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LES COMMUNAUTES VEGETALES PLUS DIVERSES SONT-ELLES
PLUS RESISTANTES AUX INVASIONS ?

Anne-Hélene PRIEUR-RICHARD* & Sandra LAVOREL

SUMMARY

Early theoretical analyses and observations of community structure have led to the
hypothesis that a high diversity of communities increases their resistance to invasions.
However, to this date, observation and experimental data have shown positive or negative
relationships between plant community diversity and invasibility. Studies of biological
invasions proposed several others mechanisms explaining invasions: disturbances, presence
of empty niches and interactions with others community trophic levels. The role of plant
diversity can be decomposed in two factors: is specific richness per se and/or the diversity of
functional groups that lead to invasion resistance of communities?

A study carried out in old fields of Montpellier country showed a general picture of
invasion and its complexity in this country. Our observations of these invasion patterns
confirmed the difficulties to observe clear relationships with their diversity. We then resorted
to semi-controlled field experiments. We sowed annual old field communities with different
levels of diversity: variation in species richness, variation in functional richness and variation
in functional identities for a fixed functional richness. Demographic and vegetative param-
eters of two exotic probes transplanted into these communities, Conyza bonariensis and
C. canadensis, were measured along their life cycle. Primary community functioning
parameters of the model ecosystems were measured simultaneously. Species richness had
little effect on performance of the two Conyza species. Functional composition appeared more
relevant than functional richness per se to explain community invasibility. Mechanisms of
functional composition effects are proposed.

RESUME

Des études de biologie des invasions ont conduit a ’hypothése qu’une diversité élevée
des communautés augmente leur résistance aux invasions. Les données d’observation ou
expérimentales montrent une relation positive ou négative entre diversité et invasibilité des
communautés végétales. Les études sur les invasions biologiques suggeérent plusieurs autres
mécanismes les favorisant : les perturbations, la disponibilité de niches écologiques et les
interactions avec les autres niveaux trophiques. Le role de la diversité biologique peut se
décomposer en deux aspects : est-ce la richesse spécifique per se et/ou la diversité des groupes
fonctionnels qui permet de résister aux invasions ?

Une étude réalisée dans des friches de la région de Montpellier nous a permis d’avoir une
vue générale du phénomene d’invasion et de sa complexité dans la région. Les résultats ont
montré qu’il était difficile de mettre en évidence des patrons clairs d’invasion et de tester les
mécanismes mis en jeu. Pour cette raison, deux expériences en conditions semi-contrdlées ont
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été réalisées. Nous avons semé des communautés annuelles présentant différents niveaux de
diversité : variation de la richesse spécifique, de la richesse fonctionnelle et de la composition
fonctionnelle. Ces communautés présentaient différentes diversités spécifiques et fonction-
nelles. A I’intérieur de ces communautés, nous avons suivi les paramétres démographiques et
végétatifs de deux especes exotiques congénériques, Conyza canadensis et C. bonariensis
introduites au stade plantule. Des mesures des parametres du fonctionnement des commu-
nautés ont été réalisées simultanément. Les résultats montrent que la composition fonction-
nelle de la communauté est plus importante que la richesse per se. De plus, ces résultats nous
ont permis d’approcher les mécanismes impliqués dans la résistance des communautés
végétales aux invasions.

INTRODUCTION

Suite a I’observation de la perte récente de diversité, la compréhension de la
relation entre la diversité et le fonctionnement et la stabilité des écosystémes est
devenue un theme majeur de recherche (Schulze & Mooney, 1993 ; Vitousek et al.,
1997). Les invasions par des espéces exotiques sont un des facteurs pouvant
modifier fortement la diversité et le fonctionnement des écosystémes. La recru-
descence de 1’établissement et de I’extension des especes envahissantes dans les
différentes régions du monde est liée aux changements de société de ces dernieres
décennies. Ainsi le développement des transports a favorisé les transferts de
plantes a longue distance et, en Europe, la déprise agricole a permis I’ouverture de
nouveaux espaces a la colonisation.

L’augmentation du nombre d’espéces exotiques dans différentes régions du
monde pose la question des causes de ces invasions. Les études sur les traits
d’histoire de vie des espeéces exotiques n’ont pas montré I’existence de traits
garantissant le succés d’un envahisseur (Prieur-Richard & Lavorel, 2000).
L’absence de traits d’histoire de vie spécifiques aux espéces envahissantes a donc
conduit a rechercher les causes des invasions au niveau, non pas de I’espéce, mais
de la communauté envahie. Plusieurs axes ont été étudiés : existence de niches
vides, role des perturbations, des interactions avec les autres niveaux trophiques,
de la diversité végétale native.

