aptitude à la dispersion de proximité et une faible aptitude à la dispersion sur de longues distances. Par conséquent, beaucoup d’espèces sont invasives parce qu’elles se répandent facilement de proche en proche sur un nouveau territoire où elles sont arrivées grâce à une activité humaine.
Il semble finalement légitime de considérer que les espèces invasives ne présentent pas naturellement des traits communs qui favorisent la dispersion à longue distance. D’ailleurs ces traits auraient forcément un coût et, dans le bilan énergétique d’un individu, tout ce qui aurait été investi pour favoriser l’aptitude à la dispersion ne l’aurait pas été dans une autre fonction. Le niveau d’anthropophilie permettrait à des espèces de contourner des compromis évolutifs entre aptitude à la dispersion d’une part, et compétitivité, résistance à une perturbation ou potentiel biotique d’autre part. 
Précisons enfin que le degré d’anthropophilie d’une espèce peut changer au fil du temps en fonction de changements dans la répartition des espèces ou dans les comportements humains. De nombreuses espèces auparavant strictement restreintes aux parcs zoologiques sont aujourd’hui des animaux domestiqués ou de compagnie. Les espèces sauvages s’adaptent par ailleurs aux habitats de l’homme de sorte que de nouveaux liens peuvent se créer (cas de la fouine par exemple, Martes foina, ou du goéland argenté, Larus argentatus). Le nombre de ces espèces ne devrait cesser d’augmenter à mesure que des espèces sauvages s’adaptent aux milieux artificialisés et s’approprient ces espaces de plus en plus nombreux (Jeschke et Strayer, 2006). Ces cas sont bien documentés et peuvent être observés par tous pour des oiseaux communs comme le moineau domestique (Passer domesticus) ou, en milieu aquatique, le cygne tuberculé (Cygnus olor). Cette dernière espèce profite opportunément des milieux artificialisés, dont elle monopolise de grandes surfaces par un comportement territorial très agressif.
La perche soleil (Lepomis gibbosus), originaire d’Amérique du Nord, a été introduite en Europe il y a plus d’un siècle. Aux Pays-Bas, cette espèce est devenue très commune, alors que les conséquences de sa présence ont un fort impact sur les milieux envahis. Van Kleef et al. (2008) ont montré que des populations numériquement denses ont été favorisées par la création ou l’artificialisation de milieux et leur mode de gestion (curage de la matière organique, retrait d’herbiers envahissants). Comme pour d’autres espèces exotiques (Copp et al., 2005b), l’homme contribue, par des lâchers incontrôlés d’individus, d’une manière importante à la dispersion de la perche soleil. Au sein de pièces d’eau nouvellement créées, la reproduction de cette espèce opportuniste est favorisée par l’absence de compétiteurs ou de prédateurs.
Lorsque la population source a une vaste répartition géographique, la probabilité pour que certains individus voyagent est plus grande. Ces espèces ubiquistes ou généralistes devraient en outre avoir un meilleur taux de succès dans le milieu receveur que les espèces plus spécialisées (Williamson, 1996). 
Les espèces introduites ne sont finalement pas des « démons darwiniens », superespèces chimériques qui défieraient les lois de la physiologie et réussiraient à déjouer les règles de base des compromis évolutifs. Dégager un profil standard semble impossible. Même si ces espèces présentent souvent des qualités singulières d’un point de vue écologique, elles bénéficient aussi d’un concours de circonstances favorisé plus ou moins directement par l’homme. 

L’adaptation et l’ajustement écologique
Les populations introduites qui réussissent dans leur nouvelle situation se sont ajustées aux nouvelles conditions d’une manière apparemment adaptative (Vermeij, 1996). La plasticité phénotypique peut jouer un rôle clé dans la naturalisation d’une espèce introduite, car elle permet une réponse adaptative rapide à de nouvelles conditions écologiques. Il s’agit de produire à partir d’un génotype donné un phénotype mieux adapté au milieu récepteur. 
