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1 RÉSUMÉ   
Les invasions biologiques sont considérées comme la deuxième cause de perte de la 
biodiversité après la fragmentation et la destruction des habitats. La gestion des plantes 
non-indigènes invasives demande de disposer de données biologiques, écologiques, 
génétiques et biogéographiques afin d’identifier les espèces potentiellement invasives, 
de prévoir la réaction de ces espèces face aux pratiques de gestion et de mettre en place 
des mesures préventives. Le rôle de l’étude de la biologie des populations est de plus en 
plus reconnu. Cet article met en lumière certaines orientations qu’a prises la recherche 
en biologie des invasions notamment la définition d’une espèce non-indigène invasive, 
les différentes étapes de l’invasion, les études sur les traits d’histoire de vie, les études de 
génétique et de biologie évolutive, les études sur l’écologie du paysage. Pour étayer nos 
propos, nous présentons des résultats concernant l’étude de la biologie des populations 
des renouées du Japon, espèces végétales non-indigènes et invasives.  
 
The role of population biology in the study of plant invasion  
 
ABSTRACT  
Biological invasions are considered as the second leading cause of biodiversity loss after 
fragmentation and habitat destruction. Management of non-native invasive plants have 
biological, ecological, genetic and biogeography data to identify potentially invasive 
species, predict the response of these species to management practices and implement 
preventive measures. The role of the study of population biology is increasingly 
recognized. This article highlights some guidance that has taken invasion biology 
research including the definition of an invasive non-native species, the different stages of 
the invasion, studies of life history traits, genetics, and evolutionary biology studies, 
landscape ecology studies. For this study, results concerning the study of population 
biology of Japanese Knotweeds, non-native and invasive plant species were presented. 
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2 INTRODUCTION 
Les invasions biologiques sont considérées 
comme une composante majeure du 
changement global qui affecte notre planète 
(Vitousek et al. 1997, Wilcove 1998, Mack et 
al. 2000, Gurevitch and Padilla 2004, Didham 
et al. 2005). Le nombre d’espèces déplacés par 
l’homme à travers le monde a augmenté au 
cours des deux derniers siècles. Ces espèces 
sont déplacées de façon accidentelle ou 
volontaire pour des besoins de l’agriculture, 
de l’ornementation, de l’élevage, et pour 
stabiliser les berges des cours d’eau. Certaines 
de ces espèces non-indigènes sont devenues 
extrêmement abondantes et invasives dans 
leur nouvelle zone d’introduction et posent 
des problèmes environnementaux et 
économiques majeurs. Les espèces non-
indigènes invasives sont aujourd’hui 
reconnues comme des agents d’altération des 
processus écosystémiques tels que la 
productivité primaire, les cycles 
biogéochimiques et les régimes de 
perturbation (Vitousek et al. 1997). Leurs 
impacts sur la diversité biologique ont été 
maintes fois démontrés (Tableau 1).  
En effet, des études ont mis en évidence 
l’impact écologique causé par ces espèces sur 
les espèces indigènes et les communautés 
(Wilcove 1998, Mack et al. 2000, Didham et al. 

2005). L’invasion par les espèces non-
indigènes contribue à l’homogénéisation des 
biomes, à la prolifération des espèces 
opportunistes et à un accroissement du taux 
des espèces qui prospèrent dans les milieux 
perturbés par l’homme. De plus, il a été 
montré que les espèces invasives interagissent 
avec les autres composantes majeures du 
changement global comme la détérioration 
des habitats et les changements dans 
l’utilisation du sol (D'Antonio and Vitousek 
1992, Vitousek et al. 1997). Ces impacts sont 
appelés à être de plus en plus sévères, 
touchant à tous les écosystèmes, compte tenu 
du nombre croissant d’espèces non-indigènes 
qui s’établissent et se répandent dans de 
nouvelles localités à travers le monde. Aux 
États Unis, par exemple, une étude récente a 
estimé à pas moins de 50000 le nombre 
d’espèces non-indigènes établies (Pimentel et 
al. 2000). En plus des dommages écologiques, 
l’impact économique causé par ces espèces est 
important à l’échelle mondiale. Pimentel et al. 
(2000) ont estimé à environ 137 milliards de 
dollars par an les pertes économiques causées 
par ces espèces aux États Unis. Des études 
ont aussi montré que les espèces introduites 
peuvent être des vecteurs de maladies 
humaines (Craven et al. 1988).  

 
Tableau 1 : Nombres d’espèces affectées par les différentes menaces responsables du déclin de 
la biodiversité (Gurevitch and Padilla 2004).  

Causes du déclin 
Toutes 
espèces 
(930) 

Plantes 
(602) 

Oiseaux 
(68) 

Destruction et fragmentation des habitats 497 233 48 
Exploitation (chasse, pêche, collection) et piégeage 90 19 11 
Feux et changements dans les régime des feux 102 92 1 
Pollution (herbicides, pesticides, déversements d’huiles, etc.) 32 4 5 
Prédateurs non-indigènes invasifs et herbivores 131 73 39 
Plantes non-indigènes: compétition et effets indirect de l’habitat 431 410 19 
Compétition avec les animaux non-indigènes (exception animaux 
domestiques et sauvages)  67 0 14 

Cochons sauvages (herbivorie, prédation, compétition et/ou effets de 
l’habitat) 268 257 8 

Pâturage, et/ou piétinement par le bétail domestique ou sauvage, les 
chèvres, etc. 

327 295 13 

Hybridation avec les espèces non-indigènes 22 5 0 
Maladies (incluant les espèces non-indigènes et natives) 33 3 23 
Parasites (physiologique et comportement) 3 0 2 
Autres causes ou non connues 169 134 8 
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Face au problème des espèces non-indigènes 
invasives, la prévention, la gestion, et le 
contrôle sont devenus des enjeux majeurs 
auxquels les gestionnaires, les biologistes de la 
conservation et les biologistes de la 
restauration doivent faire face (Allendorf and 
Lundquist 2003). La gestion et la surveillance 
des populations d’espèces non-indgènes 
invasives demandent de disposer de données 
biologiques, écologiques, génétiques et 
biogéographiques afin d’identifier les espèces 
susceptibles d’être invasives, de prévoir le 
potentiel des espèces invasives à réagir aux 
pratiques de gestion et de mettre en place des 
mesures de prévention (Rejmánek 1995, 
Allendorf and Lundquist 2003, Simberloff 
2003). La contribution de la recherche 
fondamentale dans l’étude des invasions 
biologiques et notamment celle de la biologie 
des populations des espèces invasives est de 
plus en plus reconnue (Sakai et al. 2001, 
Allendorf and Lundquist 2003, Simberloff 
2003).  
Les études de biologie des populations 
fournissent des données clés pour lutter 
contre les invasions biologiques à travers une 
meilleure compréhension des mécanismes 
écologiques et des processus génétiques qui 
favorisent les invasions et leurs impacts sur 
les espèces, les communautés et les 
écosystèmes indigènes (Silvertown and 
Charlesworth 2001). Cette discipline propose 
d’étudier les traits d’histoire de vie, les 
stratégies démographiques, la structure 
génétique et l’évolution des espèces aussi bien 
dans l’aire d’introduction que dans l’aire 
d’origine (Sakai et al. 2001, Allendorf and 
Lundquist 2003). L’étude des traits d’histoire 
de vie peut permettre de prédire les types 

d’espèces non-indigènes susceptibles d’avoir 
des impacts significatifs, d’identifier les stades 
de vie critiques pendant lesquels le contrôle 
est plus efficace ou d’identifier la faisabilité 
d’une stratégie d’éradication comparée à un 
contrôle de l’extension de ces espèces. Les 
études de diversité génétique et du potentiel 
évolutif des espèces invasives fournissent des 
informations utiles sur les causes génétiques 
qui sous-tendent les invasions, la dynamique 
de colonisation et d’expansion. Les modèles 
démographiques ainsi que la modélisation 
spatiale des populations sont utilisés pour 
examiner et prédire l’expansion des espèces 
invasives et pour définir ou adapter les 
méthodes de contrôle et/ou de gestion (Sakai 
et al. 2001, Allendorf and Lundquist 2003).  
Le présent article n’a pour ambition de 
présenter tous les aspects de la contribution 
de la biologie des populations dans l’étude des 
invasions biologiques. Il met en lumière un 
certain nombre de directions qu’a prises la 
recherche en biologie des invasions, en 
particulier : (1) la définition d’une espèce non-
indigène invasive, (2) les processus 
d’envahissement ou les étapes que doivent 
franchir une espèce non-indigène pour 
devenir invasive et, (3) Le rôle joué par la 
biologie des populations dans l’étude des 
espèces non-indigènes invasives. Pour étayer 
nos propos, nous présentons des résultats,  
(4)  concernant l’étude de la biologie des 
populations des renouées du Japon, espèces 
végétales non-indigènes invasives en Europe 
occidentale : Fallopia japonica (Houtt.) Ronse 
Decraene, F. sachalinensis (F. Schmidt Petrop.) 
Ronse Decraene ), F. x bohemica (Chrtek et 
Chrtková) J.P. Bailey. 

