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RESUME

Depuis la deuxiéme moitié du D6 siécle, les invasions par des espéces introdpies
’Homme sont considérées comme une menace géen@ale la biodiversité et le
fonctionnement des écosystémes. Le processus digvast défini comme le développement
rapide des populations d’'une espéce qui colonisgodeeaux habitats, et devient dominante
dans les communautés au sein desquelles elle r€inB®ur les especes introduites, ce
processus est réalisé en I'absence de coévolutien las organismes des milieux récepteurs.
Cette absence peut influencer les interactionsogiques et, par conséquent, les processus
écologiques. Ainsi, au-dela de I'abondance locae dspéces envahissantes, leur origine
géographique if. introduite par opposition a autochtone) pourraiétedminer le
fonctionnement des écosystemes.

Dans ce contexte, I'objectif de ce travail est dléer dans quelle(s) mesure(s) I'origine des
especes végétales conditionne le fonctionnememt ébosysteme en situation de dominance
en analysant les conséquences d'un changementbleosbespéce dominante pour le
fonctionnement de I'écosystéme et les mécanismesays-tendent ces conséquences. Les
ecosystemes riverains fluviaux, connus pour étrasibkes aux invasions ont servi
d’écosystéme-modeéle a ce travail. Cing paires @esp autochtones dominantégyiostis
stolonifera Rubus caesiysPopulus nigra Urtica dioica et Salix albg et d’espéces
introduites envahissantes co-occurrentéaspalum distichumFallopia japonica Buddleja
davidii, Impatiens glanduliferaet Acer negundp ont été choisies selon un gradient de
succession riveraine de maturité croissante. Cpéces-modéles ont permis d’estimer le
déterminisme imposé par l'origine des espéces dambés sur les processus de production
primaire, en situation d’interaction, et de dégtamhades litieres. Ces études générales ont été
complétées par une analyse détaillée des consespidrcl’invasion des ripisylves& alba
parA. negundo

Les jeunes individus des espéces introduites essahies ont une production primaire plus
elevée et sont plus compétitifs que ceux des es@dechtones dominantes, en condition de
ressources trophiques non limitantes et aprés rpatian. A I'opposé, la dégradation des
litieres est similaire entre les espéces introduédavahissantes et les espéces autochtones
dominantes. La vitesse de dégradation est priranipaht contrblée par la qualité primaire des
litieres, indépendamment de l'origine des espédcasliversité et I'abondance des invertébrés

saprophytes ne varient pas selon l'origine des ocespéel’analyse des conséquences de
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invasion des ripisylves paA. negundanontre une importante modification de la structure
des communautés végétales de sous-bois, identifiadl la quasi-disparition d. dioica
Cette modification est due a une interception lwuage importante’A. negundo qui agit
comme une espece ingénieur de I'écosysteme. Elteemble pas entrainer de conséquences
fonctionnelles en termes de stocks d’azote et depiiore, et de flux d’azote.

Nos résultats montrent que si les espéces intesigitvahissantes peuvent étre plus efficaces
dans la réalisation de certains processus écolegjigiabsence de coévolution entre les
espéeces introduites et les organismes des mili@oepteurs n'a pas d’implication
systématique pour le fonctionnement des écosystéAiesi, les mécanismes qui sous-
tendent l'influence des especes introduites engahigs sur les processus écologiques sont,
dans le cadre de ce travail, similaires a ceux tifi& pour les especes autochtones
dominantes. Contrairement aux idées recgues, ilistexdonc pas de patron général des
conséquences fonctionnelles d’'un remplacement é&es@utochtone dominante par une
espéece introduite envahissante sur le fonctionnerdem écosysteme. Ce travail nous a
également permis de nous interroger sur la sigtifia fonctionnelle de la dominance.
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ABSTRACT

Biological invasions are considered as a threatbfodiversity and ecosystem functioning.
Invasion corresponds to a rapid increase in pojulatensity from a species that colonises
new habitats and therefore becomes dominant inneded community. Invasion process
takes place in the context of a lack of coevolutimtween the invader and the organisms
inhabiting the invaded area. This can have stramglications for biological interactions and
consequently could modify ecosystem functioning.usg;hbeyond the focus on local
abundance of invasive species, their geographrggihacould modify ecosystem functioning.
In this context, the objective of this work is teaiate the importance of plant species origin
for the functional consequences of invasion byouhticed species, through the analysis of the
influence of different types of dominant plant specfor ecosystem functioning, and the
mechanisms which underlying these consequenceari&ipecosystems are known to be very
sensitive to invasions and they were used as memeystems for this work. Five pairs of
native dominant specieg@rostis stoloniferaRubus caesiy$?opulus nigra Urtica dioica et
Salix albg and exotic invasive specieRdgspalum distichumFallopia japonica Buddleja
davidii, Impatiens glanduliferat Acer negundpwere selected along a gradient of increasing
successional maturity. These model species weré wsestimate the influence of species
origin on primary production when they are in iatgon, and on litter degradation process.
In addition, a more detailed analysis evaluatescthesequences @&. negundanvasion in

S. albariparian forests.

Our results highlighted a higher primary produdyivand competitive ability of young
individuals of exotic invasive species, comparethdtive dominant ones, under non limiting
resource conditions and following a physical disturce event. Conversely, the litter
degradation was similar between exotic invasiveciggeand native dominant species. Litter
breakdown rates were mainly controlled by littemmary chemical composition, with no
significant effect of species origin. The analysi the consequences of invasion by
A. negundshowed important changes in understory communitycgire that can be mainly
identified by a drastic decrease litica dioica abundance. This was due to a lower light
availability underA. negundahan underS. alba,and identify A. negundoas an ecosystem
engineer. However, the changes in understory cornityneaemed to induce low functional

changes in terms of main nutrient stocks and nnatuxes.
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These results indicate that the lack of coevolubetween exotic species and the organisms
of recipient areas can have little implications #wosystem functioning, even if exotic

invasive species can be more efficient in some ogoodl processes. Thus, mechanisms
underlying exotic invasive species influence onlegical processes are similar to those
identified for native dominant species. Contrarctonmonly thought, no general pattern can
be drawn for functional consequences following veatdominant species replacement by
exotic invasive ones. This work provided an oppatiuto discuss about the implications of

ecological dominance for ecosystem functioning.
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Chapitre 1
SR

INTRODUCTION

Le processus et la problématique des invasionsodigples concernent la totalité des
catégories d’organismes : microbiens, animaux ejétaix. Une partie des concepts
présentés dans lintroduction de cette these a3t dpplicable a I'ensemble de ces types
d’'organismes, en particulier le statut des espécies.2.) Cependant, dans un objectif [de
synthése et afin de directement mettre en contkedetravaux effectués, I'approche de
certains concepts et la littérature utilisée omt &ntrés sur les organismes veégeétaux, La
littérature est étendue aux autres types d’orgasdorsqu’a I'origine d’avancées théoriques

importantes ou dans le cas d’exemples types.







I. Les invasions, un processus modele

[.1. Un processus menant a un état de dominance ?

Le processus d’invasion peut étre défini pour :

« toute espece exprimant, a la suite de la disjgarides obstacles naturels a sa
prolifération’, un avantage compétitif lui permettant de s’étendpidement et de conquérir
de nouveaux espaces dans son écosysteme au seisl diie devient une population
dominante xValéry 2006; Valéryet al.2008)

Une espéce est considérée comme dominante lorequégrésente une part majeure du
systeme considéré, une communauté ou un écosygtdagurran 2004). La dominance
d’une espécerepose alors sur son abondance, de maniére eekati@ composition générale
du systéme et sans préjuger de son role fonctiomuekcours des successions végétales, la
guantité et la nature des ressources disponiblésigient le niveau de dominance d’'une
communauté (Tilman 1985; Huston & Smith 1987).

Cependant, s’il est admis que les espéces envatessasont dominantes dans les
communautés qu’elles integrent (Inderjit 2005; WAalé&t al. 2008), toutes les especes
dominantes ne peuvent étre considérées comme smmales. La distinction entre espéces
dominantes et especes envahissantes est alors harateer au sein des processus,
respectivement succession et invasion, qui y akeertt. La notion d’invasion se distinguerait
ainsi par larapidité de la prise de dominance(Mack et al. 2000; Valéryet al. 2008),
associée a une expansion importante de I'aire gébgue de I'espéce considérée a travers la
colonisation de nouveaux espacéBavis & Thompson 2000; Richardsenal.2000b; Falk-
Peterseret al.2006; Valéryet al.2008).

Selon les critéres ici établis, rien ne s’opposéa#tud’appliquer le qualificatif d’envahissant a
une espece autochtone. La définition présentéessts est en accord avec ce raisonnement
et fait suite a des travaux sur une espéece autoelgonvahissante (Valéry 2006; Valetyal.
2009b). Cette idée fait pourtant débat au seirad®immunauté scientifique du domaine des
invasions, dont la majorité considere lintroduntidepuis un domaine biogéographique

distinct comme une étape justifiant la restrictidm qualificatif envahissant aux espéces

! Cette notion est reprise de Johnstone (1986) mpgsait que les invasions sont dues a la dispariiiune
barriere qui excluait précédemment les espéceediira donnée.

2 || s’agit en réalité de la population d’'une espé&teutefois, le terme espéce sera employé au lenged
manuscrit afin de conserver I'analogie avec laort’espéce envahissante.
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allochtones. (Annexe 1; Richardsehal.2000b; Colautti & Maclsaac 2004; Falk-Petersén
al. 2006). D’autres réservent les termes de « puitiiat ou « prolifération » a une prise de
dominance rapide lors de la colonisation de nouvesapaces par les espéces autochtones
(e.g.Beisel & Lévéque 2010).
Ce débat souleve alors plusieurs questions quant a

- l'existence de particularités biologiques liées aaractére « étranger » des

espéces introduités
- le réle de ces particularités dans le processuavasion,
- la pertinence de dissocier deux processus (invadigmise de dominance lors

des successions) sur la base de leurs mécanismes.

1.2. Le statut® et I'origine® des espéces : atouts ou écueils ?
l.2.a. Espéces introduites et espéces autochtones

i. Cadre biogéographique

Les introductions d’especes dans une région dorsud au franchissement d’'une barriere
géographique (océan, montagne...) se produisentatiaiment et constituent un des moteurs
de l'évolution. Lyell (1837), De Candolle (1855) Barwin (1859) reconnaissaient déja
importance des transports de plantes par lessyégg courants marins, sur les blocs de glace
mobiles, par les oiseaux (endo- ou exo-zoochoti@ueges animaux migrateurs. On sait par
exemple aujourd’hui que les oiseaux migrateursétdiet sont toujours d’'importants vecteurs
dans le transport des plantes de milieux humidegagticulier entre I'Europe et I'Afrique
(Mummenhoff & Franzke 2007; Brochett al. 2009). Cependant, le rythme de ces
introductions, assurées par des mécanismes natndéisendants des activités humaines, est
toujours resté lent et aléatoire (1 établissem&speéce tous les 10 ans pour une distance de
415 km selon Nathan 2006). L’expansion démographides populations humaines, leurs
déplacements, la domestication des especes et Melogpement de l'agriculture ont
singulierement accéléré le rythme des introductidenss un premier temps (Di Castri 1989;

! Les termes « introduit », « étranger », « allookte et « exogéne » seront utilisés dans ce trpwail qualifier
une espeéce transportée, par le biais des activibdsines, au-dela de barrieres géographiques,uhenségion
ou elle était absente auparavant.

2 Le terme « statut » est littéralement défini pa« lsituation d’un individu par rapport & un grosp®ans notre
cas, cette situation fait référence a une abondetngar conséquent a un niveau de dominance.

% L'origine ou l'origine géographique des espécesrferéférence tout au long de ce manuscrit awcténea
autochtone ou introduit d’'une espéce pour uneggiographique donnée.
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Vitousek et al. 1996; Hodkinson & Thompson 1997; Ricciardi 200Zps démarches
d’exploration et les progres technologiques ontigastimulé les échanges commerciaux, les
activités touristiques et industrielles, favorisainsi les échanges, volontaires ou non,
d’especes entre des régions toujours plus éloignées

Les especes allochtones potentielles pour un degitgéographiquement isolé sont, de
maniére cumulative, plus nombreuses que les espeaéschtones de ce territoire.
Parallélement, en raison de I'éloignement génétauiedécoule de I'isolement géographique
et par adaptation a des contraintes climatiquegesyrla distribution des taxons et de leurs
traits biologiques parmi ces territoires n’est pasforme (Thorne 1972). Ces constats
impliquent que I'ensemble des espéces exogénesymaurégion est toujours plus large et
plus diversifié, génétiquement et écologiquement Hensemble des espéces autochtones

gue cette région contient.

ii. Une introduction par 'lhomme ?

Au sein de la diversité des especes allochtonesitpes pour une région donnée, les espéces
transportées involontairement par I'homme depuis($ aire(s) d’origine vers leur(s) aire(s)
d’accueil ne sont pas soumises a un processudeatgice direct. Cependant, statistiquement,
ces especes, se retrouvent en abondance impodamieles activités humaines sont les plus
intenses (Thompsoet al. 1995; Alpert 2006). Par ailleurs, elles possedéatistiquement des
traits biologiques favorisant leur dispersion pafomme (.g. fécondité élevée, formes de
fruits facilitant I'épizoochorie ; Thompsoet al. 1995; Alpert 2006). Bien qu’il existe peu
d’études comparant les especes introduites et dpgces autochtones - celles-ci étant
habituellement centrées sur les espéces envaldssantles especes liées aux activités
humaines sont en général de type rudéral, c'eseaalérantes aux perturbations et avec une
grande capacité de dispersion (Prathl.2001; Lososovét al.2006).

Les especes vegeétales transportées volontairement agriculture font [I'objet,
consciemment ou non, d’'une importante sélectioutdsant a la prédominance d’espéces et
de variétés caractérisées par une importante pligdécvégétative et/ou reproductive
(Glemin & Bataillon 2009), une faible dispersionsdgraines et une augmentation de leur
taille (Fuller 2007), ainsi que par une fertilité n pouvoir germinatif des graines éleves
(Zohary 2004). A l'ensemble de ces traits biologgjuregroupés sous le concept de
« syndrome de domestication » (Harlan 1992) peajoster une relative résistance aux

pathogénes et aux phytophagesy(Punja 2001; Pifanellet al. 2004). Enfin, les espéeces
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importées pour I'ornement ont en général une caoiss rapide, des fleurs plus grandes et
plus colorées que leur ancétre sauvage (Teixe@ilda 2004; Chandler & Lu 2005) et une
résistance au stress et a la pollution élevée (Sdedia?005).

Ainsi, I'introduction par le biais des activités rhaines peut constituer un filtre a travers
lequel sont sélectionnées les especes et les darnileint les caractéristiques de rudérales,

colonisatrices et/ou compétitrices sont exacerbées.

iii. Une absence de coévolution

Les implications écologiques d’'une absence d’histévolutive commune entre les espéces
introduites et les espéces autochtones sont vakéles découlent de deux principes :

- une espéce est rarement introduite avec son cod&gganismes associes
(prédateurs, symbiotes, pathogenes, compétiteurs...),

- les organismes du milieu d’accueil sont moins agkapiux traits biologiques
d’'une nouvelle espece qu’a ceux des especes aopeelées ils ont coévolué.
Chaque espece, lors de son introduction, intégrec dompossibilité de rétablir les
interactions biologiques entretenues dans son ciargine, qui peuvent étre facultatives
(mutualisme) ou obligatoires (symbiose, parasitisne¢ positives (mutualisme, symbiose,
commensalisme) ou négatives (prédation, parasifisoepétition) pour sa survie et son
développement (Mitchellet al. 2006). En paralléle, si I'espéce introduite pamtiex
s’implanter dans les milieux naturels de son aieealeil, méme de maniére éphémere, elle
développe, avec les organismes présents, de nesiveteractions qui peuvent étre de nature
et/ou d’amplitude différentes (Richardsenal. 2000a; Parker & Gilbert 2007; Pringse al.
2009). Catfordet al. (2008) ont récemment synthétisé et discuté I'etderdes hypotheéses
relatives aux interactions biologiques, dans lereades introductions d’espéces. lls
regroupent ces hypothéses en cing catégories raatien(s) avec des « ennemis »,
compétition(s), mutualisme(s), commensalisme(s)ingtraction(s) au sein de cascades
trophiques. Dans le contexte d’'une absence de tdéo entre les organismes concerneés,
ces interactions sont le principal argument utifs@r distinguer les espéces autochtones des
especes introduites (Wilsat al.2009).

L’ensemble de ces particularités — une diversités grande a I'origine, une relative sélection

(volontaire ou non) par 'lHomme et une absence alevalution avec les organismes du

milieu d’accueil — conduit a distinguer, au moirertgellement, les espéces introduites des
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especes autochtones. L'identification du role depzeticularités dans le processus d’invasion
pourrait alors permettre de déterminer a quel{@ai(x) et dans quelle mesure une invasion

par une espece introduite se différencie d’'unesiorapar une espéce autochtone.

1.2.b. Espéces introduites et espéces envahissantes

i. Un portrait robot pour les espéces introduitesvahissantes ?

Fondés sur I'approche de Baker (1965) pour les waiaes herbés>, et sur I'hypothése de
l'existence d'un « envahisseur idéat déja développée par Elton (1958), de nombreux
travaux ont tenté d’identifier les traits biologagicaractéristiques des especes envahissantes
(cf. synthése de PySek & Richardson 2007). Les résudtatenus sont tres variables et, pour
étre réellement informatifs, doivent étre analysés tenant compte du contexte
environnemental (degré de perturbation, nutrimeligponibles) et biologique (densité de
couverture végétale, diversité des communautésjrayail récent a également démontré que
les traits biologiques représentatifs des espaveshéssantes varient en fonction de la forme
de vie de ces espéces (Fenesi & Botta-Dukat 204, les especes herbacées pérennes
envahissantes ont en commun : une dispersion pegs#r multiplication végétative, une
dispersion par l'eau et une affinité pour les rabiturbains. Parallelement, les especes
herbacées annuelles envahissantes se distingusnesgpeces non envahissantes par des
caracteres de rudérales : une taille plus élewée,autofécondation possible, une dispersion
par les animaux (exozoochorie principalement) eplus grand nombre de vecteurs possibles
de dissémination. En dépit de ces variabilités)ques traits largement étudiés, dans divers
contextes environnementaux et avec un nombre et diversité d’especes importants,
semblent corrélés au succés de l'invasion de mani@uste (PySek & Richardson 2007)
(Fig. I11). Les espéces introduites ne deviennest ggavahissantes systématiquement sur la
base des traits biologiques pour lesquels elletinsélectionnées au départ. Cependant, la
majorité des traits corrélés au succes de linvasemrrespond a ceux seélectionnés,
directement ou indirectement, lors de I'étape ddduction par 'Hommedf. I.2.a.ii., Fig. 12)

et pourrait donc se retrouver plus fréquemment tdeespéeces introduites.

! Le terme « mauvaise herbe » est employé par Laupeur désigner les espéces dont les populatiens s
développent principalement suite a une perturbatiorigine anthropique (cultures, friches, remblajs

2 « Ideal Weed Hypothesis » (Elton 1958; RejmaneRihardson 1996; Sutherland 2004; PySek & Richardso
2007)
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Il envahissante > congénérigue [ | envahissante = congénérique | |envahissante < congénérique

Figure 11 : Comparaison des traits écologiques des espécexluites envahissantes et des espéces non
envahissantes congénériques (espéces identiquascoraparaison dans l'aire d'origine. I'aire d’accueil,
especes introduites envahissamg®spéces non envahissantes congénériques (autestdonntroduites) dans
l'aire d'accueil). Les traits soulignés sont cewuplesquels les mémes résultats sont obtenusyptiese des
études comparatives sans critere de sélection géiyédique. Pour les traits non soulignés, le nordhides
disponibles n’est pas suffisant pour conclure. th#fres entre parenthéses indiquent le nombreud&
considérées pour le trait correspondant. Lorsque dhiffres son donnés, le premier concerne ledeStavec
des espéces congénériques, et le deuxieme, lessé&tads critére de sélection phylogénétique. ltedesur la
gauche indiquent les traits sélectionnés par l&@mtroduction par I'Homme : |, involontairemenA, pour

I'agriculture ; O, pour I'ornementf. |.2.a.ii.). Modifié d’aprés Pysek & Richardson (Z00

Dans une approche plus mécanistique, intégrantptimance des contextes abiotique et
biologique, certains chercheurs ont suggéré quedpéces introduites auraient d’autant plus
de succes en tant gu'envahissantes qu’elles passeéds traits biologiques éloignés de ceux
des espéces autochtones des communautés d’'aééaloppée sous le nom de « similarité
limitée' » (MacArthur & Levins 1967; Emery 2007), cette bifese est & relier a celle des

! « Limiting similarity hypothesis » (MacArthur & Mins 1967; Emery 2007)
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« niches écologiques disponibies (Shea & Chesson 2002) et de la «fluctuation des
ressources » (Davit al. 2000 ; cf. 1.3.b.) . Ainsi, une espéce introdatera d’autant plus de
facilité a envahir un milieu qu'elle y occupe un&he écologique ou consomme des
ressources peu utilisées par les especes autoshteméen avec cette hypothese, Cappuccino
& Arnason (2006) montrent que les especes intredugnvahissantes produisent des
composés métaboliques secondaires plus origihajwe les espéces introduites non-
envahissantes. De maniere similaire, les surfacéiaires des espéces introduites non
envahissantes sont intermédiaires entre celleesigsces autochtones et celles des especes
introduites envahissantes (Lake & Leishman 2004finE et bien que ces cas d’especes ne
permettent aucune généralisation, le développediane espéce fixatrice d’azote au sein de
communautés ou ce groupe fonctionnel est absenhestemple type du succés de l'invasion
d’especes introduite® . Myrica faya Vitousek & Walker 1989Acacia sp., Musil 1993).
Une telle dissimilarité entre especes autochtornesspeces introduites pourrait étre
doublement favorisée par le cadre biogéographicaréicplier des introductions. Celui-ci
fournit en effet un nombre et une diversité d’eggeallochtones possibles potentiellement
plus grands que celui des espéces autochtones, isblement géographique, moteur partiel

de I'évolution des espéeced.(.2.a.i. et 1.2.a.iii.).

ii. Des avantages liés a I'absence de coévolution

Plusieurs études comparatives aboutissent a ldusime qu’une espece envahissante est plus
grande, produit plus de matiére végétale et dmgsailans son aire d’accueil que dans son
aire d’origine €.g.Crawley 1987; Willis & Blossey 1999; Jakobsal. 2004; Ebelinget al.
2008). Crawley (1987) attribue ces differences @ diminution de la pression d’herbivorie,
due a I'absence des phytophages naturels de l'eqjats la région d’accueil. Prenant pour
base I'existence de compromis dans l'allocationrdgsources entre la croissance, la défense
et la reproduction (Colegt al. 1985), Blossey & Notzold (1995) reprennent ceitpdthese
sous le nom d’ « Evolution of Increased Competithllity (EICA) ». lls suggérent que la
réduction de la pression due aux herbivores pewaiaer la sélection de génotypes allouant
moins de ressources a la défense, mais d’avantdgeceéoissance et a la reproduction.
Récemment, une vision plus globale de I'effet d'aimainution de la pression des ennemis

naturels a abouti a la formulation de '« EnemideBse Hypothesis (ERH) » (Williamson

! « Empty niche hypothesis » (Shea & Chesson 20@Z;Mugallet al. 2009)
2 Les auteurs entendent par originaux non prodaitdgs espéces autochtones.
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1996; Keane & Crawley 2002). Celle-ci suppose dateinmeédiat par la diminution de la
régulation des espéeces ayant développé peu desdéfdtlle peut impliquer a plus long terme
une réallocation des ressources allouées a la ésmtde mécanismes de défense vers la
croissance et la reproduction (Colawdtial. 2004). L’avantage compétitif ainsi induit chez
certaines plantes introduites les distingue destggaautochtones, et peut étre a I'origine du
succes de leur invasion.). Wolfe 2002; voir Colauttet al.2004 pour synthése).

Le role des composés allélopathiques dans le sutegsinvasions de certaines especes
exotiques a éteé tres tot suggéray(Osvald 1948; Fletcher & Renney 1963). Rabotnod2)9

y introduit le premier la notion de coévolution.rfdat du principe que les plantes peuvent
évoluer en réponse a une pression allélopathidymsppose que les espéces se retrouvant
naturellement dans les mémes communautés que aeplaroduisant des composés
allélopathiques seront mieux adaptées et moinsitdessa ces composés que les especes
nouvellement mises en contact avec eux. Une éthdenieére dans la validation de cette
hypothése met en évidence un effet plus importast eksudats racinaires produits par
Centaurea maculosaur des especes appartenant aux communautés envpl@esur des
especes des communautés originelle€ dmaculosgCallaway & Aschehoug 2000). Par la
suite, Callaway & Ridenour (2004) ont formulé I'logpese sous-jacente, « Novel Weapons
hypothesis », qui met en avant un potentiel impagatif direct des composés allélopathiques
sur les especes végétales des communautés enwathieseffet indirect possible a travers la
modification de la relation entre les espéces \agetdes communautés envahies et les
microorganismes du sol. La diminution de la contjmétipour les ressources qui en découle
favoriserait alors la croissance des especes essaties.

Le manque de recul temporel sur les invasionséfolution rapide de quelgues espéces
envahissantese(g. Maron et al. 2004) limitent notre compréhension a long termecds
hypothéses. Celles-ci supposent cependant au déparplus les plantes introduites sont
éloignées morphologiguement et physiologiguemens dspeces autochtones qu’elles
cbtoient, moins elles seront attaquées par lesvweds et pathogénes spécialistes des especes
autochtones, plus les composés allélopathiquesntsefficaces et plus elles auront de
probabilité¢ de devenir envahissantes. Ces déductamt en accord avec I'’hypothese de
similarité limitée déja évoquéecf(l.2.B.ii.) et sont supportées par quelques exemples

expérimentauxg.g.Cappuccino & Arnason 2006).
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|.2.c. Especes envahissantes et espéces dominan&dre statut, processus

et mécanismes
En général, les études portant sur les especeslinties distinguent les espéces envahissantes
des non-envahissantes. Peu d’études en revanagrent une telle distinction des statuts
ecologiques pour les especes autochtones lorsgm'®bint comparées aux especes introduites.
Dans ce contexte, I'identification des traits bgtpes caractérisant les especes introduites
envahissantes constitue d’'avantage une mise ererdaddes traits liés aux espéces
dominantes en général. Elle ne permet donc pama @e distinguer clairement quelles sont
les spécificités écologiques dues a l'origine @eaa des espeéces au sein du processus
d’'invasion. En accord avec ce raisonnement, lessr&iavaux qui prennent clairement en
compte les statuts écologiques des especes inesdrti des especes autochtones aboutissent
aux conclusions suivantes :

- les traits biologiques caractérisant les espedesdinites envahissantes ne sont
pas uniques, mais également partagés par les sspgimehtones dominantes (Thompson
al. 1995; Smith & Knapp 2001) et les espéces autoelstenvahissantes (van Kleunsral.
2010),

- en corollaire, les espéces envahissantes, qu'dt@ent introduites ou
autochtones, présentent des traits biologique<rdifits des espéces non envahissantes
(Thompson 1994).

Par ailleurs, dans des conditions environnementsileslaires, les traits biologiques des
espéeces autochtones dominanteg).(Prach & PySek 1999; Grime 2002) et des espéces
introduites envahissantes (PySek al. 1995) sont comparables : ces especes présentent
notamment des vitesses de croissance plus élevédss emorphologies plus développées
(taille plus grande, densité de feuilles plus int@ioie) que les espéces autochtones non
dominantes.

Face aux similitudes biologiques et fonctionnellies espéces envahissantes introduites et
autochtones, la vision de Valéey al. (Valéry et al. 2008 ; Valeryet al. 2009b) semble étre
objective et adaptéef(11). La définition d’une espéce envahissante prépgsar ces auteurs,

ne rejette aucunement la possibilité de considami les mécanismes et les conséquences
des invasions, les spécificités des especes intesjen particulier celles liées a I'absence de
coévolution. Elle encourage cependant l'intégraties especes autochtones dans le concept
des invasions. Cette position rejoint I'approchiiive de Clements (1928) qui, sur la base
de ses travaux sur les successions végétales,déoaisi qu'une espece pouvait étre

envahissante sans préjuger de son origine geographl’étude des invasions permettrait
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ainsi de tester certaines hypotheses relativesrgahisation et aux roles fonctionnels

communautés (Encadré 1).

Encadré 1 : Les invasions, I'opportunité d’une expémentation ?

des

Alors que les espéces dominantes, que ce soit ats ¢bune succession ou suite a une

invasion, partagent de nombreux traits biologiqets apparaissent fonctionnellement

similaires (Thompsoret al. 1995; Smith & Knapp 2001), le processus dinvasgm

distingue de celui de la succession par la coltioisale nouveaux habitats et par sa rapidité.

La rapidité du processus d'invasion permet sonist@puis I'établissement de I'espé
introduite, jusqu’a sa domination dans la commuialies invasions apparaissent ai

ce

nsi

comme un cadre empirique idéal pour I'analyse @&dions entre le niveau de dominance

des communautés et l'incidence de cette dominangelesir structuration et sur

fonctionnement des écosystemes. Une telle apprdigtehironique est toutefois soumise

une identification précoce du processus, avant l@spéce envahissante n’ait atteint

niveau de dominance élevé.

QJ/

un

Le stade final de dominance de l'espece envahissast en revanche, clairement

identifiable, ce qui permet la mise en place d'appes synchroniques, fondées surt
comparaison de communautés envahies et de comnégnaain-envahies, considéré

comme référence. Dans ce contexte, si la commungutéférence est elle-méme domir

€S

nee

par une espece, l'invasion dans son stade final gdets permettre d’analyser I'importance

du processus (successiminvasion) par lequel une espéce devient dominanteffuence
des caractéristiques biologiques de I'espéce dartehapour la structuration de

communauteés et le fonctionnement des écosystemes.

I.3. Facteurs facilitants : des milieux plus sensibs que d’autres ?

|.3.a. Caractéristiques des milieux récepteurs

I. Influence des perturbations

Des les années 80, les scientifiques ont relevéodareux exemples d’invasions a la suite

d’'une perturbation physique du miliee.qg. Bridgewater & Backshall 1981; Forcella
Harvey 1983), si bien que Johnstone (1986), saaoil directement testé, intégre

perturbation comme mécanisme a part entiere dapsot@ssus d’invasion, et induisant
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vulnérabilité des milieux aux invasions. Se fondsunt les théories développées en écologie
des communautés et sur I'importance des perturmii@ns les changements de végétation
(Watt 1947), Johnstone (1986) propose la pertwbhatomme un mécanisme permettant la
création d’ouvertures au sein des communautésaae pCelles-ci se traduisent par la mise a
disposition de sol nu, la réduction de la competitiet/ou l'augmentation locale des
ressources disponibles qui facilitent l'installatiet le développement de nouvelles espéces au
sein des communautés (Hobbs 1989; Tilman 1990; siébliuenneke 1992). Des études
expérimentales ont par la suite démontré que peteurbation peut faciliter I'établissement
des especes introduites, leur développement esesbiiavorisé par la mise a disposition
simultanée de ressources nutritives supplémentéitelsbs & Atkins 1988; Burke & Grime
1996; Thompsomt al.2001). Certains de ces travaux (Hobbs & Atkins8 ®urke & Grime
1996) montre en outre que l'augmentation du nivdauressources sans perturbation est
suffisante pour observer un établissement et ureldgpement des espéces introduites
similaire aux situations combinant une augmentalies ressources et une perturbation.

Si l'influence des perturbations sur I'établissemdas espéces introduites a fait I'objet de
nombreuses études (Hobbs & Atkins 1988; Burke &@ril996; Thompsoat al.2001), son
réle dans le maintien de la dominance des espéuvemhissantes reste peu connu. Certains
traits biologiques caractérisant les espéces essafties €.g. capacité de croissance
végétativecf. 1.2.b.ii.) laissent supposer une résilience impudales populations suite aux
perturbations, en particulier a travers une gracejgacité de régénération végétative et une
banque de graines de taille importante. Cependartiine étude n’'a, a ma connaissance,
formellement comparé le maintien de I'état d’ineessiavec des conditions de perturbations
récurrentes et avec uniquement une perturbatidialani On peut cependant supposer que des
conditions de perturbations récurrentes pourraiabbutir a la sélection d’espéces

envahissantes dont la résilience est élevee ateapi

ii. Diversité des communautés

La richesse spécifique des communautés a été meposmme un facteur favorisant la
résistance des communautés aux invasions (EltoB8)18& nombreuses études ont ensuite
essayé de valider cette théorie, avec des réstiéstyariables (Levine & D'Antonio 1999).
Les études expérimentales tendent a confirmer dthgse, en observant une installation
(Tilman 1997) et un développemeetd. Knopset al. 1999; Levine 2000; Naeest al.2000)

plus importants d’'une ou de plusieurs espécesduites envahissantes lorsque la richesse
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spécifigue des assemblages d'espéces dans lesglledssont implantées est faible. A
l'inverse, de nombreuses observations de terraintmaot une absence de relation, ou une
corrélation positive entre le nombre d’espécesdnibmes et le nombre d’espéces introduites
(Planty-Tabacchet al. 1996; Stohlgreret al. 1999; Stohigreret al. 2003). Ces contradictions
ne sont pourtant qu’'apparentes. En effet, les eatiens de terrain sont souvent réalisées a
une échelle régionale, pour laquelle une richepéeifique d’espéces autochtones élevée est
souvent le reflet d’'une grande diversité d’habitéls cette diversité est également disponible
pour les especes introduites. Par ailleurs, cesoapps de terrain sont souvent centrées sur
les especes introduites en général, dont la m@joet sont pas envahissantes. Lorsque les
observations sont réalisées a I'échelle localecdaélation négative entre diversité des
communautés autochtones d'une part, et établissemerdéveloppement des especes
introduites d’autre part est, en général, retroufgeg. Levine 2000; Alvarez & Cushman
2002; Aguilereaet al.2010).

D’avantage que la richesse spécifique, il semble lqudiversité fonctionnelle des especes
puisse expliquer la vulnérabilité des communautés iavasions (Crawleyet al. 1999;
Symstad 2000; Dukes 2001). Ces résultats sont eorch@avec I'hypothése de similarité
limitée déja évoqueeck 1.2.b.ii., Emery 2007). Plus précisément, cegaanteurs montrent
gue les especes dominantes ont tendance a prée®mivasions par des espéces introduites
fonctionnellement similaires (Burke & Grime 199@dteret al.2002; Emery & Gross 2006).
Enfin, la vulnérabilité des communautés aux invasipeut aussi étre influencée par les
interactions entre espéces introduites. Ainsi, $moff & Von Holle (1999) ont formulé
I'hypothése « Invasional Meltdown » qui proposefdailitation d’une invasion par une ou
plusieurs espéces introduites. Cette facilitatient@tre effectuée par une espece végétale ou
une espece animale et étre directe (dispersion giages, Woodwardet al. 1990;
pollinisation, Barthellet al. 2001) ou indirecte (modification physique de litath Hugheset

al. 1991).

1.3.b. La disponibilité des ressources : une théaiunificatrice ?

Le principe de l'influence de la disponibilité desssources sur la vulnérabilité d’invasion
d’'une communauté a été développé simultanémentijmaan (1999), Sher & Hyatt (1999) et
Daviset al (2000). Chacun de ces auteurs suggere qu'unwusiea d’autant plus vulnérable
aux invasions que les ressources disponibles (@ingsiou nutritionnelles), au sens de non

utilisées, seront importantes (Fig 12).
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Prélevement des ressources

Figure 12 : Théorie de la fluctuation de la disponibilité dessources. La droite en pointillés gris matérialise
I'égalité entre les prélévements et les apportsedsources. La disponibilité des ressources damsliku peut
augmenter suite a l'augmentation des apports>B3, la diminution des prélévements (D), ou les deux
(A—C). D’apres Dauvis et al. (2000).

Cette théorie s’appuie sur la nécessité pour upecesd’avoir accés a des ressources pour
pouvoir s'implanter, et sur I'’hypothese que plusglzantité de ressources disponibles est
importante, moins la compétition pour ces ressauest intense (Davist al. 1998) et plus la
croissance des espéces implantées est favoriséeral@ennements sont cohérents avec le
modéle triangulaire de Grime (1974) sur les stiegégcologiques des plantegui prévoit
gue la compétition est moins intense dans les enwéments perturbés, au sein desquels les
especes résidentes ne séquestrent plus I'ensesdleskources disponibles, favorisant par la
méme l'installation de nouvelles especes. L’hyps¢hée Davis est également en accord avec
le modele des équilibres dynamiques de Huston (19268 dernier prédit une diversité
maximale lorsque la vitesse d’accroissement desilptpns est en équilibre avec le niveau
de perturbation, les deux facteurs influencantdisité de la compétition pour les ressources.
La théorie de la fluctuation de la disponibilitésdessources rejoint ainsi les théories établies
dans le champ de I'écologie des communautés. Hicylar, elle est une reformulation de
I’hypothese du « ratio des ressources » de Tilrh@B8%) dans le cadre des invasions. Ainsi, la
dominance des espéces, qu'elle s'établisse a srde®isuccessions, ou a travers les invasions
est régie par la quantité et la nature des resssutisponibles dans le milieu.

! Le modéle de Grime permet de répartir les stragéécologiques des plantes selon un triple gradieatcord
avec leurs capacités compétitrices (C), de tolérancstress (S) et/ou colonisatrices (R).
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La théorie de la fluctuation des ressources aétémment englobée dans une formulation
plus large de l'effet de I'hétérogénéité environeemale, spatiale et temporelle, sur
linvasibilité des milieux (Melbournet al.2007). Elle est ainsi liée aux théories concertant
coexistence des espeéces, telles que la similamiéé (MacArthur & Levins 1967; Emery
2007) et la disponibilité des niches (Shea & Ches&@02; MacDougalkt al. 2009). Ces
théories permettent d’affiner celle de Dagtsal (2000), et notamment de considérer les cas
d’invasion dds a I'exploitation d’une ressourcesaotilisée par les especes de la communauté
résidente (hypothése des niches vacantes, Hitrab 2005; MacDougalket al. 2009). Cette
hypothése est en général liee a une spécialisatiggortante des especes introduites
considérées (Catforet al.2008). Tous les milieux peuvent alors se révémmporairement et
périodiquement susceptibles d’étre envahis. Il $erobpendant que certains écosystéemes, de
par leurs caractéristiques fonctionnelles, puissgné plus sensibles que dautres a ce

processus (Encadré 2, Alpettal.2000).

1.3.c. L'Homme comme facteur explicite du processus

Plus que les conditions climatiques et les carstigues des espéces envahissantes ou des
milieux récepteurs, ce sont la densité des pomumathumaines et l'intensité des activités
anthropiques qui permettent de prédire la quadtéépéces introduites a I'échelle des pays
(Pyseket al. 2010). Celles-ci influencent en premier lieu l@gsion de propagules, c'est-a-
dire la quantité d’individus introduits et la frénce de leurs introductions (Davenport &
Davenport 2006). Elles peuvent également facilidedispersion naturelle des espéces en
créant des « voies de passage » physiques, teleedeg voies de communications (routes,
canaux...; Parendes & Jones 2000). Les activitegames sont egalement responsables de la
modification d'un grand nombre d’habitats (Vitous&R97). De la méme fagon que les
perturbations naturelles, les perturbations physqgdiorigine anthropique peuvent faciliter
I'établissement des especes introduites (Hobbs &nHake 1992; Parkest al. 1993). Par
ailleurs, la modification des cycles biogéochimisjuen particulier du cycle de I'azote, aboutit

a I'eutrophisation des milieux a I'échelle mondiatdocale (Vitouselet al.1997; Smithet al.
1999; Gallowayet al. 2004), augmente les ressources disponibles psuedpéces et peut
ainsi favoriser les invasions (Valéry 2006). Ceer@répondérant de I'Homme dans
'expression du phénomeéne des invasions condutiiosr scientifiques a reformuler la
problématique des invasions biologiques et a cénsides especes envahissantes, aussi bien

comme des indicatrices que comme des actrices deerfarbation de la structure des
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communautés et du fonctionnement des écosystenshsif8er & Miiller 1998; Didharet
al. 2005; MacDougall & Turkington 2005).

Encadré 2 : Des milieux plus vulnérables que d’augs
En fonction de leurs caractéristiques géomorphgleeg, physico-chimiques et biologiqu

D
g

certains écosystemes et/ou habitats peuvent sderépifis sensibles aux invasions que

d’autres. Cette sensibilité est en général estipée le nombre d'espéces introduites

présentes, envahissantes ou non, et concernegticsuperement :

- les systemes agricoles (Inderjit 2004; Hulme 2008Yr lien direct avec le
activités anthropiques, les perturbations cycliqe¢sleur enrichissement en nutrime
favorisent I'apport, I'installation et le développent des espéeces introduites.

- les milieux insulaires (Lonsdale 1999; Caldwetlal. 2006) : leur isolemen
limite les apports d’espéces, tout en augmentamtrizzeau de spéciation. Un grand nom
de niches écologiques restent ainsi vacantes pbrldes pour I'établissement d’espé(
introduites par 'THomme.

- les systéemes riverains fluviaux, en réponse a arte tonnectivité paysage
et & une récurrence des perturbations naturefiei$l 2.a.).