La niche d’une espéce est formée de quatre composantes, 1’habitat, la
stratégie d’histoire de vie, la phénologie et la régénération (Grubb, 1977). Ces
composantes peuvent avoir de nombreuses dimensions permettant la coexistence
d’especes similaires. A cause de ce nombre de dimensions possibles, il est difficile
de définir exactement la niche d’une espéce donnée et de déterminer combien il
existe de dimensions vides dans une communauté pour une espeéce donnée. Cette
hypothese est donc difficile a tester expérimentalement. Cette théorie est donc une
bonne hypothése de modélisation mais il existe peu de preuves empiriques
applicables aux cas des invasions.

Il a été montré de facon unanime que les perturbations favorisent les
invasions (Hobbs & Huenneke, 1992 ; Rejmanek, 1989). Les perturbations
entrainent une augmentation des ressources (McConnaughay & Bazaz, 1991), du
nombre de sites disponibles pour le recrutement (Johnstone, 1986) et diminuent la
compétition par les especes résidantes (Hobbs & Huenneke, 1992 ; Wilson &
Tilman 1993). Ces caractéristiques sont favorables a 1’établissement des espéces
exotiques.

Les especes exotiques arrivent dans une nouvelle région sans leur cortége
d’herbivores et de pathogénes ce qui leur confére un avantage important vis-a-vis



des espeéces natives. Les relations entre les différent niveaux trophiques d’une
communauté sont donc essentielles pour une meilleure compréhension du proces-
sus d’invasion.

Enfin, la derniére hypotheése proposée pour expliquer la recrudescence des
invasions, est qu’une diversité élevée augmenterait la résistance d’une commu-
nauté aux invasions (Elton, 1958 ; Fox & Fox, 1986 ; Rejmanek, 1989). D’un
point de vue appliqué, les méthodes de contrdle intégré proposent le maintien de
communautés diversifiées comme moyen de limiter la propagation des espeéces
envahissantes (Groves, 1989). Les données d’observation ou expérimentales
montrent une relation positive ou négative entre diversité et invasibilité des
communautés végétales. Ces résultats posent la question de I’existence d’une
relation générale entre diversité et invasibilité des communautés. Ils sont toutefois
sujets a caution a cause de la confusion des effets provenant de facteurs autres que
la diversité (par exemple perturbation et fertilité) et de I’absence de séparation des
effets dus aux différentes composantes de la diversité (richesse spécifique, richesse
fonctionnelle et identité des especes ou des groupes fonctionnels).

Nous nous sommes intéressées a la relation entre diversité et invasibilité afin
d’essayer de déterminer les effets dus a la diversité d’une communauté en
elle-méme, et plus précis€ément de comprendre le role des différentes composantes
de la diversité dans le processus d’invasion.

Les différentes composantes de la diversité dont nous avons tenu compte sont
dans un premier temps la dichotomie espéces-groupes fonctionnels. Avec 1’utili-
sation des groupes fonctionnels, nous faisons I’hypotheése de la redondance de
I’effet des espéces a I’intérieur d’un groupe fonctionnel. Cette hypothése est I’une
des principales proposées pour le fonctionnement général d’un écosystéme
(Lawton & Brown 1993 ; Walker 1992). La seconde dichotomie que nous avons
utilisée a été de différencier I’effet de la richesse, c’est-a-dire le nombre d’especes
ou de groupes fonctionnels, de 1’identité de ces espeéces ou groupes fonctionnels.

Dans ce cadre théorique, nous avons émis plusieurs hypothéses qui, testées,
permettraient une meilleure compréhension de la relation diversité-invasibilité au
sein d’'une communauté :

1) Les invasions diminueraient avec une augmentation du nombre d’especes
natives de la communauté résidante.

2) Les invasions diminueraient avec une augmentation du nombre de
groupes fonctionnels de la communauté native.

3) Les invasions varieraient en fonction de 1’identité des groupes fonction-
nels présents dans la communauté native.

Ces hypotheses entrainent la formulation d’autres hypotheses sur les méca-
nismes d’action des différentes composantes de la diversité :

1) Une plus grande diversité, spécifique ou fonctionnelle, permettrait une
utilisation plus compléte des ressources du milieu et ainsi réduirait les performan-
ces des especes exotiques.