 
3 LA DÉFINITION D’UNE ESPÈCE NON-INDIGÈNE INVASIVE 
Différentes définitions des taxons non-
indigènes invasifs ont été suggérées mais dans 
la plupart des cas, ces définitions ne sont pas 
complètes ou si elles le sont, elles ne sont pas 
élaborées de manière consistante (Davis and 
Thompson 2000). De nombreux essais de 
clarification de la terminologie des taxons 
invasifs ont été proposés (Williamson and 
Fitter 1996, Davis and Thompson 2000, 
IUCN 2000, Richardson et al. 2000, Falk-

Petersen et al. 2006, Pyšek and Richardson 
2006).  Selon l’auteur, un taxon sera désigné 
comme ‘immigrant’ (Bazzaz 1986), 
‘indigenous’ (Sauer 1988), ‘nonindigenous’ 
(Pimentel et al. 2000), ‘weedy’ (Fox 1990), 
‘naturalized’ (Hussey et al. 1992), ‘alien’ 
(Crawley et al. 1996), ‘imported’ (Williamson 
and Fitter 1996), ‘colonizer’ (Williamson 
1996, Davis and Thompson 2000, Richardson 
et al. 2000), ‘native’ (Meyer and Florence 
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1996, Pimentel et al. 2000), ‘non-native’ 
(Davis et al. 2000), ‘endemic’ (Williamson 
1996), ‘exotic’ (Green 1997), invasive 
(Daehler 1998, Davis and Thompson 2000), 
‘introduced’ (Lonsdale 1999).  
Dans le cadre de cette étude, la définition 
adoptée est celle de Pyšek et Richardson 
(2006). Le facteur déterminant pour 
distinguer un taxon non-indigène ou exotique 
d’un taxon indigène est de considérer si la 
présence de ce taxon dans une région donnée 
est liée à l’activité humaine. Cette définition 
exclut les taxons qui envahissent une région 
suite à une colonisation naturelle (exemple 
des colonisations postglaciaires). Ce type de 
colonisation est souvent désigné sous les 
termes de migration, expansion ou extension 
d’habitat. Cette définition exclut également les 
taxons qui accroissent leur distribution en 
colonisant de nouveaux habitats disponibles 
dans leur aire de distribution indigène.  
En suivant cette approche, un taxon 
indigène est un taxon qui est originaire d’une 
région donnée sans l’intervention accidentelle 
ou intentionnelle de l’homme. Un taxon non-
indigène (syn. exotique, adventif, étranger, 
nouveau, introduit) (Falk-Petersen et al. 
2006) est un taxon qui occupe un territoire 
géographique donné et dont la présence est 
due à une introduction accidentelle ou 
intentionnelle de l’homme. Un taxon 
naturalisé est un taxon non-indigène qui se 
reproduit de façon consistante et maintient sa 
population à travers plusieurs cycles de vie 
sans l’intervention directe de l’homme. Il se 
reproduit et génère des descendants de façon 
sexuée ou végétative, souvent à proximité des 
plantes adultes et n’envahit pas 
nécessairement les écosystèmes naturels ou 
semi-naturels d’origine anthropique. Un taxon 
invasif (syn. envahissant) est un taxon 
naturalisé qui génère des descendants, 
souvent en très grand nombre, s’installant à 
des distances considérables des plantes 

adultes et possédant de ce fait un potentiel de 
dispersion qui lui permet d’étendre son aire 
géographique (Richardson et al. 2000, Pyšek 
and Richardson 2006). Ainsi, deux critères 
permettent de définir le processus de 
l’invasion : le critère de participation humaine 
et le critère d’accroissement de l’aire 
géographique dans le nouvel environnement. 
Le succès reproductif étant un pré-requis 
pour toute invasion réussie.  
Il faut aussi noter que certains auteurs 
prennent en compte la notion d’impact dans 
la définition des taxons non-indigènes invasifs 
(Davis and Thompson 2000, IUCN 2000). 
Pour ces auteurs, un taxon non-indigène 
invasif est un taxon naturalisé qui est un agent 
de changement et qui menace la biodiversité 
indigène. Dans le cadre de cette étude, la 
notion d’impact n’a pas été retenue à dessein 
car c’est un critère subjectif qui dépend 
souvent des valeurs individuelles. De plus, 
selon Daehler (2001) et Starfinger et al. (2003), 
l’évaluation des conséquences négatives 
qu’elles soient sociales ou économiques est 
toujours considérée par rapport à un objectif 
d’étude et une échelle donnée. En outre, 
Mooney et Hobbs (2000) ont montré que les 
espèces introduites n’ont pas toujours des 
impacts significatifs sur les écosystèmes de 
l’aire d’introduction. En conséquence, la prise 
en compte de la notion d’impact dans l’étude 
sur les espèces invasives a amené à l’utilisation 
des termes comme ‘pest’, ‘weed’, ‘harmful 
species’, ‘problem plants’ ou ‘biological 
pollutants’ (Falk-Petersen et al. 2006). Un 
taxon nuisible est donc un taxon invasif qui a 
des impacts négatifs directs ou indirects sur 
l’homme et qui est perçu comme un taxon 
indésirable en terme d’économie, de santé 
publique ou d’environnement. Cette 
définition de taxon nuisible a plus une base 
socio-économique qu’écologique et n’a donc 
pas été retenue dans le cadre de cette étude.  

 
4 LES DIFFÉRENTES ÉTAPES DE L’INVASION 
L’invasion biologique se produit lorsqu’un 
taxon non-indigène a franchi une succession 
de barrières biotiques et abiotiques (Figure 
1). Ces barrières sont: (A) les barrières 
géographiques (intercontinentales ou 

intracontinentales) sur une échelle 
approximative supérieure à des centaines de 
kilomètres; (B) les barrières 
environnementales (biotiques et abiotiques) 
dans l’aire d’introduction; (C) les barrières à la 
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reproduction (la prévention contre la 
production consistante et à long terme de 
descendants végétatifs ou sexués); (D) les 
barrières locales/régionales à la dispersion; 
(E) les barrières environnementales dans les 
habitats perturbés par l’homme; et (F) les 
barrières environnementales dans les habitats 

naturels ou semi-naturels (Richardson et al. 
2000, Kolar and Lodge 2001).  
D’après Kowarik (1995), sur 1000 espèces 
non-indigènes introduites, 10 espèces arrivent 
à se naturaliser , 2 espèces forment des 
populations permanentes et 1 seule espèce 
aquiert le caractère invasif.  

 
 

Fig. 1   Représentation schématique des barrières majeures qui limitent la dispersion des plantes 
non-indigènes (Richardson et al. 2000).  
 
De nombreuses hypothèses ont été émises 
pour expliquer le fait qu’une proportion des 
espèces non-indigènes devienne envahissante 
dans leur aire d’introduction. Parmi ces 
hypothèses, on peut en retenir trois le plus 
souvent citées dans la littérature. La première 
hypothèse est la présence de traits d’histoire 
de vie qui prédisposent les espèces à une 
expansion rapide. Baker (1965) a discuté des 
traits qui peuvent être associés aux plantes 
invasives. Parmi ceux-ci, nous pouvons citer 
la combinaison de la reproduction sexuée et 
asexuée, la croissance rapide du stade juvénile 
à l’âge adulte, l’adaptation au stress 

environnemental et la plasticité phénotypique. 
Pyšek et al. (1995) ont montré que le succès 
invasif d’une espèce végétale non-indigène 
peut être corrélé à la taille de la plante, la 
forme de vie et l’aptitude compétitive. 
Daehler (1998) a montré pour sa part que le 
succès invasif des espèces non-indigènes peut 
être lié à la reproduction végétative, à 
l’absence de besoins en levée de dormance 
pour la germination des graines et à un 
caractère hermaphrodite. Bien que ce concept 
de « ideal weed » soit souvent cité à travers la 
littérature (Baker 1974, Newsome and Noble 
1986, Williamson and Fitter 1996, Gaskin and 
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Schaal 2002), très peu d’études empiriques 
permettent d’étayer cette hypothèse (Kolar 
and Lodge 2001). Nous pouvons citer 
néanmoins les travaux de Rejmánek et 
Richardson (1996) sur les traits des espèces 
du genre Pinus qui favorisent leur invasion. 
Selon ces auteurs, la combinaison des trois 
variables (petite masse des graines, courte 
période juvénile et court interval entre la 
production de graines de grande taille) permet 
de prédire le succès invasif chez le genre 
Pinus. Nous pouvons aussi citer les travaux de 
Vilà et Weiner (2004) sur la supériorité 
compétitive des espèces non-indigènes 
invasives. De leur revue de la littérature, ces 
auteurs ont montré que l’effet des espèces 
non-indigènes invasives sur les espèces 
indigènes est souvent plus important que 
l’effet des espèces indigènes sur les espèces 
non-indigènes invasives. Toutefois ces deux 
auteurs ont démontré que dans la plupart des 
travaux, la selection des espèces non-
indigènes invasives et indigènes ne s’est pas 
faite au hasard et est souvent biasiée vers le 
choix d’espèces très hautement compétitives, 
alors que ces espèces sont représentées en 
faible fréquence comparée à la moyenne des 
espèces compétitrices. Nous pouvons aussi 
citer les récents travaux de Richards et al. 
(2006) sur le lien entre la plasticité 
phénotypique et le succès d’invasion. De leur 
revue de littérature, ces auteurs ont démontré 
que les espèces non-indigènes invasives 
présentent une plus grande plasticité en ce qui 
concerne les traits qui affectent la fitness 
comparées aux espèces indigènes ou non-
indigènes non-invasives. Ces auteurs ont aussi 
mis en évidence le fait que la plupart de 
travaux publiés étaient biaisés en faveur de 
ceux qui montrent une grande plasticité et 
aucune étude ne rapportent le contraire.  
La seconde hypothèse est l’absence d’ennemis 
naturels dans la zone d’introduction (ERH: 
enemy release hypothesis) (Maron and Vilà 
2001, Keane and Crawley 2002). Cette 
hypothèse stipule que la capacité des plantes 
invasives à proliférer est due à la perte des 
compétiteurs d’origine, des herbivores 
spécialistes et des pathogènes lors de 
l’introduction. Une hypothèse additionnelle 
est l’évolution d’une capacité compétitive 