Les traits quantitatifs, comme la taille des individus, sont gouvernés par plusieurs gènes en interaction avec l’environnement. Lors de leur développement, les individus de la première génération postintroduction devraient présenter une taille en rapport avec les conditions de leur milieu dans la limite des phénotypes possibles. La plasticité est peu dépendante d’un effet goulot d’étranglement, car celui-ci agit principalement sur les allèles rares dont le rôle sur la plasticité est faible (Dlugosch et Parker, 2008). L’herbe à alligators (Alternanthera philoxeroides) par exemple est capable d’envahir des milieux aussi bien aquatiques que terrestres, en dépit d’une très faible diversité génétique. Des expériences pratiquées sur cette herbe ont montré le manque de différentiation génétique entre des populations aquatiques et terrestres : c’est la plasticité phénotypique qui permettrait la colonisation d’une grande variété d’habitats (Geng et al., 2007).
L’ajustement écologique (Janzen, 1985) est le processus par lequel les organismes qui colonisent un nouvel environnement et s’y installent exploitent de nouvelles ressources et forment de nouvelles associations avec d’autres espèces, en puisant dans les traits biologiques qui leur sont propres au moment de la colonisation, sans qu’il y ait eu pour cela coévolution. Un organisme dans un nouvel environnement ajuste ses traits d’histoire de vie (par exemple la fécondité) aux nouvelles conditions biotiques et abiotiques.
L’ajustement écologique a été présenté comme une hypothèse alternative à celle généralement admise et selon laquelle, dans une communauté, les organismes partagent une histoire évolutive commune au cours de laquelle il y aurait eu coévolution, voire coadaptation des organismes entre eux (Agosta et Klemens, 2008). Néanmoins, comme le souligne Janzen (1985), le résultat des deux phénomènes (ajustement écologique et coévolution) en matière de coexistence et d’interaction est sensiblement le même, de telle sorte qu’il est difficile de les distinguer. 
En poussant le raisonnement, la plasticité phénotypique fournirait le substrat à l’évolution plutôt que d’être le produit de la sélection. L’ajustement écologique résulterait en premier lieu de la plasticité des phénotypes, qui paraît être une propriété universelle des organismes. Cette plasticité confère aux organismes une plus grande flexibilité dans l’utilisation des ressources et serait susceptible, selon West-Eberhard (2003), de produire des innovations écologiques au même titre que la sélection naturelle. Dans ce contexte, les mutations et la sélection naturelle ne seraient plus un préalable à toute réponse adaptative. 
Le concept d’ajustement écologique est assez proche du concept d’exaptation cher à Gould (selon lequel un trait biologique existant est coopté pour une autre fonction) et des idées sur le rôle positif de la plasticité phénotypique dans l’évolution (Brooks et McLennan, 2002 ; West-Eberhard, 2003). 
Selon Agosta et Klemens (2008), l’ajustement écologique jouerait un rôle fondamental dans la structuration des communautés écologiques, notamment dans le cas des introductions d’espèces et des invasions biologiques.


Une diversité génétique inattendue
Il existe un dilemme dans la biologie des invasions : les petites populations qui se naturalisent devraient en théorie avoir une diversité génétique plus faible que les populations natives. En effet, plusieurs phénomènes peuvent conduire à une chute de la diversité génétique d’une espèce entre son milieu d’origine et son aire d’introduction :
	un effet fondateur : la nouvelle population est formée à partir de quelques individus et une part seulement du pool génétique de l’aire d’origine se retrouve sur le lieu d’introduction. Le faible effectif (diversité génétique faible) et la consanguinité associée à une reproduction endogame (expression d’allèles délétères rares) augmentent en principe les risques d’extinction de la population du fait de la sélection au sein du nouveau milieu (survie différentielle des individus) ;
	un phénomène dit du goulot d’étranglement, ou « bottleneck » : il consiste également en une réduction du pool génétique, mais après une sévère réduction passagère des effectifs de la population ;
	une dérive génétique : c’est un processus qui conduit à une fixation aléatoire de certains allèles et à une perte des autres dans les petites populations.