2) Certains groupes fonctionnels utiliseraient une ou plusieurs ressources
plus capitales pour les espéces exotiques. Ces groupes fonctionnels auraient donc
un effet négatif plus important sur l’installation et/ou 1’extension des especes
exotiques.



Ces hypotheses ont été testées par deux études de terrain.

La premiere reposait sur I’observation de patrons naturels d’invasion selon
différents niveaux de diversité spécifique et fonctionnelle des communautés
résidantes. Les friches post-culturales représentant différents stades successionnels
constituaient le modele étudié.

La seconde étude comportait deux expérimentations dans des communautés
artificielles annuelles présentant des diversités spécifiques et fonctionnelles
différentes, de maniere a tester plus précisément les mécanismes mis en jeu dans
I’effet de la diversité végétale sur I’invasion de deux especes exotiques. Cette
seconde étude a notamment permis de tester les hypothéses liées aux mécanismes
d’action des différentes composantes de la diversité dans la résistance des
communautés aux invasions.

SITE ET MODELE D’ETUDE

SITE D’ETUDE

Ces deux études ont été effectuées dans le bassin méditerranéen frangais dans
la région de Montpellier. Le climat est méditerranéen subhumide avec des hivers
frais (Daget, 1977). Les pluies ont essentiellement lieu en automne et au printemps
mais sont trés variables en quantité et dans le temps. Les gelées sont fréquentes de
mi-novembre a mi-mars.

Le bassin méditerranéen présente des caractéristiques qui le placent en
excellente situation pour I’étude de I’effet de la diversité biologique sur les
invasions. I possede une diversité tres élevée, I’une des plus fortes du monde
(Cowling et al., 1996 ; Heywood, 1995). Ayant été une source importante
d’espéces envahissantes pour les autres régions du monde a climat méditerranéen
(Fox, 1990), il est susceptible de présenter une végétation particulierement
résistante aux invasions. Cependant, il a subi des invasions (Guillerm et al., 1990)
dont certaines récentes et frappantes comme celle de Senecio inaequidens
(Chalimbaud, 1998).

MODELE D’ETUDE

Les friches post-culturales ont constitué le modele d’étude. Depuis le début
du siecle, dans le nord du bassin méditerranéen, la déprise agricole a permis
I’ouverture de nombreux espaces a la colonisation soit par des espéces natives de
la région soit par des exotiques. Le premier intérét de ces friches est donc leur
susceptibilité d’accueillir des espéces exotiques en nombre assez élevé. Par
ailleurs, étant laissées a I’abandon, la succession peut se mettre en place et évoluer
sans intervention humaine. Dans la région, nous avons donc un paysage en
mosaique avec des friches de divers stades successionnels, dus a différentes dates
d’abandon. Or, selon le stade de la succession, la diversité des friches post-
culturales change (Escarré et al., 1983). Le premier stade se caractérise par un
recouvrement partiel du sol. Il est dominé par des espéces annuelles dispersées par
le vent. Leur établissement modifie les conditions micro-environnementales
permettant ainsi aux espéces bisannuelles puis pérennes de s’établir. A ce second



stade, le recouvrement au sol devient total. Le troisicme stade se caractérise par
I’installation de Graminées pérennes, en particulier Brachypodium phoenicoides,
ainsi que de ligneux bas tel que le thym. Enfin, a partir d’environ quinze ans apres
I’abandon des cultures, les ligneux s’installent. Au cours du temps, on observe
donc des changements de la richesse spécifique et fonctionnelle des friches et
également de 1’identité des especes et des groupes fonctionnels.

ETUDE EN COMMUNAUTES NATURELLES

HYPOTHESES

Le but de cette étude était de voir quels sont les patrons d’invasion naturelle
en fonction des changements de diversité des communautés végétales en prenant
comme modele la succession. Des friches de trois dges différents, caractérisées par
des richesses et des compositions spécifiques et fonctionnelles différentes, ont été
utilisées. De plus, toutes les friches étaient bordées par une route considérée
comme une source potentielle de dispersion pour les especes exotiques. En effet,
dans le cas de réserves naturelles en Australie, il a été montré que ’entrée et le
passage de véhicules étaient des facteurs de transport d’espéces exotiques (Amor
& Stevens, 1976 ; Lonsdale & Lane, 1994). Une diminution du nombre d’espéces
introduites avec une distance croissante au bord de la route a également été
montrée dans une des iles Hawaii (Wester & Juvik, 1983).