accrue (EICA: evolution of increased 
competitive ability) (Blossey and Nötzold 
1995). Blossey et Nötzold (1995) proposent 
que les plantes introduites libérées des 
ennemis naturels perdent les moyens de 
défense coûteux contre l’herbivorie et 
réallouent ces ressources préalablement 
dépensées à la défense à des traits qui 
renforcent la capacité compétitive comme 
l’accroissement de la taille ou la fécondité. 
L’hypothèse EICA prédit que les plantes 
introduites doivent être plus grandes ou plus 
fécondes que leurs congénères d’origine. Les 
tests sur l’hypothèse de l’évolution de la 
capacité compétitive accrue n’ont pas été très 
concluants (Willis et al. 2000, Thébaud and 
Simberloff 2001, Leger and Rice 2003, Maron 
et al. 2004, Bossdorf et al. 2005) et certains 
auteurs ont montré que le patron général 
d’accroissement de la vigueur des plantes 
invasives pourrait simplement résulter d’un 
échantillonnage biaisé du potentiel des 
invasives en faveur des traits qui montrent un 
accroissement de la vigueur dans la zone 
d’introduction (Simons 2003).  
Un troisième ensemble d’hypothèses se 
rapporte aux processus évolutifs se déroulant 
lors de l’invasion biologique (Abbott 1992). 
L’évolution chez les espèces non-indigènes 
est maintenant reconnue comme un 
processus majeur en biologie de l’invasion 
(Baker 1974, Lee 2002, Maron et al. 2004). Les 
espèces non-indigènes introduites dans un 
nouvel environnement peuvent évoluer 
rapidement et des changements génétiques 
rapides peuvent intervenir avec des 
conséquences phénotypiques importantes 
(Lee 2002, Maron et al. 2004, Bossdorf et al. 
2005). Les changements évolutifs peuvent 
s’opérer pour différentes raisons: ils peuvent 
résulter de l’évolution par dérive génétique et 
consanguinité des espèces fondatrices (Brown 
and Marshall 1981, Barrett and Husband 
1990), de l’hybridation inter ou 
intraspécifique qui créent de nouveaux 
génotypes ayant un meilleur fitness dans les 
habitats envahis (Ellstrand and Schierenbeck 
2000, Hails and Morley 2005, Mallet 2005, 
Bleeker et al. 2007) ou de changements 
drastiques dans les régimes de sélection qui 
créent des changements évolutifs adaptatifs 
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(Mooney and Cleland 2001, Sakai et al. 2001). 
De plus, il a été montré que les deux 
hypothèses précitées (ERH et EICA) peuvent 
être modifiées par l’évolution des espèces 
dans l’aire d’introduction. Les nouveaux 
génotypes formés peuvent ainsi être capables 
de dissuader les pathogènes et les herbivores 

aussi bien et souvent mieux que les génotypes 
parentaux (Gaskin and Schaal 2002). En 
conséquence, les aspects évolutifs du 
phénomène de l’invasion biologique sont 
également à prendre en compte lors de l’étude 
des facteurs qui confèrent le succès invasif.  

 
5 QUEL ROLE PEUT JOUER LA BIOLOGIE DES POPULATIONS DANS 
L’ETUDE DES PLANTES NON-INDIGENES INVASIVES ? 
Face au problème des plantes non-indigènes 
envahissantes, la prévention, la gestion, et le 
contrôle sont devenus des enjeux majeurs 
auxquels les gestionnaires, les biologistes de la 
conservation et les biologistes de la 
restauration doivent faire face (Allendorf and 
Lundquist 2003). La gestion et la surveillance 
des populations d’espèces invasives demande 
de disposer de données, biologique, 
écologique, génétique et biogéographique afin 
d’identifier les espèces susceptibles d’être 
invasives, de prévoir le potentiel des espèces 
invasives à réagir aux pratiques de gestion et 
de mettre en place des mesures de prévention 
(Rejmánek 1995, Allendorf and Lundquist 
2003, Simberloff 2003).  
La contribution potentielle de la recherche 
fondamentale dans l’étude des invasions 
biologiques et notamment de la biologie des 
populations des espèces invasives est de plus 
en plus reconnue (Sakai et al. 2001, Allendorf 
and Lundquist 2003, Simberloff 2003). Les 
études de biologie des populations peuvent 
fournir des données clés pour lutter contre les 
invasions biologiques à travers une meilleure 
compréhension des mécanismes écologiques 
et des processus génétiques qui favorisent les 
invasions et leurs impacts sur les espèces, les 
communautés et les écosystèmes indigènes 
(Silvertown and Charlesworth 2001). Cette 
discipline propose d’étudier les traits 
d’histoire de vie, les stratégies 
démographiques, la structure génétique et 
l’évolution des espèces aussi bien dans l’aire 
d’introduction que dans l’aire d’origine (Sakai 
et al. 2001, Allendorf and Lundquist 2003).  
L’étude des traits d’histoire de vie peut 
permettre de prédire les types d’espèces non-
indigènes susceptibles d’avoir des impacts 
significatifs, d’identifier les stades de vie 
critiques pendant lesquels le contrôle est plus 

efficace ou d’identifier la faisabilité d’une 
stratégie d’éradication comparée à un contrôle 
de l’extension de ces espèces. Les études de 
diversité génétique et du potentiel évolutif des 
espèces invasives fournissent des 
informations utiles sur les causes génétiques 
qui sous-tendent les invasions, la dynamique 
de colonisation et d’expansion. Les modèles 
démographiques ainsi que la modélisation 
spatiale des populations sont utilisés pour 
examiner et prédire l’expansion des espèces 
invasives et pour définir ou adapter les 
méthodes de contrôle et/ou de gestion (Sakai 
et al. 2001, Allendorf and Lundquist 2003).  
5.1 Les études sur la biologie de la 
reproduction : Comme la plupart des plantes 
vasculaires, les espèces invasives se 
reproduisent soit par voie sexuée soit par voie 
végétative. La reproduction sexuée présente 
l’avantage de produire des graines et de 
générer de la variabilité génétique, 
augmentant ainsi le potentiel d’évolution et 
d’adaptation des espèces dans le nouvel 
environnement. En outre en se dispersant, les 
graines peuvent fonder de nouvelles 
populations, échappant ainsi à la sénescence, 
aux pathogènes et aux effets délétères des 
mutations somatiques (Silander 1985). Les 
avantages de la reproduction végétative sont 
une propagation rapide et quasi illimitée des 
gènes favorables, une possibilité pour les 
génomes stériles de se multiplier, un potentiel 
de colonisation rapide des habitats favorables, 
une durée de vie potentiellement illimitée et 
une répartition des risques d’extinction des 
clones (Silander 1985).  
Lors de l’étude des traits d’histoire de vie des 
espèces qui favorisent les invasions, différents 
auteurs ont montré qu’un mode de 
reproduction sexuée et/ou asexuée, une 
croissance rapide, une absence de besoins en 
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levée de dormance pour la germination des 
graines et des fleurs parfaitement 
hermaphrodites constituaient des traits 
reproductifs pouvant permettre d’expliquer le 
succès invasif (Baker 1974, Rejmánek 1995, 
Crawley et al. 1996). Aussi, l’étude des 
processus de recrutement incluant la 
production de graines, la dispersion spatiale et 
temporelle, la germination, l’établissement et 
la survie des plantules, la reproduction 
végétative est essentielle pour déterminer de 
façon précise les caractéristiques des espèces 
qui favorisent l’invasion, de mieux 
comprendre les mécanismes et la dynamique 
d’invasion afin de déterminer les actions 
préventives à mettre en œuvre pour stopper 
ou freiner ces invasions (Daehler and Strong 
1994, Vilà et al. 2000, Grotkopp et al. 2002).  
5.2 Les études sur l’écologie du 
paysage : Analyser la distribution spatiale des 
espèces exotiques invasives est une étape 
essentielle pour la mise en place des priorités 
de gestion pour le contrôle des invasions et la 
protection des habitats (Collingham et al. 
2000, Marvier et al. 2004). Il a été démontré 
que les populations d’espèces sont structurées 
de façon spatiale à l’échelle du paysage et que 
les écosystèmes offrent différents niveaux de 
résistance à la dynamique et à la dispersion 
des individus des espèces. De ce fait, l’analyse 
de la distribution des espèces invasives à 
l’échelle du paysage permet de décrire les 
habitats colonisés par ces espèces, les habitats 
sensibles à l’invasion et de prédire et 
comparer les caractéristiques des sites qui 
favorisent les invasions. Ces estimations 
permettent d’établir des conclusions sur 
l’invasibilité des habitats et des écosystèmes 
(Williamson 1996, Lonsdale 1999).  
L’écologie du paysage a pour but de 
comprendre comment la structure de l’espace 
influence les patrons et les processus 
écologiques dont la dynamique des 
populations (Forman and Godron 1986, 
Décamps 2004). Dans le cadre des invasions 
biologiques, différentes notions sont prises en 
comptent en écologie du paysage: (1) le 
patron de distribution des espèces non-
indigènes et les taux de survie dans les 
habitats, (2) la sélection des habitats dans le 
paysage et la prise en compte de leurs 