A l'opposé, les habitats les moins envahis sembd@oir en commun un niveau de stre
éleve : faibles ressources en nutriments et enagexje, températures extrémes et polluti
toxiques (métaux...). Le stress provoqué par I'unptusieurs de ces facteurs a un e
double : seules les espéces adaptées parvienrmnvigre dans ces environnements e
sélection d’especes autochtones spécialisées induitiveau élevé de compétition pour
especes introduites (Alpegt al. 2000; Chytryet al. 2008). Par ailleurs, il semblerait que
milieux tropicaux continentaux, plus riches en eggéet moins visités, soient globalem

moins sensibles aux invasions que les milieux teégp@onsdale 1999).
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II. Conséquences des invasions : un bilan général
II.1. Conséquences sur la biodiversité

Il.1a. Extinction d’especes

Les invasions sont considérées comme la troisieaneecde perte de biodiversité au niveau

mondial (M.E.A 2005). Pourtant, la relation causadre invasions et extinctions, dans le
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des organismes végétaux, reste souvent spéculativerincipalement basée sur des
corrélations (Sax & Gaines 2003; Gurevitch & PadidD04). En effet, méme si les invasions
peuvent précipiter I'extinction d’'une espéce, laspdirition des espéces autochtones et
'augmentation du nombre d’espéces envahissant@sgent étre, dans la majorité des cas,
les conséquences d’un méme phénomene représentdgpdégradation générale des milieux
par I'Homme (McKinney & Lockwood 1999; Byers 20@2idham et al. 2005; MacDougall

& Turkington 2005).

Malgré tout, les espéces envahissantes sont unposamte importante et complexe de la
modification des communautés. Ainsi, sans étraailsse directe de I'extinction d’une espece,
elles peuvent néanmoins accentuer I'impact néggtifia dégradation des milieux et étre
responsables de la régression et de la disparit®mcertaines populations (Didhaet al.
2007), ainsi que d’'une perte d’intégrité géneétigiuevin et al. 1996; Rhymer & Simberloff
1996).

[1.1.b. Structure des communautés

L’évaluation des conséquences des invasions ssirdature des communautés a généré les
premiers arguments pour la mise en place de medargsstion des milieux naturels face a ce
phénomene. Ainsi, il est communément admis qu'un&sion dans un milieu donné se
traduit nécessairement par une diminution de laegse et de 'abondance des espeegs (
Vitousek et al. 1996; Zedler & Kercher 2004). Pour les plantestecassertion est basée sur
de nombreuses études de cas qui comparent, all&dbeale et sur la base de relevés
phytosociologiques, les richesses spécifiques denmumautés envahies et de communautés
non envahies (Pysek & Pysek 1995; Werner & Zedl€22 Yurkoniset al. 2005; Gerbeet

al. 2008; Hejdaet al. 2009). Quelques études ne signalent cependannaudiminution
significative de la diversité des communautés eiegfTreberg & Husband 1999; Hejda &
Pysek 2006; Hejd&t al. 2009). Ces impacts limités peuvent parfois étngligés par un
couvert moins dense des especes envahissantesremsé< 50 %ipid.), qui remet alors en
guestion I'existence de l'invasion. Une autre rajs@rement avancée, peut étre la structure
des communautés autochtones non envahies servaréfé@ence aux comparaisons. Par
exemple, la comparaison entre des communautés demar une espece autochtone et des
communautés envahies pampatiens glanduliferaaboutit a des diversités d’especes

similaires (Hejda & Pysek 2006). De la méme fadancomparaison de 8 communautés
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dominées par une espéce autochtone dominante awnpaspéece introduite envahissante ne

montre pas de différences de diversité (Houlahdhingilay 2004).

I.1.c. Echanges génétiques

Le contexte de lintroduction d’'une espéce peutraduire par de nombreuses implications
évolutives pour cette espece dans les aires d'adeug. stimulation des processus évolutifs,
Maron et al. 2004; "effets bottleneck”, Novak & Mack 2005; higation entre espéces
introduites, Tiebreet al. 2007; Bailey et al. 2009). Ces aspects, peuvent avoir des
conséquences importantes sur le processus d'invésid.2.b.ii., e.g. Bossdorfet al. 2005;
Novak 2007), mais ne seront pas abordés danspaatie, qui a pour objectif d’approcher les
conséguences évolutives des invasions pour lesespéatochtones.

Les invasions, en particulier végétales, peuventiiba des échanges de matériel génétique
entre especes autochtones et introduites, démorahasi leur proximité évolutive (Abbott
1992). Ces échanges sont, dans certains cas, sadpes de la différenciation de nouvelles
especes, dont la place et l'influence dans les comantés sont différentes, et parfois plus
importantes que celle des espéces apparentéesef\ala2000). L'un des exemples les plus
connus est celui d8partina anglicaune espece résultant de I'hybridation entre delatone

S. maritimaet l'introduite S. alterniflora (Thompson 1991). Les échanges de genes entre
espéeces autochtones et espéces introduites erargbkispeuvent avoir des conséquences plus
poussées de perte d’intégrité génétique a trawwrpbcessus d’introgression (Abbott 1992).
Dans de tels cas, apres hybridation des deux espacentes, I'hybride se reproduit lui-méme
avec l'un ou ses deux parents, créant ainsi des dki genes d’'une espece vers l'autre.
L’introgression aboutit a la dilution du génomegdal et, dans les cas les plus extrémes, a la
disparition de ce génome et de l'espéce qu'il dérae (Levinet al. 1996; Rhymer &
Simberloff 1996).

I1.2. Conséquences sur la structure des habitats dies paysages

Tout organisme, de par son activité, va influersmer contexte biotique et abiotique, et laisser
dans son environnement une empreinte plus ou nigiesse et durable. La capacité d’'une
espéece a modifier la structure et la disponibifiess ressources physiques de son habitat la
définit comme une espece ingénieur (Jogtesl. 1994, 1997). Dans le cas des invasions, une

espece ingeénieur peut avoir des conséquencesnphgstantes en influencant notablement la
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structure physique de son habitat, en plus de tactsite des communautés et du
fonctionnement de son écosysteme d’accueil (Cudliing Hastings 2004). Par ailleurs, les
modifications physiques résultant de I'activité mBuespéce ingénieur persistent apres la
disparition de I'espéce, et sont souvent plus dasabue les conséquences des interactions
biotiques directes (Hastingg al. 2007). Dans le cas d’especes végétales ingénigllss-ci
peuvent moduler la disponibilité de la lumiére, slibstrat et/ou de I'eau et induire ainsi de
profondes modifications dans la structure des he{CCrooks 2002).

Dans les cas extrémes, les modifications des hslgpta les especes ingénieurs envahissantes
peuvent aboutir a de profondes transformationspdgsages. Le piégeage des sédiments,
I'abaissement des nappes phréatiques et la congégéeluction de la largeur des riviéres par
les especes deamarixenvahissantes aux Etats-Unis en est un exempsiqiee (Graf 1978),
qui aboutit indirectement a une diminution de leedsité végétale et animale de ces milieux
(Di Tomaso 1998). Plus visible encore, l'accélé@mtides successions a travers le
développement d’especes arbustives et arborescamtesme prairie transforme en foréts des
espaces originellement ouverésq. Ghersaet al.2002; Siemann & Rogers 2003).

[1.3. Conséquences sur les fonctions écosystémiquetdes services associés

II.3.a. Cadre théorique

Le développement des recherches sur la probléneatigs relations entre biodiversité et
fonctionnement fournit un cadre conceptuel géngoal I'évaluation et la compréhension des
conséquences des invasions sur le fonctionnemsrdabsystemes. Les théories développées
dans ce domaine permettent en effet I'identificaties mécanismes qui modulent I'influence
d'une espéce sur des fonctibésosystémiques. Les modifications du fonctionnenaam
écosysteme a la suite d'une invasion peuvent ai@ésulter de trois mécanismes non
exclusifs :

- la modification d'une fonction préexistante au sda la communauté envahie.
L'invasion est alors réalisée par une espéce passén trait fonctionnéldéja présent chez
d'autres espéces de la communadité, ppartenant au méme groupe fonctiof)nehais

dont I'expression a une amplitude différente.

1 Au long de ce manuscrit, une fonction sera coméléomme le role écologique d’un systéme ou d’un
organisme, et un processus comme un mécanisme fpemntria réalisation d’'une fonction.

2 Un trait fonctionnel est défini par la capacitémiorganisme a réaliser la fonction associée.

% Un groupe fonctionnel correspond & un ensemblspéees possédant des traits fonctionnels similéeres
permettant de réaliser la méme fonction écologique.
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- l'apparition d’'une fonction inexistante dans la coonauté d’accueil.

- La disparition d'une fonction préexistante dansdanmunauté d’accueil. Ce cas

de figure nécessite la disparition de I'ensemble epéces du groupe fonctionnel concerné,
afin d’éliminer les phénoménes de compensation alliexistence d’'une redondariceu
d’une assuranédonctionnelle.
Au-dela de I'importance des traits fonctionnels depéces introduites, leur abondance peut
déterminer leur importance pour le fonctionnemessg dcosystemes. Dans le contexte des
invasions, cette influence de I'abondance des espgar le fonctionnement des écosystemes
revient a analyser les liens possibles entre cetitimement et la dominance d’'une espece
(Encadré 3).

Encadré 3: Dominance et fonctionnement des écosystes
Hillebrandet al. (2008) considerent que les espéces dominantesesoplus influentes sur le
fonctionnement de I'écosysteme. Sans rejeter l'ingmze des especes a faible occurrence
pour la réalisation des processus et des foncting'écosysteme, le réle charniére des
espéeces dominantes peut résulter de deux typegcknmmes :
- un mécanisme direct (Fig. I3, A), qui suppose gugpbrtance d’'une espéce pour
une fonction écologique est lié a son abondaaeae Joneset al. 1994; Smith & Knapp 2003;
Dangles & Malmqvist 2004). Cette hypothése estetimig incomplete. S’il est concevable de
considérer qu’'une espéce sera d’autant plus inkusur le fonctionnement d’'un écosysteme
gu’elle y sera abondante, l'incidence fonctionnedlelle d’une espéce est en réalité le résultat
d’'une péréquation entre son abondance et son @tédanctionnelle.
- mais surtout des mécanismes indirects (Fig. I3, dB), font référence au role
prépondérant des especes dominantes dans la sitioiudes communautés et le controle

des interactions entre especeg(Gurevitch & Unnasch 1989; Green & Ostling 2003).

! La redondance fonctionnelle fait référence & uouge d’espéces réalisant la méme fonction & pdetir
processus identiques (i.e. "redundancy hypotheN&sgem 1998).

2 ’assurance fonctionnelle fait référence a un ged’espéces réalisant la méme fonction & partprdeessus
différents (i.e. insurance hypothesis, Loreaal.2001).
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Figure 13 : Relations entre dominance et fonctionneméfrite modification de la dominance des especes dans

une communauté peut modifier les fonctions et msee écologiques directement (A), en fonction dealare
de(s) I'espéce(s) dominante(s), ou indirectement @ changeant la structure de la communauté. fidodi
d’apres Hillebrancbt al. (2008).

La dominance d'une espéce correspond au stade dingbrocessus d’invasiorcf(1.1.).

L’évaluation des conséquences d’'une invasion sfarletionnement d’un écosysteme revient

donc, en premier lieu, a considérer I'influencer#espéce dominante sur ce fonctionnement.

En paralléle, les espéces dominantes semblent anagitoyenne davantage d’influence sur le
fonctionnement des écosystémes que les especegitaiies. Analyser linfluence des
espéeces introduites sur le fonctionnement des &t@wgs, a travers les especes
envahissantes, pourrait alors augmenter la prat&ahilobserver un effet de l'origing
géographique des espéces sur ce fonctionnement.

11.3.b. Cycles biogéochimiques

Les conséquences de linvasion des especes fieatritazote, sur la structure et le

fonctionnement des écosystémes ou ce type d’espéteasre ou absent, est le premier axe de

recherche développé dans le cadre de I'évaluates abnséquences des invasions sur le

fonctionnement des écosystemegy(Vitouseket al. 1987; Vitousek & Walker 1989; Musil
1993; Stocket al. 1995). Au moins en partie pour cette raison,n@opolisé I'attention des
scientifiques, aboutissant a un nombre élevé daratraitant du cycle de I'azote (stocks,
fixation, minéralisation, nitrification, dénitrifation) (Fig. 14). En dehors du cycle de I'azote,

les processus intégrés au cycle du carbone et dsppbre ont également fait I'objet de
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nombreuses études (Fig. 14). Enfin, il est intéaessle noter que, de maniére transversale, le
processus de recyclage de la matiére organiqueuggr lui seul 16 % des études réalisées.
Parmi la quantité d’études disponibles, de récesymshéses (Ehrenfeld 2003; Liad al.
2008b; Ehrenfeld 2010; Weidenhamer & Callaway 20drit) mis en évidence une tendance
moyenne des espéeces introduites envahissantes a :
- produire davantage de matiere organique (surtaidrage),
- augmenter la proportion de carbone et d'azote endifférents compartiments de
I'écosystéme (biomasse aérienne, biomasse souersal, microorganismes),
- produire une litiere se dégradant plus rapidenemtien avec une quantité d’azote
et des ratios C/N plus élevé et lignine/N plusl&ib
- augmenter les taux de minéralisation et de nitifan de I'azote.
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Figure 14 : Distribution des publications scientifiques en fime du type de conséquences fonctionnelles
abordéesles données sont issues d’une recherche dansdalbatonnées Web of Knowledge (aolt 2010) avec
les mots clés suivants : (invasi* AND plant* ANDoftsequence* OR impact* OR effect*) AND function*
AND ecosystem*). La recherche a ensuite été affinéec des mots clés spécifiques a chaque type de
conséquence fonctionnelle : production = biomassp@Ruct*, cycle de I'azote = nitrogen, cycle debome =

carbon, flux de lumiere = light, cycle du phosphenghosphorus.

Considérés dans leur globalité, ces modificatioaduisent une augmentation de la quantité et
des transferts de matiére et d’énergie au seinédesystémes. Ces généralisations doivent
cependant étre considérées en regard de la graamdabilité des résultats obtenus

indépendamment au sein de chaque étude, et déeedifes méthodologiques qui rendent les
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comparaisons délicates entre études. Par exemapsynthése de la littérature concernant la
dégradation des litieres des espéces envahissamtexlieu tempéré (Annexe 2) montre que
sur seize études, plus de six méthodes différemmé®té employées, et aboutissent a des
proportions comparables de litieres d’especes essaftes se dégradant plus vite, a vitesse
similaire ou moins vite que les espéeces autochtones

Par ailleurs, Dassonvillet al. (2008) ont récemment montré l'importance du cxtete
environnemental dans ['évaluation des conséquendes invasions sur les cycles
biogéochimiques. Ainsi, pour sept especes envattssales stocks de six nutriments du sol
superficiel augmentent suite a I'invasion danssiéss initialement pauvres et diminuent dans
les sites initialement riches.

Enfin, certaines invasions peuvent n'avoir que fmupas) de conséquences apparentes sur
les fonctions écologiques, a travers une redondanagne assurance fonctionnelle entre les
especes envahissantes et les especes des commutiactéeil (Abelho & Graca 1996; Otto
et al. 1999; Braatneet al. 2007). Ces conséquences neutres des invasiondisontnoins
évoquées que les modifications significatives dacfionnement des écosystemes a la suite
des invasions. Dans le contexte d’'une vision negates especes envahissantes (Vitoasek
al. 1996; Hulmeet al.2009), il est difficile de savoir si cette absed@enpact est réellement

minoritaire ou si cette situation apparente esaniefacts méthodologique et de publication.

[1.3.c. Régimes de perturbation

Alors que de nombreuses invasions sont initiéesdear changements environnementaux
rapides ou des perturbations, I'ampleur des in@dsenstructurales des invasions est, en
retour, susceptible de modifier le régime de pbedtion. La modification des régimes de
perturbation par les espéces envahissantes esthénomene bien connu (Fig. 14), en
particulier pour les perturbations par les incesdMack & D'Antonio 1998). La production
de matiére inflammable par les especes végétalgsdmectement influencer la fréquence
et/ou l'intensité des incendies naturels dans wsysteme. Ainsi, I'invasion par des especes
herbacées de milieux dominés par des arbustes D@rbees peut générer la formation de
tapis végétaux qui mettent en contact des zonesravgnt physiqguement indépendanteg.(
D'Antonio & Vitousek 1992). Cette nouvelle contitéuphysique favorise la propagation des
feux et augmentde factola fréquence des incendies (multipliant jusqu’dd@8 la fréquence
naturelle) (D'Antonio 2000). Elle abouiit fine a la régression des especes ligneuses au profit

des especes herbacées (D'Antonio 2000). Par ailleuproductivité, en général supérieure,
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des especes envahissantes fournit d’avantage derenaiflammable lors des incendies qui
ont alors tendance a durer plus longtemps et/aodupe d’avantage de chaleur (Van Wilgen
& Richardson 1985; Lippincott 2000).

La modulation des perturbations hydro-géomorphojegs est en revanche beaucoup moins
documentée, et plus difficile a relier a l'invasiele-méme (Mack & D'Antonio 1998).
Cependant, la modification, par les espéces rimesaides mouvements de la masse d’eau et
des processus sédimentairek|{l.1.), sous-entend une possible modification digimes de
perturbation hydro-géomorphologique lors des immasi Ainsi, I’'herbacé€ynodon dactylon
augmente l'accrétion sédimentaire et la stabiléé derges des ruisseaux gu’elle envahit en
Arizona (Dudley & Grimm 1994). A I'opposé, le fagbtiéveloppement du systeme racinaire
d’'Acacia mearnsiifavorise I'érosion des berges des cours d'eau figue du Sud (Van
Wilgen & Richardson 1985).

11.3.d. Services écosystémiques

Les services écosystémiques correspondent auxit&néfue les sociétés humaines retirent
de la structure et du fonctionnement des écosystdiMeE.A 2005). Ce sont toutefois en
majorité des fonctions écologiques dont la réabsaest un bénéfice pour ’'Homme. Elles
découlent de modifications des ressources prodpaeses organismes et les écosystemes, et
directement utilisées par 'homme.g. nourriture, eau, bois), de la régulation de proeess
écologiques et physigue®.g. inondation, épuration des eaux), et de modificatiakes
services culturelse(g. patrimonial, esthétique, récréationnel) (Binimetis al. 2007). La
vision négative des conséquences fonctionnellesirdesions est directement reliée a la
notion de services ecosystémiques. En effet, il#B¢ile d’évaluer objectivement la nature
négative ou positive d’'une modification du fonctiement d’'un écosysteme a la suite d’'une
invasion, pour [I'écosysteme lui-méme. Cette natutépend alors directement de
I'observateur.

La plupart du temps, une espéce envahissante eodeéquences sur plusieurs catégories de
services écosystémiques. D’aprés de récentes éstsiales conséquences économiques
résultant de l'altération des services écosystéesiqoar des invasions végétales seraient
moins nombreuses que les conséquences écologiesées (Vilaet al. 2010).
Néanmoins, les auteurs relient cette tendance mamgue d’informations dans ce domaine,
précisant que, pour les plantes comme pour lesesutiatégories d’organismes, les

conséguences économiques sont probablement pampwties aux conséquences
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ecologiques. Les impacts socio-économiques desimva sont plus étudiés en Amérique du
Nord gu’en Europe (Vilaet al. 2010). Les dommages des plantes envahissanteEtats¢
Unis sont ainsi chiffrés a 34 milliards de dollg@r an (Pimenteét al. 2005). Parmi ces
estimations, les colts de gestion, souvent infesi@ux pertes économiques résultant de
l'altération des services écosystémiques, motivest efforts de gestion. Toutefois, ces
analyses négligent souvent la possibilité querleasions ne soient que la conséquence et non
la cause d’'une modification des écosystemes (Didétaah 2005; MacDougall & Turkington
2005), et sont, au final, basées sur peu d'évidepoair certains milieux (Blossey 1999).
Dans ce contexte, une analyse des conséquencamfmeties des invasions peut apporter

des éléments de réflexion pour la prise de décemninterventions de gestion.

lll. Les écosystémes riverains fluviaux, un supportmodéle
I11.1. « Pilotes » et contraintes de la structure ds corridors riverains

lll.1.a. Cadre paysager et contraintes hydrogéomorpologiques

Les écosystemes riverains fluviaux sont définis memlinterface entre un systeme
strictement aquatique, le cours d’eau, et un systétrictement terrestre, le versant ou la
plaine non inondable (Gregogt al. 1991). Dans ce contexte paysager, le développedeent
concepts écologiques liés au fonctionnement dessadieau a en méme temps favorisé la
compréhension du fonctionnement des écosystéemesairg (Annexe 3). A I'échelle du
paysage, la linéarité des écosystémes riverainigagune connectivité physique plus ou
moins complete de I'amont vers l'aval (Vannae al. 1980; Elwoodet al. 1983). Cette
connectivité amont-aval est complétée par une aivité latérale sous linfluence des
variations de debit des écoulements d’eau (coueswd’et nappe d’accompagnement) et
modulée par l'existence de structures aquatiquesnsiires au sein de la zone riveraine
(dépressions, bras secondaires...) (Jein&l. 1989; Tockneeet al. 2000). Les relations entre
le cours d’eau, les structures aquatiques secawatrles nappes phréatiques apportent une
dimension verticale importante a la connectivitdraylique, mais aussi biologique, des zones
riveraines (Stanford & Ward 1993).

Les flux temporaires d’eau au sein de la zone aiver agissent comme vecteurs, favorisant
les importations/exportations de matieres et doigaes au sein de la zone riveraine et entre

la zone riveraine et les systemes adjacents. Lilsgancernent des évenements majeurs, ils
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génerent des perturbations, dont l'intensité dtdguence décroissent en principe du fleuve
vers la plaine. Ce gradient théorique peut étralémaent modifié par la nature du substrat, sa
topographie, et la physionomie de la végétatiog.(FH). A I'échelle locale, les perturbations
hydrologiques sont responsables de la régénérdesnhabitats de la zone riveraine. Cette
dynamique de perturbation, associée aux success@pétales, induit une hétérogenéité
spatiale et temporelle, qui se matérialise soudotene d’'une mosaique d’habitats tres
diversifiée (Hughes 1997; Wasd al.2002).

Ecoulements
d'eau

cohésion compétition
Formes < 2 a facilitation
i Végétation
physiques >

substrat, ressources

Figure 15 : Modéle d'interactions entre trois facteurs principae contréle de la structure et du fonctionnement

des écosystémes riverains fluviaux. Modifié d’aptesenblit et al. (2007).

[1l.1.b. Végétation riveraine et diversité biologique

La connectivité des zones riveraines favorise kpealision des especes au sein des zones
riveraines, entre les zones riveraines (entre cd'@@u d’'un méme réseau hydrographique ou
de I'amont vers l'aval), et entre les zones riveeai et les systémes adjacents, augmentant
ainsi la diversité potentielle de ces écosystermabdcchiet al. 2005; Gurnellet al. 2008;
Moggridge & Gurnell 2010). En parallele, les fluations de la disponibilité des ressources,
en lien avec les perturbations hydrologiques (Teclat al. 1999; Heinet al. 2003), et la
mosaique d’habitats disponibles (Waet al. 2002) favorisent la coexistence d'un grand
nombre d’especes, en particulier végétales (Nilsgoal. 1989; Naiman & Décamps 1997;
Pollock et al. 1998). Plusieurs études montrent que la divevat®tale des zones riveraines
est maximale au niveau de la partie médiane dessadieau (Ward & Stanford 1983a;
Tabacchiet al. 1996; Pollocket al. 1998). Par ailleurs, les écosystémes riveraingaitda

diversité de leurs habitats et leur effet tampae faux variations environnementales, peuvent
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jouer le réle de zones refuge pour des espéecediquem ou terrestres, et contribuer a
maintenir la biodiversité régionale (Naimanal. 1993; Naiman & Décamps 1997).

Au sein de la zone riveraine, les processus hydommgrphologiquesct. 1l.1.a.i.), en
interaction avec les formations végétales, induisere destruction périodique et plus ou
moins compléte de la biomasse existante assocaiée anportation/exportation de sédiments
(Bendix & Hupp 2000; Schnauder & Moggridge 2009)en résulte une réinitialisation des
zones colonisées par la végétation, et donc deessions végétales (Tabacekial. 1998).
Cette contrainte stimule I'expression de commurgeptébablement non saturées en espéces,
et la mise en place d'une banque de propagulesdiressifice (Goodsoret al. 2001,
Tabacchiet al. 2005; Gurnelket al.2008). Les contraintes hydrologiques induisentetgant

la sélection d’especes végétales spécialiséesartinydier sur leurs stratégies de réponse aux
perturbations et au stress (Naiman & Décamps 199&3. adaptations morphologiques,
physiologiques et écologiques de ces espéces pondsnt a différentes stratégies
écologiques : rudérale (production d'un grand nambe graines facilement dispersées),
tolérance au stress (stratégies d’oxygénation dmsnas) ou résistance (propriétés
biomécaniques adaptées, telle que souplesse,aresstles tiges ou fort ancrage racinaire)
(Naiman & Décamps 1997; Blom 1999; Jarvela 2002hsih des espéeces spécialisées co-
existent avec des especes généralistes pouvargmégal se trouver dans les systémes

adjacents (Naiman & Décamps 1997).

[1l.1.c. Pression anthropique

La modification et I'exploitation des zones river@s par ’'Homme est un phénomene ancien,
épargnant peu de cours d’eau tempérés. En EurageAanérique du Nord, prés de 90 % des
zones riveraines sont exploitées et modifiées (feck. Stanford 2002). Les transformations
anthropiques des zones riveraines peuvent étretelreet découler de l'utilisation des
espaces disponibles pour l'urbanisation, les d@ésvigricoles ou industrielles, et/ou des
activités recréatives (Piégay al.2003; M.E.A 2005). De maniere indirecte, la régatades
cours d’eau par la construction de barrages, Idenalisation et le pompage a des fins
d’irrigation ont fortement transformé et homogégadiss régimes hydrologiques (Peff al.
1997; M.E.A 2005), créant une discontinuité londitale du corridor fluvial (Ward &
Stanford 1983b) et modifiant les écosystémes rinsnaar effet de cascade.

La majorité des zones riveraines tempérées sosi apatialement réduites, fragmentées

(Janssoret al. 2000; Nilssonet al. 2005) et présentent une complexité géomorpholegiqu
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réduite (Chin 2006; Graf 2006), ainsi qu’'une diniion de la connectivité paysagere (Heiler
et al. 1995; Ward & Stanford 1995a, 1995b; Gataital. 1998). Dans certains systemes, la
chenalisation des cours d’eau entraine la perfa dagration latérale et le creusement du lit
mineur (e.g. Steigest al. 1998). A terme, I'incision du lit mineur amplifia diminution de la
mobilisation des sédiments et déconnecte les zovesines du systeme aquatique adjacent
et des nappes phréatiques (Rosgen 1997; Darby &r5i99). La modification des régimes
hydrologiques peut aussi décaler dans le temppdeedes de hautes et basses eaux, et les
evénements de crue (Graf 2006), qui deviennent snioéguents et plus violents (Spards

al. 1990; Ward & Stanford 1995b). Par ailleurs, lealégpement des zones urbaines et des
activités agricoles au sein des plaines fluvialest pengendrer des flux diffus d’éléments
polluants (nitrates, phosphates, métaux) au sesnzdees riveraines et, a terme, altérer la
gualité de I'eau des systemes aquatiques adja@mysieret al.2003; Allan 2004).

L’altération de I'intégrité physique des écosystemeerains peut avoir de profonds impacts
sur leur structure biologique. La fragmentatiomeediminution de la connectivité entre zones
riveraines et/ou entre celles-ci et les écosysteatacents constituent des barrieres a la
dispersion des organismes (Janssbal. 2000) et a la continuité des flux hydrologiquea. L
diminution de la complexité géomorphologique desidors fluviaux entraine la perte d’'un
grand nombre d’habitats et diminue les possibiliéscoexistence des espéces (Friedetan
al. 1998). La modification des régimes de perturbagimmvoque I'exclusion des espéces non
adaptées aux nouvelles conditions hydrologiqueyg.2005). La déconnection des zones
riveraines des systémes aquatiques affecte le ageient des foréts pionnieres.q
Steigeret al. 1998; Scottet al. 2000; Kozlowski 2002; Roodt al. 2003). La nécessité de
restaurer un dynamisme hydro-géomorphologique mimma ainsi été mise en avant pour la
gestion durable des zones riveraines (Hugtteal. 2001; Richardset al. 2002; Hughes &
Rood 2003; Roocdet al. 2005). Enfin, 'ensemble de ces transformationseradance a
augmenter les possibilités d’établissement et d$in par des espéces introduitesi{.3.a.,
Predick & Turner 2008; Mortenson & Weisberg 2010).

[11.2. L'organisation des communautés végétales risraines

En dépit de la réinitialisation de la mosaique Uites riverains par les perturbations
hydrologiques, un schéma de succession vegétaane, depuis le sol mis a nu par la crue,
jusqu'aux stades forestiers matures, peut étreliétgly. 1.6, Encadré 4). Comme toute

succession écologique, elle est sous le contréfralmessus autogenes, tels que la croissance,
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la compétition et la facilitation (Connell & Slaty@977; McCook 1994). La singularité de
I'évolution des dynamiques végétales en zone rimeraéside cependant dans I'importance
des processus allogénes (perturbations, érogodépdts sédimentaires) en particulier lors
des premiers stades (Fig. 16) (Amoros & Wade 19@@acchiet al. 1998; Francis 2006). Ces
processus, de nature hydro-géomorphologique, dgondént la stabilité et la nature du

substrat, et modulent les interactions biologiques.

arboré | | arbustif processus allogénes
{bois tendre)}
4 processus allogénes et autogénes

D

processus autonénes

\ slade de succession
substrat

nu

arbore

{bois dur) herbace

recrutement /

Figure 16 : Modele de succession végétale en zone riverairecteleurs indiquent la nature des processus de
contr6le dominants. Les fleches indiquent les ggssaossibles d’'un stade a l'autre et leur épaissaggere la
probabilité de passage. Bois tendres, espéceseadsmtes pionniéres et héliophiles dans leur stedees ;
bois durs, espéces arborescentes des stades maiatesnt se régénérer en sous-bois. Modifié d&apre
Corenblit (2006).

L’érosion et le dépot sédimentaire lors des épisatecrue génerent des plages de substrat nu
disponibles pour I'établissement de la végétatimmmiere (Osterkamp 1998; Gurnei al.
2001). Le recrutement et la colonisation de la teftg@n peuvent se faire par régénération
végétative si la destruction n’est pas totale, @arir de propagules, apportées par le fleuve
ou provenant directement de la végétation envimtenglanglade 1994; Barsoum 2002).
Lors des stades pionniers, la végétation est danmper des especes herbacées et/ou
arbustives (incluant les plantules d’espéces asgerdes), dont la stratégie écologique est
principalement colonisatrice (RensuGrime 1974). Le développement de la végétation
pionniere stabilise en général les bancs alluviatixavorise les processus de sédimentation
(Beeson & Doyle 1995; Tabaccht al. 1998; Eason & Yarbrough 2002). Il en résulte une
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augmentation de laltitude relative des sites co@s une diminution conjointe de la
fréquence d’inondation et le remplacement progfekss stades pionniers par des stades de
maturité croissante (Malanson 1993; Bendix & Hupp® Francis 2006). La végétation tend
alors a étre dominée par des especes compétittiangle de vie plus long et moins adaptées
aux perturbations (principalement RE€nsuGrime 1974). La dynamique de succession est
alors principalement conditionnée par des procesaisgenes (Amoros & Wade 1996;
Francis 2006).

Encadré 4 : Spatialisation des successions végétaén milieu riverain
L'intensité et la fréquence des perturbations higdjigues sont décroissantes selon|un
gradient théorique allant du fleuve vers la plaifed [l.1.a.). La réinitialisation des
dynamiques végétales peut ainsi étre modéliséeupagradient de stades successionnels
(toposéquence, Fig. 17), qui spatialise la sucoessiégétale riveraine (Bendix & Hupp
2000). Ce gradient, théoriguement perpendiculairgngaire fluvial, et parallele bien que de
sens oppose au gradient de perturbation, est éte ng@ncipalement dépendant de l'altitude

par rapport au niveau d’eau du lit mineur (Naimab&amps 1997; Naimaat al. 1997).

: arboré (bois dur)
arboré {bols tendre)

arbustif
SUCCESSION

lit mineur

¥

PERTURBATIONS HYDROLOGIQUES

Figure 17 : Toposéquence de la succession végétale en zomaimgela diminution de lintensité et de [la

fréquence des perturbations hydrologiques peutediemée en termes de probabilité d’inondation.

La spatialisation de la succession végétale pewmmet approche synchronique de cette
succession. Cette approche est basée sur I'étudeltanée de plusieurs stades d’ages
différents, et constitue le seul moyen d’obtenis ddormations comparables sur des stades
de maturité différents. Cette approche est celi@dié retenue pour cette these.
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Les successions veégeétales riveraines présentepartacularité d’étre rapides (< 100 ans ;
Naimanet al. 1988; Wardet al.2002; Whitedet al. 2007) au regard de la durée moyenne des
successions végétales en milieu tempéré (~ 200aB80; Delcourt & Delcourt 1988). De
plus, au cours de la chronoséquence présentéessiglela succession riveraine peut étre
réinitialisée par les perturbations hydrologiquee, maniere fréquente pour les stades
pionniers et plus rarement pour les stades mat@ette réinitialisation complexifie les
trajectoires de succession possibles (Fig. 16)raem une spatialisation de la succession
végetale riveraine (Encadré 4) et est traduite lpagrande diversité des communautés

végeétales au sein de la mosaique d’habitats (\Waatl 2002).

111.3. Incidences des contraintes et de la structue sur les fonctions écologiqués

hY

En réponse a une importante diversité d'especédli(l.b.), a une dynamique végétale
rapide €f.111.2.) et & une diversité spatiale et temporelievées des conditions abiotiques
(cf.1.1.a.), les fonctions écologiques sont globalens&ithulées en zones riveraines, par
rapport aux systéemes adjacents et a d’autres sgsteampérés (Naiman & Décamps 1990;
Malanson 1993; Naimaet al. 2005). Certaines de ces fonctioegg(dénitrification, rétention
des phosphates, « absorption » des crues) somtmee® comme des services écosystémiques
majeurs (Fustec & Lefeuvre 2000; M.E.A 2005)

En raison de leur connectivité avec les systemgacewlts et de leur linéarité, les zones
riveraines fluviales recoivent de grandes quantdés matiere, sous forme dissoute ou
particulaire, en provenance des zones amont ebagsins versants (Vanno#t al. 1980;
Tockner et al. 1999). Ces apports sont particulierement élevés des épisodes de crues
(Tockneret al. 1999; Heinet al. 2003). Les inondations périodiques des zonesaiives, en
interaction avec la qualité des sédiments, assutgatement I'alternance de conditions
d’anaérobie et d’'oxygénation des sols, favorablés diversité des activités microbiennes et
au recyclage des nutriments, augmentant ainsidisponibilité pour la végétation (Reddy &
Patrick Jr 1975; Pinagt al.2000; Heftinget al.2004). Bien que la production végétale puisse
étre limitée au sein des zones pionniéres par fidance de la végétation, les foréts riveraines
sont parmi les écosystemes tempérés les plus pifsd@n dehors des agro-systemes
(Malanson 1993). La chute automnale des feuillgep ainsi annuellement plus de 5 t/ha

de matiére organique a I'écosystéme (Chauvet 1989je production annuelle est complétée

! Cette partie est volontairement centrée sur lestions étudiées durant les travaux de thése. @'adionctions
écologiques, telles que la régulation des flux ldrs et sédimentaires ou la régulation locale lduat ne
seront pas abordées, bien qu'aussi importanteslddosctionnement de I'écosystéme.
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par celle des especes herbacées de sous-bois éblbiésts post-pionniers, qui peut aller
jusqu’a 20 t/ha pour les espéces nitrophiles dedgraaille, telles que I'ortie ou la balsamine
de I'Himalaya (Tabacchet al. 1998). La végétation riveraine est également umgortante
source de matiére organique pour les écosystemestiques adjacents (Cummirest al.
1989). Dans les zones amont, les réseaux trophsmscomplétement dépendants de ces
apports allochtones (Stuart & Likens 1972; Vanreital. 1980).

De maniére similaire a la production de matierenigue, la dégradation et le recyclage de la
matiere produite peut s’avérer tres hétérogeneeau des zones riveraines (Chauvet 1989;
Chergui & Pattee 1990, 1998; Langhans 2006). Lass# de dégradation de la matiere
végétale labile (feuilles, tiges souples) est enégdl plus élevée en milieu strictement
aquatique gu’en milieu terrestre riverain (Gurtd &e 1988; Langhanst al.2008). Dans ces
derniers, elle est positivement corrélée a la ddeesubmersion, avec peu d’influence de la
frequence d’inondation (Langhans & Tockner 2006& dégradation est plus rapide en
conditions humides et oxygénées, correspondant sa @e&nements d’inondation peu
fréquents, et d’autant moins longs qu’ils géneag conditions anaérobies (Lockadtyal.
1996). Ainsi, la dégradation de la matiéere orgaeign forét riveraine est en général plus
élevée qu’en forét non riveraine (Peterson & R&B82; Shureet al. 1986) et dans la plupart
des milieux tempérés terrestres (Svaftal. 1979; Aerts 1997; Wardlet al. 2002). Cette
stimulation du processus de dégradation répond &aleditions d’humidité et de température
favorables a I'activité des microorganismes et idesrtébrés décomposeurs, et maintenues
par le couvert végétal (Brinsat al. 1981; Walseet al. 1998). En zones pionnieres, les effets
favorables de I'humidité édaphique et de la fragiawgon physique des litieres lors des
submersions s’opposent aux dépbts de sédimentseqdent la matiére organiqgue moins
palatable (Xiong & Nilsson 1997). Les conditionsvieonnementales tres sélectives
(perturbation hydrologique, amplitude d’humiditéaptique) peuvent également avoir une
influence négative sur I'abondance et la diverd@s invertébrés décomposeurs (Langtetns
al. 2008). Cette influence pourrait néanmoins étrepmmaée par un degré de spécialisation
plus important et une activité plus élevée.

Les submersions temporaires des zones riverainges,alernance avec les phases
d’assechement des sols, fournissent les conditfansrables a une grande diversité
d’activités microbiennes. Elles stimulent en paitter le cycle de I'azote (Reddy & Patrick Jr
1975). Les épisodes d’inondation apportent desimaits et saturent les sols en eau,
entrainant une déplétion d’oxygene qui favorise desivités de dénitrification (Forshay &

Stanley 2005). Celles-ci dominent en hiver et ties périodes de crues printanieres (Petay
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al. 1993; Pinayet al. 1995; Martinet al. 1999). Lors des phases d’assechement des sols, les
activités nitrifiantes des organismes, qui sonmsgtées par I'abondance de la matiére
organique végeétale, deviennent dominantes et feseni les nitrates nécessaires a la
croissance des plantes et a la dénitrification ldes phases de submersion suivantes
(Peterjohn & Correll 1984; Pinawt al. 1995). Les activités de nitrification et de
dénitrification sont également corrélées a la g@aes sédiments qui influence directement la
rétention en eau des sols. Ainsi, les taux de diécdation augmentent en général avec la
proportion d’argile des sols (Pin&y al. 1995; Pinayet al. 2000). Le pouvoir dénitrifiant des
zones riveraines a fait 'objet de nombreuses &wleésulte de la combinaison entre d’'une
part, la dénitrification microbienne, maximale emen et au début du printemps, et d’autre
part, 'absorption et la rétention des nitrates lpavégétation, maximales au printemps et en
ete (Peterjohn & Correll 1984; Martet al. 1999). Certaines études ont ainsi montré que les
zones riveraines pouvaient retenir jusqu’a 40 %niieates provenant des systemes terrestres
adjacents (Lowrance & Leonard 1988; Anbumetial. 2005). Cette potentielle capacité
épuratrice est considérée comme l'un des servicesyétémiques majeurs rendus par les
zones humides, en particulier pour la qualité @ad’ des systemes aquatiques adjacents
(Peterjohn & Correll 1984; Haycoak al.1996; M.E.A 2005).

[11.4. Origines et incidences des invasions végéed en milieu riverain

lll.4.a. Sensibilité des écosystémes riverains teraps

Bien que le phénomeéne d’invasion végétale ne sast gropre aux écosystemes riverains
fluviaux, il s’y exprime de maniere intense (Py&Kkrach 1993; Richardsoet al. 2007;
Schnitzler et al. 2007). De nombreuses études ont démontré queslexces introduites
peuvent représenter plus de 20 % de I'ensembleedpéces végétales des écosystemes
riverains fluviaux (Tabacchi 1995; Planty-Tabacehial. 1996; Stohlgreret al. 1998; Hood

& Naiman 2000; Tabacchi & Planty-Tabacchi 2005).domnectivité hydraulique des zones
riveraines au sein du réseau hydrographigiiel.R.a.) favorise la dispersion des espéeces
introduites (Thebaud & Debussche 1991; Parendesrdes]) 2000; Tabacclhat al. 2005;
Truscott et al. 2006). En ce sens, les modalités et la vitess@pdiesion des espéeces
introduites envahissantes ont recu une attentiotesae, en particulier pour les espéces du
complexeFallopia, ainsi que poumHeracleum mantegazzianuet Impatiens glandulifera

(Tickner et al. 2001a). Les vitesses d’expansion calculées paumiéeux riverains sont en
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général élevées en comparaison des vitesses dgmpamoyenne des plantes envahissantes
(Pysek & Prach 1993, 1995). Toutefois, la vitessxmhnsion en milieu riverain n'est pas
systématiqguement supérieure a la vitesse d’expanstale pour une méme espéce (PySek &
Prach 1993).