Les scientifiques se sont posé la question : comment ces populations naturalisées surmontent-elles ce problème de la faible diversité génétique ? Contre toute attente, on s’aperçoit aujourd’hui que la diversité génétique et la diversité phénotypique sont souvent très fortes sur l’aire d’introduction des espèces invasives (David et Facon, 2009). Roman et Darling (2007) ont constaté que sur 43 populations d’espèces introduites, seulement 16 (37 %) présentaient une perte de diversité génétique par rapport aux populations d’origine. Une autre étude portant sur 29 espèces naturalisées (plantes terrestres et animaux aquatiques) montre également que la variabilité génétique est en moyenne de 80 % par rapport aux populations sources (Wares et al., 2005). Et d’autres travaux tendent à conforter l’idée qu’il n’y a pas de perte de diversité génétique importante dans les invasions réussies. Pourquoi ?
Tout d’abord, beaucoup d’espèces invasives réussissent à la faveur d’une pression de propagules forte. Ce phénomène est clairement démontré chez des vertébrés (Ruesink, 2005 ; Jeschke et Strayer, 2006) et des invertébrés. Dans ces conditions, les colonisateurs étant nombreux (figure 4.9), on élimine les aléas de goulot d’étranglement, d’effet fondateur et de dérive.
Ensuite, les introductions dans le milieu receveur peuvent provenir de populations de différentes origines qui n’avaient pas (ou plus) l’opportunité de se croiser. L’hybridation peut alors conduire à la création de nouvelles combinaisons génétiques et même favoriser une forme de vigueur hybride (les descendants hybrides sont plus performants que leurs parents). Des populations introduites de lézards (Anolis sagrei) aux origines géographiques multiples présentent ainsi dans l’écosystème récepteur une diversité génétique plus forte que n’importe quelle population autochtone (Kolbe et al., 2004). Beaucoup de plantes ornementales ou liées à l’agriculture ont été introduites de manière répétée sur les mêmes milieux. Il en résulte que des individus de ces populations introduites présentent des combinaisons d’allèles jusque-là inédites dans la nature.
Figure 4.9. Facteurs déterminant la diversité génétique de la population introduite. 
Chaque triangle illustre un gradient de l’ordre d’importance d’un facteur donné. Les flèches symbolisent avec des largeurs différentes la diversité génétique entre la population source et la population introduite. Les populations introduites à forte diversité ont souvent été favorisées par une pression de propagules forte liée au transfert de beaucoup d’individus, à des transferts multiples ou à ces deux causes. Avec un grand nombre d’individus fondateurs issus d’une population source variée, elles subissent peu l’effet de goulot d’étranglement (modifié de Roman et Darling, 2007).
Une grande diversité génétique est en théorie un avantage pour une espèce en termes d’adaptations potentielles, mais il faut se garder d’établir une correspondance entre diversité génétique et potentiel envahisseur (Roman et Darling, 2007). Une des raisons réside pour certaines espèces dans la possibilité d’avoir une reproduction asexuée qui conserve au fil des générations une combinaison d’allèles performante, alors qu’une reproduction sexuée, par la recombinaison des allèles, perd cette combinaison. Si le milieu ne change pas, la stratégie de conserver un génotype adapté ou généraliste est très performante sur un plan démographique. Ainsi, depuis soixante-quinze ans, une lignée clonale américaine du crustacé Daphnia pulex remplace en Afrique plusieurs lignées en place en dépit d’un contexte biotique peu favorable (beaucoup d’espèces concurrentes, existence de formes de résistance chez les daphnies) (Mergeay et al., 2006). De la même manière, 67 % des populations de jacinthe d’eau introduite en Chine correspondent à une lignée clonale (Ren et al., 2005). Un autre avantage lié à la reproduction clonale d’une lignée bien adaptée est la perte d’allèles rares, car ceux-ci comprennent également des allèles délétères qui peuvent avoir un impact négatif sur la démographie.

Modèle général de dynamique à long terme d’une population invasive
La dynamique de populations introduites à caractère invasif est caractérisée par une évolution temporelle en quatre phases : 
	une expansion très rapide des effectifs jusqu’à des densités souvent exceptionnelles ; 
	une phase de décroissance, souvent rapide, des effectifs juste après le pic de densité ;
	une stabilisation des effectifs autour d’une valeur moyenne nettement en deçà des maxima atteints ;
	une phase de latence peut être observée en amont de l’expansion rapide des effectifs (figure 4.10). Pendant cette phase, l’espèce introduite présente des densités souvent très faibles. 