fonctions, origines, tailles et formes, de même 
que le rôle des habitats corridors dans la 
dispersion des espèces, (3) le rôle de l’homme 
dans la gestion et le développement du 
paysage et (4) les échelles spatiales et 
temporelles d’observation et la notion de 
transposition des résultats d’une échelle à 
l’autre, voire même, la nécessité d’inscrire 
toute dynamique locale dans un espace plus 
vaste (Hanski and Gilpin 1991, Lonsdale 
1999, Décamps 2004).  
5.3 Les études sur la génétique et la 
biologie évolutive : Les études sur les 
espèces invasives font souvent référence à des 
changements évolutifs rapides dans la zone 
d’introduction (Abbott 1992, Vilà et al. 2000, 
Lee 2002). Les espèces exotiques constituent 
donc un excellent modèle pour étudier des 
phénomènes d’évolution en biologie des 
populations car les effets de fondation, 
l’hybridation intra et/ou interspécifique et 
l’adaptation au nouvel environnement 
induisent la plupart du temps des 
différenciations génétiques entre les 
populations d’origine et les populations 
introduites et peuvent parfois contribuer au 
succès de certaines espèces (Bossdorf et al. 
2005). De plus, si des changements évolutifs 
existent, une connaissance de la vitesse et de 
la direction dans laquelle ils se produisent 
peut aider à améliorer les prévisions sur 
l’efficacité des mesures de contrôle et de 
gestion (Müller-Schärer et al. 2004).  
Il a souvent été démontré que le potentiel 
d’adaptation dépend de la quantité de 
diversité génétique introduite (Brown and 
Marshall 1981, Barrett and Husband 1990). 
Toutefois, l’hybridation interspécifique est 
maintenant reconnue comme un mécanisme 
majeur d’évolution chez les plantes invasives 
(Abbott 1992). L’hybridation interspécifique, 
couplée à la polyploïdie, permet aux espèces 
de diversifier leur génome par des 
réarrangements génomiques, leur conférant 
une plasticité adaptative (Richards et al. 2006). 
Elle permet aussi aux espèces d’augmenter 
leur taux d’hétérozygotie et de réduire 
l’incidence de la consanguinité (Sakai et al. 
2001, Soltis et al. 2003, Hegarty and Hiscock 
2005). Ce type d’hybridation peut conduire à 
des altérations génotypiques, résultant en un 
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accroissement de la diversité génétique 
(Bretagnolle et al. 1998, Soltis and Soltis 2000, 
Wendel 2000, Liu and Wendel 2003, Doyle et 
al. 2004, Soltis et al. 2004). Ces altérations 
génotypiques et génomiques peuvent stimuler 
la capacité d’invasion des nouveaux taxons 
formés en induisant une évolution rapide 
(Ellstrand and Schierenbeck 2000, Grosholz 
2002, Allendorf and Lundquist 2003, Müller-
Schärer et al. 2004). Les nouveaux génotypes 
formés vont servir de matériel pour la 
sélection naturelle qui va garder les 
phénotypes les plus adaptés aux niches 
écologiques rencontrées dans l’aire 
d’introduction (Hails and Morley 2005).  
L’identification des hybrides sur la base 
morphologique n’est pas toujours aisée car le 
polymorphisme ainsi que les mutations 
peuvent intervenir sur un tout petit nombre 
de gènes qui ne sont pas toujours apparent 
chez les hybrides (Petit 2004, Hegarty and 
Hiscock 2005, Lopez et al. 2005). L’analyse 
par les marqueurs moléculaires constitue de 
ce fait un outil plus rigoureux pour étudier 
l’hybridation et l’introgression en biologie de 
l’invasion (Mallet 2005, Engel et al. 2006). De 
plus, de nombreuses études ont montré que 
l’analyse par les marqueurs moléculaires, 
couplée à la morphométrie, permet de tester 
rigoureusement les patrons d’hybridation et 
d’introgression et peut être un outil 
performant pour différencier les taxons dans 
des populations complexes (Fjellheim et al. 
2001, Persson and Gustavsson 2001, Hänfling 
and Kollmann 2002, Cattell and Karl 2004, 
Petit 2004, Bossdorf et al. 2005, Paun et al. 
2006).  
Les méthodes génétiques traditionnellement 
utilisées pour étudier l’hybridation et l’origine 
des plantes invasives sont les allozymes 
(Ellstrand and Roose 1987, Widén et al. 1994, 
Soltis et al. 1995, Abbott 2000, Pfennig 2003), 
les RAPDs (random amplified polymorphic 
DNA) (Gabrielsen and Brochmann 1998, 
Fjellheim et al. 2001, Arafeh et al. 2002) et les 
AFLPs (amplified fragment length 
polymorphism) (O'Hanlon et al. 1999, Maron 
et al. 2004, Paun et al. 2006). L’avantage de ces 
méthodes réside dans leur capacité à traiter un 

très grand nombre d’échantillons et leur 
potentiel élevé pour trouver de la variation 
génétique (sauf dans le cas des allozymes). La 
méthode RAPD (random amplified 
polymorphic DNA) par exemple permet 
d’analyser l’ADN en utilisant la technique 
PCR (Polymerase chain reaction) et des 
marqueurs de petites tailles (10bp) choisis 
arbitrairement et qui amplifient l’ADN 
génomique de manière aléatoire. Au cours des 
dernières années cette méthode a été utilisée 
avec succès pour étudier la variation 
génétique et la différentiation intra et 
interspécifique (Esselman et al. 1999, Hansen 
et al. 2000, Persson and Gustavsson 2001, 
Hangelbroek et al. 2002, Rout et al. 2003, 
Torimaru et al. 2003, Artyukova et al. 2004). 
Malgré l’existence de certaines limitations 
(marqueur dominant, problème de répétitivité 
et sensibilité aux conditions de réaction) dont 
certaines peuvent être surmontées si les 
procédures expérimentales et la sélection de 
marqueurs sont réalisées de façon rigoureuse, 
l’analyse RAPD présente l’avantage de 
détecter du polymorphisme dans l’entièreté 
du génome et de fournir un nombre 
conséquent de marqueurs, condition 
essentielle pour élucider les relations entre les 
populations et les taxons de plantes.  
D’autres méthodes comme les SSR (simple 
sequence repeat) permettent aussi d’identifier 
et de déterminer l’origine des plantes 
invasives, mais contrairement à celles 
précitées, elles ont été très peu utilisées à 
cause du manque de marqueurs mis au point 
et du coût élevé pour le traitement des 
échantillons (Vekemans and Jacquemart 1997, 
Cotrim et al. 2003). De plus, ces marqueurs 
séquentiels représentent seulement une petite 
partie du génome et les individus doivent être 
désignés sur la base de ces régions. Toutefois, 
avec l’avènement de marqueurs séquentiels 
ayant une plus grande résolution, de plus en 
plus de recherches s’orientent vers l’utilisation 
des marqueurs de séquence pour étudier 
l’identité et l’origine des plantes invasives 
(Gaskin and Schaal 2002, Poulin et al. 2005, 
Dong et al. 2006, Paun et al. 2006).  
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6 L’EXEMPLE DES RENOUÉES DU JAPON (FALLOPIA JAPONICA, F. 
SACHALINENSIS, F. X BOHEMICA) : ESPECES NON-INDIGENES INVASIVES  
Le genre Fallopia Adanson sensu Holub 
(1971) appartient à la famille des 
Polygonaceae et comprend de nombreuses 
formes biologiques herbacées, annuelles et 
pérennes, ainsi que des taxons ligneux et des 
lianes. En Europe, il est représenté par deux 
espèces indigènes: F. dumetorum (L.) Holub, F. 

convolvulus (L.) Ả Löve, ainsi que l’hybride 
entre les deux espèces F. x convolvuloides 
(Brügger) Holub, toutes des lianes herbacées 
annuelles (Lambinon et al. 2004). Les espèces 
aujourd’hui rassemblées dans le genre 
autonome Fallopia ont autrefois été incluses 
dans le genre Polygonum et le genre Reynoutria 
(Bailey and Stace 1992).  L’appellation 
commune «renouées du Japon» englobe, dans 
cette étude, l’ensemble des taxons de Fallopia 
non-indigènes, invasifs ou non, ainsi que leurs 
hybrides: F. japonica (Houtt.) Ronse Decraene 
(Syn. Polygonum cuspidatum Siebold & Zucc.), F. 
sachalinensis (F. Schmidt Petrop.) Ronse 
Decraene (Syn. Polygonum sachalinense 
F.Schmidt ex Maxim.), l’hybride entre les 
deux espèces F. x bohemica (Chrtek et 
Chrtková) J.P. Bailey, F. japonica var. compacta 
(Hook. F.) J.P. Bailey, l’hybride F. japonica x F. 
japonica var. compacta, la liane pérenne F. 
aubertii (L. Henry) Holub (Syn. F. baldschuanica 
(Regel) Holub), et F. x conollyana J.P. Bailey, 
hybride entre F. japonica et F. aubertii, mais 
aussi tous les rétro-croisements entre les 
hybrides et les espèces parents (Tableau 2). 
La distinction botanique entre les différents 
taxons est souvent difficile et a probablement 
mené à une sous-estimation de la diversité 
taxonomique chez les renouées du Japon 
(Petit 2004, Bailey and Wisskirchen 2006). 

