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par Guillaume Fried

Introduction

Depuis 2006, la Société européenne de malherbologie (European 
Weed Research Society – EWRS dans la suite du texte) dispose 
d’un groupe de travail dédié à l’étude des plantes invasives. Un 
des principaux objectifs de ce groupe, coordonné par Christian 
Bohren (Agroscope, Suisse, Figure 1a) est de rassembler les cher‑
cheurs travaillant sur la biologie et l’écologie des plantes invasives 
aussi bien dans les milieux cultivés que dans les habitats naturels 
ou semi‑naturels. Le groupe vise aussi à confronter chercheurs, 
gestionnaires et représentants de l’administration pour échanger sur 
les débouchés de la recherche en terme de stratégie de gestion des 
plantes invasives, celles‑ci étant à l’origine d’impacts sur l’agricul‑
ture, l’environnement et la santé humaine. Ceci est réalisé à travers 
une série de symposiums initiée dans les Açores en 2006, poursuivie 
en 2008 en Croatie à Osijek, puis à Ascona en Suisse en 2011.

Figure 1 : En haut à gauche, Christian Bohren, en haut à droite, Guillaume Fried, en bas à gauche, Montser‑
rat Vilà, en bas à droite, Steve Novak. © Dominique Coutinot.
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Du 19 au 23 mai 2014, 170 scientifiques venus de plus de 35 pays 
étaient réunis sur le Campus de la Gaillarde de Montpellier 
SupAgro dans le cadre du 4ème symposium international sur les 
plantes invasives co‑organisé par l’Anses, le Cirad, Montpellier 
SupAgro, le Csiro, l’USDA, la FCBN et la DGAl et placé sous 
l’égide de l’EWRS. Revenons sur cette manifestation qui parmi les 
nombreux sponsors a reçu le soutien de la Société Botanique de 
France. Sur trois jours et demi, sept sessions étaient au programme 
avec des approches aussi bien théoriques qu’appliquées. 
Le colloque s’est ouvert par deux séances sur les problèmes spé‑
cifiques à la région méditerranéenne et aux milieux aquatiques 
qui sont parmi les plus touchés par les invasions biologiques. 
L’ouverture du colloque par Montserret Vilà (Figure 1c), direc‑
trice‑adjointe de la station biologique de Doñana (EBD‑CSIC, 
Espagne), a permis de faire le point sur les connaissances les plus 
récentes sur les impacts écologiques des invasions végétales avec un 
focus plus particulier sur les écosystèmes méditerranéens.

1. Impact des plantes exotiques envahissantes

1.1 ‑ Retour sur la notion d’impact
Les plantes invasives sont généralement connues du grand public 
à travers leurs impacts socio‑économiques : pollen allergène de 
l’ambroisie (Ambrosia artemisiifolia L.), coût d’entretien des voies 
de communications envahies par la renouée du Japon (Reynoutria 
japonica Houtt.). Pour les botanistes, les plantes invasives sont 
également perçues comme pouvant réduire localement la diversité 
végétale voire modifier en profondeur les processus écologiques à 
l’œuvre au sein d’un écosystème. Les impacts observés résultent de 
la capacité des plantes invasives à former des populations denses 
qui éliminent les espèces résidentes par exclusion compétitive. Mais 
certaines plantes invasives peuvent également modifier le fonction‑
nement de l’écosystème en y introduisant de nouvelles fonctions qui 
étaient préalablement absentes. Ainsi les plantes ligneuses fixatrices 
d’azote comme les mimosas (Acacia spp.) ou le robinier (Robinia 
pseudoacacia L.) modifient le cycle de l’azote (Liao et al., 2008) 
en augmentant sa minéralisation et sa nitrification. L’élévation des 
concentrations en ammonium et en nitrate dans le sol favorise alors 
le développement d’une flore nitrophile (Staska et al., 2014) : gaillet 
gratteron (Galium aparine L.), ortie dioïque (Urtica dioica L.) au 
détriment d’espèces caractéristiques de milieux oligotrophes. Une 
synthèse issue de la compilation de près de 200 études (Vilà et al., 
2011) montre que l’impact des plantes invasives sur les communau‑
tés végétales est globalement négatif  en termes de diversité (‑51 %), 
d’abondance (‑43 %), de croissance (‑22 %) et de fitness des espèces 
(‑16 %). Seule la production totale de biomasse du milieu augmente 
(+57 %) sous l’effet du peuplement dense formé par la plante inva‑
sive. Les effets sur les animaux sont moins forts avec une baisse 
significative constatée uniquement pour l’abondance (‑17 %) et la 
fitness (‑16 %) des espèces. En termes d’impacts sur le fonctionne‑
ment des écosystèmes, les milieux envahis présentent une activité 
microbienne, une disponibilité en azote, en carbone et en phosphate 
plus élevées. 
Trois espèces introduites sont particulièrement répandues en région 
méditerranéenne : l’ailante élevée (Ailanthus altissima (Mill.) 
Swingle) qui colonise les talus, les friches, les grèves des cours 
d’eau, les lisères forestières, etc. (Figure 2a), les griffes de sorcières 
(Carpobrotus spp.) qui s’étendent sur les dunes et les rochers du lit‑
toral (Figure 2b), et l’oxalide pied‑de‑chèvre (Oxalis pes‑caprae L.)  
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qui se développe dans divers milieux plus ou moins rudéralisés 
(Figure 2c).
Quel est l’impact de ces espèces sur la végétation et le sol ? Une 
étude conduite sur six îles de l’ouest à l’est du bassin méditerranéen 
(Baléares, îles d’Hyères, Corse, Sardaigne, Crète, Lesbos) montre 
que la magnitude des impacts varie aussi bien selon les espèces 
invasives que selon les sites envahis. L’impact de Carpobrotus spp. 
reste le plus élevé avec une baisse moyenne de 36,4 % du nombre 
d’espèces (richesse spécifique) dans les communautés envahies ; 
il est aussi le plus constant avec une magnitude et une direction 
identique (orientée vers la baisse de la richesse) sur l’ensemble des 
6 îles (Vilà et al., 2006). En France, des baisses allant jusqu’à 66 % 
ont été enregistrées sur le littoral des Albères et du Roussillon 
(Fried et al., 2014). A l’opposé Oxalis pes‑caprae a un impact faible 
avec une baisse de seulement 10,2 % de la richesse spécifique en 
moyenne et une amplitude variable selon les îles. Il reste encore de 
nombreux points à éclaircir pour arriver à une meilleure compré‑
hension de l’impact des plantes invasives : quels traits des espèces 
invasives et quelles conditions du milieu les favorisent ? quels effets 
à long terme ? (Cucherousset et al., 2015 ; Hulme et al. 2013). Il 
y a également un biais spécifique avec neuf taxons parmi lesquels 
Anisantha tectorum (L.) Nevski (très invasive dans l’Ouest améri‑
cain), Reynoutria japoncia, Acacia saligna (Labill.) H.L.Wendl. ou 
encore Solidago gigantea Aiton, représentant à eux seuls un tiers 
des études d’impact. 