Ce schéma de réponse est appelé effet « boom and bust » par les Anglo-Saxons (Williamson, 1996). L’invasion du crustacé Chelicorophium curvispinum, un amphipode tubicole, sur le Rhin ou la Moselle correspond typiquement à ce type de dynamique. Corrélativement à l’explosion démographique de Chelicorophium, la moule zébrée a progressivement décliné (figure 4.11), ce qui a pu être interprété comme le résultat d’une compétition pour l’espace entre les jeunes stades de ces deux espèces (Bachmann et al., 2001).
Figure 4.10. Évolution théorique en quatre phases de la dynamique d’une population introduite envahissante. 
La phase de latence (phase IV) n’est pas systématiquement rencontrée, la phase I se produisant quelquefois dès l’introduction. Les phases I à III représentent respectivement l’explosion démographique, la mise en place d’un contrôle des effectifs et une stabilisation autour d’une valeur d’équilibre.
Figure 4.11. Explosion de la population de Chelicorophium curvispinum dans le Rhin aval et décroissance de la moule zébrée (Dreissena polymorpha).
Données basées sur les densités maximales par m² sur les pierres et cailloux (données d’octobre). Pour 1989 et 1991, les données sur les densités de moules zébrées n’étaient pas disponibles (modifié de Van der Velde et al., 1994). Les densités de population de C. curvispinum se sont effondrées dans les années qui ont suivi (données non publiées).
Bøhn et al. (2008) ont suivi pendant quatorze ans l’évolution des communautés de poissons d’un cours d’eau subarctique, le pasvik, suite à l’introduction d’un corégone exotique (Coregonus albula). La principale espèce locale, le lavaret (Coregonus lavaretus), déclina de 90 % durant la période d’étude, probablement par exclusion compétitive (figure 4.12). L’explosion démographique de l’espèce introduite (boom) coïncide avec le déclin rapide de l’espèce autochtone (de 1993 à 1998). Après cette période, le corégone introduit décline rapidement (bust) pour ne se maintenir qu’à une densité relativement faible. La structuration spatiale des deux espèces et leur compétition pour les habitats pélagiques dont l’espèce locale fut chassée a joué un rôle clé dans cette évolution d’effectifs.
Figure 4.12. Évolution interannuelle des captures par unité d’effort (CPUE) du corégone invasif (A) et de la principale espèce autochtone (B), ainsi que de la proportion relative de ces deux espèces au sein de la communauté piscicole des habitats pélagiques (C) (modifié de Bøhn et al., 2008).
Les CPUE, calculées à partir du nombre de poissons pour 100 m² de filets posés pendant 12 heures, sont des indicateurs de la densité relative en poissons (les individus de moins de 1 an ne sont pas pris en compte). Le jeu de la compétition pour l’occupation de l’espace pélagique aurait joué un rôle important dans l’évolution des effectifs.
Une explication vraisemblable est que l’explosion démographique qui suit l’introduction est favorisée par le relâchement ou l’absence de pressions biotiques et l’occupation de niches laissées vacantes. Les individus expriment au maximum leur potentiel biotique en l’absence de prédateurs spécifiques, du fait de la réduction des compétitions et des parasites, devant l’abondance d’une ressource exploitable favorisant la survie et la reproduction du plus grand nombre. Cette phase d’explosion est souvent considérée également comme le fruit d’un contexte abiotique temporairement favorable : niches écologiques vacantes et conditions du milieu propices à la reproduction et au développement de l’espèce introduite.
Puis, au fil du temps, des pressions biotiques (prédateurs, parasites, compétiteurs) se mettent en place à l’encontre de la nouvelle espèce. Dans le même temps, le régime de perturbation et les conditions du milieu peuvent également contraindre l’expression biotique de cette espèce. La conséquence en est logiquement une chute des effectifs. D’un point de vue théorique, une stabilisation des effectifs devrait alors lui succéder. 
En retour, les effets d’une espèce introduite sur son milieu sont généralement considérés comme densité-dépendants. Le pic d’effet coïnciderait ainsi avec la phase d’explosion démographique pour ensuite diminuer à mesure que les effectifs sont régulés.