Originaire du Japon, de Corée, de Taiwan et 
du Nord de la Chine et croissant dans des 
milieux ensoleillés sur les collines, les hautes 
montagnes, le long des routes et des fossés, F. 
japonica a été introduit en Europe entre 1823 
et 1825 à des fins ornementales, fourragères 
et pour la stabilisation des berges des cours 
d’eau (Child and Wade 2000, Kim and Park 
2000, Bailey 2003a). Les premières plantes 
subspontanées ont été constatées dans le 
milieu du 19è s et les premiers avis de 
naturalisation ont été rapportés à la fin du 19è 
s (Figure 2). Fallopia sachalinensis est originaire 
de l’île de Sakhalin, du Japon et de Corée et a 
été introduit en Europe entre 1863 et 1869. 
Très similaire à F. japonica, il possède 
néanmoins de plus grandes feuilles (jusqu’à 40 
cm) et une plus grande taille (jusqu’à 5 m). 
L’hybride hexaploïde F. x bohemica a été 
signalé pour la première fois en 1997 au 
Japon. Dans la zone d’introduction, F. x 
bohemica a été décrit pour la première fois en 
1983. Le manque de données relatives à sa 
distribution avant cette date serait dû à la 
difficulté des botanistes de la distinguer des 
espèces parentales F. japonica et F. sachalinensis 
(Bailey and Wisskirchen 2006) ou à une 
expansion récente de l’hybride non encore 
répertoriée dans les bases de données 
floristiques. Fallopia aubertii est originaire du 
centre de l’Asie et a été introduit en Europe à 
des fins ornementales. Bien qu’il ne soit pas à 
proprement parler une plante invasive, il est 
capable de s’hybrider avec F. japonica et a 
donc été inclus dans les renouées du Japon s.l. 
Il est connu comme une liane à croissance 
rapide

. 
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Tableau 2 : Les renouées du Japon dans leur aire d’indigénat et leur aire d’introduction (Bailey 2003a).  
Taxon Catégorie Aire d’indigénat Nombre de 

chromosomes 
dans l’aire 
d’indigénat 

Distribution dans l’aire 
d’introduction 

Nombre de 
chromosomes 
dans l’aire 

d’introduction 
F. japonica Espèce Japon, Corée, Taiwan, Nord de 

la Chine 
2n = 44, 88 Europe du Nord, Hongrie, 

USA, Canada, Australie, 
Nouvelle Zélande 

2n = 88 

F. sachalinensis Espèce Japon, URSS, Corée 2n = 44, 102, 132 Europe du Nord, USA 2n = 44, 66 
F. japonica var. compacta Variété Japon 2n = 44 UK, République tchèque 2n = 44 
F. x bohemica 8x Hybride UK, République tchèque, 

France, Allemagne 
2n = 88 UK, République tchèque, 

France, Allemagne 
2n = 88 

F. x bohemica 6x Hybride Japon 2n = 66 Europe du Nord, USA, UK, 
Australie, Nouvelle Zélande 

2n = 66 

F. x bohemica 4x Hybride UK, République tchèque 2n = 44 UK, République tchèque 2n = 44 
F. x conollyana Hybride UK, République tchèque, 

Allemagne, Hongrie, Norvège, 
France 

2n = 54 UK, République tchèque 
Allemagne, Hongrie, 

Norvège, France 

2n = 54 

F. japonica x F. japonica var. 
compacta 

Hybride intra-
spécifique 

UK, Allemagne 2n = 66 UK, Allemagne 2n = 66 

F. japonica x F. x bohemica 6x Rétro-croisement Pays de Galles 2n = 77-110 Pays de Galles 2n = 77-110 
F. x bohemica (8x) x F. 
sachalinensis 

Rétro-croisement Pays de Galles 2n = 66 Pays de Galles 2n = 66 
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Figure 2 : Photographies de a) Fallopia japonica, b) Fallopia sachalinensis, c) Fallopia x bohemica, d) 
Fallopia aubertii.  
 
Dans leur aire d’indigénat, les renouées du 
Japon croissent sur les bords des cours d’eau 
et les zones de pâturage avec de fortes teneurs 
en azote. Les plantes sont capables de 
survivre dans des conditions 
environnementales sévères comme les sols 
acides avec un pH < 4, des sols gelés pendant 
de longs mois ou des sols à forte teneur en 
soufre. Elles se reproduisent par graine et par 
rhizome et forment une composante naturelle 
de la végétation, concourant à la stabilisation 
des sols volcaniques et permettant ainsi aux 
autres espèces de s’établir (Child and Wade 
2000). Dans la zone d’introduction, les 
renouées du Japon se sont échappées des 
jardins de culture et colonisent le bord des 
chemins de fer, des canaux, des rivières, des 
routes, les habitats rudéraux et les terrains 
vagues. Elles tolèrent une grande variété de 
pH (de 3.0 à 8.5) et une grande variété de sols 
(Beerling et al. 1994, Vanderhoeven et al. 

2005). Elles seraient aussi tolérantes aux sols 
pollués en métaux lourds ou contenant une 
forte teneur en sel comme les zones côtières. 
Elles sont très peu trouvées dans les zones 
agricoles. Malgré la présence des renouées du 
Japon dans les habitats précités, l’expansion le 
long des cours d’eau a été le plus rapportée 
dans la littérature (Roblin 1988, Beerling 
1991, Pyšek and Prach 1993, de Waal 1995, 
Boyer 2002, Saillard 2002, Voinot et al. 2002, 
Boyer 2005). Il peut s’agir d’un biais dû aux 
problèmes de conservation de la nature et de 
récréation causés par ces plantes dans ces 
zones (Child and Wade 2000). Quoiqu’il en 
soit, les renouées du Japon sont maintenant 
largement répandues dans les Iles 
britanniques et en Europe continentale et 
sont aussi devenues problématiques aux Etats 
Unis, au Canada, en Australie et en Nouvelle 
Zélande (Beerling et al. 1994, Child and Wade 
2000). Elles seraient toutefois absentes des 
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régions méditerranéennes bien que des études 
récentes aient montré la présence de F. x 
bohemica dans ces régions (Figure 3), étendant 
ainsi la distribution spatiale des renouées en 
Europe (Bailey and Wisskirchen 2006). Elles 
sont classées dans le top 100 des espèces les 
plus invasives par l’IUCN.  
Différentes méthodes de contrôle et 
d’éradication ont été appliquées. Les 
méthodes mécaniques comme la coupe, la 
fauche, l’arrachage, le pâturage, l’application 
de géotextile, la replantation et le bêchage ont 
été utilisées (Child et al. 1992, Gaillard et al. 
2002, Saillard 2002, Boyer 2005). Les 
herbicides ont aussi été utilisés pour contrôler 

ces espèces sur le long terme (Roblin 1988, 
Child et al. 1992, de Waal 1995), ainsi que 
différentes combinaisons des méthodes sus-
citées. Mais à ce jour, l'élimination totale des 
renouées n’est pas possible. Seule l'expansion 
des individus peut être empêchée. Des 
recherches sont menées pour l’utilisation de la 
lutte biologique mais ces recherches sont 
encore en cours d’investigation. Le DEFRA 
(Department for Environment food and 
Rural Affairs) au Royaume Uni a estimé à 
1.56 milliards de livres sterling le coût pour 
l’éradication des renouées du Japon dans 
toutes les zones d’infestations en Grande 
Bretagne.  

 

. 
Fig. 3   La distribution de Fallopia japonica en Europe (Jalas and Suominen 1979) 
 
De nombreux pays européens sont en train 
de rédiger une législation pour le contrôle de 
la détention et la plantation des renouées du 
Japon (Child and Wade 2000). Il devient 
nécessaire d’entreprendre des études 

approfondies pour mieux comprendre les 
mécanismes écologiques et les processus 
évolutifs qui favorisent l’invasion des 
renouées de Japon et leurs effets sur les 
espèces indigènes et les communautés. Une 
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meilleure compréhension des facteurs 
intrinsèques et extrinsèques qui sous-tendent 
l’invasion est une étape importante pour 
mettre en place des priorités de gestion pour 
le contrôle de l’invasion et la protection des 
habitats et des communautés (Collingham et 
al. 2000). Des études de biologie des 
populations ont été entreprises afin de 
préciser le statut sexuel des taxons en 
présence, d’analyser le potentiel de 
reproduction sexuée et de dispersion par 
graines et de discuter de l’étendue de 
l’hybridation et ses conséquences évolutives. 
Que nous ont-elles révélées ? 
6.1 Les études sur la génétique et la 
biologie reproductive des renouées du 
Japon : Différents cas d’études ont établi le 
rôle de la génétique notamment de 
l’hybridation durant le processus d’invasion 
(Ellstrand and Schierenbeck 2000, Grosholz 
2002, Hänfling and Kollmann 2002, Lee 
2002, Müller-Schärer et al. 2004, Bleeker et al. 
2007). Les exemples bien connus de création 
d’hybrides plus adaptés ayant une meilleure 
fitness sont Spartina anglica et Senecio cambrensis, 
tous deux originaires du Pays de Galles en 
Angleterre, Senecio eboracensis, originaire de la 
région de York en Angleterre, Tragopogon mirus 
et T. miscellus, tous deux originaires de l’Etat 
de Washington aux États Unis (Ferris et al. 
1997, Ainouche et al. 2003, Abbott and Lowe 
2004, Soltis et al. 2004, Salmon et al. 2005). 
L’hybridation est reconnue comme une force 
évolutive importante (Abbott 1992, Ellstrand 
and Schierenbeck 2000, Rieseberg and 
Wendel 2004). L’hybridation couplée à la 
polyploïdisation peut induire une 
diversification et une spéciation chez les 
plantes non-indigènes avec des conséquences 
génétiques, épigénétiques et phénotypiques 
importantes (Comai et al. 2000, Wendel 2000, 
Ozkan et al. 2001, Campbell 2004, Rieseberg 
and Wendel 2004, Soltis et al. 2004, Salmon et 
al. 2005). Il peut en résulter, notamment, des 
altérations génomiques dynamiques au niveau 
de la structure des chromosomes et de leur 
fonction (Wendel 2000, Liu and Wendel 
2003) ; une augmentation de la diversité 
génétique avec la création de populations 
génétiquement et morphologiquement 
distinctes dans lesquelles les flux de gènes, les 