La réinitialisation des successions vegétalesgmpérturbations hydrologiques et la diversité
de la mosaique d’habitats diminuent la compétitidarspécifiquei(e. augmente la quantité
de ressources disponibles) et fournit des oppdésiiour la colonisation, I'installation et le
développement des espéces introduites, souventéadagux milieux perturbés (Ticknetral.
2001a; Richardsoret al. 2007; Schnitzleret al. 2007; Stokes 2008). La sensibilité des
écosystemes riverains aux invasions est ainsi eateééavec la théorie de la fluctuation des
ressources disponibles (Dawi al. 2000), en interaction avec I'hétérogénéité spatit
temporelle de [I'environnementcf(1.3.b.; Melbourne et al. 2007). Ceci pourrait
principalement expliquer la corrélation positivesetvée entre la richesse spécifique des
espéces autochtones et celle des especes int®daits les zones riveraines naturellement
perturbées, en particulier a I'échelle régionalarfB-Tabacchiet al. 1996; Stohlgreret al.
1998; Brown & Peet 2003; Tabacchi & Planty-Taba@f05; Schnitzleet al.2007).

La propension naturelle des écosystemes riverhimgiix a la dispersion et a I'établissement
des espéces introduites est sans doute augmenmntée grassion anthropique s’exercant sur
ces milieux (Tockner & Stanford 2002; Richardsetnal. 2007; Catford & Downes 2010).
Au-dela de 'amplification des apports et du traorsmles espéces introduites, la régulation
des régimes hydrologiques et la chenalisation dessont a l'origine de restructurations
importantes des communautés végétales (Hupp 196@jeBet al. 1998; Allan 2004). Dans
de nombreux cas, ces facteurs sont supposés dificdenomme responsables du succés de
l'invasion d’espéces ligneuses, en remplacemenesgpsces autochtones moins adaptées aux
nouvelles conditions environnementales (Levine &®berg 2001; Aguiar & Ferreira 2005;
Stromberget al. 2007; Mortenson & Weisberg 2010). De nombreusgasions en milieu
riverain sont donc sans doute la conséquence dmoldification passée ou récente du

fonctionnement initial du systeme.

lll.4.b. Espéces introduites, espéces envahissantest structure des
communautés

Dans leur hypothése du role de I'hétérogénéitérenmementale sur le processus d’invasion
(cf. 1.3.b.), Melbourneet al. (2007) prévoient une plus grande sensibilité awasions pour
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les milieux spatialement et/ou temporellement lugenes. Toutefois, ils prévoient également
gue le maintien des espéces devrait entrainer umi@wtion de l'influence des invasions sur
la richesse spécifique des communautés envahies, eh dépit d’'une possible diminution de
leur abondance. En accord avec cette hypothesec@laib& Planty-Tabacchi (2005) ont
observé une corrélation positive entre la richegsifique des especes autochtones et celle
des especes introduites a I'échelle locale (4 m8kociée a une relation négative entre
'abondance des deux types d’espéces. Ces résusimgerent un effet compétitif sans
exclusion complete, sans toutefois pouvoir en érala persistance dans le temps. Dans la
plupart des cas, cependant, une corrélation négaivre diversité des autochtones et
diversité des introduites est mise en évidencéchélle locale (Brown 2002; Brown & Peet
2003; Maskellet al. 2006; Vidraet al. 2006). Par ailleurs, la majorité des études de cas
relévent une diversité des communautés végétaleshies inférieurk en particulier pour :

- les especes du compleXallopia (Gerberet al. 2008; Urgensoret al. 2009;

Aguileraet al.2010),

- Heracleum mantegazzianufysek & Pysek 1995; Thiele & Otte 2006),

- Impatiens glandulifergHulme & Bremner 2006),

- d’autres especes moins répandues (Alvarez & Cuslt2d@n; Bernezt al. 2005;

Truscottet al.2008; Cushman & Gaffney 2010; Sacceatal.2010).

Le réle des espéces introduites reste cependarévadwé, car peu d’études intégrent le degré
de dominance des especes autochtones dans léesgude contrdle. Hejda & Pysek (2006)
mettent en évidence une diversité similaire darss @enmunautés envahies parpatiens
glanduliferaet dans des communautés non envahies, et I'expliceag la structure initiale
des communautés autochtones, en particulier patotainance d’especes nitrophiles de
grande taille comme l'ortiect. I.4.a.i.). Maskellet al. (2006) observent que la diversité des
communauteés riveraines est liée au degré de domendas especes, quelle que soit leur
origine. Ces constats laissent supposer une irdftudimitée de l'origine des espeéces
(introduitevs.autochtone) sur la richesse spécifique des comntésiau
Au-dela des conséquences sur la richesse spécifipige communautés végétales, le
développement des especes envahissantes peut eimliabondance et la diversité des

communautés animales (en particulier celle desri@bees), a travers la modification de

! La diversité concerne en général la richesse fipédej et est estimée par comparaison entre commésia
envahies et communautés non envahies, par compardis nombre d’espéces dans une communauté envahie
avant et apres suppression de I'espéce envahissanpar relation entre le couvert de I'espéce bisgante et

le nombre d’espéces associées.
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'abondance et de la nature des ressources trophiqu de la structure de I'habita.d.
Herrera & Dudley 2003; Greenwoad al. 2004; Gerbeet al.2008; Spyreast al.2009).

l1l.4.c. Conséquences directes et indirectes surdgrocessus écologiques

Au sein du cadre théorique énoncé précédemnuérit4(c.i.), I'invasion de communautés
végeétales riveraines par une espece introduitsussteptible d’'induire des changements des
fonctions écologiques. Toutefois, contrairement awnséquences sur la structure des
communautés, les conséquences des invasions \egéstalr le fonctionnement de
I'écosystéme restent peu documentées pour le miliarain : la littérature existante est
restreinte a un petit nombre de cas d’espéces.

La modification des processus hydro-géomorpholagggest 'aspect qui a été le plus étudié,
essentiellement en relation avec le réle des espkgeeuses. Ainsi, I'invasion des cours
d’eau américains par les espéces de tamaris ¢singable d’'un abaissement du niveau des
nappes (Loopest al. 1988; Salaet al. 1996) et d’'un rétrécissement des lits mineurs f(Gra
1978; Blackburret al. 1982; Birkeland 1996). Ces modifications augmentarsalinisation
des sols (Di Tomaso 1998; Ladenburgeml. 2006), pourraient diminuer la qualité de I'eau
des rivieres (Ticknert al. 2001a) et favorisent en retour le développementtatinaris
(Cleverly et al. 1997) au détriment des especes autochtones, radaygees a une salinité
élevée (Busch & Smith 1995; Shafrahal.1995). En Afrique, le développement des especes
d’acacias et, plus modérément d’eucalyptus, emriindiminution du volume des eaux de
surface (Rowntree 1991; Prinsloo & Scott 1999; Laitkd et al. 2002) et I'érosion des
berges, aboutissant a leur déstabilisation (Ricwardt al. 1997; Van Wilgeret al.2001). En
Australie, bien qu’aucune donnée quantitative ne disponible, la colonisation des berges
par les espéces de saules introduites apparaitfieroi géomorphologie des chenaux
principaux en augmentant I'érosion des berges ¢&n& Walker 1999; Greenwoaet al.
2004). A partir de ces exemples, Tickner et al0{2) ont développé un modeéle présentant
les rétroactions possibles entre les processusotgéiymorphologiques et les invasions
végétales et retiennent deux mécanismes principeurmodification de ces processus. Le
premier est la modification directe des écoulemdidau et des importations/exportations de
sédiments. Il dépend des caractéristigues biomguesi de I'espece considérée et des
différences entre ces caractéristiques et cellssedpeces autochtones (Thorne 1990). Le
second est indirect et se réfere aux conséquercksdiminution de I'abondance et/ou de la

diversité des espéces autochtones a la suite diuasion.
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En dehors de l'influence sur les processus hydorgéphologiques, les conséquences des
invasions sur le fonctionnement des zones rivesainen particulier les cycles
biogéochimiques, ont été peu explorées. Les travauxles tamaris aux Etats-Unis ont
démontré une production de matiére organique p@lief pour ce genre que pour les arbres
autochtones (Glenet al. 1998). Urgensoet al. (2009) ne trouvent pas de modification de la
guantité totale de litiere produite par des commtégmenvahies padallopia sacchalinensis
mais observent une diminution de plus de la mai¢éida production des espéces autochtones.
Cependant, la plupart des études font mention dpmoductivité et d’'une production plus
élevées des espéces envahissantes par rappors@epes autochtones (Beerling & Perrins
1993; Tickneret al.2001b; Richardsoat al.2007; Aguileraet al.2010).

La dégradation de la matiere organique produite lparespéces envahissantes est assez
largement documentée pour les milieux aquatiqugsceadts €.g. Janssen & Walker 1999;
Bailey et al.2001; Lecerkt al.2007; Hladyzet al.2009), mais a été tres peu mesurée en zone
riveraine tempérée (Simons & Seastedt 1999). AjassUrgensoet al.(2009) suggérent une
modification des apports de nutriments au systent@wviers la dégradation des litieres de
Fallopia sachalinensisAguileraet al. (2010) n’'observent cependant aucune différence ent
les placettes envahies et non envahies par uneegpeche Fallopia japonica pour : la
concentration en carbone et azote total, 'ammeaifdn, la nitrification et la minéralisation
totale de l'azote. Trusco#t al. (2008) observent une augmentation (non signifieatidu
carbone et de I'azote total dans les sols de coraniga envahies paimulus guttatusen

comparaison de communautés non envahies.

IV. Questions et hypotheses de travail
IV.1. Pourquoi analyser les conséquences d’une insian ?

IV.1.a. Questions fondamentales

Au-dela des problématiques de conservation, leasions sont de plus en plus percues
comme une opportunité pour tester des théoriesn@icples (Lodge 1993; Cadottt al.
2006; Valeryet al. 2009a). Les premiéres études sur les conséquéesesvasions sur la
structure des communautés et la capacité des éeoms a accueillir de nouvelles especes
ont ainsi démontré que, contrairement aux idéaseeda plupart des écosystémes ne seraient

pas saturés en especes (Stohlgeeral. 2003; Callaway & Maron 2006; Stohigrest al.
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2008). Au-dela de cette observation, les invasfonsnissent un cadre empirique quant au
développement des hypothéses liées a la coexistirscespeces. Dukes & Mooney (2004)
ont ainsi proposé que lI'ampleur et la réversibitis conséquences des invasions sur le
fonctionnement des écosystemes seraient lieedankance de I'espece envahissante dans le
milieu envahi. Pourtant, les notions d’espece @dévdute (Mills et al. 1993) et d’espece
ingénieur (Jones et al. 1994), ainsi que les cdsodp redondance fonctionnelle (Lawton &
Brown 1993) et d’assurance fonctionnelle (Yachi &éau 1999), développés dans le champ
de I'écologie des communautés, relativisent I'imiaoce de I'abondance des especes pour la
réalisation des fonctions écologiques. En conttepdl apparait que les especes dominantes
puissent jouer un réle charniére dans le fonctiorer® des écosystemes par I'action
combinée de la réalisation de fonctions et patracgiration des communautés (Encadré 3;
Hillebrand et al. 2008). Dans ce contexte, le phénomeéne des invasomnit I'opportunité
d'une expérimentation permettant d’analyser liefice d'une espece dominante, les
conséquences d'une modification du niveau de domsmaet les conséquences d'un
changement d'espece dominante sur les interactione especes, la structuration des
communautés et le fonctionnement d’'un écosystémeaé 1). Cette these se place plus
précisément dans le cadre de I'évaluation des comes€es d'un possible changement

d’espéce dominante.

IV.1.b. Questions de gestion environnementale

D’une maniere générale, les invasions biologiqued percues comme une menace pour les
milieux naturels, représentant ainsi un enjeu deservation a I'échelle planétaire. En dépit
de cet enjeu, les cadres scientifiques nécessaitasmise en place de mesures de gestion
adaptées sont encore peu développés et centrés sombre limité d’especes modéles, telles
gue, pour les milieux humides, la Jusdiedwigia grandiflorg Dandelotet al. 2005) ou la
Renouée du Japorrdllopia japonica Child 1999). L'analyse du processus de gestidn es
aussi fortement biaisée par une perception soeigttéralement négative et anthropocentrée
de la présence et du développement d'espéces étesnglans les milieux naturels
(Simberloff 2003; Dalla Bernardina 2010). Ces aphes négligent en général de possibles
conséguences neutres, positives ou contexte-demesddes invasions biologiques (Vila
2009), ou méme la possibilité de considérer I'immagomme un symptdome de I'altération de
I'écosystéme, et non comme un probleme initial. &ieurs, elles prennent difficilement en

compte la possibilité matérielle et I'efficacitdodng terme de la mise en place de mesures de
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gestion interventionnistes (Rejmanek & Pitcairn 20@ace a des méthodes plus « durables »
utilisant les propriétés naturelles des écosystem@m®mme moyen de régulation des
populations envahissantes. Enfin, il faut souligaenanque d’observations a long terme et la
faiblesse des modéles prédictifs pour élargir npaespective temporelle sur le phénomene
(Willis & Birks 2006; Gillsonet al. 2008). Dans ce contexte, un regard plus approfdoiti
étre porté sur la résilience des écosystemes ahcorutés envahis, évitant ainsi qu’un essai
de restauration ne se solde par une cascade domgasJne connaissance approfondie des
conséquences des invasions sur la structure deseoautés et le fonctionnement des
ecosystemes pourrait donc faciliter I'intégratia ags notions et I'établissement de priorités
de gestion. Alors que le présent travail se foeafiar des aspects fondamentaux, il peut
permettre, dans une approche finalisée, de renmaitmntexte les invasions, d’une part dans
leur dimension « abondance » (dominamsenvasion), et d’autre part dans leur dimension
« consequences » (approche au niveau des procedsids, que seulement au niveau de la

structure).

IV.2. Objectifs généraux de la thése et logique diproche

Bien que les conséquences des invasions végétalds fonctionnement des écosystémes
aient déja été largement étudiées d’'une facon gkndgf.1.4.), peu d’informations sont
disponibles pour les écosystémes riveranfsli{.4.c.). Par ailleurs, les approches les plus
courantes restent en général centrées sur une sgpéee ou ne prennent pas en compte
'importance et la signification du statut de doarne des espéces envahissantes (Encadré 3).
Dans ce contexte, ce travail de thése se propageparter des éléments de réponse aux

guestions suivantes :

Quelles sont les conséquences des invasions sur ftectionnement d'un
ecosysteme ?

Quels sont les mécanismes qui sous-tendent ces éouences ?

Afin de clairement identifier dans quelle(s) megsyd’origine géographique des espéces
dominantes conditionne le fonctionnement d’'un éstesyie, deux types d’espéces ont éte
compares : des especes introduites envahissandes espéces autochtones dominantes. Une
approche synchronique a donc été retenue. Afin idénguer les conséquences d'un

changement d’espece dominante de l'influence dadittons environnementales et de leurs
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modifications ¢f. «driver » vs. «passenger », 1.3.c.), des études de terrain et des

expérimentations ont été utilisées de fagcon comgiéaire.

IV.3. Le choix des modeles biologiques et des indieurs fonctionnels

IV.3.a. Le systeme riverain

Les écosystemes riverains fluviaux ne sont pasdess systemes colonisés par des espéces
introduites, mais leur nombre y est particulieremélevé et leur établissement et leur
développement y est facilité par la dynamique MgiEomorphologique cf. lll.4.). Par
ailleurs, la réalisation des successions riveragugsune durée de temps relativement courte,
correspond généralement a l'accomplissement duepsos d’invasion. Cette similarité
pourrait permettre de s’affranchir de I'importardes processus (successiminvasion) et

de considérer principalement linfluence des ca#mstigues des especes, dont l'origine
géographique, sur les fonctions écologiques. Endinstimulation de nombreux processus
ecologiques en milieu riveraircf(111.3.) pourrait faciliter I'observation des consémces

fonctionnelles des invasions.

Dans ce contexte, le bassin Adour-Garonne (Figfd8)ynit un cadre spatial adapte, en
raison :

- de la diversité des corridors fluviaux qui le cog@ot du point de vue
hydrologique et en relation avec l'intensité detvaés anthropiques (Table 1.1), aboutissant
a différentes intensités de contraintes environmtahes,

- de la diversité des influences climatiques (attpréi subméditerranéenne,
montagnarde) qui permet la coexistence d’espéceslds optima climatiques différent, et
par conséquent, un niveau de diversité élevé,

- de I'importance des especes introduites pour lee ftbe ces systemes (Table I.1,
plus de 800 espeéces introduites sur le bassin AGauonne), reflétant des enjeux de gestion,
aussi bien a court qu’a long terme,

- de la proximité relative du systeme (Fig. 1.8) esdonnaissances déja acquises
sur les relations entre diversité des espéces laotoes et diversité des espéces introduites
(Planty-Tabacchi 1993; Decamp al. 1995; Planty-Tabacchet al. 1996; Tabacchi &
Planty-Tabacchi 2005; Tabacddtial.2005).
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Longueur (km) Surface BV (km?) Module a Sp. introdiites (nb)

I'embouchure (n?.s™) Nb. %
Garonne 650 55 500 650 176 42
Adour 355 16 700 350 369 88
Gave de Pau 192 2 690 70 168 40

Table 1.1 : Caractéristiques principales des trois cours d@awassin Adour-Garonne sélectionnés pour les
travaux de these. BV, bassin versant; Sp., espé&€s Adour-Garonne. D’aprés I'agence de lI'eau Ado
Garonne (2010) et Planty-Tabacchi (1993).

Bassin
Adour-Garonne

O Sites sélectionnés

Lamargqueze

Peyrehorade

Figure 18 : Carte de situation des sites sélectionnés pourdeaux de thése.
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IV.3.b. Les especes modéles

Cing paires d’espéces autochtones et introduiteétérsélectionnées (Fig. 19), sur les criteres
suivants :

- les especes autochtones se répartissent sur léemrate succession végétale
riveraine (Encadré 4),

- les espéces autochtones sont des espéces domioaraetgristiques du stade de
succession auquel elles appartiennent,

- les espéces introduites ont une fréquence de amveoce élevée avec les especes
autochtones sélectionnées (Tabacchi & Planty-Tdhha2@05) et sont donc susceptibles de
remplacer les especes autochtones lors du proc#'asusssion,

- les especes introduites sont reconnues comme agaates dans les systemes

riverains a I'’échelle Européenne (DAISIE 2010).

Gradient de perturbation hydrologique

—

Gradient de succession végétale

—

Lit mineur

Espéces autochtones dominantes Espéces introduites envahissantes

1. Agrostis stolonifera L. H Paspalum distichum L. H

2 RubuscaesiuslL. L Fallopia japonica (Houtt.) Ronse Decr. H
3 Populus nigra L. L Buddieja davidii Franch. L

4 Urtica dioica L. H Impatiens glandulifera Royle H

5 Salixalbal. L Acernegundo L. L

Figure 19 : Espéces autochtones dominantes et introduites Egaalies sélectionnées comme modéles d'étude.

H, herbacée ; L, ligneuse.

Les caractéristiques biologiques et écologiquencjpales des espéces sélectionnées sont

données en Annexe 4.
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IV.3.c. Les processus indicateurs

La problématique de cette thése a été abordée demmayénérale a travers le cycle de la
matiere organique, et plus précisément les prosedsuproduction et de dégradation de la
matiere organique végétale. Ces processus sorbaséadu fonctionnement des écosystémes
et régulent I'ensemble des cycles biogéochimiglesont en grande partie contrélés par les
communautés vegeétales, de maniere directe (quattitpialité de la production brute) et
indirecte (influence sur les organismes associagjuhation de I'environnement physico-
chimique). La récente expansion de l'une des espéatoduites sélectionnéegcer
negundo le long des linéaires fluviaux du bassin Adourddae, comme ailleurs dans le sud
de la France (E. Tabacchi, comm. pers.), et lardition visible de la strate herbacée associée
a cette espéece par rapport a sa concuri®ali® albanous a conduits a analyser de maniére
plus détaillée les modifications fonctionnelles emgrées par cette invasion.

Les écosystemes riverains présentent une struetuoe fonctionnement controlés par des
perturbations hydrologiques récurrentes. Cellesdtuencent la structure des communautés
végétales et modulent le niveau de compétitioredistribuant les ressources nutritives et/ou
en diminuant leur prélevemerf(lll.1.b.). Les flux d’eau lors de I'inondation temaire des
zones riveraines agissent comme vecteurs favorisanimportations/exportations de matiere
et d’organismescf. lll.1.a., lll.3.). Ces submersions temporaires, aternance avec des
phases d'assechement des sols, fournissent égdleden conditions d’humidité et
d’oxygénation des sols variées, favorable a unedgraliversité d’activités microbienneasf.(
[11.3.). Pour ces raisons, et bien que le role dedurbations hydrologiques n’ait pas été
directement analysé, les perturbations elles-mé&mudsurs effets physiques (destruction de la

biomasse) ont été intégrés aux différentes études.

IV.4. Organisation de la thése

Le corps de ce manuscrit est organisé en troisitthapécrits sous forme de publications
complémentaires. Chacun des chapitres est bask& soamparaison d’une ou de plusieurs

especes introduites envahissantes avec une oeynsigispeces autochtones dominantes.

Chapitre 1: Production de matiére organique en interactionsnaspécifiques et

bispécifiques.
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Bottollier-Curtet M., Planty-Tabacchi A.M., Tabacchi E. Are ripariarvaders better
competitors than native dominant species in digtabitats? An experimental eviderien.
preparation.

En considérant 'ensemble des espéces sélectigno@ashapitre a pour objectif d’évaluer
expérimentalement les modifications de la fonctierproduction de matiere organique par la
compétition entre des jeunes individus des espéossnantes et envahissantes, apres une
perturbation physique. Il s’'intéresse ainsi a largité de matiére produite durant une saison
de croissance et a [linfluence des interactions anoat bispécifiques, de lorigine

géographique et de l'identité des especes supldugtion.

Chapitre 2 : Recyclage de la matiére organique en milieu rivera

Bottollier-Curtet M., Charcosset J.Y., Planty-Tabacchi A.M., Tabacchi LEaf litter
degradation of riparian invasive plants: generatl @pecies specific effectSoumis a

Freshwater Biology en janvier 2011.

Ce chapitre considere également I'ensemble descespgtlectionnées et a pour objectif
d’évaluer les modifications de la fonction de délgtéon des litieres en relation avec l'origine
géographique et l'identité des espéces et a traweesétude expérimentale de terrain. Il
explore l'influence de la composition chimique didéres et des communautés d’invertébrés

décomposeurs sur la vitesse de dégradation diel® Végétale.

Chapitre 3: Modification des conditions environnementales [arvasion des foréts

riveraines par un érable américalrter negundo

Bottollier-Curtet M., Charcosset J.Y., Poly F., Planty-Tabacchi A.Mabdcchi E.

Understory response to invasion of riparian foregtboxelderEn preparation

Ce chapitre est centré sur les conséquences dadion des foréts alluviales de saule blanc
(Salix albg habitat prioritaire de la directive européenn@9¢)) parAcer negundpsur la
structure des communautés de sous-bois assodiéealue, a partir de préléevements/mesures
de terrain, les différences de stocks principauxateiments, de fonctions de nitrification et
dénitrification microbiennes et de conditions demiosité. Enfin, il identifie

expérimentalement le(s) principal(aux) meécanismé{gninosité, type de sol, conditions
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hydrologiques) responsable(s) des modificationcauwert d’'une espéce indicatrice, I'ortie
(Urtica dioica).
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CHAPITRE 2
LR

Production de matiere organigue en interactions
monospeécifiques et bispécifiques






Résumeé :Le succes et les conséquences du développememisgéses envahissantes sont
fonction de leurs caractéristiques biologiques, chamctéristiques des milieux colonisés et
des interactions biologiques développées avecsgsces des communautés envahies. Parmi
ces interactions, la compétition pour les ressauseenble dominer, et peut moduler, outre le
processus d’invasion, la fonction de productionmpire des végétaux supérieurs. La
supériorité compétitive des especes envahissargesvént été démontrée, mais la plupart du
temps en référence a des espéeces autochtonesepatisibles a la compétition. Alors que
les especes autochtones dominantes peuvent éaetarésées par des traits biologiques
proches de ceux des especes introduites envatlasséairs niveaux de compétitivité relatifs
sont finalement peu connus. Les zones riverainescders d’eau sont colonisées par un
nombre important d'espéces introduites, une failplartie d’entre elles devenant
envahissantes. Dans ces milieux, les perturbatiyasologiques influencent fortement le
niveau de compétition, et par conséquent la proclugrimaire.

Ce chapitre a pour objectif d'analyser la produttmrimaire et la compétitivité d’especes
autochtones dominantes du milieu riverain et d'espéintroduites envahissantes co-
occurrentes. Cing espéces de chacun de ces typéséoselectionnées le long d’'un gradient
de perturbation décroissant, induisant un gradiensuccession croissant du fleuve vers la
plaine. De jeunes individus de ces especes ontp&atés selon 10 combinaisons
intraspécifiques et 17 combinaisons interspéciiquee I'eau et des nutriments ont été
apportés en quantités non limitantes. Afin de sanid destruction de biomasse pouvant
résulter des perturbations hydrologiques en mitigarain, les axes végétatifs de tous les
individus ont été coupés au bout de 3 semainesalssance. La production de biomasse
aérienne et souterraine de chaque individu a éstimde aprés 6 mois de croissance.

Nos résultats montrent que les espéces introdeiteshissantes produisent plus de biomasse
aérienne et souterraine que les espéces autochtlmmemantes, dans des conditions de
combinaisons intra- et interspécifiques. Les espéduerbacées produisent davantage de
biomasse que les espéces ligneuses, mais les sigéses les plus productives sbmpatiens
glandulifera et Buddleja davidii Les especes introduites envahissantes ont égatleime
compétitivité supérieure aux especes autochtonesndotes. L'espece la plus compétitive
estimpatiens glanduliferaCes résultats généraux suggerent des performphgsmlogiques
plus élevées des individus jeunes des espécedluitEe envahissantes en conditions de
ressources peu limitantes et aprés perturbationcdrapétitivité supérieure des espéces
introduites envahissantes pourrait induire leur ihamce dans les habitats riverains pionniers

et post-pionniers. Cette dominance pourrait ergrainne augmentation générale de la
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production de biomasse, avec de possibles modditapour le processus de recyclage de la

matiére organique.
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Bottollier-Curtet M., Planty-Tabacchi A.M., Tabacchi E. Are ripariarvaders better
competitors than native dominant species in digitabitats? An experimental eviderien.
preparation.

Abstract : Competition for limiting resources among plant iduals modulates plant
community composition and organic matter productiom the context of invasions by
introduced plants, competition could thus have ngiromplications for community
invasiveness and for related consequences on éeposyiinctioning. The competitive
superiority of exotic invasive species has oftearbdemonstrated but usually with respect to
native species already known to have low competisibilities. In turn, little information is
available on the competitive abilities and biompssductions of exotic and native species
with close ecological characteristics. As disturleabtones, riparian areas are intensively
colonized by exotic species, some of them beconmugsive. In these environments, plant
competition and biomass production are influencgdhidrological disturbances. In this
study, we aimed to measure biomass production stichate competitive abilities of exotic
and native species with close ecological charatiesi We selected five native dominant
species and five exotic invasive species co-oaogiralong a successional gradient. Young
plants of each species were planted in 10 intrad a&@ interspecific combinations.
Aboveground and belowground biomass of young plahé&ach species was measured after 6
months in non-limiting water and nutrient condisorA natural physical disturbance (flood
event) was simulated 3 weeks after planting. Inweasexotics overall produced more
aboveground and belowground biomass than domiretites. The most productive species
were Impatiens glanduliferaand Buddleja davidii Invasive exotics also had higher
competitive abilities than dominant nativémpatiens glanduliferavas the most competitive
species. The results of the experiment suggestiehighysiological performances of young
individuals of invasive exotics under non-limitirgsource, but disturbed, environmental
conditions. Higher competitive abilities of younglividuals of exotic invasive species could
induce their dominance in pioneer and post-piomgarian habitats. Such dominance could
result in an increase of the overall biomass prodaowith possible consequences for the

organic matter turnover.
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|. Introduction

Plants represent the majority of known introduceghoisms (Pimenteatt al. 2005; DAISIE
2010). More than 30,000 plants have been introduweaddwide (Pimentekt al. 2007) and
regional data show they could represent up to 50f%he flora in islands and 30 % in
continental areas (Myers & Bazely 2003). More tif&000 terrestrial plants have been
introduced in Europe, with at least several terobeng invasive (DAISIE 2010) and about
16 new introduced species every year (Py8elal. 2009). The invasive success of some
introduced plant and their ecological impact onhbaoative communities and ecosystem
functioning depend on plant biological traits (Hy®e Richardson 2007; van Kleunest al.
2010), environmental characteristics of the reoeptirea (Alpert et al. 2000; Davis et al.
2000) and biological interaction with native organs €.g. Callaway & Aschehoug 2000;
Richardsoret al. 2000a; Wolfe & Klironomos 2005). Competition famiting resources is
one most frequent biological interaction developetiveen introduced and native species,
with facilitation and predation (Brunet al. 2005). The “Enemy release” and related
hypothesis predict the selection of introduced leshpetitor genotypes as a result of the
herbivory and pathogen pressure release (BlossiEpt&old 1995; Keane & Crawley 2002).
More generally, high competitive ability of exotiovasive species has often been highlighted
(Gerry & Wilson 1995; Callaway & Aschehoug 2000).this line, a synthesis of pairwise
competition experiments showed that exotic invasspecies have generally stronger
competition effects on native species thae versgVila & Weiner 2004).

Studies devoted to comparisons between competabikities of exotic and native plants
mainly focussed on native species that are intatlyi sensitive to competition (Gerry &
Wilson 1995; Callawat al. 1999; Callaway & Aschehoug 2000) or rare or endespecies
potentially threatened by the invasion (Aplet & eav1993; Huenneke & Thompson 1994).
Conversely, exotic species in such studies weextal as invasives with biological traits that
promote potential competitive success and invagsgnlike high vegetative multiplication,
high nutrient use efficiency and high growth raRyfek & Richardson 2007). Besides,
comparisons of biological traits between dominantnwasive natives and invasive exotics
show those share similar biological traits (Thonmpebal. 1995; Smith & Knapp 2001) that
distinguish them from non dominant natives (Thonmp$894). Recently a meta-analysis (van
Kleunenet al. 2010) has highlighted that exotic invasive spetiage not distinguishable

fitness, size, growth rate, shoot allocation, laefa allocation and physiology from native
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species that are known to be invasive elsewhenes,Tthe ecological status of native species
selected for pairwise comparisons appears to e@stant as those of exotic species.

In ecosystems, competitive interactions modulatéh hdant community composition and
exotic and native individual biomass producti@g(Melgozaet al. 1990; Mesléarcet al.
1993; Sheley & Jacobs 1997), with significant copemces for organic matter input and
nutrient cycling €.9. Hobbs & Mooney 1986; Drenovsky & Batten 2007).rijparian areas,
plant competitive interactions are modulated byrblajical disturbances and stress (drought
and floods), the intensity and frequency of whigther high along riverbanks, decrease from
the river to the floodplain (disturbance gradieviglanson 1993). Plant development and thus
nutrient uptake are limited in habitats where disimce intensity and frequency are high. In
addition, nutrient availability is enhanced by kargputs during flood events (Tocknet al.
1999). As a consequence, the coexistence of spdmi#is native and exotic, is favoured.
Among them, high hydrologic constraints induces #abection of specialised dominant
species, which usually are stress-tolerants orralsland characterise early successional stage
(Naiman & Décamps 1997). Conversely, in habitathhiow level of disturbances, plant
development is less constrained; competition intgmscreases and competitive species, both
native and exotic are favoured and characterise datcessional stages. In this ecological
context, riparian areas are intensively colonisgdexotic species, some of them becoming
invasive (Hood & Naiman 2000; Naimaat al. 2005). This pattern is enhanced by the high
connectivity of riparian areas that results in hagbanism dispersion potential.

The main objectives of this paper are to deternilme competitive abilities of riparian
dominant native plants and co-occurring invasiveties and to evaluate whether competition
within pairs of these two species types is likaty modify their biomass production. In
riparian areas, the hydrological disturbance grad@rovides the opportunity to analyse
functional and competitive patterns of biologicavasions in the context of plant ecological
succession considered along a spatial gradientsétpently we compared five exotic
invasive and five native dominant plant specieseged along the disturbance (and
successional maturity) gradient. Young plants oy aoccessional stage are likely to be
exposed to severe disturbance events, especialbudnessional sequences of hygrophilic
riparian vegetation (from gravel bar vegetationuttstable wet riparian woods). Thus we
considered both intra- and inter-specific compatiton juvenile plants (recruitment stages),
resilient to an annual disturbance event. We cotedua replacement pot experiment with

constant plant density and we addressed the fallpvguestions: 1) Do invasive plants
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produce more biomass than native dominants undapetitive pressure? 2) Are invasive

species better competitors than native dominants?

[l. Materials and Methods

II.1. Selected species

Among ca. 700 plant species present in riparian areas ofntftglle Garonne River (SW
France), we selected five exotic invasive and fiadéive dominant plant species along the
successional maturity gradient (Figure 1.9; Tabac&hPlanty-Tabacchi 2005). Riparian
herbaceous communities are usually dominant nearitler channel, and shrubs and then
trees become dominant in more stable habitats erldlodplain. However, young plants of
any successional stage are likely to occur in poseccessional stages and to be exposed to
severe disturbance events. Each selected nativdespe dominant at a given successional
stage. The exotic and native species were choseordaeg to their high co-occurrence
frequency at both the regional (river stretch) bwdl (plot) scales.

Studied species are presented below, dominantesafikst and from early to more mature
successional stage8grostis stolonifera.. (creeping bentgrass, herbaceoissph perennial
grass that colonises highly disturbed river graaid bars but can also be found in the
understory of damp pioneer riparian foreRabus caesiuk. (European dewberry, woody) is
a deciduous bramble of disturbed riparian hab#aats riparian forest marginBopulus nigra

L. (black poplar, woody) is a deciduous ripariagetforming pioneer riparian forestdrtica
dioica L. (stinging nettle, herbaceous) is a perenniab&eeous species usually found in the
understory of white willow standSalix albalL. (white willow, woody), a deciduous tree
forming damp and nutrient rich pioneer and postipar riparian forestsA. stolonifera
(Gremmenet al. 1998), U. dioica (USDA 2010), S. alba (Mills et al. 1996) have been
introduced in other continents and reported assiveaat least locally.

All exotics are neophytes and recognized as higmhasive, at least in Europe (DAISIE
2010). Paspalum distichunh.. (water couch, herbaceous) is a perennial gtzessdolonises
highly disturbed and winter-flooded areas on riggavel-sand barsFallopia japonica
(Houtt.) Ronse Decr. (giant knotweed, herbaceais) giant herbaceous perennial species of
disturbed riparian or wasteland habit&addleja davidiiFranch. (butterfly bush, woody) is a
semi-deciduous shrub occupying disturbed ripariabitats and the margins of pioneer

riparian forestsimpatiens glandulifer&oyle (Himalayan balsam, herbaceous) is a tall annu
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species found in the understory of damp ripariaedts.Acer negundd.. (boxelder, woody)

is a deciduous tree forming damp post-pioneer iapdorests.

[1.2. Experimental design and measures

Biomass production of exotic and native plant spetias been estimated in intra- and inter-
specific competition, during an outdoor replacemerperiment conducted in the Henri
Gaussen Botanical Garden in Toulouse (SW Frandethe end of April 2008. Four
individuals have been planted in 10L pots, anduidetl 10 intraspecifici.€. monocultures)
and 17 interspecifici.e. mixtures) combinations (15 replicate blocs for &lt@f 405 pots,
Table 1.1, Fig. 1.1). All the possible intraspBci combinations have been considered but
only the most probable interspecific ones, basefiedt data ¢f. selected species, Tabacchi
& Planty-Tabacchi 2005), have been taken into actau the experiment. Pots were filed
with a mix of 1:2 compost (Proven substrate NF 384; BAS Van Buuren) and 1:2 sand.
Each pots received 2L of water per day with a dsiptem and 20 g of slow-release fertilizer
(Osmocot exact high K 5-6M, Scotts) at the begigrohJune to ensure nutrient supply until
the end of the experiment.

One week before planting, individual plants wereetafrom a natural riparian area of the
Garonne River (stream order six) located downstréam the confluence with the Ariege
River and upstream from the city of Toulouse (Fig, 43°31'36.96"N, 1°25'38.24"E,
elevation 147 m). Individuals consisted of : i) dleegs from the last year (spring or autumn
2007) forA. negundpB. davidii P. nigraandS. albag; ii) three nodes rhizome parts (6-7 cm)
with young shoots foA. stoloniferaF. japonica P. distichumR. caesiusandU. dioica and

iii) seedlings from the current year forglandulifera Each individual dying during the week
following its plantation was replaced to ensurd thartality observed during the experiment
was not due to transplantation stress.

Mortality of individuals was reported at the begmmof each month during the experiment
(May, June July, August, September and Octobenedwveeks after the plantation (middle
May, date of peak flow for the Garonne River) eaebetative axe of each individual was cut
just above the third node to simulate biomass detstn of young plants by natural (flood)
disturbance. Individual deaths recorded in Juneewmmsidered as a consequence of the
disturbance. As the competitive pressure was nemtlithe concerned pots were excluded
from the experiment (Table II.1). Deaths reportédralune were considered as induced by

the competition between individuals even plant cettipe abilities were certainly modify by
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the disturbance. During the second week of Octdimgre the beginning of leaf senescence,
the experiment was stopped. The aboveground angvgedund parts of each individual were
then gently rinsed to remove sediments and wergheel to the nearest 0.05 g after drying at

105°C until constant weight.

Figure I.1: Experimental installation at the beginning of thxperiment (April 2008), in the Botanical Garden

Henri Gaussen, Toulouse.
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Combinations Replicates B Replicates E

intraspecific
A. stolonifera AGR 15 15
P. distichum PAS 15 11
R. caesius RUB 15 15
F. japonica FAL 15 15
P. nigra POP 15 11
B. davidii BUD 15 13
U. dioica URT 15 15
I. glandulifera IMP 15 9
S. alba SAL 15 12
A. negundo ACE 15 13
interspecific
AGR PAS 15 15
RUB BUD 15 15
FAL IMP 15 7
FAL POP 15 14
FAL URT 15 15
FAL SAL 15 15
FAL ACE 15 15
POP BUD 15 14
POP URT 15 14
POP SAL 15 13
POP ACE 15 11
URT IMP 15 10
URT ACE 15 13
URT SAL 15 12
IMP SAL 15 10
IMP ACE 15 11
SAL ACE 15 13

Table 11.1: Number of replicates considered in the experimBeplicate B, replicates at the beginning of the
experiment; Replicates E, replicates considerddeaénd of the experiment. The codes for the spewene are

given and used to define inter specific combination

[1.3. Data analysis

The effect of species identity, species origig. (hative vs. exotic) and species growth form
on aboveground and belowground biomasses and owgpelund:aboveground ratio among
monocultures were assessed with mixed-model nestalysis of variance (ANOVA, type Il
sum of squares). Replicate blocs were used as marfdotors for taking into account
variability in outdoor environmental condition. $pes effect was nested in both species
origin and species growth form. When ANOVA indichi@ significant general effegbost-
hocTukey’s pairwise comparisons were performed.

Differences between monocultures and mixtures for iomhasses and
belowground:aboveground ratio were tested with chixeodel ANOVA (Type | sum of
squares). Replicate blocs were used as randonr fagteen ANOVA indicated a significant
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general effect, a contrast analysis was perforradddt differences between monoculture and
mixtures for a given species. This method alloveped comparisons instead of all possible
pairwise comparisons in the case when specific thgses are advanced (Day & Quinn
1989): is the interspecific competition strongearttthe intraspecific one here? The contrast
analysis methods thus decrease the total numbgainfise comparisons and incregme se
the statistical power of the analysis.
For each replicate bloc, aboveground and belowgtdimmasses of species in mixtures have
been expressed as proportions of the abovegrouddbatowground biomasses of each
species in monocultures. This competition indeXedarelative yield (RY), gives a simple
evaluation of the competitive effect of one speciesn other (Weigelt & Jolliffe 2003):

RY = (biomass in mixture)/(biomass in monoculture)
A RY of 1 indicates similar competitive effectsnmonoculture and mixture, a RY below 1
indicates a higher competitive effect in the moritaca than in the mixture and a RY above 1
indicated a higher competitive effect in the migtuhan in the monoculture. The effect of
species identity, species origin and species grdawth on shoot RY, root RY and root:shoot
RY were tested with Student’s tests (HO: the measqual to 0).
Aboveground biomass, belowground biomass and betmwgl:aboveground ratio were log-
transformed to approach the normality and homoggerdi variance assumptions that were
graphically verified. All the analyses were perfeanwith Statistica (version 6.0, Statsoft).