Deux hypothéses ont donc été testées : 1) le nombre d’especes exotiques
dépendrait de 1’age et de la diversité spécifique ou fonctionnelle de la friche ; 2) le
nombre d’especes exotiques diminuerait avec une distance croissante a la route
considérée comme source de dispersion.

METHODES

Les stades successionnels étudiés étaient des stades jeunes, entre un et
quinze ans apres abandon cultural, plus susceptibles aux invasions que les stades
ou les ligneux commencent a2 dominer (Lepart & Debussche, 1991). Les friches
post-culturales étudiées étaient représentatives de trois dges : 2, 7 et 15 ans apres
abandon cultural (appelés ages 1, 2 et 3). Ces trois dges correspondent aux trois
premiers stades successionnels décrits plus haut dans le paragraphe sur le modele
d’étude. Dans les friches étudiées, des transects de distance croissante du bord de
la route ont été mis en place sur lesquels ont été réalisés des relevés de composition
spécifique par la méthode des abondances relatives.

Les espéces exotiques ont été identifiées dans les relevés a partir d’une liste
d’espéces exotiques trouvées dans la région établie par Jacques Maillet (com.
pers.).

Les données ont ensuite été analysées d’une part au niveau spécifique et
d’autre part au niveau fonctionnel en recodant les espéces a I’intérieur des groupes
fonctionnels. Les groupes fonctionnels utilisés ont été déterminés dans une
précédente étude sur la réponse aux perturbations du sol en région méditerra-
néenne francaise (Lavorel er al., 1999a). Ils ont été déterminés a partir de traits
morphologiques, décrivant 1’architecture de la plante, et de traits de régénération.



Nous avons considéré qu’ils étaient applicables a 1’étude des invasions car les
perturbations du sol ouvrent I’espace permettant la colonisation par de nouvelles
especes dont les exotiques. Les différents groupes fonctionnels utilisés furent les
suivants : 1) les espeéces annuelles a port érigé ; 2) les espéces pérennes a port
érigé ; 3) les especes annuelles en rosette ; 4) les espéces pérennes en rosette ;
5) les proto-rosettes annuelles qui sont des espéces ayant une morphologie plus
plastique et des feuilles tout le long de la tige ; 6) les proto-rosettes pérennes ;
7) les Légumineuses qui sont des proto-rosettes possédant la capacité de fixer
I’azote atmosphérique ; 8) les ligneux.

RESULTATS ET DISCUSSION

La distance par rapport au bord de la route n’avait pas d’effet significatif sur
le nombre d’espeéces exotiques par quadrat que 1’analyse soit réalisée au niveau de
la composition spécifique ou fonctionnelle des friches (Tab. I). La route, contrai-
rement a I’hypothése de départ, n’était donc pas une source primaire de dispersion
pour les especes exotiques trouvées dans ces friches post-culturales. Certaines des
exotiques, telles que les especes de Conyza, sont dispersées par le vent et n’ont
donc pas besoin d’autres agents pour leur dissémination a longue distance.
D’autres exotiques, comme Xanthium strumarium, sont présentes et colonisent
depuis un siecle les milieux de la région. Le pool de graines dans le paysage serait
donc suffisamment abondant pour que la route ne joue plus un réle prépondérant
dans leur dispersion. Ces résultats permettent de proposer I’hypothése de la
diminution du réle des routes comme source de dispersion avec 1’augmentation du
temps écoulé depuis 1’arrivée des exotiques dans une région.

L’analyse de la richesse et de la composition de la végétation native des
friches a montré que les trois Ages d’abandon des friches présentaient des
compositions spécifiques et fonctionnelles natives différentes (Prieur-Richard ez
al., soumis). L’4ge des friches n’avait pas d’effet significatif sur la richesse en

TABLEAU I

Analyse par modeéle linéaire généralisé du nombre d’espéces exotiques au niveau de
la richesse spécifique native ou la variable a expliquer est le pourcentage d’exotiques
et au niveau de la richesse fonctionnelle oui la variable a expliquer est dans un premier
temps le pourcentage d’exotiques (1) et dans un second temps le nombre de quadrats
avec une exotique ou plus (2) car effet distance n’avait pas d’effet. Ces analyses ont
été réalisées en fonction de I’dge des friches, la parcelle pour un dge donné et la
distance au bord de la route (PC-SAS, version 6.12 (SAS Institute 1990)). Les effets
significatifs sont ceux ayant une probabilité inférieure ou égale a 5 %.