1.2 ‑  Sur quelques taxons invasifs de la région 
méditerranéenne

En région méditerranéenne, 4 espèces (Acacia saligna , Ailtanthus 
altissima, Carpobrotus spp., Oxalis pes‑caprae) représentent 46 % 
des études d’impacts. Dans l’ensemble des régions méditerranéennes 
du monde, on compterait 1 627 plantes naturalisées (Arianoutsou 

Figure 2 : De gauche à droite, a) Ailanthus altissima, en fruits, à Gignac (Hérault) le 26/06/2010), b) Carpobrotus edulis à 
Propriano (Corse‑du‑Sud, le 16/04/2010), c) Oxalis pes‑caprae (Le Lavandou (Var), le 24/03/2010) © Guillaume Fried.
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et al. 2013). Dans ce biome, les habitats les plus envahis sont les 
milieux humides, les prairies et les ripisylves tandis que les milieux 
de types garrigues et maquis ou encore les forêts de conifères sont 
les moins envahis. Cinq espèces invasives sont partagées par toutes 
les régions méditerranéennes du monde : Nicotiana glauca Graham 
(Figure 3), Paspalum vaginatum Sw., Acacia dealbata Link, Acacia 
melanoxylon R. Br. et Robinia pseudacacia. 
A noter aussi que l’Europe est la principale source des espèces natu‑
ralisées en Californie et au Chili. Les Amériques (Californie et Chili) 
sont quant à elles les principales sources d’espèces pour l’ensemble 
des autres régions méditerranéennes. On observe des échanges bila‑
téraux plus particulièrement entre l’Afrique du Sud et l’Australie 
d’une part, et entre la Californie et l’Europe d’autre part. Cela 
illustre évidemment l’influence des principaux flux commerciaux sur 
la distribution des espèces invasives (Taylor & Irwin, 2004).
Autre taxon devenu particulièrement problématique en région 
méditerranéenne : la famille des Cactaceae. Cette famille com‑
prend des plantes très utilisées à des fins ornementales et ali‑
mentaires (les figues de Barbarie), très anciennement plantées en 
dehors de leur aire d’origine en Amérique au retour des explora‑
teurs du XVème siècle. Cette présence ancienne explique peut‑être 
la méconnaissance du grand public pour qui les cactus font partie 
intégrante du patrimoine naturel de la région méditerranéenne ! 
Alors que leur reproche‑t‑on ? Certaines espèces comme Opuntia 
stricta (Haw.) Haw. peuvent former des peuplements étendus, 
modifiant fortement le paysage et gênant la faune sauvage (voir 
Figure 4a et 4b). 

Figure 3 : Nicotiana glauca le 11/08/2010, à Collioure (Pyrénées‑Orientales), où il est fréquent. © Guillaume Fried.
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Cependant, seules 57 espèces sur les 1922 que contient la famille 
(~3 %) sont considérées comme invasives (Novoa et al., 2015). Au 
total les taxons invasifs de Cactaceae concernent 13 genres sur 90. 
Leur distribution fait ressortir un signal phylogénétique très clair 
avec 25 espèces (44 %) incluses dans le genre Opuntia et 8 (14 %) 
dans le genre Cylindropuntia (cf. infra). En terme de forme de 
croissance, les espèces invasives sont représentées parmi les espèces 
à raquette cylindrique, aplatie, étendue ou anguleuse. Enfin les 
espèces invasives tendent à avoir une aire de distribution naturelle 
plus large que les espèces non‑invasives. 
Une autre espèce introduite et omniprésente dans les paysages 
méditerranéens est Arundo donax L (Figure 5). Son nom vernacu‑
laire de Canne de Provence témoigne de son intégration ancienne 
à nos paysages. Elle est utilisée en haie brise‑vent, fournit le maté‑
riau pour fabriquer des canisses, des tuteurs ou des paniers. Si 
sa qualité d’archéophyte (introduit avant 1500) ne fait pas de 
doute, son origine exacte restait incertaine. Une étude génétique 
récente basée sur des marqueurs AFLP (Hardion et al., 2012) a 
montré l’existence d’un unique clone stérile pour l’ensemble du 
bassin méditerranéen et du Moyen‑Orient. Une approche plus 
intégrative, incluant des données morphométriques, des séquences 
d’ADN chloroplastiques et une modélisation de la niche biocli‑
matique indique une origine asiatique d’Arundo donax (Hardion 
et al., 2014). Les données morphométriques individualisent deux 
entités : l’une robuste, du Moyen‑Orient au Bassin méditerranéen, 
l’autre dans la zone sino‑himalayenne plus petite et présentant des 
individus fertiles produisant des graines. Les marqueurs chloro‑
plastiques identifient 4 haplotypes. L’analyse bioclimatique utili‑
sant la répartition actuelle d’Arundo donax montre qu’en Asie, les 
zones les plus propices comprennent le sud de la mer Caspienne, 
le sud de l’Iran et la vallée de l’Indus. L’ensemble des approches 
permet donc de conclure à une origine asiatique d’Arundo donax 
et une diffusion du Moyen‑Orient vers le Bassin méditerranéen 
dès l’Antiquité.