[1l. Results

[11.1. Mortality

Mortality monitoring during the experiment indicdtsignificantly higher individual deaths in
monocultures than in mixtures (Fig. 1.2; Mann-Wigy, U = 84.5, p = 0.04). No death of
clonal herbaceous species was reported, exceptdd tistichum The highest mortality was
recorded for the annudl glandulifera and was mainly due to the disturbance effect. The
highest mortality attributed to competition was etved forS. albain monoculture as well as

in competition withU. doica
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Figure I1.2: Mortality monitoring in both monocultures and mise¢s. Number of individual death is cumulated
accross all the replicates. White point, interactimetween native species; black point, competibetween
exotic species. Species codes separated by aisliishte superimposed lines. Arrows indicate thpliaption
of the disturbance. Dashed line marks the time aftéch the death of individuals is considered raduced by

the competition. No individual death had been ndtedhe species that are not presented

[11.2. Biomass production performances

There was no effect of the replicate bloc on abowagd biomass, belowground biomass and
belowground:aboveground ratio in monocultures amdmixtures (ANOVA, p > 0.05). In
monocultures, the mean aboveground biomass of especies was 2-fold higher and the
belowground biomass 1.5-fold higher than those aifve species (Fig. 11.3A). Herbaceous
species produced 1.4-fold more aboveground bionzass 2.6-fold more belowground
biomass than woody species (Fig. 11.3B). The belmwgd:aboveground ratio of herbaceous
species was 1.8-fold time higher than those of wospecies (Fig. 11.3F). There was no
significant difference between exotic and nativelolwground:aboveground ratios. In
mixtures, exotic species overall produced 2.2-foldre aboveground biomass and 1.5-fold

more belowground biomass than native species [(F3§). This led to a
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belowground:aboveground ratio 1.5-fold higher foxotec species (Fig. 11.3G). Mean
aboveground biomass of herbaceous species wal8.higher and their belowground
8.6-fold was

Belowground:aboveground ratio of herbaceous speg#es 2.3-fold higher than the one of

biomass higher than those of woody cigge (Fig. l.3D).

woody species (Fig. 11.3F).
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Figure 11.3: Aboveground (above the x-axis) and belowgroundoflvehe x-axis) biomasses (A, B, C, D, mean
+ SE) and belowground:aboveground ratio (E, F, pHthe exotic and native species (A, C, E, G) &l
woody and herbaceous species (B, D, F, H). ThdtseaUANOVA are given.

There were strong aboveground and belowground lEsnpeoduction differences among
species in monocultures (Fig. 1.3, ANOVA, p < Q9. On averagd, glanduliferaand B
davidii produced respectively 1.7 to 41.8- and 2 to 24l8-fogher aboveground biomass
than the other species (Fig. 11.4A). ConversélynigraandS. albaproduced respectively 1.6
to 41.8- and 3.3 to 26.2-fold lower abovegroundniass than the other species. Between
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extreme values,U. dioica produced higher biomass thaR. caesius > P. distichum

A. negundc> A. stolonifera> F. japonica The higher belowground biomasses were produced
by F. japonicaandU. dioicawheread”. nigraandS. albahad respectively 1.8 to 31- and 3 to
16.8-fold lower belowground biomass than the otbpecies (Fig. 1.4A). For the other
species, belowground biomass produced Ibglandulifera was higher than those of
B. davidii> A.negunde R.caesius P.distichun> A. stolonifera The only
belowground:aboveground ratios that were signitigahigher than 1 wereF. japonica
(T=8.1, p<0.0001pnd U. dioica (T = 2.5, p=0.03) (Fig. 1.4B). For the otheresfes,
root:shoot ratios ranking waé. negundce> S. alba> P. nigra> R. caesius A. stolonifera>

P. distichunm> B. davidii> I. glandulifera
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Figure 11.4: Aboveground (above the x-axis) and belowgroundoilvethe x-axis) biomasses (A, mean + SE),
and belowground:aboveground ratio (B) of the tdacted species in monoculturdghite bars, native species;

grey bars, exotic species. Identical letters memastatistical differencepst-hocTukey'’s tests, p < 0.05).

In mixtures,l. glanduliferaand B. davidiialso produced more aboveground biomass than all
other species (ANOVA, p <0.05PR. nigra and S. alba produced less aboveground and
belowground biomass than all the other species Q®5). F. japonica and U. dioica
produced more belowground biomass than all ther sihecies (p < 0.05).
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[11.3. Interspecific competition effect

There was no effect of the replicate blocs on abmuend biomass, belowground biomass and
belowground:aboveground ratio in mixtures (ANOVA,>0.05). Aboveground and
belowground biomasses produced . distichum R. caesius P. nigra B. davidii

l. glandulifera and A. negundowere all lower in mixtures than in monoculturesg(Fl.5).
Aboveground and belowground biomasses producef. laypbawere lower in mixtures than
in monoculture, expect in competition with nigra (Fig. 5). F japonicaproduced lower
aboveground and belowground biomasses in mixtutte Widioicaandl. glanduliferg but it
produced higher biomasses in mixture withalba(not significant),P. nigraandA. negundo
than in monoculture (Fig. I1.5)U. dioica aboveground and belowground biomasses were
lower in mixture withl. glanduliferathan in monoculture. In competition with other gps¢
while not significant, U. dioica produced lower aboveground but higher belowground
biomass. Aboveground and belowground biomassesupealddbyA. stoloniferain mixture
with P. distichumwere similar than in monoculture (Fig. 11.5).

The competition effect on biomass and belowgrourmlzaground ratio varied according to
competitor origin, competitor growth form and corijpe identity (Fig. 11.6). While not
significant, competition among native species tende increase aboveground and
belowground biomasses with few changes in belowgt@boveground ratio (Fig.1l.6A, B,
C). Competition among exotic species tended toess® aboveground biomass but to
decrease belowground biomass, leading to an irergadvelowground:aboveground ratio
(Fig. Il.L6A, B, C, Student, p = 0.059). Competitibetween exotic and native species both
induced a decrease of aboveground and belowgroiomdakses, resulting in an increase in
belowground:aboveground ratio (Fig. II.6A, B, Ckpecially, the competition with exotic
species significantly decreased the native abovegiand belowground biomass 25%.
Herbaceous competitors induced a decrease in theegtbund and belowground biomasses
of both herbaceous and woody species (Fig. 11.6DTRese effects were larger on the woody
species. They led to an increase in belowgroundsground ratio (Fig. II.6F). Competition
among woody species mainly increased belowgroungiedyound ratio (Fig. I1.6F). Woody
competitors induce an increase in both the abowegicand belowground biomasses of

herbaceous species (Fig. I1.6D, E).

77



8L

1.0
0.5

0.5
1.0
1.5

Relative Yield (%)

1.0

05

0.5

1.0

Agrostis stolonifera

L

PAS

Paspalum distichum

*k

AGR

05

05

2.0
15
1.0
05

05
1.0
15

Rubus caesius

dkkk

Fkkk

BUD

Fallopia japonica

i *

Populus nigra

BUD ACE
SAL
Buddleja davidii
10 _
L
05 | :
0 H
0.5
T
10 RUB
POP

FAL

URT

Urtica dioica

15 .

1.0 |
0.5 |

05 ]
1.0 ]
15 ]
20 |

1.0

05

05

1.0

L .
s[
I
T
FAL SAL
IMP ACE POP

Impatiens glandulifera

LA
;

L

. FAL
URT

ACE
SAL

1.5
1.0
05

1.0

1.0

05

0.5

1.0

Salix alba

ede sk

L[]

Kkdk  dkkk

1

* *
* *
* *
* *

Hkkok

" ACE
POP

URT

Acer negundo

ok

€T

*dkk  Kxkkk

IMP
FAL

*okde ke

POP
SAL

URT

e |
e

IMP
FAL

Figure 11.5: Relative yield of the aboveground (above the xJaaisd belowground (below the x-axis) biomass (meaBE) of the ten selected species according their

competitor species. White bars, competition withagive species; grey bars, competition with aniexgecies. Y-axis scales are different betweergthphs. Significant

differences between the biomass of the specidseinmonoculture and its biomass in mixtures arergi{eentrast analysis): *, p < 0.05; **, p < 0.0%**p < 0.001; ****
p < 0.0001.



Aboveground and belowground biomasses were dectedse the competition with
F. japonicg B. davidii R. caesiusl. glanduliferg U. dioica and A. stolonifera(Fig. 11.6G,

H). Belowground:aboveground ratio were increasedti®se biomass changes, while not
significantly for U. dioica and B. davidii (Fig. 1.61). Overall, the annudl glanduliferahad
the strongest competitive effect and induced a nueanmease of 80% of aboveground and
belowground biomasses of other species (Fig. I118Y5B. davidiiinduced a mean decrease
of 30% in aboveground and belowground biomassesheir speciesA. stoloniferaU. dioica
andR. caesiusnduced a decrease of 50% of aboveground biomaBsésvground biomass
of other species was significantly decreased onjytie competition withU. dioica
Conversely, both aboveground and belowground bisesaef species tended to be increased
by the competition withP. nigra, A. negundpS. albaandP. distichum(Fig. 11.6G, H). These
effects were up to 30% and significant #rnigra and A. negundabut did not change the

belowground:aboveground ratio (Fig. 11.61).

V. Discussion

IV.1. Exotic invasive species produce more biomasgisan native dominants

The analysis of species production in competitisradapted to the growth conditions of
species in the field as they usually form densedstgBeerling & Perrins 1993; Beerlieg al.
1994; Barsoum 2002; Aguiat al. 2005; Tallent-Halsell & Watt 2009; Taylor 2009)véall,

the studied invasive exotic species produce moo®tsand root biomass than the studied
native dominant species, in both intra- and inpEedfic competition. This result is in
accordance with many individual experimental amitfistudies that reported higher biomass
production for exotic invasive grasses and treallsegs .9. Pavlik 1983; Callaway &
Josselyn 1992; Ehrenfelet al. 2001). This pattern is often related to highervwglorates
(Ehrenfeld 2003; van Kleunegt al. 2010b), and has promoted the view of exotic inxasi
species as higher performing species than naties.ddowever, such results were mainly
supported by comparisons with native species tteakaown to be excluded by the invasive
species in the field and thus already identifiett@sng lower biological performances. When
the ecological status of native species are coreigdean Kleunen (2010) found that invasive
species had similar biological traits values tauweaspecies known to be invasive elsewhere.

Similarly, invasive species and expanded nativeispehave been found to exhibit similar
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CRS ecological strategy, canopy height and latgpedad (Thompsoat al. 1995). Contrary
to these analyses our study experimentally shoatsetkotic invasive species produced higher
biomass than ecologically corresponding native dami species with equal density.
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Figure 11.6: Relative yield of the shoot biomass (A, D, G), thet biomass (B, E, H) and the root:shoot ratio
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species; grey point, competition between nativeigige Significant result for the Student tests (@ mean are
equal to 0) are given: *, p < 0.05; **, p < 0.0F"*p < 0.001; **** p < 0.0001.
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While herbaceous species overall produced highem&ss than woody species, the two
species with the highest shoot biomass productidoth intra- and inter-specific competition
were the annual invasiveglanduliferaand the woody invasivB. davidii In particular and
as already reported.,. glanduliera produced more biomass thdd. dioica a tall and
productive native perennial species with which ataccurs in riparian forest understory
(Beerling & Perrins 1993; Taylor 2009)he root biomass production bfglanduliferaand

B. davidiiare also higher than those of the majority of ®ddipecies, but in lower proportion
than the shoot biomass, resulting in among the dowaot:shoot ratio for these species. Not
surprisingly, these results are related to highspilggical performances of these two species,
compared with other exotic invasive or co-occurriregive species: high SLA (Cornelissen
1996; Andrewset al. 2009) and high leaf nutrient content (Beerling &rfths 1993; Fengt

al. 2007; Thomaset al. 2008). ForB. davidii especially, better photosynthetic nitrogen use
efficiency than five co-occurring woody species haen demonstrated (Feeg al. 2007).
Moreover, field measurements showed that introdiedavidii performs better than in its
native range (Ebelingt al. 2008). Large water supply during the experimenildtdchave
encouragedlI. glandulifera biomass production, as this species growth app&arbe
proportional to water availability (Beerling & Pers 1993). Only the perennidls japonica
and U. dioica produced more root biomass thamglanduliferaand B. davidii. This can be
related to the fact that rhizomes were taken imdnsweration together with roots for the
measurement of root biomass, and thus induced hatgeer root:shoot ratio for these two
species.

Opposed td. glanduliferaandB. davidii P. nigraandS. albahave the lowest shoot and root
biomass produced. In contrast, these two specieskaown to be fast growing woody
pioneers (Brzeziecki & Kienast 1994) and their $egd have higher photosynthetic rates
than A. negundowithout competition pressure (Lamarque 2006). Desphis growth
potential, Sacconet al. (2010), showed that the growth $f albaandP. nigra cuttings were
as much affected by herb layer competitionfasiegundcseedlings are. Moreover, in our
study, S. albarecorded the highest mortality due to competitidfect. Intra- and inter-
specific competition could thus have significarmyuced the performance of youSgalba
andP. nigra

The only exotic species that produced significalghs shoot biomass than at least one native
species in intraspecific competition is the perahmierbaceous-. japonica This species

produced less shoot biomass than the wdRdgaesiusaand the herbaceoud. dioica This
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result is surprising ak. japonicausually forms dense monospecific stands in thel &eld is
among the tallest and most productive herbaceoesiespin Europe (Beerlingt al. 1994)
and North America (Barnegt al. 2006). Field measurement reported shoot biomagsés
976 g/m2 (Horn 1997) and 1500 g/m? (Beerlgigal. 1994; Aguileraet al. 2010). Our low
shoot biomass production could be related to thallsmitial size of the rhizome pieces that
have been planted. While no formal relationshipveen rhizome and shoot biomass has been
guantified, individual seedlings from this spedmreve been found to produce only 40 mg of

aboveground biomass during the first growing y8aeflinget al. 1994).

IV.2. Exotic species are better competitors than riave dominants

The most significant effect induced by competitioetween native dominants and exotic
invasives is the significant lower shoot and roontass production of natives. In his review,
Daehler (2003) failed to found significant overaktnds about the competitive abilities of
exoticvs. native species. According to this author, a thirdecorded exotic invasive species
showed universally superior competitive performanead all were herbaceous species
(Callaway & Josselyn 1992; Huenneke & Thomson 198&mberg & Dale 1997). But in all
the other studies considered by Daehler, exoticisp@ppeared to be better competitors only
in high nutrient conditionse(g. Claassen & Marler 1998; Herraet al. 2001) or high water
availability (Smith & Brock 1996). Besides, the metnalysis of Vila & Weiner (2004)
reported higher biomass losses on native plantsdhaexotic invasive ones when competing
in pairwise experiments. In our study, exotic specn interspecific competition with natives
overall maintained similar biomass production toséh produced in monocultures, whereas
native species produced 20 % less shoot and roatdss in interspecific competition with
exotic species than in monocultures. While specm@msapetitive ability can vary according
plant density, this induce few qualitative chan@@@susens & O'Neill 1993). By considering
exotic and native species with equal density, weess the potential competitive abilities of
each species. Thus, according to the conclusion¥ilaf & Weiner (2004) and Daehler
(2003), our results show that exotic species areradlv better competitors than native
dominant species when growing in high nutrient aader availability conditions, and with
equal density.

Various hypotheses have been formulated to explaninvasiveness of exotic species and
per setheir competitive superiority (see Catfoed al. 2008 for review). A part of them

advanced the direct consequences of exotic spselestion through human activities and
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biological filters. In this line, exotic invasivepacies overall have high physiological
performances allowing better resource uptake arcetigciency (PySek & Richardson 2007).
Other hypotheses highlight indirect implicationsla¢k of coevolution between introduced
species and the organisms of recipient areas. 'EriRelease Hypothesis' (Keane & Crawley
2002) and 'Evolution of Increase Competitive AlidgHypothesis' (Blossey & Notzold 1995)
predict competitive advantages for exotic spec@®wing the decrease of herbivory and
pathogen pressure. While we have not specificaérehed for the mechanisms allowing the
competitive superiority of exotic invasive spedeghis study, we can suppose a larger role
of high physiological abilities. Indeed, other sasdfound high photosynthetic characteristics
and/or resource use efficiency for all the seleebeatic species buR. distichum(Beerling &
Perrins 1993; Beerlingt al. 1994; Lamarque 2006; Fergg al. 2007). Besides we have not
observed significant herbivory pressure on bothiveaand exotic species during the
experiment.

Overall, the best exotic competitor in our studythe annual Iglandulifera While the
performances of this species were reduced in peerSc competition, the performances of
other species were it more. This result points tara case of annual herbaceous species able
to outcompete perennial herbaceous species. Howinemas to be replaced in the context
of young plants with which we work. Thus it is pids that perennial herbaceous species
become better competitors after several growth osmasand the development of their
belowground parts. Especially, in our experimemganduliferais the only exotic species of
which competition has negative effect dndioicaperformances. As these two species often
co-occurs in riparian areas, their competitive retéons have ever been described by
Beerling (1993) and Tickner (2001b) and appeardartodulated by the growth stage and
flooding intensity and duration (Ticknet al. 2001b). Thus previously installédl dioicacan
inhibit the germination of. glandulifera and the growth of its seedlings in flooded caondi
(Tickneret al.2001b), while both the species are sensitive temsaubmersion (Stek 1997).
Despitel. glandulifera high competitive abilities and the lower speciegsity of habitats
highly invaded (Hulme & Bremner 2006), a modificati of the recipient riparian
communities seems to be negligible at least unglanduliferacover reaches 40% (Hej&h

al. 2009). Moreover]. glanduliferg as an annual species, appears as the most werisiti
physical disturbance in our study. Even if resiligndividuals had high competitive abilities,
this suggests that its population could be regdlatdlooded habitats.

In agreement with its high production performandlee,competitive abilities d8. davidiiare

significant. Its effect is particularly strong dh nigra and confirms the results of Smale
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(1990) who shows thaB. davidii development on gravel bars quickly displaced pionee
herbaceous and woody species. Conversely, thetedfe€. japonica on shoot biomass
production is not significant, whereas this spetias been found to outcompete herbaceous
species and trees smaller than 2 m high in thd {®imovaet al.2004; Aguileraet al.2010).
Two main and not exclusive hypotheses can be aédafcjaponicacompetition could be
less effective on dominant native species. In lihis, clonal species liké). dioica seems to
be less susceptible to competitive exclusiorFbjaponicain the field(Bimova et al. 2004).

F. japonica competition could also be less effective in itslealevelopment stage. As a
support of this last hypothesis, the modificatidnnative communities byrallopia sp. is
mainly light-driven (Siemens & Blossey 2007) @hdaponicacompetitive effect is larger on
root biomass. Thus a stronger competitive effe¢hisf species can be attempted over several
growth seasons.

The best native competitors ake stolonifera U. dioica andR. caesiusAmong them, only
U. dioicaalsoinduces significantly less root biomass for thecggethat competes witithis
confirms its ruderal ecological status and itsrggraompetitor strategy (Grimet al. 2007).
Such results suggest that this native species, évest able to outcompete exotic invasive
species, could persist in invaded stands as alrebsigrved in the field (Gerbet al. 2008).
The high competitive ability of some native spe@és raises the question of the diversity of
habitats that they dominate. Some studies menéiayeland almost monospecific stands of
well developedU. dioica along riparian corridors (8Stek 1993; Taylor 2009). Similarly
R. caesiubushes seem to significantly reduce the availapghe bt the ground level and thus
limit the development of other specigge(s. obg. The high density oA. stoloniferastands
also appears to limit the co-existence with othpecges pers. obg. Even if better
competitors, exotic species could thus have lowat$f on the species diversity of habitats
previously dominated by competitive natives (e.gjddet al.2009).

Finally, tree seedling competitive effect appearshe lowest. Competition with. nigraand

A. negundooverall increases the performances of other spediowever, while the
competition with tree seedlings has few effect ncréase the biomass production of
herbaceous species,. negundohas strong negative competitive effects Bnnigra and

S. alba This effect is observed as well as on shoot dmatoot biomass. In particular, at the
end of the experimenA. negundaoot biomass was more laterally developed thanetluds
P. nigraandS. alba allowing probably a more effective nutrient andter absorption.

84



IV.3. Implications for invasion process and ecosysm functioning

In this study, we experimentally show that in nonHing conditions of nutrient and water
availability, young exotic invasive species produtare biomass than young native dominant
species, in intra- as well as in interspecific cefitpn. Moreover, exotic invasive species are
better competitors than native dominant speciessé&hesults could have strong implications
for the plant community composition of pioneer apdst-pioneer habitats and for the
ecosystem functioning.

Whatever the species origin, the competition withblaceous species is stronger than the one
with woody species. In particular, the effect ofrbaeeous species on tree seedling
development is the strongest. Such competitionceffdave been the focus of numerous
studies that mainly highlighted an inhibition ofo¢ix tree seedling development by native
grasses, through the limitation of available nuirier water €.g.Cohnet al. 1989; Facelli &
Pickett 1991; Gordon & Rice 2000). In addition, exgrasses can reduce the native tree
regeneration through allelopathic or microbial assoon effects €.g. Orr et al. 2005;
Rudgerset al.2007; Rudgers & Orr 2009). In our study, both exahd native grasses have a
negative effect on the biomass production of examc native tree seedlings. All these
interactions can have strong ecological implicajothrough the resistance to or the
facilitation of invasion process.

The overall higher competitive abilities and biosi@soduction of exotic species could also
have consequences for ecosystem functioning. Eapgdhe results of this study predict the
replacement of youndpP. nigra stands byB. davidii ones if this exotic invasive species
establishes. The degradation of exotic plant liti@s been shown to depend on the chemical
characteristics of the litters, with no origin-sipeceffects (Bottollier-Curtetet al. submitted).
However, the high breakdown rateBfdavidiicompared with those of all the woody species
of this experiment, could result, in the ecologicahtext of riparian areas, in a resource
discontinuity (Hladyzet al. 2009; Bottollier-Curtetet al. submitted). The consecutive effects
on biogeochemical cycles are unknown but a decreasaprophytic invertebrate diversity

could be suspected.
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CHAPITRE 3
LR

Recyclage de la matiere organiqgue en milieu riverai






Résumé: Comme la production primaire, la dégradation demiatiere organique est un
processus écologique clé, qui régule la plupartogekes biogéochimiques. Ce processus est
directement contr6lé par les communautés végédatesvers la qualité de la litiére produite,
et indirectement par la modulation de la structerede la composition des communautés
saprophytes. La modification des communautés viggedal'issue d’'un processus d’invasion
est ainsi susceptible de changer la vitesse deadatipn des litieres et les mécanismes qui
sous-tendent le processus. Certains auteurs owgEesgugiue les litieres produites par des
espéeces introduites envahissantes se dégradent rppidement, en réponse a des
concentrations en azote et en phosphore plus d&eviewersement, I'hypothése de
'émergence d'un nouvel arsenal (« Novel Weaporsuppose que les communautés
résidentes de décomposeurs ne sont pas majoriaiteadaptées aux métabolites secondaires
produits par les especes introduites. Ces métabatiburraient ainsi ralentir la vitesse de
dégradation des litieres des especes introduites.

Ce chapitre a pour objectif d’évaluer les conségasmpossibles des invasions végétales sur la
dégradation de la matiére organique en milieu @iverPour cela, le processus de dégradation
des litieres de cing espéeces autochtones, et deesipeces introduites de statuts écologiques
similaires, a été étudié. Deux expérimentationspsant sur la technique des sacs a litiere, ont
permis de mesurer la vitesse de dégradation dé&x®esitde chaque espéce en milieu aquatique
lentique (mare forestiere) et en milieu riverainu peerturbé (ripisylve). La composition
chimique primaire de chaque litiere, et la struetet la composition des communautés
d’invertébrés saprophytes associés aux litiereg@nanalysees.

Aucune différence générale de vitesse de dégramddés litieres entre les especes introduites
envahissantes et les espéces autochtones dominaiateété constatée. La vitesse de
dégradation est négativement corrélée au rappdrboa/azote des litieres, indépendamment
de l'origine des especes. L'abondance et la ditéersies communautés d’invertébrés
saprophytes sont comparables entre especes ingsdiivahissantes et especes autochtones
dominantes. Toutefois, la litiere d'une espéBeiddleja davidii montre une vitesse de
dégradation significativement plus élevée que cédeson homologue autochtoRepulus
nigra, aboutissant a la disparition des litieres 6 naviant la prochaine chute des feuilles. Ce
résultat suggere la possibilité d’'une discontinuités ressources pour les organismes

saprophytes, dans les cas d'invasion végétale keurstabilisé.
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Bottollier-Curtet M., Charcosset J.Y., Planty-Tabacchi A.M., Tabacchi LEaf litter
degradation of riparian invasive plants: generall apecies specific effectSoumis a
Freshwater Biology en janvier 2011.

Abstract : Breakdown of plant litter from pairs of ecologigahomologous native and exotic
species was studied to assess the influence akefilacement of the first by the second on
ecosystem functioning. Two litter bag experimentsravundertaken in both aquatic and
terrestrial environments within the riparian ardaadarge temperate river system in south-
western France. Litter breakdown rates, litteriahithemical composition, and structure and
composition of invertebrate assemblages associait&dthe litter were determined for five
dominantnative and five exotic invasive species co-ocaogrialong a successional gradient.
Overall, the litter breakdown rates, litter initiedhemical composition, and both abundance
and diversity of detritivorous invertebrates weiraikr for exotic and native species in both
environments. Litter breakdown rates were primadiyven by the C:N ratio with no
influence of species geographical origin. In thererial environment, the different
composition of detritivorous invertebrate assemésabetween exotic and native species had
no overall influence on litter breakdown rates. bierall changes in the organic matter
degradation can thus be predicted from the replanoemf a dominant native species by an
exotic invasive one. However, one invasive speshaswved significant, higher breakdown
rates than its ecological relative native in bothe tenvironments, resulting in the
disappearance of leaf litter six months before ribgt litterfall. This result points out that
large invasions by exotic species which exhibitt feiser degradation could result in a
discontinuity of the resourctor decomposers and related foodwebs in stablstailized
habitats.
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|. Introduction

Plant litter breakdown is a keystone ecologicalcpss that regulates most nutrient cycling,
nutrient availability and consequently organic mafroduction in both aquatic and terrestrial
inland ecosystems (Swiétt al. 1979; Webster & Benfield 1986; Xiong & Nilsson 2)9The
litter breakdown process is mainly controlled biynete (Colteawet al. 1995; Aerts 1997),
litter chemical quality (Melillcet al. 1982; Cadish & Giller 1997) and detritivorous organs
(Petersen & Luxton 1982; Hieber & Gessner 2002)crbbial decomposition of plant
polymers induces microbial growth that enhances dtteactiveness of leaf detritus to
saprophytic invertebrates that can degrade up # 50 the annual litter input into lotic
(Cuffney et al. 1990; Hieber & Gessner 2002) and 20-30% into $tnied ecosystems
(Petersen & Luxton 1982). In temperate ecosysténesmarked litterfall seasonality results
in a sharp decrease in breakdown activity from muattio the end of summer. However, late
leaf abscission of some plant species and slowadiagy litter persisting longer in ecosystems
maintain resource continuity for detritivorous angans and the related trophic web until the
next autumnal litterfall.

More than 30,000 plants have been introduced wade\Pimenteket al. 2007). Because of
hydrological and human disturbances and landscap®ectivity, exotic plants could
represent more than 20 % of the riparian plantisggmol and riparian ecosystems have been
reported to be sensitive to plant invasion (Plardpacchiet al. 1996; Stohlgreret al. 1998;
Hood & Naiman 2000; Tabacchi & Planty-Tabacchi 20Bichardsonet al. 2007). Such
invasive species can be responsible for cruciahgbsiin community structure and ecosystem
functioning (Vitouseket al. 1996; Ehrenfeld 2010). Two main hypotheses capateither
higher or slower breakdown rates for exotic invagiants compared with natives. The first
hypothesis is related to the invasiveness of exapéries and appeals to biological filters that
could, among all introduced species, select thogle particular traits to become invaders
(Alpert 2006). Hence as invasive species can beenafficient in resource uptake and
therefore can produce biomass with higher nutemnicentration, mainly N and P (Craine &
Lee 2003; Leishmart al. 2007; Liaoet al. 2008a), it has been suggested that litter from
exotic species degrades faster than that from emtfizhrenfeld 2003; Ashtoet al. 2005).
The second hypothesis comes from the intrinsic Eckoevolution between exotic species
and the organisms of receptive areas. In this thee,Novel Weapons Hypothesis’ (Callaway
& Ridenour 2004) and related studies (Cappuccindrdason 2006; Ehrenfeld 2006) suggest

that secondary chemical compounds produced by exntiasive species could act as
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antimicrobial agents or invertebrate repellentsheir areas of introduction, because these
organisms have not had the opportunity to adaph#ése compounds. Among secondary
metabolites, polyphenols that are both ubiquitood @ariable from one species to another
could be important modulators of breakdown procgsse particular through inhibition of
spore germination and hyphal growth of saprotroplfimgi (Grime et al. 1996;
Hattenschwiler & Vitousek 2000).

As invertebrates largely contribute to litter brédawn, the structure of their communities
have been studied to determine the potential etietheir modification on litter processing
following plant invasion. In aquatic environmentmilar shredder abundances between
exotic and native species were driven by resouvedityy (Hladyzet al. 2009) as reported in
other studies (Pereirt al. 1998; Baileyet al. 2001; Braatnest al. 2007; Kappe®t al. 2007;
Lecerf et al. 2007). When abundance differences were highlightesly were variable and
were higher or lower in exotic litter (Groet al. 1997; Pereiraet al. 1998; Sampaiet al.
2001). However, there is large variation in theeascof litter to detritivorous invertebrates
among studies that can be free (Sampdial. 2001; Braatneet al. 2007; Lecerfet al. 2007)

or restricted to a particular size (Emery & Per®@@; Groutet al. 1997; Pereir&t al. 1998).
Three criteria have been considered to selectfkeiss in comparative studies of exotic ad
native plants: litter quality and phylogenetic mokgical proximity. When based on litter
guality, species choice in comparative studies estars the wide variability in litter quality
between several species (Hladdizal. 2009) or in close litter primary composition amaang
pair of exotic and native species (Lecetfal. 2007). Phylogenetic proximity is used to detect
the specific effects of the invasive status of &xspecies, because it reduces variability due
to evolution. Using this criteria, Goday al (2009) found lower breakdown rates related to
higher lignin litter concentration in exotic spezidHowever, because species co-occurrence
and replacement in ecosystems are based on eallogahe similarity, exotic and native
species should be selected on ecological proximitgn studies focus on the ecological
impact of realized or potential invasions. A singlative and a single exotic herbaceous
(Emery & Perry 1996; Hollyet al. 2009) or woody species (Reinhart & VandeVoort 2006
Harner et al. 2009) have been selected in pairs using this riomtewith differences of
breakdown rates within pairs depending on specidssaason.

In order to assess overall the effects of the oephent of herbaceous and woody native
plants by ecologically homologous exotic invasigaesorganic matter degradation we selected
five pairs of co-occurringlominantnative and exotic invasive species along the sicoral

gradient of a riparian ecosystem. Litter breakdoates were determined in natural terrestrial
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and aquatic habitats with an experimental desighdhowed free access to invertebrates. We
addressed the following questionk:do litter degradation rates differ between exaticl
native species with respect to their primary chameomposition? andj) is saprophytic
invertebrate community structure influenced bydhgin of the leaf litter with which they are

associated?

[l. Matérial et methods

[I.1. Study species

Riparian areas are under the influence of hydrobkigdisturbances, whose intensity and
frequency decrease from the river channel to theodlain (Fig. 1.9). Hydrological
disturbance is the main driver for riparian plamt@ession and determines an overall maturity
gradient from the river channel to the floodplai@onsequently, riparian herbaceous
communities are dominant near the river channel,slmubs and then trees become dominant
in more stable habitats on the floodplain. To te#ke overall organisation into account, we
selected five pairs of exotic and native plant gggealong the successional maturity gradient
of a riparian area of the middle Garonne River (Bi&hce) (Fig. 1.9). We selected dominant
natives to compare with invasive exotics becausseltwo categories share similar biological
traits (Thompsoret al. 1995; Smith & Knapp 2001) that distinguish themnir natives with
low occurence (Thompson 1994). Each selected naperies is dominant at a given
successional stage. Exotic species were chosenrdangoto their high co-occurrence
frequency and the closeness of their morphologibaracteristics to those of their native
relatives (Tabacchi & Planty-Tabacchi 2005). Thws,assume that exotic and native species
within a pair have close ecological requirements] therefore a native species is likely, but
not exclusively, to be replaced by its ecologicatlated exotic species. Exotics are
neophytes and recognized as highly invasive, at iagEurope (DAISIE 2010).

In this paper, comparisons between ecologicallpteel species in the selected pairs are
presented with the native species first and théi@species second. The species are presented
below from the earliest to the latest successitaje. Agrostis stoloniferal.. (creeping
bentgrass, herbaceoushd Paspalum distichunh. (water couch, herbaceous) are perennial
grasses that colonize highly disturbed and wirltevefed areas on river gravel-sand bars.
Rubus caesiuk. (European dewberry, woody) is a deciduous brambdisturbed riparian or

wasteland habitats and it often competes \Wwahopia japonica(Houtt.) Ronse Decr. (giant
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knotweed, herbaceous), a giant herbaceous perespdalesPopulus nigral. (black poplar,
woody) is a deciduous riparian tree occupying tlaegims of pioneer riparian forests together
with Buddleja davidiiFranch. (butterfly bush, woody), a semi-decidustusib.Urtica dioica

L. (stinging nettle, herbaceous) is a perennialbdegous species usually found in the
understory of damp and nutrient-rich riparian ftsesspecially in white willow stands, where
it co-occurs withmpatiens glanduliferd&Royle (Himalayan balsam, herbaceowas)all annual
speciesSalix albaL. (white willow, woody) andAcer negundd.. (boxelder, woody) are two

deciduous trees forming damp pioneer and post-piomgarian forests.

[1.2. Experimental sites

The studied riparian area of the Garonne Riveedsir order six) is located downstream from
the confluence with the Ariege River and upstreammfthe city of Toulouse. To account for
the interface status of the riparian areas, wecgslean aquatic and a terrestrial environment.
We conducted litter bag degradation experimentsainforest groundwater-fed pond
(Fig. lll.1.A; 43°31'36.96”"N, 1°25'38.24"E, elevath 147 m; about 150 m length 25 m
width) and in the surroundin§opulus nigradominated riparian forest (Fig. 111.1.B). We
studied litter breakdown process from November 200Movember 2008.

During the study, we recorded water and air tentpeza at the litter level using Tinytalk
(Gemini-Orion) data loggers. For the aquatic enwinent, we monitored water physico-
chemistry at the beginning of experiments and arh ed the five litter bag retrieval dates.
We sampled water at the two extremities of the ptamdjth, and we measured physico-
chemical parameters as described in Bathgl. (2007). For the terrestrial environment, we
analysed four replicates of the first 10 centingetoé soil for grain size distribution (laser
particle size analyzer, CILAS99), pH (Isis 20 000, Tacussel) and total carbon mitrdgen
content (CHN analyzer, NA 2100, CE Instruments).
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Figure Ill.1: Selected sites (A, B) and the leaf litter bags (CA forest pond; B, riparian forest; C, 10 mm-
mesh bags; D, a replicate blocks of five leafilitiags in the riparian forest. The arrow in C iadés one of the

five bags.

[1.3. Leaf litter bags experiment

I1.3.a. Experimental design

We collected plant litter for each species in OetoB007 and air-dried them at ambient
temperature (20°CR. caesiusF japonica P. nigra B. davidii, S. albaandA. negundditter
were leaves including petioles whhe stoloniferaP. distichumU. dioicaandl. glandulifera
litter was leaves and submittal deciduous stemsbBth environments, we weighed 20 litter
packs of 5 + 0.05 g per species and placed theml@tmm-mesh bags (see for details Baldy
et al. 2007). We regularly placed four replicate blocksiee bags per plant litter species
along the pond length margin in November 2007 (Fid..D). We submerged aquatic bags at
the bottom of the pond and we placed terrestrigslan the forest floor, at the level of the
pre-existing litter layer. For each environmeng #ame dates were used for all litter samples
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to ensure reliable statistical analysis. We re&iteone bag per replicate block after 22, 55, 91,
203, 359 days and after 48, 90, 148, 229, 357 dhggposure for the aquatic and terrestrial
experiments, respectively. We estimated leachingphifble compounds for each plant species
in the aquatic environment from separate bags &4demn submersion in water (Gessner &
Schwoerbel 1989).

In the laboratory, we rinsed leaves to remove sedinand exogenous organic matter. We
collected invertebrates (> 200 um) and preservedhtin 70% ethanol. Litter samples were
dried at 105°C until constant weight weighed themthe nearest 0.01 g and ground. A
250 mg sample of the ground portions was ashe8GttGfor 6 h and weighed to the nearest

0.01 mg to determine organic matter content (as@-firy mass, AFDM).

[1.3.b. Litter composition

For each species, four additional litter packs whred at 105°C and weighed to the nearest
0.01 g to determine the initial dry litter mass. \Wged three subsamples of 0.5 mm mesh
ground litter to determine the carbon and nitro@dN analyser, NA 2100, CE Instruments),
phosphorus (Flindt & Lillebg 2005), and lignin cent (Van Soest 1963).

[I.3.c. Invertebrates processing

The invertebrates were sorted under a stereomimpesand identified to the lowest possible
taxonomic level. Taxa were assigned to functioeatifing groups according to Tachet (2000)
for aquatic taxa (shredders, scrapers, filtereethegers and predators) and to various
references including Colemaat al. (2004) for terrestrial taxa (phytophageous, sapytgsh

and predators). A species relevant to several growgs placed in each group in proportion to

its estimated activity within each group.

[1.4. Data analysis

Classical leaf litter breakdown kinetics refersatsingle exponential model (Olson 1963).

Residual mass at the end of the experiments, guneling to persistence of stems or leaf

veins for some specific species, required at |éast exponentials models. In our case,

because the slope of the second exponential wasgroficant, we replaced it by a constant:
AFDM = AFDMo* exp (-kt) + ¢
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where AFDM is the remaining mass of litter at timheAFDMy is the initial massk is the
breakdown rate and is a constant. In aquatic environments, leachsyedry short and
distinct from the organism-mediated breakdown pgec€onsequently, we did not include it
in the aquatic model that starts at 24 h with mesaslAFDM after leaching. For both
environments, the mathematical model allows theutation of 95% intervals in between
data points.

We assessed litter breakdown rate comparisons usingested analysis of covariance
(ANCOVA), followed by Tukey’s test fopost-hocpairwise comparisons. Log-transformed
AFDM data was used as a response variable, leafiesp@nd species origin as nested
categorical factors, and time of exposure as ar@ea A second ANCOVA model was
performed to test the effect of species growth faomsidered as herbaceous or woody
(Fig. 1.9). A repeated ANOVA, with species identdg a repeated factor, was used to test
differences between aquatic and terrestrial breakdates.

We analysed differences in chemical litter composibetween all species, total exotic and
native species and growth forms, with a nestedyarsabf variance (ANOVA) followed by
Tukey’s test forpost-hocpairwise comparisons. As the best fit of the relaghip between
litter breakdown rates and litter primary chemicamponents was y = a*exp(b*x), we used
separate simple non-linear regressions to chaiaetand test them. When the regression
highlighted significant relationship, we performéann-Whitney’'s test on residuals of exotic
and native species to assess differences due tgraggucal origin. As a predictor of
degradability, we used the C:N ratio as it is ral@vto microbial activity (Herbert 1976), but
the C:P ratio was not used because of its co-lityeaith the C:N ratio.

We used invertebrate density (number of individigSFDM™) in each sample for
invertebrate community analysis. We performed rmkstealysis of variance (ANOVA) to
assess differences in density of saprophytic iebedtes associated with litter, with log-
transformed densities as the response variable.u$ésl nested analysis of covariance
(ANCOVA) to assess differences in taxonomic riclsne$ saprophytic invertebrates, with
log-transformed abundances as covariates. We cauahpére invertebrate community
composition using analysis of similarity (ANOSIMtwi1000 permutations). The number of
replicates did not allow processing of ANOSIM amdittgr species for each sampling date,
because of the low number of possible permutatoswe tested differences among species
without distinguishing between sampling dates. V8eduthe first four dates because very
little litter remained in the bags at the fifth aoinal date and the invertebrate communities

were attracted to recently fallen litter from thersunding vegetation.

99



We performed models of litter breakdown using T@hiere 2D (version 5.1, Systat Software
Inc.), while we performed nested ANOVA, nested AN®Oand multiple regressions with
Statistica (version 6.0, Edition 98, Statsoft). Weed PRIMER (version 5.2.2, Edition 2001,
Primer-E Ltd) to carry out ANOSIM. We used typeslim of squares for ANOVA and
ANCOVA analysis. We graphically verified normalitgnd homogeneity of variance
assumptions. When data transformation was necessagproach normal distribution and

homogeneity of variance, the nature of the tramsédion is specifically indicated above.

[1l. Results

l11.1. Leaf litter breakdown rates

Water physico-chemical characteristics indicated loxygen saturation (28 £5%) and
noticeable NH-N concentration (96 + 49 pgi) in the pond (Table I11.1).

Parameters Aquatic Terrestrial
Temperature (°C) 13.2 (3.0, 28.3) 10.9 (-2.4, 29.9)
Oxygen saturation (%) 28 (5)

pH 7.50 (0.10) 7.40 (0.09)
Conductivity at 25 °C (uS.cm) 829 (11)

Alkalinity (mg CaCQ L™) 346 (6)

SRP (ug.r) 6.9 (3.1)

NOs-N (pg.L?h) 291 (48)

NH,N (ng.L?Y) 96 (49)

Sand (%) 24 (3)

Silts (%) 59 (5)
Clays (%) 17 (5)
Organic carbon (%) 2.9(0.2)
Organic nitrogen (%) 0.2 (0.0)

! Oxygen saturation varied from 41 % (8) to 15 %nglthe pond length

Table II.1: Physical and chemical characteristics of water @it(0-10 cm).Mean (minimum, maximum) of
hourly temperatures. Mean (+ SE) for other paramsdie = 6 and n = 4 for aquatic and terrestriali@mment,

respectively).