Dans quelques cas, la qualité de l’eau est un facteur clé qui peut affecter brutalement la population et provoquer des fluctuations spectaculaires de densité. Le crabe chinois (E. sinensis) est une espèce catadrome qui se reproduit en mer mais grandit et atteint la maturité en rivière. Des populations introduites en Allemagne ont atteint de telles densités dans les années 1930-1940 (absence de compétition, nourriture abondante) que des milliers de juvéniles étaient capturés pendant qu’ils remontaient les rivières. La chute importante des effectifs qui suivit fut attribuée à une nette dégradation de la qualité de l’eau. Les actions de réhabilitation des rivières menées dans les années 1990 portèrent leurs fruits, et 75 000 crabes pouvaient être échantillonnés à la main en 24 heures dans la rivière Elbe en 1998 (Holdich et Pöckl, 2007). Le crabe chinois fut par ailleurs introduit sur la Tamise en 1935 où il fut observé en faible densité jusque dans les années 1990. L’explosion démographique qui suivit est aujourd’hui attribuée à l’amélioration de la qualité de l’eau de la Tamise suite aux opérations de réhabilitation.
Planty-Tabacchi (1997) estime que « l’explosion démographique soudaine d’une espèce peut mettre en évidence un dysfonctionnement du système, d’origine naturelle ou artificielle ». Ainsi la prolifération des renouées (Fallopia) dans les plaines alluviales du nord-est de la France serait favorisée par l’artificialisation des berges et les travaux de terrassement qui assurent la dissémination des rhizomes de l’espèce (Schnitzler et Muller, 1998).
Il existe souvent un délai entre la phase d’explosion démographique et la date de première introduction, ce qui pourrait être assimilé à une quatrième phase précédant les trois autres. Cette phase de latence (lag time) a par exemple été observée pour des plantes aquatiques comme les renouées (Fallopia japonica, F. sachalinensis) en République tchèque (Pysek et Prach, 1993). Durant cette période, l’espèce demeure très discrète et le facteur déclencheur de la phase d’invasion au sens strict est généralement mal connu. Trois hypothèses, non exclusives les unes des autres, ont été avancées pour expliquer la phase de latence :
	l’espèce est à la frange des conditions qu’elle tolère et elle explose démographiquement à la faveur d’un changement des conditions du milieu (Levine, 2007). C’est dans le même esprit que Planty-Tabacchi (1997) estime que la phase d’explosion démographique marquerait une rupture dans le fonctionnement de l’écosystème. On a par exemple observé que la jacinthe d’eau peut être présente et discrète dans des eaux peu riches en nutriments, mais l’enrichissement de ces milieux en sels minéraux conduit généralement au déclenchement d’une prolifération (Howard et Clenge, 2007) ;
	la diversité génétique de la population naturalisée ne lui confère pas un caractère suffisamment vigoureux pour lui permettre de jouer les envahisseurs. Au siècle dernier, des populations de roseau commun en Amérique du Nord (Phragmites australis) ont montré soudainement une phase d’expansion en surface et en abondance. Cette explosion est aujourd’hui clairement identifiée comme la conséquence, avec d’autres facteurs, d’une lignée européenne qui a remplacé les génotypes natifs et s’est propagée dans de nouveaux habitats (Saltonstall, 2002). L’introduction de génotypes différents de ceux déjà en place dans l’aire d’origine ou sur l’aire anciennement colonisée, et leur diffusion au sein des populations introduites, seraient des phénomènes fréquents (Geller, 1996) et pourraient contribuer à expliquer le schéma de réponse démographique avec une phase de latence ;
	l’espèce arrive avec un si petit nombre d’individus que même avec une reproduction normale, les effectifs ne peuvent être considérés comme importants qu’après plusieurs générations. 


Approche hiérarchique et multifactorielle des facteurs favorables aux introductions
Comme souvent en écologie, on a essayé pendant longtemps de trouver une explication sectorielle et universelle aux phénomènes de naturalisations et d’invasions biologiques. Certains, dans la tradition écologique, ont mis l’accent sur la structuration des communautés d’accueil et la compétition entre espèces. D’autres préfèrent porter leur regard sur les phénomènes abiotiques et leurs conséquences à la fois sur les espèces natives et exotiques. Et de nombreuses hypothèses plus ou moins redondantes ont ainsi été proposées, chacune tentant d’affirmer sa portée heuristique et générale. On assiste d’ailleurs depuis quelques années à une véritable inflation d’hypothèses… toutes sectorielles.