Figure 4 : A gauche, Opuntia stricta le 23/02/2012 colonisant les arrières‑dunes à Torreilles (Pyrénées‑Orientales), avec le mas‑
sif  du Canigou en arrière‑plan ; à droite, O. stricta en fleur le 13/06/2010. © Guillaume Fried.
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2. Plantes aquatiques envahissantes

Joe Caffrey de l’Inland Irish Fisheries a ouvert la seconde ses‑
sion avec une intervention intitulée : « plantes invasives des eaux 
douces irlandaises : impacts, contrôle et gestion ». En Irlande, 
l’impact économique des plantes aquatiques envahissantes est 
estimé à 266 millions d’euros par an, à travers une réduction des 
activités de loisirs (pêche, navigation) et les coûts de gestion. Parmi 
les impacts sur la biodiversité, on notera l’élimination des macro‑
phytes aquatiques indigènes, la modification de la structure et de 
l’abondance des communautés d’invertébrés, des processus de faci‑
litation pour d’autres espèces envahissantes (par exemple la moule 
zébrée, Dreissena polymorpha), et des espèces de poissons non 
salmonidés. Le cas de la gestion de deux espèces (Crassula helmsii 
(Kirk) Cockayne et Lagarosiphon major (Ridl.) Moss) montrent 
qu’il est quasiment impossible d’éradiquer une plante invasive 
naturalisée. En cause, une croissance végétative rapide couplée à 
une diversité de mode de reproduction : par clonage, par frag‑
mentation et quelque fois également par voie sexuée (graines). 
Conséquence : la colonisation d’un plan d’eau peut être fulgu‑
rante. Ainsi la biomasse de la population de Lagarosiphon major 
(Figure 6) introduite dans le célèbre lac Lough Corrib, à l’est 
du Connemara est passée de 12 rameaux de quelques grammes 
à 64,4 tonnes en seulement… 8 ans ! A ce stade, il n’est possible 
que d’atténuer les nuisances en réduisant régulièrement la taille 
des populations. Mais cela a un coût : l’opération visant à l’éra‑
dication de Crassula helmsii conduite sur une portion de 2,2 km 
de canal a couté 400 000 euros… et n’a finalement pas permis 
d’éliminer tous les individus ! Il est donc nécessaire d’agir davan‑
tage en prévention en renforçant la règlementation (cf. la nou‑
velle Réglementation de l’Union européenne N°1143/2014 sur les 

Figure 5 : Tiges et inflorescences d’Arundo 
donax à Montpeyroux (Hérault), le 
11/10/2011. 

Figure 6 : Lagarosiphon major, en forte extension en France, ici envahissant à Celles 
(Hérault), au lac du Salagou, dont elle a colonisé tout le pourtour en quelques années 
(le 13/11/2009). © Guillaume Fried.
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espèces exotiques envahissantes, respect de la Directive Habitat) et 
en appliquant des règles de biosécurité : contrôle des marchandises 
importées, détection précoce et réaction rapide…

3. Ecologie et évolution

Bien gérer ces plantes nécessite donc d’abord de bien comprendre 
leur fonctionnement d’un point de vue biologique et évolutif. 
Sébastien Lavergne, du Laboratoire d’Ecologie Alpine a ouvert 
cette troisième session avec un exposé sur le concept de niche éco‑
logique et son évolution au cours des processus d’introduction 
d’espèces sur un nouveau territoire. Plusieurs théories d’écologie et 
d’évolution ont été proposées pour expliquer le succès des plantes 
invasives dans leur zone d’introduction. Ce succès peut être lié à 
une préadaptation de leurs traits aux conditions environnementales 
rencontrées dans la zone d’introduction et à une grande plasticité 
de ces traits qui leur permet de coloniser leur nouvel environne‑
ment. Une seconde hypothèse complémentaire est que les plantes 
évoluent une fois introduites sur un nouveau territoire. Ceci peut 
conduire à des populations introduites qui présentent des valeurs de 
traits différentes des populations indigènes, ou qui présentent des 
valeurs similaires mais une plus grande plasticité. 

3.1. Préadaptations et influence de l’histoire évolutive
Les premières étapes de naturalisation semblent dépendre en partie 
de la pré‑adaptation des espèces introduites à leurs nouvelles condi‑
tions. Marco et al. (2010) montrent ainsi que parmi les espèces 
exotiques cultivées dans les jardins de la région méditerranéenne, 
celles qui parviennent à s’échapper ont un mode de reproduction 
végétatif, sont indifférentes au pH ou préfèrent les pH basiques, 
et n’ont pas un besoin élevé en terme d’humidité édaphique. Ces 
caractéristiques écologiques rejoignent celles des espèces indigènes 
méditerranéennes qui co‑occurrent avec ces échappées de jardin 
dans les friches méditerranéennes péri‑urbaines. Cela rejoint l’une 
des deux hypothèses émises par Darwin (Thuiller et al., 2010). 
Il reconnaissait qu’une espèce introduite appartenant à un genre 
indigène existant dans la zone d’introduction aura plus de chance 
de se naturaliser puisqu’il doit partager avec ce genre des préadap‑
tations aux conditions environnementales locales. Cependant, la 
principale hypothèse de Darwin, connue sous le nom d’hypothèse 
de naturalisation de Darwin, propose à l’inverse que le succès soit 
plus élevé pour une espèce introduite qui appartient à un genre 
n’existant pas dans la zone d’introduction. Car dans ce cas, cette 
espèce n’exploiterait pas la même niche écologique et subirait moins 
d’attaques car elle ne serait pas concernée par les mêmes ennemis 
naturels. Récemment, la disponibilité des données phylogénétiques 
pour un grand nombre d’espèces a permis de progresser sur ces 
questions. Ainsi, Carboni et al. (2013), dans une étude portant 
sur les espèces invasives des dunes en Italie montrent que l’échelle 
spatiale considérée influence fortement le patron phylogénétique 
observé entre les espèces introduites et la communauté réceptrice : 
à une résolution spatiale fine (4m²), les espèces invasives tendent 
à être phylogénétiquement éloignées des espèces co‑occurrentes ; 
à une résolution spatiale plus grossière (64m², 35 km²) les espèces 
invasives sont au contraire phylogénétiquement plus proches de leur 
voisin qu’attendu par hasard. Ce résultat est cohérent avec les deux 
hypothèses, apparemment contradictoires, de l’énigme de natura‑
lisation de Darwin (Thuiller et al. 2010) en lien avec un filtrage 
environnemental à des échelles larges où il importe de ressembler à 
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la flore locale (adaptation au climat, au sol) et avec un filtrage bio‑
tique à des échelles fines où il importe de se distinguer des espèces 
voisines (utiliser une niche écologique vide, échapper aux ennemis 
naturels, etc.).