Aquatic leaching resulted in 12.5 to 30.3% mass krsd was similar for exotic and native
litter (nested ANOVA,P = 0.6) (Table Ill.2). Less than 20% AFDM, corresding to leaf
veins and stems, remained for all species in botirenments after the one-year experiment
(Fig. lll.2). In both environments, the overalkédit breakdown rate for exotic and native litter
was not significantly higher than those for natiiters (Fig. 111.2, Table 111.2, Table 111.3).
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Litter breakdown rates were not significantly diéfiet between the aquatic and the terrestrial
environments (F = 0.6 = 0.90).

Aquatic Terrestrial
Leach. (%) k (102.days) c (%) k (102.days’) c (%)
P. distichum 13.2 (1.0) 0.60 (0.13) 0.0 (8.8) 0.68 (0.05) 10.9 (6.4)
A. stolonifera 17.6 (1.9) 0.83(0.19) 10.1 (5.6) 1.69 (0.09) 18.9)
F. japonica 12.5 (0.9) 0.64 (0.12) 0.0 (6.8) 1.30 (0.23) 13.0 (7.3)
R. caesius 21.8 (1.0) 0.69 (0.16) 0.0 (7.2) 1.59 (0.05) B3Y
B. davidii 27.7 (2.2) 2.30 (0.19) 0.0 (1.7) 2.58 (0.13) 1.9(3.1)
P. nigra 21.8 (1.3) 0.66 (0.16) 0.1(7.6) 1.04 (0.05) 4.3\
I. glandulifera 30.3 (1.6) 5.75 (0.85) 6.7 (1.7) 2.19 (0.03) 4.1(1.8)
U. dioica 24.2 (0.6) 4.63 (0.78) 15.0 (2.0) 5.24 (0.41) 13.3)
A. negundo 23.6 (1.2) 1.03 (0.20) 8.2 (3.9) 1.20 (0.08) 3.7 (5.1)
S. alba 27.4 (2.3) 0.69 (0.19) 0.0 (8.1) 0.79 (0.12) a0.4)
Exotics 21.5(8.2) 1.16 (0.20) 5.0 (3.8) 1.5340.0 9.5(2.7)
Natives 22.5(3.6) 0.74 (0.112) 1.0 (4.3) 1.4220.0 7.9(2.5)

Table 111.2; Initial C:N ratio of litters and parameters of tieakdown model. Leach., percent litter mass loss

after leachingk, litter breakdown ratee, constant. Mean (+ SE), (n = 4). Grey-highlightexiptic species.

l. glandulifera U. dioicaandB. davidiidegraded significantly faster than all other spgdcn

both environments (Fig. 1, Table 1). FoglanduliferaandU. dioica the residual mass at the
end of the experiment in both environments (respelgt6.7 £ 1.7% and 15.0 £ 2.0% in the

aquatic environment; 4.1 £ 1.5% and 15.3 + 1.5%hm terrestrial environment) resulted in

significant values of the constamin regression models (Fig. 2, &I< 0.03). It is noteworthy

that, in contrast with other species, both natiaesl exotics, no mor®. davidii litter

remained in bags six months before the next laterfPairwise comparisons within the

selected species pairs showed that only the breakdmte of B. davidii litter was

significantly 3.5- and 2.5-fold higher than that thie native counterpaf®. nigra in both

aguatic and terrestrial environments, respectiyelg. 1). In the terrestrial environment, the

native specieé. stoloniferaandR. caesiushowed significantly higher breakdown rates than

their exotic counterpart®. distichumand F. japonica respectively. No effect of species
growth form had been found in aquatic (ANCOVA, B.81, p=0.91) and terrestrial
(ANCOVA, F =0.4,P = 0.55) environments.
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Figure IIl.2: Time course of AFDM remaining in aquatic (A) andéstrial (B) environment8lack and open
circles, mean value (n =4) of native and exotiecips, respectively. Dark and light shaded spa@8&$

confidence interval of exotic and native speciespectively (intervals in-between data points wealkeulated
with the regression model). ANCOVpost-hocTukey’s test (T) and associated p-value (p) arergiv
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Source of variation df SS MS F P

Aquatic

Origin 1 0.5 0.5 0.1 0.79
Species(origin) 8 57.7 7.2 18.6 < 0.0001
Time 1 274.8 274.8 708.2 < 0.0001
Origin*time 1 0.02 0.02 0.05 0.83
Species(origin)*time 8 13.6 1.7 4.4 <0.0001
Error 220 85.4 0.4

Total 239  428.6

Terrestrial

Origin 1 0.05 0,05 0.01 0.92
Species(origin) 8 32.8 4.1 12.3 < 0.0001
Time 1 90.3 90.3 271.1 <0.0001
Origin*time 1 0.1 0.1 0.2 0.67
Species(origin)*time 8 10.6 1.3 4.0 <0.0001
Error 180 60.0 0.3

Total 199 204.1

Table 111.3: Nested ANCOVAs on remaining AFDM in aquatic andréstrial environments‘Origin” and

“Time” refer to litter from exotic or native spesi@and harvest date, respectively. n = 4.

[11.2. Leaf litter quality

No effect of plant species origin was observedsm®ring the initial percentage of carbon
(nested ANOVA, F =0.03P =0.86), nitrogen (F =0.2 = 0.63), phosphorus (F = 3.B,
=0.12), and lignin (F=0.B =0.77), as well as C:N (F=0B,=0.60) and C:P (F=2.P,

= 0.14) ratio, whereas species effect was fount egich of these parameters gk 0.0001)
(Table 111.4).P. distichumlitter appeared to be the most refractory to degtian with respect
to its low phosphorus content (0.10 £ 0.00%) arghHC:N ratio (39.5 + 0.1Y. dioicaand

l. glanduliferalitter had the highest phosphorus content (both 0.28@%0)(and the lowest
C:N ratio (11.4 £ 0.2 and 14.0 + 0.1 respective§pecies of two selected paits, dioica/

l. glanduliferaandS. alba/ A. negundphad a very similar litter chemical compositioher
litter of woody species had 3% more carbon proportihan that of herbaceous species
(F=6.2,P=0.04).
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r0l

C (%) N (%) P (%) C:N C:P Lignin (%)
U. dioica 36.8 (0.1) 3.2(0.1) 0.28 (0.08) 11.4 (0.2) 133.0 (1.2 7.0 (0.1)ad
I. glandulifera 39.0 (0.1) 2.8 (0.0) 0.28 (0.00r 14.0 (0.2) 138.7 (0.3 7.0 (0.2)a
R. caesius 43.7 (0.1)d 2.4 (0.1) 0.21 (0.00) 17.9 (0.2) 201.6 (0.7) 4.8 (0.1)
A. negundo 41.4 (0.1)a 2.2 (0.1)a 0.19 (0.00) 18.5 (0.1)ac 221.8 (2.7) 8.7 (0.3)bc
B. davidii 43.3 (0.1)bc 2.3 (0.0)a 0.18 (0.00p 18.9 (0.1)ac 241.9 (1.7p 6.2 (0.2)a
S. alba 43.8 (0.1)de 2.3 (0.0)a 0.18 (0.00p 19.1 (0.1x 245.0 (2.1p 7.9 (0.2)cd
F. japonica 43.1 (0.1) 2.0 (0.2) 0.16 (0.00) 21.2 (0.3)b 270.7 (1.6) 9.1 (0.2)b
A. stolonifera 41.1 (0.1)a 1.9 (0.1) 0.37 (0.01) 21.9 (0.B) 111.3(2.6) 3.6 (0.1)
P. nigra 44.3 (0.1)e 1.6 (0.0) 0.25 (0.00) 27.9 (0.5) 176.6 (1.3) ®4a)a
P. distichum 41.4 (0.1)a 1.1 (0.2) 0.10 (0.00) 39.5(0.1) 422.9 (2.6) 1.4 (0.1)
Exotics 41.6 (1.0) 2.1 (0.3) 0.18 (0.00) 22.5(5.7) 259.2 (1.7) 6.5 (1.8)
Natives 41.9 (1.9) 2.3(0.3) 0.26 (0.00) 19.6 (3.5) 173.5 (1.3) 6.0 (1.0)
Herbaceous 40.2 (0.6) 2.2(0.2) 0.22 (0.03) 218)(2 262.6 (4.5) 5.8 (0.7)
Woody 43.3 (0.3) 2.2(0.1) 0.21 (0.01) 20.5(1.0) 103 (9.3) 6.9 (0.4)
origin effect F=0.03 F=0.2 F=3.1 F=0.3 F=27 F=0.1
p=0.86 p =0.63 p=0.12 P =0.60 P=0.14 p=0.77
species effect F=784.3 F=470.1 F=770.7 F=1203.7 F=1974.3 F=209.4
p <0.0001 p <0.0001 p <0.0001 p <0.0001 p <0.0001 p <0.0001
GF effect F=6.2 F=0.0 F=0.0 F =0.02 F=0.6 F=0.6
p=0.04 p=0.92 p=0.90 p=0.89 p=0.47 p=0.47

significant difference (nested ANOVA and Tuckep@st hodest; p < 0.05). Grey-highlighted, exotics specd@s, growth form.

Table 111.4: Initial chemical composition of litter§pecies are sorted by increasing C:N ratio. Medmev(n = 3) of percent dry mass (x SE). Identitzdic letter means no



In both environments, separate non-linear regrassishowed that only the C:N ratio
significantly explained the litter breakdown rateish a value of about 20, corresponding to a
slow-down threshold (Fig. I11.3). There were nofeliences in the statistical dispersion of the
regression residuals for exotic and native spetieaquatic (Mann-Whitney test; U = 4;
P =0.1) and terrestrial (U= 1R =0.8) environments. There was no relationshipvbeh
lignin percentage and litter breakdown rates. Theerl of the two herbaceous plants
P. paspalodesind A. stoloniferadisplayed low lignin content and degraded with kdeavn
rate close to those of the woo8yalba A. negunddhat display high lignin content. The high
breakdown rates of. glandulifera and U. dioica resulted from the fast degradation of the
leaves whereas the lignin content was determinetti@sampled mix of leaves and submittal
stems ¢f. material and methods part). The phosphorus comstemived a positive, but non-
significant relationship with breakdown rates irtthenvironments (adjusted R2 < 0.00@1;

> 0.35).

A. 0.06 _
(o]
0.05 k = 0.4"exp(-6.0"C:N)
A adjR*=0.63
0.04 | p<0.01
F‘g 0.03 |
©
= 002
X
0.01 |
0 "_//’ T 1
B. 0.06_
k = 0.2%exp(-7.2*C:N)
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005 adj R? = 0.67
0.04 p <0.01
1
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Figure I111.3: Aquatic (A) and terrestrial (B) breakdown ratesaafunction of initial litter C:N ratio. Black
circles, natives; open circles, exotics. Lines, fiorar regressions with corresponding curve equativith

adjusted partial determination coefficient and psga
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[11.3. Saprophytic invertebrate communaities

Saprophytic invertebrate abundances were positivelgted with remaining AFDM in the
terrestrial environment (R =0.28 < 0.0001) but not in the aquatic one, whether the
relationship was constructed with total saprophiyti@rtebrate abundance? £ 0.58) or with
only shreddersR = 0.63).

No effect of litter geographical origin was found the saprophytic invertebrate assemblage
structure, for both aquatic (ANOVA, F =0.8,=0.98 for densities; ANCOVA, F=0.1,
P =0.81 for taxonomic richness) and terrestrial=(@6, P=0.47; F=0.0,P=0.83)
environments. A significant effect was observed tive interaction ‘date’ * ‘species’
(P <0.0001 for all the analyses). In the aquaticiremment, maximum densities of total
saprophytic invertebrates occurred at 203 days wathes in decreasing ordds: davidii >

l. glandulifera> P. nigra> R. caesius F. japonica>> all other species (Fig. 111.4). Filterers
represented the major proportion of aquatic sapmpmvertebrates, except at 203 d, where
gatherers dominated. In the terrestrial environmenaximum saprophytic invertebrate
densities occurred at 148 d, and ordered valuee Wemd inR. caesius> B. davidii >

l. glandulifera>> all other species.

The analysis of saprophytic invertebrate assembtaggposition in the aquatic environment
showed that shredders were dominatedAsgllus aquaticysProasellus meridianusand
Chironomidae while several species dfladocerawere dominant in the filterer group.
ANOSIM analysis showed that the composition of ephytic invertebrate assemblages
associated with exotic litter was similar to thasaciated with native littersP(=0.1). A
strong effect of the plant species factor was destrated (R = 0.07P = 0.001).Post-hoc
comparisons showed that this was mainly due toewffces betwee. davidii I.
glanduliferaand other species. Among selected pairs, diffeemere only detected for the
U. dioica/ I. glanduliferapair with a low statistical significance (R = 0.9z 0.049).

In the terrestrial environment, invertebrate asdagds were dominated #\cari, Collembola
and the isopodrichoniscidae Assemblages associated with exotic litter alwdiffered from
those associated with native litter on the firstirfaates (ANOSIMP < 0.03). As for the
aguatic environment, a strong effect of the pla®cges factor was demonstrated (R = 0.18,
P = 0.001). The largest differences were observadden the three specié& davidii I.
glandulifera, R. caesiuand almost all the other species (TukeyPatl 0.05). In particulanR.
caesius litter was associated with significantly higher stacean densities (ANOVA,
P < 0.006).
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V. Discussion

IV.1. Litter breakdown rates and species origin

By comparing dominant native and co-occurring exotvasive species we can conclude that
litter breakdown rates of ecologically related pdawere primarily driven by the C:N ratio,
with no influence of plant geographical origin, wéaer the environment. This is in
accordance with the lack of difference in the Critial ratio of exotic and native litter.
Among selected pairs of ecologically related specsome native species had a lower
breakdown rate than the exotic on®. figra/ B. davidi), but the opposite trend
(A. stoloniferal P. distichum and R. caesiug F. japonicg could be observed as well.
Although the selection of studied species is naedaon similar criteria, our results are
congruent with those of Hladyet al. (2009) who observed no overall difference between
several exotic and native species selected om ftality and palatability. Besides, from
phylogenetically paired species, Ashtenhal (2005)and Godoyet al. (2009) found that
breakdown rates were partly driven by species ggagcal origin, through its influence on
litter chemical composition. However, these authbighlighted opposite trends, with,
respectively, higher breakdown rates for exoticcsse probably related to higher N litter
content (Ashtoret al. 2005), and lower ones, related to higher lignitedicontent (Godogt

al. 2009). In these latter studies, breakdown diffeesnwere only 8% and 10% mass loss
indicating that, when observed, neither tendencyiigal.

F. japonicaand B. davidii are known to produce antimicrobial compounds inrtheaves
(Beerlinget al. 1994; Houghtoret al. 2003; Kimet al. 2005), but their litter breakdown rates
remained comparable with those of native speciesuin experiment, and higher than in
previous studies in other terrestrial environmdBtsdavidii, Cornelissen 1996; F. japonica,
Dassonville 2008). Thus, we could not readily saspome larger effect of secondary
chemical compounds in litter of exotic species.dag has possibly induced a loss of the
major part of these inhibitory compounds in the gaaddowever, in terrestrial environments,
leaching is 1/% to 1/8" the mass loss observed in the aquatic environiffémtmas 1970).
The high functional potentiality of the studied restrial riparian system for breakdown
process (high soil moisture, high saprophytic orgjarndensities) could have counterbalanced
some effects of these inhibitory compounds. Theaioellular degradation of secondary
metabolites after abscission, favoured by high taogsin the riparian context, could also

have decreased their toxicity.
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The growth form of the selected species is relatethe successional stage in which they
occur. It only slightly influences the initial camb content, with higher values for woody
species, but not the C:N ratio and thus has nateffie the litter breakdown rate. This result
contrasts with the results of Godetal. (2009) who found growth form was the most influent
factor on litter breakdown rates, because of mughdr lignin content in woody species (up
to 46%) compared with herbaceous species (dowrdp Bonversely, we did not find the
previously observed negative relationship betwettar Ioreakdown rate and lignin content
(Melillo et al, 1982, Gessner & Chauvet, 1994, Ostrofsky, 1983pecially, the low lignin
contents of P. paspalodesand A. stonolifera were not expectedly associated to high
breakdown rates in both aquatic and terrestrialirenmnents. Our results are however
consistent with those of Middletoet al. (1992) who showed that the breakdown rate of
P. paspalodesvas among the lowest of ten species of a tropvetlland. This may be related
with high carbon content or with the presence ptehlent secondary compounds in the litter.
As for other studies where the initial lignin comt®f the litter was low, the litter breakdown
rate would be more strongly driven by the totatiahinitrogen content or C:N ratio than by
the lignin concentration (Aerts 1997; Aeeisal. 2003; Cortezt al.2007).

Beside the general absence of a significant trend,exotic species degraded faster than its
co-occurring native in both environments, while twatives degraded faster than their
corresponding exotic speciebBhe fastB. davidii breakdown observed in both environments
has already been reported in other studies (Ces®li 1996; Hladyet al. 2009). It is likely

to be of ecological interest here because of theemsignificantly slower breakdown of the co-
occurring native specie$. nigra In contrast,F. japonica which is known to be poorly
degradable in lotic systems (Lecaf al. 2007) and under its cover (Leceat al. 2007;
Dassonville 2008), showed a slightly lower breakdorate than the co-occurring native
R. caesiugn the terrestrial environment. Als®, distichumhad the lowest breakdown rate
but exhibited the same remaining AFDM thAnstoloniferaat the end of the experiment.
Within these two pairs, the results suggest rafimited consequences of a potential
replacement of the nativef.(caesiusand A. stoloniferg by the exotics K. japonica and

P. distichunm on organic matter turnover.

IV.2. Saprophytic invertebrate communities and thei drivers

Saprophytic invertebrate abundances and taxonastioess were not related to the plants’

geographical origin. This observation is in accamawith previous studies that have shown

109



that invertebrate abundances in the assemblageguéee similar for litter from exotic and
native species (Pereisd al. 1998; Baileyet al.2001; Braatnet al.2007; Kappe®t al.2007;
Lecerfet al.2007). When differences were highlighted, theyaldy showed higher or lower
abundances for exotic litters (Groettal. 1997; Pereirat al. 1998; Sampaiet al. 2001). As
previously reported, (Bailegt al. 2001; Reinhart & VandeVoort 2006; Braateeal. 2007,
Lecerfet al.2007) we did not observe differences in invertebtaxonomic richness between
native and exotic litter. Contrary to the ‘Novel ¥®ns Hypothesis’ assumptions (Callaway
& Ridenour 2004), we did not find lower inverteleabundances or diversity in litters whose
species are known to produce secondary chemicap@onas that could act as invertebrate
repellents (F. japonica, Beerlireg al. 1994; I. glandulifera, Lobsteiat al. 2001; B. davidii,
Houghtonet al. 2003). Similar explanations to those proposednicrobial activity and
secondary metabolites can be applied hefteabove).

In the aquatic environment, the lack of a relatiopsetween invertebrate abundances and
the remaining litter AFDM can be explained by tberllevel of shredder abundances due to
constraining environmental conditions, mainly lowkygen and noticeable NHN
concentrations. The low shredder abundances mayaalsount for the low breakdown rates,
which are similar to those recorded in the terr@s&nvironment This also supports the
hypothesis of the dominance of microbial decompmsitin the breakdown process as
observed by Lece#t al. (2006) and Baldt al. (2007) in highly eutrophic and hypertrophic
streams. Microbial activity is known to producedfiparticulate organic matter (Findlay &
Arsuffi 1989), that is consumed by collector otdikr invertebrates (Cummins & Klug 1979).
Hence, one related emerging pattern in our studyeasearly and large increase of filterer
densities associated with the plant species witst fater breakdown,B. davidii and

l. glandulifera which suggests an important microbial decompmsitictivity. High levels of
fungal biomass and invertebrate abundance havadgifgeen observed in association vidth
davidii litter (Hladyz et al, 2009). As observed that study and ours, initrahpry chemical
composition did not clearly favour the high breakdarates observed. However, the specific
jelly-like litter mass observed duriri®. davidiilitter degradation strongly suggests particular
polymer structure and/or organization in this segcivhich in turn could be related to a fast
breakdown. Conversely, the low C:N ratio and thghtphosphorus content bfglandulifera
litter allow a fast microbial decomposition accomiea by intense filterer activity. Finally
high invertebrate densities associated whithaponica and P. nigra litter in the aquatic
environment could result in a habitat effect, as preferentially foundChironomidaeand

Asellusindividuals in numerous folds &f. japonicalitter.
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In contrast to aquatic communities, the terrestimalertebrate assemblage composition
exhibited highly variable patterns significantlynked to the plant species’ geographical
origin. These patterns are not related to diffeesna the distribution of invertebrate taxa in
taxonomic groups (intergroup differences) but tffedences in the taxa identity in these
groups (intragroup differences). For example, s@ukkembolaandDiptera species appear to
be more abundant and frequent in exotic litter thranative litter. Similarly, Baileyet al.
(2001) found fewer Chironomidae larvae associated salt cedar leaves (exotic) than with
cottonwood leaves (native). However, they couldyosiliggest an effect of resource and
habitat quality. In our study, as litters presentedious morphologies according to the
species’ identity for both exotics and nativespsaarall habitat effect of litter type (exotus.
native) seems unlikely. The differences we obsepathot be explained by the litter primary
chemical composition, which is similar between éxa@nd native litter, but we suspect a
specific effect of secondary metabolites. Howeteese distinct patterns are not associated
with low biodiversity in the exotic litter and hawb influence on breakdown rates. Thus, they
do not suggest a threat to the integrity of thekdewn process.

IV.3. Fast leaf litter breakdown and resource discotinuity

In temperate ecosystems, various litter qualitied lareakdown rates allow the maintenance
of resource continuity until the next autumn litédlc Although in our studyl. glandulifera
andU. dioicaleaf litter exhibited high breakdown rates, thegenpersistence of stem litter
and the additional production of more-difficult-diegrade leaf litter by the surrounding
canopy of woody species, notal8y alba can maintain the resource availability until thet
autumn. In contrast3. davidii leaf litter degraded 2.5 to 3.5-fold faster th#sacological
relative nativeP. nigra, resulting in the disappearance of litter six nhenbefore the next
litterfall in both aquatic and terrestrial enviroents. Therefore, leaf litter resource continuity
is expected to be broken wheBe davidii is almost the only species present. In temperate
riparian areas, under a natural or moderately reatlifiow regime and strong floodplain
connectivity, flows allow for litter of various tgs to be redistributed recurrently among the
habitat mosaic of the floodplain (Xiong & Nilsso897; Langhans 2006). In such situations,
overall litter turnover and consequent matter anergy transfers are expected to be altered
weakly byB. davidiiinputs. In contrast, in areas showing natural ondérinduced physical
stability, the lack of litter transport by floodsowld result in dramatic reduction in inputs of

slow-degradable litter produced by other speciesreMgenerally, large stands of fast-
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degradable leaf litter species would have limitddats when surrounding plant diversity and
litter redistribution by floods are co-occurring.héh either one or the other is lacking, the
induced discontinuity of plant litter resource wbulecrease niche opportunities for rare and
specialised decomposers, with cumulative effectsifyear to year and possibly resulting in a
loss of biodiversity. We may also expect large eguences of invasions by exotic species
that produce poor leaf quality litter, as a vergwslbreakdown rate would result in limited
nutrient cycling (Dassonville 2008; Hladg al. 2009). Invasions by plants producing litter
subject to extreme breakdown rates has to be cemesidas a potential threat for organism
biodiversity when they could directly alter commiynstructure of saprophytic organisms

through resource availability.

V. Conclusions

The answers to the questions raised in our stuslyhar following. First, in both terrestrial and
aquatic environments displaying different constigiand based on the study of 10 exotic and
native plants sharing very close ecological charatics in pairs, litter breakdown is
primarily driven by resource quality, with no inflnce of geographical origin. Second,
abundance and species richness within invertebzatemunities did not differ between
exotics and natives, while a few animal speciesewmeferentially associated with some
particular exotic species. Therefore, the replacgraenative flora by exotic species can have
negative, neutral or positive effects on the breakd process, depending on the degree and
direction of differences in the litter chemistry efoticvs. native species. These patterns can
be buffered or enhanced by hydrological connegtiint riparian ecosystems. Beyond the
consequences on biogeochemical cycles previouslgtiomed, large stands of invasive
species producing fast-degradable leaf litter nempmd loss of biodiversity as a consequence
of resource discontinuity. This study contributestlie idea that the status of introduced,
invasive species cannot reasonably be used asdatoreof obligate functional changes. It
also points out that the landscape-level conteatilshbe taken into consideration as well as

the species traits in predicting the effects oftiexgpecies on ecosystem functioning.
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CHAPITRE 4
)79 [C

Modification des conditions environnementales par
I'invasion des foréts riveraines par un érable araér,
Acer negundo






Résume : La modification anthropique des systémes fluvigext faciliter I'invasion des
zones riveraines par des especes introduites eéndrgy ainsi un changement du
fonctionnement de ces écosystemes. En Europe otalde la régulation des régimes
hydrologiques des cours d’eau est suspectée favdasrégression d’'une espece-clef des
ripisylves pionnieres et post-pionnieres, le salénc Salix alba). Cette régression semble
constituer une opportunité d’invasion pour un érabbrd-américainAcer negundo Les
conséquences de cette invasion sur la structureatesnunautés végétales associées et le
fonctionnement de I'écosysteme sont encore peuusEsIinmais une modification de la
composition fonctionnelle des communautés d’herbsage sous-bois est suspectée. Nos
observations semblent indiquer que l'ortigrt{ca dioica), une espece caractéristique du sous-
bois des saulaies blanches pourrait fortement ségresous le couvertAter negundo

Ce chapitre a pour objectif de déterminer les cgmsBces de I'invasion des foréts riveraines
par Acer negundcsur la structure et la composition des communatggsgtales, et d’estimer
les modifications du fonctionnement de I'écosystéque pourraient y étre associées. Pour
cela, trois foréts riveraines, situées au bord d@s tgrands cours d'eau a régimes
hydrologiques différents, ont été sélectionnées. Guaque site, I'abondance, la diversité
spécifique, la composition et la production de kasse aérienne des communautés végétales
de sous-bois ont été comparées entre des parcelesule blanc et des parcelles\akr
negundo L'’humidité et la granulométrie des 10 premierstoeetres du sol, les stocks de
nutriments principaux (nitrates, ammonium, phosphola nitrification et la dénitrification
potentielles ont également été comparés. Enfidetesité du couvert arboré et la quantité de
rayonnement actif pour la photosynthése dispor@blseous-bois ont été mesurées.

Une diminution significative de la diversité et kEbondance des communautés végétales de
sous-bois associées a l'érable a été constatéeapport a celles observées sous le saule
blanc. La biomasse totale diminue également, ebfaposition des communautés change. Le
signal le plus fort de ce changement corresporalquési-disparition de I'ortie en sous-bois
de I'érable. Cependant, 'humidité du sol, la glamétrie, les stocks de nutriments et la
nitrification et la dénitrification potentielle iant peu entre les deux types de parcelles. En
revanche, la densité du couvert arboré est supérsaus I'érable, induisant une quantité de
rayonnement actif inférieure.

Afin d’identifier formellement la cause de la madidtion majeure des communautés
végétales suite a I'invasion des foréts riveraipas|'érable, une expérimentation en serre a
eté conduite. Celle-ci a testé l'influence de lmilosité, du type de sol et de la hauteur de la

nappe d’eau sur la croissance et la productionaledsse de I'ortie. Les modalités de chaque
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parametre se sont inspirées des observations rdéntdra luminosité est le principal facteur
influencant le nombre de pousses et la product®rbidmasse aérienne et souterraine de
I'ortie. Une luminosité telle que celle observéesodérable ne peut pas permettre le maintien
des populations d'ortie a long terme. Ces résulidéstifient Acer negundocomme un
ingénieur de I'écosysteme, dont l'invasion initralent opportuniste, cause des modifications
majeures au sein des communautés végétales déa@isuszelle-ci pourrait préfigurer des

conséquences fonctionnelles importantes pour li&téme riverain.
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Bottollier-Curtet M., Charcosset J.Y., Poly F., Planty-Tabacchi A.Mabdcchi E.

Understory response to invasion of riparian foregtboxelderEn preparation

Abstract : The ecological integrity of western European rigariforest is threatened by
anthropogenic activities. Since several decades,diécline ofSalix alba (white willow)
forests is observed and facilitates the fast spodatie american boxeldeA¢er negundd.
Ecological consequences of riparian forest invabyboxelder are poorly known. This study
aims to assess the consequences of this invasiamnderstory community structure and
composition, and to assess related changes in ®eosyfunctioning. We selected three
riparian forests along three rivers with differéytirological regimes. We studied a boxelder
stand and a white willow stand on each site. Inhedhe understory species diversity,
abundance, composition and biomass were recordaitl.n®isture and grain size, main
nutrient stocks, and potential nitrification andhidefication were also measured. Tree canopy
cover and photosynthetic active radiation (PAR)emvestimated. A decrease in plant species
diversity and abundance, a modification of commuo@mposition and a decrease in plant
biomass production were observed. The strongestificettcbn following invasion is the
decline ofUrtica dioica (stinging nettle), a characteristic species of hitillow forests,
under boxelder. Besides, few changes were obsé&eteceen the two tree stand types for soil
moisture, soil grain size, main nutrient stocks aotential nitrification and denitrification.
Canopy cover is significantly higher and hence Ri#d® lower under boxelder. A greenhouse
experiment was conducted to formally identify tlaetbrs responsible for changes in the
understory. The influence of PAR level, soil typedawvater level on the growth and the
biomass production obJ. dioica were tested. PAR level appears as the main factor
responsible for the changeslih dioica stem number and biomass. A PAR corresponding to
natural boxelder environment does not allow thesisggnce ofJ. dioica populations. Thus,
through its further ecosystem engineer activitg itial opportunistic invasion of riparian
forest by boxelder could lead to deep changes iderstory, with possible functional

consequences.
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|. Introduction

Temperate riparian areas are subjected to hydidbdisturbance and exhibit high levels of
both physical and biological diversity (Naimahal.1993; Wardet al. 1999). Riparian plants
modulate physical resources, particularly geomdaaio patterns (Friedmaet al. 1996;
Corenblitet al. 2007), water availability and quality (PeterjohnGorrell 1984; Tabacchet

al. 2000) and light availability (Naiman & Décamps I9WNagleret al. 2004). Moreover,
through nutrient uptake/release, riparian vegatattontrols many ecological processes
related to the production/degradation of organittengXiong & Nilsson 1997; Nilssoat al.
1999). As they are long lived and they produce Heglels of above- and belowground
biomass, woody plant species and particularly teaesbelieved to be the most important
component in terms of structure and ecological tiondMalanson 1993; Naimaet al. 1997,
Tabacchiet al. 1998).

Exotic species can represent more than 20 % oftdta riparian plant diversity (Planty-
Tabacchiet al. 1996; Stohlgreret al. 1998; Hood & Naiman 2000; Tabacchi & Planty-
Tabacchi 2005; Naimart al. 2010). There is strong evidence that river regutatand
management can induce a shift toward a dominancenmsive woody species in forest
communities €.9. Aguiar & Ferreira 2005; Strombegt al. 2007b; Mortenson & Weisberg
2010). Changes in forest community structure folfmpinvasion g§ensuValéry et al. 2008)
by exotic woody species can induce deep modifinatio ecosystem functioning (Ehrenfeld
et al. 2001; Nilsson & Wardle 2005). As well documenté#tk invasion byTamarix spp.
along many rivers in S.W. U.S.A. is responsible feater table lowering and channel
narrowing (Graf 1978; Blackburat al. 1982) that increase and speed up the initially-man
induced salinisation of these riparian areas (Dindso 1998; Ladenburget al. 2006). In
addition, Tamarix ramosissimbaedeb. can reduce both riparian plant and animedrdity (Di
Tomaso 1998) as its canopy intercepts more ligan thative species (Naglet al. 2004).
Similarly, introducedsalixspecies (willows) have become major invaders @rigm zones in
southern Australia, New Zealand, and South Afridan Wilgenet al. 2001; Cremer 2003).
Willows are known to produce faster degraded litter thaivenapecies (Janssen & Walker
1999) and are associated with lower terrestriahrapods diversity and abundance
(Greenwood et al. 2004). They also are suspected to modify channetphology
(ARMCANZ 2010). As other examplegcacia mearnsiDe Wild. reduce available surface
water in South Africa (Le Maitret al. 2002) andBuddleja davidiiFranch. could accelerate

plant succession in New Zealand and USA (Smale)1990
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Acer negundd.. (boxelder)is a native tree of Northeast USA. It has beenothiced in
Europe at the end of the "L 2entury (Maeglin & Ohmann 1973; Krivanek al. 2006). Since
its introduction it has widely spread, mainly alamngers where it is now considered as highly
invasive (DAISIE 2010). Boxelder biology and ecojlog well known in its native range
where its morphology (Plowman 1915), anatomy (Plewm1915; Hall 1954), sex
differentiation (Ramp & Stephenson 1988), water gmtosynthesis physiology (Foster
1992; Kolbet al. 1997), hydrology-geomorphology relationship (Frmeth & Auble 1999;
DeWine & Cooper 2007) and pathogens (Batra & Licrtt 1962; O’Hanlon-Manners &
Kotanen 2006) have been studied. By contrast, tedies have been devoted to boxeliaher
its areas of introduction. Boxeldspread along riparian areas seems to be mainlyaieat
by climate, hydrology and physical disturbance @adhni & Planty-Tabacchi 2003). Reinhart
& Callaway (2004) raised the possibility dioxelderinvasion facilitation by soil biota.
Besides, Sacconet al. (2010) showed that boxelder seedlings were dirdettilitated for
survival in bothe the nativBalix albaL. (white willow) and the boxelder communities they
studied and indirectly facilitated for growth byudtdboxelder. The ecological impacts of
boxelder invasionn Europeare little known. A possible alteration of dead wWqwocessing
have been pointed out (Tabacchi & Planty-Tabacdb®32. Moreover, its understory
functional composition seems to differ from the oofethe native white willow with a
suspected canopy shade effect (Sacaira. 2010). In this line, a new analysis of reported
results showed that the native herbacedritca dioica L. (stinging nettle) is significantly
associated with white willow that dominates undasstcommunity, but not with boxelder
(Tabacchi & Planty-Tabacchi 2003).

In this study, we aim to assess the impacts of ldexenvasion on understoy. To do this, we
compare understory floristic structure and comparsibf boxelderand native white willow
stands. We search for correlated environmental gdgarin the main nutrient pools, main
nitrogen processes and physical environmental cterstics. Then we conducted a
controlled greenhouse experiment to test the lidite,substrate and the water table depth as
putative causal factors of presence/absencl.afioica under white willow and boxelder
cover. We address the following questions: i) Howch does the replacement of white
willow by boxelder affect the understory composifioii) Which environmental factors are

responsible for the observed changes?
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[l. Materials and methods

I1.1. Selected sites

Three riparian sites that encounter different hiayical regimes were studied from February
to November 2009 within the Adour-Garonne riveribaSW France (Fig. 1.8, Table IV.1).

Lamarquéze Peyrhorade Portet
Rivers
Name Adour Gave de Pau Garonne
Strahler stream order 8 8 6
Water regime Tide-influenced Fluvial* Fluvial
Site
Longitude 01°13' 32" W 01° 05’ 08" W 01° 24’ 49E
Latitude 43° 37 42" N 43°32' 27" N 43° 31" 14'N
Elevation (m a.s.l.) 4 7 148
A.negundacover (%) 90 50 10
Tree stands distance (m) 9 19 15
Elevation from the b.f.l. (m) 0.6 4 4
Submersion frequency Several times a year annual ery@vyears
Water disturbance intensity low high intermediate

* The water regime is slightly tide-influenced (50 daily variation of water level) but the tideriations do

not influence the selected site due to its higkalen from the base flow line.

Table 1V.1: Main characteristics of the selected sites. bbdse flow line.

The Lamarquéze site was located on the Adour RIvenrresponds to an advanced stage of
invasion by boxelder which intensively develop<sithe beginning of the 70’s (E. Tabacchi,
unpublished data) and currently dominates a swalrfgpgst of ca. 22 ha with some
occurrence ofraxinus excelsiot., GleditsiatriacanthosL. and remnan§. albaand Alnus
glutinosa(L.) Gaertn. This site includes a network of narrdvannels connected downstream
to the main river channel. The hydrological regifiteshwater) is marked by a tidal influence
with a mean 1 meter daily variation of the watearele Floods usually occur in autumn in
relation to storm events. The Peyrehorade sitatéocon the Gave-de-Pau River, corresponds
to a remnanta. 1.3 ha patch of riparian forest co-dominatedPopulus nigraL., S. albaand

A. negundo The whole forest undergoes spring floods. As @Geve-de-Pau River runs
straight in its floodplain from the Pyrénées mourgathe studied stretch (freshwater), under
minor tidal influence, is mainly influenced by snoweit events in late spring. The Portet site
is located on the Garonne River. It correspondscomplex riparian area in which forests are
dominated byS. alba and P. nigra. The studied patctcovers ca. 1.4 ha. ThisS. alba-

dominated forest is scarcely colonised by boxeldéis site is underground hydraulically
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connected with the main channel and ever underti@esnost violent floods during spring
snowmelt and rainfall events. On each site, wecsadea white willow an@n boxelder stand
close to each other (Table 1V.1) to ensure theyelamilar topography patterns and undergo

similar water submersion regime.

[1.2. Studied species

As in its native rangei. negundacan be mainly found in Europe in wet or swampyitadd
(Tabacchi & Planty-Tabacchi 2003; Hrazsky 2005 lowland riparian areas, it mainly
occupies the same habitat than matiralba a characteristic European pioneer riparian tree
(Tabacchi & Planty-Tabacchi 2003) or th&naxinus spp. in mid-successional stands at
higher altitudes. Both male and female genders h@en introduced and the species easily
reproduces in its area of introduction. In additiboxelder shows effective vegetative
multiplication as primary stems form fast-growiregendary shoots. A generalised decline of
white willow forest is observed since the 80’s along riverhienstudied region (James 1996).
Such decline started before boxelder spread andnapetitive exclusion ofS. alba by
boxelder has never been studied and reportad.) Hydrological and geomorphological
changes due to river regulation and watertable pugnpave induced both a die-back of
mature willow forest and a lack of willow seedlingcruitment (James 1996; Steigaral.
1998; Barsoum 2001). Also, severe drought, lik&983 and 2002 and the recurrent invasion
of willow stands by the pest mot¥ponomeuta rorellusliibner (Torossian & Roques 1989)
have weakened tree populations and speed up theind. On the contrary boxelder can be
favoured by the decrease of high flows magnitudsk feequency (Friedman & Auble 1999).
In the study area, boxelder seems thus develom agpportunist in place of white willow
stands. The more visible consequence of the caltnoiz by boxelder is the decline of the
white willow characteristic understory specield, dioica (Fig. IV.1). The consequent
characteristic pattern is a sharp decreasél.idioica density between white willow and

boxelder stands.
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Figure IV.1: Riparian forests, respectively invaded AynegundgA, B) and dominated by nativ@. alba(C,
D), in early spring (A,C) and autumn (B, D). A aBdLamarqueéze site; C, Peyrehorade; D, Portet.

[1.3. Plant community composition and biomass

Plant understory composition was assessed thropghies richness and recovery in six
replicates of 50 x 50 cm quadrats in April, Septemand November, in each tree stand.
Herbaceous understory did not develop in April @att€t because of the submersion resulting
from the flood that occurred in March.

Plants were collected in these quadrats in Apul Saptember that corresponded respectively,
to flowering period and peak productivity of vermpénts andJ. dioica(Taylor 2009). Plants
were separated in three categoriels:dioica vernal speciesGardamine flexuosaNith.,
Cardamine pratensit., Oenanthe crocat&., Ranunculus ficarid..) and the other species.
Biomass in each category was then estimated byhiveggat the nearest 0.01 g after drying at

105 °C until constant weight.
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[1.4. Physical environmental factors

Percentage of canopy cover was determined fromesixcal wide-angle photographs (Canon
EOS 450D) taken in each tree stand, at the maximewelopment of the tree canopy. The
photographs were then analysed with an image psowesoftware (ImageJ 1.42q, national
Institute of Health, USA): coloured image were sfammed in binary format and the
proportion of black pixels, corresponding to canopwgs calculated. We also measured the
fraction of photosynthetically active radiation (RA400 to 700 nm) reaching the ground
under the canopy of the two tree species, usingAR Buantum sensor (JP 1000, SDEC
France) Measurements were made in July, duringhaysday, at the solar noon. We made 50
measurements within each tree stand. The PAR aidifavas expressed as a percentage of
the incident PAR measured in open areas.

Eight replicate samples of soil were collected acle tree stand, in February, July and
November, from the upper 10 cm of substrate afterlitter was discarded. Subsamples of
fresh soil were rapidly used in laboratory to deiiee potential denitrification and
nitrification. Other subsamples were stored frozemil determination of major nutrient
concentrations ¢(f. below). Four additional replicate samples were extddd in June to
determine soil moisture and major nutrient con@ns.

Percentage of moisture and organic matter contethteosoil were estimated respectively by
soil mass loss after drying at 105°C until constaetght during 72 h and by loss in ignition
at 600°C during 6 h. Soil grain size distributidmatersizer Micro, Malvern) was determined
using four grain size classes: clays (0-2 um),(2i#60 um), fine sand (50-200 um) and coarse
sand (200-2000 pm).