. N 2 Parcelle/ Distance/ Diversité
Variables explicatives Age age parcelle fonctionnelle (H')
Richesse spécifique 0,68 0,0001 0,31 /
Richesse fonctionnelle (1) 0,67 0,0001 0,22 /
Richesse fonctionnelle (2) 0,12 / / 0,06




especes exotiques par quadrat (Tab. I). Cependant, une tendance presque signifi-
cative (p =0,06) a été observée pour la relation entre la diversité fonctionnelle
native et la richesse en exotiques. La fréquence en espéces exotiques augmentait
dans les friches d’age 2. Par ailleurs, celles-ci présentaient la plus faible diversité
fonctionnelle native. Par contre, aucune tendance n’a ét€é montrée au niveau de la
diversité spécifique. La diversité fonctionnelle jouerait donc un rdle plus important
que la diversité spécifique dans la résistance des communautés aux invasions. Les
espeéces d’un méme groupe fonctionnel ayant une fonction redondante dans la
communauté (Walker, 1992), une augmentation de la diversité fonctionnelle de la
communauté permettrait une utilisation plus compléte des ressources (eau,
nutriments, lumiére, espace au sol). Celle-ci entrainerait une pression compétitrice
plus forte et donc une diminution des opportunités d’installation d’espéces
externes a la communauté. L’ importance de la diversité fonctionnelle native pour
le succes des invasions a été suggérée dans le cas de communautés herbacées de
Californie (Huenneke et al., 1990) et a été montrée dans celui de I’invasion par des
especes natives de communautés herbacées au Minnesota (Symstad, 2000).

Le fait d’obtenir des tendances peu différentes entre les divers Aages
d’abandon des friches peut étre dii, en premier lieu, au faible nombre d’espéces
exotiques présentes dans la région. De plus, I’absence d’effet de 1’4ge des friches
sur le nombre d’especes exotiques peut étre expliqué par des questions d’échelle
soit spatiale (taille des quadrats étudiés) soit temporelle (la gamme d’age
d’abandon des cultures était réduite aux premiers stades successionnels). Les
faibles effets de la composition native sur la richesse en exotiques peuvent
également s’expliquer par la multiplicité des facteurs entrant en jeu dans les études
en conditions naturelles. Cela rend les patrons d’observation plus complexes et
moins clairs.

A cause de ce type de confusion possible, I’observation de patrons naturels
d’invasion est une étape préliminaire a 1’étude de la relation entre diversité et
invasibilité d’'une communauté. Celle-ci doit obligatoirement &tre approfondie par
des études plus précises faisant intervenir un nombre limité de facteurs (Lavorel et
al., 1999b). Les expérimentations en conditions semi-contrélées ont permis de
résoudre ce biais.

ETUDE EN COMMUNAUTES ARTIFICIELLES

HYPOTHESES

Le but des expérimentations était de mettre en évidence 1’effet des différentes
composantes de la diversité végétale native (richesse spécifique, richesse fonc-
tionnelle et composition fonctionnelle) sur I’invasibilité de communautés annuel-
les. De plus, ces expérimentations nous ont permis d’explorer les mécanismes
régissant les patrons d’invasion observés dans les friches. Les hypotheses testées
étaient : 1) la résistance d’une communauté aux invasions augmenterait avec le
nombre d’especes et/ou de groupes fonctionnels a 1’intérieur de cette commu-
nauté ; 2) la résistance des communautés varierait en fonction de I’identité des
groupes fonctionnels présents.

METHODES

Des communautés d’espéces annuelles ont été semées en octobre 1996. Ces
especes, communes dans les jeunes stades successionnels de la région, appartien-



Expérience 2: effet du
nombre et de l'identité des
groupes fonctionnels

« Expérience 1: effet du
3GF 1G+1A+1L (6) 2G+2A+2L (6) 6G+6A+6L (3) nombre d'espéces
2 GF 3G+3A(3)
3G+3L (3)
1GF 6G (3)
6A (3)
6L (3)
3 espéces 6 espéces 18 espéces
Figure 1. — Protocole expérimental des parcelles semées : G : Graminées (Avena sterilis, Bromus

madritensis, Bromus lanceolatus, Bromus hordeaceus, Lolium italicum, Hordeum murinum), L :
Légumineuses (Medicago polymorpha, Medicago orbicularis, Medicago trunculata, Vicia sativa,
Vicia tetrasperma, Melilotus alba), A : Astéracées (Crepis sancta, Crepis taraxacifolia, Crepis foetida,
Senecio vulgaris, Lapsana communis, Sonchus oleraceus). L’identité des espéces a été choisie de
fagon aléatoire dans le pool total des espéces de chaque groupe fonctionnel. Le nombre entre
parenthéses est le nombre de répétitions de chacun des traitements de diversité.