assortiments chromosomiques et les 
recombinaisons peuvent produire de 
nouveaux génotypes et phénotypes (Ellstrand 
and Schierenbeck 2000, Doyle et al. 2004, 
Soltis et al. 2004, Hails and Morley 2005) ; des 
hybrides présentant une meilleure fitness que 
les espèces parentales dans le nouvel 
environnement (Barton 2001, Arnold et al. 
2004, Lexer et al. 2004, Petit et al. 2004, Hails 
and Morley 2005).  
L’étude, grâce aux marqueurs 
morphologiques, cytologiques et génétiques 
du patron d’hybridation et de la variation 
génétique et morphologique au sein des 
populations de Fallopia non-indigènes et 
invasifs (Krebs et al. 2010 ; Tiébré et al. 2007a) 
a permis d’apporter des informations sur 
l’étendue de l’hybridation et la diversité 
génotypique et morphologique au sein de ce 
complexe d’espèces. Il a été démontré 
l’occurrence d’hybridations interspécifiques et 
de polyploïdisation, une restauration de la 
reproduction sexuée et la création d’hybrides 
génétiquement et morphologiquement 
distincts des espèces parentales qui présentent 
une variation génotypique élevé. Au moins 
quatre taxons avec différents niveaux de 
ploïdie participent au processus d’invasion: F. 
japonica (2n = 88), F. sachalinensis (2n = 44), F. 
aubertii (2n = 20) et l’hybride F. x bohemica (2n 
= 44 à 88, l’hexaploïde 2n = 66 est le plus 
fréquent) (Figure 4). L’espèce non-indigène 
Fallopia japonica est octoploïde et seul le clone 
mâle-stérile a été introduit. Il est représenté 
par un seul et même clone et présente une 
diversité génotypique faible (Tiébré et al. 
2007a). Cette situation a aussi été observée 
dans les populations de Grande Bretagne 
(Hollingsworth et al. 1998, Hollingsworth and 
Bailey 2000b) et de République tchèque 
(Mandák et al. 2005). Dans les autres régions 
d’Europe continentale comme la France 
(Schnitzler 2002), les données existent en ce 
qui concerne le niveau de ploïdie (2n = 88, 
également), mais aucune étude moléculaire n’a 
été entreprise en vue de statuer sur la 
variation génotypique et la nature clonale 
exceptionnelle de cette espèce. En Allemagne 
et en Suisse, l’étude du patron d’hybridation 
et de ses conséquences pour la variation 
morphologique et génétique (Krebs et al. 
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2010) montrent que F. japonica est également 
octoploïde et monoclonal. Si cela s’avère 
exact, l’on serait en présence d’un taxon géant 
à l’échelle européenne. Des études de 
diversité génétique entreprises aux États Unis 
ont montré que, contrairement à l’Europe, F. 
japonica présente des niveaux modérés de 
diversité génétique (index de diversité de 
Simpson D varie entre 0.69 et 0.88), avec des 
individus mâles-fertiles et femelles et les 
populations semblent provenir d’un mélange 
de reproduction sexuée et végétative 
(Gammon et al. 2007, Grimsby et al. 2007). 
Fallopia japonica présente toutefois des 
individus ayant une grande variabilité 
morphologique. Les coefficients de variation 
des caractères morphologiques calculés (CV) 

se situent entre 8 % et 268 % (Tiébré et al. 
2007a). Le caractère qui présente la plus 
grande variabilité (CV = 268 %) est la hauteur 
de la corde (hauteur située entre la base de 
feuille et le point d’insertion du pétiole); Le 
ratio de la largeur basale sur la hauteur de la 
feuille est le caractère qui présente une 
variation morphologique beaucoup moins 
importante (CV = 8 %). Etant donné la 
diversité génotypique faible observée, la 
variation morphologique observée peut par 
conséquent s’expliquer soit par une plasticité 
environnementale soit par une variation 
génétique insignifiante affectant un petit 
nombre de locus qui détermine l’apparence 
des individus.  

 
 

  
Figure 4 : Les différentes possibilités d’hybridation entre les renouées du Japon (Child et Wade 
2000).  
 
Fallopia japonica est capable de s’hybrider en 
tant qu’espèce parentale mère avec d’autres 

taxons non-indigènes en présence comme F. 
aubertii pour donner un hybride F. x conollyana 
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à 2n = 54 chromosomes, F. sachalinensis pour 
donner l’individu hexaploïde F. x bohemica et 
l’hybride F. x bohemica pour générer des 
individus ayant un nombre chromosomique 
variant entre 77 et 110 chromosomes (Tiébré 
et al. 2007a ; Saad et al. 2011). Cette situation a 
aussi été décrite en Grande Bretagne (Bailey 
1988, Bailey et al. 1996, Bailey 2001). Child et 
Wade (2000) ont rapporté que F. japonica est 
aussi capable de s’hybrider avec F. japonica 
var. compacta pour donner un hybride à 2n = 
66 chromosomes.  
Fallopia sachalinensis est tétraploïde et est 
représenté par deux clones : un clone mâle-
fertile et un clone mâle-stérile (Tiébré et al. 
2007b). Une situation similaire observée en 
Grande-Bretagne (Pashley et al. 2007). Ce 
taxon présente une diversité génotypique 
faible (Tiébré et al. 2007a). La diversité 
génotypique faible observée est en accord 
avec celle observée en Grande Bretagne 
(Hollingsworth and Bailey 2000b, Pashley et 
al. 2007). Les travaux de Pashley et al. (2007) 
ont mis en évidence 8 génotypes sur 31 
individus examinés, mais 2 génotypes 
dominent l’échantillon. En République 
tchèque, Mandák et al. (2005) ont trouvé une 
diversité génotypique plus élevée (16 
génotypes sur 50 individus) avec une 
contribution plus équilibrée sur la base de 
marqueurs moins polymorphes (les isozymes). 
Cette situation laisse à penser que l’on serait 
en présence d’un gradient Est-Ouest de 
diversité génotypique avec le nombre de 
clones qui augmente en allant de la Grande-
Bretagne vers la République tchèque. 
L’espèce F. sachalinensis est capable de 
s’hybrider avec F. japonica pour donner 
l’hybride hexaploïde F. x bohemica et avec F. 
aubertii pour donner un hybride avec 32 
chromosomes. Cela a aussi été prouvé en 
Angleterre (Bailey 1988, Bailey et al. 1996, 
Bailey 2001). Child et Wade (2000) ont 
rapporté que ce taxon est capable de 
s’hybrider avec F. japonica var. compacta pour 
donner un hybride tetraploïde à 2n = 44 
chromosomes. Le clone mâle-stérile de F. 
sachalinensis est le plus représenté. De ce fait, 
malgré qu’il puisse être un donneur de pollen 
pour les autres espèces de renouées non-
indigènes, l’influence de F. sachalinensis dans le 

processus d’hybridation et d’invasion au sein 
de ce complexe de plantes est actuellement 
limitée. Toutefois, son rôle ne doit pas être 
sous-estimé (Child et Wade 2000).  
Fallopia aubertii est diploïde et est représenté 
par un seul clone hermaphrodite. Ce taxon 
présente aussi une diversité génotypique 
faible. L’analyse de la diversité génotypique 
chez cette espèce a constitué une première 
estimation du genre car aucune étude 
moléculaire n'avait été entreprise dans ce 
domaine à ce jour (Tiébré et al. 2007a). Cette 
analyse suggère que F. aubertii résulte 
probablement de multiplications clonales par 
les horticulteurs. Fallopia aubertii est un 
donneur de pollen pour F. sachalinensis, ce qui 
donne un hybride à 32 chromosomes. Il est 
également un donneur de pollen pour F. 
japonica avec lequel il forme l’hybride F. x 
conollyana à 54 chromosomes (Tiébré et al. 
2007a ; Saad et al. 2011). L’hybride F. x 
conollyana est très fréquent dans les 
échantillons de graines prélevés sur F. japonica. 
En Grande Bretagne, la majorité des graines 
prélevées sur F. japonica sont aussi des graines 
de F. x conollyana (Bailey 1988, Bailey et al. 
1996, Bailey 2001) et Child et Wade (2000) 
ont rapporté que F. aubertii est capable de 
s’hybrider avec F. japonica var. compacta et 
d’être rétro-croisé avec les hybrides issus de 
ces trois taxons. Les graines issues de ces 
croisements sont viables mais le rôle de F. 
aubertii dans le processus d’invasion est encore 
limité car les plantules issues de l’hybridation 
n’arrivent pas à s’établir dans la nature (Tiébré 
et al. 2007b ; Saad et al. 2011) ; une situation 
similaire a été observée en Angleterre (Bailey 
2001, 2003b).  
La variété compacta est décrite comme une 
plante ornementale rare (Lambinon et al. 
2004). Dans le cadre des travaux de Tiébré et 
al. (2007a), le statut sexuel et la variation 
génotypique et morphologique de ce taxon 
n’ont pas été étudiés. Le seul individu 
identifié au départ comme tel s’est avéré être 
probablement un hybride F. x bohemica. 
Néanmoins, des études conduites en Grande 
Bretagne (Bailey and Stace 1992, Bailey 1994, 
Child and Wade 2000) ont montré que F. 
japonica var compacta est capable de s’hybrider 
avec F. japonica, F. aubertii et F. sachalinensis et 
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d’augmenter ainsi la variation génotypique et 
le succès invasif des renouées non-indigènes. 
Ces auteurs suggèrent que son rôle dans le 
patron d’hybridation ne doit pas être négligé.  
Comme nous pouvons le constater, le 
potentiel d’hybridation interspécifique et 
d’évolution des renouées du Japon est élevé. 
Cependant, les investigations n’ont mis en 
évidence qu’une seule forme hybride à l’état 
adulte sur le terrain (Tiébré et al., 2008). Il 
s’agit de Fallopia x bohemica. Cet hybride 
présente différents niveaux de ploïdie qui 
varient du tétraploïde à l’octoploïde. En 
Belgique, il est représenté par des clones 
mâles-fertiles et présente une grande variation 
morphologique et génotypique. Une diversité 
génotypique élevée a également été observée 
dans les populations de F. x bohemica en 
Grande-Bretagne et en République tchèque 
(Hollingsworth et al. 1998, Hollingsworth and 
Bailey 2000b, Mandák et al. 2005). En 
Grande-Bretagne, cinq génotypes ont été 
détectés sur 23 plants analysés (Hollingsworth 
and Bailey 2000b) et en République tchèque, 
Mandák et al. (2005) ont trouvé 33 génotypes 
sur 88 plants. L’analyse par les tests 
d’assignation entreprise (Tiébré et al. 2007a) a 
montré que la majorité de ces hybrides 
forment des clones génétiquement distincts 
des espèces parentales putatives (F. japonica et 
F. sachalinensis) et que les autres génotypes 
paraissent issus de rétro-croisements avec les 
espèces parentales car ils présentent différents 
degrés de mélange de pool génique avec une 
contribution importante du pool génique 
individualisé de F. x bohemica (Tiébré et al. 
2007a).  
Deux hypothèses ont été avancées pour 
expliquer la différenciation génétique des 
hybrides par rapport aux espèces parents. La 
première est de considérer que les génotypes 
hybrides ont été introduits indépendamment 
des espèces parentales. Dans ce cas, les flux 
de gènes et les rétro-croisements ont pu 
produire de nouveaux génotypes et 
augmenter la diversité génotypique chez F. x 
bohemica. La deuxième hypothèse est de 
considérer qu’en plus de la possibilité 
d’introduction multiple, la multiplication 
sexuée par hybridation peut être à l’origine de 
cette diversité génotypique et morphologique. 