[1.5. Soil chemistry and bacterial activity

After defrosting at 10°C, a soil subsample of 6@as placed in an erlen with 300 mL of
0.5 M KCI. The solution was stirred during 2h ame textract was filtered. A part of the
filtered extract was coloured according the Bedhetaction (Krom 1980; Searle 1984) and
analysed using spectrophotometry at 660 nm fog-NHA second part of the filtered extract
was transferred on a cadmium column to reducg MONO, . The formed N@ reacted with
sulfamilamid to give a dinitrogen which producedpiak colouration in the presence of
C12H16CLoN2. The coloured solution was analysed using spelotrimpnetry at 540 nm for
NOs3-N. A subsample of 2.5 g of air-dried grounded sedls extracted according to Oslen
(1954). Soil was placed in an erlen with a 50 mlO& M NaHCQ. The solution was stirred
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during 2h, the extract was filtered and FA®content determined by spectrometry at 825 nm
(NFISO11263).

Ten grams (equivalent dry soil) of homogenous fresih were placed into 150ml plasma
flasks to measure denitrifying enzyme activity (DEAe. denitrification potential) with
acetylene inhibition method, according to Patrale(2005) modified from Smith & Tiedje
(1979). The flask atmosphere was replaced, by H098e-GH, mixture to provide anaerobic
conditions and inhibit PO reductase activity. KN£(50 pg of N@-N per gram of dry soil),
glucose (0.5 mg of C per gram of dry soil) and aic acid (0.5 mg of C per gram of dry
soil) were added to the soil samples and the soisture was brought to 100% water holding
capacity. During incubation at 28°C, gas samplesewmken at 2h, 4h, 6h, 8h and
immediately analysed for & using a gas chromatograph (3000R, SRA instrunidatcy
I'Etoile, France). A linear rate of /0 production was always observed.

Three grams (equivalent dry soil) of homogenoukssonple were used to measure nitrifying
enzyme activity (NEA].e. nitrification potential), according to Dassoneilet al. (in press).
Briefly, plasma flasks (150 mL) containing freshl smd 30 mL of (NH),SO, (1.25 mg N.L

') were incubated on a rotary shaker (180 rpm, 28T&§ production of nitrate and nitrite
was monitored by periodic (1h30, 3h30, 5h30 andwith)drawal of 2 ml samples by means
of a syringe. The samples were filtered at 0.20 fomremove soil particles and
microorganisms. Samples were stored at -18°C poi@nalysis. The filtrates were analyzed
for nitrate and nitrite content using an ionic ahedography (DX120, Dionex, Salt Lake City,
USA) equipped with a 4 x 250 mm column (lonPac A83). A linear rate of N@ + NOj’
production was always observed

[1.6. Greenhouse experiment

To identify the main causal factors responsible tfeg herbaceous understory changes, a
greenhouse experiment was conducted in February Macth 2010. Based on field
observations and results, the effect of three faot@s tested in a complete factorial design:
PAR availability, water level and soil type. We realtD replicates per combination of factor
level. Each replicate corresponded to one pot imchvione U. dioica rhizome piece was
planted and the ten replicates were placed in tagwr (total of 240 pots).

Soil type was supposed to encompass both physiemichl properties and a possible
allelopathic influence of the tree species. We us@tfrom white willowand boxeldepure

stands, and compost (Proven substrate, NF U44E4%,Van Buuren B.V.) as control. Four
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days before the experiment started, the first 2&mwhite willow and boxeldesoils were
removed from field at Portet site. Soil aggregatesre hand-break-up, plant roots and
rhizomes were hand-removed and soils were homoggnBoth boxeldeand white willow
soil types were silty-sand soils with very closeaigfsize characteristics and similar organic
matter content (7.4 £ 0.4 and 8.0 + 0.5% respéeglivélajor nutrient content (P£P, N&-N
and NH-N) was assessed with the same methods than fdrsBenplesd.f. above).

Relevant levels of PAR were determined from fieldasurements. They corresponded to the
highest frequency of daily PAR level observed unghite willow and boxeldewon sunny
days: 8 (PAR 8) and 48 (PAR 48) photonisgnh respectively ¢.f. “Results” for details). An
intermediate PAR level of 16 photon&m® (PAR 16) and a control level (greenhouse
lighting > 200 photons.is®, PAR>200) were added. The selected PAR levels wlst@ined

in greenhouse using neutral density filters (sheldéh) fixed on a wooden structure that
enveloped six containers. We also tested watel fexauations effect orJ. dioica growth.
One of these water conditions corresponded to ametel set below pot bottoms and thus
allowing a maximum water drainage (low water lev&W/L).

To mimic riparian water level patterns, a secondewaondition corresponded to water level
set above pot bottoms (high water level, HWL), atlistance of 20 cm of th&. doica
rhizome during the first month of the experimenigkhwater level 1, HWL1), and 3 cm
during the second month (high water level 2, HWL2y» avoid soil nutrient losses or
additions during the experiment, we installed asependent and close irrigation system for
each container with deionised water. During thst fiimonth, each container contained 13.6 L
of water, whatever the water level. Hence, the pmitom was raised to remain above the
water level in the LWL condition. Each pot receivBD mL of deionised water per day with
a drip system. The water level was adjusted ewsoydays to maintain the selected water
condition.

U. dioicarhizomes were taken from ah dioica stand in Portet site, three days before the
beginning of the experiment. Rhizomes from the ¢aistving season were selected and split
into 14-15 cm long pieces including 3 vegetativale® One rhizome piece per pot was
immediately planted. Pots were kept at 15°C durthglays before being installed to
progressively adapt rhizomes and soil to the greesd temperature (mean
temperature = 19.6°C, max. = 30.3°C, min. = 2.5°C).

The number o). dioica stems per pot was weekly recorded. At the end @fettperiment,
the aboveground and belowground partt)oflioicawere gently rinsed to remove sediments.

Aboveground and belowground parts were weightedhto nearest 0.01g after drying at
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105°C until constant weight to determine their ezdye biomasses. Belowground parts
corresponded to rhizomes and roots. The initialsmafsrhizome piece was estimated by
weighting at the nearest 0.01g five subsamplesOofhizome pieces, after drying at 105°C
until constant weight: 400 £ 65 mg.

[1.7. Data analysis

Differences in plant species richness and biomatw/den tree stands in the field were
assessed using analysis of variance (ANOVA). Toraggh normal distribution and
homogeneity of variance, plant biomass data wemgtransformed. Understory plant
compositions were compared using analysis of srtyléANOSIM with 1000 permutations).
The number of replicates did not allow performing@SIM among sites and tree stand types
for each sampling date, because of the low numbpossible permutations. For this reason,
we pooled all the dates for each site to test wiffees among tree stand types. When
ANOSIM indicated significant differences for thdesged species pairs, we used the IndVal
method and related ecological indicator values.JI(ufréne & Legendre 1997) to seek for
the taxa responsible for. The significance of imdlnal 1.V. to plant species associations was
tested using two distinct resampling methods ansl taken into account when the two tests
gave p < 0.05 (499 permutations; Dufréne & Leged®@7).

All differences in soil parameters were tested giskNOVAs. DEA data were log-
transformed to allow their statistical analysis.

Raw PAR frequency distributions were smoothed u$agitsky-Golay filter (Stavisky &
Golay 1964) to determine the PAR level tested endgheenhouse experiment. Differences in
U. dioica shoot numbers were tested with respect to the teelefactors using repeated
measures ANOVA. Differences in final root/shootoashoot biomass and root biomass were
tested using classical ANOVA. Root/shoot ratio ghdot biomass were log-transformed to
allow analysis. Data concerning the control soietywvere used to evaluate the tolerance of
U. dioica rhizomes to their cutting and transplantation. Thxere excluded from the other
statistical analysis to simplify the models.

ANOVA were performed with Statistica (version 68tatsoft). PRIMER (version 5.2.2,
Primer-E Ltd) was used to carry out ANOSIM. TypeSum of Square is used for ANOVA
analysis. Tukey'ost-hoctests were performed when the overall differendesNOVA
were significant. We graphically verified normalitand homogeneity of variance

assumptions. All error measures mentioned in thieake standard error (SE).
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[1l. Results

To allow an easy overall view of the field resutteese are summarised in Table IV.2.

Lamarquéze Peyrehorade Portet

Understory

Species richness <* <* <*
Composition #* #* #*
Total Biomass <* <* <*
U. doicabiomass <* <* <*

Vernal biomass = = =

Light incidence
Canopy cover >* >* >*
PAR <* <* <~k

Soil parameters
Fine particle proportion = = =

PO,-P < >t <
DEA < > >
NH,-N d.o.d. < <
NOs-N < d.o.d. S
NEA < d.o.d. S
Moisture < >t d.o.d.
Organic matter d.o.d. d.o.d. * <

Table 1V.2: Summary of the field results. Differences are iatkd in the sense &. negundacompared with
S. alba * Differences were significant for all the samplingtes® Differences were significant only for one or
two sampling dates. d.o.d., the result dependshersampling date that implies no overall differebeéween

boxelder and white willow.

[1I.1. Plant community composition and biomass

Mean plant species richness was similar among. dites lack of plants in April at Portet site
due to the site inundation is the only significabserved difference (Fig. IV.2A). When the
understory was present (Lamarqueze and Peyreheiadd, species richness was higher in
April than in August and November (ANOVA: F =4008,< 0.0001; Tukey: all p <0.01).
Plant species richness was overall higher in whilew stands than in boxeldstands in all
seasons. In August and November, the twofold diffee was statistically significant
(F=7.5, p<0.001; Tukey: p <0.001).
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Figure IV.2: Understory mean plant species richness (A) andt fdammass produced (B) undér negundo
(An) andS. alba(Sa) coverError bars, SE (n = 6).

Understory composition strongly differed betweetessiANOSIM; R =0.3, p = 0.001). An
effect of the tree stand type on understory specasaposition (R =0.3, p=0.001) was
observed. At each site the understory species csitigo in boxelderstand was different
from the one observed in whitallow stand (R = 0.4, p = 0.00ppst-hoctest: p < 0.01). In
agreement with ANOSIM results IndVal analysis irsded thatU. dioica was the most
consistently associated with the whitéllow stand in all sites (Lamarqueze: I.V.=77.8;
Peyrehorade: 1.V. = 58.7; Portet: 1.V. = 83.@)echoma hederacela was also significantly
associated with the white willostand at Portet (1.V. = 41.7) and Peyrehorade &.¥4.1).

To a lesser extent (only one significant tekBmium macculatunfL.) L., Carex pendula
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Huds. andHedera helix.. were associated with white willow, whereas ndoaeeous species
was significantly associated with the boxelgi&nds.

Total plant biomass was higher in white will@tands than in boxeldenes: 2.5-fold in April
and September in Lamarquiéze and Peyrehorade I\FRB., ANOVA: F=6.2, p =0.01;
Tukey’s test: p =0.03) and 6-fold higher in Sepgbdemat Peyrehorade and Portet (Tukey’'s
test: p <0.001). As expected, dioica biomass was higher in white willogtands than in
boxelderones in all sites. This difference was significantl of tenfold at Lamarquéeze and of
five fold at Peyrehorade (F = 3, p = 0.05; Tukey ©.001).U. dioicaonly developed in the
white willow stand in Portet. The biomass produced by vernatiepavas the highest at
Lamarquéze. However, it was not statistically défg between white willovand boxelder
stands in all sites.

[11.2. Physical environmental factors

The mean canopy cover was 15% (10 to 23%) hightdrarboxeldethan in the white willow
stands (Fig. IV.3A; ANOVA: F =81.8, p < 0.0001)AR at the ground level was on average
10-fold (4 to 15-fold) higher under the white willacanopythan under the boxelder canopy
(Fig. IV.3B; F =1006.6, p <0.0001). A limited olegp was highlighted between the PAR
smoothed distributions observed under white wiltovd boxelder canopies. However, modal
values were clearly distinct (8 and 48 photons/m&pectively, Fig. IV.3C.).

Fine soil particle proportions (clay and silt) wasgerall higher in Lamarqueze >> Portet >
Peyrehorade (Fig. IV.4; ANOVA: F = 322.1, p < 0.@p@nd similar in the boxeldand the
white willow stand (F = 4.1, p = 0.049).

No difference between boxelder and white willow wasnmon to the three sites for the
organic matter content and the soil moisture (Rg4, Table 1V.2). Moreover, some of the
observed differences also varied according the Baghgate in the same site (Table 1V.2).
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[11.3. Soil chemistry

POy-P concentration differences between boxelder ahdewwillow varied according the
sites (Fig. IV.4, Table 2). N&N concentration differences between boxelder artewv
willow varied according the sampling date in Pewralde and the lower NN concentration
in boxelder soils were of low statistical powerLimamarqueze and Portet (Fig. IV.4, Table 2).

None of the NN concentration differences were significant (fig4, Table 1V.2).

[11.4. Bacterial activity

NEA and DEA values are correlated to the valuetheif nutrient substrate: NH4 (Spearman,
R =0.52, p<0.0001) and NO3 (Spearman, R =-0152,0.0001). As expected, DEA
significantly decreased with decreasing soil meoestdlinear regression, adj. R2=0.11,
p <0.0001; coefficient =0.07, p <0.0001). Nongligant relation between NEA and soil
moisture was found. DEA differences between boxe#dwl white willow varied according
the sites and none were significant (Fig. V.4, [€dW.2). NEA differences varied according
the sampling dates in Peyrehorade and were of fatistical power in Lamarqueze and Portet
(Fig. IV.4, Table IV.2).

[11.5. Greenhouse experiment

Considering the smoothed field PAR distributionsaracteristic PAR values for willow and
boxelder were defined at values 48 and 8, respgtithe PAR 16 condition was also tested
to encompass the observed overlap between thebdigins. The analysis of soil nutrient
content indicated higher R® and NG@N concentrations in white willowsoil (PQ-
P=83.0£0.6; N-N@=19.3+1.2) than in boxeldeone (PQ-P=57.3+6.6; NQ -
N=7.5%1.1) (Mann-Whitney: p < 0.05). NN was not statistically different between the
two soil type (NH-N white willow = 5.2 + 1.3, NN boxelder = 3.4 £ 0.6).

Only two pieces of rhizome over 80 planted did matduced stems during the experiment in
the control soil type, indicating that. dioicarhizomes tolerated very well their cutting and
transplantation. To simplify statistical analysigta concerning control soil type were then
excluded. All theU. dioica stems growing during the 8 weeks of the experinagmeared
during the first week of the experiment (2.0 £ 6t6ms per pot in all conditions). There was
1.5-fold time less stems in PAR 8 than in PAR>200 AR 48 (repeated measures
ANOVA: F=7.8, p<0.0001; Tukey: p<0.0001 anck p.01, respectively). There was
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slightly but significantly more stems in LWL (1.90t0) than in the HWL (1.6 + 0.0; F = 4.9,
p = 0.03). Stem mortality in PAR 16 and PAR 8 ctinds (Fig. IV.5) resulted in significant
lower stem numbers at the sixth date, comparenisibdate in PAR 16 (F =12.1, p < 0.0001;
Tukey: p <0.05), and lower stem numbers at thin fifate in PAR8 (Tukey: p < 0.005).
Conversely, stem number remained constant durinpelexperiment in PAR>200 and PAR
48. There was an earlier stem number decrease ih1HWId 2 (Fig. IV.5; F = 2.3, p = 0.02;
significant from the fourth date, Tuckey: p < 0.p@ian in LWL (significant from the fifth
date, Tukey: p <0.001). Stem number in HWL cooditremained constant after the fourth
date, indicating no additional effect of a moreessing high water condition during the

second month.
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Figure IV.5: Changes of th&). dioica stem number per pot for each of the selected RARI land each of the
selected water level during the 8 weeks of expeartnidean + SE (n = 40 and n = 60 respectively)sRath the
control soil type were excluded. Dashed bar indisdhe date of the shift from HWL1 to HWL&f.(“Material

and methods”).

U. dioicaproduced less shoot biomass with decreasing PAResd[Table IV.3A., Fig. V.6,
Tukey, p <0.0001 between each PAR level)dioica produced 8.8-fold time lower shoot
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biomass under PAR 8 than under PAR 48. Less showptdss was produced in boxelder soil
than in willowone (Table IV.3A). However, this difference wasyodliven by lower shoot
biomass in boxeldesoil condition in PAR>200 (Tukey: p <0.0001). Siamly, the shoot
biomass was lower in HWL (Table IV.3A.) under PARS2(p < 0.0001) and PAR 48
(p < 0.0001), as indicated Ipost-hocTukey's test of the interaction between “PAR level”
and “water level”.

Source of variation df SS MS F P

U. dioica Shoot

Light 3 10.9 3.6 359.0 <0.0001
Water 1 0.3 0.3 33.0 <0.0001
Soil 1 0.1 0.1 6.5 0.01
Light*water 3 0.2 0.1 8.0 <0.0001
Light*soil 3 0.4 0.1 12.6 < 0.0001
Soil*water 1 0.0 0.0 0.9 0.33
Light* soil*water 3 0.0 0.0 1.3 0.26
Error 144 1.5 0.0

U. dioica root

Light 3 8.7 2.9 341.0 < 0.0001
Water 1 0.2 0.2 30.1 < 0.0001
Soil 1 0.0 0.0 0.9 0.34
Light*water 3 0.2 0.1 7.7 <0.0001
Light*soil 3 0.2 0.1 8.9 <0.0001
Soil*water 1 0.0 0.0 0.1 0.74
Light* soil*water 3 0.1 0.0 4.7 < 0.005
Error 144 1.2 0.0

Table IV.3: Summary of ANOVA orlU. dioicashoot and root biomass (n = 10) of the greenhoxserenent

As for shoot biomass, the reduction of PAR leveluiced a significantly lower root biomass
in PAR>200 > PAR 48 > PAR 16 (Tukey: all p < 0.0p0Odut similar one in PAR 16 and
PAR 8 (Tukey: p = 0.15, Table 3B., Fig. 6). Whereast biomass increased in PAR>200 and
PAR 48 conditions compared with initial rhizome roi@ss, it decreased in PAR 16 and PAR
8 conditions, whatever the soil type and the wieel condition (Fig. 6)U. dioicaproduced
overall less root biomass in HWL condition tharLWL one (Table 3B). However, this was
mainly driven by lower root biomass in HWL for bdder soil under PAR>200 level (Tukey,
p < 0.0001) and for white willowoil under PAR 48 level (p = 0.01). The significaffect of
the interaction between “PAR level” and “soiltyp@able 3B) is only driven by lower root
biomass in boxeldesoil condition than in white willowone, in PAR>200 with high water
level (Fig. 6; Tukey, p < 0.0001).

Root/shoot biomass ratios in PAR 48, PAR 16 and FRARvere overall lower than in
PAR>200 (ANOVA: F=13.5 p<0.0001; Tukey: p €9001). U. dioica had a lower
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root/shoot ratio when growing on white willosoil type (0.47 +£0.00) compared with
boxelder one (0.62 +0.01; ANOVA, F=5.9, p=0.02). Altlghu non significant, we
observed a lower root/shoot ratio for HWL (0.39.8€) than in LWL (0.56 £ 0.06) in white

willow soil type.
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Figure IV.6: Biomass produced byrtica dioica during the experiment for each selected PAR leaetprding
soil type and water level. ArA. negundp Sn, S. alba Mean + SE (n = 10). The variation of root biomass

indicate the loss (< 0) or the gain (> 0) of biom&tem the initial root weight.

V. Discussion

IV.1. Boxelder impact on understory community

In agreement with phytosociological observationsdenan Europe (Rameaat al. 1989;
Snitek & Teckelmann 1998; Taylor 2009), dioica appears as the characteristic species of
the understory of native white willow stands of SW#ance. As observed during our study
U. dioica could produce up to 700 g/m?/y and represent at Ibalf of the white willow
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understory biomass. This value can be overrideaéimdchiet al. (unpublished data) observed
productions reaching up to 3000 g /m? /y in the esdmabitats. Its development occurs all
along the growing season with a maximal productioautumn. In the studied white willow
standsU. dioicaappears as classically associated dtachoma hederace&arex pendula
Lamium maculatunandHedera helix(Rameauet al. 1989). The presence of boxelddong
riparian corridors is overall associated with anwtl2-fold lower understory species richness,
compared to native whitgands. This difference is lower in spring, du¢h® development of
vernals under both boxeldand white willowcovers. The understory composition in boxelder
stands also differs from that of white willostands, with no specific species associated with
boxelder, but a significant lower densityldf dioica, and fewer records of associated species.
Boxelder understory is dominated by vernal specespecially in the most invaded site
Lamarquéze. In contrast to a production of vermalspring that was similar to the one
observed in willow stands, boxelder understory poedl overall 2 to 6 fold less understory
biomass during spring and autumn. For this reasloa, peak of plant production was
significantly earlier under boxelder than under t@hwillow. As U. dioica the dominant
species under white willow cover, almost disappeanmeder boxelder cover, it constitutes the
most obvious signal of environmental changes falhgwthe colonisation of willow stands by

boxelder.

IV.2. Correlated environmental changes

Previous studies have reported riparidndioica distribution and abundance as strongly
influenced by flood time and duration (Klime3ové&4y and water table depth ($k 1997).

In our study, the topography between white willamd boxeldestandsn each site is similar.
Environmental differences were recorded betweersthdied willow and boxelaestand in
soil moisture and organic matter content. Howea#though significant, these differences
were slight and site-dependent.

The variability of nutrient concentrations is largemong sites than between boxelded
white willow stands in a given site. A snapshonafrient concentration does not prejudge of
nutrients availability over the year but the thmeeasurement over the year (> 0.3 mgN-
NOs.kg™) and the high level of potential nitrification (aeen 2 and 4 ugN(NONOs). . g

1) strongly suggests that nitrogen renewal is endagcompensate for nitrogen loss by plant
uptake and denitrification. Besides, there aréelidifferences in DEA between boxelder and

white willow soils which are rather related to sailoisture content than to vegetation
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characteristics. A higher NEA is overall recordedhie white willowstands but not related to
higher NQ-N concentrations. Thus, nutrient availability, mseviously reported in other
contexts (Olsen 1921; Pigott & Taylor 1964; Pidid¥1; Rijmenams 1984), does not seem to
be a determinant factor for the observed differancd. dioica pattern. In turn, understory
changes and boxeldewasion does not appear to influence markedlyntiteéent stocks.

The most contrasted environmental conditions intéecompared stands are related to light
incidence. Boxelder canopy intercepts 15% morehefihcident light than willow canopy.
This can be related to individual leaf area surféce also to the tree architecture, especially
to the presence of brachyblasts along the mainchiesn As a consequence, the available PAR
for the understory has been observed to be on ged@-fold lower under boxelder. Saccone
et al. (2010) also reported a lower light availabilityden boxeldethan undemwhite willow
canopy but the difference has not statisticallynbested. WhildJ. dioicais a shade tolerant
species, its not found in areas where available light is kass 5 to 10% of full incident light
(Olsen 1921; Taylor 2009). As PAR under boxeldever does not exceed 1.5% of full
incident PAR in our results, the interception ghli by boxeldecanopy could presumably be

the main causal factor of the observed understoange.

IV.3. Formal identification of causal factors

Light availability has been suspected to facilitemeasion in numerous studies.g.Lenz &
Facelli 2003; Siemann & Rogers 2003; Reinlaral. 2006; Galbraith-Kent & Handel 2008;
Sacconeet al. 2010). More generally, changes in light availapihave been pointed out to
act as one driver of plant community changes dwsirmgressione(g. Wyckoff & Webb 1996;
Kwiatkowskaet al. 1997; Reinharet al. 2005). However, only few studies focus on overall
understory response to changes in light availgbilit

Shoot and root biomass in control PAR condition RRR00) are higher than those in all
other PAR conditions tested in the greenhouse é@rpet, indicating that none of the tested
PAR availabilities are optimal fdd. dioicagrowth. WhileU. dioicatolerates a wide range of
light condition, it is described as preferring made shade (Taylor 2009). The higher
biomass in high PAR level obtained in this studg probably the consequence of regular
water supply and moderate temperatures in the goese, as such factors are known to
increase growth response with favourable light labdity (Chapinet al. 1987). The PAR 8
condition, corresponding to the most frequent vainéer boxelder in the field, induces a 50-

fold lower shoot biomass than PAR 48 which is tlestirequent value observed under white
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willow standsin the field. PAR 16, corresponding to the less aighest restrictive PAR
availability under boxelder and white willoeanopy in the field, respectively, still induces a
5-fold lower shoot biomass than PAR 48. MoreovethiPAR 8 and PAR 16 are responsible
for high mortality of U. dioica after only a few weeks and surviving individuals imha
exploit their rhizome reserves to self-sustain. ¥&osely, plants under PAR 48 condition
display higher root weight at the end of the expernt than at the beginning. Thusdioica

is expected to drew from its reserves and finakappear under dense boxelder cover.

Our experimental results suggest that water leael iafluenceU. dioica growth. Without
being flooded, less stems and lower abovegroundbafmvground biomass were produced
with a water table depth at 20 cm below the saifame than with maximum water drainage.
In frequently flooded areas of alluvial Europearotiplains or when table depth is less distant
than 10 cm from the rhizomd).dioica is often replaced byPhalaris arundinaceal.
(KlimeSova 1994, 1995; Sek 1993). In an outdoors experiment, Srutek (198@garly
reported a strong decrease in biomass productitin avwater table depth less than 30 cm
from the rhizome. But as in our study high watéldalid not induce any instant mortality. In
our study moreover, water table effect is only dietele when PAR availability is not
limiting. Similarly, a lowerU. dioica biomass production was observedAnnegundasoil
than inS. albaone with the highest level of PAR. An allelopatbkifect of A. negundshoots
has already been highlighted in the introducticeaaiCoder 1999; Csiszar 2009). However,
the lower PQ-P and NG@-N concentration in the boxelder soil than in $albasoil do not
allow us to distinguish here a nutrient from arelalbathic effect. As in a similar experiment
(Muraoka et al. 2002), disentangling additionalsgnergic effects of the three factor tested
appear as difficult to evaluate except when thbktlgpnstraint is no longer limiting. In this
condition, it appears that. dioicagrowth is first limited by water level and then &gil type
with lower aboveground and belowground productmohigh water level and in boxelder soil.
However, all the soil types and the water levebwllU. dioicato increase aboveground and
belowground biomass and to flower under PAR>20G@catthg that they are not determinant
factors at the short term. Direct competition amatants could also have facilitated the
exclusion of some species from the boxeld®iterstory. However, the vernal species found in
boxelderunderstory can all coexist in white willownderstory, together with the species
excluded under the boxelder cover. Thus the cotpeteffect can only be effective against
previously weaken plants. Confirming our initialgoghesis from field data analysis, light
availability appears as the main factor inhibitlbgdioicadevelopment in the boxeldstands

and is probably mainly responsible for the ovenalilerstory change observed in the field.
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IV.4. Conclusions and implications for riparian areas

This study shows that invasion of white willow nifzen forests by boxelder clearly results in a
decrease in understory diversity and a modificatibits composition, resulting from a lower
light availability under boxelder canopy. Wherebk dioica dominates white willow
understory, only vernal species continue to devetofoxelderstands. This results in a
chronological displacement of understory maximudpiction.

By modifying a physical resource of the ecosystéoxelderacts as an engineer species
(Joneset al. 1994; Crooks 2002) in riparian forests. In addifithe resulting understory
density and productivity reduction decreases therspecific competition for boxelder
seedlings and hence this species favours its awesl (Sacconet al. 2010). Thanks to this
self-facilitation process, boxelder invasion reudlsy is unlikely as long as no new
environmental change occurs in the ecosystem.drctimtext of white willowforest decline
(James 1996), boxeldés thus expected (and observed as doing so) tancento spread
along European riparian corridors, especially intsewestern France. The lower understory
diversity and production of whicl. dioicadecline is the strongest signal could thus become
widespread. Despite this decline Of dioica under boxelder cover can hardly be directly
considered as a stake for biodiversity conservatiodirect consequences have to be
considered. Together withhalaris arundinaced.., U. dioicais the most frequent perennial
found along the studied riparian areas and is aactexistic and dominant species of open or
forest riparian plant communities. A decrease imnalance and diversity df). dioica
associated fauna and microflora, that could belypagecific to environmental conditions
prevailing in white willow forests, could thus bepected. In addition, the reduction of the
understory and chronological displacement of peakmbss production could impact
ecosystem functioning. Herbaceous layer have béemwrs to efficiently trap sediments
(Lyons et al. 2000; Corenblitet al. 2007a). Hence a lack in sediment trapping and the
intensification of erosion is probable in riparidorests dominated by boxelder, with
consequences at the landscape scale. In addiiermecrease in understory production could
also result in a lack of resources for phytophageand saprophytic organisms with some
effects on terrestrial and aquatic biogeochemigeles in riparian areas.

This study provides a clear example of a two-siepasion. First, boxelder appears as an
opportunistic species that takes advantage of wiiltew decline to colonize riparian forests
(ecological passenger). It further works as an rezgyi species that reduces available light,
thus anchoring the system in a new ecological ¢ctajg (ecological driver) (Didharet al.
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2005).S. albaforests, defined as a European conservation fyrigknonyme 1992), and their
associated understooan not regenerate et regrowth durably in placA.afegundowithout

the restoration of adapted hydrological and relagedmorphologic conditions, even if
A. negundawvas artificially displaced. It pointed out thatleep reflexion is needed about the
impact of river modification and regulation, anck thecessity to conserve and try to restore

natural hydrological regimes.
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CHAPITRE 5
LR

Conclusions et perspectives






I. Contexte de la synthese

En réponse a des enjeux environnementaux fortsacail de these s’est délibérément placé
en aval du processus d’invasion. Il avait pour dewtjectif d’identifier (1) les conséquences
d’'une invasion pour le fonctionnement d’'un écosysteet (2) les mécanismes qui sous-
tendent ces conséquences. L'invasion, dans son«dtaal' », a été abordée comme un
remplacement potentiel d’espéces autochtones dobemapar des especes introduites
envahissantes, en sélectionnant des couples daspat fonction de leur co-occurrence
statistique et de leur proximité écologique. Dams contexte, cing espéces autochtones
dominantes (EAD) et cinq especes introduites emgahites (EIE) ont été sélectionnées au
sein de cinq stades de succession de maturitésamnés identifiés dans le milieu riverain. Les
ecosystemes riverains présentent un fonctionnem@nporté par une diversité élevée en
especes et en habitats, et contrélé par des patitumb hydrologiques récurrentes. (11.1.),
aboutissant a une forte stimulation de la dynamigégétale et de nombreuses fonctions
écologiques par rapport a la plupart des autresystemes tempéréxf(lll.3.) Ces
caractéristiques permettent une prise de domingapide des espéces végétales tout au long
des successionsf(111.2.), et rapprochent ainsi ce processus de aibsi invasionsc. 1.1.).

Ce travail est ainsi envisagé sous I'hypothéselgsieonséquences du remplacement d’'une
EAD par une EIE pourraient étre dissociées desesmes a leur origine (respectivement,
succession autochtone et invasion) et pourraieatpgincipalement envisagées au travers des
caractéristiques des especes, dont leur origingrgpbique (autochtones.introduite). Notre
travail permet également de s’interroger sur ldaomole dominance en écologie.

Deux processus, la production de biomasse et leadétion de la matiére organique, ont été
analysés dans ce travail pour I'ensemble des espsékectionnées (Chapitres 1 et 2,
respectivement, et Annexe 5). Ces analyses nouseftent d’évaluer avec quelle intensité et
par quels mécanismes le cycle de la matiére organdgpend de l'origine des espéces
végétales.

Une analyse plus détaillée a été effectuée surcdesequences de l'invasion des foréts
riveraines par une espece particuliedeer negundo(Chapitre 3). Ce cas d’étude nous a
permis d’explorer les relations entre modificatiorsdructurelles et conséquences

fonctionnelles. Il met en évidence un mécanisméiquaier d’influence d’'une espéce sur la

1 Un niveau de dominance élevé de I'espéce envattesssst considéré comme I'état le plus « visiblu»
processus d'invasion. Cet état n’est toutefois gegmitif dans toutes les situations d'invasion (Wi& Birks
2006).
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structure des communautés associees, dans le tom®me modification de dominance
privilégiant des mécanismes d’opportunisme plutdtige compétition directe.

En complément de ces résultats, une comparaisoncaoleséquences de l'invasion par
Fallopia japonicade deux types de foréts riveraines pionniéeres ésablanche et peupleraie
noire) est présentée en annexe (Annexe 6). Ceitiee éborde principalement les
conséquences de l'invasion en termes de struatardés communautés de sous-bois par des
espéeces dominantes. Elle permet de souligner I'itapoe du contexte environnemental sur
la modulation des conséquences des invasions, inudgesystéme riverain, a des stades

eéquivalents de maturation de la végétation.

La présente synthése est organisée sous la formé&pdases a deux questions qu’il nous est
apparu fondamental de poser dans le cadre deysmdes conséquences des invasions sur le
fonctionnement d’'un écosysteme :

Existe-t-il un patron général des conséquencesimgsions sur le fonctionnement
des écosystémes ?

L'origine geéographique des espéces explique-t-alies differences dans les
mécanismes des processus contrélant le fonctionmedthen écosysteme ?
Afin de conserver la logique des réflexions inisigear la réponse a ces deux questions, les
perspectives de recherche qui en découlent sos¢mies au sein de cette synthése et mises
en évidence par une bordure. Les perspectives ohdthgiques sont bordées d’'un double trait

et les perspectives fondamentales, d’'un simple trai

[I. Existe-t-il un patron général des conséquencesles invasions sur le
fonctionnement des écosystemes ?

[I.1. Un bilan général du cycle de la matiére orgaigue

L’augmentation de la production de biomasse paiElEs (Chapitre 2) et la similarité des
vitesses de dégradation des litieres (Chapitre@eke 5) entre les EADs et les EIEs
suggerent que les invasions par les EIEs peuverduo@ a une saturation du compartiment
deétritique du systeme, notamment a travers une aottion des apports de litiere et une
accumulation de la matiere organique morte. Uneraotation de litiere a pu étre observée
dans de nombreux cas d’'invasions, en particuliezoses humides non riverainesd. Rooth

et al. 2003; Windham & Ehrenfeld 2003; Valegt al. 2004; Liaoet al. 2008b; Farrer &
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Goldberg 2009), et a déja été observée paliopia japonica(Beerlinget al. 1994).Elle est

en général associée a une augmentation des caateamren nutriments des sols (Windham
& Ehrenfeld 2003; Farrer & Goldberg 2009) et peut @éesponsable d’'une modification de la
structure des communautés veégétales en diminuactds au sol pour le recrutement des
individus (Beerlinget al. 1994; Farrer & Goldberg 2009).

En milieu riverain cependant, 'accumulation prédie matiere pourrait étre tamponnée par
une exportation des litieres lors des épisodesrde, ®u par une possible adaptation du
processus de dégradation. En effet, le cycle dmdtere organique en zone riveraine est
dépendant de la production et de la dégradaticgrnatau systeme, mais également des
apports/exportations de matiere lors des inondsatien particulier pour les habitats pionniers
envisagés dans l'analyse de la biomasse produitm{& Nilsson 1997). Par ailleurs, il est
possible que le processus, analysé ici dans deditioms environnementales « standards »
(non perturbées par une invasion), soit modifi&iamation réelle d’invasion. Certaines études
montrent ainsi une dégradation des litieres plysdea (Lecerfet al. 2007) ou plus lente
(Holly et al. 2009) en milieux envahis qu’en milieux similairegis non envahis. Enfin,
méme si les vitesses de dégradation des litieresEtles et des EADs s’averent similaires
dans notre étude, la quasi-totalité des litieresodees les espéces a disparu des sacs au bout
d'une année d'expérimentation dades conditions non innondées (Chapitre 3). Cette
observation suggére une possible adaptation degsas de dégradation, en particulier de la
décomposition microbienne a une quantité supéridarktiere disponible. Outre leur propre
activité de décomposition, les microorganismes itmmhent les litieres par leur
développement (Switt al. 1979; Gessner & Chauvet 1994). Ce conditionnemsinteconnu
comme le principal facteur favorisant la consomonaties litieres par les invertébrés (Swift
et al. 1979; Gessner & Chauvet 1994). La vitesse de wdton des litieres par les
microorganismes est rapide et, dans le contexe&zaiiv, leur développement est favorisé par
une humidité élevée des substrats et une tempénalativement tamponnée (Brinsehal.
1981; Walseet al. 1998). Si elle n'est pas limitée par la qualité tieres, la décomposition
microbienne pourrait ainsi répondre efficacemenh@ augmentation de la quantité de litiere

disponible.
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[1.2. Signification des cas d’espéce

Il.2.a. Sous-estimation possible des conséquencesdtionnelles

L’exemple d’Impatiens glandulifera : accumulatios mhatiere organique

La grande quantité de biomasse produitel pglanduliferala distingue du reste des especes
etudiées (Chapitre 2). Par ailleurs, I'effet conitgéde cette espécannuelleest au moins
deux fois supérieur a celui de toutes les autrpéaes. Ainsi, par rapport a 'EAD vivace co-
occurrente rtica dioica), I. glanduliferaest susceptible d’augmenter par deux la quantité de
matiere apportée au systeme en condition monosgpéeifet par cing en condition
bispécifique. Cette observation confirme des étugescédentes effectuées dans des
conditions de perturbation (Ticknet al. 2001b) et de ressources nutritives (Beerling &
Perrins 1993) variables. L'analyse de la dégradaim®la litiere montre une cinétique en deux
phases principales poW. dioica et I. glandulifera (Chapitre 3). La premiere, tres rapide,
correspond a la dégradation complete des feuilldsoat de 3 a 5 mois selon le milieu. Cette
labilité suggere un potentiel de dégradation quirpot traiter davantage de biomasse du
méme type. La deuxieme phase, beaucoup plus lemtesspond a une persistance dans le
milieu des tiges, contenant plus de lignine, méprésaune année compléte d’exposition au
processus. Associée a une production plus élevéglahdulifera par rapport &J. dioica

elle pourrait aboutir & une accumulation des tigesniveau des couches superficielles du
substrat en milieux aquatique et terrestre, comeia a déja été observé par Beerling &
Perrins (1993). Au niveau des cours moyens desdoosr fluviaux, I. glandulifera tend a
occuper des habitats plus éloignés de la rive ipdhe, et par conséquent moins fréquemment
soumis aux crues (Planty-Tabacchi 1993). L'’hypathidane accumulation des tiges est donc
plus particulierement a considérer dans ces haltat’'exportation de la matiere produite est
moins probable. Ainsi, en dépit de la similarité geocessus de dégradatioh dlandulifera

et d’U. dioica (Bottollier-Curtetet al, soumis), 'augmentation de la production de nnatie
par la premiere pourrait entrainer une modificationcycle de la matiere supérieure a celle
présagée par le bilan généraf.(l.1.), avec de possibles conséquences indireaiedas
structure des communautés et sur les cycles bibgéapies. Des mesures de dénitrification
potentielle sous ces deux especes ont ainsi mogue ce processus augmentait
significativement pour les sols duglanduliferaétait présente (programme ERMAS I, Pinay

et al, non publié).
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L’exemple de Buddleja davidii : discontinuité dessources

A linverse, la dégradation particulierement rapides litieres deB. davidii en milieux
aquatique lentique, riverain stable et riveraintyp@é (Chapitre3 ; Annexe 5), compléte un
résultat similaire obtenu par ailleurs en miliewatigue lotique (Hladyzt al. 2009). Ces
résultats suggerent, en opposition avec le caa thalsamine et en comparaison avec I'EAD
co-occurrente Fopulus nigra, une possible discontinuité des ressources dengab
d’'invasion massive, en particulier pour les habitpeu sujets a des apports de litieres
exogenes. Dans notre expérience, la non distindisnfeuilles et des tiges ligneuses pour les
especes ligneuses lors de l'estimation de la ptamiu¢Chapitre 2), ainsi que la prise en
compte seulement des stades jeunes, limitent aston d’'un bilan du recyclage de la
matiére organique pour cette espece. Cependant,déweloppement important des
microorganismes a déja été observé sur les litdeds davidii (Hladyz et al. 2009). Un tel
développement microbien est également supposé daime étude par I'abondance des
invertébrés associés a la litiereBledavidii et par la disparition de cette litiere dans ksss
six mois avant la prochaine chute des feuilles (@r@3). La décomposition microbienne,
peu limitée en milieu riverain et pour les litierde B. davidii pourrait ainsi répondre
efficacement & une augmentation de la quantitétiéecl disponible. Lorsque la dégradation
rapide des litieres dB. davidiin’est pas compensée par un apport de litieres eesg@oins
rapidement dégradables, une discontinuité des uess® semble donc probable dans les
habitats fortement envahis par cette espece (situgrobable lors de régulation des cours

d’eau).

Ces deux exemples montrent que le bilan général pguit étre envisagé pour les
conséquences des invasions sur le cycle de la mmatigganique masque l'importance
potentielle des cas d’espece. D’aprés la littéeatwes deux exceptions ne sont pas des
envahisseurs plus « agressifs » que les autresc&tBidérées dans notre travail, et elles
n’envahissent pas non plus des milieux plus vgBé&erling & Perrins 1993; PySek & Prach
1995; Tallent-Halsell & Watt 2009). Elles semblewoutefois étre potentiellement plus

influentes sur le fonctionnement des écosystemes.
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Il.2.a. Surestimation possible des conséquences &ionnelles

L’'exemple de Paspalum distichum : un remplacemespéce neutre ?

La production deP. distichumest comparable a celle de I'espéce autochtone car@nte
(Agrostis stoloniferpen compétition monospécifique. Bien gaedistichumsoit une espéce
rudérale et compétitrice (RGensu Grime 1974), I'EAD A. stolonifera montre une
compétitivité et une production de biomasse supggea celles de. distichumapres une
perturbation, en condition bispécifique. En patelléa vitesse de dégradation des litieres de
P. distichumest plus faible que celle A stoloniferaen milieu terrestre, mais les quantités de
litiere non dégradée a la fin de I'expérimentatiestent faibles et similaires pour ces deux
especes. Ces résultats suggerent des conséquerxdmitées du remplacement, en milieu

riverain, dA. stoloniferaparP. distichumsur le cycle de la matiére organique.