nent 2 trois des groupes fonctionnels de 1’étude en communautés naturelles : 1) les
Graminées représentant les especes ayant une morphologie érigée ; 2) les Astéra-
cées représentant les espéces ayant une morphologie en rosette; et 3) les
Légumineuses appartenant au groupe des proto-rosettes.

La premiere expérimentation avait pour but de tester la relation entre richesse
spécifique et invasibilité. Le nombre de groupes fonctionnels dans chacune des
communautés était fixé a trois, c’est-a-dire qu’ils étaient tous présents. Le nombre
d’especes était de 3, 6 ou 18 especes par communauté mais fixe par groupe
fonctionnel (Fig. 1).

La seconde expérimentation nous a permis de tester d’une part le réle du
nombre de groupes fonctionnels dans la résistance d’une communauté aux
invasions et d’autre part le role de I’identité des groupes fonctionnels c’est-a-dire
la composition fonctionnelle de la communauté. Le nombre d’espéces par
communauté était fixé a six et le nombre de groupes fonctionnels était de 1, 2 ou
3 par communauté (Fig. 1). Un dispositif substitutif a été mis en place pour tester
I’effet de I’identité des groupes fonctionnels, pour un niveau donné de richesse
fonctionnelle (Fig. 1). Par exemple, pour une richesse de 2 groupes fonctionnels,
certaines communautés présentaient 3 especes de Graminées et 3 espéces d’ Asté-
racées (3G + 3A) et d’autres communautés avaient comme combinaison 3 especes
de Graminées et 3 especes de Légumineuses (3G + 3L). Le mélange a deux grou-
pes fonctionnels (3A + 3L) n’a pas été réalisé car ce type de communauté, dans
lesquelles les Graminées sont totalement absentes, n’existe pas dans la nature.

Afin de tester les variations d’invasibilité selon la diversité de ces commu-
nautés, deux especes-sondes (especes introduites dans une communauté et dont les
parametres démographiques sont mesurés), Conyza bonariensis et C. canadensis,
ont été implantées a I’intérieur des communautés en mars 1997. Cette méthode
permet de mesurer de maniére indirecte mais précise 1’effet d’un facteur du milieu.
Les deux especes exotiques ont été introduites au stade plantule et non au stade de
graines afin d’avoir un nombre homogene de plantes par parcelle et les individus
d’une méme espece exotique suffisamment espacés afin d’éviter la compétition



intraspécifique. Les parametres végétatifs, de reproduction et de survie de ces
plantules ont été suivis tout au long du cycle de vie c’est-a-dire jusqu’a la fin du
mois de septembre.

RESULTATS ET DISCUSSION

La richesse spécifique affecte les performances végétatives et démographi-
ques de Conyza bonariensis et C. canadensis

La biomasse finale de C. bonariensis décroissait significativement avec le
nombre d’espéces a I’intérieur de la communauté (Fig. 2). Cette relation est en
accord avec I’hypothése d’une augmentation de la résistance aux invasions d’une
communauté possédant une richesse spécifique élevée. Cette hypothese a été
vérifiée dans le cadre de communautés herbacées du Minnesota (Tilman, 1997) et
pour des prairies du Colorado a une échelle locale (Stohlgren et al., 1999). Cette
relation négative s’explique par une compétition plus forte de la végétation native
due a une utilisation plus complete des ressources et des sites d’établissement en
présence d’un plus grand nombre d’espéces (Tilman et al., 1996). Par contre la
biomasse finale de C. canadensis n’était pas affectée.

Le seul effet significatif du nombre d’espéces par communauté, sur les
parameétres démographiques des deux especes de Conyza, était un effet sur la
fécondité nette de C. bonariensis via 1’effet sur sa biomasse. En effet, les deux
especes de Conyza étant des annuelles, leur biomasse et leur fécondité nette sont
corrélées. La richesse spécifique a donc un faible impact sur les parameétres
démographiques de ces deux espeéces exotiques (Fig. 2) et donc sur le processus
d’invasion.