3.2. Evolution rapide
Les modèles théoriques sur la distribution des espèces prévoient 
que les limites de l’aire de distribution d’une espèce vont être 
statiques si les populations en limite d’aire présentent un déficit 
de variations phénotypiques héritables et/ou si elles ne peuvent 
s’adapter aux conditions locales en raison de flux de gènes constant 
depuis les populations du centre de l’aire. Ainsi, la conservation de 
la niche écologique provient d’une asymétrie démographique : la 
fitness des populations est plus importante au sein de la niche éco‑
logique comparée aux zones externes moins favorables. Pourtant, 
on observe chez de nombreuses espèces envahissantes, une évo‑
lution rapide de la niche écologique entre leur zone d’origine et 
leur zone d’introduction. Ainsi Hypericum perforatum L. qui s’est 
adapté aux conditions climatiques locales d’Amérique du Nord 
(Maron et al., 2007) ou Senecio inaequidens DC. qui a évolué 
différemment selon l’environnement biotique en investissant par 
exemple plus dans la reproduction (au détriment de la compéti‑
tion) dans des environnements ouverts peu compétitifs (Lacmuth 
et al., 2010), etc. De nombreuses études ont montré que le phé‑
nomène d’introductions multiples est un processus déterminant 
pour la capacité d’évolution rapide. Lavergne & Molofsky (2007) 
ont montré que le caractère invasif  de Phalaris arundinacea L. 
en Amérique du Nord était le résultat d’introductions multiples 
incontrôlées de matériel génétique provenant de différentes régions 
européennes. La variation génétique existante à l’échelle continen‑
tale de l’aire européenne de l’espèce a été remaniée et recombinée 
dans les populations introduites en Amérique du Nord. Ce proces‑
sus a permis d’atténuer l’effet potentiel de goulot d’étranglement 
génétique, y compris au niveau du front d’invasion, et d’augmenter 
ainsi la diversité génétique et la variation phénotypique hérédi‑
taire par rapport à l’aire d’origine. Le potentiel évolutif  plus élevé 
qui en résulte permet la sélection rapide de nouveaux génotypes 
avec une meilleure capacité de colonisation végétative et une plus 
grande plasticité phénotypique. Ce même modèle d’étude a per‑
mis de mettre en évidence une réduction de la taille du génome 
dans les populations introduites de P. arundinacea (Lavergne et al. 
2009). Or on sait que la taille du génome influence chez les plantes 
un certain nombre de caractéristiques physiologiques et phéno‑
logiques. Chez P. arundinacea, cette petite taille du génome a eu 
des effets phénotypiques, qui ont augmenté le potentiel invasif  de 
l’espèce, avec un taux de croissance plus élevé au début, en raison 
d’une relation négative entre la taille du génome et taux d’élonga‑
tion de la tige. En mettant en lien des lignées génétiques séparées 
dans leur aire d’origine, les introductions multiples peuvent aussi 
entraîner une « vigueur hybride » (heterosis) comme cela a été 
démontré pour Silene vulgaris (Moench) Garcke en Amérique du 
Nord où les populations « hybrides » produisent deux fois plus de 
graines que dans leur zone d’origine (Keller & Taylor, 2010). Ainsi 
les hybridations infra‑spécifiques entre dèmes suivent le même 
principe que les hybridations interspécifiques. Il existe cependant 
certaines limites au processus d’évolution de la niche. Ainsi, la cor‑
rélation génétique entre certains traits peut contraindre l’évolution 
phénotypique et restreindre la trajectoire évolutive d’une popu‑
lation. Ainsi, Calsbeek et al. (2011) ont montré que des popula‑
tions invasives dans le Vermont et en Caroline du Nord ont gardé 
la même architecture génétique que les populations européennes 
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(République tchèque et France) de sorte qu’elles ne sont pas sus‑
ceptibles d’évoluer dans de nouvelles directions dans la zone d’in‑
troduction. La principale différence se trouve, pour les deux zones, 
entre les populations du sud et du nord de l’aire. Ainsi les diffé‑
rences de potentiel évolutif  dépendent de la latitude et non du sta‑
tut (indigène vs. Introduit), avec des directions différentes dans les 
populations introduites du Vermont et de Caroline du sud, ce qui 
suggère un rôle important de l’adaptation locale. 