L'exemple d’Acer negundo : des conséquences stalietsi sans modification apparente du
fonctionnement

L’'analyse des conséquences de l'invasion des saubddnches pak. negunda montré que

le développement de cette espéce entraine uneicabidii importante des communautés de
sous-bois. La diminution de la luminosité, par l@duction d'un feuillage plus dense,
entraine la disparition des espéces peu toléraateBombre, ou dont le cycle de
développement ne permet pas une croissance dégatéempport a celle de I'arbre. On
observe par conséquent une diminution de la riehgsécifique des communautés associées a
A. negundpainsiqu’une diminution de la production végétale, pgqp@t aux communautés
associées &alix alba En particulier I'ortie, 'espéce dominante sdoisalba,est trés peu
fréquente soud. negundolLa production importante de l'ortie (Al-Mufét al. 1977; Taylor
2009), les teneurs en azote élevées de la plaigeti{B Taylor 1964; Thompsoast al. 1997)

et la dégradation rapide de sa litiere riche ernteafohapitre 3) suggerent une influence
importante de cette espece sur le cycle de I'aRmiartant, sur nos sites d’étude, les stocks de
nutriments principaux du substrat, ainsi que lgfitiation et la dénitrification potentielles, ne

sont que peu modifiées sous le couveft aiegundo.

Ces deux derniers exempleB, distichumet A. negundo,montrent que linvasion par

certaines EIEs pourrait n'induire que peu de modifon des fonctions écologiques étudiées,
par rapport a 'lEAD co-occurrente. Bien que peuramment mis en avant dans la littérature,
de tels constats suggérent que la vision absolsendasions comme un facteur général de
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perturbation du fonctionnement des écosysteme®|fs@ket al. 1996; Hulmeet al. 2009)

devrait étre tempérée. Cette vision négative deasions est empreinte de multiples biais,
induits en premier lieu par I'utilisation, déja signée par certains auteurs (Daeisal. 2001,

Valéry 2006), de la métaphore guerriere dans lmitiéh méme du phénoméne (Elton 1958).
Cette métaphore influence considérablement la pgore négative des invasions par la
société (Valéry 2006; Dalla Bernardina 2010). Lanfusion générale entre les espéces
introduites et les espéces envahissantes —quiprésentent qu’un faible pourcentage des

premieres— ne fait que renforcer cette vision neg@Annexe 1).

Ainsi, sans remettre en question la modificatiorofgmde du fonctionnement des
écosystemes par certaines espéces envahissameditousek & Walker 1989; Di Tomaso
1998), notre travail suggéere I'importance de cogéigdles EIEs au cas par cas, tant dans leur

comportement que dans les conséquences de I'imvasio

[1.3. Relativité des conséquences des invasions

Il.3.a. Importance du référentiel « autochtone »

Statut écologiquedes espéces de référentes

Au-dela de I'amalgame entre espéces introduitesspéces envahissantes, et au-dela de la
tendance a une considération négative des esppeakigsantes par la société, la prise de
dominance des espéces envahissantes en tant giisabment du processus d’'invasion met
en avant une incidence possible de ces espécetesiam liée a leur abondance (Chapitre 1,
Encadré 3; Hillebrandet al. 2008). Deux types de conséquences fonctionnelles,
interdépendantes, peuvent ainsi résulter d’'unesioma les conséquences liées a une
modification du niveau de dominance des communawdg€des conséquences liées aux
caractéristiques biologiques des espéces envatessaiont leur origine géographique. La
distinction entre ces deux types de conséquenagisébe approchée en tenant compte du
statut écologique d'une espéce autochtone de n&férdans I'étude d'une invasion. La
comparaison des EIEs a des EADs peut ainsi digstesedeux types de conséquences, et
permettre d’évaluer plus directement l'influence dype de processus (invasion ou
succession) conduisant a la dominance des espetiglgence des caractéristiques de ces

especes sur le fonctionnement des écosystéemesi(@hipl.2.c.). La comparaison des EIEs

! Le terme « statut » est littéralement défini pak Isituation d’un individu par rapport & un grosp®ans notre
cas, cette situation fait référence a une abondatgar conséquent, a un niveau de dominance.
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a des EADs a quelquefois été encouragée dans dalsesgs bibliographiques dont les
conclusions restaient limitées par cette différe@da base, des statuts écologiques des EIE et
des espéeces autochtones de référence (Vila & Web@4; PySek & Richardson 2007). Un
tel type de comparaison reste cependant limitéédgges études isolées. Parfois méme, le
statut écologique des espéces autochtones denédéngy est pas précis€. Nous n’avons pas,
dans ce travail, évalué directement I'importancesthtut écologique des espéces pour les
conséguences fonctionnelles des invasions. Cepenitibsence de différence générale de
vitesse de dégradation des litieres entre les Etiless EADs pourrait étre une conséquence du
choix des EADs comme référentes des EIEs. En eféetains traits biologiques des especes
végétales apparaissent corrélés a la vitesse ded#mpn de leur litiere (Cornelissen &
Thompson 1997; Wardlet al. 1998). Ainsi, les similarités biologiques et égitpues des
EADs et des EIEsct.1.2.C.) pourraient induire des qualités de liti@edes vitesses de
dégradation de ces litieres globalement comparablé®pposé, la mise en évidence d’'une
production et de capacités compétitives plus éedés EIEs est d’autant plus significative et
suggere, dans le contexte particulier de notre eét(gystéme perturbé non limitant en

ressources), une supériorité bien réelle des pedoces physiologiques des EIEs.

Identité des especes de référence

Si le choix des especes que nous avons effectyésti§ié a la fois par leur fréquence sur le
terrain et leur dominance reconnue au sein des corantés étudiées, qui S’appuient sur
plusieurs centaines d’observations de co-occurreheceen reste pas moins partiel face au
panel d’envahisseurs et de concurrents potentielsctre territoire. Ainsi, si le cas particulier
deB. davidiiapparait comme une exception dans le contexte trawasl, cette exception est
loin d’étre absolue par rapport a d’autres intrégliiou d’autres concurrents possibles.(
Fraxinus excelsigr Pistacia therebinthus Cornelissen 1996). C’est principalement par
rapport a la situation de référence la plus réalidt nigra) gu’un risque de discontinuité des
ressources peut alors étre évoqué. De la méme ,fdgoproduction et la compétitivité
d’'l.s glanduliferapourraient étre inférieures a celles d'une autpees autochtone riveraine,
non considérée dans notre étude. Il est aussiljjesgue cette compétitivité s’estompe
lorsqu’elle est envisagée sur le plus long ternes, populationsd’l. glandulifera étant
spatialement moins stables que celles de I'herbpééennel. dioica (E. Tabacchi, comm.
pers.). Toutefois, cette espéce, essentielleméddée aux zones riveraines (PySek & Prach
1993), est considérée comme la plus grande espgneelée du Royaume-Uni (Beerling &

Perrins 1993) et comme l'une des espéces intradués plus abondantes et les plus
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répandues (Crawley 1987). Ce constat conforte bltygse de I'existence de quelques cas
particuliers d’EIEs dont les conséquences sur ihetfonnement des écosystémes pourraient
étre « absolues », et donc seulement marginaledépeindantes du contexte environnemental

avant et pendant I'invasion.

Cette réflexion souligne que la notion de conségeelune invasion est somme toute relative
et n'a de sens que dans le contexte d'une compargiar rapport & un étatle référence,
différent de I'état envahi. Cet état est en géndédihi par I'absence de I'envahisseur, et, plus
rarement, par la dominance absolue d’'une espeoehdane (la référence). C'est ce dernier
référentiel que nous avons adopté dans ce tr&8@il.défaut est de ne pas prendre en compte
le processus graduel, qu’'il conduise a la dominanckassique » (au travers des successions)
ou a la dominance générée par le processus d'mvaSiependant, a I'issue de ce travail, et
compte tenu des résultats obtenus, on peut sagerrsur la signification écologique de la
dominance, et sur sa pertinence comme perspedivectierche. Sans entrer dans le détail, ce
qui nous éloignerait du sujet central de la thésepeut cependant évoquer deux questions
importantes :

A partir de quel niveau de dominance une espedaeimie-t-elle sensiblement une
fonction écologique ?
En dautres termes, dans quelles mesures cetteientdé est-elle proportionnelle a
'abondance d'une espéce, sachant que toutes pExess n'ont pas la méme « efficacité
fonctionnellé » ? Et existe-t-il un (des) seuil(s) au-dela dsjdeel(s) I'intensité et/ou la
nature des processus sont influencés plus direatepar les caractéristiques de l'espéce
dominante ? Paradoxalement, c’est surtout le réke ebpeces rares ou minoritaires dans le
fonctionnement des écosystémes qui a retenu ltadtede nombreux auteurs.g.Mills et al.
1993; Walkeret al. 1999; Lyons & Schwartz 2001; Lyoes al. 2005). Cette approche répond
au besoin de connaitre les conséquences de I'égtirnde certaines espéces (les especes rares
et minoritaires ayant globalement plus de probigbitle disparaitre) sur les fonctions et
services écologiques (Loreat al. 2001). En parallele, le développement des conadpts
groupe et de diversité fonctionnelle ont permisdépasser I'approche « taxonomique » de
linfluence des espéces sur les fonctions écolaggunais ils ont négligé I'importance

potentielle des proportions relatives des espéesebwartzet al. 2000; Loreauwet al. 2002).

! Le terme « état » est employé ici dans le sensatdition », « modalité ».
2 |efficacité fonctionnelle d’'une espéce fait réféce a la rapidité et 'amplitude avec lesquellas aspéce
réalise un processus.
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Enfin, les communautés naturelles sont souvent w@esi par un petit nombre d’espéces
(équitabilité faible; Tokeshi 1999), dont l'influes sur le fonctionnement des écosystémes est
généralement considéré comme prépondérant (Hiebea al. 2008), mais est finalement
peu connu. Ainsi, de la méme maniere que plusiedeles d’'influence de la diversité des
especes (essentiellement, richesse spécifiqude gonctionnement des écosystemes ont pu
étre construits (Lawton 1994; Loreaat al. 2002) et permettent d’identifier des effets
« niche », la construction de modéles analoguegjuisant l'influence des abondances
relatives des espéces sur les fonctions écologigeesrapport avec leur « efficacité
fonctionnelle », pourrait réellement rendre congiten effet « diversité ».

Quelle est la pertinence d'une différentiation entspéces introduites et especes
autochtones dans un modéle abondance-fonctionnément
L’influence d’'une espece sur le fonctionnement décosysteme est le résultat d’'une
péréquation entre son abondance et son « efficamit#ionnelle ». Teccet al. (2010) ont
récemment montré que, dans certains cas, les aspdaEuites non-envahissantes sont plus
efficaces dans la réalisation des processus écplegique les espéces autochtones. Il pourrait
ainsi exister une relative spécificité des espéageduites pour la relation entre abondance
des especes et leur influence sur le fonctionnerdestécosystemes. Dans ce contexte, la
prise en compte de l'origine géographique des espéautochtones. introduite) prendrait
alors tout son sens si on integre dans le mod&lemiécanismes évolutifs (co-évolution,

construction de niche, notamment) face aux corgrébmtextuels de I'abondance.

I1.3.b. Importance du milieu considéré

Spécificités du contexte riverain

Le contexte des zones riveraines a été choisi comotgle pour ce travail en raison de leur
sensibilité intrinseque élevée aux invasioos ghapitre 1, 1l.4.a.). L'importante activité
ecologique (dynamique végétale, perturbations réotes, et surtout stimulation des
processus) de ces milieusf.(chapitre 1, 1ll.1, 1ll.2., 111.3.) peut toutefoiddiser I'analyse des
processus dans un objectif de généralisation. Emigr lieu, les stratégies écologiques des
especes autochtones dominantes des milieux riwesaint majoritairement et spécifiqguement
de type R ou RC (Grime 1974). D’'un point de vudisigue, les invasions concernent surtout
des espéces compétitrices et/ou opportunistesgeabadaptées aux milieux perturbés (Pysek
et al. 1995; Fenesi & Botta-Dukat 2010). On peut alorsiemander dans quelle mesure la

similarité des stratégies écologiques de ces dewxupgs d’espéces a contraint nos
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conclusions. En particulier, le faible contrastegy@l entre les EIEs et les EADs observeé pour
la dégradation des litieres pourrait découler d'welation entre la stratégie écologique des
especes et la qualité de leur litiedd. (1.3.a.). En paralléle et contrairement a nos tassil
une expérimentation de remplacement en S&hkesléardet al. 1993) a démontré que
P. distichumest capable de produire davantage de biomasse plusscompétitive qu’une
EAD dominante, co-occurrente sur le bord des metrees rizieres. Cette différence avec nos
résultats suggére une importance du milieu considéravers la sélection des EADs qui y
sont adaptées et les conditions environnementalds garactérisent.

La stimulation naturelle de nombreux processus ogiglies dans le contexte riverain
(cf.chapitre 1, II1.3.) pourrait aussi avoir « conttamnnos résultats. Ainsi, la vitesse de
dégradation des litieres de certaines des EIEsdinées dans ce travail s’avére plus rapide
gue celle relevée pour les mémes espéces dansredacbntextes (Cornelissen 1996;
Dassonville 2008; Godoyet al. 2009). En particulier, la quasi-totalité¢ des fidig de

F. japonica a été dégradée au cours d'un an d’expérimentatiomipsylve, méme non
inondée, alors que Dassonvili¢ al. (2009) observent encore 50% de la masse initie¢e d
litieres au bout d’'un an a l'issue d'une expérinagiph similaire en friche périurbaine
(Dassonville et al. 2009). Ces particularités de nos observations edation avec les
spécificités écologiques du contexte riverain seehé deux points principaux. Le premier
concerne la prudence qui devrait accompagner untatitee de généralisation de nos résultats
pour d’autres contextes environnementaux, méme oasidérant les mémes especes. Le
deuxieme point concerne une probable absence despondance entre le degré de
sensibilité élevé des zones riveraines aux invasieh 'ampleur des conséquences de ces
invasions sur le fonctionnement de I'écosystémemains a propos du cycle de la matiere

organique.

Variabilités au sein du systeme riverain

Si les résultats acquis dans le domaine riveraivedd étre prudemment comparés (ou
extrapolés) a ceux obtenus dans d’autres context@sonnementaux, on peut Iégitimement
s’interroger sur la spécificité des résultats obseau sein de la mosaique riveraine. Alors que
les renouées asiatiques sont connues pour étrehissaates en zone riveraine,
essentiellement au sein de milieux ouverts (Plaaibg€chi 1993), leur incursion massive
dans les ripisylves du Gave de Pau nous a foumiopportunité d’analyser les conséquences

! Les expériences de remplacement en série ou acepkent serie experiment » consistent & étudier la
production de biomasse d'individus de deux espdoasles abondances relatives varient de 0 a 100%.
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fonctionnelles de leur invasion dans deux type$odgts, a quelques centaines de métres de
distance. Il apparait ainsi que l'invasion pafjaponicades deux types de foréts riveraines
pionniéres (saulaie blanche et peupleraie noirehtraine pas les mémes conséquences, en
termes de structure des communautés (Annexe 6)di@ésences pourraient étre liées a la
fois @ une modulation de la disponibilité de la iera par les espéces dominantes et a une
différence d’accumulation des litieres @ejaponicasur les deux sites, en lien avec des
contraintes environnementales différentes.

L’analyse des conséquences de linvasion des sauldanches pak. negundca démontré
des modifications de la structure des communaugésaodis-bois similaires entre les sites
d’étude (Chapitre 4). A l'inverse, elle a mis endénce une forte spécificité des sites pour les
conséquences en termes de stocks de nutrimentgipawx, et de nitrification et

dénitrification potentielles.

L’ensemble des aspects abordés dans cette partée symthése nous conduisent a conclure
gu’il n'existe pas de patron général quant aux équoences des invasions sur le
fonctionnement des écosystemes. Sans trop de syrpeelles-ci apparaissent comme
spécifigues des EIEs et des especes autochtone®f@élence, et des environnements
considérés. Méme si un tel constat n'est pas @iglans les études d’écologie (Chaetral.
1998; Wall & Moore 1999), sa formulation dans lentexte de I'étude des invasions reste
récente (Ehrenfeld 2010; Weidenhamer & CallawayO20Du reste, I'importance du contexte
environnemental n’est pas toujours intégré danslise des résultats des différentes études
de cas, et n'a été que rarement testé formelle(Derssonvilleet al.2008; Liaoet al. 2008a).

A l'opposé, et dans des cas plus rares, certailés Bemblent pouvoir modifier le
fonctionnement des écosystemes plus indépendamderontexte environnemental que

d’autres €.g.1. glandulifera; Di Tomaso 1998).

D’un point de vue méthodologique, Van Kleunen (201@ récemment formalisé une
réflexion sur I'influence de la nature des étudemparativeSdans I'analyse des spécificités
biologiques des espéces introduites envahissaiitesn déduit logiquement que les
inférences qui peuvent étre faites a partir ddgmihts types de comparaisons ne sont pas les

mémes, bien que souvent confondues. Egalementréfieion et une analyse formelle de

! van Kleunen (2010a) considére que la nature degeétcomparatives peut varier en fonction desrestde
sélection du statut des espéces (envahissamteon envahissante), de l'origine des espéces (ini®ds.
autochtone) et du référentiel géographique (aioeigihevs.aire d’accueil).
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de I'importance des « effets espéce » et des tsedite » dans l'analyse des conséquences

des invasions seraient opportunes.

lll. L’origine géographique des especes explique-¢tle des différences dans
les mécanismes des processus controlant le fonci@ment d'un
écosysteme ?

I11.1. Des mécanismes similaires...

L’absence de coévolution entre les espéces intieglei les organismes des milieux d’accueil
est le principal argument mis en avant pour distamdes invasions par les especes introduites
de la prise de dominance a travers les succesgames espéces autochtonels chapitre 1,
l.2.b.ii. et 1.2.c.). Dans le cadre du fonctionnemel’'un écosystéme, une absence de
coévolution entre un envahisseur végétal et sorir@mement pourrait principalement
entrainer une modification de I'activité des orgameés a travers la synthése, par les EIEs, de
composés secondaires « nouveaux » pour les espEsidsentes (Weidenhamer & Callaway
2010). Ces composés, dont certains allélopathigpesyent modifier la structure des
communautés vegeétales, des communautés de micnigrgss, et les interactions entre ces
deux compartiments, qui entrainent indirectemenhdalification de processus (Callaway &
Ridenour 2004; Weidenhamer & Callaway 2010). Cespmsés peuvent également étre
répulsifs pour les herbivores/pathogénes, entréinaa diminution de leur pression sur les
especes végétales introduites, qui pourrait aldeselopper avec moins de contraintes dans
leurs milieux d’introduction (Blossey & Notzold 199Keane & Crawley 2002).

Dans ce contexte, la production et la compétitisitpérieures observées dans ce travail pour
les EIEs peuvent résulter de deux mécanismes naruses : des caractéristiques
physiologiques plus performantes et/ou une fatiite indirecte due a une pression
d’herbivorie et/ou de pathogeénes plus faible (Btgs& Notzold 1995; Keane & Crawley
2002). Bien que ne pouvant étre totalement exdlugression d’herbivorie est restée trés
faible durant notre expérimentation, et apparemragnilaire entre les espéces (prédateurs de
type généralistes). Un effet immédiat d’'une différe de pression d’herbivorie est donc peu
probable. Parallelement, une capacité physiologéeeee pour la croissance et la production
végétale a été démontrée pour presque toutes pexess introduites considérées dans ce
travail (Beerling & Perrins 1993; Cornelissen 199@nget al. 2007; Thomaset al. 2008;
Andrewset al. 2009). Celles-ci sont donc plus probablement dgioe de 'augmentation de

la production par les EIEs.
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De plus, le contrble de la vitesse de dégradaties ldieres par leur qualité primaire, en
particulier par le rapport C/N (chapitre 2), estréaultat également classique pour les études
considérant des especes autochtones (Aerts 1995, edal. 2003; Cortezt al. 2007). Nous
n‘avons pas analysé directement l'influence despmm@s secondaires sur le développement
des microorganismes, dont certains sont décritsre@@antimicrobiens (Beerlingt al. 1994;
Lobstein et al. 2001; Houghtonet al. 2003). Cependant, les vitesses de dégradation des
litieres et 'abondance des invertébrés, similaimase les EIEs et les EADs, suggerent un role
limité de ces composés dans notre expérimentatianseule influence possible détectée
pourrait étre liée a une variation de la composities assemblages d’invertébrés en milieu
terrestre, mais méme celle-ci ne modifie pas digatizement le processus de dégradation des
litieres.

L’analyse des conséquences de l'invasion des sauladanches paf. negundoa mis en
evidence la possibilité pour une EIE envahissatitéluencer directement la structure des
communautés et le fonctionnement de I'écosysténmavars la modification des ressources
physiques. Une telle activité d'ingénieur (Joeesl. 1994) est identifiee comme I'origine de
nombreuses modifications du fonctionnement desystéses par des EIEs (Crooks 2002;
Cuddington & Hastings 2004; Reinhaat al. 2006). Ce mécanisme n’est toutefois pas une
spécificité des EIEs et de nombreuses espéceshsmes sont considérées comme des
ingénieurs de leurs écosystemes (Jated. 1997; Wright & Jones 2006).

En conclusion de ce travail, les mécanismes qus-sendent les processus écologiques et qui
sont a l'origine de l'influence des especes comsie® sur les fonctions écologiques, sont
similaires entre les EIEs et les EADs. Dans ce,dazishmaret al. (2010) ont montré, sur un
large échantillon d’'espéces, que les EIEs ont demtégies d’assimilation du carbone
similaires aux especes autochtones. L'absenced@mbkaion entre les EIES et les organismes
des zones riveraines ne semblent ainsi pas dentaieer la modification ou I'apparition de

nouvelles combinaisons de mécanismes.

[11.2. ... mais des processus plus efficaces ?

Si les mécanismes sous-tendant les processus &pmegentre les EIEs et les EADs
apparaissent similaires, il semble que [lefficacitle ces processus puisse étre
significativement différente entre ces deux groupes production et la compétitivité des

EIEs étudiées, contrblées par des capacités pbygfoles performantes, sont ainsi
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supérieures a celles des EADs. Cette supériome significative, pourrait étre nuancée par le
stade de développement (jeune individus) considéns I'expérimentation, ainsi que par la
durée (une saison de croissance) de cette expddtioen En effet, toutes les EADs
sélectionnées sont des especes péerennes, donmfztitvité peut varier au cours de leur
croissance et, éventuellement, devenir supérieuwrella des EIEs (Burke & Grime 1996;
Thompsonet al. 2001). D’autre part, la meilleure efficacité plofegique des EIEs pourrait
étre indirectement due a une sélection de génotgfp@sant d’avantage de ressources a la
croissance (Blossey & Notzold 1995), a la suitend’diminution de la pression d’herbivorie
et/ou de pathogenes (Keane & Crawley 2002). Toigefes observations qui mettent en
évidence une telle évolution restent rares (Bogsetaal. 2005; Hierroet al.2005). L'analyse

de nos résultats pourrait étre affinée par la miseompte d’'indications plus précises sur la
cinétique de croissance (et des processus phygjakg) associés) des especes eétudiées.
Tecco et al. (2010) ont récemment mis en évidence une valeus glevée des traits
fonctionnels caractérisant I'acquisition des resses (dont certains sont des traits
physiologiques) pour les especes introduites ligagumais pas pour les herbacées. Cette
efficacité supérieure des especes introduitesnte]diypothése « Try harder », initialement

formulée par Crawlegt al. (1996).

Cette partie de la synthése nous conduit a concjues dans le cadre de notre travail, les
mécanismes des processus contrélant les foncticc@ogiques ne different pas
fondamentalement selon l'origine des espéces. @ience résultat puisse étre conditionné par
le contexte écologique dans lequel se place caitrgstimulation des dynamiques végétales
et des fonctions écologiques en zones riveraiflgsgxiste pas, a ma connaissance et d’'aprés
des revues de littérature récentes, d'étude ayanhip de formellement identifier des
mécanismes spécifiques aux espéeces introduitesipagalisation de processus écologiques
(Ehrenfeld 2010; Weidenhamer & Callaway 2010).

L’absence de mécanismes originaux controlant Uerfice des EIEs sur le fonctionnement
d’'un écosysteme conduit a renverser la questioegaAainsi, I'existence de filtres ou de
barriéres écologiques associés au processus dmpar une espece introduite (Richardson
et al. 2000b) suggére la question :

Les espéces introduites peuvent-elle influencéorietionnement d’'un écosysteme a

travers la méme diversité de mécanismes que léses@utochtones ?
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Jusqu’a présent, l'analyse des conséquences fanelies des invasions a abouti a
I'identification d’une grande diversité de mécangans’exprimant a des échelles de temps et
d’espace variées, et a l'origine de modificatioritensité variable (Ehrenfeld 2010).
Toutefois, certains mécanismes, ou tout du moinsioes combinaisons de mécanismes et
d’efficacité de réalisation des processus semblemty le moment, peu observes chez les
espéeces introduites. Par exemple, aucune plantedirite n'a, a ma connaissance, été
identifiée comme une espéce clé de voute ("keysipreies”, Millset al. 1993), c’est-a-dire
une espéece dont I'influence sur la structure desnconautés et/ou les fonctions écologiques
est disproportionnée par rapport a son abondaneeo@stat est tres certainement di a un
artefact méthodologique qui pousse les scientiigekle reste de la société a concentrer
leurs intéréts sur les especes reconnues commaissaates et donc tres abondantes dans
les communautés. Si cette approche reste pertineatefondée sur le réle charniére des
especes dominantes pour la structuration des cowewmés et le fonctionnement des
écosystemes, elle ne permet pas une vision comg&teimplications fonctionnelles des
introductions d’espéces. Ainsi, il reste possibldimage des espéeces autochtones rares ou
minoritaires (e.g. Milleet al. 1993; Walkeret al. 1999; Lyons & Schwartz 2001; Lyowes al.
2005), qu’une espece introduite non-envahissartteurs@ influence significative sur le

fonctionnement d’'un écosystéme.

Ce travail, dont 'ambition principale était deetirles lecons de la question posée au-dela de
'habituel cas d’étude, a en contrepartie montré $mites dans [identification des
mécanismes et de leurs domaines d’expression (nod¢am la biologie évolutive et la
physiologie). De la méme facon, nous n’avons agatysune petite part du fonctionnement
induit par l'activité, directe ou indirecte, degpeses introduites envahissantes. A I'issue de ce
travail, cependant, on pourra retenir de ses r&wi{ apports :

(1) Si les especes introduites envahissantes peuwenplés efficaces dans la réalisation
de certains processus écologiques, l'absence dgolatién entre les especes
introduites et les organismes des milieux daccueih pas dimplication(s)
systématique(s) pour le fonctionnement des écasgsteAinsi, les mécanismes qui
sous-tendent I'influence des EIEs sur les procegsodogiques sont généralement
similaires a ceux identifiés pour les EADs. Comaient aux idées regues, il n’existe
pas de patron général des conséquences d’'un reenmmat d’EADs par des EIES sur
le fonctionnement d’'un écosystéme. Ces concluspmsssent a s’interroger sur la

possibilité d'une influence de l'origine géograplegdes especes dans les relations
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entre l'abondance des especes et leur influence lsurfonctionnement des
écosystemes.

(2) Une des principales lecons de ce travail, qui peugtre transposées a des démarches
de conservation et de gestion, est certainemenniégse en cause de I'idée recue que
la présence d’'une espece envahissante dans lesixnilaturels est systématiquement
associée a des « dysfonctionnements » de I'écosgsi€e constat rassurant n’exclue
toutefois pas l'existence de cas d’espéegy.(B. davidi) qui constituent de réels
enjeux de gestion. La prise en compte de [limpad¢andes conditions
environnementales pour la modulation des conség@seahes invasions par ces especes
pourrait alors permettre de mieux définir des ftésrde gestion.

(3) En dépit de la pertinence de leur étude dans léegtindes introductions d’espéces,
les milieux riverains pourraient apparaitre comme mnodeéle restrictif pour
'évaluation de ['importance de [lorigine géographe des especes pour le
fonctionnement des écosystéemes. En particuliestifaulation de nombreux processus
écologiques en milieu riverain peut masquer de ibless effets des métabolites

secondaires.
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ANNEXE 1: HISTORIQUE DU CONCEPT DES INVASIONS ET M ODELE
GENERAL DU PROCESSUS

|. L’évidence des invasions

Dés le XIX™ siécle, la présence d’espéces « étrangéres »leesmmunautés natureftes
est remarquée. Ainsi, De Candolle consacre-t-ila,déjans son ouvrage Géographie
botanique raisonnée (1855), un chapitre entier a la naturalisation dsgéces veégétales,
détaillant leurs modes de transport, et donnanegdemples précis et une liste détaillée pour
la Grande Bretagne. Darwin fait régulierement &fée, dans k’origine des especes a
des espéces importées par 'Homme et dont I'abaredeans les milieux naturélaugmente
jusqu’a représenter une majeure partie des comnésgui les accueillent (Darwin 1859; cf.
Ludsin & Wolfe 2001). Ces ouvrages, reconnaisséji t rble particulier de 'Homme dans
les transports d’especes, mais mentionnent raretasniermes d’« invasion » ou d’espéce
« envahissante ». Lorsqu’une telle situation estitde(De Candolle 1855), elle n’engendre
gue peu de critigues ou de questionnement quantcangéquences écologiques de ce
phénomene. L’étude des origines ancienne des fl@etecouverte de nouvelles especes, et
le début des jardins botaniques crée une émulaiientifique et naturaliste, alors bien
supérieure a celle que provoquent actuellementiesions.

Au début du XXM siécle, Clements (1928) définit le concept d'ineas dans le cadre des
successions végétales. Il considere alors commah&sante toute espece qui colonise et
domine rapidement une communauté. Clements intkagre ce concept aussi bien les espéces

autochtones que les especes introduites.

C’est le livre d’Elton, «The ecology of invasions by animals and plan{$4958), qui marque
un changement dans la perception des invasionanst ld maniére d’aborder ce phénomeéne
par les scientifiques, puis par la société. Eleprend la notion de colonisation et de rapidité
formulée par Clements, mais y ajoute une notiomgdngraphique qui, aujourd’hui encore,
distingue « I'écologie des invasions » du restéé&mlogie, et en particulier du contexte des
successions (Davist al 2001). Bien qu'il précise au début de son livie gil existe deux

manieres de rompre I'équilibre au sein des popriaty - par le développement massif d’'une

! L'adjectif naturel ne fait pas ici référence a @esités n’ayant pas subi l'influence de 'Hommeisra celles
n'ayant pas été créées au départ par 'homme.
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espece allochtone, ou par celui des populationschtdnes -, il attribue clairement le terme
d’envahisseur aux espéces introduites, sur lespuglboncentre, par la suite, ses réflexions.
Ainsi, tout en ayant conscience de la proximité gescessus de colonisation massive et
d’'invasion, un clivage entre les deux a été étmbs t6t, de sorte que la grande majorité des
études modernes concernant les invasions biologipagent sur des espéces introduites par

le biais des activités humaines.

ll. Les étapes du processus écologique

Le processus d’invasion, lorsque centré sur lesaesp allochtones, peut étre décrit en
plusieurs étapes (Richardsenal.2000b; Sakaet al.2001)(Fig. 11).

- Introduction : le transport de I'espétede son aire d'origirfevers son ou ses
aires d’accuefl peut étre volontaire ou fortuit, mais a comme eecies activités humaines.
L’espéce peut directement étre introduite dans Idieun naturel, ou avoir comme
intermédiaire un systeme anthropique, tel qu'udueiou un jardin. Dans ce dernier cas, le
passage dans le milieu naturel est généralemeris, paa exclusivement, involontaire. Une

fois introduite, 'espéce est considérée, dansas@nd’accueil comme allochtone.

- Naturalisation : aprées son arrivée dans le milieu naturel, une espeuat étre
rapidement éliminée par des conditions environneéahesn (abiotiques) défavorables a sa
survie ou a la suite d’interactions avec les orgraeis du milieu d’accueil (prédation, absence
du symbionte...). Si les conditions environnementaled’aire d’accueil sont favorables a
'espece, celle-ci pourra se maintenir naturelleimgans le milieu et se multiplier sans
intervention humaine. L'espéce sera alors natéralis
Une espéce peut parfois se maintenir artificiellemans les milieux naturels, en dépit de
conditions non favorables, par des introduction®tées, ou par la survie des individus
introduits. Cependant, elle ne pourra alors paggeduire et se maintenir sans intervention

humaine.

! Seule une partie (un ou quelques individus) d’onele plusieurs populations de I'espéce est tratépole
terme espéce sera toutefois employé par adéquatamla littérature et pour ne pas alourdir I'ézet

2 Bien que non synonyme, l'aire d’origine sera adéintout au long du document & l'aire de répantiti
naturelle de I'espéce.

3 Les aires d’accueil correspondent aux endroitggémhiques dans lesquels une espéce est importée.
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Figure A1.1 : Mécanismes principaux du processus d'invasion.fleebies en pointillée indiquent une évolution
possible, mais non obligatoire. Bien que représant@@vec un seul symbole, les espéces autochtomés so

multiples. Le détail des différentes étapes eshdatans le texte. Modifié d’aprés Planty-TabactBbg).

- Invasion : une fois naturalisée, une espece multiplie legraations, en

particulier compétitives, avec les espéces autoestamccupant les mémes habitats. De ces
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interactions peut ressortir la dominance des espacgochtones, pouvant aller jusqu’a
I'élimination de I'espéce introduite. Si la capacitompétitrict de I'espéce introduite est
supérieure a celle des especes autochtones, cgllut se développer rapidement et en
abondance, réalisant alors un processus d’invasadominance des communautés d’accueil
par I'espéce introduite, constitue le stade finalptocessus d’invasion, et I'invasion peut
alors étre considérée comme un état de la comméoaute I'écosystéme.

Un état déquilibre, ou phase de latence, pendegtidl I'espéce se maintient dans les
communautés sans expansion ni régression visible gétablir et étre plus ou moins
temporaire. A la suite d’'une modification des caiodis environnementales, cet état peut

aboutir & un processus d’'invasion ou a une élingnate I'espece introduite.

L'une des avancées les plus importantes dans Eétles invasions biologiques est la
formulation de la « régle des trois @ix (Williamson 1996). Cette relation statistiquet rae
évidence que sur I'ensemble des espéces introdddtes une aire donnée, seules 10 % se
retrouveront dans les milieux naturels. Parmi lspeees se retrouvant dans les milieux
naturels, 10 % seront naturalisées, et sur cexespwturalisées, seules 10 % deviendront
envahissantes. La vision a priori négative de Bemsle des especes introduites est donc
basée sur une proportion trés faible de ces espgigesen étant envahissantes, modifient les

régles de coexistence au sein des communautés.
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ANNEXE 2: TABLEAU RECAPITULATIF DES ETUDES TRAITAN T DE LA DEGRADATION

INTRODUITES ENVAHISSANTES EN MILIEUX TEMPERES

DES LITIERES D’ESPECE

N° Référence Location Milieu Maille (mm) Espéce inbduite Espéce autochtone k

20 Godoy et al., 2009 Espagne terrestre, artificiel 1 Acer negundo Acer campestre =

20 Godoy et al., 2009 Espagne terrestre, artificiel 1 Schinus molle Pistacia terebinthus +

20 Godoy et al., 2009 Espagne terrestre, artificiel 1 Achillea filipendula Achillea millefolium =

20 Godoy et al., 2009 Espagne terrestre, artificiel 1 Lonicera japonica Lonicera etrusca -

20 Godoy et al., 2009 Espagne terrestre, artificiel 1 Atriplex semibaccata Atriplex halimus +

20 Godoy et al., 2009 Espagne terrestre, artificiel 1 Impomea indica Calistegia sepium -

20 Godoy et al., 2009 Espagne terrestre, artificiel 1 Eleagnus angustifolia Rhamnus alaternus +

20 Godoy et al., 2009 Espagne terrestre, artificiel 1 Gleditsia triacanthos Colutea arborescens -

20 Godoy et al., 2009 Espagne terrestre, artificiel 1 Sophora japonica Ceratonia siliqua +

20 Godoy et al., 2009 Espagne terrestre, artificiel 1 Robinia pseudoaccacia Coronilla glauca =

20 Godoy et al., 2009 Espagne terrestre, artificiel 1 Acacia saligna Anagris foetida -

20 Godoy et al., 2009 Espagne terrestre, artificiel 1 Eucallyptus globulus Myrtus communis -

20 Godoy et al., 2009 Espagne terrestre, artificiel 1 Oenothera biennis Epilobium hirsutum =

20 Godoy et al., 2009 Espagne terrestre, artificiel 1 Pinus radiata Pinus pinaster =

20 Godoy et al., 2009 Espagne terrestre, artificiel 1 Ailanthus altissimas Cneorum tricoccom -

20 Godoy et al., 2009 Espagne terrestre, artificiel 1 Nicotiana glauca Lycium intricatum -

20 Godoy et al., 2009 Espagne terrestre, artificiel 1 Solanum bonaeriense Solanum nigrum

20 Godoy et al., 2009 Espagne terrestre, artificiel 1 Ulmus pumila Ulmus minor =

20 Godoy et al., 2009 Espagne terrestre, artificiel 1 Lantana camara Vitex agnus-castus -

19 Hladizet al, 2009 Irelande aquatique lotique 10 Fagus sylvatica 6 espéces non appariées =

19 Hladizet al, 2009 Irelande aquatique lotique 10 Buddleja davidii 6 espéces non apparié  ='

19 Hladizet al, 2009 Irelande aquatique lotique 10 Aesculus hippocastaneum 6 espéces non appariées ' =

19 Hladizet al, 2009 Irelande aquatique lotique 10 Prunus laurocerasus 6 espéces non apparié ='

19 Hladizet al, 2009 Irelande aquatique lotique 10 Tilia cordata x europaea 6 espéces non appariées =

19 Hladizet al, 2009 Irelande aquatique lotique 10 Acer pseudoplatanus 6 espéces non apparié ='

19 Hladizet al, 2009 Irelande aquatique lotique 10 f&cer pseudopla’tanus 6 espéces non appariées ' =

tropurpureum

19 Hiladizet al, 2009 Irelande aquatique lotique 10 EE pseL_JdopIatanus var. 6 espéces non apparié  ='
corstorphinense

19 Hladizet al, 2009 Irelande aquatique lotique 10 Rhododendron ponticum 6 espéces non appariées ' =

= Holly et al, 2009 Irelande terrestre, envahi 1 Imperata cylindrica A TEIBEE *

glomeratus
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N° Référence Location Milieu Maille (mm) Espéce inbduite Espéce autochtone k
18 Hollyetal, 2009 Mississipi, USA terrestre, non 2 Imperata cylindrica Andropogon +
envahi glomeratus
17 Leicht-Younget al, 2009  Connecticut, USA terrestre, prairie fiberglass Celastrus orbiculatus Quercus rubra N.D.
16 Rodgeret al, 2009 Connecticut, USA terrestre, forét fiberglass Alliaria petiolata Acer saccharum +
16 Rodgerset al, 2009 Connecticut, USA terrestre, forét fiberglass Alliaria petiolata Fraxinus americana +
16 Rodgeret al, 2009 Connecticut, USA terrestre, forét fiberglass Alliaria petiolata Quercus rubra +
15 Swanet al, 2008 Maryland, USA aquatique lotique 10 Ailanthus altissima Nyssa sylvatica +
15 Swaret al, 2008 Maryland, USA aquatique lotique 10 Ailanthus altissima Cornus florida +
15 Swanet al, 2008 Maryland, USA aquatique lotique 10 Ailanthus altissima Quercus rubra +
15 Swaret al, 2008 Maryland, USA aquatique lotique 10 Ailanthus altissima Acer rubrum +
15 Swanet al, 2008 Maryland, USA aquatique lotique 10 Ailanthus altissima Liriodendron tulipifera T
15 Swaret al, 2008 Maryland, USA aquatique lotique 10 Ailanthus altissima Quercus alba +
14 Braatneet al, 2007 Idaho, USA aquatique lotique 5 Fallopia japonica Populus trichocarpa =
14 Braatneet al, 2007 Idaho, USA aquatique lotique 5 Fallopia japonica Alnus incana =
13 Lecerfet al, 2007 Angleterre 223:::?“6 GRS 10 Fallopia japonica Quercus robur =
13 Lecerfet al, 2007 Angleterre aquat|que,_lot|que, 10 Fallopia japonica Quercus robur =
non envahi
13 Lecerfet al, 2007 Angleterre 223:::?“6 GRS 10 Fallopia japonica Quercus robur +
13 Lecerfet al, 2007 Angleterre aquatique !othue, 10 Fallopia japonica Quercus robur +
non envahi
12 Vinton & Goergen, 2006  Nebraska, USA terrestre, prairie fiberglass Bromus inermis Panicum virgatum +
11 Ashtonret al, 2005 New York, USA terrestre, forét 1 Acer platanoides Acer rubrum =
11 Ashtonet al, 2005 New York, USA terrestre, forét 1 Ampelopsis brevipedunculata Vitis novae-angliae =
11 Ashtonet al, 2005 New York, USA terrestre, forét 1 Lonicera morrowii Viburnum acerifolium +
11 Ashtonet al, 2005 New York, USA terrestre, forét 1 Rosa multiflora Cornus florida +
10 Standislet al, 2004 Nouvelle Zélande teer:\r/zitiree, forét 1 Tradescantia fluminensis Melicytus ramiflorus -
10 Standisket al, 2004 Nouvelle Zélande teer:\r/Zitiree, e e 1 Tradescantia fluminensis Melicytus ramiflorus -
9  Barlocher & Graca, 2002 centre du Portugal aquatlotique 1 5 Eucalyptus globulus Castanea sativa 2