Quelques travaux mettent assez nettement en évidence que ces phénomènes ont des causes multiples qui peuvent s’exprimer à diverses échelles spatiales et temporelles. En d’autres termes, il est fort probable que ces hypothèses ne sont pas exclusives, mais se manifestent avec plus ou moins d’intensité selon les lieux et les époques. Et c’est un véritable enjeu scientifique que de tenter une telle analyse multicritères dans la mesure où les outils sont encore limités. Nous avons essayé ici de hiérarchiser les facteurs favorables aux introductions en fonction de l’étape à laquelle ils interviennent (tableau 4.1). 
La première étape est le transport, l’ouverture de nouvelles voies de navigation, l’intensification du trafic fluvial, l’augmentation des volumes d’eau des ballasts. Toutes ces activités permettent le transfert des propagules et constituent la pression d’introduction au sein des écosystèmes d’accueil. Peu de travaux concernent la comparaison entre les espèces présentes dans le milieu émetteur et celles qui sont transportées involontairement par nos moyens de communication. Y a-t-il sélection ? Et selon quels critères ? Ou est-ce le hasard qui préside aux embarquements ? 
Du point de vue biologique, il y a de bonnes raisons de penser que la fréquence des introductions et l’abondance des propagules accroissent les chances de voir une espèce s’établir dans le milieu d’accueil. Les mécanismes de résistance ou de tolérance aux conditions environnementales sont souvent considérés comme des moyens de survivre au voyage et à l’acclimatation. Mais les recherches comparatives n’ont pas systématiquement mis en évidence qu’il s’agissait d’un caractère décisif. 
L’étape suivante concerne l’installation et l’acclimatation des espèces introduites. Une fois l’espèce introduite dans son nouveau milieu, les caractéristiques écophysiologiques vont permettre, ou non, de passer les premières étapes du processus d’établissement. Si l’on devait tenter, à ce stade de la connaissance, de dégager quelques grandes tendances, on pourrait dire que les espèces animales introduites profitent surtout des modifications des milieux aquatiques pour s’établir, alors que les espèces natives régressent pour les mêmes raisons. En réalité, il y aurait peu de confrontations entre ces deux groupes, le milieu abiotique jouant le plus souvent le rôle d’arbitre. Cela ne signifie pas pour autant que toutes les autres hypothèses soient sans intérêt. Il y a sans aucun doute des interactions, voire des synergies ici ou là entre les facteurs biotiques et abiotiques (Didham et al., 2007). Mais pour Colautti et al. (2006) ce sont la pression de propagules et les activités anthropiques qui sont les meilleurs prédicteurs du succès des naturalisations.
La troisième étape concerne la naturalisation. Les traits écologiques (régime alimentaire, lien à l’habitat) favorisent l’expression du potentiel biotique qui aboutira à la naturalisation de l’espèce. L’aptitude à la dispersion dans le milieu d’accueil et le succès de la reproduction sont déterminants pour achever le processus de naturalisation sensu stricto. Sans la réussite de cette étape, le maintien ne pourrait être assuré que par l’arrivée successive de nouveaux individus qui réussissent leur acclimatation. Pour que la multiplication ou la reproduction conduisent à une pérennisation de la population, tous des stades du cycle de vie doivent trouver les ressources nécessaires à leur développement. La disponibilité des ressources, leur hétérogénéité temporelle, le niveau de saturation du milieu récepteur et la nature des espèces déjà en place sont des éléments modulateurs de la naturalisation. 