4. Gestion des plantes exotiques envahissantes

Deux sessions (sessions 4 et 7) étaient consacrées plus généralement 
aux stratégies de lutte contre les plantes invasives. La session 7 
couvrait les méthodes préventives visant à empêcher l’introduction 
de nouvelles espèces ou la propagation d’espèce émergentes. Les 
mots‑clés étaient « méthodes d’évaluation du risque », « réseau 
de surveillance » et « détection précoce et éradication rapide », 
approches d’actualités au cœur du nouveau règlement de l’Union 
européenne N°1143/2014 sur les espèces exotiques envahissantes. 
Dane Panetta, de l’Université de Melbourne en Australie, grand 
spécialiste de l’évaluation du risque a introduit cette session avec 
une communication intitulée « éradication des plantes invasives : 
faisabilité et programme d’évaluation » (Panetta, 2015). Par défi‑
nition, l’éradication est l’élimination de tous les individus d’une 
espèce d’une surface donnée où la recolonisation est improbable. 
Si elle est possible, l’éradication est généralement le moyen le plus 
rentable de gérer une incursion de plantes invasives. Cela nécessite 
des investissements importants en termes d’organisation (pour la 
surveillance, la détection et, ce qui est souvent négligé, pour dégager 
un fonds de gestion d’urgence), mais peut fournir des économies 
importantes au fil du temps. Mais si l’éradication échoue, on pourra 
dire a posteriori que les ressources investies auraient pu être mieux 
allouées (cf. le cas de la crassule de Helms évoqué plus haut) ! Les 
preneurs de décision ont donc besoin de méthodes pour évaluer la 
faisabilité de l’éradication et de mesures pour évaluer la progres‑
sion vers l’objectif  d’éradication. Pour juger de la faisabilité d’une 
éradication il faut pouvoir répondre à 5 questions : i) existe‑t‑il un 
environnement socio‑politique favorable ? ii) est‑il possible de stop‑
per de nouvelles introductions ? iii) existe‑t‑il des mesures de gestion 
efficaces ? iv) combien de temps un programme va durer et quel 
va être son coût ? v) est‑ce que les ressources disponibles sont suf‑
fisantes pour mener le programme jusqu’à son terme ? Il y a deux 
dimensions dans la faisabilité d’une éradication : une dimension 
temporelle que l’on peut représenter par la capacité d’une plante à 
persister en dépit des actions de contrôle, et une dimension spatiale 
correspondant à l’étendue actuelle et potentielle (capacité de disper‑
sion) de la plante. Les critères d’éradication, par ordre décroissant 
d’importance sont : la délimitation (déterminer la surface totale), 
l’extirpation (élimination des infestations) et le confinement (empê‑
cher la dispersion) (Panetta, 2007) L’effort d’éradication peut être 
quantifié comme le produit de la surface infestée par l’impédance. 
L’impédance correspond à la résistance d’une espèce à l’éradication 
qui est elle‑même une fonction de considérations logistiques (acces‑
sibilité des sites), de la détectabilité de l’espèce, des caractéristiques 
de l’espèce et de l’efficacité de la gestion (voir Panetta & Timmins, 
2004). Par exemple, parmi les caractéristiques des plantes invasives à 
prendre en compte : le temps jusqu’à la reproduction et la longévité 
des graines. Plus le temps jusque la production de graine est court 
et plus la longévité des graines est grande, plus l’éradication sera 
difficile. Ainsi Phelipanche ramosa (L.) Pomel sera très difficile à 
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éradiquer (production de graines < 1 mois, persistance des graines 
dans le sol > 10 ans) tandis qu’à l’opposé, l’éradication de Jathropa 
gossypiifolia L. est envisageable du fait d’une période juvénile plus 
longue combinée à une faible persistance des graines (< 3 ans). 
On doit aussi tenir compte de la possibilité de gérer la dispersion. 
Si celle‑ci est limitée à courte distance et assistée par l’homme il 
est possible de mettre en place des mesures efficaces (par exemple, 
nettoyage des véhicules venant de la zone infestée). Si la dispersion 
est abiotique (anémochorie, hydrochorie) et/ou biotique (zoochorie) 
et peut se réaliser sur de longues distances, il sera évidemment plus 
difficile de contenir l’espèce. On l’aura compris, il faut être particu‑
lièrement avisé pour bien choisir les espèces qu’il est réellement pos‑
sible d’éradiquer. Surtout si l’on considère que le budget disponible 
pour restaurer les milieux naturels sera toujours limité et en concur‑
rence avec d’autres problèmes socio‑économiques (Panetta, 2015).
Pour les plantes invasives déjà largement répandues (ambroisie, 
renouées du Japon), il n’est plus question d’éradication, il faut 
accepter de vivre avec ces nouvelles venues. Une gestion peut toute‑
fois s’avérer nécessaire localement, pour contenir une plante enva‑
hissante où réduire ses nuisances, là où des enjeux environnemen‑
taux ou sociétaux sont forts (impacts dans les réserves naturelles, 
ambroisie en zones urbaines). C’était l’objet de la session 4 où 
l’accent a été mis sur les méthodes de lutte respectueuses de l’envi‑
ronnement. Cette session a donc fait la part belle aux possibilités 
offertes par la lutte biologique, méthode déjà largement développée 
en Amérique, en Australie et en Afrique du Sud, et qui est désor‑
mais encouragée en France par le plan Ecophyto II. Classiquement, 
dans les milieux cultivés, les plantes envahissantes sont gérées par 
un désherbage chimique et/ou mécanique. Ces deux méthodes ne 
sont pas directement transposables dans des milieux naturels enva‑
hies sur de larges surfaces en raison de leur coût économique élevé 
et surtout de leurs impacts environnementaux (destruction et pol‑
lution associées). Elles peuvent toutefois être adaptées quand il 
n’y a pas d’autres solutions et que les enjeux de conservation sont 
importants. Ainsi, la colonisation des estuaires du Pays Basque par 
le Séneçon en arbre (Baccharis halimifolia L.) modifie fortement 
la structure des communautés envahies (fermeture des prés salés à 
jonc maritime, Figure 7), dégradant la qualité d’habitat de certains 
oiseaux vulnérables comme le Phragmite aquatique (Acrocephalus 
paludicola, voir Fried et al., 2016). 
Avec l’aide de financements LIFE+ de l’Union européenne, le gou‑
vernement Basque a concentré ses efforts sur la gestion de B. hali‑
mifolia dans la Réserve de la biosphère d’Urdibai ainsi que dans 
deux autres estuaires (Txingudi, Lea) avec des méthodes physiques 
et chimiques. Dans les sites faiblement colonisés (3 ha sur l’estuaire 
de Lea, 7 ha sur l’estuaire de Txingudi), l’efficacité de ces méthodes 
de lutte classique est très élevée. Dans les sites où le Baccharis est 
déjà largement présent et dispersé (300 ha envahie à Urdubai), 
l’éradication n’est plus un objectif  réaliste et on visera plutôt le 
contrôle à long terme de B. halimifolia. Là réside l’intérêt de la 
lutte biologique : celle‑ci consiste à introduire délibérément un 
organisme exotique pour maintenir une population de plante inva‑
sive sous un seuil de nuisibilité. Certains pensent que c’est « com‑
battre le mal par le mal » en prenant le risque d’introduire une 
autre espèce invasive. Mais comme l’a montré Massimo Cristofaro 
dans l’ouverture de cette session 4, cela tient plus d’une idée reçue 
que d’une analyse rigoureuse et globale des expériences passées, 
qui révèlent que les dommages collatéraux sont aujourd’hui négli‑
geables (Suckling & Sforza, 2014). Ainsi, sur 522 agents de lutte 
relâchés au cours des 150 dernières années pour lutter contre 133 
plantes invasives dans 75 pays, seuls 0,8 % des lâchers ont conduit 
à des impacts non‑intentionnels majeurs. Cela s’explique par le 
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suivi de protocoles strictes comprenant différentes étapes : la sélec‑
tion de la cible (i.e. la plante invasive à contrôler), l’exploration des 
ennemies naturels dans la zone d’origine de la cible, la sélection  
des agents candidats, des tests de spécificité de l’hôte, une évalua‑
tion de l’efficacité, une homologation réglementaire, un élevage 
pour la multiplication de l’agent, la libération, l’établissement, et 
l’évaluation de son impact sur la cible. En France, c’est l’Anses qui 
est chargée d’évaluer le risque des agents de bio‑contrôle introduits 
sur le territoire suivant la procédure décrite par l’article L.258‑1 
du code rural. Sur 1 000 cas de lutte biologique contre des plantes 
invasives à travers le monde, très peu concerne l’Europe continen‑
tal ! Mais les choses pourraient évoluer avec des projets en cours 
contre Reynoutria japonica au Royaume‑Uni et peut‑être prochaine‑
ment contre les jussies en France.
Si les effets collatéraux sont très rares, l’efficacité n’est cependant 
pas toujours au rendez‑vous, ou demande encore des recherches 
sur le moyen et le long terme. Un bilan présenté pour la Californie 
fait état de 36 espèces invasives ciblées par 65 agents de luttes relâ‑
chés, dont 54 ont pu s’acclimater (83 %). A ce jour, seules 9 plantes 
invasives ont été contrôlées efficacement, le contrôle est en cours 
et incertain pour 6 espèces, et le programme de lutte reste incom‑
plet pour 9 autres espèces (Pitcairn et al., 2014). Enfin, pour les 
12 espèces restantes, il reste à trouver des agents de lutte. A titre 
d’exemple de programme de lutte réussi, le millepertuis (Hypericum 
perforatum), toxique pour le bétail, qui colonisait 1,6 millions 