Des études récentes ont montré que 
l’hybridation chez les individus polyploïdes 
est souvent accompagnée de changements 
rapides dans la structure des chromosomes 
avec dans le cas des marqueurs dominants 
une perte de fragments parentaux et une 
addition de nouveaux fragments (Ozkan et al. 
2001, Salmon et al. 2005). Dans le cadre de 
l’étude de Tiébré et al. (2007a), l’hypothèse 
des changements rapides dans la structure des 
chromosomes semble la plus probable pour 
expliquer la différenciation observée chez F. x 
bohemica car 16% des bandes RAPD observées 
sont spécifiques aux hybrides F. x bohemica 
(Tiébré et al. 2007). Des études 
complémentaires doivent être menées pour 
vérifier ces deux  hypothèses. Des 
changements évolutifs rapides ont également 
été observés chez les populations de blé du 
groupe Aegilops-Triticum (Ozkan et al. 2001) 
et chez Spartina anglica (Salmon et al. 2005). 
Chez cette dernière, les études entreprises sur 
des populations synthétiques ont montré que 
trois fragments du génome parental étaient 
absents chez les hybrides et 11 nouveaux 
fragments ont été trouvés. En ce qui 
concerne le groupe Aegilops-Triticum, deux 
types de mutation ont été observés : d’une 
part les auteurs ont observé une perte de 
séquence du génome d’un des deux parents 
et, plus rarement, un gain de nouveau 
fragment non détecté dans les espèces 
parentales. Les auteurs ont conclu que les 
gains de bandes résulteraient de modifications 
épigénétiques.  
6.2 La contribution de l’hybridation au 
succès d’invasion des renouées du Japon 
Le succès d’invasion des plantes non-
indigènes a été directement associé aux traits 
d’histoire de vie de ces espèces végétales et 
plus particulièrement à leur mode de 
reproduction et leur capacité de dispersion 
(Tiébré et al. 2007). Les plantes invasives ont 
communément une grande capacité 
reproductive et un potentiel de régénération 
végétative élevé (Baker 1974, Kolar and 
Lodge 2001). Les théories suggèrent que la 
grande variabilité génotypique engendrée par 
l’hybridation et les interactions entre génotype 
et environnement contribuent à l’adaptation 
et au succès invasif des hybrides formés (Song 
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et al. 1995, Comai et al. 2000, Ellstrand and 
Schierenbeck 2000, Ozkan et al. 2001, Petit et 
al. 2004, Rieseberg and Wendel 2004, Hails 
and Morley 2005). Bien que reconnue comme 
importante, il existe très peu d’études qui ont 
exploré la génétique notamment l’hybridation 
comme une voie pour la création de nouvelles 
adaptations et l’accroissement du succès 
invasif des espèces non-indigènes (Vilà et al. 
2000, Abbott and Lowe 2004, Hails and 
Morley 2005, Bleeker et al. 2007).  
L’hybride Fallopia x bohemica a toujours été 
considéré comme rare en Belgique et décrit 
comme un hybride d’origine horticole 
(Lambinon et al. 2004). Toutefois, l’analyse de 
la distribution spatiale de F. x bohemica, basée 
sur les données cytologiques et moléculaires 
(Tiébré et al. 2007a ; Tiébré et al. 2008), a 
permis de démontrer que cet hybride est 
maintenant largement répandu en Europe et 
que sa fréquence d’occurrence dépend des 
régions. Dans certaines régions, il représente 
le taxon dominant et dans d’autres, il est très 
peu représenté (Meerts et Tiébré 2007). Une 
distribution étendue de F. x bohemica a aussi 
été rapporté en Grande Bretagne (Bailey et al. 
1996, Bailey et Wisskirchen 2006) et en 
République tchèque (Mandák et al. 2004). 
Dans les autres pays comme la France, 
l’Allemagne, l’Italie, la Pologne et la Suède, les 
données de distribution existent mais elles 
sont incomplètes et sont souvent limitées à 
une région donnée ((Bailey et Wisskirchen 
2006). En République tchèque, les travaux de 
Bímová et al. (2003) ont montré que l’hybride 
F. x bohemica présente un taux de 
multiplication végétative élevé comparé aux 
espèces parentales. Selon Pyšek et al. (2003), 
cette grande capacité de régénération 
végétative, couplée à la nature hybride, peut 
expliquer le succès d’invasion de F. x bohemica 
à l’échelle régionale. Deux hypothèses ont été 
émises pour expliquer le succès d’invasion des 
renouées hybrides. La première hypothèse est 
de considérer que l’hybride a toujours été 
présent mais la difficulté des botanistes à 
l’identifier sur le terrain a peut être amené à le 
confondre avec F. japonica. Cette hypothèse 
est en accord avec les résultats de l’analyse 
statistique réalisée sur les données 
morphologiques des renouées du Japon 

(Tiébré et al. 2007a). Cette étude a relevé 
qu’aucune confusion n’est possible sur le 
terrain en ce qui concerne F. sachalinensis et F. 
aubertii. Ces deux taxons sont parfaitement 
distinguables, l’un pour ses très grandes 
feuilles poilues et l’autre pour ses très petites 
feuilles et sa morphologie grimpante. Fallopia 
x bohemica, quant à lui, est très proche 
morphologiquement de F. japonica. Seul le 
caractère cordiforme à la base des feuilles de 
F. x bohemica et la présence de poils courts sur 
la face extérieure permettent de différencier 
ces deux taxons. L’hypothèse d’une mauvaise 
identification des hybrides a aussi été avancée 
par Bailey et Wisskirchen (2006). Dans une 
étude de la distribution de F. x bohemica à 
l’échelle européenne, ces deux auteurs ont 
remarqué que des données de distribution 
étaient manquantes dans certaines régions. Ils 
ont argumenté cette disparité par une 
évolution différentielle des hybrides en 
fonction des régions ou une incapacité des 
naturalistes à identifier ce taxon sur le terrain. 
Seules des études moléculaires portant sur les 
échantillons d’herbiers peuvent apporter sans 
doute des éléments de réponse.  
La deuxième hypothèse est de considérer que 
nous sommes en présence d’une invasion 
récente de F. x bohemica non encore 
documentée dans la flore. Cette hypothèse est 
très difficile à argumenter. En effet, il a été 
démontré, d’une part, que les événements de 
recrutement (germination de graines et 
établissement de plantules) ne sont pas 
observés dans la nature (Tiébré et al. 2007b), 
la banque de graine des renouées du Japon, 
transitoire, ne permet pas de maintenir un 
potentiel de colonisation par les individus 
hybrides à long-terme et la dynamique de 
distribution de F. x bohemica dans le paysage, 
i.e. le taux d’accroissement des individus dans 
les taches d’habitats colonisés et le taux de 
colonisation de nouvelles taches d’habitats, 
est inférieure à la dynamique de distribution 
de F. japonica (Tiébré et al. 2008), malgré la 
pression de propagules hybrides élevée 
(Tiébré et al. 2007b). D’autre part, la présence 
d’hybrides F. x bohemica génétiquement 
distincts des espèces parentales dans la nature 
et qui présentent une diversité génotypique 
élevée, suggèrent que des établissements de 
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plantules ont bien lieu (Tiébré et al. 2007b). 
Ces arguments, mis en ensemble, laissent à 
penser que la germination des graines et 
l’établissement des plantules sont rares dans la 
nature et se produisent à très faible fréquence, 
comparés à la pluie de graines importante 
(Tiébré et al. 2007b). Ce faible recrutement de 
plantules est toutefois suffisant pour 
permettre une expansion rapide de F. x 
bohemica. L’hypothèse d’une invasion récente 
de F. x bohemica, suite à l’hybridation et à un 
rare recrutement de plantules dans la nature, a 
aussi été adoptée en République tchèque 
(Pyšek et al. 2003, Mandák et al. 2004, Mandák 
et al. 2005). Des études complémentaires 
doivent être menées pour connaître les 
conditions optimales de germination et 
d’établissement des plantules de F. x bohemica. 
Soltis et al. (2004) ont observé des taux de 
mortalité élevés chez les plantules hybrides de 
Tragopogon mirus et T. miscellus. Une situation 
similaire a été rapportée chez les plantules 
hybrides de Senecio cambrensis (Abbott and 
Forbes 2002). Trois arguments ont été 
avancés pour expliquer les taux de mortalité 
élevés des nouveaux hybrides formés.  
Le premier argument stipule que les plantules 
qui ne sont pas écologiquement différenciées 
des plantes-mères ne peuvent pas être assez 
compétitives à cause de l’abondance de ces 
dernières dans la zone de dispersion (Levin 
2000). Un argument complémentaire stipule 
que le nombre élevé de descendants générés 
par les individus parents mis en relation avec 
l’infériorité compétitive des hybrides ne 
permet pas à ces derniers de coloniser des 
sites ouverts dans la zone de dispersion. Dans 
cette étude, l’analyse de la pluie de graines 
observée chez deux clones de F. japonica 
(Tiébré et al. 2007b) a montré que la majorité 
des graines hybrides se dispersent au pied des 
plantes-mères. En accord avec les hypothèses 
émises, cette situation peut expliquer le fait 
que nous n’ayons pas trouvé de preuve 
d’établissement de plantules issues de la 
germination des graines autour des clones de 
renouées du Japon dans la nature. Le 
deuxième argument suggère que les rétro-
croisements entre les hybrides polyploïdes et 
les individus parents génèrent souvent des 
descendants qui présentent une fitness peu 