La quatrième étape concerne le phénomène invasif. Les caractéristiques biologiques qui permettent une prolifération interviennent tardivement dans le processus et ne sont pas propres aux espèces invasives. Des espèces locales peuvent ponctuellement présenter des densités fortes, à la faveur d’une perturbation du milieu ou de conditions climatiques exceptionnelles. Comme toutes les espèces introduites ne prolifèrent pas, les traits liés à une démographie forte ne sont ni communs ni propres aux espèces introduites. À noter que le relâchement de pression biotique suivi de la mise en place de nouvelles relations interspécifiques est souvent évoqué pour expliquer l’effet « boom and bust » assez typique des explosions démographiques temporaires qui suivent l’introduction.
À l’issue d’une revue bibliographique, Hayes et Barry (2008) concluent en l’absence de caractéristiques biologiques générales propres aux espèces invasives permettant de prévoir leur succès potentiel. Les deux seuls facteurs qui expliqueraient ce succès sont l’existence de bonnes conditions de climat et d’habitat pour l’espèce candidate et la pression de propagules. Les conditions du succès seraient en réalité liées au site et aux caractéristiques propres de chaque espèce. Autrement dit, l’hypothèse selon laquelle il serait possible de prévoir le potentiel invasif des espèces végétales et animales sur la base de leurs caractéristiques biologiques reste du domaine virtuel, malgré les effets d’annonce de certains scientifiques.
Pour conclure, la question de savoir quels traits biologiques font qu’une espèce peut se révéler envahissante dans un contexte donné est actuellement sans réponse définitive et argumentée. Plusieurs scientifiques sont réservés sur le fait de dresser un jour un portrait-robot unique des « envahisseurs » (Williamson, 1996 ; Enserink, 1999). L’exception serait la règle. La recherche de profils gagnerait sans doute à se concentrer sur des espèces phylogénétiquement proches (avec un lien de parenté étroit), plutôt que d’essayer de trouver une unicité entre des espèces d’unités systématiques extrêmement différentes par nature.
Tableau 4.1. Processus qui favorisent, étape par étape, la réussite d’une invasion en eau douce.
	Étape de l’invasion	Facteurs promoteurs	Effet présumé
	Biotiques	Abiotiques
	1. Inoculation	– Large répartition et densités fortes des exotiques sur leur territoire d’origine 	– Augmentation du trafic fluvial et maritime	– Augmentation du nombre de propagules
	– Réduction des temps de transport
	– Augmentation de la fréquence des introductions
		– Ouverture de nouvelles voies de navigation	– Augmentation des distances parcourues
	– Diversification génétique des propagules
	2. Acclimatation (survie des individus introduits) 		– Homogénéisation des milieux	– Favorisation d’espèces généralistes, à large tolérance physiologique et d’habitat
	3. Naturalisation (reproduction réussie de l’espèce introduite) 	– Résistance biotique amoindrie		– Perméabilisation de l’écosystème par diminution de la compétition avec les espèces locales
		– Disparition d’espèces : vacuité de niches écologiques		– Disponibilité d’une ressource du milieu récepteur peu ou pas exploitée
	– Naïveté du milieu récepteur
			– Effet anthropique	– Création de nouvelles niches écologiques 
	– Inadaptation des espèces locales aux changements récents (anachronisme évolutif) 
			– Variabilité de la disponibilité des ressources	– Accroissement conjoncturel des ressources disponibles
			– Hétérogénéité de l’environnement	– Accroissement du succès des introductions par l’émergence de mécanismes de coexistence qui n’existent pas dans des environnements homogènes
	4. Invasion (explosion démographique et diffusion sur des territoires voisins)	– Relâchement de pression biotique (compétiteurs, prédateurs, parasites et pathogènes)		– Maximisation de l’expression du potentiel biotique (réallocation énergétique)
		– « Effet boule de neige »		– Interactions positives entre une nouvelle espèce introduite et les espèces déjà introduites au sein de l’écosystème récepteur




 1. « Invasional meltdown » fait référence à un processus emballé rencontré assez typiquement en physique nucléaire. Des scientifiques québécois ont proposé de traduire cette expression en français par « effondrement des communautés à la suite des invasions ». Par souci de concision et pour mieux transcrire l’hypothèse sous-tendue par les auteurs, nous nous permettons de la rebaptiser librement « effet boule de neige ».

 2. Le lac Biwa est le plus grand lac du Japon, avec une surface de 670 km² et un volume de 275 milliards de m3.
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