Figure 7 : Pré salé à jonc maritime colonisé par Baccharis halimifolia à Torreilles (Pyrénées‑Orientales (04/10/2012)  
© Guillaume Fried.
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d’hectares de prairies dans les années 1940 a pu être ramené au 
statut d’espèces marginales des bords de routes en moins de 10 ans 
grâce à l’introduction de Chrysolina quadrigemina (Coleoptera : 
Chrysomelidae). Certaines années, il arrive que le millepertuis pul‑
lule localement mais il est rapidement ramené en‑dessous du seuil 
de nuisibilité par la chrysomèle.
Dans les milieux anthropiques, il est possible de développer des 
méthodes de lutte dites intégrées combinant différentes approches 
(biologique, chimique, mécanique). Alors qu’utilisée isolément, les 
effets propres de chacune de ces méthodes peuvent s’avérer ineffi‑
caces, des effets synergiques peuvent être attendus de leur combinai‑
son. Ainsi des plantes stressées par un contrôle mécanique peuvent 
devenir plus attractives pour des insectes phytophages (Paynter & 
Flanagan, 2004). Les herbicides et les insectes utilisés pour la lutte 
biologique peuvent interagir soit positivement soit négativement 
selon le stade du cycle de vie des plantes invasives et des insectes, 
la dose de l’herbicide, les changements dans la qualité des aliments, 
la mobilité de l’agent de lutte biologique, et l’impact des herbicides 
sur la croissance et la physiologie des plantes invasives (Messersmith 
& Adkins,1995). Il est aussi possible de combiner l’action d’in‑
sectes et de plantes non‑envahissantes semées pour concurrencer 
l’espèce invasive cible. Ainsi, en combinant l’action défoliatrice de 
Zygogramma bicolorata (Coleoptera :Chrysomelidae) et l’effet com‑
pétitif  de semis de Clitoria ternatea L. (Fabaceae), la croissance et la 

Figure 8 : Parthenium hysterophorus en bordure d’un champ de cannes à sucre, Saint‑Pierre (Réunion), le 16/10/2015.  
© Guillaume Fried.
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production de graine de Parthenium hysterophorus L. (Figure 8) est 
fortement réduite (Shabbir et al., 2013 ; Khan et al., 2014).
De nouvelles perspectives se développent aujourd’hui avec des her‑
bicides dits « naturels », c’est‑à‑dire utilisant non pas des molécules 
de synthèse mais des toxines naturelles. Un projet italien ECOVIA 
a développé un tel herbicide basé sur l’activité du champignon 
Ascochyta caulina qui montre une forte efficacité sur des plantules 
d’ambroisie ou de sorgho d’Alep (Cristofaro et al., 2011). 

Un cas d’étude : vers une gestion durable de l’ambroisie  
à feuilles d’armoise en Europe (Ambrosia artemisiifolia L.)
Notons que l’ambroisie à feuilles d’armoise (Ambrosia artemisii‑
folia L., Figure 9), espèce allergène à fort impact sanitaire, a fait 
l’objet d’une session à part entière qui a permis de faire le point 
sur le programme COST SMARTER (2013‑2016) qui a coordonné 
les recherches vers des solutions de gestion durable de cette espèce 
à l’échelle de l’Europe. Pour une espèce déjà largement répandue 
comme A. artemisiifolia, il est trop tard pour envisager son éradi‑
cation en Europe, c’est‑à‑dire l’élimination complète et permanente 
de toutes les populations sauvages de l’espèce sur un territoire, au 
moyen d’une campagne limitée dans le temps. Cependant, ses fortes 
nuisances et la pression sociale pour les réduire obligent à mettre en 
place des stratégies de contrôle. 
Face aux coûts et aux impacts collatéraux des méthodes de gestion 
traditionnelle (physique ou chimique), la lutte biologique pourrait se 