La richesse fonctionnelle joue-t-elle un réle plus important ?

Aucun des parameétres végétatifs et de reproduction n’était influencé par le
nombre de groupes fonctionnels des communautés. Cette absence d’effet est
observée pour les deux espeéces de Conyza.

Qu’en est-il de la composition fonctionnelle ?

Des études récentes ont monté I’'importance du rdle joué par I’identité des
groupes fonctionnels sur les paramétres du fonctionnement primaire des écosys-
temes (Hooper & Vitousek, 1998 ; Symstad et al., 1998 ; Tilman et al., 1997).
D’autres études 1’ont suggérée pour les invasions (Huenneke et al., 1990 ; Tilman,
1997). Cependant une seule étude a quantifié ’effet de la composition fonction-
nelle pour la résistance aux invasions (Symstad, 2000). L’effet de la composition
fonctionnelle native sur les différents parametres du cycle de vie des deux especes
exotiques a donc été testé.

Effet sur la biomasse de Conyza bonariensis et C. canadensis :

La biomasse finale de C. bonariensis augmentait dans les communautés
contenant des Légumineuses (Fig. 3). L explication serait un effet de fertilisation
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Figure 2. — Données brutes de la biomasse, de la survie et de la fécondité nette de Conyza bonariensis
en fonction du nombre d’espéces par parcelle. Pour la biomasse et la fécondité nette, les données
brutes ont été transformées par logarithme (parameétre + 1), afin de les normaliser.

du sol par ces especes. En effet, I’analyse des éléments nutritifs du sol a montré
une plus grande quantité de nitrates dans les communautés présentant des
Légumineuses (Lavorel et al., 1999c).
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Figure 3. — Données brutes de la biomasse, de la survie et de la fécondité nette de Conyza bonariensis

et C. canadensis en fonction du type de mélange (identité des groupes fonctionnels ; G : Graminées,

A : Asteracées, L : Légumineuses). Pour la biomasse et la fécondité nette, les données brutes ont été
transformées par logarithme (parametre + 1), afin de les normaliser.

De plus, la biomasse de C. bonariensis diminuait dans les communautés
contenant six especes de Graminées (Fig.3). Les mécanismes proposés font
intervenir deux ressources qui seraient limitantes dans les communautés dominées
par les Graminées : le pourcentage de lumiére arrivant au sol et I’humidité présente
dans les 15 premiers centimetres du sol. Les Graminées, grace a leur port érigé et



a leur taille, interceptent la lumiére avant que celle-ci n’atteigne les rosettes. Elles
possédent également un important systéme racinaire leur permettant d’extraire une
quantité d’eau du sol plus élevée que les especes en rosette comme les Conyza. Ce
dernier atout est particulierement important dans les régions a climat méditerra-
néen, comme celle de Montpellier, ot 1a compétition pour 1’eau est tres forte (Vila
& Sardans, 1999). Le pourcentage de lumiere arrivant au sol avait une valeur
significativement inférieure dans les communautés contenant six Graminées
(Lavorel et al., 1999c). L’hypothése d’une compétition pour I’eau reste valable
mais nous n’avons pas les données expérimentales suffisantes pour la tester.

La biomasse finale de C. canadensis augmentait, comme celle de C. bona-
riensis, dans les communautés contenant des Légumineuses ; de plus, la présence
d’Astéracées diminuait significativement la biomasse de C. bonariensis (Fig. 3).
Cette espeéce serait donc plus susceptible a une compétition intra-groupe qui
pourrait s’exercer pour 1’espace libre au sol (McConnaughay & Bazzaz, 1991).

Effet sur la survie de Conyza bonariensis et C. canadensis :

La survie des deux especes de Conyza était influencée positivement par
I’augmentation du nombre d’Astéracées dans les parcelles (Fig. 3). La compétition
intra-groupe fonctionnel ne semble donc pas étre limitante. Cependant, le
protocole expérimental mis en place étant substitutif pour 1’identité des groupes
fonctionnels a I’intérieur d’un niveau de richesse fonctionnelle (cf. Fig. 1), I’effet
positif des Astéracées pourrait étre un effet négatif indirect des Graminées et des
Légumineuses. Leur présence diminuerait la survie des espeéces envahissantes par
une plus forte compétition pour 1’eau et/ou la lumiére.