élevée et infertiles (Levin 1975, Felber 1991). 
Cela a été démontré chez Senecio cambrensis où 
les hybrides qui sont issus de rétro-
croisements avec S. squalidus sont infertiles et 
ceux issus de rétro-croisements avec S. vulgaris 
présentent un taux de fructification bas 
(Ingram and Noltie 1995, Lowe and Abbott 
2004). L’étude entreprise par Tiébré et al. 
(2007b) a montré que l’hybride F. x bohemica 
présente un taux de fructification nul et que la 
majorité des graines prélevées sur F. japonica 
et qui présentent une fitness peu élevée, 
proviennent de rétro-croisements avec F. x 
bohemica. Le troisième argument émis pour 
expliquer la mortalité des plantules formées 
est l’occurrence de perturbations 
démographiques et environnementales qui 
empêchent l’établissement des plantules 
hybrides (Shaffer 1987, Lande 1988). En 
effet, l’augmentation du nombre et de la taille 
des populations est un pré-requis pour 
l’établissement et la dispersion de nouveaux 
taxons. Abbott and Forbes (2002) ont analysé 
la dispersion des populations d’hybride Senecio 
cambrensis dans la région d’Edinburgh en 
Angleterre. Ces auteurs ont montré que les 
sites favorables à la dispersion de ce taxon 
ont été perturbés au cours des huit années 
d’investigations et que ces perturbations ont 
probablement participé à l’extinction de ce 
taxon dans la région. L’analyse spatiale de la 
distribution et de dynamique de colonisation 
des populations de renouées du Japon 
entreprise par Tiébré et al. (2008) a montré 
que les habitats perturbés, zones de 
prédilection des renouées du Japon, ont 
connu de nombreuses perturbations avec la 
construction de nouveaux bâtiments 
commerciaux et d’habitation et des 
déplacements de sol. Toutes ces perturbations 
ont pu créer des conditions défavorables à 
l’installation et/ou à la survie des plantules 
hybrides Fallopia x bohemica sur le terrain. Des 
essais de germination qui prennent en compte 
la compétition, les perturbations 
démographiques et environnementales 
pourront mettre en évidence les conditions 
optimales qui favorisent la germination et 
l’établissement des plantules hybrides dans le 
paysage.  
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6.3 Quelles sont les implications de 
l’évolution des renouées du Japon sur les 
priorités de gestion et les mesures 
préventives : Les études susmentionnées ont 
montré que la mise en commun de deux 
espèces asiatiques apparentées mais 
géographiquement isolées dans leur aire 
d’indigénat et se reproduisant principalement 
par voie végétative, un mâle-stérile Fallopia 
japonica et un hermaphrodite F. sachalinensis, a 
probablement crée un hybride, F. x bohemica. 
En moins d’un demi-siècle (Verloove 2006), 
F. x bohemica a augmenté son nombre de 
populations et est aujourd’hui largement 
répandu en Europe (Bailey and Wisskirchen 
2006 ; Tiébré et al. 2007a) et aux États Unis 
(Child and Wade 2000). Cet hybride possède 
une grande diversité morphologique et 
génotypique et un pouvoir de régénération 
végétatif plus élevé que les espèces parents 
(Bímová et al. 2003), ce qui rend le contrôle 
chimique et mécanique difficile (Bímová et al. 
1999). Les différences entre hybrides (F. x 
bohemica dans notre cas) et les taxons parents 
(F. japonica et F. sachalinensis) peuvent être à 
l’origine de la résistance des populations aux 
pratiques de gestion et de contrôle. 
Malheureusement à ce jour, aucune carte de 
distribution de l’hybride F. x bohemica n’a été 
éditée et l’on dispose de peu d’informations 
sur les facteurs qui influencent la stabilité et 
l’expansion de F. x bohemica. Il apparaît donc 
qu’avant de faire des essais de gestion des 
renouées du Japon s.l., il faut identifier et 
cartographier les hybrides F. x bohemica et 
ensuite étudier comment l’hybridation 
influence l’efficacité des mesures de contrôle 
chimique, mécanique et biologique. Il a 
également été démontré que l’hybride F. x 
bohemica est capable de se retro-croiser avec 
les espèces parentes. En effet, la majorité des 
graines produites par l’individu mâle-stérile F. 
japonica sont issus de rétro-croisements avec 
l’hybride F. x bohemica (Tiébré et al. 2007b). 
Cela a permis la restauration de la 
reproduction sexuée qui manquait chez 
l’individu mâle-stérile F. japonica et la diversité 

génotypique qui manquaient chez les espèces 
parentales. En outre, les graines formées sont 
capables de se disperser à plus de 16 m, 
laissant la possibilité de fonder de nouvelles 
populations génétiquement distinctes (Tiébré 
et al. 2007b). De fait, l’hybride F. x bohemica est 
devenu une composante majeure de la 
reproduction sexuée et du succès invasif des 
renouées du Japon. Des mesures préventives 
doivent être prises pour empêcher la floraison 
chez les renouées du Japon et chez F. x 
bohemica en particulier. Les investigations 
n’ont pas permis d’identifier des plantules 
issues de la germination des graines sur le 
terrain. Les taux de germination des graines 
hybrides sont significativement réduits après 
passage au froid et la banque de graine n’est 
pas permanente (Tiébré et al. 2007b). Dans la 
perspective du réchauffement climatique, des 
hivers doux pourraient favoriser la 
germination des plants hybrides sur le terrain. 
Il est donc important de tenir compte du 
facteur environnemental et surtout du 
réchauffement climatique dans l’élaboration 
de stratégies de gestion. Enfin, l’analyse 
spatiale de la distribution des renouées du 
Japon fournit également des indications pour 
la gestion à l’échelle du paysage (Tiébré et al. 
2008). Les résultats de la sélection d’habitats 
montrent que les habitats perturbés par 
l’homme comme les terrains vagues, les 
habitats rudéraux, les abords des zones 
linéaires (routes, chemins de fer et cours 
d’eau) et des forêts sont préférés par les 
hybrides F. x bohemica et les autres renouées 
du Japon (Tiébré et al. 2008). Ceci implique de 
gérer les habitats perturbés pour prévenir 
l’invasion par les renouées du Japon. Les 
résultats ont également montré que la 
dynamique d’expansion des individus 
existants dans les taches d’habitats est élevée 
et la dynamique de colonisation de nouvelles 
taches d’habitats est basse. Ces résultats 
suggèrent de limiter les clones existants et de 
gérer en priorité les habitats envahis par les 
renouées du Japon.  

 
7 CONCLUSION ET PERSPECTIVES  
La prévention, la gestion et le contrôle des 
espèces non-indigènes invasives sont devenus 

des enjeux importants. Gérer et surveiller les 
populations d’espèces invasives demande de 
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disposer de données, biologique, écologique, 
génétique et biogéographique afin de 
développer des stratégies de gestion intégrée. 
Le rôle de l’étude de la biologie des 
populations est maintenant reconnue comme 
essentielle pour mieux comprendre les 
espèces non-indigènes invasives. Par 
conséquent, les mesures de gestion et de 
contrôle doivent prendre en compte la 
variabilité des caractères entre morphotypes 
et le rôle que joue la reproduction dans le 

succès invasif des taxons. Bien que loin d’être 
exhaustives, les connaissances développées 
dans cette synthèse bibliographique devraient 
permettre de comprendre certains 
mécanismes de l’invasion et de fournir des 
pistes de réflexion pour les stratégies de 
contrôle et/ou de gestion qui prennent en 
compte aussi bien les modes de reproduction 
que les interactions génotype x 
environnement.
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