Figure 9 : Ambrosia artemisiifolia au stade végétatif, le 25/06/2013 à Brignon (Gard). © Guillaume Fried.
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révéler intéressante. Classiquement, comme nous l’avons vu la mise 
en place d’un programme de lutte biologique implique plusieurs 
années d’étude pour sélectionner des agents de lutte potentiels, 
évaluer la spécificité de leurs hôtes, réaliser des études d’impacts et 
procéder à une évaluation des risques par les autorités compétentes. 
Qu’en est‑il lorsqu’un agent de lutte est introduit fortuitement ? Au 
cours du XXème siècle, on a assisté à une forte augmentation des 
introductions accidentelles d’insectes (Roques et al., 2009). Durant 
l’été 2013, Ophraella communa (Coleoptera : Chrysomelidae), a 
été découvert en Italie (Müller‑Schärer et al., 2014). On suppose 
qu’il a été introduit accidentellement. Son impact sur l’ambroisie 
semble important, à tel point que cela s’est traduit par une nette 
baisse de l’émission de pollen dans la région de Magenta dans le 
Nord de l’Italie. O. communa a également été introduite acciden‑
tellement en Chine et au Japon. La Chine a pris le parti d’en faire 
un agent de lutte biologique : son élevage en masse en association 
avec Epiblema strenuana (Lepidoptera:Tortricidae) et son relâcher 
semblent efficaces. A l’inverse, en Australie son introduction est 
interdite en raison d’effets non‑intentionnels suspectés sur le tour‑
nesol (NDLR: l’ambroisie est proche du tournesol, appartenant à 
la même tribu des Helianthae). En Europe, la réponse est différente. 
Le projet COST SMARTER a mis en place un groupe de travail 
pour étudier l’impact d’Ophraella communa sur l’ambroisie et ses 
éventuels effets non‑intentionnels. En France, une expertise réalisée 
par l’Anses (2015) conclut que « le risque lié à O. communa pour 
les cultures de tournesol et de topinambour, et plus largement pour 
l’environnement, est jugé acceptable compte tenu que « les béné‑
fices attendus pour la société sont jugés potentiellement importants 
[…] par la réduction des quantités de pollen circulant et la réduc‑
tion des coûts de lutte contre l’ambroisie ». Le rapport préconise 
toutefois la mise en place d’une surveillance vis‑à‑vis de l’introduc‑
tion d’O. communa et un suivi des cultures de tournesol. 

5. Perception humaine des invasions biologiques

Les approches pluridisciplinaires étant désormais la règle, une ses‑
sion était également dédiée aux perceptions humaines et socio‑éco‑
nomiques des invasions biologiques avec l’idée de mieux commu‑
niquer au près du grand public. Vernon Heywood, professeur de 
botanique à l’Université de Reading, a présenté une communication 
sur les codes de conduite volontaires pour les jardins botaniques et 
l’industrie horticole pour combattre la menace des espèces invasives 
(Heywood & Brunel, 2009; Heywood & Sharrock, 2013). Ces deux 
secteurs sont reconnus comme des vecteurs d’introductions impor‑
tants pour les plantes invasives. L’ensemble des jardins botaniques 
dans le monde cultivent plus de 100 000 espèces et d’innombrables 
cultivars. L’industrie horticole se concentre sur un nombre consi‑
dérablement plus restreint d’espèces mais avec un plus large éven‑
tail de cultivars. Le devenir de ces plantes ornementales dépend 
largement de l’attitude du grand public dont la sensibilisation est 
donc un des enjeux majeurs de ces codes de conduite. Mais le mes‑
sage que l’on envoie au public est souvent contradictoire : doit‑on 
planter des Buddleja davidii pour attirer les papillons ou doit‑on les 
éradiquer en raison des dommages infligés par cette plante en tant 
qu’espèce invasive ? Si l’on ajoute à cela que deux tiers des citoyens 
européens ne connaissent même pas la signification du terme ‘bio‑
diversité’, on comprendra que le défi de la conservation est grand ! 
L’approche volontariste, qui inclut les codes de conduite, peut être 
recommandée comme une première mesure qui lorsqu’elle n’est pas 
concluante pourra être complétée par une législation spécifique, les 
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deux approches n’étant pas exclusives. L’Union européenne vient 
d’adopter un nouveau règlement relatif  à la prévention et à la ges‑
tion de l’introduction et de la propagation des espèces exotiques 
envahissantes (N°1143/2014). Ce règlement interdit une liste d’es‑
pèces dites préoccupantes pour l’Union européenne et prévoit une 
meilleure coordination des actions de lutte à l’échelle européenne. 
Rhododendron ponticum L. [NDLR : qui ne fait pas partie de la pre‑
mière liste des espèces préoccupantes mise en application en janvier 
2016] est une des plantes invasives les plus répandues et ayant les 
impacts les plus élevés sur les îles britanniques. Le caractère invasif  
de ce taxon est en partie lié à des processus d’hybridation acci‑
dentel ou volontaire notamment avec les espèces nord‑américaines  
R. catawbiense et R. maximum. L’industrie horticole a en effet pro‑
duit de très nombreux cultivars de R. ponticum. Dans ce contexte la 
Société Royale d’Horticulture (RHS) s’interroge sur la conséquence 
d’une interdiction de R. ponticum qui toucherait près de 300 culti‑
vars de Rhododendron cultivés dans les jardins anglais.
Au cours du temps, l’attitude des jardiniers a beaucoup évolué 
vis‑à‑vis de l’origine des espèces. Au XIXème siècle, le bien‑fondé 
de cultiver des plantes exotiques, en particulier des tropiques, a 
été très débattu en Grande‑Bretagne. Certains pensaient alors que 
la place des espèces exotiques devait être limitée aux jardins bota‑
niques et ne pas se trouver dans les jardins privés. Le mouvement 
anglais du jardin naturel a développé une forme de nationalisme 
horticole dans lequel le nouveau modèle de jardin anglais devait 
être protégé de l’invasion par des espèces exotiques, fustigées pour 
leur manque de naturel, voire leur sexualité et leur parfum! Ainsi 
dans l’ouvrage ‘The Gentlewoman’s Book of Gardening’ publié par 
Edith Chamberlain et Fanny Douglas (1892), on peut lire: “Against 
this terrible invasion of foreigners we would protest”. Une telle posi‑
tion est évidemment injustifiée et choquante mais elle continue 
d’alimenter les critiques de ceux qui considèrent aujourd’hui que 
les approches pour limiter ou contrôler les espèces exotiques enva‑
hissantes peuvent être assimilé à du nativisme, du racisme ou de la 
xénophobie. Simberloff  (2003) a démontré en quoi ces accusations 
étaient infondées dans la mesure où les biologistes des invasions i) 
ne s’opposent pas aux espèces exotiques en tant que telle mais uni‑
quement à celles pour lesquelles une analyse de risque démontrent 
un impact sur l’environnement, l’économie ou la santé, ii) recon‑
naissent l’utilité de nombreuses espèces exotiques introduites qui 
fournissent de la nourriture, du bois ou d’autres services, mais 
iii) sont toutefois obligés sur la base de faits scientifiques et en 
appliquant un sain principe de précaution de surveiller l’arrivée de 
nouvelles espèces dans des communautés au sein desquelles elles 
n’ont pas évolué. Il convient donc d’adopter une position plus 
pragmatique qui, tout en reconnaissant le rôle central des activi‑
tés humaines (perturbations, eutrophisation) dans la vulnérabilité 
accrue des milieux face aux invasions, admette la possibilité d’agir 
en particulier en prévention en évitant d’introduire et de diffuser 
des plantes aux caractéristiques envahissantes (Branquart & Fried, 
2016 ; Fried, 2012).
Le nombre de plantes échappées de jardins botaniques est relati‑
vement faible si on le rapporte au nombre total d’espèces culti‑
vées. La majorité des espèces cultivées en jardin botanique étant 
perçues comme bénéfiques, les espèces exotiques envahissantes 
n’ont pas été identifiées comme un problème et n’ont dès lors pas 
fait l’objet, jusque très récemment, de recommandations spéci‑
fiques. Raison pour laquelle Hulme (2011) suggère que les jardins 
botaniques n’ont pas fait assez pour traiter cette question. Le 
problème est que le nombre de jardins botaniques a augmenté 
drastiquement au cours des 25‑30 dernières années passant de 800 
en 1982 à plus de 3 100 en 2014. Certains jardins européens ont 
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été impliqués directement ou indirectement dans l’introduction de 
plantes cultivées qui sont ensuite devenues envahissantes, comme 
Elodea canadensis Michx., Impatiens parviflora DC., Senecio squa‑
lidus L., Oxalis pes‑caprae, Heracleum mantegazzianum Sommier 
& Levier. Miconia calvescens DC. (Melastomataceae) a été intro‑
duit dans un jardin botanique privé de Tahiti en 1937 (Harrison 
Smith Botanical Garden) : aujourd’hui cette plante se trouve sur 
près de 70 % du territoire de l’île ! Cenchrus setaceus (Forssk.) 
Morrone a été introduit dans les années 1950 au jardin colonial 
de Palerme (aujourd’hui jardin botanique de Palerme) et, à partir 
de là, il a colonisé les pentes du Mont Pellegrino où il remplace la 
végétation indigène 
Les retours d’expérience sur l’efficacité des codes de conduites 
volontaires sont mitigés. Parmi les limites de cette approche, on 
notera parfois l’absence de définition d’objectifs précis ou de délais 
d’atteintes de ces objectifs. Le respect des contraintes doit être sur‑
veillé attentivement, nécessitant la mise en place de dispositifs de 
suivi. Enfin, il est parfois difficile d’impliquer les principales par‑
ties prenantes. Leur efficacité dépend en grande partie de la façon 
dont ils sont promus. Leur utilisation repose toutefois sur l’idée 
qu’ils jouent un rôle clé dans la sensibilisation, pour encourager les 
bonnes pratiques et changer les attitudes. Etant basés sur le volon‑
tariat, ils sont plus faciles à développer, modifier et diffuser que les 
instruments juridiquement contraignants. S’ils étaient mis en œuvre 
avec succès à grande échelle, ils pourraient modérer le besoin de 
solutions réglementaires. 
En conclusion, les codes de conduite volontaires sont une arme pré‑
cieuse dans la prévention et le contrôle des invasions biologiques. 
Ils ne constituent pas seulement un ensemble d’interdictions, mais 
servent aussi de codes de bonnes pratiques qui impliquent tout 
le personnel des jardins et des jardineries. De plus, ces codes de 
conduite servent à impliquer et sensibiliser les visiteurs et les clients. 
Ce type de codes de conduite devrait être étendu afin d’impliquer 
les communes et les collectivités territoriales responsables des plan‑
tations de jachères fleuries, de ronds‑points et autres aménagements 
végétales dans lesquelles le risque d’invasions est sous‑estimé (voir 
par exemple Fried, 2016).