Effet sur la fécondité nette de Conyza bonariensis et C. canadensis :

Conyza bonariensis et C. canadensis étant des especes annuelles, la compo-
sition fonctionnelle des communautés avait un effet significatif sur leur fécondité
nette via leur biomasse. Pour C. canadensis, c’était le seul effet de 1’identité des
groupes fonctionnels sur ses parametres de reproduction.

Par contre, a cet effet, s’ajoutait un effet positif de la présence de Légumi-
neuses sur la fécondité nette de C. bonariensis (Fig. 3). Cet effet était dii a une
augmentation du nombre de graines par capitule en présence de Légumineuses. La
concentration en nitrates du sol étant favorisée en présence de Légumineuses
(Lavorel et al., 1999c), la fertilisation serait donc le mécanisme responsable de ces
tendances. La fertilisation aurait donc un double effet sur la fécondité nette : un
effet direct d’augmentation de 1’allocation a la reproduction et un effet via
I’augmentation de la biomasse.

CONCLUSIONS

Ces expériences ont montré que 1’étude des différentes phases du cycle de vie
d’une espéce exotique a une importance capitale. En effet, certains effets de la
composition fonctionnelle ou de la richesse des communautés concernent unique-
ment une partie du cycle de vie de I’espéce et peuvent avoir des impacts neutres
ou opposés sur une autre partie de ce cycle. Ces résultats sont tout a fait



primordiaux pour la compréhension des mécanismes permettant le succes d’une
espece envahissante et dans un objectif de gestion. Ils permettent 1’identification
de la phase du cycle de vie de I’espece la plus importante pour son établissement
et/ou son extension.

L’hypothése qu’une plus forte diversité d’une communauté soit garante ou
non d’une plus grande stabilité des communautés est en fait plus compliquée que
les premiéres études sur les invasions ne I’ont montré. C’est la composition de la
communauté qui serait essentielle et non sa richesse comme la majorité des études
I’ont traitée (par exemple Planty-Tabacchi et al., 1996 ; Palmer & Maurer, 1997 ;
Tilman, 1997). Depuis 1997, I’hypothese que la composition d’'une communauté
jouerait un réle prépondérant, par rapport a la richesse, dans les processus de
fonctionnement des écosystemes, a été proposée. L’impact de la richesse mis en
évidence serait en fait un effet d’échantillonnage. Cela signifie que 1’accroissement
de la richesse d’une communauté augmente les chances de trouver une espéce ou
un groupe fonctionnel-clé pour une fonction de I’écosysteéme (Aarssen, 1997 ;
Huston, 1997). La premiere démonstration de I’importance de la composition des
communautés versus leur richesse, dans le cas des invasions, a été publiée en 1999.
Ce résultat a été montré d’une part au niveau spécifique dans le cas de I’invasion
par la pluie de graines de communautés herbacées expérimentales en Grande
Bretagne (Crawley et al., 1999), et d’autre part au niveau fonctionnel dans le cas
de I’invasion par des especes natives de communautés herbacées au Minnesota
(Symstad, 2000) et dans cette étude (Prieur-Richard et al., 2000). Le role de la
composition végétale pourrait Etre généralisable aux différents processus du
fonctionnement des communautés. La composition des communautés serait donc
un des facteurs-clés de leur stabilité.

Dans le cas de Conyza bonariensis et C. canadensis, les Graminées seraient
le groupe fonctionnel ayant le plus fort impact négatif sur leur succés d’invasion.
Pour C. canadensis, les Astéracées auraient également un impact négatif sur sa
survie.

LES LECONS

Ces deux études nous ont montré que I’observation de patrons d’invasion ne
suffit pas a la compréhension des mécanismes d’invasion dans les communautés
végétales et que des expérimentations plus fines sont nécessaires a cette compré-
hension.

De plus, la mesure de parametres de fonctionnement des communautés est
essentielle a une meilleure compréhension du processus d’invasion. En effet, elle
permet d’accéder aux mécanismes permettant 3 une communauté d’étre plus ou
moins résistante a 1’installation et I’extension d’une espece exotique.

Cependant, un autre facteur, non traité dans ces études, et qui aurait un effet
important dans la résistance d’'une communauté aux invasions, est I’impact de
I’herbivorie sur le processus d’invasion. En effet, il a été montré que celle-ci
differe selon la diversité végétale d’une communauté (Brown, 1994). Cette
hypothése a fait I’objet de nos travaux ultérieurs (Prieur-Richard et al., soumis).
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