(plantation)
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N° Référence Location Milieu Maille (mm) Espéce inbduite Espéce autochtone

9 Barlocher & Graga, 2002 centre du Portugal aguatique lotique 2 5 E)L:;ggﬁgunsi Tlhoauivs Castanea sativa =2
9  Baérlocher & Graga, 2002 centre du Portugal aquatlotique 3 5 gf;ﬁgﬁgunsi globulus Castanea sativa 2
9  Barlocher & Graga, 2002  centre du Portugal aquatique lotique ¢ 5 (Eplfgﬁgﬁguns) g9 s Castanea sativa 2
9  Barlocher & Graca, 2002 Portugal aquatique latigu 5 Eucalyptus globulus Castanea sativa 2

(plantation)

8 Baileyet al.,2001 Arizona, USA aquatique lotique 3 Tamarix ramossisima Populus fremontii +
7  Erhenfelcet al, 2001 New Jersey, USA terrestre, forét 1 Berberis thunbergii Betula lenta +
7  Erhenfeldet al, 2001 New Jersey, USA terrestre, forét 1 1 Berberis thunbergii Quercus prinus +
7  Erhenfelcet al, 2001 New Jersey, USA terrestre, forét 1 Microstegium vimineum Betula lenta -
7  Erhenfeldet al, 2001 New Jersey, USA terrestre, forét 1 1 Microstegium vimineum Quercus prinus +
7  Erhenfelcet al, 2001 New Jersey, USA terrestre, forét 2 Berberis thunbergii Betula lenta +
7  Erhenfeldet al, 2001 New Jersey, USA terrestre, forét 2 1 Berberis thunbergii Quercus prinus +
7  Erhenfelcet al, 2001 New Jersey, USA terrestre, forét 2 Microstegium vimineum Betula lenta +
7  Erhenfeldet al, 2001 New Jersey, USA terrestre, forét 2 1 Microstegium vimineum Quercus prinus +
6  Sampaicet al.,2001 nord du Portugal aquatique lotique Eucalyptus globulus Alnus glutinosa -
6  Sampaicet al.,2001 nord du Portugal aquatique lotique 5 Eucalyptus globulus Quercus robur +
5  Windham, 2001 New Jersey, USA aquatique lentique 2 Phragmites australis Spartina patens -
4  Pereireet al, 1998 Portugal terrestre 1 Acacia longifolia Populus nigra -
4  Pereireet al, 1998 Portugal terrestre Acacia longifolia Alnus glutinosa -
4  Pereireet al, 1998 Portugal terrestre 1 Eucalyptus globulus Populus nigra +
4  Pereireet al, 1998 Portugal terrestre Eucalyptus globulus Alnus glutinosa -
3  Groutet al, 1997 gglr?;jg'e EIIENIEIE; terrestre inondé 1 1 Lythrum salicaria Carex lyngbyei =
3 Groutet al, 1997 gglr(]);ggle Britanique, terrestre inondé 2 1 Lythrum salicaria Carex lyngbyei -
3  Groutet al, 1997 gg:?;gg'e B, terrestre inondé 3 1 Lythrum salicaria Carex lyngbyei =
3 Groutet al, 1997 gglr(]);ggle Britanique, terrestre inondé 4 1 Lythrum salicaria Carex lyngbyei +
3  Groutet al, 1997 Crelormliie EMEELE: terrestre inondé 5 1 Lythrum salicaria Carex lyngbyei =

Canada
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N° Référence Location Milieu Maille (mm) Espéce inbduite Espéce autochtone k

2  Abelho & Gracga, 1996 Portugal aquatique lotique, 1 Eucalyptus globulus Castanea sativa =
envahi (plantation)

2  Abelho & Graca, 1996 Portugal aquatique !othue, 1 Eucalyptus Tl auivs Castanea sativa =
non envahi (plantation)

2  Abelho & Graga, 1996 Portugal aquatique lotique, 1 Eucalyptus globulus Castanea sativa =
mixte (plantation)

1 Emery & Perry, 1996 Minnesota, USA terrestre inondé 1 1 Lythrum salicaria Typhaspp. -

1  Emery & Perry, 1996 Minnesota, USA terrestre oA 1 Lythrum salicaria Typhapp. +

1 Emery & Perry, 1996 Minnesota, USA terrestre inondé 3 1 Lythrum salicaria Typhaspp. +

1  Emery & Perry, 1996 Minnesota, USA terrestre awnd 1 Lythrum salicaria Typhapp. -

1 Emery & Perry, 1996 Minnesota, USA terrestre inondé 5 1 Lythrum salicaria Typhaspp.

1  Emery & Perry, 1996 Minnesota, USA terrestre awH 1 Lythrum salicaria Typhapp. =

1 Emery & Perry, 1996 Minnesota, USA terrestre inondé 7 1 Lythrum salicaria Typhaspp. -

1  Emery & Perry, 1996 Minnesota, USA terrestre awB 1 Lythrum salicaria Typhapp. -

1 Emery & Perry, 1996 Minnesota, USA terrestre inondé 9 1 Lythrum salicaria Typhaspp. -

1  Emery & Perry, 1996 Minnesota, USA terrestre a®h0 1 Lythrum salicaria Typhapp. -

1 Emery & Perry, 1996 Minnesota, USA terrestre inondé 11 1 Lythrum salicaria Typhaspp. -

1  Emery & Perry, 1996 Minnesota, USA terrestre aoh2 1 Lythrum salicaria Typhapp. -

1 Emery & Perry, 1996 Minnesota, USA terrestre inondé 1 1 Lythrum salicaria Typhaspp. +;-

1  Emery & Perry, 1996 Minnesota, USA terrestre aoA 1 Lythrum salicaria Typhapp. +;-

1 Emery & Perry, 1996 Minnesota, USA terrestre inondé 3 1 Lythrum salicaria Typhaspp. +;-

1  Emery & Perry, 1996 Minnesota, USA terrestre awond 1 Lythrum salicaria Typhapp. +;+

1 Emery & Perry, 1996 Minnesota, USA terrestre inondé 5 1 Lythrum salicaria Typhaspp. +;-

1  Emery & Perry, 1996 Minnesota, USA terrestre awH 1 Lythrum salicaria Typhapp. + ;-

1 Emery & Perry, 1996 Minnesota, USA terrestre inondé 7 1 Lythrum salicaria Typhaspp. +;+

1  Emery & Perry, 1996 Minnesota, USA terrestre awB 1 Lythrum salicaria Typhapp. + ;-

1 Emery & Perry, 1996 Minnesota, USA terrestre inondé 9 1 Lythrum salicaria Typhaspp. +;+

1  Emery & Perry, 1996 Minnesota, USA terrestre d®H0 1 Lythrum salicaria Typhapp. +;-

1 Emery & Perry, 1996 Minnesota, USA terrestre inondé 11 1 Lythrum salicaria Typhaspp. +;--

1  Emery & Perry, 1996 Minnesota, USA terrestre d®h2 1 Lythrum salicaria Typhapp. +;-

Notes : N°, numéro de I'étude (1 = premiére étude rédjiséraille, maille des sacs a litiere ; k, vitesikedégradation de I'espéce introduite — vitesseétgadation de
I'espéce autochtoné, pas de paires d'espéces identifiées et k glabalisir la totalité des espéces introduites etthdit® des espéces autochtorfespas de données pour
chaque cours d’eau et k globalisé pdmtdtalité des cours d’eau envahis et la totak#® cburs d’eau non envabhis.



Références

Abelho M. and Graca M.A.S. 1996. Effects of euctlgpafforestation on leaf litter dynamics and
macroinvertebrate community structure of streamSantral PortugalHydrobiologia324:195-
204.

Ashton L.W., Hyatt L.A., Howe K.M., Gurevitch J.é&herdau M.T. 2005. Invasive species accelerate
decomposition and litter nitrogen loss in a mixeztiduous forestEcological Applications
151263-1272.

Bailey J.K., Schweitzer J.A. and Whitham T.G. 208alt cedar negatively affects biodiversity of
aquatic macroinvertebratedletlands21:442-447.

Barlocher F. and Graca M.A.S. 2002. Exotic ripanagetation lowers fungal diversity but not leaf
decomposition in Portuguese streaf@shwater Biology7:1123-1135.

Braatne J.H., MaZeika S., Sullivan P. and Chamimeffa 2007. Leaf decomposition and stream
macroinvertebrate colonisation of japanese knotwaedinvasive plant specielmiternational
Review of Hydrobiolog92:656-665.

Ehrenfeld J.G., Kourtev K. and Huang W. 2001. Clsnin soil functions following invasions of
exotic understory plants in deciduous foreEtlogical Applicationd.1:1287-1300.

Emery S.L. and Perry J.L. 1996. Decomposition rated phosphorus concentrations of purple
loosestrife Lythrum salicaria and cattail Typha spp.) in fourteen Minnesota wetlands.
Hydrobiologia323129-138.

Godoy O., Castro-Diez P., Van Logtestijn R.S.P.tn€lissen J.H.C. and Valladares F. 2009. Leaf
litter traits of invasive species slow down decosipon compared to Spanish natives: a broad

phylogenetic compariso@ecologial62781-790.

Grout J.A., Levings C.D. and Richardson J.S. 199&composition rates of purple loosestrife
(Lythrum salicarig and lyngbyei's sedg€érex lyngbygiin the Fraser River Estuargstuaries
20:96-102.

Hladyz S., Gessner M.O., Giller P.S., Pozo J. andodWward G. 2009. Resource quality and

stoichiometric constraints on stream ecosystentiomag. Freshwater Biologyp4:957-970.

Holly D.C., Ervin G.N., Jackson C.R., Diehl S.VdaKirker G.T. 2009. Effect of an invasive grass on
ambient rates of decomposition and microbial comtgustructure: a search for causality.
Biological Invasionsl 1:1855-1868.

Lecerf A., Patfield D., Boiche A., Riipinen M.P.h&uvet E. and Dobson M. 2007. Stream ecosystems
respond to riparian invasion by Japanese knotwEatlopia japonicg. Canadian Journal of
Fisheries and Aquatic Sciencé41273-1283.

215



Leicht-Young S.A., O'Donnell H., Latimer A.M. andahder J.A. 2009. Effects of an invasive plant

speciesCelastrus orbiculatuson soil composition and processamerican Midland Naturalist

161219-231.

Pereira A.P., Gragca M.A.S. and Molles M. 1998. Ligtdr decomposition in relation to litter physico
chemical properties, fungal biomass, arthropod ragédion, and geographical origin of plant

speciesPedobiologia42:316-327.

Rodgers V.L., Wolfe B.E., Werden L.K. and Finzi AZD09. The invasive speciédliaria petiolata
(garlic mustard) increases soil nutrient avail&pilin northern hardwood-conifer forests.

Oecologial57:459-471.

Sampaio A., Cortes R. and Leao C. 2001. Invertetaatd microbial colonisation in native and exotic

leaf litter species in a mountain stredmernational Review of Hydrobiolod36:527-540.

Standish R.J., Williams P.A., Robertson A.W., Séd#. and Hedderley D.I. 2004. Invasion by a
perennial herb increases decomposition rate aedsatiutrient availability in warm temperate

lowland forest remnant8iological Invasions:71-81.

Swan C.M., Healey B. and Richardson D.C. 2008. Tdle of native riparian tree species in

decomposition of invasive tree of heaveildnthus altissima leaf litter in an urban stream.

Ecosciencd 5:27-35.

Vinton M.A. and Goergen E.M. 2006. Plant-soil feadks contribute to the persistenceBsbmus

inermisin tallgrass prairieEcosystem9:967-976.

Windham L. 2001. Comparison of biomass production alecomposition betweeRhragmites
australis(common reed) an8partinapetens(salt hay grass) in brockish tidal marshes of New

Jersey, USAWetlands21:179-188.

216



L1T

ANNEXE 3: CONCEPTS LIES A L’ECOLOGIE DES ECOSYSTEME S AQUATIQUES FLUVIAUX ET CONTRIBUANT A LA
COMPREHENSION DE LA STRUCTURE ET DU FONCTIONNEMENT DES ECOSYSTEMES RIVERAINS.

Concept Hypothéses Références clés
« Nutrient spiralling »  Les nutriments sont recgckt relargués, de I'amont vers l'aval, selon urcgars en « hélice », en passatwebster 1975; Wallacet al.
alternativement par les formes organiques et inogges. 1977; Webster & Patten 1979;

« River continuum »

« Serial discontinuity »

« Four dimensional
framework »

« Boundaryl/interface »

« Patch dynamics of
stream »

« Flood pulse/flow
pulse »

« Natural flow
regime »

« Hydrological
connectivity »

Elwoodet al.1983
Le transport longitudinal dematiére et de I'énergie se produit le long d'uadient hydro-géomorphologiqueVannote et al. 1980
amont-aval dans le cours d’eau. Il conduit a urtinonm d’ajustements biotiques dans le temps es$ daspace.

Les retenues d’'eau sostidterruptions majeures des gradients longitudidadong des cours d’eau. Le retouwWard & Stanford 1983, 1995b;
aux conditions écologiques initiales est fonctioe k& distance en aval, depuis le barrage (distadee Stanford & Ward 2001
discontinuité).

Les systémes des cours d’eau sont définis pareqdatrensions : longitudinale (chenal-chenal), E&éfchenal- Amoroset al.1987, 1988;
zone riveraine), verticale (chenal-aquifére), terapje. Les perturbations hydro-géomorphologiquest stes Ward 1989, 1998; Petts &
forces perturbant les interactions au sein de irtasreions. Amoros 1996

Les zones riveraines sosimalgebles a des membranes semi-perméables quierdgles flux d’énergie et de Naimanet al.1988; Naiman &
matiére entre les sources de ressources. Une bisdé& maximum est obtenue quand le ratio entrérdegieres Décamps 1997
et la taille des habitats est moyen. Les écosyst@inerains, en tant qu’interfaces entre les systetarrestres et
aquatiques, sont sensibles aux activités humaines.

Les perturbations hydro-géomorphologiques et laorieation de la végétation aboutit a la formationnd Frid & Townsend 1989;
mosaique d’habitats évoluant dans le temps audsegours d’eau. La localisation, la taille et I'twtion de ces Townsend 1989
habitats influence les successions biologiques.

Les variations du niveau d'eau (fréquence, intérsiitprédictibilité) sont les moteurs principaux du Junket al.1989; Bayley 1991;
fonctionnement des cours d’eau et des zones resaElles sont a la base de la connectivité latérgre les Junk 1999; Tockneet al.2000
systemes aquatiques et les zones riveraines.

Chaque cours d'eau a ses propres caractéristiqukeslbgiques (magnitude, fréquence et durée deatiars de Poffet al 1997
niveau d’eau, vitesse des changements) qui man@rgrson intégrité écologique.

Les transferts de matiére, d’énergie et/ou d'orgraeis entre le cours d’eau et la zone riverainatet ¢éa surface Ward & Stanford 1995a; Ward
et l'aquifére, qui sont effectués a travers les veooents d’eau, sont essentiels a l'intégrité édgley des et al. 1999; Pringle 2001, 2003
écosystemes fluviaux.
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ANNEXE 4 : PRINCIPALES CARACERISTIQUES BIOLOGIQUES

Especes autochtones dominantes

ET ECOLOGIQUES DES ESPECES ETUDIEES

Agrostis stoloniferal..

Rubus caesiug.. Populus nigral.

Urtica dioica L.

Salix albal.

Synonymes principaux

Noms vernaculaires

Type biologique Raunkier
StratégiesensuGrime
Reproduction

Multiplication végétative

Dispersion des graines

Habitats

Agrostis albavar.
Agrostide stoloniféere,
trainasse d'eau

Hémicryptophyte

Monoique, anémogamie

Anémochorie

Bords de cours d’'eau, pairieBriches, sous-bois des
peupleraies, frénaies-
aulnaies, saulaies

et bois humides

Ronce bleuatre

Phanérophytes
RC
Monoique, anémogamie

Stolons, drageons

Endozoochorie

Peuplier noir

Phanérophyte

Dioané&mogamie

Bouturage possible a
partir de fragments de
branches

Anémochorie
Foréts alluviales sur sols

bien drainés, espéce
pionniére

Ortie dioique, graodie

Géophyte
R
Dioique, anémogamie

Rhizomes

Anémochdaeochorie

Saule blanc

Phanérophyte
RC
Dioique, anémogamie
Bouturage possible a
partir de fragments de

branches

Anémochorie

Haies, fossés, voisinage Foréts alluviales sur sols
des habitations, sous-bois fréquemment engorgés et

des saulaies blanches,
espéece nitrophile

inondés, espéce pionniere
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Especes introduites envahissantes

Paspalum distichund_.

Fallopia japonica
(Houtt.) Ronse Decr.

Buddleja davidiiFranch.

Impatiens glandulifera
Royle

Acer negundal.

Synonymes principaux

Noms vernaculaires
Origine

Date d'introduction en
Europe

Type biologique Raunkier

Stratégie Grime

Multiplication végétative

Dispersion des graines

Habitats

Paspalum paspalodes
(Michx.) Scribn.

Digitaria paspalodedvlichx.

Chiendent d’'eau

Amérique centrale

19" siecle

Hémicryptophyte
RC

Stolons

Anémochorie

Habitats temporairement
inondés, riziéres, mares,

Reynoutria japonica

Houtt. (hom valide en

France)

Polygonum cuspidatum

Siebold & Zucc.
Renouée du japon
Chine, Japon, Corée,

Taiwan

1825

Géophyte
RC

Rhizomes

Anémochorie

Buddleia davidiiFranch.

Buddleia du pavedD
arbre aux papillons

Chine

1893

Phanérophyte

RC

Bouturage a partir des

tiges

Anémochorie

Impatiens royleWalp.

Balsamine de I'Himalaya,
balsamine géante
Cachemire, Népal

1839

Thérophyte

RC

Ballochorie

Friches, bords de routes etFriches, talus, décombres, Berges des rivieres et

de voies ferrées, milieux Berges de cours d’eau sur canaux sur sols humides,

bords de cours d'eau, espéceuverts des zones

héliophile

riveraines

sol bien drainé

foréts alluviales, en
particulier saulaies
blanches

Erable negundo, érable a
feuilles de fréne

Amérique du nord

1750

an&iophyte
RC

Marcotage possible a
partir des branches
secondaires

moéhorie

Foréts alluviales sur sols
riches et peu drainés,
tolérant a 'ombre a I'état
de plantule mais
héliophile a I'état adulte




ANNEXE 5: DEGRADATION DES ESPECES INTRODUITES ENVAH ISSANTES ET
DES ESPECES AUTOCHTONES DOMINANTES EN MILIEU RIVERA IN
PERTURBE

Contexte de I'étude

En réponse a I'’hétérogénéité des conditions enveéorentales en zone riveraine, le processus
de dégradation des litieres, et en particulier itesge de dégradation, s’avére fortement
variable (Chauvet 1989; Chergui & Pattee 1990; bang et al. 2006). La vitesse de
dégradation des litieres est principalement coé&rdlar la qualité de ces litieres (Cadish &
Giller 1997), mais dépend également du couverttafgdes conditions hydrologiques locales
et de la nature du substrat, qui influencent @i&le microclimat et 'abondance et la richesse
spécifigue des communautés de décomposeurs (Briesoal. 1981; Langhans 2006;
Langhans & Tockner 2006).

Nos précédentes études de la dégradation de dit@me été réalisées dans des conditions
d’absence de perturbation hydrologique (chapitreABiydela de I'effet mécanique de cette
perturbation (fragmentation des litieres par lexds des mouvements de la masse d'eau,
Heard et al. 1999), on peut en effet penser que la dynamigdenshtaire, les variations
thermiques plus importantes et les submersionsrneities des berges peuvent affecter ce
processus en bordure immédiate du cours d’eau ¢Veraql. 1998; Langhans & Tockner
2006). Une étude de la dégradation des litieresedpsces étudiées dans le chapitre 3 a donc
egalement été effectuée en milieu aquatique lotiguen milieu riverain perturbé. Les
résultats partiels présentés dans cette annexdire@®s au milieu riverain perturbé et centrés
sur la comparaison globale des espéces autochtmnmeimantes et introduites envahissantes,

ainsi que sur le couple particuliBuddleja davidiiPopulus nigra

Matériel et méthodes

Les litieres des différentes especes ont été ramassur la végeétation en pied, durant la
période de sénescence, dans la zone riverainerduPa&ortet-sur-Garonne (chapitre 3). La
technique et le protocole employés sont exacterenimémes que ceux décrits dans le
chapitre 3. Les sacs a litieres ont été placédasherge, dont la végétation est dominée par
Phalaris arundinaced.. et accessoiremeubus caesiuk. (Fig. A5.1). La litiere présente
au sol est principalement composée de feuilleBamulus nigral., dont plusieurs individus

se trouvent en arriere de la zone pionniére.
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Figure A5.1 : Site d'étude (A) et installation (B) des sacs diéré pour I'expérimentation de dégradation des

litieres en milieu riverain perturbé. La flecheimae un sac de litiere.

Résultats et discussion

La masse restante de litiere est inférieure a &% masse initiale pour toutes les especes a
la fin de I'expérimentation. La cinétique de dé@tamh des litieres des especes introduites
envahissantes est trés proche de celle des espg#oebtones dominantes (Fig. A5.2 A) et les
masses restantes a chaque date sont similairele (A21). Ainsi, en accord avec les résultats

obtenus lors de I'analyse des vitesses de dégomdagis litieres des mémes espéces en milieu
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aquatique lentique et terrestre peu perturbé (ttea), la vitesse de dégradation des litieres

ne dépend pas de l'origine des espéces (Table A5.1)

A.
100

® espéces autochtones
80 O espéces introduites

60 |
40 |

20 |

Masse sans cendre (%)

w

100

® P nigra
O B. davidii

80 |
60 |

40 |

20 |

Masse sans cendre (%)

0 70 140 210 280 350

Temps (jours)

Figure A5.2 : Evolution des masses restantes de litiere au amfsxpérimentation pour la totalité des especes
autochtones et des espéces introduites (A), et Pooigra et B. davidii (B). La masse restante de litiere est

exprimée en pourcentage de la masse initiale (mm@yererreur standard).

Ddl SC MC F p
Origine 1 0,3 0,3 0,5 0,51
Espéce(origine) 8 5,2 0,6 3,4 0,001
Temps 1 90,2 90,2 477,1 <0,0001
Origine*temps 1 0,2 0,2 11 0,30
Espéce(origine)*temps 8 6,9 0,8 4.5 <0,0001
Erreur 222 41,9
Total 241

Table A5.1 : Résultats de 'TANCOVA réalisée sur les masses mestasans cendres de litiere.

Les dynamiques de dégradation des litieres somtifisigtivement différentes selon les

espéeces (Table A6.1). Parmi les espéces sélectisnieé dégradation rapide des litieres de
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B. davidii aboutit a la disparition totale des litieres detecetspéce au bout de 5 mois
d’expérimentation, alors que plus de 50 % de lasmangitiale des litieres de I'espece
autochtone de référende, nigra est encore présente dans les sacs de litieréédpadation
particulierement rapide des litieres Bedavidii a déja été signalée en milieux aquatique
lotique (Hladyzet al. 2009), aquatique lentique et riverain peu pertdb@pitre 3). Comme
dans ces précédentes études, la disparition deseditdeB. davidii cing mois avant la
prochaine chute des feuilles, pourrait entraineg discontinuité des ressources dans les
milieux fortement envabhis.

Ces résultats confirment les conclusions du chafitDes données détaillées sur chacune des
especes sélectionnées permettront d’'analyser fé&redices entre les espéces introduites
envahissantes et les espéces autochtones domirangesn de chaque couple. Par ailleurs,
des données concernant les conditions abiotiguasidiexpérimentation (fréquence et durée
des submersions, variation de température, quatgiggdiments déposés sur les feuilles pour
chaque date d’échantillonnage) et la structure desimunautés de macroinvertébrés
devraient permettre d’'analyser les mécanismes quis-tendent les dynamiques de

dégradation des litieres et les différences essetpeces.
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ANNEXE 6: CONSEQUENCES DE L’INVASION DES RYPISYLVES PAR LA
RENOUEE DU JAPON

Contexte de I'étude

Les renouées asiatiques du geRadopia (= Reynoutrid font partie des especes introduites
les plus envahissantes en Europe et en Amériquedl(Beerlinget al. 1994; Schnitzler &
Mualler 1998; Child 1999; Barnegt al. 2006). Dans les zones riveraines du sud-ouesa de |
France, la renouée du Japdtal{opia japonica(Houtt.) Ronse Decr.) a été décrite comme
I'espece la plus répandue du genre (Planty-Tabdk@®8). Bien qu’elle soit principalement
envahissante dans les milieux ouverts des zonegmes (Planty-Tabacchi 1993), elle peut
€galement envahir les sous-bois de diverses foommforestieres, en particulier les saulaies
blanches et les peupleraies noires. Ces deux typespisylves sont caractérisés par des
conditions environnementales différentes. :alba plus tolérant a I'engorgement en eau des
sols queP. nigra constitue des foréts plus proches du niveau mdgdieau et qui sont donc
plus frequemment inondées que les peupleraies €Rlaerget al. 2002; Piégayet al. 2003).

De récentes études effectuées dans le cadre drapmog INPLANTBEL ont démontré que
les conséquences fonctionnelles de I'invasionFpaaponicapeuvent varier en fonction du
contexte environnementéDassonvilleet al. 2007, 2008). Bien que relativement classique en
ecologie, cette relativité des conséquences d’omasion est rarement démontrée dans les
études de cas. Par ailleurs, pdarjaponica elle semble associée a une diminution
systématigue de I'abondance des autres espécedatidhesse spécifique des communautés
végétales envahies (Gerhatral. 2008; Urgensoet al.2009; Aguileraet al.2010).

Cette étude a pour objectif d’estimer les variaiales conséquences de linvasion par
F. japonicaselon le contexte environnemental (habitat), paustfucture des communautés
envahies et le processus de dégradation des ditites résultats présentés dans cette annexe

sont partiels et ne concernent que la structureolesnunautés végétales.

Matériels et méthodes

Sites d'étude
Les ripisylves sélectionnées pour cette étude situdes sur les rives du Gave de Pau, dans le
sud-ouest de la France (Fig. A6.1; 0° 34'53” @3° 12’ 14” N). Le Gave de Pau, qui

dévale rapidement des Pyrénées jusqu’a son conf{@ave d’Oloron), présente un régime
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hydrologique subtorrentiel de type nival (Adour-Gane 2010). Les deux sites d’étude, une
saulaie blanche et une peupleraie noire, se trauespectivement sur la rive gauche et la
rive droite du Gave de Pau, en amont d'un barrggeoélectrique construit en 1957 (barrage
d’Artix). Ce barrage détermine une large zone auex, la zone humide de Bésingrand,
parcourue par de nombreux chenaux dérivés du goursipal. Cette zone humide, classée
Natura 2000, est dominée par des formations bqisgeaprenant des saulaies blanches
freguemment inondées (plusieurs fois par an) etpdepleraies noires, qui ne sont inondées
gue par les crues majeures (moins d’une fois pan@minondée pendant la durée de I'étude).
Leur age est estimé entre 30 a 40 ans. Le niveaiermde la nappe phréatique du site se
trouve pres de la surface (2 m et 50 cm respectwnemians la peupleraie et la saulaie) et la
nappe s’avere suffisamment alimentée pour étreoégpl en rive droite comme source d’eau
potable.

La saulaie et la peupleraie sont fortement envasaes. japonica(Fig. A6.2).Dans les zones
non envahies du secteur étudié, le sous-bois siulaie est dominé phirtica dioical., et le
sous-bois de la peupleraie pubus discolokWeihe & Nees.

Analyses floristiques

Des relevés de végétation ont été réalisés audseiguatre types de végétations : saulaie
envahie, saulaie non envahie, peupleraie envabigl@raie non envahie. Le pourcentage de
recouvrement de chaque espéce a été estimé adesguarante quadrats de 1*1m, en mars et
en juillet 2009. L'inondation presque permanentéadeaulaie en automne a rendu impossible
la réalisation des relevés floristiques durantecgétison.

Les différences de richesse spécifique et d’'abarelafpourcentages de recouvrement
cumulés sans I'espece dominante japonicg U. dioica R. discoloj de la végétation entre
les types de végétation ont été évaluées avecrddgsas de variance (ANOVA de type 3;
Statistica, version 6, Statsoft). Des tgsst-hocde Tuckey ont été effectués apres les effets
significatifs de TANOVA. Les différences de compti@n des communautés ont été testées a
I'aide d’analyses de similarité (ANOSIM ; PRIMERergion 5.2.2, Primer-E Ltd).
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Figure A6.2 : Saulaie blanche (A) et peupleraie noire (B) envalparF. japonica (février 2009). Les tiges
dressées dans la saulaie (A) et couchées dangpéepse (B) sont les tiges séches des individus. gaponica

ayant poussé I'année précédente.

Résultats

Les pourcentages de recouvrementFdgaponicadans les zones envahies sont plus élevés
dans la saulaie en mars, mais similaires entrelées sites en juillet (ANOVA, p <0,05;
Table A6.1). Les espéces autochtones dominantesrdéant une faible variation saisonniére
dans leur recouvrement durant la période de cmuissaCette faible variation est attendue
pour R. discolor qui est une espece ligneuse pérenne conservargantie de son feuillage

durant I'hiver.
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Envahies Non envahies

F. japonica U. dioica R. discolor
Saulaie mars 201 88+2a -
juillet 86 = 3a 89 +2a -
Peupleraie mars 2%0 - 882
juillet 98 + la - 9%6+1

Table A6.1 : Recouvrement des espéces dominantes dans les typssede végétation étudiés. Les lettres font
référence aux résultats des tgstst-hocaprés ’TANOVA sur les données de recouvrement das especes
dominantes (n = 160). Des lettres identiques irgliules recouvrements non significativement différeUne

absence de lettre indique des recouvrements sigtifement différents (p < 0.05).

La végétation associédrajaponicaest plus abondante dans la peupleraie que danslkies

(p < 0,01) et en mars qu’en juillet (Fig. A6.3). lz&dgétation associéeR discolorest plus
abondante en juillet (p < 0,01). Celle associék dioicaest également abondante en mars et
en juillet. Dans la saulaie, la végétation des dmis envahis est aussi abondante que celle
des sous-bois dominés gar dioica en mars, mais dix-neuf fois moins abondante életju
(Fig. A6.3). Dans la peupleraie, la végétation desis-bois envahis est cing fois plus
abondante que celle des sous-bois dominéfRpdrscoloren mars, mais elle est deux fois
moins abondante en juillet (Fig. A6.3).

Les richesses spécifiques sont similaires entsaldaie et la peupleraie (ANOVA imbriquée ;
F=3,4; p=0,06), mais difféerentes entre lesetyple végétation (ANOVA; F=6,3;

p < 0,0001). Globalisés sur les deux dates, les-bois envahis de la peupleraie ont une
richesse spécifique supérieure a ceux de la sa(paie0,01) et a ceux de la peupleraie
dominés parR. discolor (p = 0.04). Dans la saulaie, la richesse spécifiqas sous-bois
envahis est similaire en mars et en juillet. Legsslois envahis ont une richesse spécifique
similaire aux sous-bois dominés pardioica en mars, mais deux fois plus faible en juillet
(Fig. A5.3). Dans la peupleraie, la richesse spppaf des sous-bois envahis est plus élevée en
mars qu’en juillet (p < 0,0001). Les sous-bois dnsant une richesse spécifique une fois et
demie plus élevée que celle des sous-bois domia€R.mliscoloren mars (Fig. A5.3). La

richesse des deux sites est similaire en juillet.
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La composition des communautés vegeétales diffgrafaiativement entre les deux ripisylves
(ANOSIM ; R=0,2; p <0,001) et entre les datexkantillonnage (R =0,4; p<0,001). La
composition des communautés est également diftrentre I'ensemble des types de
végétation (p <0,001). Dans la saulaie, cetteédifice est associée a la spécificité de
certaines especes pour les communautés dominéés ganica (Table A5.2, A5.3). Dans la
peupleraie, chaque type de communauté, envahiene¢mvahie, présente des espéeces qui lui
sont caractéristiques (Table A5.2, A5.3). Ces exspésont plus nombreuses pour les
communautés envahies.

Communes Envahies Non envahies

Saulaie Mars 4 1 12
Juillet 4 0 12
Peupleraie Mars 7 7 3
Juillet 2 7 4

Table A6.2 : Nombre d’espéces communes ou spécifiques a l'uaeddax zones (communautés envahies ou

non envahies) pour chaque ripisylve.
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Mars Juillet

Saulaie Non envahies Duchesnea indicéAdrews) Focke Calystegia sepiurfL.) R. Br.
Rubus fruticosus. Galium aparinel.
Viola reichenbachiana Glechoma hederatea

Jord. ex. Boreau Phalaris arundinaced..

Peupleraie Envahies Galium aparinel. Lamium maculaturfL.) L.
Lamium maculatungL.) L. Urtica dioical.
Asplenium scolopendriuin

Non-envahies Clematis vitalbal. Clematis vitalba_.

Table A6.3 : Principales espéces caractéristiques des diffés@aimmunautés étudiées. Les especes identifiées
comme telles présentent soit une occurrence supér&e3 quadrats, soit un recouvrement supériéuodpour
au moins un quadrat. Aucune espece n'a été idémtifomme caractéristique des communautés envainsdal

saulaie.

Discussion

Bien que la renouée du Japon se développe pluseqadent dans la saulaie, elle domine de
facon assez uniforme les deux ripisylves au maxirdaraon développement en juillet.

Entre mars et juillet, le recouvrement des commtésauégétales envahies diminue sur les
deux sites. Ces diminutions sont en partie duea didparition des parties aériennes des
especes vernales. Elles traduisent également urieaciie exercée par le développement des
individus deF. japonicasur les communautés végétales associées. Les sghecemplexe
Fallopia sont les géophytes les plus grandes d’Europe endifue du nord (Beerlingt al.
1994; Barneyet al. 2006). L’interception du rayonnement lumineux paxk bohemicaest le
principal facteur limitant la croissance et la seirle deux espéeces, avant la compétition pour
les nutriments et une inhibition allélopathique e(Bens & Blossey 2007). Il pourrait
également expliquer Tlinfluence négative du dévpwpent de F.japonica sur le
recouvrement des espéces associées.

Dans la saulaie, le recouvrement et la richesseifgspée des sous-bois envahis par rapport
aux sous-bois dominés pdr dioica sont similaires en mars, mais plus faibles enejiCes
différences sont dues a une diminution du recougrgrdu sous-bois dans les zones envahies
et a une augmentation de la richesse spécifique @@nzones non envahies entre mars et
juillet. Ces observations completent des étudesépi@ntes ayant montré des abondances et
des richesses spécifiques inférieures dans les coeumés envahies pdf. japonica
Cependant, la plupart de ces études établisseroossats en comparaison de communautés
non envahies qui ne sont pas dominées par une eespdochtone (Gerbest al. 2008;
Urgensonret al. 2009; Aguileraet al. 2010). Le maintien de telles différences entre zieses

envahies paF. japonicaet des zones dominées par une espéce autochtonprpeenir de
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plusieurs types de mécanismes non exclusifs. Lengjgme des parties aériennes de
F. japonica suggere un préléevement de nutriments supérieurlld ddJ. dioica pouvant
limiter la disponibilité des ressources nutritivesur les espéces associées. L'importance
d’'une limitation des ressources en nutriments detite étude pourra étre évaluée par la suite,
a partir d’analyses de sol qui sont en cours. Toite une étude des conséquences de
invasion parF. japonicade milieux variés (foréts, prairies, friches) a détnée que le
développement de cette espéce a tendance a augr@etmcentration en nutriments des
horizons superficiels (Dassonvillet al. 2007). Un effet allélopathigue des composés
secondaires dE. japonicane peut étre exclu (Beerlirgt al. 1994; Kimet al. 2005). Il n’a
toutefois été formellement démontré qu’en laboratqVrchotova & Sera 2008) et serait
moins contraignant qu’une limitation des ressoulgesneuses (Siemens & Blossey 2007). Il
est également possible qu’'une accumulation dedgi dans les zones envahies inhibe le
recrutement des individus, notamment pour les espannuelles. Une accumulation des
litieres deF. japonicaa été démontrée dans les friches non riverainesrl(Bg et al. 1994;
Dassonvilleet al. 2009). Une expérimentation de dégradation desrdisi deF. japonica

S. albaet P. nigraa été effectuée durant 'année 2009. Bien quedeséks soient encore en
cours de traitement, les premiers résultats tendenbntrer que la litiere dé. japonicase
dégrade moins rapidement que la litiere Slealba (Bottollier-Curtet et al. soumis). Une
analyse de la qualité des litieres, de la quamt#ésédiments déposés durant les crues et
associés aux litieres lors des dates d’échantidlgan ainsi que de la structure des
communautés de macroinvertébrés associés aueditparmettront de mieux comprendre ces
différences. Cependant, une accumulation desd#ider. japonicaa bien été observée dans
les zones envahies de la saulaie et pourrait linfidecés au substrat pour les plantules
parvenant a germer. Cette accumulation de litiexene interception élevée de la lumiere par
F. japonicg sont ainsi probablement les principaux facteurstant le développement des
sous-bois dans les saulaies envahies.

Dans la peupleraie, le recouvrement et la richepseifique des communautés envahies sont
plus élevés que dans les communautés dominéds. piggcoloren mars. Cette différence est
tres probablement due a la persistance des tigesuses et d’'une grande partie du feuillage
de R. discolor qui intercepte la lumiere. Comme dans la saulaerelcouvrement des
communautés envahies est plus faible que celuicdesnunautés non-envahies en juillet,
apres le développement des individus-d@ponica Cependant, contrairement a la saulaie, la
richesse spécifique des deux types de communagtés similaire. Par ailleurs, le nombre

d’especes strictement inféodées a I'un des typesodenunauté apparait supérieur pour les
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communautés envahies dans la peupleraie. Il esragat important de noter que, considérée
globalement sur les deux dates d’échantillonnagejchesse spécifique des communautés
envahies dans la peupleraie est plus élevée que des communautés non envahies.
Contrairement a ce qui a été observé dans la saulas premiers résultats de
'expérimentation de dégradation des litieres temdemontrer que la litiere de japonicase
dégrade plus rapidement que la litiereRlenigra dans la peupleraie, et probablement plus
rapidement que la litiere de japonicadans la saulaie. Ainsi, moins de 15 % de la liteee

F. japonica initialement présente dans les sacs persiste dfiesiois d’exposition. Des
résultats similaires ont été obtenus par une exmdtation de dégradation des litieres
effectuée dans une peupleraie de bord de Garonogtoller-Curtet et al. soumis).

F. japonicapourrait ainsi limiter 'abondance des espéces ales-$ois dans la peupleraie,
principalement par une interception de la lumigre,est également élevée dans les zones non
envahies, dominées p&. discolor La contrainte imposée p&. japonicaaux especes de
sous-boisserait alors saisonniére et associée a sa péridroissance, alors qu’elle serait
permanente pour les zones dominées Radiscolor expliquant la richesse spécifique

supérieure des zones envahies de la peupleraie.

Conclusion

L’étude conduite sur le site d’Artix montre que tsséquences de l'invasion parjaponica

sur la structure et la composition des communapisvent varier au sein du méme
écosysteme en fonction du type d’habitat envahi.pkriiculier, la richesse spécifique des
communautés envahies est plus faible (dans laisawa au contraire plus élevée (dans la
peupleraie) que celle des communautés non envah#@smodulation de lincidence
lumineuse par le développement des especes domindahs chaque type de communauté
peut majoritairement expliquer ces différences. ébelant, 'accumulation des litieres de
F. japonica semble pouvoir étre en partie responsable du fail@eeloppement de la
végetation dans les communautés envahies de laiesaQktte différence entre la saulaie et la
peupleraie est probablement la conséquence deaguns abiotiques plus importantes dans la
saulaie, en lien avec des inondations récurrentegessistentes. Des données en cours
d’analyse concernant les stocks de nutriments dés superficiels et le processus de
dégradation des litieres permettront de mieux cemgire les mécanismes qui sous-tendent la

structuration des communautés végétales pagaponica Elles permettront également
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d’évaluer certaines conséquences fonctionnellesilplesnent associées a l'invasion des

ripisylves par. japonica
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TITRE en anglais : Plant invasion consequences on the functioninguefdl riparian
ecosystems

RESUME en anglais

The objective of this work is to evaluate plant @pe origin importance for biological
invasion consequences, through the analysis ofntheence of native and exotic dominant
plant species for ecosystem functioning. Five pairsnative dominant specief\drostis
stoloniferg Rubus caesiydPopulus nigra Urtica dioica et Salix albg and exotic invasive
species Paspalum distichupallopia japonica Buddleja davidij Impatiens glanduliferaet
Acer negundpwere compared for litter breakdown process amtigny production. A more
detailed analysis evaluates the consequencés régundanvasion for riparian forests. Our
results indicate that the lack of coevolution betwexotic species and the organisms of
recipient areas has little implications for ecosgstfunctioning, even if exotic invasive
species can be more efficient in some ecologigatgsses. No general pattern can be drawn

for functional consequences of native dominant igsaeplacement by exotic invasive ones.
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RESUME en francais

Dans le contexte des invasions, I'objectif deregdil est d’évaluer dans quelle mesure l'origies d
espéces veégétales conditionne le fonctionnememt daosystéme en situation de dominance. Cing
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