Conclusions

Ce résumé, surtout centré sur les communications invités en ouver‑
ture de chaque session montre néanmoins toute la richesse et la 
diversité des recherches conduites sur les plantes invasives. Mais ce 
sont au total plus de 65 communications orales et autant de posters 
qui ont été présentés durant cette semaine. L’évènement a été un 
grand succès tant du point de vue de l’organisation, appréciée de 
tous, que du point de vue scientifique avec des échanges fructueux 
qui ont donné naissance à de nombreuses nouvelles collaborations 
(Figure 10). 
Pour le lecteur intéressé les résumés du colloque restent dispo‑
nibles à cette adresse : http://invasive.weeds.montpellier.ewrs.org/
docs/Abstracts_Weeds_and_Invasive_Plants_Montpellier_2014.pdf
Deux sorties sur le terrain, l’une dans l’arrière‑pays (moyenne val‑
lée de l’Hérault), et l’autre sur le littoral camarguais, organisées le 
mercredi 21 mai, ont permis d’échanger plus concrètement sur des 
cas d’invasion précis et de découvrir la riche flore méditerranéenne 
avec notamment au programme : une plante aquatique envahissant 
le Lac du Salagou (Lagarosiphon major, voir Figure 6), un cactus 
en cours d’élimination dans les garrigues voisines (Cylindropuntia 
rosea (DC.) Backeb, Figure 11), un arbuste envahissant détecté 
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suffisamment tôt pour envisager son éradication locale en Camargue 
gardoise (Baccharis halimifolia, voir Figure 7) ou encore un plan de 
gestion écologique de l’ambroisie à épis lisses (Ambrosia psilosta‑
chya DC., Figure 12) dans une mosaïque d’habitats naturels et agri‑
coles au domaine du Petit‑Saint‑Jean récupéré par la Tour du Valat.
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Figure 10 : Les participants au colloque sur le campus de la Gaillarde de Montpellier SupAgro, le 23/05/2014. © Dominique 
Coutinot.
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Figure 11 : à gauche, jeune pousse de Cylindropuntia rosea © Christian Bohren, à droite 
Phelipanche inexpectata © Guillaume Fried, le 21/05/2014 à Celles (Hérault). En bas, végé‑
tation rudérale au Castelas de Montpeyroux (Hérault), © Guillaume Fried.

Figure 12 : Ambrosia psilostachya en Camargue gardoise, à gauche, dans les vignes 
sableuses, à droite dans un pré surpâturé, le 25/07/2014 à Saint‑Laurent‑d’Aigouze (Gard) 
© Guillaume Fried.
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